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RESUMEN 

Las poblaciones de microalgas, dinoflagelados y cianobacterias pueden 

crecer de forma masiva en eventos conocidos como “floraciones”. Algunos de estos 

microorganismos pueden producir compuestos tóxicos para la biota acuática y la 

salud humana, e.g. algunas cianobacterias producen cianotoxinas. En 

Norpatagonia, están presentes especies de varios géneros de cianobacterias y son 

muy frecuentes las floraciones de distintas especies del género Dolichospermum, 

potencial productor de más de un tipo de toxina, e.g. microcistinas (MC) como 

microcistina-LR (MCLR), y neurotoxinas como la saxitoxina (STX), la toxina más 

estudiada de un conjunto de análogos estructurales denominado “toxinas 

paralizantes de moluscos” (PST, por su nombre en inglés). En estos ambientes, se 

plantea un escenario donde la interacción entre las toxinas puede potenciar sus 

efectos nocivos individuales. Los peces pueden incorporar las cianotoxinas a través 

del intestino, acumularlas y/o excretarlas hacia el medio externo. La MCLR es 

absorbida en el intestino por transportadores de sales biliares (OATP) y tiene 

como efecto tóxico característico a la inhibición de la actividad de las enzimas 

proteína fosfatasa 1 y 2A (PP1 y PP2A). Puede ser transportada fuera del 

organismo por los transportadores dependientes de ATP, e.g. ABCC (del sistema de 

resistencia a múltiples xenobióticos, MXR), previa conjugación con glutatión (GSH), 

catalizada por la enzima glutatión S-transferasa (GST). Por otro lado, las PST 

típicamente inhiben los canales de sodio, y posiblemente de otros cationes, 

dependientes de voltaje, e interrumpen la transmisión del impulso nervioso. Sin 

embargo, su absorción y eliminación en el intestino, así como sus posibles efectos 

intracelulares, están muy poco estudiados. 

Teniendo en cuenta estos antecedentes, el presente trabajo de tesis tiene 

como objetivo general profundizar el conocimiento sobre la toxicidad de MCLR y 

PST, en forma individual y combinada, en el intestino medio de la trucha arcoíris, 

Oncorhynchus mykiss. Este objetivo se llevó a cabo utilizando modelos de 

exposición in vivo, ex vivo (epitelio aislado, tiras y segmentos intestinales) e in vitro 

(enterocitos aislados y homogenatos de tejido). En los modelos ex vivo, se estimó la 

actividad de las enzimas PP1, GST, glutatión reductasa (GR) y catalasa (CAT), la 
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peroxidación lipídica y el contenido de GSH y glutatión total. En los modelos in 

vitro, se analizó la producción de ROS y la integridad de la membrana lisosomal. 

Esto último se estimó a partir del tiempo de retención de rojo neutro del 50% de 

las células observadas (NRRT50). La actividad de los transportadores ABCC se 

estimó a través de la tasa de transporte de 2,4-dinitro-S-glutatión (DNP-SG), un 

sustrato específico, producto de la conjugación (catalizada por GST) del 1-cloro-

2,4-dinitrobenceno (CDNB) con GSH.  

La primera hipótesis de esta tesis plantea que las PST son absorbidas por 

los enterocitos del intestino medio, donde producen diversos efectos citotóxicos y 

son exportadas fuera de estas células por transportadores ABCC. Para poner a 

prueba esta hipótesis, se midió el contenido de GSH, la actividad GST, GR y CAT, y 

la peroxidación lipídica, la producción de ROS y el NRRT50. El transporte de DNP-

SG se estimó en epitelio aislado y en segmentos intestinales evertidos y sin evertir. 

Los resultados obtenidos sustentan parcialmente esta hipótesis. Luego de la 

exposición a PST se observaron indicios leves de estrés oxidativo y citotoxicidad, 

evidenciados por la diminución del contenido de GSH, el aumento de la actividad 

GST y GR y la disminución del transporte de DNP-SG (sólo en la cara basolateral del 

intestino) y del NRRT50. Esto último no se agravó cuando los enterocitos se 

expusieron a PST + MK571, un inhibidor específico de los ABCC. Este resultado 

sugiere que las PST no son sustratos de estos transportadores, pero sí afectan su 

función, particularmente en la membrana basolateral. La actividad CAT, la 

peroxidación lipídica y la producción de ROS no fueron alteradas por la exposición 

a PST. 

La segunda hipótesis plantea que la MCLR modula la actividad y la 

expresión génica de proteínas del sistema MXR en el intestino medio de O. mykiss, 

modificando así sus efectos citotóxicos a lo largo del tiempo. Para poner a prueba 

esta hipótesis, se expusieron peces in vivo durante 12, 24 y 48 h mediante alimento 

embebido en MCLR. Se midió el contenido de GSH y glutatión total, la actividad de 

GST, GR y PP1, el transporte de DNP-SG y el NRRT50. Esta información se 

complementó con el análisis de la expresión de ARNm de ABCC2, GST-π, GST-ω y 

de los factores de transcripción/receptores nucleares Nrf2, AhR, ARNT y LXR, 

vinculados a la activación de la expresión del ARNm de proteínas del sistema MXR 
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y de enzimas antioxidantes y detoxificantes. Los resultados apoyan parcialmente 

esta hipótesis. La exposición a MCLR aumentó la capacidad detoxificante del 

intestino a lo largo del tiempo (caracterizado por mayor actividad de GST y de 

transporte por ABCC), pero la inhibición de PP1 y el daño a lisosomas se 

mantuvieron constantes. Las modulaciones observadas no se correspondieron con 

cambios en la expresión de ARNm de GST-π, GST-ω, ABCC2, Nrf2, AhR, ARNT ni 

LXR. Según los resultados observados, es posible plantear que, mientras está 

presente en la dieta, la exposición a MCLR provoca una situación de estrés 

constante en el intestino medio de O. mykiss, pese a que el aumento de la capacidad 

detoxificante aumentaría la excreción de MCLR hacia afuera del enterocito. 

La tercer hipótesis plantea que la exposición a MCLR sensibiliza el intestino 

medio de O. mykiss frente a la toxicidad de las PST. Para poner a prueba esta 

hipótesis, se realizaron exposiciones consecutivas a MCLR in vivo y, luego, a PST ex 

vivo. Se midió el contenido de GSH y glutatión total, la actividad GST, GR, PP1 y 

CAT, el NRRT50, la producción de ROS y el transporte de DNP-SG (en segmentos 

intestinales evertidos y sin evertir). Los resultados obtenidos apoyan parcialmente 

esta hipótesis, ya que la interacción de MCLR y PST produjo efectos negativos 

sobre el balance oxidativo en el epitelio intestinal, que no se manifestaron en la 

exposición a cada cianotoxina por separado. La exposición consecutiva a MCLR in 

vivo y PST ex vivo provocó la disminución en el contenido de GSH y en el cociente 

GSH/GSSG. Este efecto se correspondió con la disminución de la actividad GST, el 

aumento de la actividad CAT y la mayor producción de ROS. Por otro lado, la 

inhibición de la actividad PP1 por parte de MCLR no se agravó en presencia de PST. 

Por último, el pretratamiento con MCLR previno la inhibición de la actividad de los 

ABCC basolaterales producida por PST. 

Este trabajo de tesis permite concluir que el intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss es un órgano sensible a la exposición a MCLR y PST. Estas 

toxinas ingresan a los enterocitos y afectan sus funciones, tanto en forma 

individual como combinada. Los efectos citotóxicos y de estrés oxidativo, 

producidos por ambas toxinas persisten aun cuando la actividad del sistema MXR 

está aumentada, y sus efectos combinados configuran un escenario muy complejo 

que amerita el desarrollo de nuevos estudios. 
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ABSTRACT 

Populations of microalgae, dinoflagellates, and cyanobacteria can grow 

massively in events known as “blooms”. Some of these microorganisms can 

produce compounds that are toxic for aquatic biota and human health; e.g., some 

cyanobacteria produce cyanotoxins. In northern Patagonia, species of various 

genera of cyanobacteria are present and blooms of different species of the 

Dolichospermum genus are frequent. Dolichospermum can produce more than one 

type of toxin, including microcystins (MC), such as microcystin-LR (MCLR), and 

neurotoxins, such as saxitoxin (STX), the best studied toxin within a set of 

structural analogs called "paralytic shellfish toxins" (PST). Thus, in these 

environments, a scenario where the interaction between toxins can enhance their 

individual harmful effects is possible. Fish can incorporate cyanotoxins through 

the intestine, accumulate them and/or excrete them to the external environment. 

MCLR uptake occurs in the intestine by bile salt transporters (OATP) and its 

characteristic toxic effect is the inhibition of the activity of protein phosphatase 1 

and protein phosphatase 2A (PP1 and PP2A). It can be transported out of the body 

by ATP-dependent transporters such as ABCC transporters (from the 

multixenobiotic resistance system, MXR), after conjugation with glutathione (GSH) 

catalyzed by the enzyme glutathione S-transferase (GST). On the other hand, PST 

typically inhibit voltage-gated sodium channels and disrupts the nerve impulse 

transmission. However, PST absorption and elimination in the intestine, as well as 

the possible intracellular effects, are poorly studied. 

Considering this background, the general aim of the present thesis is to 

broaden the knowledge about the individual and combined toxicity of MCLR and 

PST in the middle intestine of Oncorhynchus mykiss. This aim was approached 

using in vivo, ex vivo (intestinal isolated epithelium, strips, and segments), and in 

vitro (isolated enterocytes and tissue homogenates) exposure models. In the ex 

vivo models, the activities of enzymes PP1, GST glutathione reductase (GR), and 

catalase (CAT) were estimated, together with lipid peroxidation and content of 

GSH and total glutathione. In in vitro models, reactive oxygen species (ROS) 

production and lysosomal membrane integrity were analyzed. The latter was 
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estimated through the neutral red retention time of 50% of observed cells 

(NRRT50). The activity of ABCC transporters was estimated through the transport 

rate of 2,4-dinitro-S-glutatión (DNP-SG), a specific substrate product from the 

conjugation of 1-chloro-2,4-Dinitrobenzene (CDNB) with GSH (catalyzed by GST).  

The first hypothesis of this thesis proposes that the uptake of PST is via 

enterocytes from the middle intestine, where they produce several cytotoxic 

effects, and are excreted from the cells by ABCC transporters. To test this 

hypothesis, GSH content, GST, GR, and CAT activity, lipid peroxidation, ROS 

production, and NRRT50 were measured. The DNP-SG transport rate was 

estimated in isolated epithelium and in everted and non-everted segments. The 

results obtained partially support the hypothesis. After PST exposure, mild signs of 

oxidative stress and cytotoxicity were observed, characterised by a decrease in 

GSH content, increase of GST and GR activities, and decrease of DNP-SG transport 

rate (only in the basolateral side of the intestine) and of NRRT50. The latter was 

not significantly higher when the enterocytes where exposed to PST + MK571, a 

specific ABCC inhibitor. This result suggests that PST are not substrates of these 

transporters, but they do affect their function, particularly in the basolateral 

membrane. CAT activity, lipid peroxidation, and ROS production where not altered 

by exposure to PST. 

The second hypothesis proposes that MCLR modulates the activity and gene 

expression of proteins of the MXR system in the middle intestine of O. mykiss, thus 

modifying its own cytotoxic effects over time. To test this hypothesis, fish were 

exposed in vivo for 12, 24, and 48 h through food spiked with MCLR. The content of 

GSH and total glutathione, GST, GR, and PP1 activities, DNP-SG transport rate, and 

NRRT50 were measured. This information was complemented with the analysis of 

mRNA expression of ABCC2, GST-π, GST-ω, and the transcription factors/nuclear 

receptors Nrf2, AhR, ARNT, and LXR, linked to the activation of mRNA expression 

of proteins from the MXR system and of antioxidant/detoxifying enzymes. The 

results partially support the hypothesis. Exposure to MCLR increased intestine 

detoxification capacity along time (characterized by an increase in GST activity and 

in DNP-SG transport rate), but PP1 inhibition and lysosomal damage were 

constant. The modulations observed did not correspond to changes in mRNA 
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expression of GST-π, GST-ω, ABCC2, Nrf2, AhR, ARNT, or LXR, which did not show 

alterations. Based on the results observed, it is possible to propose that MCLR 

exposure through diet causes a constant stress condition in the middle intestine of 

O. mykiss even if the increase in detoxification capacity suggests an increase in the 

excretion of MCLR outside of the enterocytes. 

The third hypothesis proposes that MCLR exposure sensitizes the middle 

intestine of O. mykiss against the toxicity of PST. To test this hypothesis, exposures 

were carried out in vivo to MCLR and, consecutively, ex vivo to PST. Content of GSH 

and total glutathione, GST, GR, PP1, and CAT activities, NRRT50, ROS production, 

and DNP-SG transport rate (in everted and non-everted segments) were measured. 

The results obtained partially support the hypothesis. The interaction between 

MCLR and PST caused negative effects on the oxidative balance in the intestinal 

epithelium that were not apparent after exposure to each cyanotoxin separately. A 

decrease in GSH content, GSH/GSSG ratio, and GST activity, and an increase of ROS 

production were observed. On the other hand, MCLR inhibition of PP1 activity was 

not enhanced by the presence of PST. The pre-treatment with MCLR in vivo 

increases the transport through ABCC on both sides of the intestine, even in 

combination with PST. 

This thesis allows concluding that the middle intestine of Oncorhynchus 

mykiss is an organ sensitive to MCLR and PST exposure. These toxins are taken up 

by enterocytes and alter their functions, both individually and in combination. The 

cytotoxic injury and oxidative stress produced by both toxins persists even when 

the activity of the MXR system increases, and their combined effects constitute a 

very complex scenario that opens the door for future studies. 
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En los ecosistemas acuáticos, tanto marinos como de agua dulce, las 

poblaciones de microorganismos que pertenecen  al fitoplancton, e.g. microalgas, 

dinoflagelados y cianobacterias, pueden crecer de forma masiva en periodos cortos 

de tiempo, produciendo eventos llamados “blooms” o “floraciones” (Chorus y 

Bartram, 1999; Gianuzzi, 2011). Estos eventos se desarrollan naturalmente en 

condiciones de temperaturas altas, exposición a la luz solar prolongada, pH 

elevado y disponibilidad de nutrientes como fósforo y nitrógeno (Dantas et al., 

2011; Funari y Testai, 2008). Sin embargo, la tendencia actual del cambio 

climático, sumado a la actividad humana, han provocado el aumento a escala global 

de la temperatura y de los niveles de CO2 disuelto, y la sobrecarga de nutrientes en 

los ambientes acuáticos. En consecuencia, también ha aumentado la frecuencia, la 

magnitud, las tasas de crecimiento, la persistencia y la distribución geográfica de 

las floraciones (Paerl y Paul, 2012; Steffen et al., 2012). Las floraciones constituyen 

un problema ecológico, pero también un problema de índole toxicológica, dado que 

los microorganismos que las forman, pueden producir compuestos que son tóxicos 

para otros organismos. A este tipo de floraciones se las denomina “Floraciones 

algales nocivas” (FAN) y resultan perjudiciales a nivel ambiental, sanitario y 

productivo (Ettoumi et al., 2011). 

Las FAN constituyen un riesgo importante para la biota acuática y para la 

salud humana, no solo por la peligrosidad individual de cada toxina, sino también 

por sus efectos combinados. Dentro de los microorganismos causantes de las FAN, 

las cianobacterias son el grupo más estudiado, debido a su diversidad y al impacto 

sanitario y ambiental que provocan. Los metabolitos tóxicos que sintetizan son 

llamados cianotoxinas (Anagnostidis y Komárek, 1985; Sivonen y Jones, 1999) y 

son muy variables en cuanto a su naturaleza química, por lo que provocan 

diferentes efectos tóxicos en los organismos expuestos, acuáticos o terrestres. En 

particular, los peces son los vertebrados con mayor exposición a las floraciones y 

por ende a las cianotoxinas (Ferrão-Filho y Kozlowsky-Suzuki, 2011).  

El intestino medio de los peces representa una vía de exposición muy 

importante para los xenobióticos (compuestos tóxicos ajenos al metabolismo del 

organismo), incluidas las cianotoxinas, dado que puede entrar en contacto con 

ellas a través del alimento y/o el agua. En su cara apical (luminal) presenta una 
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gran variedad de proteínas transportadoras de iones, nutrientes y sales biliares, 

que secundariamente facilitan la absorción de e xenobióticos (Boaru et al., 2006; 

Epel et al., 2008; Ferreira et al., 2014). Además, en nuestro laboratorio, hemos 

demostrado que el intestino medio de O. mykiss es un órgano importante para la 

detoxificación de xenobióticos muy diversos entre sí, tales como MCLR y arsénico, 

principalmente a través de proteínas transportadoras llamadas ABC (por su 

nombre en inglés, ATP-Binding Casette) (Bieczynski et al., 2013, 2014, 2016; 

Painefilú et al., 2019). Es por ello que resulta interesante profundizar el estudio de 

los efectos de las cianotoxinas y sus mecanismos de detoxificación y excreción en 

este órgano en peces de agua dulce. 

En esta tesis se explorarán la toxicocinética y la toxicodinámica de dos tipos 

de cianotoxinas potencialmente presentes en Norpatagonia, en el intestino medio 

de la trucha arcoíris, Oncorhynchus mykiss. En el capítulo I se estudiarán las toxinas 

paralizantes de moluscos (TPM) (PST por su nombre en inglés, paralytic shellfish 

toxins), aplicadas en modelos ex vivo e in vitro. En el capítulo II se abordarán los 

efectos in vivo de la microcistina-LR (MCLR). Por último, en el capítulo III, se 

estudiarán los efectos combinados de ambas toxinas, a través de la aplicación de 

MCLR in vivo y PST ex vivo o in vitro. 

1.1. Cianobacterias 

Las cianobacterias están presentes en todo tipo de ambientes alrededor del 

planeta, tanto acuáticos como terrestres. Son procariotas de al menos 2700 

millones de años de antigüedad. Pertenecen al dominio Bacteria (eubacteria) y 

como tales, no poseen organelas intracelulares unidas a membrana, tampoco un 

núcleo definido, sus ribosomas precipitan a 70 S (en lugar de a 80 S como los 

ribosomas de eucariotas) y la pared celular está compuesta por peptidoglicanos 

(como en bacterias Gram negativas) (Bryant, 1994; Fay y Van Baalen, 1987). Entre 

los procariotas, son el único grupo capaz de realizar fotosíntesis oxigénica y, dada 

esta característica, fueron las responsables de la aparición del oxígeno en la 

atmósfera terrestre (Paerl y Paul, 2012; Schopf, 2002). Su principal pigmento 

fotosintético es la clorofila a, aunque poseen pigmentos accesorios como la 

ficocianina y los carotenoides. Todos ellos están localizados en los ficobilosomas 
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que, a su vez, se hallan en la superficie exterior de los tilacoides, los cuales se 

encuentran libres en el citoplasma, cerca de la periferia celular (Chorus y Bartram, 

1999). 

En cuanto a la organización celular, las cianobacterias comprenden formas 

unicelulares, colonias y filamentos multicelulares. La única forma de reproducción 

que poseen es la asexual. Las formas filamentosas, por ejemplo, se reproducen por 

fragmentación del filamento o por la formación de una homogonia. Durante el 

transcurso de las floraciones, las cianobacterias pueden formar mantos que se 

extienden sobre la superficie del cuerpo de agua. Esta característica modifica, en 

gran medida, variables fisicoquímicas del ambiente, e.g. incrementan la turbidez, 

restringen la penetración de la luz solar, consumen el oxígeno disponible por 

respiración celular, entre otras. Esto impide el crecimiento de otros componentes 

del ecosistema como macrófitas y microalgas bentónicas (Backer, 2002; Jeppesen 

et al., 2007; Scheffer et al., 1997). 

Las cianobacterias son altamente exitosas y dominantes frente a otros 

organismos, dado que toleran cambios grandes en la salinidad y la temperatura. 

Además, son capaces de absorber y almacenar de forma eficaz el nitrógeno, el 

fósforo, el hierro y otros metales, por lo que pueden crecer en ambientes pobres en 

nutrientes (Codd et al., 2016). Algunos géneros son capaces de fijar nitrógeno 

atmosférico (N2) como Dolichopernum (ex Anabaena), Aphanizomenom, 

Cilindrospermopsis y Nodularia (que son planctónicos), Lyngbya, Hormothamnion y 

algunas especies de Oscilatoria (que bentónicos). Los géneros que no son capaces 

de fijar N2 son Microcystis y Planktohtix (ambos planctónicos) y Phormidium, 

Symploca, y Oscillatoria (bentónicos). El aprovechamiento de los nutrientes 

disponibles es máximo en los géneros planctónicos, dado que poseen vesículas de 

gas que les permiten trasladarse en la columna de agua y así proveerse de los 

nutrientes que se encuentran en mayor concentración a más profundidad y 

aprovechar la irradiación solar para realizar la fotosíntesis (van der Merwe, 2015). 

Otra característica de las cianobacterias es la capacidad de metabolizar los 

productos primarios de la fotosíntesis y producir glucógeno y lípidos, que pueden 

ser almacenados en vesículas (Chorus y Bartram, 1999). 



1. Introducción general 

5 
 

Normalmente, las floraciones aportan materia orgánica al ambiente, 

proveen de alimento para al zooplancton o a consumidores tales como moluscos, 

crustáceos y peces fitoplanctófagos (Suárez Isla y Guzmán Méndez, 1992). Sin 

embargo, estos consumidores pueden adoptar diversos comportamientos frente a 

la ingesta de cianobacterias. Por ejemplo, los invertebrados filtradores pueden ser 

selectivos y evitar el consumo de las cianobacterias, ya que la formación de 

colonias y filamentos dificulta su ingesta y/o porque son reconocidas como poco 

nutritivas y tóxicas (Porter y Orcutt, 1980; Smith et al., 2008). Por otro lado, 

cuando la floración entra en fase de senescencia, atrae a ciliados y otros 

organismos del microplancton (Hoppe, 1981), lo que las vuelve más apetecibles 

para consumidores superiores, e.g. copépodos (Engström-Öst, 2002). 

Bajo ciertas condiciones genéticas y ambientales, las cianobacterias pueden 

producir metabolitos secundarios que resultan tóxicos, tanto para los organismos 

acuáticos como para los terrestres (incluidos los humanos) y, por lo tanto, reciben 

el nombre de cianotoxinas (Buratti et al., 2017; Chorus y Bartram, 1999). Estos 

metabolitos son compuestos derivados de la síntesis de sus fotopigmentos (Paerl y 

Millie, 1996), que se encuentran contenidos en el interior de las células y son 

liberados en forma masiva al medio acuático cuando comienza la senescencia 

celular. Por otro lado, también se ha sugerido que en ciertas especies, tales como 

Microcystis aeruginosa y Aphanizomenon flos-aquae, las cianotoxinas pueden ser 

liberadas al ambiente en forma activa y controlada por el ritmo endógeno de la 

célula (Borowitzka, 2016; Cordiero-Araújo y Bittecourt-Oliveira, 2013). Una vez en 

el ambiente acuático, las cianotoxinas pueden ingresar a la red trófica, al ser 

incorporadas directamente desde el agua, a través de epitelios permeables del 

sistema respiratorio o del sistema digestivo, y/o a través de la dieta. Además, los 

organismos fitoplanctófagos, ramoneadores o filtradores pueden ingerir 

directamente las células productoras (Chen et al., 2005; Ferrão-Filho, 2008). Una 

vez que ingresan en el organismo, las cianotoxinas ejercen efectos tóxicos y 

también pueden acumularse en las partes blandas, con la posibilidad de ser 

transferidas a niveles tróficos superiores (Eriksson et al., 1990; Malbrouck et al., 

2003; Williams et al., 1997). 
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1.2. Cianotoxinas 

Las cianotoxinas se clasifican de acuerdo a su efecto tóxico (caracterizado 

principalmente en mamíferos) en hepatotoxinas, neurotoxinas y dermatoxinas 

(Chorus y Bartram, 1999; Metelcaf y Codd, 2012; Sivonen y Jones, 1999; Wiegand y 

Pflugmacher, 2005). Dentro de la bibliografía, los grupos más estudiados son las 

hepatotoxinas, las neurotoxinas y las citotoxinas, dado que han sido identificadas 

como responsables de numerosos casos de intoxicación, tanto en animales como 

en humanos (Christensen y Khan, 2020; Rutkowska et al., 2019). 

Las hepatotoxinas producen graves daños en el hígado, desde hemorragias 

hasta carcinogénesis. Dentro de este grupo, se encuentran las microcistinas (MC) y 

las nodularinas (ND). El efecto característico de ambas es la inhibición de las 

enzimas proteína fosfatasa de tipo 1 y 2 (PP1 y PP2) (Mackintosh et al., 1990; 

Runnegar et al., 1995a), lo que aumenta la fosforilación de proteínas y conlleva a la 

desregulación de procesos celulares importantes y, eventualmente, a la apoptosis 

(Goldberg et al., 1995, Xing et al., 2006). También está descripto que estas toxinas 

pueden promover la producción de especies reactivas de oxígeno (ROS) y afectar la 

permeabilidad de lisosomas y mitocondrias, alterando el metabolismo y los 

mecanismos de señalización celular (Amado y Monserrat, 2010). En mamíferos, se 

ha sugerido que la combinación de la inhibición de PP y el efecto prooxidante, 

puede llevar a la proliferación celular descontrolada o a la muerte celular 

(Andrinolo y Sedán, 2011; Boaru et al., 2006). Las MC son sintetizadas por los 

géneros Microcystis, Planktothrix, Oscillatoria, Dolichospermum, entre otros. Se han 

descripto más de 60 variantes de MC, de las cuales, la MCLR es las más estudiada y 

una de las más tóxicas. 

Las neurotoxinas son un grupo diverso, tanto a nivel estructural como en su 

modo de acción farmacológico, cuyos efectos característicos se producen en el 

sistema nervioso y en las uniones neuromusculares de los animales. Este grupo 

está compuesto por anatoxinas (ANTX), saxitoxinas (STX), ciguatoxinas (CTX) y β-

N-metilamino-L-alanina (BMAA), cada una de ellas con numerosas variantes o 

análogos (Chistensen y Khan, 2020, Lance et al., 2018; Yasumoto, 2005). Las ANTX 

y STX son alcaloides cuyo efecto tóxico se produce principalmente a nivel de la 

sinapsis neuromuscular (Rutkowska et al., 2019).  
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Las STX y sus análogos, bloquean en forma selectiva los canales catiónicos 

dependientes de voltaje como los canales de sodio, potasio o calcio, impidiendo la 

despolarización de la membrana plasmática en el impulso nervioso (Dettbarn, 

1971; Henderson et al., 1973). Estas toxinas se clasifican dentro de las PST, dado 

que son la causa de numerosos casos de intoxicación y muerte por parálisis 

muscular en humanos, y ocurren principalmente por el consumo de ostras y 

mejillones que acumularon las toxinas en sus partes blandas (WHO, 1984; 

Wiegand y Pflumacher, 2005). Entre las neurotoxinas marinas, las PST son las 

únicas que son producidas por organismos pertenecientes a dos reinos totalmente 

distintos, en dos ambientes diferentes (Cusick y Sayler, 2013). En ambientes 

marinos, las PST son producidas por dinoflagelados (Eucariotas) pertenecientes a 

los géneros Alexandrium, Gymnodinium y Pyrodinium, cuyas floraciones son 

conocidas como mareas rojas (Wiese et al., 2010). En ambientes de agua dulce, las 

PST son producidas por cianobacterias (Procariotas), pertenecientes a los géneros 

Dolichospermum, Aphanizomenon, Lyngbya y Cylindrospermopsis (Andrinolo y 

Sedan, 2011; Al-Tebrineh et al., 2010; Lagos et al., 2003). 

Si bien el principal efecto de las PST está descripto a nivel neuromuscular, 

también es posible que produzcan efectos a nivel neuroendocrino, principalmente 

si se plantea que pueden ser absorbidas desde el intestino por O. mykiss. Si estas 

toxinas entran en contacto con las células de la capa muscular de este órgano o con 

los grupos de neuronas conocidos como células de Cajal, presentes en dicha capa 

(Ball et al., 2012; Brijs et al., 2017; Olsson, 2010), se puede producir la inhibición 

de los canales catiónicos activados por voltaje que poseen estas células. Esta 

inhibición pueden reducir la capacidad de respuesta del eje hipotálamo-hipófisis-

interrenal (HPI) e inhibir la producción de hormonas como el cortisol (Baj et al., 

2019; Rosengren et al., 2017). Esto induciría desbalances osmóticos y en el 

metabolismo de glúcidos, dado que en teleósteos, el cortisol cumple la función de 

gluco y mineralocorticoide ((McCormick, 2001; Prunet et al., 2006; Wendelaar 

Bonga, 1997). 

Las anatoxinas son un conjunto de toxinas análogas entre sí, de las cuales, 

las más estudiadas son la anatoxina-a (ANTX-a) y la homoanatoxina-a (HANTX-a). 

Estas toxinas son alcaloides agonistas de receptores nicotínicos (nAChR) de 
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acetilcolina y también de los receptores muscarínicos (mAChR), aunque con menor 

afinidad. La ANTX-a se une irreversiblemente a los receptores, con mayor afinidad 

que la acetilcolina, por lo cual es más potente al producir la contracción muscular 

(Valério et al., 2010). Entre los géneros productores de anatoxinas, se encuentran 

Dolichospermum, Planktothrix, Oscillatoria., Phormidium, Nostoc, Aphanizomenon y 

Microcystis (Osswald et al., 2007). 

La anatoxina-a(s) es una toxina que causa efectos similares a la ANTX-a, en 

cuanto a hiperestimulación de las sinapsis colinérgicas y, por ello, en un principio, 

se la nombró de forma similar. Sin embargo, presentan distinta composición 

química con respecto al resto de las anatoxinas y, también, en cuanto a su 

toxicodinámica. La anatoxina-a(s) es un organofosforado natural, que inhibe a la 

enzima acetilcolinesterasa e impide la hidrolisis de la acetilcolina, lo que permite 

que permanezca unida al receptor (Valerió et al., 2010). Este mecanismo es similar 

al de los insecticidas fosforados como metil anzinfos (Ferrari et al., 2004). Se han 

descripto como posibles productores de anatoxina-a(s) a las especies 

Dolichospermum flos-aque y D. lemmermanni (Valerió et al., 2010). 

Dentro de las cianotoxinas que se clasifican como citotoxinas, se encuentran 

las cilindrospermopsinas (CYN), alcaloides sulfatados, cuyos efectos nocivos han 

sido descriptos en órganos tales como hígado, timo y corazón, entre otros (Amé y 

Wunderlin, 2011). Estas toxinas producen un amplio espectro de efectos 

citotóxicos, entre los que se destaca la inhibición de la síntesis de proteínas, la 

unión covalente al ADN (lo que provoca su ruptura) y la apoptosis celular (Shen et 

al., 2002). Se ha descripto, también, que inhiben la síntesis de glutatión reducido 

(GSH) y la actividad de las enzimas citocromo p450 oxidasas (CYP450) (Runnegar 

et al., 1995b; Valerió et al., 2010). La producción de CYN está asociada 

principalmente a Cylindrospermopsis raciborskii, aunque también se ha descripto 

que puede ser producida por otras especies de cianobacterias, tales como, 

Aphanizomenon flos-aquae, Raphidiopsis curvata, Anabaena bergii y Lyngbya wollei 

(Valerió et al., 2010).  

En humanos, se han registrado numerosos casos de intoxicación con 

cianotoxinas alrededor del mundo. Las principales vías de exposición resultaron 

ser el consumo de agua y de alimentos contaminados, tales como productos 
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agrícolas, peces, langostinos y moluscos (Falconer y Humpage, 2005). En menor 

medida, también se han registrado intoxicaciones por vía dérmica o respiratoria 

por inhalación de microgotas, formadas cuando las aguas contaminadas se 

pulverizan en el aire. Las intoxicaciones por cianotoxinas suelen causar desde 

graves complicaciones a la salud, como gastroenteritis, neumonía, parálisis y 

carcinogénesis, hasta incluso la muerte (Falconer et al., 2008; Teixera et al., 1993; 

Turner et al., 1990). El primer caso registrado de mortalidad en humanos, se 

registró en 1996, en Brasil, donde 76 pacientes de diálisis murieron por 

complicaciones hepáticas, debido al uso de agua contaminada con MC y CYN 

(Carmichael et al., 2001). 

En general, las cianotoxinas pueden encontrarse en el ambiente como 

mezclas complejas, por dos factores principales: por un lado, pueden estar 

presentes más de una especie de cianobacteria en el mismo cuerpo de agua, y por 

otro, algunas especies pueden producir más de un tipo de toxina. Por ejemplo, los 

géneros Microcystis, Dolichospermum, Aphanizomenon, Cylindrospermopsis y 

Raphidiopsis son productores tanto de hepatotoxinas como de neurotoxinas 

(Carmichael, 1992; Sant′Anna et al., 2011; Wiegand y Pflugmacher, 2005). De esta 

forma, se incrementa el riesgo y la complejidad de los efectos combinados de los 

distintos grupos de cianotoxinas sobre los organismos acuáticos. En este sentido, 

se abren interrogantes acerca de cómo una toxina afecta la absorción de otra, cómo 

es la influencia de una toxina sobre los efectos citotóxicos de la otra, y qué sucede 

con los mecanismos de detoxificación, cuando dos o más toxinas interactúan. 

1.3. Absorción y metabolismo de cianotoxinas 

Como se mencionó, los peces están expuestos a las cianotoxinas 

principalmente a través de la mucosa intestinal. Allí, pueden ser absorbidas, 

acumuladas en el intestino y/o incorporadas a la circulación sistémica y, llegar a 

otros órganos, e.g. el hígado, riñón, corazón, bazo o músculo, donde ejercerán su 

acción tóxica o serán acumuladas (Bieczynski et al., 2013; Chorus y Bartram, 1999; 

Ferrão-Filho y Kozlowsky-Suzuki, 2011). La acumulación y transferencia hacia 

otros niveles de la red trófica, dependerá del hábito trófico de la especie, de su 

capacidad de detoxificación y de la naturaleza química de cada cianotoxina en 
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particular. Por ejemplo, la tendencia más común en los ambientes acuáticos sería 

hacia a la biodilución, aunque, para MC, se ha observado la tendencia hacia la 

biomagnificación en cadenas tróficas planctónicas, (Ferrão-Filho y Kozlowsky-

Suzuki, 2011). En este sentido, la toxicocinética de los distintos grupos de 

cianotoxinas no está completamente dilucidada y hasta el momento la más 

estudiada es MCLR. 

La ví a de absorcio n de las cianotoxinas esta  determinada por su naturaleza 

quí mica. Las microcistinas, en particular, MCLR se absorbe, en mamí feros y en 

peces, por transportadores del sistema biliar (Meier-Abt et al., 2007; Runnegar et 

al., 1999). Tanto en intestino como en hí gado, las microcistinas pueden ser 

transportadas hacia el interior de los enterocitos y de los hepatocitos, por 

polipe ptidos transportadores de aniones orga nicos (OATP) (Boaru et al., 2006; 

Feurstein et al., 2010; Fischer et al., 2005). En humanos, este tipo de 

transportadores tambie n se encuentran localizados en el rin o n y en la barrera 

hematoencefa lica (Hagenbuch y Meier, 2004). El sistema digestivo serí a tambie n la 

ví a de ingreso para STX y ANTX (Andrinolo y Sedan, 2011), aunque no esta  del todo 

claro si son absorbidas a trave s de los enterocitos o por ví a paracelular. El ingreso 

al organismo por ví a digestiva, acumulacio n y posterior transferencia hacia niveles 

superiores de las cadenas tro ficas acua ticas, esta  parcialmente descripto para MC y 

STX, pero hay muy poca informacio n para otras toxinas (Ame  y Wunderlin, 2011; 

Bieczynski et al., 2013; Ferra o-Filho y Kozlowsky-Suzuki, 2011; Wiegand y 

Pflugmacher, 2005). 

En cuanto a la excreción, en mamíferos, se ha demostrado que STX se 

excreta fundamentalmente en forma libre por vía urinaria, sin embargo, aún no se 

ha determinado si se conjuga con otras moléculas para su eliminación o si es 

transportada activamente fuera de las células. Por otro lado, se ha propuesto que 

MCLR es excretada por el intestino, el hígado y el riñón, como conjugados de GSH o 

cisteína (Cys), MC-SG y MC-Cys (Bieczynski et al., 2014, 2016; Ito et al., 2002; Sahin 

et al., 1996). El conjugado MC-SG es el resultado de la reacción de 

biotransformación catalizada por la enzima glutatión S-transferasa (GST) (Kondo 

et al., 1992, 1996; Pflugmacher et al., 1998; Takenaka, 2001). El conjugado MC-Cys 

se forma a partir de MC-SG, cuando el GSH es degradado a cisteína. Ambas 



1. Introducción general 

11 
 

moléculas, MC-SG y MC-Cys, son menos tóxicas y más polares que la MCLR nativa. 

En general, la conjugación con GSH permite que las células excreten una amplia 

variedad de compuestos, tanto endobióticos como xenobióticos (Epel et al., 2008; 

Omiecinski et al., 2011). 

1.4. Metabolismo de xenobióticos 

El metabolismo celular de xenobióticos involucra una amplia variedad de 

reacciones de biotransformación, que se pueden dividir en reacciones de fase I y 

fase II. Las reacciones de fase I agregan o exponen átomos polares en endobióticos 

o xenobióticos, mediante reacciones de oxidación, reducción o hidrólisis. En las 

reacciones de oxidación, enzimas deshidrogenasas transfieren electrones desde los 

sustratos hacia un aceptor, como NAD+, que cumple las funciones de cofactor de la 

reacción. Las enzimas involucradas más conocidas son las CYP, la alcohol 

deshidrogenasa y las peroxidasas, entre otras (Ryan y Levin, 1990). Las reacciones 

de reducción, en esta fase, involucran la transferencia de un solo electrón hacia los 

sustratos y están catalizadas por la enzima citocromo p450 reductasa. Por otro 

lado, las reacciones de hidrólisis involucran a enzimas epóxido-hidrolasas y 

carboxilesterasas. Las primeras catalizan la hidratación de epóxidos y óxidos de 

benceno o naftaleno, mientras que las segundas catalizan la hidrólisis de enlaces 

carboxil éster y la unión del sustrato a residuos de serina. Las carboxilesterasas 

están asociadas a la detoxificación de numerosos pesticidas organofosforados 

(Glickman et al., 1982; Straus y Chambers, 1995; Wallace y Dargan, 1987). 

Las reacciones de fase II tienden a aumentar la polaridad de los 

compuestos, hayan pasado o no por fase I, mediante el agregado o conjugación con 

otras moléculas. En algunos casos, las reacciones de conjugación logran ocultar 

ciertos grupos funcionales de los sustratos, impidiendo ciertos fenómenos de 

bioactivación. Las reacciones más comunes involucran reacciones de acetilación y 

metilación, y reacciones catalizadas por enzimas UDP-glucuronosiltransferasas 

(UGT), las sulfotransferasas (SULT) y las GST. 

Las UGT catalizan reacciones donde se conjugan endobióticos o 

xenobióticos con ácido glucurónico, transferido desde el ácido UDP-glucurónico 

(UDPGA), un nucleótido de alta energía (Mackenzie et al., 1997). A este tipo de 
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reacción se la llama glucuronidación y a los productos finales se los conoce como 

glucurónidos. Estos compuestos se clasifican de acuerdo al sustrato original. En 

especies acuáticas, los más comunes son los O-glucurónidos, formados a partir de 

alcoholes, fenoles y ácidos carboxílicos, y los N-glucurónidos, formados a partir de 

carbamatos, amidas y aminas. La glucuronidación constituye la vía más común 

para inactivar o volver más polares a los compuestos tóxicos que generalmente 

son excretados por vía biliar o por vía urinaria (Dutton, 1990). En peces, las UGT 

están expresadas principalmente en hígado e intestino, aunque se ha detectado 

también actividad de estas enzimas en branquias, riñón y músculo (Clarke et al., 

1991; George et al., 1998; James et al., 1998; Lahti et al., 2011). En cuanto a su 

relación con las cianotoxinas, las UGT han sido propuestas como posibles 

responsables de la biotransformación de PST, luego de que estas toxinas sufran un 

proceso de oxidación de fase I (Garcia et al., 2010; 2009). 

Las SULT catalizan la transferencia de grupos sulfonatos desde 3’-

fosfoadenosina-5’-fosfosulfato (PAP) a grupos funcionales como hidroxilos o 

aminos, presentes en endobióticos o xenobióticos (Coughtrie, 2002; Mulder, 1981). 

En los peces, la actividad de las SULT se centra principalmente en el hígado, 

aunque en el bagre norteamericano (Ictalurus punctatus), también se la detectó 

actividad en el intestino (Schlenk et al., 2008). Los conjugados sulfatados son 

aniones a pH fisiológico y se excretan por vía biliar y urinaria. Los sustratos más 

comunes de las SULT son endobióticos tales como las hormonas estradiol y 

tiroxina, dopamina y xenobióticos de tipo fenólico y sus productos de fase 1, como 

la forma hidroxilada de hidrocarburos aromáticos policíclicos, aril aminas y sus 

derivados hidroxilados, entre otros. En el intestino, es posible que los conjugados 

sulfatados, que llegan a través de la bilis, sean susceptibles de hidrólisis por la 

acción enzimas sulfatasas, lo que devuelve al compuesto a su forma nativa, 

quedando disponible para ser nuevamente sustrato de las SULT o de otras 

enzimas. 

Las GST catalizan la reacción de conjugación entre el GSH y el centro 

electrofílico, constituido por átomos de C, N o S, de una amplia gama de sustratos. 

Los principales endobióticos que son biotransformados por las GST son ciertos 

peróxidos, que pueden ser reducidos a sus correspondientes alcoholes, y los 
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productos derivados del daño por estrés oxidativo sobre lípidos, proteínas, 

carbohidratos y ácidos nucleicos (Alin et al., 1985; Hubatsch et al., 1998; Marnett 

et al., 2003). La oxidación de estas macromoléculas origina productos que resultan 

citotóxicos y mutagénicos, dado que pueden modificar el ADN (Hayes et al., 2005). 

En cuanto a los xenobióticos, las GST catalizan la biotransformación de diversos 

fármacos, e.g. los usados en la quimioterapia y antibióticos, insecticidas, herbicidas, 

metaloides, entre otros (Allocati et al., 2018; Sheehan et al., 2001). Por ejemplo, 

estas enzimas conjugan el arsénico trivalente (AsIII) y su forma metilada, MAsIII, 

dando lugar a la formación de AsIII-SG y MAsIII-SG, respectivamente (Gregus y 

Gyurasics, 2000; Kala et al., 2000; Miller et al., 2007; Shaw et al., 2007). En cuanto a 

las cianotoxinas, además de las MC ya mencionadas, se ha descripto la conjugación 

de ND con GSH, catalizada por GST, en una amplia variedad de taxones (Galanti et 

al., 2013; Pflumacher et al., 2001; Sipiak et al., 2002). Para las neurotoxinas, tales 

como ANTX y PST, no se ha demostrado que las GST catalicen la formación de 

conjugados con GSH. Sin embargo, se ha descripto que la actividad de las GST 

puede estar condicionada por estas toxinas (Barbosa et al., 2019; Calado et al., 

2020; Clemente et al., 2010; Mitrovic et al., 2004; Zhong et al., 2020). 

Las GST se clasifican, de acuerdo a su ubicación en las células, en citosólicas, 

mitocondriales y microsomales o MAPEG (por su nombre en inglés, Membrane 

Associated Proteins in Eicosanoid and Glutathione metabolism) (Jakobsson et al., 

1999; Ladner et al., 2004; Robinson et al., 2004). Las GST citosólicas están 

ampliamente distribuidas en la naturaleza, tanto en procariotas como en 

eucariotas, y son las más estudiadas hasta el momento (Allocati et al., 2009; Board 

et al., 2013). En peces, este grupo está conformado por GST de las clases alfa (α), 

mu (µ), omega (ω), pi (π), sigma (σ), theta (θ) y rho (ρ) (Konishi et al., 2005; 

Schlenk et al., 2008). En intestino e hígado de salmónidos, la clase más común es 

GST-π, cuyos miembros poseen alta afinidad por compuestos como el 1-cloro-2,4-

dinitrobenceno (CDNB), un sustrato que puede ser biotransformado a 2,4-

dinitrofenil-S-glutatión (DNP-SG), el cuál es utilizado comúnmente para medir la 

actividad GST (Habig et al., 1974). Dentro de las GST mitocondriales se encuentra 

la clase kappa (κ), con alta afinidad por compuestos como el CDNB y el peróxido de 

cumeno (C9H12O2) (Morel y Aninat, 2011). Las GST MAPEG están involucradas en la 

producción de eicosanoides, moléculas derivadas de ácidos grasos (Hardwick et al., 
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2013) y se han estudiado principalmente en mamíferos, salvo por unos pocos 

trabajos en peces (Chen et al., 2017; Kim et al., 2009). 

1.5. GSH y metabolismo oxidativo 

Como se mencionó a lo largo de esta introducción general, GSH participa en 

reacciones de biotransformación y transporte de xenobióticos. Sin embargo, esta 

molécula cumple, además, un rol fundamental en la defensa antioxidante de las 

células, actuando como agente reductor frente a moléculas oxidantes tales como 

ROS (Deponte, 2013; Forman et al., 2009). En principio, estas moléculas se forman 

como consecuencia del metabolismo aeróbico, a partir de la reducción del oxígeno 

molecular (O2) en la cadena de transporte de electrones mitocondrial. En forma 

resumida, la cadena de reacciones (figura 1) comienza con la reducción del O2 a 

anión superóxido (O2•-) que luego se reduce a peróxido de hidrógeno (H2O2), el 

cual, mediante la adición de otro electrón (e-), se reduce a un radical hidroxilo 

(•OH) y un anión oxidrilo (OH-). La cadena de reacciones de reducción finaliza con 

la formación de una molécula de H2O, cuando se añade un e- y un protón (H+) al 

•OH (Lushchak, 2011). Como se mencionó, la formación de ROS ocurre en la 

mitocondria, pero también puede ocurrir en otros sistemas de la célula e, incluso, 

se ha descripto que el H2O2 cumple funciones dentro de la señalización celular 

(Lushchak, 2011; Sies, 2017). Generalmente, la fuente de electrones son moléculas 

tales como flavinas, semiquinonas o metales, e.g. hierro o cobre, entre otros 

(Deponte, 2013). 

 

Figura 1.1. Esquema de la cadena de reacciones de reducción del oxígeno molecular (O2), donde los 

electrones (e-) se añaden en una secuencia de a uno por vez y forman especies reactivas de oxígeno 

(ROS): anión superóxido (O2
•-), peróxido de hidrógeno (H2O2), radical hidroxilo (•OH) y anión 

oxidrilo (OH-). La cadena de reacciones finaliza con la formación de agua (H2O), al añadirse un e- y 

un protón (H+).al •OH. Modificado de Lushchak (2011). 
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El GSH interactúa con las moléculas oxidantes en reacciones no enzimáticas 

o en reacciones catalizadas por enzimas que lo utilizan como cofactor (Buratti et 

al., 2013). Por ejemplo, la glutatión peroxidasa (GPx) cataliza la reducción del H2O2 

a través de una reacción irreversible que da como productos glutatión oxidado 

(glutatión disulfuro, GSSG), agua y/o alcoholes (Flohe et al., 2011; Jozefczak et al., 

2012). El GSSG resulta tóxico para la célula y su formación se compensa por la 

acción de la flavoenzima glutatión reductasa (GR), que reduce el GSSG a dos 

moléculas de GSH, en una reacción dependiente de NADPH como cofactor (Forman 

et al., 2009; Zhang et al., 2010). El balance entre GSH y GSSG (GSH/GSSG) resulta 

fundamental para el mantenimiento del balance oxidativo de la célula (Camera y 

Picardo, 2002; Gurer-Orhan et al., 2004; Oliveira et al., 2009). Las defensas 

antioxidantes también incluyen a las enzimas que no dependen de GSH tales como 

la catalasa (CAT), que cataliza la reducción del H2O2 a H2O y O2, la superóxido 

dismutasa (SOD), que cataliza la dismutación del O2•- en O2 y H2O2, entre otras 

(Claiborne, 1985; Ighodaro y Akinloye, 2018; McCord y Fridovich, 1969). Las 

defensas antioxidantes mantienen la producción de ROS en un “estado 

estacionario”, en el cuál, estas moléculas se producen y se eliminan continuamente. 

Cuando este estado estacionario se modifica por alguna perturbación y aumenta la 

concentración de ROS, se produce una situación conocida como estrés oxidativo. 

Esta condición puede ser aguda o crónica, y causa perturbaciones en el 

metabolismo celular e incluso el daño de sus componentes tales como lípidos, 

proteínas y ADN (Ighodaro y Akinloye, 2018; Lushchak, 2011; Sies, 2020). Sin 

embargo, las definiciones mecanísticas precisas están aún en discusión y dependen 

del tipo de célula y/o del organismo (Deponte, 2013). 

Las células eucariotas poseen sistemas de regulación de la defensa frente al 

estrés oxidativo. Por ejemplo, el Nrf2 (por su nombre en inglés, nuclear factor-

(erythroid-derived 2)-like 2) es un factor de transcripción considerado como 

“regulador maestro” para las células eucariotas, que se activa en presencia de ROS 

y promueve la expresión de una gran cantidad de proteínas antioxidantes y 

detoxificantes (Seis, 2020). Los lisosomas también son considerados sistemas 

protectores, ya que pueden iniciar procesos de autofagia de las moléculas 

producidas por el daño oxidativo tales como lípidos, proteínas o ADN oxidados 

(Moore et al., 2009). Otro tipo de defensa consiste en la actividad de la enzima GST, 
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que puede conjugar GSH con productos oxidados, e.g. o-quinonas, que se producen 

a partir de la oxidación de catecolaminas, y así evitar que produzcan sus efectos 

tóxicos (Baez et al., 1997; Hayes et al., 2005). 

De acuerdo a lo mencionado hasta el momento, las cianotoxinas como MCLR 

y PST pueden afectar el metabolismo oxidativo de las células debido a que pueden 

afectar el normal funcionamiento de las defensas antioxidantes (Amado y 

Monserrat, 2010; Clemente et al., 2010; da Silva et al., 2011). También, en forma 

indirecta, las cianotoxinas podrían afectar organelas como los lisosomas o las 

mitocondrias, cuya disfunción desencadena mayor producción de ROS (Kurz et al., 

2008; Li y Ma 2017). Además, una de las principales defensas antioxidantes, el 

GSH, se puede consumir en reacciones de biotransformación y excreción de 

xenobióticos, dentro de los cuales se encuentran las cianotoxinas (Aquilano et al., 

2014; Bard, 2000; Epel et al., 2008; Ferreira et al., 2014)”. 

1.6. Transporte y excreción de xenobióticos 

En conjunto con las enzimas de biotransformación, los efectos adversos que 

los xenobióticos ocasionan sobre las especies acuáticas pueden ser 

contrarrestados por proteínas pertenecientes al sistema MXR (Bard, 2000; 

Kurulec, 1997; Zamek-Gliszczynski et al., 2006). Este sistema está constituido por 

proteínas de membrana que transportan distintos tipos de moléculas desde el 

citoplasma de la célula hacia el exterior de las mismas (Klaassen y Aleksunes, 

2010). Estos transportadores son llamados ABC y dependen de la unión e hidrólisis 

del ATP para su funcionamiento (Ishikawa, 1992). El fenómeno MXR fue descripto 

para organismos acuáticos por primera vez por Kurelec y Pivčević (1989, 1991) y 

se ha encontrado en moluscos, crustáceos y peces. Hasta el momento, se sabe que 

las proteínas ABC involucradas en el transporte tanto de endobióticos como de 

xenobióticos, pertenecen a las subfamilias ABCB, ABCC y ABCG, tanto en peces 

como en mamíferos (Leslie et al., 2005; Luckenbach et al., 2014; Zaja et al., 2008). 

Los transportadores del sistema MXR de los teleósteos poseen un gran 

porcentaje de homología con los transportadores del sistema de resistencia 

multridroga (MDR por su nombre en inglés, multidrug resistance) descriptos en 

primer lugar para líneas de células tumorales de mamíferos (Annilo et al., 2006; 
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Gottesman y Pastan, 1993). Es decir, que una gran parte de los genes que codifican 

para las proteínas ABC se conservaron durante la evolución y están distribuidos en 

un amplio número de taxones. Por otro lado, algunos genes han sufrido 

modificaciones en sus secuencias de aminoácidos por presiones evolutivas, dando 

lugar a genes ortólogos o a genes parálogos (en el caso de que hayan ocurrido 

duplicaciones), pero cumplen funciones similares en taxones distintos. Por 

ejemplo, en los teleósteos no se encontraron genes homólogos para la proteína 

ABCB1 de mamíferos (Dean y Annilo, 2005; Liu et al., 2016). En pez cebra (Danio 

reiro), se describió que la proteína que cumple funciones similares a ABCB1 de 

mamíferos está expresada por genes duplicados, nombrados como Abcb1b y 

Abcb1a (Annilo et al., 2006). Posteriormente, Fischer et al. (2013) sugirieron que 

ambas secuencias son similares a los genes de las proteínas ABCB4 y ABCB5 de 

mamíferos, por lo que en pez cebra, ambos genes son ortólogos de ABCB1. En O. 

mykiss, Zaja et al. (2008) identificaron una sola secuencia que expresa una proteína 

similar a ABCB1. Dicha secuencia es homóloga a ABCB4/Abcb1b (Fischer et al., 

2013). Por otro lado, las secuencias que codifican para los transportadores ABCC 

son mucho más conservadas en la evolución, y presentan pocos cambios entre 

taxones. 

Desde el punto de vista de resistencia a xenobióticos y exportación de 

compuestos endógenos, los transportadores más importantes de la subfamilia 

ABCB son el transportador ABCB1 o Pgp1 (por su nombre en inglés, permeability 

glycoprotein 1) y el transportador de sales biliares ABCB11 o BSEP (por su nombre 

en inglés, bile salt export pump). ABCB1 constituye el primer antecedente del 

fenómeno MDR y su descubrimiento sirvió para explicar la baja acumulación de las 

drogas anticancerígenas que se usaban para el tratamiento de quimioterapia en 

tumores resistentes (Dano, 1972; 1973; Juliano y Ling, 1976). En peces, los 

ortólogos de ABCB1 están particularmente expresados en la membrana apical de 

los hepatocitos y enterocitos, en el riñón y en el endotelio de los capilares 

cerebrales (Bard et al., 2002; Costa et al., 2013; Kleinow et al., 2000; Miller et al., 

2002). Transportan un amplio espectro de sustratos, tales como xenobióticos que 

no hayan sido modificados por reacciones de fase I o II, moléculas ligeramente 

hidrofóbicas, anfipáticas o neutras, o moléculas orgánicas cargadas positivamente 

(Litman et al., 2001). Por otro lado, los transportadores ABCB11 son específicos de 
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sales biliares y por lo general su expresión esta mayormente restringida al hígado 

(Trauner y Boyer, 2003). 

Las proteínas de la subfamilia ABCC transportan aniones orgánicos, e.g. 

sales biliares, nucleótidos, cloruros y xenobióticos diversos. Estos transportadores 

también reciben el nombre de “proteínas asociadas a la resistencia a múltiples 

drogas” (MRP por su nombre en inglés, multiresistance associated proteins) y se 

citan al menos cinco transportadores que cumplen con esta función: ABCC1, 

ABCC2, ABCC3, ABCC4 y ABCC5 (Cole et al., 1992; Evers et al., 1998). La mayoría de 

los sustratos de estos transportadores son productos de reacciones de fase I y/o 

fase II. ABCC1 y ABCC2 transportan en mayor medida compuestos sulfatados o 

conjugados con GSH y glucurónidos (Deeley et al., 2006). En peces, ABCC1 se 

encontró expresado mayoritariamente en riñón, aunque dependiendo de la 

especie, se lo pudo encontrar también en hígado, branquias e intestino, en una 

localización predominantemente en la membrana basolateral de las células (Costa 

et al., 2012a; b; Loncar et al., 2010). En tanto que ABCC2 se expresa fuertemente en 

riñón, intestino e hígado, donde se localiza en la membrana apical de las células 

(Cai et al., 2003; Miller et al., 2007; Painefilú et al., 2019). Los transportadores 

ABCC3, ABCC4 y ABCC5 se expresan mayoritariamente en la membrana 

basolateral (Zamek-Gliszczynski et al., 2006). En particular, tanto ABCC3 como 

ABCC4 poseen mayor afinidad por conjugados con glucurónidos que por 

conjugados con GSH, en comparación con ABCC1 o ABCC2 (Deeley et al., 2006).  

El miembro más estudiado de la subfamilia ABCG es el transportador 

ABCG2, también conocido como “proteína de resistencia al cáncer de mama” (BCRP 

pro su nombre en inglés, breast cancer resistance protein) (Doyle et al., 1998; Doyle 

y Ross, 2003). ABCG2 está asociado al transporte de una gran variedad de drogas 

utilizadas en la quimioterapia, como mitoxantrona y doxorubicina, y también al 

transporte de conjugados de aniones orgánicos, como conjugados sulfatados de 

esteroides y conjugados de xenobióticos con GSH y glucurónidos (Chen et al., 2003; 

Mao, 2005). En peces, este transportador se encuentra expresado en mayor 

medida en intestino, riñón, hígado y la barrera hematoencefálica (Garg et al., 2015; 

Loncar et al., 2010; Muller et al., 2017). 
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La amplia distribución en diferentes tejidos epiteliales y la ubicación apical 

en células polarizadas, e.g. los hepatocitos del hígado o los enterocitos del 

intestino, les otorga a las proteínas ABCB1, ABCC2 y ABCG2, un rol de barrera 

defensiva frente a distintos xenobióticos, ya que pueden exportarlos hacia el lumen 

intestinal o el canalículo biliar (Epel et al., 2008; Ferreira et al., 2014). En cambio, 

los transportadores ABCC1, ABCC3, ABCC4 y ABCC5, por su ubicación basolateral, 

podrían exportar xenobióticos conjugados hacia la circulación sistémica, 

protegiendo a la célula pero comprometiendo al organismo o favoreciendo su 

metabolismo y excreción en otro órgano. Se ha sugerido que ABCB1 puede 

transportar MCLR sin conjugar, de acuerdo su afinidad por sustratos menos 

polares no conjugados y por productos de reacciones de biotransformación de fase 

I (Amé et al., 2009). Por otro lado, se ha encontrado evidencia que indica que, el 

intestino de mamíferos y peces posee una gran capacidad para funcionar como una 

barrera activa de defensa frente a diversos xenobióticos, mediante el sistema GST-

ABCC2 (Chan, et al., 2004; Mottino et al., 2000). Este sistema se ha sugerido como 

responsable de la detoxificación de MCLR en O. mykiss y Odontesthes hatcheri 

(Bieczynski et al., 2014; 2016), y de AsIII en O. mykiss (Painefilú et al., 2019). 

Muchos de los xenobióticos pueden actuar como inhibidores de la actividad 

de los transportadores del sistema MXR. Se pueden dividir en dos categorías, 

inhibidores competitivos e inhibidores no competitivos. Los inhibidores 

competitivos son sustratos del transportador y poseen alta afinidad por el sitio de 

unión, de forma que impiden la unión y el transporte de otros sustratos. De esta 

manera ralentizan la detoxificación de los mismos, aumentado su acumulación y 

los efectos que pueden producir en la célula. Estos inhibidores competitivos 

reciben el nombre de quimiosensibilizadores y fueron descriptos en primera 

instancia, en relación con la inhibición del transporte de ciertos fármacos 

utilizados en la quimioterapia (Bard, 2000; Epel et al., 2008). Los inhibidores no 

competitivos pueden bloquear la actividad ATPasa de los transportadores, 

produciendo un efecto alostérico a través de diferentes vías regulatorias (Smital et 

al., 2004).  

En otro sentido, ciertos xenobióticos actúan como activadores del 

transporte, dado que aumentan la expresión génica de las proteínas 
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transportadoras, en forma directa o indirecta, o afectan la regulación 

postraduccional de las mismas, e.g. inserción en membrana o 

activación/inactivación por fosforilación/desfosforilación (Stolarczyk et al., 2011). 

En hígado de killifish (Fundulus heteroclitus) e intestino medio de O. mykiss, se ha 

demostrado que AsIII aumenta la expresión génica de ABCC2, luego de 48 h de 

exposición in vivo (Painefilú et al., 2019; Shaw et al., 2007). Además, este 

incremento en la expresión de ABCC2 en intestino de O. mykiss está asociado con 

un aumento en el transporte de sustratos de esta proteína y en la resistencia a la 

toxicidad de MCLR (Painefilú et al., 2019). Por otro lado, Miller et al. (2007) 

demostraron que AsIII modula la actividad de ABCC2 en túbulos renales de F. 

heteroclitus por un mecanismo postraduccional. En cuanto a las cianotoxinas, se 

sabe muy poco acerca de cómo pueden modificar los sistemas de detoxificación. 

Más aún, se desconoce si la presencia de una cianotoxina en particular puede 

afectar el metabolismo y excreción de otras cianotoxinas. 

1.7. Problemática de las cianobacterias en Argentina 

En Argentina, se han registrado casos de intoxicación por floraciones desde 

1944, cuando ocurrió un evento de mortandad masiva de animales de granja y 

silvestres, que habían bebido agua de un lago donde se desarrollaba una floración 

de Dolichospermum (Mullor, 1945). Desde ese momento, se han registrado casos de 

mortandad de peces (Ringuelet et al., 1955) y floraciones varias en distintos 

puntos del país (Aguilera et al., 2018, Echenique et al., 2014) (figura 2). De acuerdo 

a la literatura, las regiones más afectadas por floraciones de cianobacterias en 

Argentina, de mayor a menor, son la región Chaco-pampeana, las Sierras 

Peripampeanas y el norte de la Meseta Patagónica. Los géneros detectados hasta el 

momento pertenecen a los órdenes Chroococcales (Microcystis y Radiocystis), 

Nostocales (Dolichospermum, Aphanizomenon, Nodularia, Cylindrospermopsis y 

Raphidiopsis), Oscillatoriales (Oscillatoria, Planktothrix y Pseudoanabaena) y 

Synechococcales (Coelosphaerium, Planktolyngbya, Cyanodictyon, entre otros) 

(Aguilera et al., 2018). 
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Figura 1.2. Mapa de distribución de las floraciones de cianobacterias informadas en Argentina, 

durante el periodo 1945–2014, donde se detallan los géneros hallados. Los números indican las 

regiones geográficas definidas por Quirós y Drago (1999): 1. Puna; 2. Planicie Chaco-Pampeana; 3. 

Sierras Peripampeanas; 4. Patagonia Andina; 5, Meseta Patagónica; 6. Meseta Misionera. Modificado 

de Aguilera et al. (2018). 

Las cianotoxinas detectadas en mayor medida son las MC, y en menor grado 

las neurotoxinas ANTX, STX y la citotoxina CYN. Por ejemplo, MCLR se ha 

detectado en concentraciones desde 8,6 µg L-1 a 37,7 µg L-1, en floraciones 

asociadas a M. aeruginosa, en la cuenca del río Paraná (Giannuzzi et al., 2012; 

Forastier et al., 2016) y 48,6 µg L-1 en la represa de Salto Grande, asociadas a M. 

aeruginosa y M. wesenbergii. En cuanto a neurotoxinas, existe un claro antecedente 

de detección de STX en la cuenca del Río Salado, asociado a Raphidiopsis. curvata, 

R. mediterranea, Cylindrospermopsis. raciborskii y Planktothrix agardhii, con una 

concentración de 105,33 µg STXeq L-1 (Otaño, 2009). Este antecedente es el 

primero reportado para ambientes de agua dulce de Argentina. En el Mar 
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Argentino, se ha informado de numerosas floraciones y eventos tóxicos 

relacionados con el dinoflagelado Alexandrium tamarense/catenella (Montoya, 

2019), donde se registraron concentraciones desde los 110 hasta los 1270 mg 

STXeq kg-1, en bivalvos costeros y marinos (Benavides et al., 1995; Carreto et al., 

1981, 1998; Santinelli, 2013). 

La escasa información presentada en los reportes y trabajos de 

investigación acerca de la presencia de neurotoxinas con respecto a la disponible 

para MC, en Argentina, puede estar condicionada a que existe un mayor número de 

laboratorios enfocados en la detección de MC que en otras cianotoxinas (Aguilera 

et al., 2018). El hecho de que existan géneros potencialmente productores de otras 

toxinas, además de las MC, es un indicio de que las mismas pueden estar presentes 

en las floraciones y no están siendo detectadas. En Sudamérica, se han reportado 

numerosos casos de detección de ANTX, STX, anatoxina-a(s) y CYN (Bittencourt-

Oliveira et al., 2011; 2014; Bonilla et al., 2016; Monserrat et al., 2001; Mowe et al., 

2015), por lo que es de esperar que estas cianotoxinas se encuentren presentes en 

Argentina, en mayor medida de lo que se ha evidenciado hasta ahora. Por lo tanto, 

las neurotoxinas deben ser tenidas en consideración a la hora de evaluar efectos 

tóxicos sobre los organismos expuestos a floraciones. 

En este trabajo de tesis se define a la zona norte de la Meseta Patagónica y 

de la Patagonia Andina como región Norpatagónica. En ella, se han detectado 

floraciones de Dolichospermum circinale, D. flos-aquae, D. spiroides, D. 

lemmermannii y Aphanizomenon sp., siendo todas estas especies potenciales 

productoras de MC y neurotoxinas, e.g. STX (Alcalde et al., 1996; Echenique et al., 

2014; Otaño et al., 2012, Pizzolon, 1999). El primer evento de floraciones de 

cianobacterias tóxicas se detectó en 1978, en el río Limay (38°59′35″ S, 68°00′18″ 

O), a partir del cual se han sucedido numerosos eventos de floraciones a lo largo 

del tiempo (Alcalde et al., 1998; Guarrera et al., 1995; Guarrera y Echenique, 1981). 

Otros cuerpos de agua afectados por las floraciones en la región son los embalses 

del río Limay, e.g. Ramos Mexía (39°17′00″ S, 68°48′00″ O) y Mari Menuco 

(38°35′49″ S, 68°32′41″ O), este último ubicado en la cuenca del río Neuquén 

(Alcalde et al., 1996; Othaz Brida et al., 2010). 
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Desde 1995, se han implementado varios programas dedicados al 

monitoreo de las floraciones, llevados adelante por la Autoridad Interjurisdiccional 

de Cuencas de los ríos Limay, Neuquén y Negro (AIC), en conjunto con otros 

organismos del área temática. Durante el desarrollo de estos programas de 

monitoreo, se ha utilizado el criterio de densidad algal para determinar la 

toxicidad de las floraciones. Uno de estos programas se enfocó en el monitoreo en 

sectores clave del río Limay, desde el Embalse Arroyito hasta la ciudad de 

Neuquén. En el mismo, se detectaron especies tóxicas pertenecientes al ensamble 

Dolichospermum spp., cuya densidad algal osciló ente 1100 y 3500 células mL-1, en 

promedio, dependiendo de la época del año (Echenique et al., 2014). A partir de 

ensayos de toxicidad aguda realizados en ratón, donde los mismos murieron luego 

de 70 minutos de ser inyectados, se determinó la presencia de neurotoxinas 

(Alcalde et al., 1996). En otro monitoreo, realizado entre 2005 y 2010, se 

detectaron floraciones de D. circinale, D. spiroides y D. lemmermannii, cuyas 

densidades algales oscilaron entre 500 y 2000 células mL-1 (Othaz Brida et al., 

2010). 

Recientemente, en muestreos realizados sobre el río Chimehuín (40°01'28" 

S, 71°05'29"O), entre diciembre de 2016 y abril de 2017, se determinó la presencia 

de Planktothrix agardhii (Iummato et al., 2018). Esta cianobacteria es un posible 

productor de MCLR, aunque no se encontraron floraciones en la región. En este 

trabajo se analizó la actividad de la enzima PP1, en un homogenato de hígado de O. 

mykiss, empleando agua filtrada del sitio donde se hallaron las cianobacterias. La 

actividad de la enzima se inhibió 14% en relación con el control, lo que indicaría la 

presencia de MC en este cuerpo de agua. 

Si bien los eventos descriptos no significaron un problema para el 

abastecimiento de agua potable de la región (Iummato et al., 2018; Othaz Brida et 

al., 2010), se debe tener en consideración la presencia de géneros potencialmente 

tóxicos, cuyos efectos nocivos pueden incrementarse en el contexto de cambio 

climático. Este fenómeno y el aporte de nutrientes derivado de la actividad 

humana sugieren la potencialidad de que una o varias de estas toxinas se hagan 

presentes en concentraciones significativas.  
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Objetivo General 

En esta tesis se plantea investigar la toxicocine tica y los mecanismos 

implicados en la detoxificacio n de cianotoxinas potencialmente presentes en las 

floraciones de cianobacterias que ocurren en ambientes de agua dulce 

norpatago nicos, como MCLR y PST, en la trucha arcoí ris Oncorhynchus mykiss. Se 

estudiara n las respuestas de las proteí nas involucradas en la biotransformacio n y 

transporte asociadas con el sistema MXR, a fin de interpretar sus efectos 

individuales y combinados.  

Objetivos particulares 

1. Evaluar los efectos de las PST sobre marcadores de daño intracelular y 

estrés oxidativo y sobre el sistema MXR en el intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss. 

2. Estudiar los efectos citotóxicos de MCLR en exposiciones in vivo de 

corto término y sus efectos sobre la modulación del sistema MXR.  

3. Estudiar los efectos individuales y combinados de MCLR y PST sobre 

marcadores citotóxicos y de estrés oxidativo, y sobre el transporte de 

xenobióticos en intestino de Oncorhynchus mykiss. 

 

Hipótesis general 

Las cianotoxinas presentes en los cuerpos de agua dulce de Norpatagonia 

son capaces de afectar la función del intestino medio de la trucha arcoíris 

Oncorhynchus mykiss, interfiriendo con los mecanismos de resistencia a múltiples 

xenobióticos y produciendo efectos citotóxicos en los enterocitos. 
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2.1. Reactivos 

Los extractos de PST se purificaron a partir de floraciones de Alexandrium 

catenella y A. ostenfeldii de las costas de Escocia, en el mar del Norte y fueron 

provistos gentilmente por el Dr. Bernd Krock del Alfred Wegener Institute for Polar 

and Marine Research. El extracto de MCLR se purificó a partir de una floración de 

Microcystis aeruginosa en el Rio de la Plata y fue provista gentilmente por la Lic. 

Carolina González (AYSA). CDNB, MK571, GSH, ácido 5,5-ditio-bis-(2-

nitrobenzoico) (DTNB), ditiotreitol (DTT), albúmina de suero bovino (BSA), 

nicotinamida adenina dinucleótido fosfato (reducida, NADPH), colorante rojo 

neutro, colorante azul tripán (Trypan blue) y 2’,7’-Diclorofluorescina diacetato 

(DCFH-DA) se compraron a Sigma-Aldrich (St Louis, MO). El GSSG se adquirió de 

Santa Cruz Biotechnology (USA). Tris (hidroximetil) aminometano (Tris), fue 

comprado a Serva (Alemania). El ácido 5-Sulfosalicílico (SSA) se compró a 

Mallinckrodt Chemicals (Irlanda). El reactivo Folin Ciocalteu se compró a Biopack 

(Argentina). El ácido etilendiamino-tetraacético (EDTA) y el ácido acético se 

adquirieron en Cicarelli (Argentina). Ácido tricloroacético (TCA), ácido 

tiobarbitúrico (TBA), para-nitrofenil fosfato sal disodica (pNPP), MgCl2 y HCl se 

compraron a Merck (Alemania). butilhidroxitolueno (BHT). El dimetil-sulfóxido 

(DMSO) y el KCl se adquirieron en Anedra (Argentina). MnCl2 se compró a 

Mallinckrodt Baker (Phillipsburg, NJ). El citrato de sodio (Na3C6H5O7) se compró a 

Stanton (Argentina). Lysing matrix D se compró a MP Biomedicals (USA). 

2.2. Peces 

Para todos los experimentos, se utilizaron ejemplares de trucha arcoíris 

(Oncorhynchus mykiss) provenientes de la piscicultura del Centro de Ecología 

Aplicada del Neuquén (CEAN), Junín de los Andes, Argentina. Hasta el momento del 

experimento, los peces se mantuvieron en acuarios (8 kg m-3), con circulación 

continua de agua proveniente del río Chimehuín, con niveles óptimos de 

oxigenación. La dieta general de los peces consistió en alimento balanceado 

comercial para trucha (Ganave). Antes de cada experimento, los peces se 

mantuvieron en ayuno durante 24 horas. Los protocolos de todos los diseños 

experimentales y la manutención de los animales en laboratorio fueron aprobados 
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por el comité de bioética de la Facultad de Bioquímica y Farmacia de la 

Universidad Nacional de Rosario, Argentina (6060/116). 

El tamaño de los peces que se utilizaron dependió de cada experimento y 

será detallado en los capítulos correspondientes. Los peces se trasladaron desde la 

piscicultura hasta el laboratorio para ser sacrificados y extraerles el intestino 

medio. El sacrificio se realizó por medio de un golpe en la cabeza y decapitación, 

seguida de la ruptura inmediata del centro nervioso por medio de un corte 

longitudinal. Para asegurar la viabilidad del intestino medio, se procuró realizar la 

disección en condiciones de frío y utilizando solución salina para peces (solución 

Cortland, ver tabla 1), también en frío. Esta misma solución se utilizó para realizar 

varios enjuagues del intestino, para así remover el contenido remanente. Se definió 

como intestino medio a la sección comprendida entre los ciegos pilóricos (intestino 

anterior o sección proximal) y la porción más gruesa del tracto digestivo (intestino 

posterior) (figura 2.1).  

 

Figura 2.1. Esquema general de las vísceras (a) y detalle del tracto digestivo (b) en Oncorhynchus 

mykiss. Líneas intermitentes indican los límites del intestino medio. Modificado de Kamalam et al. 

(2020) y Woynarovich et al., (2011). 

a 

b 
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2.3. Modelos experimentales 

El uso de diferentes modelos permite abordar distintos enfoques desde los 

más globales, como los efectos de la toxina aplicada en el alimento y la 

biotransformación de las toxinas acoplada a su transporte en el órgano entero, 

hasta los más detallados como la detección de efectos intracelulares puntuales en 

enterocitos aislados. Las exposiciones a las cianotoxinas se realizaron in vivo, ex 

vivo o in vitro, dependiendo del experimento. Las preparaciones ex vivo/in vitro se 

usaron para estudiar los efectos de MCLR y PST en un intervalo muy corto de 

tiempo, como 1 h de exposición, sobre las proteínas de transporte, de 

biotransformación y marcadores intracelulares. La elección de los modelos ex 

vivo/in vitro a utilizar supone ventajas y desventajas dependiendo de la variable a 

medir. Para ciertas variables, como el transporte de 2,4-dinitrofenil-S-glutatión 

(DNP-SG), que sirve para estimar actividad de transportadores ABCC, o la 

determinación de la actividad enzimática, es conveniente utilizar preparaciones 

como los segmentos intestinales, las tiras de intestino o el epitelio asilado de la 

capa muscular (modelos ex vivo). En cambio, para variables como la producción de 

especies reactivas de oxígeno (ROS) o la estabilidad de la membrana lisosomal, el 

uso de suspensiones de células aisladas (modelos in vitro) resulta más adecuado. 

2.3.1. Segmentos intestinales 

Este tipo de preparaciones permite obtener información más específica 

acerca de los efectos que las toxinas pueden producir sobre la actividad de los 

transportadores ABCC, distinguiendo entre la cara apical (luminal) y la cara 

basolateral del intestino. La confección de estas preparaciones se realizó siguiendo 

el protocolo de Bieczynski et al. (2014). Los segmentos evertidos se utilizaron para 

estudiar el transporte apical, los segmentos no evertidos se usaron para estudiar el 

transporte basolateral. Para ambos tipos de preparaciones, luego de la disección, 

se limpió íntegramente el contenido del segmento intestinal por lavado con 

solución Cortland y se lo cortó transversalmente en dos partes, una para ser 

utilizada como control y otra para ser expuesta a la toxina. Los segmentos no 

evertidos se ligaron por ambos lados a fin de aislar el interior del exterior. Para la 

preparación de los segmentos evertidos, se introdujo una aguja de crochet dentro 
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del segmento, para ligarla a uno de los extremos y de esta forma evertirlo 

suavemente, haciendo uso de una pinza de precisión para manipular el extremo 

contrario. Una vez que evertido, el segmento también se ligó por ambos lados. 

Según correspondiera, el segmento se rellenó con solución Cortland sola o con el 

agregado de la toxina correspondiente, mediante una jeringa tipo Hammilton 

(Kloehn #3500), provista de una cánula de Teflón. 

2.3.2. Tiras intestinales 

Este tipo de preparaciones permiten trabajar con baños de incubación de 

volumen pequeño, lo que posibilita utilizar menor cantidad de reactivos y de 

toxina. Por otro lado, permite utilizar menos cantidad de individuos por cada 

experimento, debido a que de un sólo intestino se pueden obtener varias 

preparaciones y realizar experimentos de medidas repetidas como, por ejemplo, 2 

tratamientos control + 6 concentraciones de toxina. 

Para la preparación de las tiras intestinales se abrió el intestino en forma 

longitudinal, se limpió el contenido y se lo cortó en tiras longitudinales. Cada tira 

se pesó en una balanza de precisión. Cuando se utilizaron peces pequeños (e.g. 10 

g), el intestino se abrió y se utilizó como una única preparación o a lo sumo se 

dividió sólo en dos tiras. 

2.3.3. Epitelio aislado 

El intestino medio de O. mykiss, de apical a basolateral, está compuesto por 

tunica mucosa, tunica submucosa, tunica muscularis y tunica serosa (Vendile et al., 

2020; Wilson y Castro, 2011) (figura 2.2a). En este trabajo se define como “epitelio 

aislado” a las preparaciones de intestino medio que consisten sólo de la tunica 

mucosa del intestino, que comprende a los enterocitos y la lamina propia (figura 

2.2b). La remoción de la capa muscular asegura un acceso más directo de toxinas y 

reactivos a la cara basolateral del epitelio. Esto resulta especialmente importante 

cuando se trabaja con toxinas que pueden unirse a componentes de la capa 

muscular, e.g. las PST, que se pueden unir a canales activados por voltaje, de sodio, 

potasio o calcio, que están presentes en células musculares y nerviosas. 
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Figura 2.2. Preparados histológicos de dos modelos 

experimentales confeccionados a partir del 

intestino medio de Oncorhynchus mykiss. a) Tira 

intestinal: glicocalix (flecha), tunica mucosa (M), 

tunica submucosa (SM), tunica muscularis (MU) y 

tunica serosa (S); b) Epitelio aislado: glicocalix 

(flecha) y tunica mucosa (M) (PAS 200 x). 

Con el objetivo de determinar la viabilidad y factibilidad del uso de epitelio 

aislado, se realizaron ensayos donde se midió la tasa de transporte de DNP-SG de 

estas preparaciones y se la comparó con las tiras intestinales. De acuerdo a los 

resultados observados, las lecturas que se obtienen con el epitelio aislado son más 

más sensibles que con las tiras intestinales (t6 = 6,80, p < 0,001, n = 4, figura 2.3a). 

También se midió el contenido de proteínas en el baño de incubación, para 

comprobar que no hubiera una cantidad significativa de proteínas provenientes de 

la ruptura de células y que pudieran generar interferencias. Con este ensayo se 

corroboró que el procedimiento de separación del epitelio de la capa muscular fue 

efectivo y sin rotura aparente de los enterocitos (t8 = 6,12; p < 0,001, n = 9, figura 

2.3b).  

b a 

SM 
MU 

S 

M 

M 
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Figura 2.3. a) Tasa de transporte de DNP-SG en epitelio aislado y tiras de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss. Los datos se expresan como nmol DNP-SG min-1 mg proteína-1 (n = 4). b) 

Contenido de proteína total en epitelio aislado de intestino medio y en el baño de incubación ex 

vivo. Los datos se expresan como mg de proteína (n = 9). Todos los resultados están expresados 

como media ± EE. Las letras diferentes indican diferencias significativas entre determinaciones (p < 

0,001). 

Para separar el epitelio intestinal de la capa muscular, se cortaron tiras 

intestinales como se describe en la sección 2.3.2. De cada tira, se separó el epitelio 

del resto de los tejidos del intestino, utilizando una lámina de PVC de 170 μm de 

grosor. Estas preparaciones se manipularon cuidadosamente con pinzas de 

precisión debido a su gran fragilidad. Es importante destacar que este 

procedimiento sólo se pudo realizar con éxito en intestinos provenientes de peces 

de más de 50 g. En peces de menor talla, el tamaño del intestino es muy pequeño 

para lograr separar, en forma íntegra, el epitelio del resto de los tejidos que 

componen el intestino. 

El epitelio retiene cierta cantidad de líquido en exceso, que en parte, ayuda 

a mantener la integridad del tejido y no se puede eliminar, por lo tanto, no se 

puede pesar con precisión. Por esta razón, los resultados obtenidos en los 

experimentos se estandarizaron en base al contenido total de proteínas (sección 

2.5.8). Para ello, el epitelio se homogeneizó en buffer Tris 40 mmol L-1 + KCl 150 

mmol L-1, pH 8,6, con un homogeneizador eléctrico Cole-Parmer® 10000 a 33000 

rpm (50-60 Hz).  

2.3.4. Células aisladas 

Utilizar células aisladas abre la posibilidad de medir variables que, por los 

protocolos que se utilizan, serían imposibles de determinar con otros modelos de 
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exposición o conllevarían a un gran error de medición. Este es el caso de la estabilidad 

de la membrana lisosomal, donde la permeabilidad del colorante es mayor cuando las 

células están disgregadas en una suspensión y puede observarse la coloración de cada 

célula individual. Lo mismo sucede con la producción de ROS, que también puede 

medirse en homogenatos, aunque la realización del mismo puede disparar la producción 

de ROS, generando resultados artificiales. En la figura 2.4 se muestra una suspensión de 

enterocitos aislados, en un microscopio óptico Olympus a 400 x. 

 

Figura 2.4. Suspensión de 
enterocitos aislados a partir de 
intestino medio de 
Oncorhynchus mykiss Colorante 
rojo neutro (400 x). 

Las suspensiones de enterocitos aislados se prepararon de acuerdo al 

protocolo de Kwong y Niyogi (2012) con algunas modificaciones. El intestino 

medio se cortó en tiras, que luego se incubaron durante 5 min en 5 mL de buffer 

citrato, pH 7,4 y durante 20 min en 5 mL en buffer de aislación, pH 7,4 (tabla 1). 

Ambas incubaciones se realizaron dentro de placas de Petri, en condiciones de frio 

y agitación. Al concluir la incubación con buffer de aislación, los enterocitos se 

separaron de la capa muscular mediante un raspador de células. En forma muy 

cuidadosa, los cúmulos de células remanentes se separaron con una pipeta Pasteur 

y se filtró la suspensión en un filtro descartable de poliéster de 200 μm. La 

suspensión se centrifugó a 600 x g durante 4 min, a 4°C. Al finalizar la 

centrifugación, se descartó el sobrenadante y se agregó solución Cortland, con el 

objetivo de lavar el buffer de aislación y deshacerse de los restos de células rotas. 

Esta operación se repitió 3 veces, siempre en condiciones de frío. Al finalizar los 

lavados, el pellet se resuspendió una vez más en solución Cortland y se filtró a 

través de un filtro descartable de poliéster de 75 μm. Esta suspensión de células se 

utilizó para los experimentos. La viabilidad y la densidad celular se estimaron a 
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partir del método de exclusión de azul tripán (0,1%), en una cámara de Neubauer 

de 0,1 mm de profundidad, por medio de un microscopio óptico Olympus a 400 x. 

En promedio, la viabilidad celular luego del procedimiento siempre fue superior al 

90%. 

Tabla 1. Composición de la solución Cortland y de los buffers usados en los experimentos. Se 

expresan concentraciones en mmol L-1. 

Solución Cortland Buffer citrato Buffer de aislación 

pH = 7,4 pH = 7,4 pH = 7,4 

NaCl 159,90 NaCl 96,00 NaCl 154,00 

KCl 2,55 KCl 1,50 Na2HPO4 10,00 

CaCl2 1,56 KH2PO4 8,00 EDTA 2,00 

MgSO4 0,93 Na2HPO4 5,60 DTT 2,00 

NaH2PO4 2,97 Citrato Na3 27,00 Glucosa 5,50 

NaHCO3 5,00     

Glucosa 5,55     

2.4. Transporte de DNP-SG 

La actividad de los transportadores ABCC se estimó a través de la medición 

de la tasa transporte de DNP-SG, un sustrato específico de esta superfamilia de 

proteínas (Evers et al., 2000; Gotoh et al., 2000, Mottino et al., 2001; Rebbeor et al., 

2000). El DNP-SG se forma a partir de la conjugación de CDNB con GSH, en una 

reacción catalizada por la enzima GST. El CDNB puede difundir a través de la 

membrana celular pero, una vez conjugado, sólo se exporta a través de ABCC y se 

puede detectar espectrofotométricamente (Bieczynski et al., 2014). 

El transporte de DNP-SG se determinó en preparaciones de segmentos 

intestinales, tiras intestinales y epitelio aislado. Todas ellas, se incubaron en tubos 

con 3 mL de solución con CDNB 200 mmol L-1 en solución Cortland sola (controles) 

o con el agregado de la toxina a estudiar (tratados). Cada 5-10 min, se tomaron 

muestras de 1 mL del baño de incubación para medir la absorbancia a 340 nm en 

un espectrofotómetro Hach DR3000 (Bieczynski, 2014). Luego de cada medición, 
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la muestra se devolvió al baño para mantener constante el volumen de trabajo. 

Durante todo el tiempo que duró el experimento (70 min), los tubos se 

mantuvieron con aireación constante para mantener niveles constantes de oxígeno 

y asegurar la mezcla de los solutos. La identidad del producto detectado como 

DNP-SG por espectrofotometría en este tipo de experimentos con intestino de O. 

mykiss, fue comprobada previamente por HPLC, utilizando u estándar de DNP-SG 

Bieczynski et al., 2014). La tasa de transporte de DNP-SG se calculó a partir de la 

pendiente de absorbancia acumulada vs. tiempo, el coeficiente de extinción molar 

del DNP-SG (9,6 mmol-1 L-1 cm-1) y el camino óptico de la cubeta (1 cm). Este 

resultado se refirió a los g de tejido o al contenido de proteínas, según el tipo de 

preparación, como se describe en las secciones anteriores. Los cálculos descriptos 

se resumen en la siguiente fórmula: 

 

Como se mencionó anteriormente, la muestra para medir la absorbancia del 

DNP-SG se tomó siempre del baño de incubación. Esto permitió que, al utilizar 

distintas preparaciones de segmentos intestinales, sólo fuera necesario modificar 

el lugar de aplicación de la toxina. Es decir, la toxina podía estar presente en el 

baño de incubación o en el interior del segmento intestinal. De esta forma, los 

segmentos intestinales sin evertir posibilitaron estudiar la actividad de los 

transportadores de la cara basolateral del intestino (figura 2.5a), mientras que 

utilizar segmentos evertidos posibilitó estudiar la actividad de los transportadores 

de la cara apical (lumen intestinal, figura 2.5b). En los segmentos sin evertir, fue 

posible introducir la toxina en el interior del segmento, para simular una absorción 

desde la cara apical, o aplicarla en el baño, junto al CDNB y estudiar su posible 

interferencia en el transporte basolateral. De la misma forma, los segmentos 

evertidos permitieron estudiar los efectos sobre el transporte apical, cuando las 
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toxinas de aplicaron en el interior del segmento (absorción basolateral) o en el 

baño de incubación (absorción apical). 

 

Figura 2.5. Esquema de los modelos de exposición ex vivo usados para el estudio polarizado del 

transporte de DNP-SG en el intestino medio de Oncorhynchus mykiss a) Segmentos evertidos b) 

Segmento no evertidos.  

2.5. Determinaciones bioquímicas 

Para la mayoría de las determinaciones bioquímicas, excepto para la 

cuantificación de la producción de ROS, se prepararon homogenatos a partir de 

muestras de intestino de peces expuestos in vivo o de preparaciones intestinales 

expuestas ex vivo a las toxinas. Se utilizó un homogeneizador eléctrico Cole-

Parmer® 10000 a 33000 rpm (50-60 Hz). Las muestras se centrifugaron a 12000 x 

g por 15 min, a 4°C. El sobrenadante de cada muestra se separó del pellet y se usó 

en las mediciones bioquímicas. 

Dependiendo de la variable a medir, las muestras de intestino se 

homogeneizaron en un buffer adecuado para asegurar el rendimiento óptimo de la 

reacción bioquímica involucrada. Para estimar el contenido de GSH y la actividad 

de enzimas relacionadas con GSH, las muestras se homogenizaron en buffer 
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K2HPO4 143 mmol L-1 + EDTA 6,3 mmol L-1, pH 7,5. Para determinar la actividad 

CAT y la peroxidación lipídica, las muestras se homogenizaron en buffer Tris 40 

mmol L-1 + KCl 150 mmol L-1, mientras que para determinar la actividad proteína 

fosfatasa 1 (PP1), se homogenizaron en buffer Tris 40 mmol L-1 + KCl 20 mmol L-1 

+ Cl2Mg 30 mmol L-1, pH 8,6 (Stock PP1). De cada sobrenadante se reservó una 

fracción para medir el contenido de proteínas. 

2.5.1. Contenido de Glutatión 

2.5.1.1. Glutatión reducido (GSH) 

La concentración de GSH se estimó acorde al método de Ellman (1959), 

modificado por Venturino et al. (2001). El fundamento de esta técnica consiste en 

cuantificar la formación de 2-nitro-5-thiobenzoato (TNB2-) a partir de la reacción 

del grupo tiol (SH) del GSH con el DTNB (figura 2.6). Para esta técnica se utilizaron 

las siguientes soluciones:  

 Buffer fosfato 250 mmol L-1, pH 8. 

 Solución sustrato: DTNB 2,6 mmol L-1, disuelto en buffer fosfato 250 

mmol L-1, pH 8. 

 Soluciones de SSA 5 y 10 %. 

 Solución estándar de GSH 0,8 mmol L-1 en SSA 5%.  

Para la determinación, cada muestra se desproteinizó agregando partes 

iguales de SSA 10% (e.g. 100 μL SSA 10% + 100 μL muestra) y centrifugando a 

10000 x g durante 10 min, a 4 °C. Después de la centrifugación, se descartó el pellet 

y se utilizó el sobrenadante para la medición. Se mezclaron 300 μL de solución de 

DTNB y 100 μL de sobrenadante desproteinizado y se los incubó durante 5 min 

antes de la medición. Además, se confeccionó una curva de calibración de GSH de 1 

nmol L-1 a 16 nmol L-1, mezclando las alícuotas correspondientes de solución de 

GSH con 300 μL de solución de DTNB y el volumen necesario de SSA 5% para 

completar 400 μL de volumen final. En todos los casos, la concentración final de 

DTNB fue 2 mmol L-1. Se utilizó una cubeta de vidrio de 400 μL para leer la 

absorbancia a 412 nm en espectrofotómetro UV-visible. Estas mediciones se 

realizaron por duplicado y el resultado se refirió a la concentración de proteína 

total de la muestra. Si bien GSH no es una proteína y lo más correcto hubiera sido 
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estandarizar por g de tejido, no es posible pesar el epitelio intestinal con precisión. 

Los cálculos se realizaron acorde a la siguiente fórmula: 

 

2.5.1.2. Glutatión total 

Esta técnica se basa en la reducción del GSSG presente en la muestra a GSH, 

en una reacción catalizada por la enzima GR. A continuación, la concentración de 

GSH acorde al método de Ellman (1959), modificado por Venturino et al. (2001), 

como se explica en 2.5.1.1. Para esta técnica se utilizaron las siguientes soluciones: 

 Buffer fosfato de potasio 143 mmol L-1 + EDTA 6,3 mmol L-1 a pH 7,5. 

 Solución de reacción: NADPH 2,1 mmol L-1 en buffer fosfato de potasio + 

EDTA a pH 7,5 

 Solución de trabajo: GR 5 U mL-1 en buffer fosfato de potasio, pH 7,5. 

 Buffer fosfato 250 mmol L-1, pH 8. 

 Solución sustrato: DTNB 2,6 mmol L-1, disuelto en buffer fosfato 250 mmol 

L-1, pH 8. 

 Soluciones de ácido sulfosalicílico (SSA) 5 y 10%. 

 Solución estándar de GSH 0,8 mmol L-1 en SSA 5%. 

Para realizar la reacción de reducción del GSSG presente en una muestra, se 

incubaron 50 μL de homogenato provenientes de la misma muestra utilizada en la 

sección 2.5.1.1, con 10 μL de solución NADPH, 10 μL de solución GR y 30 μL buffer 

fosfato de potasio para completar el volumen. La incubación se realizó en tubos 

Eppendorf, durante 30 min, por duplicado. Concluido el tiempo de incubación, la 

reacción se detuvo con el agregado de 100 μL de SSA 10%. Los tubos se 

centrifugaron a 10000 x g durante 10 min, a 4°C. El sobrenadante resultante se 

utilizó para la cuantificación de GSH en forma idéntica a la descripta en la sección 

2.5.1.1 mediante el uso de DTNB como sustrato. En paralelo, se realizó una curva 
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de GSSG a modo de control de la reacción. Los cálculos se realizaron de acuerdo a 

la siguiente fórmula: 

 

Una vez que se estimó la cantidad de glutatión total presente en una 

muestra y la cantidad de GSH que se estimó en la sección 2.5.1.1, fue posible 

calcular la cantidad de GSSG presente en dicha muestra, despejando la ecuación:  

Glutatión total = GSH + 2 GSSG 

Con el dato de GSSG también es posible calcular el balance GSH/GSSG, que 

aporta información acerca del estado oxidativo del órgano o del consumo de GSH 

por otras reacciones, e.g. la conjugación. En la figura 2.6 se esquematizan las 

reacciones bioquímicas involucradas en las determinaciones vinculadas a GSH, que 

se utilizaron en el presente trabajo. 

 

Figura 2.6. Esquema de las reacciones implicadas en las determinaciones bioquímicas relacionadas 

con el glutatión. 2-nitro-5-thiobenzoato (TNB-2), 5,5-ditio-bis-(2-nitrobenzoico) (DTNB), glutatión 

oxidado (GSSG), glutatión reducido (GSH), glutatión reductasa (GR), nicotinamida adenina 

dinucleótido fosfato (reducida, NADPH), Nicotinamida adenina dinucleótido fosfato (oxidada, 

NADP+), 2,4-dinitroclorobenceno (CDNB), 2,4-dinitrofenil-S-glutatión (DNP-SG), glutatión S-

transferasa (GST). 
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2.5.2. Actividad Glutatión-S-Transferasa (GST) 

La actividad de la enzima GST se estimó de acuerdo al protocolo de Habig et 

al. (1974). Se cuantifica la formación de DNP-SG a lo largo del tiempo, a partir de la 

conjugación entre CDNB y GSH (figura 2.6). Los reactivos utilizados fueron: 

 Buffer fosfato 100 mmol L-1 a pH 6,5. 

 Solución de GSH 100 mmol L-1 en buffer fosfato a pH 6,5.  

 Solución de CDNB 100 mmol L-1 disuelto en etanol. 

En cubetas plásticas descartables de tipo semimicro, aptas para lecturas en 

espectrofotómetro UV, se mezclaron 980 μL de buffer fosfato, 5 µL de solución 

GSH, 10 µL de muestra y 5 µL de CDNB. También se realizó un blanco de la 

reacción, donde se mezclaron 990 μL de buffer fosfato, 5 µL de solución GSH y 5 µL 

de CDNB,  En ambos casos, se mezcló inmediatamente y se registró la absorbancia 

a 340 nm cada 30 s, durante 5 min, a 25°C. Cada muestra se midió por duplicado. 

Las absorbancias registradas se graficaron en función del tiempo para calcular las 

regresiones lineales de cada muestra. Las pendientes obtenidas se utilizaron para 

calcular la actividad enzimática. La misma se expresó en nmol s-1 mg proteína-1, de 

acuerdo a la siguiente fórmula: 

 

2.5.3. Actividad Glutatión Reductasa (GR) 

La enzima GR cataliza la reducción de GSSG a GSH y consume NADPH como 

cofactor. La actividad enzimática se estimó de acuerdo al protocolo de Schaedle y 

Bassham (1977), con modificaciones de Venturino et al. (2001). El fundamento de 

la técnica consiste en cuantificar el consumo de NADPH, que se oxida a NADP+, a lo 

largo del tiempo (figura 2.6). Los reactivos que se utilizaron fueron: 

 Buffer fosfato de potasio 143 mmol L-1 + EDTA 6,3 mmol L-1 a pH 7,5. 
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 Buffer de reacción NADPH 0,13 mmol L-1 en buffer fosfato de potasio a pH 

7,5. 

 Solución de GSSG 10 mmol L-1 en buffer fosfato de potasio. 

Para considerar el consumo inespecífico de NADPH, por cada medición se 

realizó un blanco de muestra con 340 μL de buffer de reacción y 50 μL de muestra 

y se registró la absorbancia del NADPH a 340 nm, cada 15 s. durante 5 min. Una 

vez concluida la medición, en la misma cubeta y sin descartar el contenido, se 

agregaron 10 μL de solución de GSSG para dar inicio a la reacción específica de la 

enzima GR y registrar la absorbancia durante otros 5 min, cada 15 s. Este 

procedimiento se realizó por duplicado. Los cálculos se realizaron en base a la 

pendiente que se obtiene de la regresión lineal de absorbancia en función del 

tiempo. Tanto para el blanco de reacción como para la medición de la actividad 

específica de GR en la muestra. La actividad enzimática se expresó en nmol s-1 mg 

proteína-1 y los cálculos se realizaron de acuerdo a la siguiente fórmula: 

 

2.5.4. Actividad Catalasa (CAT) 

La CAT es una enzima antioxidante que cataliza la descomposición del H2O2 

H2O y O2 (Claiborne, 1985). El fundamento de esta técnica consiste en cuantificar la 

descomposición del H2O2, a través del registro de la absorbancia, en función del 

tiempo. Esta determinación se realizó acorde al protocolo de Aebi et al. (1984). 

Para ello, se utilizaron las siguientes soluciones: 

 Buffer fosfato de potasio 50 mmol L-1, pH 7. 

 Solución de H2O2 0,3 mol L-1. 

En una cubeta de cuarzo se mezclaron 1,92 mL de buffer fosfato de potasio, 

40 µL de solución de H2O2 y 40 μL de muestra. La mezcla se incubó durante 10 s y 
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se registró la absorbancia a 240 nm cada 2 s, durante 30 s, a 25°C. Con la pendiente 

resultante de la regresión lineal entre la absorbancia y el tiempo, se estimó la 

actividad enzimática, expresada como nmol s-1 mg proteína-1. Los cálculos se 

realizaron de acuerdo a la siguiente fórmula: 

 

2.5.5. Peroxidación lipídica 

Los lípidos son sensibles a la oxidación por ROS, la estimación de la 

producción de peróxidos lipídicos por la técnica de TBARS es un buen indicador 

del daño oxidativo a lípidos que sufre el tejido. Como resultado de la peroxidación 

lipídica, se forman compuestos como el malondialdehído (MDA) que, en 

determinadas condiciones de pH y temperatura, reaccionan con el TBA y producen 

un compuesto de color rosado con pico de absorción a 532 nm, que indica el 

contenido de sustancias reactivas al TBA (método de TBARS). Esta cuantificación 

se realizó acorde al protocolo de Beuge y Aust (1978), sin la cuantificación de 

estándar. Se utilizó la siguiente solución:  

 Solución de reacción con TCA 15%, TBA 26 mmol L-1, HCl 2% y BHT 100 

mmol L-1. 

En tubos Khan, se mezclaron 150 μL de sobrenadante de homogenato de 

muestra, 150 μL de buffer de homogeneización y 500 μL de la solución de reacción. 

Se incubó durante 15 min a 95°C y luego se dejó enfriar y se trasvasó a tubos 

Eppendorf. La incubación de cada muestra se realizó por triplicado. Los tubos se 

centrifugaron a 11000 x g durante 15 min. Se descartó el pellet y se utilizó el 

sobrenadante para las mediciones. La absorbancia se midió en una cubeta de 

vidrio de 400 μL a 532 nm. Los cálculos se realizaron según la siguiente fórmula: 
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2.5.6. Especies reactivas de oxígeno (ROS) 

La producción de especies reactivas de oxígeno se estimó en suspensiones 

de enterocitos aislados (105 células viables mL-1) acorde a Amado et al. (2009) y a 

Moss y Allam et al. (2006), con modificaciones. El fundamento de la técnica 

consiste en utilizar la DCFH-DA, un reactivo no fluorescente que puede difundir 

dentro de las células, donde es desacetilada por enzimas esterasas, formando 2’,7’-

Diclorofluorescina (DCFH). Este compuesto se oxida rápidamente, en presencia de 

H2O2, a 2',7'-diclorofluoresceína (DCF), cuya fluorescencia puede medirse a 

488/525 nm de excitación/emisión. Para la medición se utilizaron las siguientes 

soluciones: 

 Buffer de Reacción: HEPES, 30 mmol L-1; KCl 200 mmol L-1 y MgCl2 1 mmol 

L-1, a pH 7,2. 

 Solución de DCFH-DA 0,8 mmol L-1. 

La reacción se realizó en tubos de reacción para el fluorómetro QUBIT®, 

mezclando 50 μL de suspensión de enterocitos aislados, con 10 μL de solución 

DCFH-DA y 140 μL de buffer de reacción. Los tubos se incubaron durante 12 min a 

35°C. Finalizada la incubación, se registró la fluorescencia a lo largo del tiempo con 

un fluorómetro QUBIT®, con lecturas cada 10 min, durante 60 min. A partir de la 

regresión no lineal entre la absorbancia y el tiempo, se calculó el área bajo la curva. 

Los valores obtenidos se relativizaron a cada control, lo que permitió calcular el 

porcentaje de producción de ROS. 

La concentración de células para esta medición se definió de acuerdo a 

ensayos previos de puesta punto (Figura 2.7). Si bien la concentración máxima de 

células en dicho ensayo fue de 5 x104, se decidió duplicar este valor para ensayos 
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posteriores en base a que se observó una marcada tendencia en el aumento de la 

sensibilidad en la detección de DCF, a medida que aumenta la cantidad de células. 

 

Figura 2.7. Puesta a punto de concentración de células en suspensión para el ensayo de 

cuantificación de especies reactivas del oxígeno (ROS). Se grafican Unidades de fluorescencia vs. 

tiempo. 

2.5.7. Actividad proteína fosfatasa 1 (PP1) 

La actividad de la enzima PP1 se estimó de acuerdo a Carmichael y An 

(1999), con modificaciones de Bieczynski et al. (2013). El fundamento de la técnica 

consiste en registrar la formación de paranitrofenol a lo largo del tiempo a 405 nm, 

producto de la acción enzimática de las PP a partir del pNPP. Para esta 

determinación, se utilizaron los siguientes reactivos:  

 Buffer Stock PP1: Tris 40 mmol L-1; KCl 20 mmol L-1, MgCl2 30 mmol L-1, pH 

8,6. 

 Buffer de reacción: DTT 3 mmol L-1; BSA 1,5 mg mL-1; MnCl2 1,5 mmol L-1, 

disueltos en buffer stock. 

 Solución de pNPP 15 mmol L-1 disuelto en buffer de reacción. 

Para la reacción, se mezclaron 10 μL de sobrenadante de homogenato, 90 

μL de buffer de reacción y 100 μL de solución pNPP. La mezcla se incubó durante 5 

min y luego se registró la absorbancia cada 5 min durante 40 min, a 22°C. Cada 

muestra se midió por duplicado o triplicado. A partir de la regresión lineal de la 

absorbancia en función del tiempo, se obtuvo la pendiente para calcular la 

actividad enzimática de acuerdo a la siguiente fórmula: 
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2.5.8. Contenido de Proteínas 

El contenido total de proteínas solubles de las muestras analizadas, se 

estimó de acuerdo al método de Lowry (1951), el cual utiliza el reactivo Folin-

Ciocalteu como sustrato. En medio alcalino y en presencia de tartrato, los iones de 

Cu+2 forman complejos con los átomos de nitrógeno de los enlaces peptídicos de la 

proteína, lo que provoca el desdoblamiento de la estructura tridimensional y deja 

expuestos a los residuos fenólicos de tirosina. Estos residuos producen la 

reducción del ácido fosfomolibdotúngstico presente en el reactivo de Folin-

Ciocalteu, lo que forma un complejo de color azul, cuya intensidad estará 

condicionada por el contenido de proteína de la muestra. A mayor concentración 

de proteínas, mayor intensidad del color. Para las reacciones se utilizaron las 

siguientes soluciones: 

 Solución NaOH 0,2 eq. L-1. 

 Solución de reacción de Lowry: Na2CO3 2%, diluido en solución NaOH 0,1 eq 

L-1; CuSO4 0,5%; Tartrato de potasio 1% 

 Solución de Folin-Ciocalteu 50% 

 Solución BSA 1 mg mL-1 

En tubos de Kant, se mezclaron, por triplicado, 100 μL de solución NaOH 0,2 

eq L-1, 90 μL de agua destilada y alícuotas de muestra de 5, 10 y 15 μL, a fin de 

corroborar la efectividad del método usando la linealidad entre alícuotas. La 

mezcla se incubó durante 10 min a 25°C. Transcurrido este tiempo, se agregaron 

100 μL de solución de Folin-Ciocalteu y se lo dejó incubar durante 30 min a 

temperatura ambiente de 25°C. Al cabo de este tiempo, se midió inmediatamente la 

absorbancia a 750 nm, en una cubeta de vidrio de 1 mL. Este procedimiento se 

realizó para todas las muestras y para la curva de calibración de albúmina de suero 
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bovino. El contenido de proteína de cada muestra se calculó de acuerdo a la 

siguiente fórmula: 

 

2.6. Ensayos de viabilidad celular 

2.6.1. Azul tripán 

El azul tripán es un colorante vital que atraviesa rápidamente las 

membranas de células muertas o inviables, en cambio, las células sanas no se 

colorean. Se ha observado que los enterocitos viables pueden absorber una 

pequeña porción del colorante aplicado y concentrarlo en una vesícula, mientras el 

resto de la célula permanece incoloro. A estos casos se los consideró como células 

viables. A las células que presentaban una coloración azul mucho más intensa y 

que abarcaba sectores fuera de la vesícula, se las consideró no viables. Esta 

determinación se realizó para evaluar la viabilidad de las suspensiones de 

enterocitos, luego del proceso de aislamiento y antes de realizar las exposiciones a 

las toxinas. Siempre se trabajó con suspensiones celulares que tenían una 

viabilidad superior al 90%. 

La cuantificación de células viables se realizó de acuerdo al protocolo de 

Rymuszka et al. (2007). Se utilizó solución de azul tripán 0,2%, disuelta en solución 

Cortland, a 4°C. En tubos eppendorf, se mezclaron 30 μL de suspensión de 

enterocitos aislados y 30 μL de azul tripán. Los tubos se incubaron durante 5 min, 

a 4°C. Este procedimiento se realizó por duplicado para cada muestra. De cada 

tubo, se pipetearon 10 μL de la mezcla y se realizó el recuento en cámara de 

Neubauer, sin sobrepasar los 15 min de conteo por tubo. Luego del conteo, se 

calculó la viabilidad como porcentaje de células viables sobre el total de células. La 

concentración de células viables se expresó en células viables mL-1. 
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 2.6.2. Tiempo de Retención del Rojo Neutro 50 (NRRT50) 

El análisis consiste en determinar el tiempo al que el 50% de las células 

observadas se colorean con rojo neutro. Se fundamenta en la capacidad que poseen 

las células viables de incorporar el colorante vital, el cual difunde en forma pasiva 

a través de las membranas celulares y se concentra en los lisosomas. A pH 

fisiológico, el rojo neutro es levemente catiónico, muy cercano a la neutralidad, 

pero en el interior de los lisosomas el colorante se carga positivamente y es capaz 

de unirse a grupos aniónicos como los fosfatos. Este cambio de carga se debe al 

ambiente ácido de la matriz lisosomal. Por ende, la capacidad del lisosoma de 

absorber y retener el colorante dependerá de su capacidad de mantener su pH.  

El análisis se realizó acorde a Mamaca et al. (2005) y Dayeh et al. (2003). En 

tubos eppendorf, se mezclaron 50 μL de suspensión de enterocitos aislados y 50 μL 

de solución de rojo neutro 132 μmol L-1, disuelto en solución Cortland, y la mezcla 

se dejó incubar por 5 min, a 4°C. Este procedimiento se realizó por duplicado por 

cada muestra. Concluida la incubación, se tomó una alícuota de la mezcla y se la 

extendió sobre un portaobjetos para realizar el conteo celular con un microscopio 

óptico Olympus a 400 x. Cada 10 min, se contaron los enterocitos teñidos de rojo, 

ponderando sobre la cantidad total de enterocitos, hasta alcanzar el 50% de 

células coloreadas. Entre conteo y conteo, los portaobjetos se mantuvieron en 

cámara húmeda para asegurar la viabilidad celular y evitar que se secara el 

preparado. Los resultados se expresaron como NRRT50, min. 
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CI.1. Introducción 

 Las PST son un conjunto de neurotoxinas análogas estructurales entre sí, 

que bloquean canales iónicos de membrana activados por voltaje, con distinta 

afinidad. Poseen un anillo de tetrahidropurina en común y presentan diversas 

sustituciones en los carbonos 11 (C11) y 13 (C13), y en el nitrógeno 1 (N1) (figura 

CI.1). Las PST se clasifican en toxinas deoxydecarbamoiladas, decarbamoiladas, N-

sulfocarbamoiladas, y carbamoiladas (o carbamatos) según la naturaleza del 

sustituyente R4 (Cusick y Sayler, 2013; FAO, 2005; Raposo et al., 2020). En este 

capítulo, y en la tesis en general, se usaron extractos de PST que contenían 

principalmente toxinas N-sulfo-carbamoiladas (B1 y C1/C2) y carbamoiladas (GTX 

1/4, GTX 2/3, NeoSTX y STX) (Tabla CI.1). De todas ellas, la STX y la NeoSTX son 

consideradas las más neurotóxicas, dada su alta afinidad por los canales de sodio 

activados por voltaje (Thottumkara et al., 2014). Esta afinidad se debe a los grupos 

de guanidina, cargados positivamente y a los grupos hidroxilo que posee la 

molécula (Ritchie y Rogart, 1977; Shen et al., 2018) y se reduce en la medida que se 

agregan sustituyentes, especialmente cuando están presentes grupos sulfatados en 

el C11 (Llewellyn, 2006; Vale, 2008)  

 

Figura CI.1. Estructura básica de las PST, donde se identifican los principales sitios de 

sustitución, R1–4 (en azul) y los grupos funcionales de guanidina (en naranja). Modificado de 

Raposo et al. (2020). 
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Tabla CI.1. Análogos de las toxinas paralizantes de moluscos (PST) presentes en los extractos utilizados en este capítulo. Se detallan nombres, 

sinónimos, formula molecular, masa molecular (g mol-1) y estructura molecular. Tabla confeccionada a partir de Raposo et al. (2020); FAO (2005) 

y https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/. 

 
Abreviatura 

Nombre completo y sinónimos Masa molecular 
(g mol-1) 

Estructura  
molecular  Fórmula molecular 

T
o

xi
n

as
 N

-s
u

lf
o

ca
rb

am
o

il
ad

as
, 

C1/C2 

Protogoniautoxina I 

N-sulfocarbamoilgoniautoxina C 

475,40 

 

C10H17N7O11S2 

B1 

Toxina B1 

Gonyautoxina-5 

379,35 

 

C10H17N7O7S 

T
o

xi
n

as
 

ca
b

am
o

il
ad

as
 

GTX 1/4 

Goniautoxina 1/4 

411,35 

 

C10H17N7O9S 
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Tabla CI.1. Continuación 

 
Abreviatura 

Nombre completo y sinónimos Peso molecular 
(g mol-1) 

Estructura  
molecular  Fórmula molecular 

T
o

xi
n

as
 c

ab
am

o
il

ad
as

 

GTX 2/3 

Goniautoxina 2/3 

395,35 

 

C10H17N7O8S 

NeoSTX 

Neosaxitoxina 

315,29 

 

C10H17N7O5 

STX 

Saxitoxina 

299,29 

 

C10H17N7O4 



Capítulo I 

51 
 

Como se mencionó en la introducción general, las PST son producidas tanto 

por dinoflagelados marinos como por cianobacterias de agua dulce (Kellmann et 

al., 2013; Lagos, 2003). En el contexto de las FAN, estos organismos alcanzan 

grandes concentraciones y afectan la calidad del agua de bebida, las actividades 

productivas como la acuicultura o las actividades recreativas (Testai et al., 2016a). 

Las PST son altamente polares, no volátiles, solubles en agua y resistentes al calor 

a tal punto que no son destruidas durante la cocción de los alimentos que pudieran 

estar contaminados (Wiese et al., 2010). El primer evento de intoxicación en 

humanos se registró en 1927 en San Francisco (USA), y fue ocasionado por 

consumo de bivalvos contaminados con PST producidas por el dinoflagelado 

Alexandrium catenella (Sommer y Meyer, 1937). A partir de entonces, se han 

establecido programas de monitoreo y detección de PST y otras biotoxinas de 

riesgo potencial para la salud humana, como así también se han establecido 

valores guía tanto para el consumo de alimentos como para el agua potable 

(Ferreira et al., 2008). El valor límite para alimentos es 800 µg STXeq kg carne-1, 

mientras que para el consumo de agua potable, se establece un valor máximo de 3 

μg STXeq L-1 para niños y 20 μg STXeq L-1 para adultos (Testai et al., 2016a; WHO, 

2019). 

Desde un punto de vista ecológico, las PST pueden ser incorporadas a la 

cadena trófica al ser acumuladas por los organismos acuáticos a partir del plancton 

(Ferrão-Filho y Kozlowsky-Suzuki, 2011; Lopes et al., 2014; Madigan et al., 2018; 

Suárez-Isla et al., 2016). Los bivalvos, como almejas y mejillones, son los 

principales vectores en la acumulación de PST, aunque también se ha detectado la 

acumulación de estas neurotoxinas en gasterópodos, crustáceos y peces (Deeds et 

al., 2008; Etheridge et al., 2010). Los consumidores que mayormente se ven 

afectados por la acumulación de estas toxinas, son los vertebrados como los peces 

carnívoros, las aves ictiófagas y los mamíferos, incluyendo a los seres humanos 

(Flewelling et al., 2005; Landsberg, 2002).  

En mamíferos, los problemas más comunes relacionados con la intoxicación 

por PST abarcan desde parálisis, afecciones gastrointestinales y dificultad para 

respirar, hasta el paro cardio-respiratorio y la muerte (Andrinolo et al., 1999; Long 

et al., 1990; Montebruno, 1993). En peces, la neurotoxicidad producida por las PST 
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afecta la natación (Bakke et al., 2010; Bakke y Horsberg, 2007; Lefebvre et al., 

2004), aunque también se ha registrado que estas toxinas pueden producir estrés 

oxidativo (Clemente et al., 2010; da Silva et al., 2011) y muerte (Montoya et al., 

1997; White, 1980). 

Las PST podrían ser incorporadas al organismo a través de epitelios 

permeables, como el epitelio intestinal o el epitelio branquial. En el intestino, se ha 

sugerido que las PST pueden ser absorbidas por vía paracelular (Andrinolo et al., 

2002a; Andrinolo et al., 2002b; Torres et al., 2007), mientras que la vía 

transcelular no ha sido aún estudiada, ni tampoco los posibles daños en el órgano o 

los mecanismos relacionados con la excreción de las toxinas. Se ha descripto que, 

una vez en la circulación sistémica, las PST pueden ser transportadas a otros 

órganos donde ejercerán sus efectos o serán eliminadas, e.g. pueden ser eliminadas 

en el riñón (Stafford y Hines, 1995). También se ha detectado que las PST son 

capaces de atravesar la barrera hematoencefálica y producir efectos neurotóxicos 

en el cerebro (Cianca et al., 2007; Naseem et al., 1996). 

En peces de agua dulce, las mayores concentraciones de PST se han 

encontrado en el contenido intestinal y en el hígado (Deeds et al., 2008), aunque 

también existen registros de acumulación en el músculo de la tilapia del Nilo 

(Oreochromis niloticus) y en la castañeta (Geophagus brasiliensis) (Calado et al., 

2019; Galvão et al., 2009), dos especies de importancia para el consumo humano. 

Bakke y Horsberg (2010) han demostrado que, en el salmón del Atlántico (Salmo 

salar) y el bacalao común (Gadus morhua), las PST son absorbidas desde el agua y 

movilizadas entre los órganos, con una mínima acumulación en el músculo. Si bien 

estos autores describieron que las PST son excretadas por vía urinaria, los 

mecanismos involucrados en su biotransformación y excreción aún no están 

claros. Considerando que varias especies de peces que son utilizadas en la 

acuicultura pueden estar expuestas a PST, adquiere especial relevancia conocer la 

capacidad que poseen los peces de biotransformar y excretar estas toxinas, para 

poder predecir y reducir riesgos de intoxicación (Etheridge et al., 2010). 

Se ha descripto que, organismos como bacterias, invertebrados marinos y 

mamíferos son capaces de biotransformar las PST mediante reacciones de 

glucuronidación, oxidación, epimerización o reducción (Bricelj y Shumway, 1998; 
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Garcia et al., 2010, 2004; Lukowski et al., 2019). En peces, se ha descripto que el 

sargo común (Diplodus sargus) incorpora, a través de la dieta, toxinas N-sulfo-

carbamoiladas como las toxinas C y es capaz de biotransformarlas en toxinas B1 y 

saxitoxina decarbamoilada (dcSTX) (Costa et al., 2011). Este tipo de 

biotransformación también ocurre en bivalvos y bacterias, con la participación de 

tioles como los presentes en el GSH (Asakawa et al., 1987; Sakamato et al., 2000; 

Sato et al., 2000). Estas reacciones incluyen conjugación con GSH catalizadas por 

enzimas de la familia de las GST y/o reducción de la toxina acoplada a la oxidación 

de GSH a GSSG. El sistema antioxidante celular puede balancear rápidamente los 

niveles de GSH reduciendo el GSSG, en una reacción catalizada por la enzima GR. Se 

ha registrado que las PST pueden inducir la actividad de GST en peces, lo que 

sugiere la participación de esta enzima en la conjugación de esta toxina con GSH 

(Costa et al., 2012b; Gubbins et al., 2000). 

No existe mucha información con respecto a la permeabilidad del epitelio 

intestinal de los peces a las PST, ni sobre su capacidad de biotransformación y 

excreción de estas toxinas. En la literatura, se ha descripto que compuestos que 

bloquean los canales de sodio activados por voltaje, como la oxaliplatina, pueden 

ser excretados por transportadores ABCC (Grolleau et al., 2001; Myint et al., 2019), 

pero para las PST, estos mecanismos de excreción no han sido estudiados. Resulta 

de particular interés el estudio del transporte de PST a través de ABCC, mediante 

experimentos fisiológicos y toxicológicos en un modelo como la trucha arcoíris 

(Oncorhynchus mykiss), que es uno de los principales recursos para la acuicultura 

en la Argentina, sobre todo en los embalses de agua dulce de la Patagonia Norte, 

donde es frecuente la aparición de floraciones de cianobacterias del género 

Dolichospermum, potenciales productoras de PST  
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Objetivo 

En este capítulo se plantea evaluar la absorción y los efectos tóxicos 

intracelulares de las PST en las células epiteliales del intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss, evaluando la integridad de la membrana lisosomal, la 

producción de ROS, el contenido de GSH, la actividad de las enzimas GR y GST, y la 

peroxidación lipídica. Además, se estudia la interacción entre las PST y el sistema 

MXR, mediante experimentos de transporte ABCC en preparaciones tanto ex-vivo 

como in vitro. 

 

Hipótesis 

Las PST ingresan a los enterocitos del intestino medio de O. mykiss, 

producen diversos efectos intracelulares y son exportadas de las células por 

transportadores ABCC. 

P1: Los marcadores enzimáticos y no enzimáticos indicarán un mayor nivel 

de estrés oxidativo en el epitelio expuesto a PST que en el no expuesto. 

P2: El daño a la membrana lisosomal será mayor en el epitelio expuesto a 

PST, que en el no expuesto. 

P3: La tasa de transporte de DNP-SG por transportadores ABCC será menor 

cuando el intestino esté expuesto a las PST. 
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CI.2. Metodología 

CI.2.1. Extractos de PST 

Los extractos de PST se obtuvieron a partir de cultivos de Alexandrium 

catenella (PST1) y A. ostenfeldii (PST2 y PST3) (Tabla CI.2). A partir de estos 

cultivos, se obtuvieron pellets celulares que se lisaron con 500 μL de ácido acético 

0,03 eq L-1 y 0,9 g de Lysing matrix D (FastPrep®) en un homogeneizador 

FastPrep® (Thermo Savant, Illkirch, Francia) a 6,5 m s-1 durante 45 s. Luego de la 

homogeneización, las muestras se centrifugaron a 16100 x g durante 15 min, a 4°C. 

El sobrenadante se pasó por un filtro de 0,45 μm y se centrifugó a 800 x g durante 

30 s. El extracto se conservó en ácido acético 0,03 eq L-1. 

Tabla CI.2. Perfiles de los extractos de las toxinas paralizantes de moluscos (PST) usados en los 

experimentos, expresados como porcentajes. Las concentraciones están expresadas como μg de 

equivalentes de toxicidad de STX L-1 (µg STXeq L-1), μmol de equivalentes de neurotoxicidad de STX 

L-1 (µmol STXeq L-1) de acuerdo a FAO/WHO (2016) y como μmol PST L-1. 

 A. catenella A. ostenfeldii 

 PST1 PST2 PST3 

C1/C2 35,13 92,64 87,79 

GTX1/4 39,19 0,00 0,00 

GTX2/3 0,27 0,00 5,23 

B1 0,03 1,23 1,16 

NEO 23,67 0,00 0,00 

STX 1,61 6,13 5,82 

Total (μg STXeq L-1) 37,39 5,65 5,47 

Total (μmol STXeq L-1) 0,11 0,016 0,015 

Total (μmol PST L-1) 0,13 0,11 0,11 

El contenido de toxinas en los extractos fue caracterizado por HPLC/FLD de 

acuerdo al método de Van de Waal et al. (2015), usando una columna Phenomenex 

Luna (5 µm CI8 250 x 4,6 mm). La salida se registró por fluorescencia a 333 
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nm/395 nm, excitación/emisión. Los picos de las distintas toxinas se cuantificaron 

utilizando los estándares apropiados. 

CI.2.2. Peces y preparaciones 

En estos experimentos se utilizaron individuos de O. mykiss de 280 ± 40 g, 

que se mantuvieron 24 h en ayuno, antes de sacrificarlos y removerles el intestino. 

El tamaño de estos peces permite obtener suficiente cantidad de tejido de intestino 

medio a partir de un solo individuo. Además, permite comparar correctamente los 

resultados obtenidos con los de trabajos anteriores de nuestro laboratorio sobre la 

participación de transportadores ABCC y enzimas de biotransformación asociadas 

en la detoxificación de MCLR y AsIII (Bieczynski et al., 2014, 2016; Painefilú et al., 

2019). Se usaron epitelio intestinal aislado y segmentos intestinales (evertidos y 

sin evertir), como modelos experimentales ex vivo, y enterocitos aislados, como 

modelo in vitro. La descripción de las preparaciones se detalla en la metodología 

general (sección 2.3). 

El epitelio aislado se utilizó para evaluar marcadores de estrés oxidativo y 

la actividad de los transportadores ABCC, en incubaciones de 1 h en viales de 

vidrio con 3 mL de solución Cortland (control), o con extracto PST1 (tratados). 

Después de las incubaciones, el epitelio se homogeneizó en buffer Tris 40 mmol L-

1; KCl 150 mmol L-1; 0,5 mmol L-1 EDTA, pH 8,6, con un homogeneizador Cole-

Parmer LabGen 7 a 35000 rpm. Los homogenatos se centrifugaron a 9700 x g 

durante 15 min, a 4°C y los sobrenadantes se usaron para la estimación de los 

marcadores de estrés oxidativo y la cuantificación de proteínas. 

Las preparaciones de segmentos intestinales evertidos y sin evertir se 

usaron para profundizar la información que se obtuvo con el epitelio aislado, 

acerca de la actividad de los transportadores ABCC en presencia de PST. Las 

distintas preparaciones se detallan en la sección CI.2.5.2. Las incubaciones se 

realizaron durante 1 h en viales de vidrio con 3 mL de solución Cortland (control), 

o con extracto PST1 (tratados). 

Las suspensiones de células aisladas se utilizaron para estimar la 

producción de especies reactivas de oxígeno (ROS) y la integridad de la membrana 

lisosomal, por medio del método de tiempo de retención de rojo neutro (NRRT50). 
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Las incubaciones se realizaron durante 1 h en viales de vidrio con 1 mL (ROS) o 0,5 

mL (NRRT50) de solución Cortland (control) o con extracto PST1 (tratados). 

Para la preparación de los baños de incubación con toxina, el ácido acético 

de los extractos se evaporó con nitrógeno y las PST se resuspendieron en solución 

Cortland. Las concentraciones utilizadas se definieron de acuerdo a 

concentraciones que pueden ser encontradas en el ambiente, teniendo en cuenta el 

contenido celular de PST y la concentración de células encontrada en floraciones 

de dinoflagelados (Cembella et al., 2002; Sephton et al., 2007; Testai et al., 2016b). 

CI.2.3. Marcadores de estrés oxidativo 

CI.2.3.1. Glutatión y enzimas asociadas 

El contenido de GSH, la actividad GST, GR, CAT y la peroxidación lipídica 

(según el método de TBARS), se estimaron en epitelio intestinal incubado ex vivo 

durante 1 h con 3 mL de solución Cortland (control), o con extracto PST1 0,13 

μmol L-1 (50 μg L-1) o 1,3 μmol L-1 (500 μg L-1) (tratados). Para las determinaciones 

se usó el sobrenadante del homogenato, de acuerdo a los protocolos que fueron 

descriptos en la metodología general (sección 2.5). Los resultados se refirieron al 

contenido de proteínas del epitelio (sección 2.5.8). Para estimar la producción de 

ROS, se usaron suspensiones de enterocitos aislados con una concentración de 105 

células viables mL-1 (sección 2.5.6), incubadas durante 1 h en viales de vidrio con 1 

mL de solución Cortland (control), o con extracto PST1 0,13 μmol L-1 (50 μg L-1) o 

PST1 0,13 μmol L-1 + MK571 3 μmol L-1 (tratados). 

CI.2.3.2. Actividad CAT, peroxidación lipídica y producción de ROS 

Se determinó la actividad de la enzima CAT y la peroxidación lipídica según 

el método de TBARS (sección 2.5.5) en sobrenadante de homogenatos derivados 

de epitelio intestinal incubado 1 h en viales de vidrio con 3 mL de solución 

Cortland, en el caso de los controles, y con extracto PST1 0,13 μmol L-1 (50 μg L-1) o 

1,3 μmol L-1 (500 μg L-1), para los tratados. Las soluciones se prepararon de la 

misma forma que en la sección CI.2.3.1. Los resultados se refirieron al contenido de 

proteínas del epitelio (sección 2.5.8). Para estimar la producción de ROS, se usaron 

suspensiones de enterocitos aislados con una concentración de 105 células viables 

mL-1 (ver sección 2.5.6), incubadas durante 1 h en viales de vidrio con 1 mL de 
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solución Cortland, en el caso de los controles, o con extracto PST1 0,13 μmol L-1 

(50 μg L-1) o PST1 0,13 μmol L-1 + MK571 3 μmol L-1. 

CI.2.4. Estabilidad de la membrana lisosomal 

La estabilidad de la membrana lisosomal se analizó mediante el registro del 

NRRT50 (ver sección 2.6.2). Se usaron suspensiones de enterocitos aislados a una 

concentración final de 106 células viables mL-1, incubados previamente durante 1 

h, en viales de vidrio con 0,5 mL de solución Cortland con extracto de PST1 a 

concentraciones crecientes de 0 a 1,3 μmol L-1. 

CI.2.5. Actividad de transportadores ABCC 

CI.2.5.1. Transporte de DNP-SG en epitelio aislado 

En este experimento, se estudió el efecto de tres extractos PST1, PST2 y 

PST3, sobre la tasa de transporte de DNP-SG en epitelio intestinal aislado, con la 

finalidad de evaluar el efecto de las toxinas sobre la función de los transportadores 

ABCC. Los epitelios se incubaron en viales de vidrio con 3 mL de CDNB 200 µmol L-

1 disuelto en solución Cortland (control) y con 3 mL CDNB 200 µmol L-1 + PST 

(tratados). Todos los extractos se aplicaron a una concentración final de 50 μg L-1, 

aunque la concentración molar difirió levemente entre extractos: 0,13 µmol L-1 

para PST1 y 0,11 µmol L-1 para PST2 y PST3. El transporte de DNP-SG, se registró 

como se describió en la metodología general (sección 2.4), mediante el registro de 

la absorbancia cada 5 min, durante 70 min. Los resultados se refirieron al 

contenido de proteínas del epitelio (sección 2.5.8). 

CI.2.5.2. Transporte de DNP-SG en segmentos intestinales 

Los efectos de las PST sobre el transporte de DNP-SG en la cara apical 

(luminal) y basolateral del intestino, se estudiaron en segmentos evertidos y no 

evertidos, respectivamente. En todas las preparaciones, el CDNB se aplicó en el 

baño de incubación mientras que las PST se aplicaron en la cara apical o 

basolateral del segmento. Dependiendo de la preparación, la toxina se aplicó en el 

baño de incubación o en el interior del segmento (figura CI.2). Para este 

experimento se decidió utilizar el extracto PST2, ya que resultó ser el más efectivo 

para inhibir el transporte de DNP-SG en los experimentos con epitelio aislado. 



Capítulo I 

59 
 

 

Figura CI.2. Esquema de los modelos de exposición ex vivo usados para el estudio polarizado del 

transporte de DNP-SG en el intestino medio de Oncorhynchus mykiss. Cada modelo permitió 

estudiar las rutas posibles por las que las PST son absorbidas y exportadas desde la célula. a) 

Segmentos evertidos b) Segmento no evertidos. En todas las preparaciones, el DNP-SG fue 

medido a partir del baño de incubación. 

CI.2.5.3. Efectos de la inhibición del transporte ABCC sobre la citotoxicidad de 

las PST.  

Para indagar sobre el posible transporte de las PST a través de 

transportadores ABCC, se utilizó a la estabilidad de la membrana lisosomal como 

marcador de toxicidad. Esta variable se analizó mediante el registro NRRT50, como 

se explicó en la metodología general (sección 2.6.2), en enterocitos aislados 

expuestos a PST y/o MK571, un inhibidor específico de los transportadores ABCC. 

La suspensión de enterocitos aislados (106 cel. viables mL-1, concentración final) se 

incubó durante 1 h con PST1 0,0033 μmol L-1, con o sin MK571 0,1 μmol L-1, 

disuelto en DMSO. Esta concentración de MK571 fue seleccionada en base a 

resultados de ensayos previos de NRRT50, donde se evaluó el efecto de este 

inhibidor en enterocitos aislados (Figure CI.7a), y en base a los experimentos de 

transporte de DNP-SG en epitelio aislado (Figure CI.7b). En los ensayos de NRRT50 
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se incluyó un control de DMSO (utilizado para solubilizar MK571), ya que es muy 

probable que afecte la permeabilidad de la membrana lisosomal. La concentración 

de DMSO estuvo por debajo del 0,002% en este y en todos los ensayos de 

transporte DNP-SG en que fue necesario. 

CI.2.6. Análisis estadístico 

La homogeneidad de varianzas se analizó con el test de Bartlett y la 

normalidad con el test de Kolmogorov-Smirnov. Las diferencias entre tratamientos 

se probaron utilizando el test t de Student o mediante ANOVA de medidas 

repetidas de un factor. En este último caso, se usó el test a posteriori de Dunnett 

para las comparaciones contra el control, y el test a posteriori de Tukey para las 

comparaciones entre tratamientos. Los resultados se consideraron 

estadísticamente significativos con p < 0,05 (Zar, 1999). Para el análisis estadístico 

de los casos en que se comparan porcentajes, se utilizó la transformación de 

arcoseno de la raíz de la proporción. Los resultados se expresan como media ± 

error estándar (EE). 
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CI.3. Resultados 

CI.3.1. Marcadores de estrés oxidativo 

CI.3.1.1. Glutatión y enzimas asociadas 

La exposición ex vivo por 1 h al extracto PST1 alteró  parte del metabolismo 

intracelular del glutatión en el epitelio intestinal aislado. El contenido de GSH 

disminuyó significativamente un 16% con respecto al control, tanto en la 

exposición a PST1 0,13 μmol L-1 como en PST1 1,3 μmol L-1 (ANOVA de un factor, 

medidas repetidas y comparaciones post hoc de Dunnett, F1,2; 9,3 = 1,50, p < 0,05 y p 

< 0,01, respectivamente, n = 9, figura CI.3a). La actividad GST decreció 19% 

después de la exposición a PST1 0,13 μmol L-1 (ANOVA de un factor, medidas 

repetidas y comparaciones post hoc de Dunnett, F1,9,; 11,6 = 4,64, p < 0,05, n = 7) 

pero no cambió con la exposición a PST1 1,3 μmol L-1 (figura CI.3b). La actividad de 

GR tendió a aumentar un 14% con PST1 0,13 μmol L-1, aunque no en forma 

significativa, y 16% con PST1 1,3 μmol L-1, en forma estadísticamente significativa 

(ANOVA de un factor, medidas repetidas y comparaciones post hoc de Dunnett, F1,7, 

11,6 = 6,48, p < 0,05, n = 8, figura CI.3c). 

 

Figura CI.3. Epitelio aislado de intestino medio Oncorhynchus mykiss, luego de exposiciones ex vivo 

durante 1 h con PST1 0,13 μmol L-1 y 1,3 μmol L-1, a) Contenido de glutatión (GSH) (n = 9); b) 

actividad de glutatión S-transferasa (GST), expresada como nmol s-1 mg proteína-1 (n = 7); c) 

glutatión reductasa (GR), expresada como nmol s-1 mg proteína-1 (n = 8). Los asteriscos indican 

diferencias significativas con respecto al control (* p < 0,05; ** p < 0,01). Todos los resultados se 

expresan como media ± EE. 
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CI.3.1.2. Actividad CAT, producción de ROS y peroxidación lipídica 

No hubo efectos significativos de la incubación con el extracto PST1 sobre la 

actividad CAT ni en la peroxidación lipídica estimada como TBARS, en el epitelio 

intestinal aislado (figura CI.4a y b). La producción de ROS en enterocitos aislados 

no aumentó significativamente luego de la exposición a PST1 0,13 μmol L-1, ni 

tampoco cuando se expuso a los enterocitos a PST1 + MK571 3 μmol L-1 (figura 

CI.4c). Por otro lado, la producción de ROS disminuyó significativamente en los 

enterocitos tratados sólo con  MK571 con respecto a los tratados con PST1 y con 

PST1 + MK571 (ANOVA de un factor, medidas repetidas y comparaciones post hoc 

de Tukey, F1,9; 17,92 = 11,64, p < 0,001 n = 10, figura CI.4c). 

 

Figura CI.4. Biomarcadores de estrés oxidativo en epitelio aislado de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss, expuesto ex vivo durante 1 h con PST1 0,13 μmol L-1 y 1,3 μmol L-1 (a, b) y en 

enterocitos expuestos in vitro con PST1 0,13 µmol L-1, PST1, 0,13 μmol L-1 + MK571 3 μmol L-1 y 

MK571 3 μmol L-1 (c). a) Actividad catalasa (CAT), expresada como nmol s-1 mg proteína-1 (n = 7); 

b) peroxidación lipídica, expresada como µmol TBARS mg proteína-1 (n = 8); c) Producción de 

especies reactivas de oxígeno (ROS), como porcentaje del control (n = 7); las letras indican 

diferencias significativas entre tratamientos (p < 0,05). Todos los resultados se expresan como 

media ± EE. 
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CI.3.2. Estabilidad de la membrana lisosomal 

La estabilidad de la membrana lisosomal se evaluó con el objetivo de hallar 

un marcador intracelular sensible a los efectos producidos por las PST. Se registró 

un efecto dependiente de la concentración de PST1, que se ajustó a una regresión 

no lineal de NRRT50 (como porcentaje del control) vs. el logaritmo de la 

concentración de PST1 (CI50 = 0,0045 μmol L-1 PST1; IC 95% = 0,0016 - 0,0125; r2 = 

0,80; n = 6-7, figura CI.5). 

 

Figura CI.5. Estabilidad de la membrana lisosomal en enterocitos aislados de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss, luego de exposición in vitro por 1 h a PST1. Regresión no lineal de tiempo de 

retención del rojo neutro 50 % (NRRT50, en min) vs. log [PST en μmol L-1] Los datos se expresan 

como porcentaje del control; media ± EE (n = 6 - 7), CI50 = 0,0045 μmol L-1 PST1, 95% CI = 0,0016 a 

0,0125 (área coloreada), r2 = 0,80. 

CI.3.3. Función de los transportadores ABCC 

CI.3.3.1. Transporte de DNP-SG  

Todos los extractos de PST analizados inhibieron el transporte de DNP-SG 

en epitelio intestinal aislado (30, 51 y 32% para PST1, PST2 y PST3, 

respectivamente), (ANOVA de medidas repetidas de un factor y comparaciones 

post hoc de Dunnett, F2,2; 13,1 = 16,82, p < 0,05, p < 0,01 y p < 0,05, respectivamente, 

n = 7, figura CI.6). 
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Figura CI.6. Inhibición de la tasa de transporte de DNP-SG en epitelio aislado de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss expuesto a tres extractos de toxinas paralizantes de moluscos (PST). Los 

datos están expresados como porcentaje del control, media ± EE (n = 7). Los asteriscos indican 

diferencias significativas entre cada tratamiento y su correspondiente control (* p < 0,05; ** p < 

0,01). 

En base a estos resultados, se eligió PST2 para los ensayos subsiguientes 

realizados con segmentos intestinales. Este extracto inhibió un 18% el transporte 

basolateral de DNP-SG, en segmentos no evertidos, sólo cuando la toxina se aplicó 

en el interior del segmento, en contacto con la cara apical (test t de Student 

pareado, t7 = 3,99, p < 0,01, n = 8, figura CI.7). Por otra parte, no hubo efecto 

significativo sobre al transporte apical de DNP-SG cuando la toxina se aplicó en 

contacto con la cara apical ni cuando se la aplicó en contacto con la cara basolateral 

del segmento. 

 

Figura CI.7. Transporte DNP-SG en segmentos evertidos y no evertidos de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss, expuestos al extracto 2 de toxinas paralizantes de moluscos (PST2). En el eje 

X se especifican las vías de aplicación y de medición del transporte. Los datos están expresados 

como porcentaje del control, media ± EE (n = 8). Los asteriscos indican diferencias significativas 

entre cada tratamiento y su correspondiente control (** p < 0,01). 



Capítulo I 

65 
 

CI.3.3.2. Efectos de la inhibición del transporte ABCC sobre la citotoxicidad de 

las PST. 

En ensayos preliminares con enterocitos aislados, la exposición a MK571 a 

concentraciones de 0,1-3 µmol L-1, disminuyó el NRRT50 en forma dependiente de 

la concentración (figura CI.8a). Por otro lado, MK571 inhibió efectivamente el 

transporte de DNP-SG a 0,1 µmol L-1 (p < 0,05, n = 6-9) (figura CI.8b). Se eligió la 

concentración de MK571 0,1 mol L-1 para los ensayos de efectos de la inhibición 

del transporte ABCC sobre la toxicidad de las PST, debido a que afectó en menor 

medida la integridad de la membrana lisosomal. 

En enterocitos aislados expuestos a MK571 0,1 μmol L-1, NRRT50 se redujo 

18% en relación con el control, pero este efecto no fue estadísticamente 

significativo. En cambio, en enterocitos aislados expuestos a PST1 0,0033 μmol L-1, 

el NRRT50 se redujo un 51% en relación con el control (test de Tukey, F3; 15 = 

27,99, p < 0,0001, n = 6). En la exposición a PST1 0,0033 μmol L-1 + MK571 0,1 

μmol L-1, NRRT50 se redujo un 66% en relación con el control (test de Tukey, F3; 15 

= 27,99, p < 0,0001, n = 6). No hubo diferencias estadísticamente significativas 

entre PST1 y PST1 + MK571 0,1 µmol L-1 (figura CI.8c).  
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Figura CI.8. Tiempo de retención del rojo neutro 50% (NRRT50) y tasa de transporte de DNP-SG en 

intestino medio de Oncorhynchus mykiss. a) NRRT50 en enterocitos aislados expuestos in vitro a 

MK571 de 0,1-3 μmol L-1 (n = 2). Datos expresados como porcentaje del control. b) Tasa de 

transporte de DNP-SG en epitelio aislado expuesto ex vivo a MK571 de 0,1-3 μmol L-1 (n = 5–9). Los 

datos se expresan como nmol DNP-SG min-1 mg proteína-1. Los asteriscos indican diferencias 

significativas en relación con el control (* p < 0,05; ** p < 0,01). c) NRRT50 en enterocitos aislados 

expuestos in vitro a MK571 0,1 μmol L-1, PST1 0,0033 μmol L-1 o PST1 0,0033 μmol L-1 + MK571 0,1 

μmol L-1, por 1 h. Las letras indican diferencias significativas entre tratamientos (p < 0,01, n = 6). 

Todos los resultados se expresan como media ± EE. 
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CI.4. Discusión 

En este capítulo se presenta evidencia acerca de la absorción de las PST por 

el epitelio del intestino medio de O. mykiss, obtenida en experimentos ex vivo e in 

vitro. Los resultados obtenidos muestran, por primera vez, que estas neurotoxinas 

pueden ser absorbidas por las células epiteliales del intestino de los peces, que 

afectan parte del metabolismo del glutatión y que producen efectos citotóxicos 

después de una exposición corta de una 1 hora a concentraciones más bajas que las 

recomendadas como valores guía para el consumo de agua potable. También se 

muestra, por primera vez, que las PST interfieren en el sistema de defensa a 

múltiples xenobióticos del intestino mediante la inhibición de transportadores 

ABCC. 

En la literatura se ha descripto que, en mamíferos, incluidos los humanos, 

las PST serían absorbidas por el intestino, por vía paracelular (Andrinolo et al., 

2002a; Andrinolo et al., 2002b; Torres et al., 2007) y que, en la mayoría de los 

casos, son eliminadas por vía urinaria (Stafford y Hines, 1995). Por otro lado, 

algunos trabajos han registrado presencia de PST en bilis (García et al., 2004; 

García et al., 2010; Gessner et al., 1997) y otros han descripto el transporte de STX 

mediado por el transportador ABCB1 (Pgp) en líneas celulares del hipocampo de 

ratón (Ramos et al., 2018). Esto sugiere que las PST podrían ser transportadas por 

una vía transcelular que incluye transporte activo por proteínas transportadoras 

de membrana como las de la superfamilia ABC. 

En el caso de los peces, se sabe poco acerca de la absorción intestinal de las 

PST. Gao et al. (2019) muestran que el pez globo de mar Takifugu pardalis, al ser 

alimentado con tetrodotoxina (TTX) y STX, acumula rápidamente TTX en tejidos 

específicos mientras que la mayor parte de la STX permanece en el contenido del 

intestino. Lo opuesto ocurre en el pez globo de agua dulce Pao suvattii, el cual 

puede acumular STX en el tegumento, las gónadas y el intestino, pero conserva 

poco o nada de TTX en el cuerpo. Estos estudios no analizan los mecanismos 

implicados en la absorción de la toxina a través de la pared del intestino, pero 

muestran una clara selectividad del intestino por el tipo de toxina, que sugiere la 

participación de mecanismos celulares. Sin embargo, hasta ahora no hay registros 
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sobre la absorción transcelular de las PST en intestino de vertebrados, ni sobre los 

efectos intracelulares en este órgano. 

En general, la disminución del GSH intracelular y el aumento de la actividad 

de la enzima GR se consideran indicadores de condiciones prooxidantes, dado que, 

el GSH se oxida a GSSG en presencia de ROS y GR cataliza la reducción de GSSG a 

GSH, lo que contribuye a mantener el balance oxidativo de la célula (Deponte, 

2013; Meister y Anderson, 1983; Stephensen et al., 2002; Wu et al., 2004). En este 

capítulo, la exposición a PST1 0,13 μmol L-1 causa un moderado pero significativo 

descenso en el contenido del GSH intracelular. Sin embargo, este efecto no se hace 

más pronunciado a la mayor concentración de PST (1,3 μmol L-1). En forma 

simultánea, la actividad GR se incrementa con la concentración de PST1, lo que 

podría explicar la ausencia de un efecto dependiente de la concentración en la 

disminución del contenido de GSH frente al exposición a PST1. El aumento en la 

tasa de reducción de GSSG podría equiparar la tasa de disminución de GSH. Si bien, 

aparentemente, el aumento de la actividad GR estabiliza el contenido de GSH en la 

célula, no se llegan a recuperar los niveles del control. Aunque estos resultados 

indican que las PST favorecerían ciertas condiciones de estrés oxidativo en los 

enterocitos, no se observa mayor producción de ROS, peroxidación lipídica, ni 

respuesta de la actividad CAT. 

La disminución inicial de GSH observada, también podría deberse a que esta 

molécula se consumió en reacciones de biotransformación. En este sentido, Sato et 

al. (2000) y Sakamoto et al. (2000) han demostrado que es posible la conversión 

entre análogos de PST como GTX a STX, con la formación de conjugados 

intermedios, en la que participan tioles como el glutatión, en bacterias y en 

reacciones in vitro. En bivalvos, las toxinas N-sulfo-carbamoiladas (e.g. B1, C1 y C2) 

son reducidas a toxinas carbamoiladas (e.g. GTX1/4, NeoSTX y STX) (Asakawa et 

al., 1987; Cembella, 1994). En peces, este tipo de biotransformaciones fueron 

sugeridas por Gubbins et al. (2000) para el salmón del Atlántico (Salmo salar) y 

por Costa et al. (2011) para el sargo común (Diplodus sargus). Considerando que 

PST1 contiene 39% de GTX1/4 y 35% de C1/2, la disminución del contenido de 

GSH observada en este capítulo podría reflejar la ocurrencia de reacciones de 

biotransformación, que incluyen conjugación u oxidación de GSH, en los 
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enterocitos de O. mykiss. Otra explicación alternativa puede ser que la disminución 

del contenido de GSH esté relacionada con la excreción, ya que GSH puede actuar 

como cosustrato para el transporte de xenobióticos mediado por proteínas de tipo 

ABCC (Deelay et al., 2006; Ferreira et al., 2014). 

Siguiendo la idea de que el GSH puede ser utilizado en reacciones de 

conjugación, se debe analizar la participación de la enzima GST en la detoxificación 

de las PST, la cual no está clara hasta ahora. Por ejemplo, se ha registrado que la 

actividad GST aumenta en Geophagus brasiliensis expuesto en agua con PST 0,1 

µmol L-1 (Clemente et al., 2010) y en Salmo salar expuesto por inyección 

intraperitoneal (i.p.) a PST 4,8 µmol L-1 (Gubbins et al., 2000). También se ha 

registrado que la actividad de esta enzima disminuye en Sparus aurata expuesto a 

27,2 µg STXeq kg-1 (Barbosa et al., 2019) y en Hoplias malabaricus a 0,8 µg STXeq 

kg-1 (da Silva et al., 2011), ambos expuestos a través de la dieta. En cambio, se ha 

registrado que las PST no poseen ningún efecto sobre la actividad GST, e.g. en 

ratones expuestos por i.p. a GTX 2/3 12,5 µmol L-1 (Hong et al., 2003) y en Daphnia 

pulex y D. similis expuestas en la dieta a STX 0,15 µmol L-1 (Ferrão-Filho et al., 

2017). El incremento en la actividad GST puede estar relacionado con un 

incremento en la actividad antioxidante o de biotransformación (Calado et al., 

2020; Gubbins et al., 2000; Painefilú et al., 2019; Stephensen et al., 2002). 

Si bien en la literatura se ha sugerido en ocasiones la disminución de la 

actividad GST está asociada con la disminución de GSH (Pathania et al., 2018), el 

método utilizado en este trabajo para medir la actividad GST no permite hacer este 

tipo de correlaciones, ya que el GSH es uno de los cofactores que se agregan para 

dar inicio a la reacción en el laboratorio, junto con el reactivo CDNB. Otra 

alternativa consistiría en que alguno de los análogos que componen el extracto de 

PST1 actúa como modulador negativo de la actividad GST. Algunos autores, han 

sugerido que ciertos quimiomoduladores pueden alterar tanto la actividad GST 

como la de los transportadores ABCC, pertenecientes al sistema de resistencia a 

múltiples xenobióticos (MXR) (Milutinović et al., 2019; Hayeshi et al., 2008). Los 

resultados de esta tesis muestran inhibición de GST (PST 0,13 µmol L-1), pero no a 

una concentración mayor como PST 1,3 µmol L-1. En este sentido, se han descripto 

efectos similares para MK571, un inhibidor específico de proteínas ABCC, en líneas 
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celulares de O. mykiss, que, a ciertas concentraciones, inhibe el transporte por 

proteínas ABCC, pero que a concentraciones mayores, produce la recuperación de 

la actividad (Fisher et al., 2011). 

Todos los extractos de PST que se probaron, inhibieron el transporte de 

DNP-SG. De acuerdo a su composición (ver tabla CI.2), PST2 y PST3 son 6 veces 

menos neurotóxicas que PST1. Sin embargo, PST2 resultó ser el inhibidor más 

potente para el transporte de DNP-SG (50% a 0,11 µmol L-1). En el experimento 

con preparaciones polarizadas, PST2 inhibió el transporte basolateral de DNP-SG, 

pero no tuvo ningún efecto en el transporte apical, a diferencia de lo que sucede 

con MCLR o con el AsIII, que inhiben el transporte de DNP-SG a ambos lados del 

epitelio intestinal de O. mykiss (Bieczynski et al., 2014; Painefilú, 2016; Painefilú et 

al., 2019). En particular, el AsIII sólo inhibe el transporte de DNP-SG en ABCC 

apicales, cuando se lo aplica en la cara basolateral del intestino, lo que indica un 

escenario donde el tóxico se absorbe desde la circulación sanguínea, previa 

absorción por otro órgano, e.g. las branquias y/o el tegumento. En el presente 

trabajo, como PST2 inhibió el transporte basolateral sólo cuando se aplicó la toxina 

del lado apical del intestino, se sugiere que al menos una de las toxinas contenidas 

en el extracto PST2 podría cruzar la membrana apical del enterocito e inhibir la 

función de los ABCC basolaterales, tanto como un sustrato (inhibidor competitivo) 

o como un inhibidor no competitivo. De darse el caso de que la absorción de PST 

ocurriera en otros órganos distintos al intestino, como las branquias o el 

tegumento, las PST no podrían ingresar al intestino desde la circulación sanguínea. 

García et al. (2009; 2010) han propuesto que las PST pueden ser 

detoxificadas por oxidación seguida de reacciones de glucuronidación, una vía 

considerada de importancia para los procesos de detoxificación de xenobióticos en 

O. mykiss (Clarke et al., 1991; Lahti et al., 2011). En este sentido, los conjugados de 

glucurónidos se han descripto como sustratos de transportadores basolaterales de 

tipo ABCC, e.g. ABCC3 y ABCC4 (Bai et al., 2004; Deeley et al., 2006; Zamek-

Gliszczynski et al., 2006). En humanos, los transportadores ABCC basolaterales, en 

especial ABCC3, poseen mayor afinidad por los conjugados de glucurónidos que 

por conjugados de GSH como el DNP-SG, a diferencia del transportador apical 

ABCC2 (Zamek-Gliszczynski et al., 2006). De esta forma, el posible transporte de 
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conjugados de glucurónidos con PST a través de ABCC3 y/o ABCC4 en O. mykiss 

merece mayor atención y análisis en trabajos posteriores. 

Para obtener más evidencias sobre el posible transporte de PST o sus 

metabolitos a través de proteínas ABCC basolaterales, se estudió el efecto de PST1 

combinada con MK571 en enterocitos aislados. En los tratamientos donde se aplicó 

solo PST1, el NRRT50 se redujo considerablemente, pero el agregado de MK571, 

no incrementó este efecto, como se esperaría si las PST fueran transportadas fuera 

de las células por proteínas ABCC (Bieczynski et al., 2014; 2016). En ese caso, las 

PST se hubieran concentrado dentro de la célula y hubiera aumentado su efecto 

tóxico. Este resultado hace suponer que todos o algunos de los componentes del 

extracto de PST pueden inhibir el transporte de los ABCC basolaterales mediante 

mecanismos de tipo no competitivo. Sin embargo, como el extracto de PST contiene 

seis toxinas diferentes, no puede descartarse que la toxina que inhibe el transporte 

de DNP-SG sea incapaz de afectar la estabilidad de la membrana lisosomal. Por lo 

tanto, la identidad de la proteína de membrana basolateral responsable del posible 

flujo transcelular de las PST en el intestino de los peces debería investigarse en 

futuros experimentos. 

El marcado efecto dependiente de la concentración del extracto PST1 sobre 

la membrana lisosomal (NRRT50, CI50 = 0,0045 µmol L-1 = 1,34 µg STXeq L-1) 

evidencia que estas toxinas pueden ser absorbidas por las células del intestino 

medio de O. mykiss y producir efectos citotóxicos a concentraciones más bajas que 

los valores guía para agua potable (3 µg STXeq L-1 para niños y 20 µg STXeq L-1 

para adultos, WHO, 2019). Además de las consideraciones para la salud humana, 

estos resultados muestran que las floraciones productoras de PST pueden afectar 

el sistema digestivo de los peces, particularmente en lugares de producción, a 

concentraciones que no resultan neurotóxicas, de acuerdo a los valores guía 

publicados por FAO/WHO (2016) y Testai et al. (2016b). Los efectos citotóxicos 

observados podrían estar relacionados con la unión de alguna de las toxinas 

presentes en el extracto a canales de Na+ y/o Ca+ activados por voltaje, de la 

membrana lisosomal, lo que modificaría el potencial de dicha membrana y su 

capacidad para mantener el pH ácido de la organela y, consecuentemente, 

comprometería en forma severa el funcionamiento lisosomal y el de la célula 
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(Repetto et al., 2008; Xu y Ren, 2015). Por otro lado, los resultados obtenidos en 

estos experimentos indican que NRRT50 es un marcador sensible para estudiar la 

toxicología de las PST en los enterocitos de O. mykiss y para analizar rápidamente 

la toxicidad de floraciones potencialmente productoras de PST. 

De todos modos, no puede descartarse que los efectos discutidos arriba 

sean causados por las PST mediante una inhibición de trasportadores iónicos de la 

membrana apical, que podría generar un desbalance iónico en la célula y/o 

desencadenar algún sistema de transducción intracelular. Sin embargo, el consumo 

de GSH, el daño a lisosomas y la inhibición del transporte de DNP-SG en la 

membrana basolateral de los enterocitos son efectos muy diversos, que, en 

conjunto, sugieren que alguna de las PST ingresa a los enterocitos. Más aún, la 

inhibición del transporte iónico apical es muy poco probable, debido a que, en el 

intestino de los peces, la absorción de cationes está mediada por intercambiadores 

Na+/H+ y Na+/Ca2+, el cotransportador Na+, K+ 2Cl- y cotransportadores Na+ o 

H+/nutriente (e.g. Flik et al., 1990; Griffith, 2017; Grosell, 2010; Movileanu et al., 

1998). Hasta el momento, no se ha descripto en la bibliografía que las PST inhiban 

esas proteínas. 

 

Figura CI.9. Resumen de los principales resultados obtenidos en el intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss, en distintas exposiciones a toxina paralítica de moluscos (PST). Se detalla 

una posible forma de absorción apical de tipo transcelular para PST, los principales efectos tóxicos 

intracelulares y la modulación sobre el transporte de DNP-SG, mediado por proteínas ABCC, en la 

membrana basolateral de los enterocitos. Las flechas punteadas representa un flujo basolateral 

hipotético y los signos de interrogación indican que no se conoce la identidad de las proteínas 

involucradas en el transporte de las PST. 
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CI.5. Conclusiones 

En la trucha arcoíris, O. mykiss, las PST presentes en el lumen intestinal son 

absorbidas por los enterocitos, donde producen efectos citotóxicos, incluso a bajas 

concentraciones. Esto implica que la fisiología digestiva de los peces puede ser 

alterada cuando son expuestos a floraciones de organismos productores de PST 

como, por ejemplo, en instalaciones de acuicultura. Estas alteraciones producirían 

consecuencias adversas para la salud y el crecimiento de los peces, en ausencia de 

signos visibles de neurotoxicidad. Además, el hecho de que las PST puedan inhibir 

el transporte a través de los ABCC basolaterales, sugiere que estas toxinas pueden 

aumentar la toxicidad frente a otras toxinas, retrasando su transporte fuera de los 

enterocitos. 

Las PST no son exportadas hacia la luz del intestino de O. mykiss a través de 

transportadores ABCC apicales, por lo tanto, estas proteínas no participan en la 

excreción de PST en el intestino. En este sentido, para una mayor comprensión de 

los mecanismos de detoxificación de las PST y su distribución en el pez, es 

necesario profundizar sobre la participación de otros transportadores de 

xenobióticos, que también pueden estar expresados en el intestino y otros órganos 

como ABCB1 y ABCG2, al igual que enzimas de biotransformación asociadas. 
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CII.1. Introducción 

Como se mencionó en la introducción general (sección 1.4), las MC son 

hepatotoxinas producidas por cianobacterias de los géneros Microcystis, 

Planktothrix, Oscillatoria y Dolichospermum, entre otros (Carmichael, 1992; 

Sivonen y Jones, 1999). Las microcistinas en general, poseen una estructura cíclica 

compuesta por 7 aminoácidos, formando un heptapéptido con la estructura D-

alanina1-X2-D-MeAsp3-Z4-Adda5-D-glutamato6-Mdha7. Los aminoácidos Mdha7 (N-

metildehidroalanina) y Adda5 (3-amino-9-metoxi-2-6,8-trimetil-10-fenildeca-4,6-

dienoico) solo se encuentran en las MC y no fueron descriptos en otros organismos 

distintos a las cianobacterias (Carmichael, 1992; Wiegand y Pflugmacher, 2005). 

Actualmente se conocen más de 60 variantes de MC, que se diferencian 

dependiendo de las sustituciones de L-aminoácidos que se produzcan en las 

posiciones X2 y Z4. La variante MCLR posee L-Leucina2 y L-Arginina4 en estas 

posiciones (figura CII.1). 

 
Figura CII.1. Estructura de la molécula de microcistina-LR (MCLR). En verde, los aminoácidos D-

Alanina1, D-eritro-β-metilAsp3 y D-glutamato6, en azul, L-Leucina2 y L-Arginina4 y en naranja, 

Adda5 y Mdha7. Modificado de Weigand y Pflumagher (2005). 

En los animales expuestos a floraciones de cianobacterias tóxicas, las 

superficies permeables más expuestas son los epitelios branquial e intestinal. Dado 
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su tamaño y polaridad, la MCLR (y las MC en general) no puede atravesar por 

difusión simple la membrana plasmática de las células de dichos epitelios, sino que 

son incorporadas a las células, especialmente en el intestino, por transportadores 

de sales biliares de tipo OATP (por su nombre en inglés, organic anion transporting 

polypeptide), que están presentes tanto en mamíferos como en peces (Eriksson et 

al., 1990, Fischer et al., 2005; Meier-Abt et al., 2007). En la trucha arcoíris, la 

expresión de este transportador es elevada en el intestino, por lo que la MCLR es 

incorporada por este órgano y así ingresa en el organismo (Bury et al., 1998; Poste 

et al., 2011; Steiner et al., 2016). En el intestino, la toxina puede ser acumulada, 

excretada hacia el medio externo o bien transportada hacía otros órganos como el 

hígado, donde se ha estudiado, mayormente, su acumulación y efectos tóxicos 

(Tencalla y Dietrich, 1997). MCLR también puede ser acumulada y/o causar daños 

en la estructura y funcionamiento del riñón, el bazo, el corazón, las gónadas y el 

músculo esquelético (Ferreira et al., 2010; Jos et al., 2017; Kotak et al., 1996). Las 

branquias también serían una posible ruta de absorción para MCLR, dado que 

diversos autores observaron efectos tóxicos en ellas (Cazenave et al., 2006; Chen et 

al., 2012; Xie et al., 2005) y expresión de transportadores OATP en la cara apical 

del epitelio branquial, aunque en un nivel muy bajo en comparación con otros 

órganos (Steiner et al., 2016). 

El efecto tóxico característico de la MCLR es la inhibición de las enzimas 

proteína fosfatasa (PP) 1 y 2A (Goldberg et al., 1995; MacKintosh et al., 1990). La 

toxina interactúa con las PP a través de los aminoácidos Mdha7 y Adda5. El grupo 

carbonilo del residuo Mdha7 se une covalentemente a la subunidad catalítica 

cisteína-273 de la PP1 y cisteína-266 de la PP2A (MacKintosh et al., 1995; 

Runnegar et al., 1995a), mientras que el residuo Adda5 interactúa con la región 

hidrofóbica del sitio activo de las PP, produciendo la inhibición de la función 

catalítica (Abdel-Rahman et al., 1993; Goldberg et al., 1995). Dado que las PP 

cumplen la función de desfosforilar residuos de serina y treonina de otras 

proteínas (Kim et al., 1993; Matthews, 1995), su inhibición provoca la 

desregulación de numerosos procesos celulares como el control del ciclo y del 

crecimiento celular, la transcripción génica, el metabolismo de carbohidratos y 

lípidos, la estabilidad del citoesqueleto, entre otros (Jia, 1997; Oliver y Shnolikar, 

1998; Shenolikar, 1994). La desregulación de estas funciones desencadena 
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importantes trastornos como la necrosis de los tejidos, la promoción de tumores y 

la carcinogénesis, especialmente si la exposición es prolongada.  

Otro de los efectos tóxicos atribuidos a la MCLR es la producción de estrés 

oxidativo, aunque los mecanismos involucrados están aún en discusión. En 

mamíferos, está descripto que MCLR promueve la producción de ROS, debido a que 

altera el potencial de la membrana mitocondrial (Ding et al., 2000). Este efecto 

estaría asociado a la inhibición de la subunidad β de la enzima ATP sintasa por 

parte de MCLR (La-Salete et al., 2008; Mikhailov et al., 2003). La producción de 

ROS aumenta la desestabilización de la membrana mitocondrial (Mikhailov et al., 

2003) a través de la interacción con grupos sulfhidrilo de las ATPasas que 

intercambian iones, e.g. la ATPasa Na+/K+ y la ATPasa Ca+2/Mg+2, desregulando su 

actividad (Ding et al., 1998; Gaete et al., 1994; Zhao et al., 2008). En peces, la 

exposición subcrónica a MCLR altera los marcadores enzimáticos y no enzimáticos 

de estrés oxidativo, e.g. actividad de las enzimas GST y GR, contenido de GSH y 

peroxidación lipídica, aunque los resultados son variables en distintos estudios 

(Amado y Monserrat, 2010; Chen et al., 2012; Paskerová et al., 2012). 

La función de los lisosomas también puede estar alterada por la exposición 

a MCLR, tanto en mamíferos como en peces, aunque los estudios se limitan sólo a 

hígado, riñón y gónadas (Boaru et al., 2006; Menezes et al., 2013; Pichardo et al., 

2005). En el intestino de ratas expuestas a MCLR por i.p., Moreno et al. (2003) 

sugieren que los lisosomas serían afectados, ya que observan aumento en la 

actividad de la enzima fosfatasa ácida, a la cual describen como un marcador ligado 

a la función de la membrana de los lisosomas. Por otro lado, se ha descripto que en 

mamíferos (en células hepáticas y de Sertoli), MCLR desestabiliza la membrana 

lisosomal por estrés oxidativo (Alverca et al., 2009; Dias et al., 2009; Huang et al., 

2016). El H2O2 puede difundir con facilidad hacia la matriz lisosomal y reaccionar 

con el FeII, el cual está muy concentrado dentro de los lisosomas (Kurz et al., 2011). 

A través una reacción de Haber-Weiss, el FeII y el H2O2 producen radicales 

hidroxilo •OH que provocan la peroxidación de la membrana lisosomal (Kurz et al., 

2008; Pourahmad et al., 2010). La MCLR también podría afectar la función de los 

lisosomas por medio de la hiperfosforilación de la dineína citoplasmática, lo que 

provoca la inhibición de la función ATPasa de dicha proteína, que es necesaria para 
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la unión de la membrana lisosomal a los microtúbulos del citoesqueleto (Boaru et 

al., 2006; Runnegar et al., 1999). En otros estudios, se observó proliferación de 

lisosomas en hepatocitos expuestos a MCLR y se sugirió que estas organelas 

podrían participar en la remoción de la toxina (Atencio et al., 2008; Li et al., 2007). 

Los lisosomas están muy relacionados con las mitocondrias, debido a que la 

alteración de la función de una de estas organelas altera la función de la otra. La 

producción de ROS por parte de la mitocondria promueve la desestabilización de la 

membrana lisosomal y esto, a su vez, hace que los lisosomas liberen ROS y enzimas 

lisosomales que desestabilizan la membrana mitocondrial (Menezes et al., 2013; 

Pourahmad et al., 2010; Zhao et al., 2003). La desestabilización de las funciones 

lisosomales y mitocondriales promueve las señales celulares que dan inicio al 

proceso de muerte celular por apoptosis, como la liberación de citocromo c, que 

provoca la activación de las enzimas caspasas iniciadoras y ejecutoras (Brunk et 

al., 2001; Huang et al., 2016; Li y Ma, 2017). Los estudios de la relación entre MCLR 

y la apoptosis celular se han abordado sólo en hígado y riñón de mamíferos y 

peces, pero no en el intestino (Qin et al., 2010; Zegura et al., 2004; Zeng et al., 2014; 

Zhang et al., 2013; Zhou et al., 2015). 

A través de una reacción de conjugación catalizada por la enzima GST, el 

GSH se une al grupo carbonilo α,β-insaturado de Mdha7 de la MCLR, (Kondo et al., 

1992; Pflumacher et al., 1998; Takenaka, 2001). Diversos autores han sugerido que 

el consumo de GSH en la conjugación con MCLR es una causante adicional de estrés 

oxidativo, ya que las células quedan limitadas en su capacidad antioxidante frente 

a ROS (Gehringer, 2003; Pace et al., 1991; Peuthert y Wiegand, 2004). El conjugado 

MC-SG es menos tóxico que la MCLR nativa dado que tiene un mayor tamaño 

molecular que provoca un impedimento estérico para la unión con la subunidad 

catalítica de las PP (Metcalf et al., 2000; Pflumagher et al., 2001). Además, el 

conjugado MC-SG puede ser transportado fuera de la célula por transportadores de 

membrana pertenecientes a la subfamilia ABCC, lo cual le aporta a las células la 

resistencia frente a la MCLR (Deeley et al., 2006; Ito et al., 2002; Malbrouck y 

Kestemont, 2006). 

Trabajos previos de nuestro laboratorio muestran que en el intestino medio 

de Oncorhynchus mykiss y Odontesthes hatcheri, MCLR se conjuga con GSH y se 
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excreta hacia el lumen intestinal, lo que sugiere la participación del transportador 

ABCC2 (Bieczynski et al., 2014; 2016). Los ejemplares de O. hatcheri alimentados 

con la toxina, muestran una cierta compensación del efecto tóxico de la MCLR 

sobre la enzima PP1 (Bieczynski et al., 2013; 2016). Esta compensación del efecto 

tóxico sugiere que el sistema de defensa GST-ABCC sería modulado por MCLR. En 

experimentos previos, demostré que este tipo de modulación ocurre en el intestino 

medio de O. mykiss, luego de la exposición in vivo a AsIII, un sustrato de GST y 

ABCC2 (Painefilú et al., 2019). En tiras intestinales, el AsIII aumenta la actividad y la 

expresión génica del transportador ABCC2, llegando a compensar totalmente los 

efectos tóxicos de la MCLR sobre la PP1. A partir de estos antecedentes, en este 

trabajo se plantea la interrogante de si MCLR también actúa como un modulador 

de la expresión génica y/o la actividad del sistema de detoxificación GST-ABCC2 en 

el intestino medio de O. mykiss. Cabe aclarar que en este trabajo, los términos 

“expresión génica”, “expresión de ARNm” o “regulación génica” hacen referencia a 

la transcripción de ADN a ARNm. Por otro lado, el término “regulación 

postraduccional” hace referencia a aquellos mecanismos que provocan cambios en 

la actividad de las proteínas. 

La expresión de los genes que codifican para las proteínas que intervienen 

en el metabolismo y excreción de xenobióticos es controlada por factores de 

transcripción (Baldwin, 2019). Estas proteínas se encuentran inactivas en el 

citoplasma y se activan cuando interactúan con sus ligandos específicos, que 

pueden ser xenobióticos o compuestos endógenos (ligandos fisiológicos), o existen 

condiciones celulares como estrés oxidativo, y se desplazan hacia el núcleo 

(Lehmann et al., 1998; Robinson-Rechavi et al., 2003). En el núcleo, forman 

heterodímeros con otras moléculas que les permiten unirse a secuencias del ADN, 

denominadas “elementos de respuesta”, que promueven la transcripción de ADN a 

ARNm de los genes blanco (Hariparsad et al., 2009; Robinson-Rechavi et al., 2003). 

Los factores de transcripción que se activan por ligando y tienen un ligando 

fisiológico conocido se denominan receptores nucleares. Ejemplos de receptores 

nucleares son PXR (por su nombre en inglés, pregnane X receptor), AhR (Aryl 

hydrocarbon receptor) y LXR (liver X receptor) y también receptores hormonales 

citoplasmáticos como ER (receptor de estrógenos). Cuando un ligando se une a 
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alguno de estos receptores, los mismos se desprenden moléculas co-represoras, 

que los mantienen en el citoplasma y ganan afinidad por las moléculas co-

activadoras presentes en el núcleo y se desplazan hacia el interior del mismo 

(Baldwin et al., 2019). Por otro lado, un ejemplo de factor de transcripción que se 

activa en respuesta al estrés oxidativo es Nrf2. En el citoplasma, Nrf2 está unido a 

la proteína represora Keap1 (por su nombre en inglés, Kelch ECH associating 

protein 1), la cual se inactiva por compuestos electrófilos prooxidantes, lo que 

provoca el desplazamiento de Nrf2 hacia el núcleo de la célula (Kansanen et al., 

2013; Nguyen et al., 2004). 

Las moléculas con las que los factores transcripción forman heterodímeros 

dentro del núcleo son variadas. PXR y LXR forman heterodímeros con RXR (por su 

nombre en inglés, retinoid X receptor), AhR se une a ARNT (aryl hydrocarbon 

nuclear translocator) y Nrf2 se une a la proteína Maf. Tanto PXR-RXR como AhR-

ARNT se unen a elementos de respuesta a xenobióticos (XRE, xenobiotic response 

element) (Ihunnah et al., 2011; Rushmore y Kong, 2002). En cambio, LXR-RXR se 

une a elementos de respuesta específicos llamados LXRES (LXR response elements). 

Nrf2-Maf se unen al elemento de respuesta antioxidante (ARE, antioxidant response 

element) (Baldwin et al., 2019). 

Algunos de los genes aguas abajo que son regulados por los factores de 

transcripción son exclusivos de un solo factor, pero otros pueden ser regulados por 

más de un factor de transcripción. PXR modula la transcripción de enzimas de fase 

I como CYP3A4, CYP2B, de fase II como UGT, SULT y GST (Fan et al., 2011; Kodama 

y Negishi. 2013; Shelby y Klaassen, 2006; Wagner et al., 2005), y de los 

transportadores ABCB1, ABCC2 y ABCC3 (Rosenfeld et al., 2003; Wassmur et al., 

2010). AhR por otro lado, activa la expresión de genes que codifican para enzimas 

de fase I como CYP1A, del transportador de membrana ABCG2 y de sí mismo 

(Denison et al., 2011; Halwachs et al., 2014; Schmidt y Bradfield, 1996). PXR y AhR 

son activados por xenobióticos variados. Por ejemplo PXR, es activado por 

rifampicina, clotrimazole, benzopireno, entro otros (Ihumnah et al., 2011), 

mientras que AhR se activa comúnmente por hidrocarburos aromáticos policíclicos 

y halogenados (Machala et al., 2001).  



Capítulo II 

81 
 

LXR está citado, en general, como parte importante del metabolismo de 

lípidos, principalmente en el hígado de peces y mamíferos (Chisaki et al., 2009; 

Cruz-García et al., 2009). Allí, activa la transcripción de transportadores ABC como 

ABCA1 y ABCG1 (entre otros), implicados en el transporte de colesterol (Kennedy 

et al., 2005; Venkateswaran et al., 2000). Sin embargo, Chisaki et al. (2009), 

demostraron que la activación de LXRα aumenta la transcripción de ABCC2 en 

líneas celulares hepáticas de mamíferos. Otros autores sugieren que LXR puede 

mediar en la remodelación de los fosfolípidos de la membrana plasmática, 

provocando cambios en las características biofísicas de la misma y así modificar la 

función de las proteínas insertas en ella, como los ABC (Hegadüs et al., 2015; Rong 

et al., 2013). La activación de LXR ocurre cuando interactúa con ligandos como los 

oxisteroles (formas oxidadas de colesterol). Salmo salar y O. mykiss expresan sólo 

una variante de LXR, la cual es homóloga a LXRα de mamíferos (Cruz-García et al., 

2009). Estos autores también describen que LXR está expresada en mayor 

proporción en el intestino que en el hígado.  

Por otra parte, Nrf2 modula la expresión de genes de enzimas antioxidantes 

y de regulación del metabolismo del glutatión (Aleksunes y Klaassen, 2012, 

Kansanen et al., 2013; Unoki et al., 2020). Nrf2 interviene en el metabolismo del 

glutatión induciendo la expresión de la ligasa glutamato-cisteina (GCL) (la enzima 

limitante en la síntesis de GSH) y también promueve la expresión génica de las 

enzimas GST y GR (Kobayashi et al., 2009; Kumagai y Sumi, 2007). Nrf2 también 

activa los transportadores de membrana ABCB1 (Jeddi et al., 2018; Sadeghi et al., 

2018; Wang et al., 2014), ABCC1 (Hayashi et al., 2003; Ibbotson et al., 2017), 

ABCC2 (Maher et al., 2007; Rigalli et al., 2018; Tanaka et al., 1999; Vollrath et al., 

2006) y ABCG2 (Singh et al., 2010). La mayor parte de los estudios sobre Nrf2 

están enfocados en mamíferos y en órganos como el hígado (Fontagné-dicharry et 

al., 2014; Yanaka, 2018).  

Diversos autores, sugieren la posibilidad de fenómenos de sinergismo y/o 

regulación cruzada (crosstalk) entre los factores de transcripción mencionados. En 

túbulos renales de mamíferos PXR y AhR son activados por la micotoxina 

ocratoxina y PXR, a su vez, activa a Nrf2 (Lee et al., 2018). En líneas celulares 

hepáticas de ratón, AhR modula la expresión de Nrf2 a través de la unión del 
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heterodímero AhR-ARNT al elemento XRE (Kwak et al., 2002; Miao et al., 2005). 

Aleksunes y KIaassen (2012) sugieren que la expresión aumentada de los genes 

que codifican para proteínas como NAD(P)H quinona óxido-reductasa (Nqo1), así 

como para varias isoformas de GST, ABCC2, ABCC3 y ABCC4, está afectada por el 

incremento conjunto de la expresión de PXR, AhR y Nrf2. Por otro lado, también 

existen crosstalk negativas, donde la activación de un factor, inactiva a otro. Por 

ejemplo, Cui et al. (2017) demostraron que la activación de PXR inhibe la 

activación de AhR en células hepáticas humanas. En hígado de ratón, el aumento de 

la expresión ARNm de Abcc2 está asociado al aumento la expresión de ARNm de 

AhR y Nrf2, y a la disminución de la expresión de ARNm de PXR (Maher et al., 

2005). En cuanto a MCLR, solo Li et al. (2013) han descripto que la exposición in 

vivo a MC puede aumentar la transcripción de ARNm de PXR y AhR en el hígado del 

pez cebra (Danio rerio). Por esta razón, se plantea la interrogante de si MCLR 

puede modular la expresión de los receptores nucleares mencionados en este 

capítulo, en el intestino de O. mykiss. 
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Objetivo 

En este capítulo se planteó estudiar los efectos de MCLR en el intestino 

medio Oncorhynchus mykiss luego de la administración de esta toxina a través de la 

dieta durante 12, 24 y 48 h, mediante el análisis del contenido de GSH y glutatión 

total, la actividad de las enzimas GR, GST y PP1, y la integridad de la membrana 

lisosomal. Además, se estudió el efecto sobre el sistema MXR en experimentos 

donde se evaluó el transporte a través de proteínas ABCC del sustrato específico 

DNP-SG y se complementó con el estudio de la expresión de ARNm de ABCC2, GST-

π, GST-ω, y de los factores de transcripción Nrf2, PXR, AhR, ARNT y LXR. 

 

Hipótesis 

La MCLR, absorbida en el intestino medio de Oncorhynchus mykiss, modula 

la función y la expresión de proteínas involucradas en el sistema MXR. 

P1: El transporte de DNP-SG y la actividad GST serán mayores en los peces 

alimentados con MCLR, entre las 12 y 48 horas de exposición. 

P2: La expresión de ARNm de las proteínas ABCC2, GST-π y GST-ω será 

mayor en los peces alimentados con MCLR y se acrecentará entre las 12 y 48 horas 

de exposición. 

P3: La expresión de ARNm de uno o más de los factores de transcripción 

Nrf2, PXR, AhR, ARNT y LXR será mayor en los peces alimentados con MCLR. 

P4: Los efectos citotóxicos, como la inhibición de la actividad PP1 y el daño 

a la membrana lisosomal, serán cada vez menores a medida que transcurra el 

tiempo de exposición a MCLR, entre las 12 y 48 horas. 

. 
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CII.2. Metodología 

CII.2.1. Extracto de MCLR 

La MCLR se extrajo a partir de un cultivo de Microcystis aeruginosa, 

siguiendo el protocolo puesto a punto por la Lic. María Carolina González 

(González, tesis doctoral en redacción). Para la extracción de la toxina, se 

obtuvieron muestras a partir del cultivo, que se acidificaron a pH 3 con ácido 

acético y luego se lisaron en un baño de ultrasonido de 1,3 L (Aquasurvey Inc.®) 

por inmersión durante 90 min, a 24°C. Cada muestra se filtró a través de filtros 

Whatman GF/C y luego a través de cartuchos de extracción en fase sólida C-18 

(Phenomenex. 500 mg x 6 mL). Cada cartucho se acondicionó con 2 mL de una 

solución 70:30 de hexano + metanol y luego con 5 mL de solución 70:30 de 

metanol + agua destilada. Luego de pasar las muestras, los cartuchos se lavaron 

sucesivamente con 10 mL de agua destilada, 10 mL de metanol 10% y 5 mL de 

metanol 20%. Finalmente, se dejaron secar mediante aspiración de aire durante 20 

min y la toxina se eluyó con metanol 90%. 

El extracto se caracterizó mediante un análisis completo por HPLC-UV y 

espectrometría de masa. Para ello, se evaporó el metanol de la muestra y el residuo 

se resuspendió en 1 mL de agua destilada. De esta muestra, se inyectaron 10 µL en 

una columna analítica Luna C18.3m (Phenomenex), montada en un equipo HPLC-

UV de fase reversa (Hewlett Packard). La fase móvil consistió en 

acetonitrilo/acetato de amonio 0,01 mol L-1, pH 5,2. El pico de absorbancia para 

MCLR se registró a 238 nm (Figura CII.1a). Mediante un barrido de longitudes de 

onda se corroboró la existencia de un solo pico significativo, correspondiente a la 

MCLR (figura CII.1b). Para el análisis por espectrometría de masas se inyectaron 

10 µL de muestra y se utilizó un equipo UHPLC Thermo Scientific Ultimate 3000, 

acoplado a un espectrómetro de masa TSQ Quantum Acess Max y a un ionizador 

por electropulverización. Se confirmó la identidad de la toxina mediante la 

detección de la señal molecular (m/z 995,5) y de los fragmentos (m/z 599,5). 
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Figura CII.2. Los cromatogramas muestran los picos de absorción para microcistina-LR (MCLR) a 

238 nm (a) y en un barrido a varias longitudes de onda (b).  
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Figura CII.3. Informe cuantitativo del espectrómetro de masa TSQ Quantum Acess Max. a) 

Cromatograma de los iones detectados por MS/MS (m/z 995,5). b) Curva de calibración para la 

cuantificación de microcistina-LR (MCLR), regresión lineal del área de los picos de absorción vs. 

concentración de estándar de MCLR (µg L-1). 
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CII.2.2. Peces y exposición in vivo 

Para los experimentos de este capítulo, se seleccionaron juveniles de O. 

mykiss de 10,35 ± 1,34 g de masa corporal, de la piscicultura del CEAN (para 

detalles de los acuarios, ver metodología general, sección 2.2). Este tamaño de 

peces resultó adecuado porque permitió utilizar relativamente poca cantidad de 

toxina y se pudieron colocar varios peces por pecera. Los individuos se 

distribuyeron en acuarios de vidrio de 70 L c/u. Una vez distribuidos en los 

acuarios, los peces se mantuvieron en ayuno, durante un periodo de aclimatación 

de 48 h. Transcurrido el mismo, se realizó un recambio de agua y se comenzó con 

el experimento. Durante la aclimatación y el experimento, los acuarios se 

mantuvieron a una temperatura de 20 ± 3°C. 

Se definieron tres tiempos de exposición, 12, 24 y 48 h, y los peces se 

alimentaron cada 12 h, con restricción alimentaria de 0,5% de la masa corporal. 

Los controles recibieron alimento comercial (Control) y los tratados recibieron 

alimento comercial embebido en 0,5 μg MCLR g pez -1 (MCLR) (tabla CII.1). La 

concentración de MCLR se seleccionó a partir de la literatura (Kotak et al., 1996; Li 

et al., 2005). Para cada tiempo de exposición se utilizaron dos acuarios, uno para 

los peces control y otro para los peces alimentados con MCLR. Cada acuario contó 

con una carga máxima de 10 peces. 

CII.2.3. Preparación del alimento embebido en MCLR 

Se pulverizaron pellets de alimento comercial Ganave en un mortero y se 

agregó solución de MCLR hasta forma una pasta, que se utilizó para formar pellets 

de tamaño adecuado y se dejó secar a temperatura ambiente por 24 h en 

oscuridad. Esta técnica se puso a punto en un trabajo anterior de nuestro 

laboratorio (Bieczynski et al., 2013), en el cual se pudo comprobar su eficacia para 

liberar la toxina en el tubo digestivo. 
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Tabla CII.1. Esquema de alimentación (A) y muestreos (M) de individuos de Oncorhynchus mykiss 

(10,35 ± 1,34 g) expuestos in vivo durante 12, 24 y 48 h. Los controles recibieron alimento 

comercial (Control) y los tratados recibieron alimento comercial embebido en 0,5 μg MCLR g pez 

-1 (MCLR). 

Tratamiento in vivo 

(Control y MCLR) 

Tiempo del experimento (h) 

0 12 24 36 48 

12 h A M    

24 h A A M   

48 h A A A A M 

Al finalizar cada exposición, los peces se sacrificaron con un golpe en la 

cabeza y destrucción inmediata del sistema nervioso. El intestino se removió y se 

cortó en tiras para las distintas determinaciones. En la figura CII.4 se esquematizan 

los marcadores de efectos bioquímicos intracelulares y de la función de los 

transportadores ABCC, en relación con la exposición a MCLR a través del alimento. 

 

Figura CII.4. Esquema general del epitelio intestinal de Oncorhynchus mykiss, donde se representan 

los principales marcadores de efectos bioquímicos intracelulares y de la función de los 

transportadores ABCC, analizados en este capítulo, en función de la exposición a microcistina-LR 

(MCLR) a través del alimento. 
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CII.2.4. Función de los transportadores ABCC 

Para analizar la función de los transportadores ABCC se utilizaron entre 7 y 

8 peces por cada tratamiento (control y MCLR, de cada tiempo de exposición, n = 7-

8). La actividad de los transportadores se estimó en preparaciones ex vivo, a través 

de la medición de la tasa de transporte de DNP-SG y acorde a lo detallado en la 

sección 2.4 de la metodología general. 

CII.2.5. Determinaciones bioquímicas 

CII.2.5.1. Glutatión y enzimas asociadas 

Para determinar el contenido de GSH y glutatión total y la actividad de las 

enzimas GST y GR, se utilizaron entre 6 y 9 peces por cada tratamiento (control y 

MCLR de cada tiempo de exposición, n = 6-9). Los intestinos se homogeneizaron en 

buffer fosfato de potasio 143 mmol L-1 + EDTA, pH 7,5 (ver sección 2.5.1 de la 

metodología general), con un homogeneizador Cole-Parmer LabGen 7 a 5000 rpm. 

Los homogenatos se centrifugaron a 9700 x g durante 15 min, 4°C. 

Los sobrenadantes se alicuotaron para realizar las distintas 

determinaciones. El contenido de GSH y de glutatión total se midieron en el mismo 

día en que se realizó el muestreo del experimento.. Todas las determinaciones se 

realizaron acorde a los protocolos descriptos en la sección 2.5.1 de la metodología 

general, Las determinaciones enzimáticas se realizaron en un periodo de tiempo 

no mayor a  una semana luego realizado el homogenato. El contenido de proteína 

total se determinó acorde al método de Lowry (1951) (sección 2.5.8 de la 

metodología general). 

CII.2.5.2. Actividad PP1 

La actividad de la enzima PP1 se estimó en intestinos provenientes de 8-14 

peces de cada tratamiento (control y MCLR de cada tiempo de exposición, n = 8-

14). La preparación de los homogenatos y el ensayo bioquímico se realizaron 

acorde al protocolo detallado en la sección 2.5.7 de la metodología general. Los 

intestinos se homogeneizaron en buffer Stock PP1, pH 8,6 y luego se centrifugaron 

a 9700 x g durante 15 min, 4°C. El ensayo bioquímico se realizó el mismo día en 

que se realizó el muestreo del experimento. 
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CII.2.6. Estabilidad de la membrana lisosomal 

La estabilidad de la membrana lisosomal se evaluó en enterocitos aislados 

provenientes de entre 6 y 8 peces por cada tratamiento (control y MCLR de cada 

tiempo de exposición, n = 6-8). Las suspensiones de enterocitos aislados se 

realizaron según lo detallado en la sección 2.3.4 de la metodología general. La 

integridad de la membrana lisosomal se evaluó midiendo el NRRT50, de acuerdo a 

como se describe en la sección 2.6.2 de la metodología general.  

CII.2.7. Producción de ROS y estabilidad de la membrana lisosomal in vitro 

Para analizar la producción de ROS a partir de la exposición a MCLR y su 

relación con el daño a lisosomas, se estimó el porcentaje de ROS y el NRRT50 en 

una incubación de enterocitos in vitro por 1 hora. Para este ensayo se utilizaron 

peces sin previa exposición a MCLR in vivo (n = 6-7). La producción de ROS se 

estimó de acuerdo a lo descripto en la sección 2.5.6 de la metodología general, en 

suspensiones de 105 células viables mL-1, incubadas con MCLR 0 (control), 0,1 y 5 

µmol L-1 (diluida en solución Cortland). El NRRT50 se estimó de acuerdo a lo 

descripto en la sección 2.6.2 de la metodología general, en suspensiones de 106 

células viables mL-1 expuestas a concentraciones crecientes de MCLR de 0 a 5 µmol 

L-1. 

CII.2.8. Expresión génica 

Para estudiar la expresión de ARNm de ABCC2, GST-π, GST-ω, Nrf2, PXR, 

AhR, ARNT y LXR (tabla CII.1), se utilizaron 9 peces por tratamiento y se los 

analizó en grupos de 3 (control y MCLR por cada tiempo de exposición, n = 3). Cada 

intestino fue removido en frío y sumergido en fijador RNAlaterTM. Según las 

instrucciones del fabricante, el órgano se dejó en el fijador durante 24 horas a 4°C, 

para que el mismo penetrara adecuadamente en los tejidos. Transcurrido ese 

tiempo, se retiró el excedente de fijador y las muestras fueron almacenadas a 20°C 

hasta su procesamiento. 

CII.2.8.1. Extracción de ARN total 

La extracción de ARN total se realizó acorde al protocolo de De Anna 

(2019). Se realizó una extracción utilizando el reactivo Trizol® (Ambion), a partir 



Capítulo II 

91 
 

de tiras de intestino, de acuerdo a las instrucciones del fabricante. En primera 

instancia, se homogeneizaron 50-100 mg de tejido con Trizol®, utilizando un 

homogeneizador manual y luego se agregó Trizol® hasta completar 1 mL. Las 

muestras homogenizadas, se incubaron durante 5 min a temperatura ambiente, 

para permitir que el complejo de nucleoproteína se disociara completamente. A 

continuación, por cada mL de Trizol® se agregaron 0,2 mL de cloroformo, se agitó 

vigorosamente en forma manual durante 15 s y luego se incubó durante 2-3 min a 

temperatura ambiente. Las muestras se centrifugaron a 12000 x g por 15 min, a 

4°C. A continuación, los tubos se calentaron a 45°C y se trasvasó la fase acuosa a un 

nuevo tubo. Se agregaron 0,5 mL de isopropanol al 100% por cada mL de Trizol®, 

con el objetivo de precipitar el ARN. Los tubos se incubaron a 20°C por 1 h y luego 

se centrifugaron a 12000 x g por 10 min a 4°C. De esta forma, el ARN formó un 

pellet blancuzco. Se removió el sobrenadante y el pellet se lavó con 1 mL de etanol 

0,75% por cada mL de Trizol®. Luego del lavado los tubos se agitaron y se 

centrifugaron a 7500 x g por 5 min, a 4°C. El sobrenadante se descartó y el pellet se 

dejó secar durante 5-10 min. Transcurrido este tiempo, el ARN se resuspendió en 

50 µL de agua libre de ARNasas, pipeteando varias veces para disgregar 

completamente el pellet. Finalmente, la muestra se incubó en un bloque calefactor 

a 55°C por 15 min. El rendimiento de la extracción y la pureza del ARN total se 

determinaron en un espectrofotómetro UV-Visible, mediante la relación OD 

260/230 y 260/280. 

CII.2.8.2. Síntesis de ADNc 

Para sintetizar ADNc, se usaron 2 µg de ARN total por muestra, extraído en 

la sección anterior, y la enzima M-MuLV, transcriptasa reversa Revert Aid 

(ThermoFisher Scientific, Waltham, MA, EE.UU.). La reacción se llevó a cabo en 

tubos estériles, agregando 2 µg de ARN por muestra, 0,5 µg de Oligo DT, agua 

tratada con Dietilpirocarbonato hasta completar 12,5 µL, 4 µL del buffer de 

reacción (pH 8,3 a 25°C; Tris-HCl 250 mmol L-1, KCl 250 mmol L-1, MgCl 220 mmol 

L-1, DTT 50 mmol L-1), 0,5 µL (20 U) de inhibidor de ARNasas RiboLock (Thermo 

ScientificTM), 2 µL de la mezcla de dNTP (10 mmol L-1 c/u) y 1 µL (200 U) de la 

enzima M-MuLV, completando un volumen total de 20 µL por tubo. Luego de 

mezclar suavemente y centrifugar brevemente, los tubos se incubaron a 42°C por 
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60 min, luego a 60°C (temperatura de hibridación) y finalmente a 70°C durante 15 

min, para inactivar la enzima. Para verificar la integridad del ADNc, se realizó una 

PCR convencional y se usó la secuencia de β-actina de O. mykiss, como cebador 

(primer). Para ello, se utilizaron 10 µL de SYGB Green, 8 µL de agua destilada milli-

Q, 0,5 µL del cebador (0,1 nmol L-1) y 1 µL de ADNc. El ciclado térmico incluyó 3 

min a 94°C, seguido de 35 ciclos de 30 s a 94°C, 30 s a 60°C, 30 s a 72°C y 10 min de 

extensión final a 72°C. Las muestras se sembraron en un gel de agarosa 1% y se 

realizó una electroforesis a 80 V, durante 35 min. El gel se examinó bajo luz 

ultravioleta para determinar la presencia y posición de las bandas formadas por 

las muestras sembradas. 

CII.2.8.3. Q-RT-PCR 

Para realizar la reacción de q-PCR, se mezclaron 1 µL de ADNc, obtenido en 

la sección anterior, 0,5 µmol L-1 de cada cebador, 8 µL de agua y 10 µL de 2 × SYBR 

Green q-PCR Master Mix (ThermoFisher Scientific, Waltham, MA, U.S.A.). Las 

reacciones se realizaron en un sistema de PCR en tiempo real StepOnePlusTM 

(Applied Biosystems). El ciclado térmico comenzó con 3 minutos a 95°C, seguido 

de 40 ciclos de 10 s a 95°C, 30 s de hibridación a 60-65°C (dependiendo de la 

temperatura de hibridación de los cebadores) y 20 s de extensión a 72°C. Como 

gen constitutivo de referencia, se usó β-actina. Los cebadores que se usaron para 

realizar las q-PCR se detallan en la Tabla CII.2. Se utilizaron los valores de Ct de 

cada gen para calcular su expresión mediante el método 2-ΔΔCt (Livak y Schmittgen, 

2001). El Ct (por su nombre en inglés, cycle threshold) está definido como el 

número de ciclos al cuál, la señal fluorescente del producto de PCR, supera el 

umbral prefijado. Este valor se usa para cuantificar la cantidad de ARNm que se 

expresa, en forma relativa al control del experimento. 

CII.2.9. Análisis estadístico 

La homogeneidad de varianzas se probó con un test de Levene y la 

normalidad se probó con el test de Kolmogorov-Smirnov. Las diferencias entre 

tratamientos fueron analizadas utilizando test t de Student, de medidas 

independientes. El estadístico p < 0,05 fue considerado como significativo 

estilísticamente (Zar, 1999). Para el análisis estadístico de los casos en que se 
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comparan porcentajes, se utilizó la transformación de arcoseno de la raíz de la 

proporción. Los resultados se expresan como media ± EE. 
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Tabla CII.2. Listado de cebadores utilizados para evaluar la expresión de ARNm de los genes ABCC2, GST-π, GST-ω, PXR, AhRβ, ARNT y Nrf2, en el intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss. Como gen constitutivo de referencia se usó β-actina. Están detalladas las secuencias Forward (F) y Reverse (R), el tamaño del amplicón y la especie 

donde están secuenciados: Oncorhynchus mykiss (OM), O. kisutch (OK) y/o Salmo salar (SS). 

Descripción Gen  Secuencia 5’ → 3’ Amplicon (pb) Especie Referencia 

β- actina β- actina 
F TGAAGTGTGACGTGGACATCCGTA 

108 OM/OK/SS Cárcamo et al. (2011) 
R AGGTGATCTCCTTCTGCATCCTGT 

ATP-binding cassette subfamily C member 2 ABCC2 
F ATGCTGGGAAGATCGTGGAGTTTG 

142 OM/OK XM_021604527.1 
R GAGAGCTGTGCTATCCAATGCAGT 

Glutathione S-transferase class pi GST-π 
F TATTGTGGGCTAATGTGT AAG AT 

218 OK 
AB026119.1 
Espinoza et al. (2012) R CCCTGAAGAGCTTTGTCG 

Glutathione S-transferase class omega GST-ω 
F AGCTGCTCCCAGCTGATCC 

246 OM 
NM_001160618.1 
Cárcamo et al. (2014) R CAAACCACGGCCACATCATGTAATC 

Pregnane X Receptor PXR 
F GGGCATCTGGGAGTGTGGTC 

116 OM Wassmur et al., 2010 
R GTAGGTTCCTCAGGGTGTAGTGG 

Aryl hydrocarbon Receptor β AhRβ 
F GGA TGC CAC TGA GTT CCA AAC CAA 

147 OM/SS NM_001124252.1 
R AAT GCC TGG TCT ATG GGT AGC TGA 

Aryl hydrocarbon Receptor nuclear 
translocator 

ARNT 
F ACCTGAATGCAGAGCAATCCCA 

113 OM NM_001124710.1 
R AGGGTGATTGAGGAAGAGCTGAGA 

Nuclear factor (erythroid-derived 2)-like 2 Nrf2 
F GCAAATGAAGGACACACTGGA  

102 OM HQ916348.1 
R AGGTTGGGCAATGGGTAGA 

Liver X receptor LXR 
F AGT GCC CAG TAT TCG TGC AAG AAC 

122 SS XM_014174759.1 
R AGA ACG CAT TGC TCC AGC AT 
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CII.3. Resultados 

CII.3.1. Función de los transportadores ABCC 

Se analizó la función de los transportadores ABCC mediante la medición de 

la tasa de transporte de DNP-SG en tiras de intestino medio provenientes de 

ejemplares de Oncorhynchus mykiss, alimentados durante 12, 24 y 48 h con 

alimento comercial (control) o con alimento embebido en MCLR (tratado). El 

tratamiento con MCLR alteró el transporte de DNP-SG de distintas formas, según el 

tiempo de alimentación. Luego de 12 h se observó una inhibición del 17% en la 

tasa de transporte de DNP-SG, con respecto al control (t13 = 2,97; p < 0,05, n = 7-8, 

figura CII.5a); a las 24 h no se registraron diferencias significativas con respecto al 

control (t13 = 0,50; n = 7-8, figura CII.5b); mientras que a las 48 h, la tasa de 

transporte de DNP-SG aumentó significativamente un 18%, en relación con el 

control (t13 = 2,448; p < 0,05, n = 7-8, figura CII.5c). El porcentaje de transporte de 

DNP-SG en los tratamientos con respecto su control correspondiente, fue 

significativamente más alto a las 48 h que a las 12 y 24 h (ANOVA de un factor y 

comparaciones post hoc de Tukey, F 2, 19 = 7,64, p < 0,01, n = 9, figura CII.5d). 

CII.3.2. Glutatión y enzimas asociadas 

El contenido intracelular de glutatión y la actividad de enzimas asociadas a 

su metabolismo se modificaron de acuerdo al tiempo de alimentación con MCLR. 

La actividad de la enzima GST mostró una inhibición significativa del 16%, en 

relación con el control, luego de 12 h de alimentación con MCLR (t15 = 2,3, p < 0,05, 

n = 8–9, figura CII.6a). Esta inhibición inicial fue compensada a las 24 y a las 48 h 

en los peces alimentados con MCLR, donde la actividad GST mostró una tendencia 

al aumento con respecto al control (12% y 13%, respectivamente), aunque las 

diferencias no fueron significativas (figuras CII.6b y c). Los porcentajes de 

actividad GST con respecto a los controles correspondientes fueron 

significativamente más altos a 24 y 48 h que a 12 h (ANOVA de un factor y 

comparaciones post hoc de Tukey, F 2, 23 = 7,39, p < 0,05, n = 9, figura CII.6d). 
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Los tratamientos con MCLR a 12 y 24 h no afectaron en forma significativa 

la actividad de la enzima glutatión reductasa (GR) (figuras CII.7a y b). En cambio, a 

las 48 h la actividad GR aumentó significativamente en un 51% en relación con el 

control, en los peces alimentados con MCLR, (t13 = 2,50, p < 0,05, n = 7–8, figura 

CII.7c). El porcentaje de actividad GR a cada tiempo de alimentación, con respecto 

al control correspondiente, fue significativamente más alto a 48 h que a 24 y 12 h 

(ANOVA de un factor y comparaciones post hoc de Tukey, F 2, 22 = 12,29, p < 0,001, n 

= 7-9, figura CII.7d). 

 

Figura CII.5. Tasa de transporte de DNP-SG en tiras de intestino medio de Oncorhynchus mykiss 

luego de exposiciones in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1, durante 12 h (a), 24 h (b) y 48 h (c). Los datos 

están expresados como μmol DNP-SG min-1 g de tejido-1 (n = 7–8). Los asteriscos indican diferencias 

significativas con respecto al control (* p < 0,05). (d) Efecto de MCLR a los distintos tiempos de 

exposición, expresado como porcentaje del control correspondiente Letras diferentes indican 

diferencias significativas entre tiempos de exposición (p < 0,05). Todos los resultados están 

expresados como media ± EE. 
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Figura CII.6. Actividad glutatión S-transferasa (GST) en tiras de intestino medio de Oncorhynchus 

mykiss luego de exposiciones in vivo 0,5 µg MCLR g pez-1 durante 12 h (a), 24 h (b) y 48 h (c). Los 

datos están expresados como nmol s-1 mg proteína-1 (n = 8–9). Los asteriscos indican diferencias 

significativas respecto al control (* p < 0,05). (d) Efecto de MCLR a los distintos tiempos de 

exposición, expresado como porcentaje del control correspondiente. Letras diferentes indican 

diferencias significativas entre tiempos de exposición (p < 0,05). Todos los resultados están 

expresados como media ± EE. 

 

Figura CII.7. Actividad glutatión reductasa (GR) en tiras de intestino medio de Oncorhynchus mykiss 

luego de exposiciones in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1, durante 12 h (a), 24 h (b) y 48 h (c). Los datos 

están expresados como nmol s-1 mg proteína-1 (n = 7–9). Los asteriscos indican diferencias 

significativas respecto al control (* p < 0,05). (d) Efecto de MCLR a los distintos tiempos de 

exposición, expresado como porcentaje del control correspondiente. Letras diferentes indican 

diferencias significativas entre tiempos de exposición (p < 0,05). Todos los resultados están 

expresados como media ± EE. 
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A 12 h de alimentación con MCLR, el contenido de GSH en el intestino medio 

de los peces se mantuvo sin cambios significativos, al igual que el contenido de 

GSSG, el cociente GSH/GSSG y el contenido de glutatión total. En cambio, a las 24 h, 

el contenido de GSH se redujo en forma significativa en un 38% con respecto al 

control (t15 = 2,15, p < 0,05, n = 8-9, figura CII.8b). A este tiempo, también se 

registraron tendencias a la disminución del 22% en el contenido de GSSG (figura 

CII.9b), del 19% en el cociente GSH/GSSG (figura CII.10b) y del 27% en el 

contenido de glutatión total (figura CII.11b). Sin embargo, ninguna de estas 

alteraciones fue estadísticamente significativa. Transcurridas las 48 h de 

alimentación, no se registraron diferencias con respecto al control en ninguna de 

estas cuatro variables. 

 

Figura CII.8. Contenido de glutatión reducido (GSH) (nmol GSH mg proteína-1) en tiras de intestino 

medio de Oncorhynchus mykiss luego de exposición in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1 durante 12 h (a; n 

= 6–7), 24 h (b; n = 8–9) y 48 h (c; n = 6–9). El asterisco indica diferencia significativas con respecto 

al control (* p < 0,05). (d) Efecto de MCLR a los distintos tiempos de exposición, expresado como 

porcentaje del control correspondiente. Letras diferentes indican diferencias significativas entre 

tiempos de exposición (p < 0,05). Todos los resultados están expresados como media ± EE. 
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Figura CII.9. Contenido de glutatión oxidado (GSSG) (nmol GSSG mg proteína-1) en tiras de intestino 

medio de Oncorhynchus mykiss luego de exposición in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1 durante 12 h (n = 

6–7, a), 24 h (n = 8–9, b) y 48 h (n = 6–9, c). (d) Efecto de MCLR a los distintos tiempos de 

exposición, expresado como porcentaje del control correspondiente. Todos los resultados están 

expresados como media ± EE. 

 

Figura CII.10. Cociente glutatión reducido/oxidado (GSH/GSSG) en tiras de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss luego de exposición in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1 durante 12 h (n = 6–7, a), 24 

h (n = 8–9, b) y 48 h (n = 6–9, c). (d) Efecto de MCLR a los distintos tiempos de exposición, 

expresado como porcentaje del control correspondiente. Todos los resultados están expresados 

como media ± EE. 
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Figura CII.11. Contenido de glutatión total (nmol GSH mg proteína-1) en tiras de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss luego de exposición in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1 durante 12 h (n = 6–7, a), 24 

h (n = 8–9, b) y 48 h (n = 6–9, c). (d) Efecto de MCLR a los distintos tiempos de exposición, 

expresado como porcentaje del control correspondiente. Todos los resultados están expresados 

como media ± EE. 

CII.3.3. Actividad PP1 

La actividad de la enzima PP1, que es un blanco específico de muchas 

variantes de MC, fue inhibida en forma significativa con respecto al control en 

todos los tiempos de alimentación con MCLR. A las 12 h, la actividad PP1 

disminuyó un 34%, (t22 = 2,526, p < 0,5, n = 10–14, figura CII.12a); a las 24 h, 

disminuyó un 22% (t14 = 2,72, p < 0,05, n = 8, figura CII.12b) y a las 48 h disminuyó 

48% (t17 = 4,56, p < 0,001, n = 9–10, figura CII.12c). La inhibición porcentual de la 

actividad PP1 no difirió significativamente entre tiempos de alimentación (figura 

CII.12d). 



Capítulo II 

101 
 

 

Figura CII.12. Actividad de la enzima proteína fosfatasa 1 (PP1) en tiras de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss luego de exposiciones in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1, durante 12 h (a), 24 h (b) 

y 48 h (c). Los datos están expresados como nmol s-1 mg proteína-1 (n = 8–14). Los asteriscos 

indican diferencias significativas con respecto al control (* p < 0,05; *** p < 0,001). (d) Efecto de 

MCLR a los distintos tiempos de exposición, expresado como porcentaje del control 

correspondiente. Todos los resultados están expresados como media ± EE. 

CII.3.4. Estabilidad de la membrana lisosomal 

El NRRT50 se determinó en enterocitos aislados a partir de intestino medio 

de peces alimentados con alimento comercial (control) o con alimento embebido 

en MCLR, durante 12, 24, 48 h. La estabilidad de la membrana lisosomal resultó 

afectada en todos los peces alimentados con MCLR. El NRRT50 disminuyó en un 

53% con relación al control, luego de 12 h (t12 = 2,63, p < 0,05, n = 6–8, figura 

C2.13a), un 67% con relación al control, luego de 24 h (t11 = 5,46 p < 0,001, n = 6–7, 

figura C2.13b) y un 42% con relación al control luego de 48 h (t10 = 3,80 p < 0,01, n 

= 6, figura C2.13c). La disminución porcentual de NRRT50 no difirió 

significativamente entre tiempos de alimentación (figura C2.13d). 
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Figura CII.13. Tiempo de retención del rojo neutro del 50% de las células observadas (NRRT50) en 

enterocitos aislados del intestino medio de Oncorhynchus mykiss, expuestas in vivo a 0,5 µg MCLR g 

pez-1 (n = 6–8), durante 12 h (a), 24 h (b) y 48 h (c). Los asteriscos indican diferencias significativas 

con respecto al control (* p < 0,05; ** p < 0,01; *** p < 0,001). (d) Efecto de MCLR a los distintos 

tiempos de exposición, expresado como porcentaje del control correspondiente. Todos los 

resultados están expresados como media ± EE. 

CII.3.5. Producción de ROS y estabilidad de la membrana lisosomal in vitro 

Teniendo en cuenta la posible relación entre la estabilidad de la membrana 

lisosomal y la producción de ROS, sumado a que esto último no pudo ser analizado 

en los estudios in vivo, se completó el estudio de estas variables mediante la 

exposición in vitro a MCLR (durante 1 h) de enterocitos aislados de intestino medio 

de O. mykiss.. Los enterocitos tratados con MCLR 0,1 µmol L-1, no se diferenciaron 

con respecto al control, mientras que los enterocitos tratados con MCLR 5 µmol L-1 

mostraron un aumento significativo del 51,4% en la producción de ROS (t6 = 4,93, 

p < 0,01, n = 7, figura CII.14a). Por otro lado, en el daño a lisosomas (NRRT50) se 

observó un efecto dependiente de la concentración de MCLR, que se analizó 

usando un modelo de regresión no lineal donde se graficó el NRRT50 (como 

porcentaje del control) vs. el logaritmo de la concentración de MCLR (CI50 = 0,11 

μmol L-1 MCLR; 95% CI = 0,02 a 0,52; r2 = 0,53; n = 6; figura CII.14b).  
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Figura CII.14. Exposición in vitro por 1 h a MCLR de enterocitos aislados de intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss. a) Especies reactivas de oxígeno (ROS), como porcentaje del control, media ± 

EE (n = 7); las letras indican diferencias significativas entre tratamientos (p < 0,01). b) Tiempo de 

retención del rojo neutro del 50% de las células observadas (NRRT50). Regresión no lineal de 

NRRT50 (min) vs. Log [MCLR] (en μmol L-1), n = 6, CI50 = 0,11 μmol L-1 MCLR, 95% IC = 0,02 a 0,52 

(área coloreada), r2 = 0,53.  

CII.3.6. Expresión génica 

El intestino medio de los peces alimentados con MCLR durante 12, 24 y 48 h 

fue analizado en cuanto a la expresión de ARNm de los genes ABCC2, GST-π, GST-

ω, AhRβ, ARNT y Nrf2. PXR también fue propuesto para el análisis de su expresión, 

pero esto no fue posible por problemas técnicos relacionados con la contaminación 

del cebador. Sin embargo, se conservaron muestras de ARN y ADNc para completar 

el trabajo cuando las condiciones lo permitan. De los genes que sí se pudieron 

analizar, no se obtuvieron cambios significativos en su expresión, a ninguno de los 

tres tiempos de alimentación (figuras CII.15 y CII.16). Sólo se registró una 

diferencia del 61% a las 12 h en la expresión de ARNT en relación con el control, 

aunque no fue significativa (figura CII.16c). 
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Figura CII.15. Expresión de ARNm de ABCC2 (a, b y c), GST-π (d, e, f) y GST-ω (g, h, i) en intestino 

medio de Oncorhynchus mykiss luego de exposiciones in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1, durante 12, 24 y 

48 h. Los resultados están expresados como media ± EE (n = 3).  
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Figura CII.16. Expresión de ARNm de los factores de transcripción Nrf2 (a, b, c), AhRβ (d, e, f), ARNT 

(g, h, i) y LXR (j, k, l) en intestino medio de Oncorhynchus mykiss luego de exposiciones in vivo a 0,5 

µg MCLR g pez-1, durante 12, 24 y 48 h. Los resultados están expresados como media ± EE (n = 3). 
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CII.4. Discusión 

En este capítulo, se estudiaron los efectos de exposición a MCLR, a través 

del alimento, sobre la actividad y la expresión de proteínas involucradas en el 

sistema de resistencia a múltiples xenobióticos, en el intestino medio de O. mykiss. 

Los resultados de los experimentos indican que la exposición a MCLR modula la 

actividad de los transportadores ABCC. La tasa de transporte de DNP-SG se reduce 

a las 12 h y luego aumenta a las 24 h y se hace más alta que en el control a las 48 h. 

Sin embargo, no se registraron cambios en la expresión del transportador ABCC2. 

La inhibición de la tasa de transporte de DNP-SG observada a las 12 h post 

alimentación con MCLR, concuerda con estudios previos en preparaciones ex vivo 

(Bieczynski et al., 2014, 2016), donde se evidencia que la toxina se transporta por 

proteínas ABCC, dado que compite por el transporte con el sustrato indicador. La 

recuperación y el posterior aumento de la tasa de transporte de DNP-SG a las 24 y 

48 h, respectivamente, indicaría un aumento en la cantidad de transportadores 

disponibles en la membrana del enterocito y/o una mayor tasa de actividad de los 

mismos, lo que constituye una respuesta homeostática del sistema MXR. Este tipo 

de respuestas pueden producirse por una vía postraduccional (e.g. inserción de 

unidades de proteína en la membrana, cambios en el estado de fosforilación de la 

proteína) o por el aumento en la expresión génica con síntesis de novo de 

moléculas de uno o más transportadores ABCC (Gu y Manautou, 2010; Minami et 

al., 2009; Stolarczyk et al., 2011). Esto último se observó en el intestino medio y en 

el hígado de O. mykiss, y en el hígado del killifish (Fundulus heteroclitus), donde la 

expresión génica del transportador apical ABCC2 aumentó luego de la exposición 

por 48 h a AsIII (Painefilú et al., 2019; Shaw et al., 2007). Sin embargo, en este 

trabajo no se observó el aumento de la expresión de ARNm de dicho transportador, 

por lo que el aumento de la tasa de transporte de DNP-SG puede deberse a una 

regulación de tipo postraduccional como sucede, por ejemplo, con el AsIII, que 

regula los niveles de la proteína ABCC2 en el riñón del killifish, 

independientemente de la expresión de ARNm (Miller et al., 2007). El modelo ex 

vivo de tiras intestinales usado para medir la tasa de transporte de DNP-SG en este 

capítulo, no permite identificar si el aumento observado a las 48 h corresponde a 

transportadores de la cara basolateral o de la cara apical del intestino. Entonces, 
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otra posible explicación para estos resultados es que MCLR regula, por vía génica o 

postraduccional, otros transportadores ABCC con afinidad por el DNP-SG y de 

ubicación basolateral en el intestino, e.g. ABCC1 (Chan et al., 2004; Deeley et al., 

2006; Ferreira et al., 2014). 

La formación del conjugado DNP-SG a partir de 2,4-dinitroclorobenceno 

(CDNB) y GSH depende de la actividad de la enzima GST (Gotoh et al., 2000). En los 

experimentos de este capítulo, la diminución de la actividad GST que se observa a 

las 12 h podría deberse a la competencia entre la MCLR y el CDNB por la 

conjugación con GSH, aunque esto es poco probable porque en la determinación in 

vitro de la actividad GST, la MCLR presente en el homogenato debería diluirse y 

además, el reactivo CDNB se agrega en exceso al momento de iniciar la reacción. 

Por lo tanto, la disminución de la actividad GST también podría deberse a una 

modulación negativa. A este tiempo, también se registra una disminución del 

transporte de DNP-SG. Esto implica que la disminución en la actividad del 

transporte de DNP-SG podría deberse, al menos en parte, a la disminución de la 

actividad GST (Kondo et al., 1992; Pflugmacher et al., 1998; Takenaka, 2001). Por 

otro lado, el conjugado MC-SG es transportado por proteínas ABCC, en 

competencia con el DNP-SG por los sitios de unión a sustratos del transportador 

(Bieczynski et al., 2014; 2016). Esta competencia puede explicar la disminución 

observada en la tasa de transporte de DNP-SG (inhibición competitiva). La 

compensación de la actividad GST a las 24 y 48 horas implica una mejora del 

sistema de detoxificación y un aumento de la tasa de formación del conjugado 

DNP-SG. Esto pudo haber contribuido a la recuperación del nivel del control de la 

tasa de transporte de dicho sustrato. Sin embargo, esta recuperación de la 

actividad GST no explicaría el aumento de la tasa de transporte de DNP-SG por 

encima del nivel del control, que se observa las 48 h. 

De acuerdo al diseño experimental empleado, en el cual los peces recibieron 

alimento embebido en MCLR cada 12 h, el intestino medio estuvo continuamente 

expuesto a la toxina. Por ende, es posible que la misma se haya acumulado y 

concentrado en los enterocitos a lo largo del tiempo. En O. hatcheri, 12 h después 

de una alimentación única, el contenido de MCLR en el intestino se redujo a un 

15% del máximo detectado (a las 3 h). Una parte de esta MCLR fue detectada en el 

hígado (máximo a las 6 h) y fue luego eliminada completamente del organismo (en 
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48 h) (Bieczynski et al., 2013). Como es probable que la MCLR se haya acumulado a 

lo largo de las sucesivas administraciones, se puede interpretar que la 

recuperación de la actividad GST a las 24 y 48 h se debe a una respuesta 

homeostática. La compensación de la actividad GST podría ocurrir por mecanismos 

de regulación postraduccional o por la síntesis de novo por aumento en la 

expresión génica. En ratas expuestas a un extracto MCLR/MCRR, la expresión de 

GST-π aumentó a las 12 y 24 h en el riñón, mientras que disminuyó en el hígado, lo 

que muestra un efecto con clara dependencia del órgano (Li et al., 2009). En hígado 

e intestino de O. mykiss, se observó una tendencia al aumento de la expresión de 

GST-π luego de 48 horas de exposición a AsIII aunque no fue significativo (Painefilu 

et al., 2019). En el presente trabajo, no se observaron cambios significativos en la 

expresión de GST-π a ninguno los tres tiempos de exposición a MCLR, por cuanto la 

respuesta en la actividad de esta enzima pudo deberse a una regulación de tipo 

postraduccional. Por otro lado, no se puede descartar la expresión de otras 

isoformas citosólicas de GST, que catalizan conjugaciones con GSH, e.g. GST-µ, GST-

Θ o GST-α (He et al., 2013; Li et al., 2009). 

En este trabajo, la exposición a MCLR no afectó en forma significativa la 

expresión de GST-ω en el intestino de O. mykiss (figura CII.16). La GST-ω, es una 

isoforma citosólica que exhibe una actividad muy débil en cuanto a la conjugación 

de xenobióticos con GSH (Mannervik y Danielson, 1988; Whitbread et al., 2005), y 

es muy poco afín por el CDNB (Board et al., 2000). Por esta razón, de haberse 

incrementado la expresión de esta isoforma, los cambios en su actividad no se 

hubieran reflejado en la actividad GST analizada con la técnica que se usó en este 

trabajo. Sin embargo, en este estudio se tuvo en cuenta que una posible regulación 

negativa de la expresión de GST-ω por MCLR afectaría el metabolismo de otros 

contaminantes que pueden estar presentes en el mismo cuerpo de agua, como el 

arsénico. GST-ω participa en reacciones de reducción de compuestos de arsénico 

como arsenato (AsV), monometilarsenato (MMAV) y dimetilarsenato (DMAV) 

(Schmuck et al., 2005; Zakharyan et al., 2001). Un aspecto a tener en cuenta, para 

futuros ensayos, es que una de las variantes de GST-ω, GSTO1-1, es importante en 

la respuesta inflamatoria de macrófagos frente a los lipopolisacáridos, compuestos 

que están presentes en la pared celular de las bacterias Gram negativas y, en 

particular, en las cianobacterias (Board y Menon, 2016; Menon et al., 2014; 2015).  
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A las 24 horas de exposición a MCLR, los enterocitos del intestino medio de 

O. mykiss exhiben una cierta alteración de su balance oxidativo, caracterizada por 

la disminución de GSH. Esta disminución, indicaría el uso de GSH en la 

detoxificación de la MCLR por conjugación. De todos modos, no se puede descartar 

que la exposición a MCLR haya aumentado la producción de ROS, lo que también 

podría explicar el consumo de GSH. Sin embargo, el balance oxidativo de los 

enterocitos parece no estar seriamente comprometido, ya que solo se observó la 

diminución de GSH a las 24 h, como se menciona arriba, y un aumento de la 

actividad GR a las 48 h, mientras que el contenido de GSSG y el cociente GSH/GSSG 

permanecieron sin cambios a lo largo del experimento. El aumento de la actividad 

GR es considerado una respuesta antioxidante frente a contaminantes ambientales 

(Stephensen et al., 2000), incluida la MCLR (Chen et al., 2012; Jos et al., 2005) e 

implica un aumento en la tasa de reducción de GSSG a GSH, que mantiene el 

balance oxidativo de la célula (Camera y Picardo, 2002; Oliveira et al., 2009). En 

este capítulo, el aumento de la actividad GR a las 48 h podría estar más relacionado 

con la recuperación del contenido de GSH consumido en la conjugación con MCLR 

que con una respuesta antioxidante. 

Diversos autores han descripto que MCLR genera condiciones de estrés 

oxidativo en peces, como la disminución del contenido de GSH, e.g. en hepatocitos 

de la carpa común (Li et al., 2003) y en hígado, riñón y branquias de la tilapia del 

Nilo (Jos et al., 2005). El cociente GSH/GSSG es utilizado comúnmente como un 

buen marcador para analizar el balance oxidativo de la célula frente a xenobióticos 

prooxidantes (Camera y Picardo, 2002). La disminución de la concentración de 

GSH implicaría la oxidación del mismo en presencia de ROS y por ende un aumento 

de la concentración de GSSG, lo que disminuiría el cociente GSH/GSSG (Deponte, 

2013). Sin embargo, los escasos signos observados en este trabajo no son 

suficientes para sugerir que MCLR efectivamente ejerce un efecto prooxidante en 

los enterocitos. 

Para complementar y profundizar la información obtenida a partir de las 

muestras de tejido, los efectos citotóxicos de la exposición a MCLR a través de la 

dieta, se estudiaron, además, en preparaciones de enterocitos aislados. Se analizó 

la estabilidad de la membrana lisosomal (NRRT50), la cual resultó afectada 

negativamente durante los tres tiempos de alimentación con MCLR. Sin embargo, 
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el daño no se agravó a mayor tiempo de exposición, sino que se mantuvo constante 

a lo largo del experimento. La desestabilización de los lisosomas puede estar 

íntimamente relacionada con la apoptosis celular (Boaru et al., 2006). La ruptura 

de la membrana lisosomal permite, por un lado, la liberación de enzimas como 

nucleasas, sulfatasas lipasas o fosfolipasas y, por otro, la liberación de ROS 

(Menezes et al., 2013; Pourahmad et al., 2010; Zhao et al., 2003). En conjunto, estos 

factores, pueden afectar la integridad de las membranas de otras organelas como 

las mitocondrias (Kurz et al., 2008; Li y Ma 2017). La desregulación de las 

funciones mitocondriales promueve la liberación de citocromo c, que activa a las 

enzimas caspasas, promoviendo la apoptosis celular (Brunk et al., 2001; Ding et al., 

2007; Huang et al., 2016; Li y Ma, 2017) (figura CII.17). El conjunto de estos efectos 

compromete en buena medida la funcionalidad de los enterocitos y por lo tanto a 

la función del intestino. 

En la literatura, está descripto que algunas ROS, tales como el H2O2, pueden 

atravesar fácilmente la membrana lisosomal, reaccionar con el hierro libre, 

presente en el interior y producir radicales •OH (reacción de Haber-Weiss), que 

afectan la estabilidad de la membrana lisosomal (Kurz et al., 2008; Pourahmad et 

al., 2010; Zdolsek et al., 1993) (figura CII.17). Por ello, complementariamente, el 

efecto de la exposición a MCLR sobre la producción de ROS y su posible incidencia 

sobre la estabilidad de la membrana lisosomal, se estudió en preparaciones de 

enterocitos aislados con aplicación de la toxina in vitro. En estos experimentos, se 

observa que el efecto de MCLR sobre la producción de ROS depende de la 

concentración, ya que no se registran cambios a 0,1 µmol L-1, pero hay un aumento 

significativo a 5 µmol L-1 (figura CII.13a). La primera concentración es muy similar 

a la CI50 de la curva de NRRT50 vs. concentración de MCLR, mientras que 5 µmol L-1 

se encuentra en el plateau de dicha curva, el cual se alcanza a partir de 1 µmol L-1 

(figura CII.13b). Lo que sugiere que MCLR produce daño a lisosomas por un 

mecanismo independiente del estrés oxidativo. Sin embargo, aunque la 

concentración efectiva de MCLR en este experimento es relativamente alta con 

respecto a las concentraciones que se encuentran en el ambiente (Hoeger et al., 

2004) es posible que en exposiciones ambientales a tiempos más largos, por 

ejemplo, cuando se producen floraciones de larga duración, MCLR se acumule en el 



Capítulo II 

111 
 

intestino a niveles que promuevan la producción de ROS. En este caso, los ROS 

podrían reforzar el efecto de MCLR sobre los lisosomas. 

 

CII.17. Efecto de microcistina-LR (MCLR) observado en lisosomas de los enterocitos de intestino 

medio de Oncorhynchus mykiss y esquema teórico de los efectos en el sistema lisosoma-

mitocondria, basado en Brunk et al. (2001), Kurz et al. (2008) y Pourahmad et al. (2010). 

El efecto de MCLR sobre la membrana lisosomal podría explicarse por la 

acción específica de esta toxina, la inhibición de enzimas PP. Este efecto altera el 

mecanismo de regulación postraduccional de muchas proteínas y procesos 

celulares. Por ejemplo, la fosforilación en residuos de serina o treonina de 

determinada proteína por las proteínas quinasas A o C aumenta o disminuye su 

actividad, de acuerdo a la conformación de la proteína y a la quinasa involucrada. 

El balance de este mecanismo está dado por la desfosforilación de dichos residuos 

mediada por proteína fosfatasas como PP1 y PP2A. La inhibición de estas últimas 

por MCLR puede causar la hiperfosforilación de proteínas como la dineína 

citoplasmática, lo que impide su función en la unión de los lisosomas al 

citoesqueleto y su consecuente pérdida de función e integridad (Boaru et al., 2006; 
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Runnegar et al., 1999). Sin embargo, estos efectos no se pueden comprobar 

mediante los métodos utilizados en el presente trabajo. Independientemente del 

mecanismo, el resultado de las exposiciones in vivo e in vitro indica claramente que 

en los enterocitos de O. mykiss, la exposición a MCLR produce la desestabilización 

de la membrana lisosomal. Además de mostrar efectos de la MCLR, que han sido 

muy poco estudiados hasta ahora, estos resultados indican que el NRRT50 es un 

marcador sensible para evaluar los efectos citotóxicos de xenobióticos, incluidas 

las toxinas naturales, en el intestino de los peces. 

La inhibición de proteína fosfatasas por MCLR también puede promover los 

procesos de muerte celular. En este capítulo, MCLR inhibió la actividad de la 

enzima PP1 a los tres tiempos de exposición. Es decir, este efecto se mantuvo 

contante a lo largo de la exposición e incluso, el efecto fue máximo a las 48 h, pese 

al aumento de la actividad de los transportadores ABCC a lo largo del tiempo. Esto 

puede indicar que una parte de la MCLR absorbida no fue excretada hacia la luz del 

tubo digestivo ni pasó a la sangre, sino que se acumuló en los enterocitos a lo largo 

del tiempo, probablemente, unida covalentemente a proteínas fosfatasas. Tampoco 

parece haber ocurrido una respuesta de aumento de la tasa de síntesis de novo de 

estas enzimas, al menos a un nivel suficientemente alto como para recuperar la 

actividad inicial. Como se mencionó antes, la inhibición de estas enzimas produce 

importantes efectos regulatorios que generan daño a lisosomas y mitocondrias, e 

impiden la regulación de la actividad enzimática por fosforilación-desfosforilación 

(Boaru et al., 20006; Runnegar et al., 1999). 

La presencia en el citoplasma del factor de transcripción Nrf2 es 

constitutiva y su principal modo de activación ocurre cuando se oxida su proteína 

represora (Keap1) por estrés oxidativo (Kansanen et al., 2013; Nguyen et al., 

2004). Sin embargo, en ratón y en el pez cebra, el fragmento Ser40 de Nrf2 ha 

mostrado ser susceptible a la fosforilación en presencia de MCLR (Huang et al., 

2000; 2002). La fosforilación de Nrf2 induciría cambios conformacionales que 

reducen su afinidad por Keap1, lo que tendría como consecuencia el incremento de 

su tasa de translocación al núcleo y por ende el incremento en la expresión de 

genes aguas abajo, como los que codifican para la expresión de la ligasa glutamato-

cisteína (GLC), GST y GPx (Kobayashi et al., 2009; Kwak et al, 2004; 2002; Nguyen 

et al., 2004). También existen antecedentes, en células de mamíferos, donde la 
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exposición a MCLR provocó el aumento de Nrf2 en el núcleo y el consecuente 

aumento de su actividad (Chen et al., 2019; Gan et al., 2010; Lu et al., 2014; 

Lundqvist et al., 2017). En esta tesis no se pudo evaluar la activación de Nrf2 a 

través de la detección de la de proteína Nrf2 en el núcleo, aunque sí se pudo 

analizar la expresión de ARNm de este factor de transcripción, otra vía posible de 

regulación del mismo. Sin embargo, no se observaron cambios significativos en la 

expresión génica de este factor luego de la exposición a MCLR. En cuanto a la 

expresión de genes blanco de Nrf2, tampoco se encontraron cambios en la 

expresión de ARNm del transportador apical ABCC2 ni de la isoforma GST-π, pese 

al aumento de la actividad asociada a estas proteínas a lo largo del tiempo. Por otro 

lado, algunos autores relacionan la regulación de la expresión de ARNm de Nrf2 

con el aumento de la expresión de otros factores de transcripción, e.g. AhR y ARNT, 

lo que sugiere un fenómeno de crosstalk (Kwak et al., 2002; Miao et al., 2005). En 

este trabajo, la expresión de los factores de transcripción AhR y ARNT no ha sido 

alterada por la exposición a MCLR. Tampoco la expresión de LXR, un receptor 

nuclear sugerido como activador de la transcripción de ABCC2 (Chisaki et al., 

2009). La expresión del receptor nuclear PXR, que también regula la expresión 

génica de transportadores ABC y enzimas de detoxificación, aún no pudo ser 

analizada debido a dificultades técnicas. 

Los estudios a tiempos más largos de exposición y mayores concentraciones 

de MCLR podrían aportar más información acerca del comportamiento de las 

proteínas involucradas en el sistema MXR, principalmente si se tiene en cuenta que 

este sistema actúa frente a una gran variedad de xenobióticos, como el arsénico o 

las PST. 
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CII.5. Conclusiones 

La MCLR se incorpora en las células del intestino medio de O. mykiss, a 

través del alimento lo que implica que, en su ambiente natural, estos peces pueden 

estar expuestos a la toxina por medio del consumo de otros organismos que la 

hayan acumulado. 

Los efectos intracelulares más distintivos de MCLR en el intestino medio de 

Oncorhynchus mykiss, a 12, 24 y 48 h de exposición a través de la dieta, son la 

inhibición de la enzima proteína fosfatasa 1 y el daño a la membrana lisosomal, lo 

que compromete el mantenimiento de las funciones básicas del órgano. 

La exposición in vivo a MCLR produce cambios en el transporte por ABCC, 

en el intestino medio de O. mykiss. En las primeras 12 h, la exposición a MCLR 

produce inhibición del transporte de DNP-SG, que se compensa a las 24 h y 

aumenta a las 48 h de tratamiento.  

Mientras está presente, la MCLR mantiene al intestino en un continuo 

estado de estrés y afecta la defensa frente a patógenos y xenobióticos presentes en 

el ambiente, generando mayor susceptibilidad en el individuo frente a estos y otros 

estresores ambientales. 
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CIII.1. Introducción 

En el contexto de las FAN, es común la presencia de varias especies de 

cianobacterias del mismo o de distintos géneros en un cuerpo de agua. Por 

ejemplo, se suele encontrar codominancia de los géneros Microcystis sp. y 

Aphanizomenon sp. (Fonseca et al., 2015; Vasas et al., 2004). En los embalses de 

Norpatagonia son frecuentes las floraciones de varias especies del género 

Dolichospernum sp. (e.g. Othaz Brida et al., 2010), que potencialmente producen 

microcistina y neurotoxinas. Por otro lado, dependiendo de las condiciones 

fisicoquímicas del cuerpo de agua, se desarrollan sucesiones ecológicas donde la 

abundancia de una especie decrece mientras aumenta la abundancia de otra (Chia 

et al., 2018; Wu et al., 2016). Las condiciones fisicoquímicas también permiten que 

se desarrollen especies y géneros distintos dependiendo del estrato en la columna 

de agua que ocupen (Bartram et al., 1999; Huber et al., 2011; Wagner y Adrian, 

2009) o que ocurran crecimientos poblacionales de distintas especies a lo largo de 

un curso de agua, e.g. desde la naciente hasta la desembocadura de un río (Al-

Tebrineh et al., 2012; Bowling y Baker, 1996). Estos sucesos, sumados al hecho de 

que una especie puede producir más de un tipo de cianotoxina (Chorus y Bartram, 

1999; Kaur et al., 2019; Namikoshi et al., 2003), pueden provocar que las 

cianotoxinas aparezcan como mezclas complejas en los cuerpos de agua alrededor 

del mundo (Al-Sammak et al., 2014; Metcalf et al., 2008). 

Los efectos de las mezclas de cianotoxinas sobre los organismos se han 

estudiado desde distintas perspectivas y modelos de exposición. En algunos 

trabajos, se han usado muestras de floraciones obtenidas directamente del 

ambiente y se han evaluado sus efectos sobre modelos zooplantónicos como 

Daphnia similis y Ceriodaphnia silvestrii (Herrera et al., 2015; Sotero-santos et al., 

2006). También se han utilizado extractos crudos (EC), cuya composición de 

cianotoxinas dependía directamente del tipo de floración, o cultivos de 

cianobacterias a partir de los cuales eran extraídos. Otros, en cambio, realizaron 

mezclas de toxinas en forma artificial. A partir de estándares de toxinas purificadas 

(TP) de origen comercial o de extractos purificados (EP), es decir toxinas aisladas y 
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purificadas en cierto porcentaje a partir de cultivos de laboratorio (Lyndsay et al., 

2006; Martin et al., 2020). 

En trabajos donde se comparan los EC con las mezclas artificiales (e.g. 

Esterhuizen-Londt et al., 2016), los primeros producen mayor efecto tóxico, 

caracterizado por mayor producción de H2O2, el aumento de la peroxidación 

lipídica, e inhibición de enzimas antioxidantes y detoxificantes como GPx y GST. En 

los trabajos que comparan los extractos purificados con toxinas purificadas 

comerciales, los efectos adversos han sido mayores en los primeros (e.g. 

desarrollo, mortalidad, entre otros) (Osswald et al., 2009; Pinheiro, 2013). Los 

autores de estos trabajos atribuyen los resultados observados al efecto sinérgico 

de otras toxinas presentes en los extractos que no fueron cuantificadas. Sin 

embargo, ponen aún más en evidencia que las cianotoxinas producen efectos 

sinérgicos entre sí, que son difíciles de predecir. Por ello, el estudio de mezclas de 

contaminantes es complejo y se encuentra en debate actualmente en toxicología. 

Generalmente, se suelen usar modelos conceptuales, con grandes presunciones, 

para poder predecir si la mezcla de dos o más compuestos tóxicos produce efectos 

aditivos, sinérgicos o antagónicos sobre una determinada variable, e.g. el 

crecimiento, la reproducción o la actividad enzimática (Jonker et al., 2005; Martin 

et al., 2019; Olmstead y LeBlanc, 2005; Pinhero et al., 2016). 

En este capítulo, se optó por utilizar un modelo donde las toxinas son 

administradas por separado, en distintas fases de exposición. Es decir, una de las 

toxinas se administra en un pretratamiento in vivo y la otra en exposiciones ex vivo. 

Este modelo de exposición resulta útil para estudios donde se sabe o se presume 

que la toxina administrada in vivo modifica la actividad de marcadores bioquímicos 

que son blanco o que modifican la toxicidad de la toxina administrada ex vivo, e.g. 

enzimas y/o transportadores de membrana. Este enfoque permite obtener mayor 

información acerca de los mecanismos involucrados en la ocurrencia de efectos 

sinérgicos o antagónicos, producto de la interacción de las toxinas. En mi tesis de 

licenciatura y en el artículo derivado de la misma (Painefilú, 2016, Painefilú et al., 

2019), la exposición in vivo a AsIII moduló en forma génica la actividad de los 

transportadores ABCC y estimuló la actividad GST, de forma tal que los efectos 
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tóxicos sobre la enzima PP1, por parte de la MCLR, aplicada ex vivo, fueron 

totalmente compensados. 

En el caso particular de las FAN, este tipo de modelos permite estudiar las 

consecuencias de la exposición a más de una toxina sobre el organismo, en 

situaciones reales que suceden en la naturaleza. Por ejemplo, un pez puede estar 

expuesto en primera instancia a una floración de una especie en particular de 

cianobacterias, que produce sólo un tipo de toxina y luego, al moverse hacia otra 

zona del cuerpo de agua, queda expuesto a la floración de otra especie, que 

produce otro tipo de cianotoxina. Los peces migratorios como la trucha arcoíris 

(Oncorhynchus mykiss), río abajo pueden estar expuestos a una toxina y río arriba a 

otra. Otra alternativa, consiste en que el pez esté expuesto a lo largo del tiempo a 

distintas cianotoxinas, producto de floraciones que se suceden en el tiempo, como 

ya se explicó arriba. Por otro lado, en este trabajo de tesis, MCLR se administró in 

vivo a través del alimento, una situación que también ocurre en la naturaleza, 

donde el pez se alimenta de otros organismos que previamente acumularon la 

toxina en sus partes blandas, como crustáceos (Ibelings et al., 2005; Vasconcelos et 

al., 2001; Williams et al. 1997), moluscos (Eriksson et al., 1989; Ozawa et al., 2003; 

Sabatini et al., 2011) y otros peces (Magalhães et al., 2003; Malbrouck et al., 2003). 

Por ello y en base a los resultados observados en los capítulos I y II de la presente 

tesis, en este capítulo se estudiaron los efectos sobre el sistema de resistencia a 

múltiples xenobióticos y sobre marcadores citotóxicos en el intestino medio de O. 

mykiss, de MCLR aplicada in vivo por 48 horas y PST aplicadas ex vivo/in vitro por 1 

hora. 

En el capítulo II, se observó que luego de la exposición in vivo por 48 horas, 

a MCLR 0,5 µg g pez-1 embebida en el alimento, la actividad de los transportadores 

ABCC aumentó en forma significativa, pero no se determinó si este aumento 

corresponde a transportadores apicales o basolaterales del epitelio intestinal. Por 

otro lado, en el capítulo I, se observó que las PST reducían el transporte de DNP-SG 

por transportadores basolaterales. Entonces, es posible que el aumento de la tasa 

de transporte de DNP-SG producido por la exposición in vivo por 48 h a MCLR sea 

contrarrestado por el efecto inhibitorio de las PST aplicadas ex vivo. También es 

posible que las PST disminuyan la capacidad detoxificante del intestino, a través de 
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la disminución de la concentración de glutatión y/o de la actividad GST, y esto 

resulte en un aumento de su concentración intracelular de MCLR y de su efecto 

tóxico específico, la inhibición de la actividad de la enzima PP1. La exposición 

consecutiva a PST y MCLR también podría alterar en forma significativa el balance 

oxidativo de los enterocitos, de acuerdo a los resultados del capítulo I, que 

muestran que la exposición a PST produce un consumo de GSH e inhibe la 

actividad de parte de las enzimas involucradas en su metabolismo, como GST y GR, 

aunque sin producir daño oxidativo aparente. 
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Objetivo 

Este capítulo tuvo como objetivo estudiar el posible efecto sensibilizante de 

la MCLR incorporada a través del alimento, frente a la toxicidad que producen las 

PST, en relación con el sistema MXR y marcadores intracelulares, en el intestino 

medio Oncorhynchus mykiss. 

 

Hipótesis 

La exposición a MCLR altera negativamente la capacidad de defensa 

antioxidante y detoxificante del intestino medio de la trucha arcoíris, Oncorhynchus 

mykiss, frente a las PST.  

P1: La exposición consecutiva a MCLR in vivo y PST ex vivo/in vitro 

potenciará el desbalance oxidativo leve, que se produce cuando el intestino medio 

se expone sólo a PST ex vivo, en las variables a medir: contenido de GSH, actividad 

GST, GR y CAT, y producción de ROS. 

P2: La exposición a PST ex vivo potenciará el efecto de inhibición de PP1, 

causado por la exposición in vivo a MCLR. 

P3: La tasa de transporte de DNP-SG aumentará con el pretratamiento in 

vivo con MCLR, pero la exposición ex vivo a PST, disminuirá este efecto. 
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CIII.2. Metodología 

CIII.2.1. Extracto de PST 

Para las exposiciones ex vivo de este capítulo se utilizó el extracto PST1, 

utilizado en el capítulo I de esta tesis, debido a que la mayoría de los efectos 

intracelulares de PST se estudiaron usando este extracto. Además, se estudió su 

efecto sobre el transporte por ABCC, el metabolismo de glutatión y marcadores de 

estrés oxidativo. En la tabla CIII.1 se resume su composición de toxinas. 

Tabla CIII.1. Perfil del extracto de toxinas paralizantes de moluscos 1 (PST1) purificado a partir de 

un cultivo de Alexandrium catenella. Las concentración total está expresada como μg de 

equivalentes de toxicidad de STX L-1 (definidas a partir de los efectos neurotóxicos, µg STXeq L-1), 

μmol de equivalentes de toxicidad de STX L-1 (µmol STXeq L-1) de acuerdo a FAO/WHO (2016) y 

como μmol PST L-1 

Ana logo Nombre completo % 
Masa molecular 

(g mol-1) 

C1/C2 Protogoniautoxina 35,13 475,40 

GTX1/4 Goniautoxina 1/4 39,19 411,35 

GTX2/3 Goniautoxina 2/3 0,27 395,35 

B1 Gonyautoxina 5 0,03 379,35 

NEO Neosaxitoxina 23,67 315,29 

STX Saxitoxina 1,61 299,29 

Total (μg STXeq L-1)   37,39 

Total (μmol STXeq L-1)   0,11 

Total (μmol L-1)   0,13 

CIII.2.2. Diseño experimental 

Con el objetivo de estudiar el efecto que produce la exposición consecutiva 

a MCLR y PST, en el intestino medio de O. mykiss, se pretrataron individuos 

juveniles de 10,35 ± 1,34 g con MCLR durante 48 h y se realizaron distintas 

preparaciones intestinales, para llevar a cabo exposiciones ex vivo e in vitro a PST1. 

Los peces se distribuyeron en acuarios separados, de acuerdo al tipo de 

pretratamiento in vivo (control in vivo y MCLR in vivo), con una carga máxima de 

10 individuos por acuario. A los peces del pretratamiento control in vivo, se les 
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administró alimento comercial sin toxina, mientras que a los peces del tratamiento 

MCLR in vivo, se les administró alimento comercial embebido en MCLR 0,5 μg g 

pez-1. Los individuos de ambos tratamientos se mantuvieron 48 h en ayuno, previo 

al comienzo del ensayo, para asegurar que aceptaran el alimento durante el mismo. 

Transcurrido ese tiempo, se realizó un recambio de agua completo, procurando no 

estresar a los peces. Luego de 30 min se les dio la primera alimentación que, en 

todos los casos, consistió en 0,5% de la masa corporal y se repitió cada 12 h, hasta 

completar 4 dosis en total. Transcurridas 12 h después de la última alimentación, 

es decir 48 h después de la primera, los peces se sacrificaron y el intestino medio 

se extrajo y se disecó para realizar distintas preparaciones ex vivo e in vitro, 

dependiendo de la variable a medir. Las exposiciones del intestino ex vivo e in vitro 

consistieron en incubaciones de 1 h sólo con solución Cortland (control ex vivo/in 

vitro) o con PST1 0,13 µmol L-1 (PST1 ex vivo/in vitro). Las incubaciones se 

realizaron a temperatura ambiente de 22°C, con aireación constante. En la sección 

CIII.2.5 se detallan las incubaciones de los experimentos donde se midió el 

transporte de DNP-SG. 

Con el objetivo de profundizar en los efectos intracelulares (en particular, 

sobre el contenido de GSH y la actividad PP1) causados por la combinación de 

MCLR y PST, se realizaron exposiciones ex vivo y determinaciones in vitro, sin 

pretratamiento in vivo. Para estos experimentos, se utilizaron ejemplares de O. 

mykiss de 30,51 ± 4 g. Las exposiciones ex vivo consistieron en tiras intestinales 

incubadas durante 1 h, en viales de vidrio con 3 mL de solución Cortland y 

aireación constante. Las determinaciones in vitro consistieron en la medición de la 

actividad PP1 en presencia de MCLR o PST en sobrenadante de homogenato de 

intestino. En la tabla CIII.2 se resume el diseño experimental empleado en el 

presente capítulo. 

  



Capítulo III 

123 
 

Tabla CIII.2. Resumen de variables medidas en el presente capí tulo. Las marcas de verificacio n 
() indican el modelo y la combinacio n de toxinas usadas en cada experimento.  

 

in vivo 
(MCLR) ex vivo 

(MCLR, PST o 
MCLR+PST) 

in vitro 
(MCLR, PST o 
MCLR+PST) 

ex vivo 
(PST) 

in vitro 
(PST)  

GSH / glutatio n total     
GST / GR     
CAT     
ROS     
PP1     
Transporte de DNP-SG     

CIII.2.3. Marcadores de estrés oxidativo 

CIII.2.3.1 Glutatión y enzimas asociadas 

El contenido de glutatión (GSH y glutatión total) y las actividades de las 

enzimas glutatión S-transferasa (GST) y glutatión reductasa (GR), se estimaron en 

tiras de intestino expuesto en forma consecutiva a MCLR in vivo y PST ex vivo. El 

intestino proveniente de los pretratamientos in vivo se dividió longitudinalmente 

en dos mitades, control ex vivo y PST ex vivo, y cada una se incubó en un baño de 3 

mL. Finalizado el tiempo de incubación, las tiras se retiraron de los baños y se 

homogeneizaron en buffer fosfato de potasio, pH 7,5, como se detalló en la sección 

2.5 de la metodología general. Las determinaciones bioquímicas también se 

realizaron acorde a lo detallado en dicha sección, incluida la determinación de 

proteínas totales. 

El contenido de GSH también se estimó en tiras intestinales expuestas sólo 

ex vivo, durante 1 h, a MCLR o MCLR + PST. En un experimento, se incubaron las 

tiras sólo con MCLR de 0 a 5 μmol L-1, mientras que en otro, las tiras intestinales se 

expusieron a las mismas concentraciones de MCLR combinadas con PST1 0,13 

μmol L-1. 

CIII.2.3.2. Actividad CAT  

La actividad de la enzima CAT se estimó en tiras intestinales obtenidas de 

peces pretratados in vivo (control in vivo o MCLR in vivo), expuestas a PST ex vivo. 

La preparación de los homogenatos se realizó en buffer fosfato de sodio, pH 7,5 
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acorde a lo detallado en la sección 2.5.4 de la metodología general, al igual que la 

posterior determinación bioquímica. 

CIII.2.3.3. Producción de ROS  

La producción de ROS se estimó en suspensiones de enterocitos aislados, 

preparadas acorde a lo detallado en la sección 2.3.4 de la metodología general. Los 

enterocitos se aislaron a partir de intestinos de peces pretratados in vivo (control 

in vivo o MCLR in vivo). Se utilizaron suspensiones con una concentración final de 

105 células viables mL-1 en un volumen final de 1 mL, para las incubaciones in vitro 

(control in vitro y PST1 in vitro). La produccio n de ROS se estimo  acorde al 

protocolo detallado en la seccio n 2.5.6 de la metodologí a general. 

CIII.3.4. Tasa de transporte de DNP-SG 

Para estudiar la función de los transportadores ABCC de forma polarizada, 

se estimó la tasa de transporte de DNP-SG en segmentos intestinales evertidos y 

sin evertir provenientes de peces pretratados in vivo (control in vivo o MCLR in 

vivo) y luego expuestos ex vivo a PST1. Si bien en el capítulo 1 el transporte por 

ABCC en segmentos intestinales se estudió sólo en exposiciones con el extracto 

PST2, en este capítulo se utilizó el extracto PST1 teniendo en cuenta que la 

mayoría de los efectos intracelulares de las PST se estudiaron con PST1, y que este 

extracto inhibió el transporte de DNP-SG en tiras intestinales. Las preparaciones se 

segmentos intestinales se realizaron acorde a como se detalló en la sección 2.3.1 de 

la metodología general. En todos los tratamientos, se utilizaron baños de 

incubación de 3 mL con solución CDNB 200 μmol L-1. La función de los 

transportadores ABCC apicales se estudió en segmentos evertidos. En estos 

experimentos, los segmentos expuestos sólo a solución CDNB se definieron como 

control ex vivo y los expuestos a solución CDNB + PST1 0,13 μmol L-1 se definieron 

como PST1 ex vivo. Tanto el CDNB como la toxina se aplicaron en el baño de 

incubación, externos al segmento. Por otro lado, la función de los transportadores 

ABCC basolaterales se estudió en segmentos no evertidos. Los segmentos control 

ex vivo se llenaron con 100 μL de solución Cortland, mientras que los segmentos 

PST1 ex vivo se llenaron con 100 μL de PST1 0,13 μmol L-1. Es decir, en todos los 

casos la exposición a PST1 fue desde el lado apical (luminal) del epitelio intestinal. 
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CIII.3.5. Actividad PP1 

La actividad de la enzima PP1 se midió luego de la exposición consecutiva a 

MCLR in vivo y a PST ex vivo, en tiras intestinales. Para estas determinaciones, se 

realizaron leves modificaciones en el protocolo detallado en la sección 2.5.7 de la 

metodología general. En base al método descripto por Bowers y McComb (1966), 

se modificaron la concentración final del sustrato pNPP y el tiempo de medición. 

Para la reacción, se mezclaron en una cubeta de vidrio 10 μL de sobrenadante de 

homogenato, 100 μL de solución pNPP (15 mmol L-1), 890 μL de buffer de reacción 

(DTT 3 mmol L-1; BSA 1,5 mg mL-1; MnCl2 1,5 mmol L-1, disueltos en buffer stock) y 

se registró la absorbancia a 405 nm cada 20 s, durante 3 min. 

También se estimó la actividad de la enzima PP1 en tiras intestinales sólo 

expuestas ex vivo a cuatro tratamientos definidos como control (sólo solución 

Cortland), PST1 (0,13 µmol L-1) MCLR (1 µmol L-1) y PST1 + MCLR (PST1 0,13 μmol 

L-1 y MCLR 1 μmol L-1). Para la exposición, todas las toxinas se diluyeron en 

solución Cortland. Las tiras intestinales se homogeneizaron en buffer stock PP1, 

pH = 8,6, y se determinó la actividad PP1 de acuerdo a lo detallado en la sección 

2.5.7 de la metodología general. 

Con el objetivo de analizar posibles efectos inhibitorios de distintas 

concentraciones de PST sobre PP1, se midió la actividad de esta enzima en 

homogenato de intestino medio, expuesto in vitro a concentraciones crecientes de 

PST1 desde 0,026 hasta 26000 nmol L-1 (finales). Como control de inhibición, se 

confeccionó una curva con concentraciones crecientes de MCLR desde 0,01 hasta 

100 nmol L-1 (finales). Para la exposición in vitro, en una cubeta de vidrio de 400 

µL, se mezclaron 10 μL de sobrenadante de homogenato, 20 μL de toxina, 70 µL de 

buffer de reacción y 100 μL de solución pNPP. Transcurridos 5 min de incubación 

se registró la absorbancia cada 2 min, durante 25 min, en espectrofotómetro UV-

visible a 405 nm. Durante el ensayo, la mezcla se mantuvo en permanente 

agitación, salvo al momento de la lectura de la absorbancia. Los buffers y reactivos 

se prepararon según el protocolo descripto en la sección 2.5.7 de la metodología 

general. 
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CIII.3.6. Análisis estadístico 

La homogeneidad de varianzas se analizó con el test de Bartlett y la 

normalidad con el test de Kolmogorov-Smirnov. Las diferencias entre tratamientos 

se probaron utilizando el test t de Student o por ANOVA de medidas repetidas de 

uno o dos factores. Para el ANOVA de un factor se usó el test post hoc de Dunnett 

para las comparaciones contra el control. Para el ANOVA de dos factores, se usó el 

test post hoc de Sidak para las comparaciones entre tratamientos. Los resultados se 

consideraron estadísticamente significativos con p < 0,05 (Zar, 1999). Para el 

análisis estadístico de los casos en que se comparan porcentajes, se utilizó la 

transformación de arcoseno de la raíz de la proporción. Los resultados se expresan 

como media ± EE. 
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CIII.3. Resultados 

A continuación, se detallan los resultados obtenidos en preparaciones de 

intestino medio prevenientes de ejemplares de O. mykiss pretratados in vivo por 48 

h con alimento comercial (control in vivo) o con alimento comercial embebido en 

MCLR (MCLR in vivo), expuestas ex vivo (tiras y sacos intestinales) e in vitro 

(suspensiones de enterocitos aislados) a PST1. Además, se muestran resultados 

relacionados con el contenido de GSH, medido a partir de tiras intestinales 

expuestas ex vivo, y con la actividad PP1, medida en incubaciones ex vivo e in vitro, 

sin pretratamiento in vivo. 

CIII.3.1. Marcadores de estrés oxidativo 

CIII.3.1.1. Contenido de glutatión en tratamientos in vivo + ex vivo 

Los resultados del ANOVA de dos factores de medidas repetidas para el 

contenido de GSH muestran interacción significativa entre los factores 

pretratamiento con MCLR in vivo y exposición a PST1 ex vivo (F1;14 = 7,40, p < 0,05). 

En los intestinos de peces control, no se registraron cambios en esta variable por la 

exposición PST1 ex vivo. En cambio, en los intestinos expuestos en forma 

consecutiva a MCLR in vivo y PST1 ex vivo, el contenido de GSH disminuyó 39% con 

respecto a su control ex vivo (comparaciones post hoc de Sidak, t14 = 3,07, p < 0,05, 

n = 7–9, figura CIII.1a). El contenido de GSSG no sufrió cambios en ningún 

tratamiento (figura CIII.1b). En cuanto al cociente GSH/GSSG, la interacción entre 

factores también fue significativa (F1;14 = 6,68, p < 0,05). Después de la exposición 

consecutiva a MCLR in vivo y PST1 ex vivo, GSH/GSSG disminuyó 54% 

(comparaciones post hoc de Sidak, t14 = 3,04, p < 0,05, n = 7–9, figura CIII.1c). No se 

registraron efectos significativos de ninguno de los tratamientos por separado. El 

contenido de glutatión total no se modificó en forma significativa en ninguno de los 

tratamientos (figura CIII.1d). No se registraron efectos significativos de ninguno de 

los tratamientos por separado. 
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Figura CIII.1. Contenido de glutatión en tiras de intestino medio de Oncorhynchus mykiss 

provenientes de individuos pretratados in vivo con 0,5 g MCLR g pez-1 por 48 h, expuestas ex vivo a 

PST1 0,13 μmol L-1 por 1 h (n =7–9). a) Contenido de glutatión reducido (GSH) (nmol GSH mg 

proteína-1), b) Contenido de glutatión oxidado (GSSG) (nmol GSSG mg proteína-1), c) GSH/GSSG, d) 

Contenido de glutatión total (nmol GSH mg proteína-1). Los resultados se expresan como media ± 

EE. Los asteriscos indican diferencias significativas entre tratamientos (* p < 0,05).  

CIII.3.1.2. Contenido de GSH en tratamientos ex vivo 

Se estimó el contenido de GSH en tiras de intestino medio expuestas ex vivo 

por 1 h a MCLR (0-5 µmol L-1) o la combinación MCLR (0-5 µmol L-1) + PST1 (0,13 

µmol L-1). Este experimento no mostró resultados claros y no será tenido en 

consideración para la discusión. No se evidenció una tendencia definida, el tamaño 

de muestra fue reducido (n = 4) y los datos tuvieron mucha dispersión. 

 

Figura CIII.2. Contenido de glutatio n reducido (GSH) en tiras de intestino medio de Oncorhynchus 

mykiss expuestas ex vivo por 1 h a a) MCLR de 0,1-5 μmol L-1 (n =4),  b) MCLR de 0,1-5 μmol L-1 

+PST1 0,13 μmol L-1 (n =3). Los resultados se expresan como porcentajes del control, media ± EE. 
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CIII.3.1.3. Actividad GST y GR en tratamiento in vivo + ex vivo 

Los resultados del ANOVA de dos factores, medidas repetidas muestran 

interacción significativa (F1;14 = 7,26, p < 0,05). No se registraron cambios 

significativos en la actividad GST de los peces pretratados con MCLR in vivo, con 

respecto a los peces control in vivo. Dentro de estos últimos, tampoco se 

registraron cambios significativos en la actividad GST cuando los intestinos se 

expusieron a PST1 ex vivo. En cambio, en los intestinos de peces expuestos en 

forma consecutiva a MCLR in vivo + PST1 ex vivo, la actividad GST disminuyó 

significativamente un 31%, en relación con su control y también difirió 

significativamente de los dos grupos de peces no pretratados con MCLR 

(comparaciones post hoc de Sidak, t14 = 3,24, p < 0,05, n = 7–9, figura CIII.3a). 

En el intestino de los peces pre-tratados con MCLR in vivo, la actividad GR 

mostró una tendencia al aumento (30%) con respecto a los peces control in vivo, 

aunque no fue un efecto estadísticamente significativo. La exposición del intestino 

a PST1 ex vivo no alteró la actividad GR, en ninguno de los pretratamientos in vivo 

(figura CIII.3b). 

 

Figura CIII.3. Tiras de intestino medio de Oncorhynchus mykiss provenientes de individuos 

pretratados con 0,5 g MCLR g pez-1 por 48 h, expuestas ex vivo a PST1 0,13 μmol L-1 por 1 h. a) 

Actividad glutatión S-transferasa (GST) (n = 7–9), b) Actividad glutatión reductasa (GR) (n = 8). Los 

datos se expresan como nmol s-1 mg proteína-1, media ± EE. Las letras diferentes indican diferencias 

significativas entre tratamientos (p < 0,05). 
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CIII.3.1.4. Actividad CAT y producción de ROS 

En los intestinos de los peces control in vivo y MCLR in vivo, la exposición 

PST1 ex vivo produjo un aumento significativo de la actividad CAT de 135% y 

106%, respectivamente, en relación con cada control ex vivo (ANOVA de dos 

factores, medidas repetidas, F1; 14 = 12,35, p < 0,01 para el factor exposición ex vivo, 

n = 7–9, figura CIII.4a). La interacción no fue significativa (F1;13= 0,62, p > 0,05). 

No se registraron diferencias en cuanto a la producción de ROS en el 

intestino entre los peces control in vivo y los pretratados con MCLR in vivo. Sin 

embargo, en estos últimos, la producción de ROS aumentó un 30% en los 

enterocitos expuestos a PST1 in vitro, con respecto al control in vitro (t1 9= 2,26, p < 

0,05, n = 10–11, figura CIII.4b). 

 

Figura CIII.4. Intestino medio de Oncorhynchus mykiss pre-tratadas in vivo a 0,5 µg MCLR g pez-1 por 

48 h y luego expuesto ex vivo a PST1 0,13 μmol L-1 por 1 h, a) Actividad catalasa (CAT) en tiras 

intestinales. Los datos se expresan como nmol s-1 mg proteína-1 (n = 6–8), b) Producción de especies 

reactivas de oxígeno (ROS) en enterocitos aislados. Los datos se expresan como porcentaje del 

control correspondiente (n =10–11). Los resultados se expresan como media ± EE. Los asteriscos 

indican diferencias significativas entre tratamientos (* p < 0,05, ** p < 0,01). 

CIII.3.2. Función de los transportadores ABCC en segmentos intestinales 

La actividad de los transportadores ABCC se estimó a través del registro de 

la tasa de transporte de DNP-SG en preparaciones ex vivo de segmentos 

intestinales. Los segmentos evertidos se usaron para estimar la actividad de los 

transportadores de la cara apical del epitelio y los segmentos no evertidos se 



Capítulo III 

131 
 

usaron para estimar la actividad de los transportadores de la cara basolateral. Las 

PST ex vivo siempre se aplicaron en la cara apical del intestino, es decir, se 

aplicaron en el baño de incubación cuando el segmento era evertido o en el interior 

del segmento cuando éste era no evertido. 

En los segmentos intestinales evertidos, en los que se estimó el transporte 

por proteínas ABCC apicales, no se observaron cambios en la tasa de transporte de 

DNP-SG en ninguno de los tratamientos, tanto in vivo como ex vivo, ni en la 

combinación de ambos. Por otra parte, en los segmentos intestinales no evertidos, 

provenientes de peces control in vivo y expuestos a PST1 ex vivo, donde se midió el 

transporte por ABCC basolaterales, tampoco se registraron cambios en la tasa de 

transporte de DNP-SG (figura CIII.5b). Por otro lado, el pretratamiento con MCLR 

in vivo incrementó significativamente la tasa de transporte por los ABCC 

basolaterales en un 19% y 20% para los intestinos posteriormente expuestos a 

solución control o a PST, respectivamente (ANOVA de dos factores, medidas 

repetidas, F1; 41 = 10,46, p < 0,01 para el factor pretratamiento in vivo, n = 11–12, 

figura CIII.5b). 

 

Figura CIII.5. Tasa de transporte de DNP-SG en segmentos intestinales prevenientes de ejemplares 

de Oncorhynchus mykiss pretratados in vivo con 0,5 µg MCLR g pez-1 por 48 h y luego expuestos ex 

vivo a PST1 0,13 μmol L-1 por 1 h, a) Segmentos evertidos, aplicación de PST1 y lectura de DNP-SG 

en el baño de incubación (n = 8–10), b) Segmentos no evertidos, aplicación de PST1 en el interior 

del segmento y lectura de DNP-SG en el baño de incubación (n = 11–12). Los datos se expresan 

como μmol de DNP-SG min-1 g de tejido-1, media ± EE. Las letras diferentes indican diferencias 

significativas entre tratamientos (p < 0,01). 
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CIII.3.3. Actividad PP1 

En todos los peces pretratados con MCLR in vivo, la actividad PP1 

disminuyó significativamente un 24% con respecto al control in vivo (ANOVA de 

dos factores, medidas repetidas, F1;13 = 11,02, p < 0,01, para el factor 

pretratamiento in vivo, n = 7–8, figura CIII.6a). La exposición a PST1 ex vivo no 

afectó la actividad PP1 (Figura CIII.6a). 

En las tiras de intestino sólo incubadas ex vivo con PST1 0,13 μmol L-1, la 

actividad PP1 no se modificó en forma significativa. En cambio, en las tiras de 

intestino tratadas con MCLR 1 μmol L-1 durante 1 hora, la actividad de PP1 

disminuyó significativamente en un 31% en relación con el control (ANOVA de un 

factor, medidas repetidas y comparaciones post hoc de Dunnett, F2,18; 21,82 = 3,71, p 

< 0,05, n = 11). La combinación de ambas toxinas no produjo efectos significativos 

(Figura CIII.6b). 

Para completar el análisis de los posibles efectos de PST sobre la actividad 

de la enzima PP1, se analizaron los efectos de distintas concentraciones de PST1 y 

MCLR sobre la actividad de la enzima en un experimento in vitro. Se registró un 

efecto dependiente de la concentración de PST1, que fue ajustado a una regresión 

no lineal, de la actividad PP1 (como porcentaje del control) vs. logaritmo de la 

concentración de PST1 (CI50 = 227 nmol L-1; 95% IC = 38 - 1345; r2 = 0,50; n = 3-9, 

figura CIII.6c). El punto correspondiente a la concentración 26000 nmol L-1 fue 

excluido del análisis. Este dato indica una recuperación de la actividad hasta llegar 

al 93% del control. También se registró un efecto inhibitorio de la actividad PP1 

dependiente de la concentración, en la exposición in vitro a MCLR, con una 

regresión no lineal de actividad PP1 (%) vs. logaritmo de la concentración de MCLR 

(CI50 = 4,2 nmol L-1; 95% IC = 0,45 - 39,60; r2 = 0,51; n = 3-4) (Figura CIII.6d).  
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Figura CIII.6. Actividad proteí na fosfatasa 1 (PP1) en intestino de medio Oncorhynchus mykiss a) 

Tiras intestinales de peces pretratados in vivo con 0,5 µg MCLR g de pez-1 por 48 h y luego 

expuestas ex vivo a PST1 0,13 μmol L-1 por 1 h. Los datos están expresados como nmol s-1 mg 

proteína-1 (n = 7–8). Los asteriscos indican diferencias significativas con respecto al control (** p < 

0,01). b) Tiras intestinales expuestas ex vivo por 1 h a PST1 0,13 μmol L-1, MCLR 1 μmol L-1 y PST1 

0,13 μmol L-1 + MCLR 1 μmol L-1. Las datos están expresados como nmol s-1 mg proteína-1 (n = 11). 

Las letras diferentes indican diferencias significativas (p < 0,05). c) Sobrenadante de homogenato 

de intestino medio expuesto in vitro a PST1, regresión no lineal, actividad PP1 vs. logaritmo de la 

concentración de PST1 (nmol L-1); n = 3-9, CI50 = 227 nmol L-1 PST1, 95% IC = 38 - 1345 (área 

coloreada), r2 = 0,50. El punto “x” está excluido del análisis. d) Sobrenadante de homogenato 

expuesto in vitro a MCLR, regresión no lineal, actividad PP1 vs. logaritmo de la concentración de 

MCLR (nmol L-1); n = 3-4 CI50 = 4,2 nmol L-1 PST1, 95% IC = 0,45-39,60 (área coloreada), r2 = 0,51. 

Todos Los datos se expresan como media ± EE. 
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CIII.4. Discusión 

En este capítulo, se presenta evidencia acerca de los efectos combinados, en 

el intestino medio de O. mykiss, de dos tipos de toxinas que pueden estar presentes 

al mismo tiempo en una floración de cianobacterias, MCLR y PST. Se muestra, por 

primera vez, que el pretratamiento in-vivo durante 48 h con MCLR y posterior 

exposición ex vivo a PST altera el balance oxidativo de los enterocitos. Los 

resultados también indican que la exposición consecutiva a MCLR y PST no 

produce cambios en la actividad de los transportadores ABCC, más allá de los ya 

producidos por MCLR en forma individual. Además, si bien MCLR inhibe la 

actividad PP1, este efecto no se agrava con la exposición posterior a PST. 

En los peces expuestos sólo a PST1 ex vivo (control in vivo), el contenido de 

GSH no disminuyó, contrariamente a lo que se observó en el capítulo I de esta tesis. 

Esta diferencia de respuesta se debió, muy probablemente, a que en las 

exposiciones del capítulo I se usó epitelio aislado, sin la capa muscular, lo que 

ofrece mayor relación área de absorción / masa total de la preparación, con 

respecto a las tiras intestinales empleadas en los experimentos de este capítulo. El 

pretratamiento con MCLR in vivo durante 48 h tampoco afectó el contenido de GSH, 

lo que coincide con lo observado en el capítulo II de esta tesis. Sin embargo, en la 

exposición consecutiva a MCLR in vivo y PST1 ex vivo, sí se observó una 

disminución del contenido de GSH, lo que evidencia un claro efecto sinérgico de 

ambas toxinas en estas condiciones. 

Como se mencionó en el capítulo I, el contenido de GSH tiende a disminuir 

frente a condiciones prooxidantes (Deponte, 2013; Meister y Anderson, 1983; Wu 

et al., 2004). Los resultados obtenidos en este capítulo, en los intestinos expuestos 

en forma consecutiva a MCLR in vivo y PST1 ex vivo, sugieren que la disminución 

del contenido de GSH se relaciona con su oxidación en reacciones vinculadas a 

estrés oxidativo, aunque no todos los resultados coinciden. Por ejemplo, el cociente 

GSH/GSSG disminuyó, mientras que el contenido de glutatión total se mantuvo 

constante, lo que sugiere que GSH fue oxidado y no consumido en una reacción de 

conjugación.. Sin embargo, los niveles de GSSG no aumentaron, sino que se 

mantuvieron estables. Además, la actividad GR no aumentó en forma clara en el 
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tratamiento donde se combinaron MCLR y PST. Por lo general, ante la disminución 

de GSH en condiciones de estrés oxidativo, se produce un aumento de la actividad 

de esta enzima, que cataliza la reducción de GSSG a GSH (Chen et al., 2012; Jos et 

al., 2005). De acuerdo a la literatura, el GSH podría haberse consumido en la 

conjugación con MCLR, en la que se forma MC-SG (Kondo et al., 1992; Pflugmacher 

et al., 1998; Takenaka, 2001) y/o en reacciones de biotransformación entre los 

análogos de las PST, e.g. reducción de toxinas N-sulfo-carbamoiladas a toxinas 

carbamoiladas, como fue propuesto en el capítulo I de la presente tesis y en la 

literatura (Gubbins et al., 2000; Sakamoto et al., 2000 Sato et al., 2000). De todos 

modos, debe considerase que el consumo de GSH, la disminución del cociente 

GSH/GSSG y la inhibición de la enzima GST sólo ocurrieron cuando se combinaron 

las exposiciones a ambas toxinas. 

En el mismo sentido, la producción de ROS fue mayor en los enterocitos 

expuestos en forma consecutiva a MCLR in vivo y PST1 in vitro, efecto que no se 

observó en las exposiciones a las toxinas por separado. A partir del consumo de 

GSH observado en la exposición a ambas toxinas, es posible suponer que en los 

enterocitos tratados con las dos toxinas hubo menor disponibilidad de GSH para 

compensar la producción de ROS. 

La disfunción mitocondrial podría ser la causa del aumento observado en la 

producción de ROS (Chen et al., 2020; Ding et al., 2000). En la literatura, se ha 

descripto que MCLR puede desregular el potencial de la membrana mitocondrial al 

inhibir la subunidad β de la ATP sintasa mitocondrial (La-Salete et al., 2008; 

Mikhailov et al., 2003). En cuanto a las PST, se ha descripto que a dosis bajas 

afectan la expresión de la subunidad α de la ATP sintasa mitocondrial (Chen et al., 

2017), aunque esto sería más probable a tiempos más largos de exposición. Otra 

alternativa, consiste en que la producción de ROS se haya inducido por un 

mecanismo indirecto, en el cual, la función mitocondrial pudo haber sido afectada 

por el daño a la membrana lisosomal (Boaru et al., 2006; Menezes et al., 2013; 

Pourahmad et al., 2010 Zhao et al., 2003). En este sentido, en los capítulos I y II de 

esta tesis, se ha observado que tanto MCLR como por las PST producen daños a la 

membrana lisosomal. El efecto de las PST sobre canales catiónicos de las 
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mitocondrias y/o de los lisosomas podría contribuir a los efectos sinérgicos sobre 

la producción de ROS (O’Rourke et al., 2009). 

El incremento en la producción de ROS en los intestinos expuestos en forma 

consecutiva con MCLR y PST1, estuvo acompañado por un aumento en la actividad 

CAT, cuya función consiste en reducir el H2O2 a H2O y O2 y, de esta forma mitigar el 

daño oxidativo (Claiborne, 1985). Este aumento en la actividad CAT también 

ocurrió en las preparaciones de intestino expuestas sólo a PST y constituye una 

respuesta de una parte del sistema antioxidante que no depende de GSH.  

El aumento de la actividad CAT en el intestino de los peces del control in 

vivo y expuestos a PST ex vivo, implicaría que las PST indujeron ciertas condiciones 

de estrés oxidativo, que el sistema compensó, dado que no se registró mayor 

producción de ROS, ni tampoco disminución del contenido de GSH en ese 

tratamiento, con respecto al control ex vivo. Estos resultados difieren parcialmente 

de lo visto en el capítulo I de esta tesis (sección CI.3.1.2), donde no se observaron 

señales claras de estrés oxidativo en epitelio aislado de intestino medio de peces 

adultos, cuando se los expuso a PST1 ex vivo. Ferrão-Filho et al. (2017) describen 

un resultado similar en Daphnia similis, donde la actividad CAT aumenta luego de 

24 h de exposición a través de la dieta a STX 0,15 µmol L-1 y a STX 0,86 µmol L-1 + 

MCLR 0,38 µmol L-1. En el mismo trabajo, describen que en Moina micrura la 

actividad CAT aumenta con MCLR 0,2 µmol L-1 y STX 0,86 µmol L-1 + MCLR 0,38 

µmol L-1. 

El aumento de la actividad CAT observado luego de la exposición a PST ex 

vivo, podría haber compensado una producción de H2O2, cuyo efecto no se registró 

en el resto de marcadores de estrés oxidativo. En la literatura, se ha descripto que 

CAT se regula en forma postraduccional a niveles bajos de H2O2 (0,25 - 1 mmol L-1). 

El H2O2 induce la activación de las proteínas quinasas no receptoras c-Abl y Arg, las 

cuales fosforilan a CAT y estimulan su actividad (Cao et al., 2003; Rhee et al., 2005). 

A niveles más altos de H2O2 (e.g. 2 mmol L-1), c-Abl y Arg se disocian de CAT, la cual 

queda susceptible a la desfosforilación por tirosina fosfatasas, lo que provoca la 

disminución de su actividad. Por lo tanto, puede especularse que la producción de 

H2O2 luego de la exposición a PST1 ex vivo, incluso cuando se hizo luego de la 
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exposición in vivo a MCLR, fue lo suficientemente baja como para activar a CAT en 

forma postraduccional. 

La disminución en el contenido de GSH en los intestinos expuestos en forma 

consecutiva a MCLR in vivo y PST1 ex vivo, correlacionó con la diminución de la 

actividad GST. A partir de la disminución del contenido de GSH y de la actividad 

GST, se podría esperar que, además de la defensa antioxidante del enterocito, 

también se debilitara el sistema de resistencia a múltiples xenobióticos (MXR) 

(Aquilano et al., 2014; Bard, 2000; Zamek-Gliszczynski et al., 2006). Sin embargo, 

la exposición ex vivo a PST no produjo cambios significativos en la tasa de 

transporte por ABCC apicales ni basolaterales en el intestino de los peces pre-

tratados con MCLR in vivo ni en el de los controles. Los resultados indican que la 

actividad de los transportadores ABCC fue modulada positivamente por el 

pretratamiento con MCLR in vivo, como se observó en el capítulo II de esta tesis. 

Esta modulación positiva es evidente en la cara basolateral, donde se ve un 

aumento del transporte de DNP-SG. Los transportadores apicales también estarían 

modulados positivamente si se considera que la MCLR presente en la preparación 

estaría inhibiendo competitivamente el transporte de DNP-SG (Bieczynski et al., 

2014) y, sin embargo, no se observa una disminución de este transporte sino una 

muy pequeña tendencia al aumento. 

Estos resultados indican que la posterior exposición a PST no modifica el 

efecto de la MCLR aplicada in vivo por 48 h sobre el transporte de DNP-SG. Sin 

embargo, también indican que, en el intestino del pez, la tasa de transporte de 

compuestos conjugados con GSH, como MC-SG hacia el medio interno del 

organismo sufriría un aumento mayor que la tasa de transporte hacia el lumen del 

intestino. Esto implica una autopreservación de los enterocitos y además un 

compromiso para otros órganos de detoxificación y excreción como el hígado y el 

riñón. En este sentido, Bieczynski et al. (2013) demostraron que el epitelio 

intestinal acumula MCLR en las primeras 3 h después de la alimentación y la va 

transportando a través de proteínas ABCC hacia la luz del intestino y también hacia 

la circulación entero-hepática. A partir de las 6 h, la MCLR se acumula en hígado y 

luego se elimina completamente entre las 24 y las 48 h. 
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Si bien la capacidad de transporte por ABCC no disminuye por la 

combinación de MCLR y PST, se esperaba que, con la disminución del contenido de 

GSH y la baja actividad GST, el efecto inhibitorio de MCLR sobre la enzima PP1 

fuese mayor frente a las dos toxinas combinadas. Sin embargo, la actividad PP1 

sólo disminuyó por el pretratamiento con MCLR in vivo, y no fue inhibida en las 

preparaciones expuestas sólo a PST1 ex vivo. Más aún, en el experimento en que 

ambas toxinas se aplicaron ex vivo, la MCLR inhibió la actividad PP1, como se 

esperaba, pero la combinación de ambas toxinas no tuvo efecto significativo. Estos 

resultados suman evidencia para proponer que la capacidad de los enterocitos de 

O. mykiss para detoxificar MCLR no es disminuida por la presencia de PST. 

Los resultados de las exposiciones in vitro indican que las PST inhiben 

actividad PP1 de forma dependiente de la concentración, pero a concentraciones 

mucho más altas que las empleadas en los experimentos discutidos arriba. La CI50 

para la inhibición de PP1 por PST1 resultó 54 veces mayor que la CI50 de MCLR. Por 

lo cual, el efecto de PST1 sobre la PP1 es muy leve comparado con el efecto de 

MCLR. Además, se debe considerar que la CI50 calculada en este experimento (CI50 

= 0,23 µmol L-1 = 65,3 µg STXeq L-1), es tres veces superior a la dosis máxima 

permitida para agua potable (20 µg STXeq L-1 para adultos, WHO, 2019). Como 

estos valores de seguridad se calculan a partir del efecto neurotóxico de STX, los 

efectos leves que las STX puedan producir sobre la actividad PP1 constituirían un 

problema relativamente menor. 
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CIII.5. Conclusiones 

La MCLR, administrada a través del alimento durante 48 h, produce un 

efecto sensibilizante en el intestino medio de O mykiss, frente a las PST, que se 

refleja en mayor estrés oxidativo y en el efecto negativo sobre el balance oxidativo 

del enterocito, cuando estas toxinas son aplicadas en forma consecutiva. 

La exposición consecutiva a MCLR y PST no afecta en forma negativa el 

sistema de resistencia a múltiples xenobióticos en el intestino medio de O. mykiss, 

al menos en cuanto a la conjugación con GSH catalizada por GST y al transporte de 

los productos conjugados por ABCC. La exposición a MCLR, a través del alimento 

durante 48 h, aumenta la respuesta del sistema de resistencia a múltiples 

xenobióticos por medio del aumento en la tasa de transporte por proteínas ABCC 

en ambas caras del epitelio del intestino medio de O. mykiss. 
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Las cianobacterias poseen la capacidad de producir cianotoxinas cuyos 

efectos nocivos ocasionan problemas sanitarios y ambientales alrededor del 

mundo. El aumento y la persistencia de los eventos de floraciones algales nocivas 

(FAN) han aumentado la probabilidad de que los organismos acuáticos estén 

expuestos, no solo a mayor concentración, sino también, a varios tipos de 

cianotoxinas, en forma simultánea o consecutiva. En esta tesis, se planteó la 

hipótesis general de que las cianotoxinas que pueden estar presentes en los 

cuerpos de agua dulce de Norpatagonia, e.g. MCLR y PST (Alcalde et al., 1996; 

Echenique et al., 2014; Otaño et al., 2012, Pizzolon, 1999), son capaces de afectar la 

función del intestino medio de la trucha arcoíris, Oncorhynchus mykiss, a través de 

la interferencia en los mecanismos de resistencia a múltiples xenobióticos y de la 

producción de efectos tóxicos intracelulares. 

Los resultados obtenidos apoyan la hipótesis general enunciada. El 

intestino medio de O. mykiss es un órgano sensible a la MCLR y a las PST. De 

acuerdo a los efectos intracelulares observados, MCLR y PST ingresan a las células 

del intestino medio. Si bien no se midió directamente la absorción, los resultados 

obtenidos mediante la utilización de distintos modelos de exposición (in vivo y ex 

vivo) permiten afirmar que ambas toxinas son incorporadas a los enterocitos desde 

el lumen intestinal. MCLR se absorbe con el alimento suministrado in vivo y, de 

acuerdo a la literatura, lo hace a través de los transportadores de aniones 

orgánicos del sistema biliar, OATP (Boaru et al., 2006; Fischer et al., 2005; 

Feurstein et al., 2009). Por otro lado, en preparaciones intestinales polarizadas 

(sacos intestinales), PST sólo produjo efectos inhibitorios del transporte por 

proteínas ABCC, cuando se aplicó en la cara apical de intestino. Por lo tanto, las 

PST, sólo podrían ser absorbidas por los enterocitos a través del lumen del 

intestino y no desde la cara basolateral, en el caso de que llegaran desde la 

circulación sistémica, por ejemplo, luego de ser absorbidas por otro órgano como 

las branquias. Si bien hasta el momento no se ha descripto en la literatura qué 

mecanismos podrían estar involucrados en la absorción/transporte de las PST, se 

ha demostrado que peces planctófagos y carnívoros pueden incorporar estas 

toxinas a través de la dieta (Kwong et al., 2006; White et al., 1980). Esto resulta 

ecológicamente relevante, dado que implica la posibilidad de que las PST sean 

acumuladas y transferidas a lo largo de la cadena trófica, como se ha sugerido para 
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sistemas de agua dulce (Berry y Lind, 2010; Berry et al., 2010). Por otro lado, Gao 

et al., (2019) describieron diferencias en la absorción intestinal selectiva de 

saxitoxina (STX) o tetrodotoxina (TTX) entre un pez globo de mar, Takifugu 

pardalis, y un pez globo de agua dulce, Pao suvattii. Esto sugiere la expresión de  

distintas proteínas transportadoras en la membrana luminal del intestino en estas 

especies. 

Dentro de los enterocitos de O. mykiss, MCLR y PST disminuyen 

sensiblemente la estabilidad de la membrana lisosomal, aunque los mecanismos 

subyacentes han sido poco estudiados en general hasta ahora y, en particular, no 

se conocen en esta especie (Bianchi et al., 2019; Boaru et al., 2006; Li y Ma, 2017). 

Sin embargo, la estabilidad de la membrana lisosomal ha demostrado ser un 

marcador sensible a los efectos de cianotoxinas en el intestino medio de O. mykiss y 

podría serlo también para otros xenobióticos (Beiras, 2018; Dayeh et al., 2003; 

Repetto et al., 2008). Históricamente, se ha descripto que los lisosomas poseen una 

función digestiva y protectora frente a diversos patógenos, xenobióticos y 

productos del daño oxidativo, e.g. proteínas y ADN oxidados (Hesketh et al., 2018; 

Moore et al., 2009; Rovetta et al., 2012; Xu y Ren, 2015). Por otro lado, en los 

últimos años, se ha demostrado que también son capaces de adaptar su función en 

respuesta a estímulos ambientales y actuar como “puntos de partida” para la 

señalización hacia otras organelas, como el núcleo o las mitocondrias (Deus et al., 

2020; Lawrence y Zoncu, 2019; Settembre y Ballabio, 2014). Por ejemplo, a través 

de una maquinaria de complejos proteicos, los lisosomas pueden detectar la falta 

de determinados nutrientes y promover la síntesis de novo de lisosomas, junto a 

toda su maquinaria de proteínas (Martina y Puertollano, 2013; Settembre et al., 

2011; 2012; 2013). 

Si bien las múltiples funciones de los lisosomas están aún lejos de ser 

dilucidadas, el mantenimiento de las mismas es clave para el mantenimiento de la 

homeostasis de la célula y del organismo (Ballabio y Bonifacino, 2020). Por 

ejemplo, en moluscos, peces y mamíferos la desestabilización de la membrana 

lisosomal está íntimamente relacionada con la inducción de procesos tales como la 

autofagia, cuya desregulación altera la fisiología e induce la muerte celular (Meijer 

y Codogno, 2004; Moore et al., 2009). En mamíferos, a nivel del organismo, se ha 
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propuesto que la disfunción lisosomal está involucrada en el desarrollo de 

numerosas enfermedades neurodegenerativas y de ciertos tipos de cáncer (Nixon, 

2013; Peng et al., 2019). Los lisosomas también cumplen un rol fundamental en el 

metabolismo energético, influyendo en el control de los niveles glucosa y lípidos 

disponibles (Pastore et al., 2017). En este sentido, los lisosomas son piezas claves 

para entender los mecanismos relacionados con desórdenes metabólicos como la 

obesidad y la diabetes (Jaishy y Abel, 2016; Mēszãros et al., 2018). Por ejemplo, se 

ha demostrado que la aplicación de dietas altas en grasa inhibe la acidificación del 

lisosoma, la actividad de hidrolasas ácidas y disminuye la selectividad de la 

membrana lisosomal (Gornicka et al., 2012). En peces, este tipo de regulación 

compleja no está tan estudiado como en mamíferos y menos aún en relación con 

las cianotoxinas. Los efectos de MCLR y PST sobre la estabilidad de la membrana 

lisosomal en las células del intestino medio de O. mykiss, observados en los 

capítulos I y II, deben ser tenidos en consideración como posibles desencadenantes 

de efectos negativos para la célula y el individuo, como los descriptos más arriba. 

Dentro del paradigma de que los lisosomas funcionan como señalizadores 

celulares, que se comunican con otras organelas, en el capítulo II de esta tesis se 

propuso que su funcionamiento está íntimamente relacionado con el 

funcionamiento de las mitocondrias. La liberación de enzimas lisosomales afecta la 

integridad de la membrana mitocondrial, lo que produce la disfunción de esta 

organela y la mayor producción de ROS, como una de sus posibles consecuencias 

(Kurz et al., 2008; Li y Ma 2017). De acuerdo a esto, la mayor producción de ROS 

observada en el capítulo III, cuando el intestino se expuso en forma consecutiva a 

MCLR y PST, pudo deberse a un efecto indirecto sobre la mitocondria, producido 

por la desregulación de la función lisosomal. Además, la misma desregulación de la 

función lisosomal produce la liberación/generación de ROS (Kurz et al., 2008; 

Menezes et al., 2013). Sin embargo, en el capítulo I, no se observó una correlación 

directa entre el daño a la membrana lisosomal y la producción de ROS a la 

concentración de PST1 0,13 µmol L-1. A esta concentración se detectó daño a la 

membrana lisosomal pero no mayor producción de ROS con respecto al control. 

Otra alternativa consiste en que la disminución de GSH, producto de la exposición 

consecutiva a MCLR y PST, produce la disminución parcial de las defensas 

antioxidantes que dependen de esta molécula. Esto disminuiría la capacidad el 
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enterocito para compensar la producción de ROS originada por el efecto de las 

toxinas o por la misma respiración celular. Es decir, que no se detecten aumentos 

en la producción de ROS cuando las toxinas son administradas individualmente, no 

significa que no se estén produciendo, sino que el sistema la está compensando. 

Por ello, para futuros experimentos, resulta de interés el estudio de los efectos de 

MCLR y PST sobre la función mitocondrial. De acuerdo a la literatura, MCLR puede 

inhibir a la subunidad β de la enzima ATP sintasa mitocondrial y/o de las ATPasas 

de Na+-K+ y Ca2+-Mg2, lo que desregula el potencial de la membrana de la 

mitocondria (Gaete et al. 1994; La-Salete et al., 2008; Mikhailov et al., 2003; Zhao 

et al., 2008). Por otra parte, PST, específicamente STX, también puede desregular el 

potencial de membrana, ya que afecta la expresión de la subunidad α de la ATP 

sintasa mitocondrial (Chen et al., 2017). Aunque es esperable que este tipo de 

regulaciones génicas se produzcan a tiempos de exposición más largos que los 

utilizados en esta tesis para PST (1 h). En este sentido, es más probable que en una 

1 h de exposición, las PST puedan producir la inhibición de canales iónicos 

dependientes de voltaje, en la membrana interna de la mitocondria (O’Rourke et 

al., 2009). 

En otro sentido, las membranas de los lisosomas también pueden ser 

dañadas por ROS, tales como H2O2. Esta molécula reacciona con el FeII, presente en 

el interior del lisosoma, y produce radicales •OH a través de una reacción de Haber-

Weiss (Kurz et al., 2008; Pourahmad et al., 2010; Zdolsek et al., 1993). Sin 

embargo, tanto en el capítulo I, como en el capítulo II, no se observó una relación 

clara entre el aumento en la producción de ROS y el daño a la membrana lisosomal. 

En el capítulo I, la exposición a PST 0,13 µmol L-1 no provocó cambios significativos 

en la producción de ROS, pero si, incrementó en un 50% el daño a la membrana 

lisosomal. Reforzando esta idea, en el capítulo II se pudo observar que luego de la 

exposición a la concentración efectiva 50% (CE50) de MCLR para NRRT50, 0,1 µmol 

L-1, no se observó ningún cambio  en la producción de ROS. 

En todos los casos, al momento de interpretar los resultados referidos a la 

producción de ROS, se debe tener en cuenta que un aumento en los niveles de 

moléculas tales como H2O2 no implica necesariamente un efecto prooxidante. Un 

aumento de la producción de H2O2 puede corresponder a una respuesta 
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homeostática de la célula frente a estresores tales como las toxinas estudiadas en 

esta tesis. En la literatura se ha descripto que el H2O2 actúa como señalizador y 

regulador de procesos tales como inflamación, hipoxia, contracción muscular, 

apoptosis, entre otros (Sies, 2017). Este autor propone que para el aumento de 

ROS implique un efecto prooxidante, debe producir también un daño oxidativo, 

como la oxidación de lípidos, proteínas o ADN (Sies, 2020). En este sentido, en el 

capítulo I, no se observó un aumento significativo de la producción de ROS, luego 

de la exposición a PST1, ni daño oxidativo a lípidos, pero si se registraron cambios 

significativos en ciertas variables de defensa antioxidante como el descenso de 

GSH y de la actividad GST, y el aumento de la actividad GR. 

En el capítulo III se observó un aumento de la actividad CAT luego de la 

exposición ex vivo por 1 h a PST1, en preparaciones provenientes de peces de 

ambos pretratamientos in vivo (Control y MCLR), el cual no fue observado en las 

exposiciones a PST1 ex vivo del capítulo I. Esta diferencia, podría estar relacionada 

con una mayor susceptibilidad del intestino de los peces utilizados en el capítulo 

III, condicionada por su estadio en el ciclo de vida. Los peces utilizados en el 

capítulo I eran peces en estadio smolt, desarrollados sexualmente (todas hembras), 

mientras que los peces del capítulo III eran peces pre-smolt. El proceso de 

“esmoltificación”, es un proceso de transformación fisiológica que prepara a los 

juveniles de O. mykiss, y de otros salmónidos, para migrar del agua dulce hacia el 

agua de mar (Folmar y Dickhoff, 1980; Groot y Margolis, 1991). Si bien las 

poblaciones de O. mykiss u otros salmónidos, que poseen estrategias de vida 

residente o que migran entre distintos ambientes de agua dulce, manifiestan los 

cambios premigratorios con menor intensidad que los migradores o anádromos, 

las branquias y el intestino son los órganos que más cambios sufren, debido a su 

función osmorregulatoria (Ferguson et al., 2019; Kendall et al., 2015; Nichols et al., 

2008). Por lo tanto, la capacidad de respuesta antioxidante y detoxificante también 

puede diferir entre estadios del desarrollo. Esto, también podría explicar las 

diferencias observadas entre el capítulo I y el capítulo III, en cuanto al consumo de 

GSH y la actividad GST y GR. 

Para el análisis de las diferencias de resultados observadas entre los 

capítulos I y III, también se debe considerar que en cada capítulo se usaron 
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modelos distintos de exposición ex vivo. En el capítulo I se utilizó epitelio aislado, 

sin tunica submucosa, tunica muscularis, ni tunica serosa, mientras que en el 

capítulo III, se usó el intestino medio con todos sus tejidos. Esto supone una mayor 

área de absorción de PST por unidad de masa de tejido. El epitelio aislado también 

supone menor interferencia por parte del resto de los tejidos que conforman el 

intestino, dado que, al momento de realizar las determinaciones bioquímicas, en 

los homogenatos, sólo están presentes elementos del epitelio intestinal. De esta 

forma, se obtienen respuestas más sensibles y específicas. La mayor sensibilidad 

por parte del epitelio aislado con respecto al órgano entero, se observó en la figura 

2.2 de la metodología general, en relación con el transporte de DNP-SG. 

En cuanto a la inhibición del transporte de DNP-SG por proteínas ABCC 

basolaterales, se observó una diferencia entre los capítulos I y III, que 

posiblemente se deba al uso de distintos  extractos de PST. En el capítulo I, para los 

experimentos de transporte polarizado, se utilizó el extracto PST2, el cual produjo 

una inhibición significativa del transporte basolateral del 17%, con respecto a su 

control. En cambio, en el capítulo III, se utilizó el extracto PST1, el cual no produjo 

una inhibición significativa. Esta diferencia en la inhibición del transporte puede 

deberse a que los extractos poseen distinta composición de toxinas. El extracto 

PST2 está integrado exclusivamente por las toxinas C1/C2, B1 y STX, mientras que 

el extracto PST1 posee además, un gran porcentaje de GSTX1/4 y NEOSTX. De 

hecho, en cuanto a porcentajes, PST2 posee una proporción de toxinas C1/C2 2,6 

veces mayor que la de PST1. Estas diferencias sugieren la posibilidad de que la 

inhibición del transporte por proteínas ABCC basolaterales sea causada 

principalmente por C1/C2, B1 y/o STX. Para futuros trabajos, dirigidos a 

profundizar en los efectos de estas toxinas en la actividad de los transportadores 

ABCC, es necesario realizar experimentos de transporte con al menos estas tres 

toxinas aisladas. 

Los resultados de este trabajo de tesis, no permiten saber si las PST son 

transportadas desde el citoplasma de los enterocitos hacia el medio externo, hacia 

el medio interno o si son acumuladas en ellos. En la literatura, aún no se han 

descripto los mecanismos a través de los cuales las PST son movilizadas entre los 

distintos órganos o hacia el medio externo. En bivalvos, las toxinas son absorbidas 
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y transportadas a diversos órganos donde se pueden acumular, especialmente en 

la glándula digestiva, o eliminar hacia el medio externo. Antes de ser eliminados, 

los diversos análogos de PST pueden sufrir distintas biotransformaciones, que aún 

están en discusión (Bricelj y Shumway, 1998; Garcia et al., 2010; Guéguen et al., 

2011; Lukowski, 2019). En peces, se ha reportado que las toxinas se pueden 

acumular en el músculo hasta por 90 días (Calado et al., 2019; Galvão et al., 2009) y 

también que pueden eliminarse (Bakke y Horsberg, 2010). En Diplodus sargus, se 

ha propuesto que las PST podrían ser excretadas por vía renal como B1 y dcSTX 

(Costa et al., 2011), mientras que en Acanthopagrus schlegeli las PST se excretarían 

como C1 y C2 (Kwong et al., 2006). Sin embargo, no se sabe si estas toxinas son 

excretadas activamente por transportadores de membrana, como ocurre en el caso 

de la MCLR o por otra vía que pueda involucrar, por ejemplo, a los lisosomas o 

vesículas o filtración glomerular. 

En cuanto a MCLR, se ha propuesto que puede ser excretada por los 

transportadores ABCB1, en forma libre, o por ABCC, como conjugado MC-SG (Amé 

et al., 2009; Ito et al., 2002; Malbrouck y Kestemont, 2006). Particularmente, 

Bieczynski et al. (2014) mostraron que, en el intestino de O. mykiss, MCLR se 

elimina a través de ABCC2, de ubicación apical. En esta tesis, se demostró que la 

exposición a MCLR por 24 y 48 h aumenta la tasa de transporte de DNP-SG a través 

de proteínas ABCC, algo que no se había descripto hasta el momento. Este efecto se 

observó a grandes rasgos en el capítulo II, mientras que los resultados obtenidos 

con sacos intestinales en el capítulo III permitieron afirmar que MCLR induce 

claramente la actividad de transportadores ABCC basolaterales y, probablemente, 

también los apicales. No está claro, aún, si los mecanismos de regulación 

implicados son de tipo postraduccional, e.g. activación por fosforilación o inserción 

de transportadores en membrana, o si dependen del aumento de la expresión 

génica. Los resultados de expresión de ARNm del capítulo II no indican que el 

transporte apical esté activado por mayor expresión génica de ABCC2, por lo que 

probablemente tendría una modulación postraduccional positiva. En cuanto al 

transporte basolateral, es preciso estudiar la expresión génica de transportadores 

ABCC basolaterales con mayor o menor afinidad por DNP-SG (Chan et al., 2004; 

Deeley et al., 2006; Ferreira et al., 2014). 
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De acuerdo a los resultados de los capítulos II y III, el aumento del 

transporte de DNP-SG producto de la exposición in vivo a MCLR dependió en 

mayor medida de la modulación de los transportadores ABCC, que de la 

modulación de la enzima GST. En el capítulo II el transporte de DNP-SG aumentó 

independientemente de la actividad GST a las 24 y 48 h de exposición. En el 

capítulo III, el transporte de DNP-SG fue mayor en el intestino de todos los peces 

pre-tratados con MCLR in vivo, que en los peces control in vivo, a pesar de que la 

actividad GST disminuyó en el grupo expuesto consecutivamente a MCLR in vivo y 

PST ex vivo. Este resultado contrasta parcialmente con lo que observamos en 

trabajos previos sobre la actividad del sistema GST-ABCC luego de la exposición a 

AsIII. En esos experimentos, la actividad GST pareció modularse positivamente por 

vía postraduccional, mientras que el transporte por ABCC2 aumentó por inducción 

de la expresión génica (Painefilú, 2016; Painefilú et al., 2019). En el presente 

trabajo, MCLR estaría modulando sólo la actividad de los transportadores ABCC, y 

la actividad GST no sería limitante para el sistema de resistencia a múltiples 

xenobióticos. 

El aumento de la tasa de transporte por ABCC protege al enterocito y al 

intestino en general, ya que implica el aumento de su capacidad para eliminar 

compuestos tóxicos que se transportan por estas proteínas, tales como la propia 

MCLR o el AsIII (Bieczynski et al., 2014; Painefilu et al., 2019). Sin embargo, el 

aumento del transporte por ABCC basolaterales compromete al resto de los 

órganos, especialmente, hígado y riñón. En estos órganos, los compuestos tóxicos 

podrían ser acumulados o bien excretados. Bieczynski et al. (2013) describen que 

el intestino de O. hatcheri incorpora MCLR desde la dieta, de la cual excreta la 

mayor parte hacia el lumen intestinal, mientras que otra parte es transportada por 

la circulación entero-hepática hacia el hígado, donde la toxina es completamente 

eliminada. Sin embargo, también se ha detectado que las MC se pueden acumular 

en músculo, lo que implica un riesgo para la salud humana. Bieczynski (2015) 

calculó que en el músculo del pejerrey patagónico (Odontesthes hatcheri se podrían 

acumular 0,020 µg MCLR g-1 después de una única alimentación con la toxina. Si se 

calcula que una persona de 70 kg puede consumir 200g de filet de pescado por día, 

la misma puede estar expuesta a una ingesta diaria de 4 µg de MCLR. 
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Los modelos in vivo, ex vivo e in vitro, utilizados a lo largo de la tesis, 

aportan información valiosa si son interpretados en un forma integrada, teniendo 

en consideración que, las respuestas observadas en cada experimento están 

enmarcadas dentro de un organismo, en este caso un pez, que debe mantener su 

homeostasis en un ambiente que continuamente le presenta desafíos (Billman, 

2020). El cambio climático no sólo aumenta para el pez el riesgo de exposición a 

las cianotoxinas, sino que también influye en el grado de sensibilidad que éste 

tendrá frente a ellas (Gordon, 2003; Noyes, 2009). Por ejemplo, el incremento de la 

temperatura, aumenta la tasa de absorción de los compuestos tóxicos en general y 

disminuye la capacidad de respuesta (Guinot et al., 2012; Kimberly y Salice, 2014; 

Patra et al., 2015). Se ha descripto que la acumulación de metales y metaloides, e.g. 

arsénico, cobre, entre otros, disminuye la tasa de crecimiento en ambientes con 

temperaturas altas (Jacquin et al., 2019; Petijean et al., 2020). Por otro lado, se ha 

sugerido que la exposición a clorpirifos disminuye la temperatura máxima de 

tolerancia de O. mykiss (Patra et al., 2007). En cuanto a la cianotoxinas, se registró 

que en Sparus aurata y Mytilus edulis, la absorción y acumulación de las PST es 

máxima a temperaturas altas (Barbosa et al., 2018; Mazur et al., 2015). Juntos, la 

temperatura y los contaminantes ambientales actúan como estresores que ejercen 

un efecto negativo sobre la inmunidad de los peces, generan procesos de 

inflamación y retardan el crecimiento (Franke et al., 2017; Paul et al., 2014; Sheath 

et al., 2016). 

Los resultados obtenidos a lo largo del presente trabajo de tesis, sugieren 

que la MCLR y las PST producen un prolongado estado de estrés en el intestino 

medio de O. mykiss. Esto es evidente por efectos intracelulares, tales como el daño 

a lisosomas, la inhibición de la actividad PP1 y/o la producción de estrés oxidativo. 

Por otra parte, las respuestas regulatorias observadas tienden a compensar los 

efectos tóxicos, a través del aumento de la actividad de proteínas pertenecientes al 

sistema antioxidante-detoxificante o de resistencia a múltiples xenobióticos. Desde 

una visión integrada, puede plantearse que los requerimientos energéticos que el 

intestino invierte en mantener su homeostasis frente a los efectos descriptos, 

comprometen los recursos energéticos que posee el organismo para mantener la 

homeostasis general y para sostener otras funciones, e.g. absorción de nutrientes, 

crecimiento, reproducción, respuesta inmune, entre otros (Ball y Balthazart, 2008; 
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Denver et al., 2009). La profundización en el estudio de estos sistemas y de los 

mecanismos implicados en la excreción y transporte de xenobióticos en general, y 

de cianotoxinas en particular, en peces de importancia comercial, como la trucha 

arcoíris y el pejerrey patagónico, resultan necesarios para poder predecir los 

riesgos asociados a su cría y consumo, teniendo en cuenta el potencial impacto en 

la salud humana. 
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4. Conclusiones generales 

 Las PST, son absorbidas por el intestino medio de la trucha arcoíris, 

Oncorhynchus mykiss, por vía apical y producen condiciones de estrés 

oxidativo leves, inhibición del transporte por proteínas ABCC basolaterales 

y daños a lisosomas en epitelio intestinal. 

 La MCLR se incorpora a través de la dieta en el intestino medio de O. mykiss, 

donde produce inhibición del transporte de compuestos conjugados con 

GSH, como 2,4-dinitrofenil-S-glutatión (DNP-SG), por proteínas de 

resistencia a múltiples xenobióticos de tipo ABCC en las primeras 12 horas 

de exposición, inhibición de la actividad de la proteína fosfatasa 1 y daño a 

lisosomas (los dos últimos efectos se mantienen a 24 y 48 horas de 

exposición). 

 La exposición a MCLR, a través de la dieta, produce aumentos de la 

actividad de transporte por proteínas ABCC en el intestino medio de O. 

mykiss, a 24 y 48 horas. 

 En las células del intestino medio de O. mykiss tanto las PST como la MCLR  

producen daño a lisosomas por un mecanismo independiente a la 

producción de especies reactivas de oxígeno (ROS). 

 La combinación de MCLR y PST produce estrés oxidativo en las células del 

intestino medio de O. mykiss. El mismo está caracterizado por disminución 

en el contenido de GSH, disminución del balance entre glutatión reducido y 

oxidado (GSH/GSSG), menor actividad GST y mayor producción de ROS. 

 La utilización del epitelio intestinal de O. mykiss aislado, como modelo de 

exposición ex vivo a xenobióticos. permite realizar determinaciones 

bioquímicas con mayor sensibilidad que la que se obtiene con 

preparaciones de  fragmentos de intestino. 
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Anexo I 

 
 

ANEXO I 

Tabla 1. Compilación de los principales resultados obtenidos en el presente trabajo de tesis, en 
intestino medio de Oncorhynchus mykiss, a partir de exposiciones in vivo a microcistina-LR (MCLR) 
0,5 µg g pez-1 y exposiciones ex vivo o in vitro a las toxinas paralizantes de moluscos (PST). Las 
flechas punteadas corresponden a resultados que no se repitieron en más de un experimento. 

Exposición 
in vivo  

a MCLR 
  12 h 24 h 48 h 48 h 

Exposición 
ex vivo/in vitro 

a PST 

0,13 
µmol L-1 

1,3 
µmol L-1 

   
0,13 

µmol L-1 

GSH ↓ ↓↓ - ↓ - ↓ 

GSSG   - - - - 

GSH/GSSG   - - - ↓ 

Glutatión total   - - - - 

Actividad GST ↓ - ↓ - - ↓ 

Actividad GR - ↑ - -  - 

Actividad CAT  -   - ↑ 

Peroxidación  
lipídica - -     

Producción de ROS -    - ↑ 

Membrana 
lisosomal ↓ ↓ ↓ ↓ ↓  

Actividad PP1 - - ↓ ↓ ↓ - 

Transporte 
ABCC 

Basolateral ↓ 
 ↓ - ↑ 

↑ 
Apical - ↑ 



Anexo II 

 
 

ANEXO II 

Artículo de respaldo 

A continuación se adjunta el artículo de respaldo para la presente tesis 

doctoral, el cual corresponde al Capítulo I: Efectos de las toxinas paralizantes de 

moluscos sobre marcadores de estrés oxidativo, función lisosomal y actividad de 

los transportadores ABCC. 
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A B S T R A C T   

We studied the absorption, cytotoxicity and oxidative stress markers of Paralytic Shellfish Toxins (PST) from 
three extracts from Alexandrium catenella and A. ostenfeldii, in middle Oncorhynchus mykiss intestine in vitro and ex 
vivo preparations. We measured glutathione (GSH) content, glutathione-S transferase (GST), glutathione 
reductase (GR) and catalase (CAT) enzymatic activity, and lipid peroxidation in isolated epithelium exposed to 
0.13 and 1.3 μM PST. ROS production and lysosomal membrane stability (as neutral red retention time 50%, 
NRRT50) were analyzed in isolated enterocytes exposed to PST alone or plus 3 μM of the ABCC transport in-
hibitor MK571. In addition, the concentration-dependent effects of PST on NRRT50 were assayed in a concen-
tration range from 0 to 1.3 μM PST. We studied the effects of three different PST extracts on the transport rate of 
the ABCC substrate DNP-SG by isolated epithelium. The extract with highest inhibition capacity was selected for 
studying polarized DNP-SG transport in everted and non-everted intestinal segments. We registered lower GSH 
content and GST activity, and higher GR activity, with no significant changes in CAT activity, lipid peroxidation 
or ROS level. PST exposure decreased NRRT50 in a concentration-depend manner (IC50 ¼ 0.0045 μM), but PST 
effects were not augmented by addition of MK571. All the three PST extracts inhibited ABCC transport activity, 
but this inhibition was effective only when the toxins were applied to the apical side of the intestine and DNP-SG 
transport was measured at the basolateral side. Our results indicate that PST are absorbed by the enterocytes 
from the intestine lumen. Inside the enterocytes, these toxins decrease GSH content and inhibit the basolateral 
ABCC transporters affecting the normal functions of the cell. Furthermore, PST produce a strong cytotoxic effect 
to the enterocytes by damaging the lysosomal membrane, even at low, non-neurotoxic concentrations.   

1. Introduction 

Paralytic shellfish toxins (PST) are neurotoxic compounds that 
inhibit voltage-gated sodium channels interrupting the action potential 
in nerve and muscle cells (Catterall, 1980, for a review). PST comprise 
several structural variants, such as saxitoxin (STX), sulfated gonyau-
toxins (GTX) and N-sulfocarbamoyl toxins (B- and C-toxins), of which 
STX is the most neurotoxic one (Thottumkara et al., 2014). These 
compounds are produced by marine dinoflagellates and freshwater 

cyanobacteria (Lagos, 2003, for a review; Kellmann et al., 2013), and 
can reach high levels in blooms or surface scums, which can particularly 
affect the use of water for tap water production, aquaculture and rec-
reational activities (Testai et al., 2016a, for a review). PST may be 
accumulated in aquatic organisms and incorporated into the trophic 
chain (Ferr~ao-Filho and Kozlowsky-Suzuki, 2011; Lopes et al., 2014; 
Madigan et al., 2018; Su�arez-Isla, 2016). In fish, besides neuromotor 
effects (Bakke and Horsberg, 2007; Bakke et al., 2010; Lefebvre et al., 
2004), PST can produce oxidative stress (Clemente et al., 2010; da Silva 
et al., 2011) and lethal effects (Montoya et al., 1997; White, 1980). 
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The highest amounts of these toxins are mostly found in gut content 
and liver (Deeds et al., 2008) although accumulation of PST in muscle 
has been reported to occur in two freshwater fish species used for human 
consumption, the Nile tilapia (Oreochromis niloticus) (Galv~ao et al., 
2009) and Geophagus brasiliensis (Calado et al., 2020). Therefore, it is 
important to know the capacity of fish used in aquaculture for 
biotransformation and excretion of PST, in order to avoid possible risks 
of human poisoning (Etheridge, 2010). For example, the Atlantic salmon 
(Salmo salar) and the Atlantic cod (Gadus morhua) can excrete PST from 
their organs (Bakke and Horsberg, 2010), but the biotransformation and 
excretion mechanisms involved are not clear yet. 

The biotransformation of PST has been reported to occur in bacteria, 
marine invertebrates and mammals (García et al., 2010, 2004), through 
chemical reactions that include glucuronidation, oxidation, epimeriza-
tion and reduction (Bricelj and Shumway, 1998, for a review; Lukowski 
et al., 2019). Fish like white seabream (Diplodus sargus) are able to 
biotransform the N-sulfocarbamoyl PST analogues, incorporated 
through the diet, into B1 and decarbamoyl saxitoxin (dcSTX) (Costa 
et al., 2011). This kind of biotransformation was reported to occur in 
bivalves and bacteria, in the presence of thiols like those present in the 
tripeptide glutathione (GSH) (Asakawa et al., 1987; Sakamoto et al., 
2000; Sato et al., 2000). These reactions can include conjugation with 
GSH catalyzed by enzymes of the glutathione-S-transferase family (GST) 
and/or toxin reduction coupled to GSH oxidation to GSSG. In turn, GSH 
levels can be rapidly restored by reduction of GSSG catalyzed by the 
enzyme glutathione reductase (GR). PST can induce GST activity in fish, 
which suggests the participation of this enzyme in their biotransfor-
mation (Costa et al., 2012; Gubbins et al., 2000). 

It has been widely shown that GSH-conjugated xenobiotics are more 
easily detoxified than the original molecules (Schlenk et al., 2008; 
Parkinson and Ogilvie, 2008), in the context of the multixenobiotic 
resistance (MXR) system, the aquatic species’ analog of the multidrug 
resistance of mammals (MDR), first described for chemotherapy resis-
tance in cancer cells (Kurelec, 1992; Bard, 2000). This system involves 
the active extrusion of a wide range of compounds by membrane pro-
teins of the ATP-binding cassette family. Many xenobiotic and endobi-
otic compounds are conjugated with GSH and then exported from the 
cell through ATP-binding cassette class C (ABCC) transporters (Epel 
et al., 2008; Omiecinski et al., 2011, for a review). For example, the 
cyanotoxin microcystin-LR and arsenite have been shown to be detoxi-
fied through this mechanism in the middle intestine of Oncorhynchus 
mykiss and Odontesthes hatchery (Bieczynski et al., 2014, 2016; Painefilú 
et al., 2019). Since fish are in contact with PST mainly through the diet 

and drinking, both, the permeability and the 
biotransformation-excretion capacity of the intestinal epithelium are 
critical for absorption of toxins and toxicity. However, despite that 
excretion of some voltage-gated sodium channel blockers such as oxa-
liplatin through ABCCs has been studied (Grolleau et al., 2001; Myint 
et al., 2019), there is no report on the involvement of these transporters 
on elimination of PST. 

Besides being widely used as model species for physiological and 
toxicological experiments, the rainbow trout O. mykiss is the principal 
aquaculture resource in Argentina, where most of the production takes 
place in freshwater reservoirs of North Patagonia. In these environ-
ments, there are frequent blooms of potentially PST- and microcystin- 
producing cyanobacteria of the genus Dolichospermum. Studies of our 
laboratory have analyzed the toxicity and cellular transport of cyano-
toxins and arsenite in intact fish and in ex vivo preparations of O. mykiss 
intestine and liver (Bieczynski et al., 2014; Painefilú et al., 2019). 

The aim of this work was to evaluate the absorption and intracellular 
effects of PST in intestinal epithelial cells of O. mykiss middle intestine 
by measuring lysosomal membrane stability, ROS production, GSH 
content, GR and GST activity, and lipid peroxidation. Furthermore, we 
studied the interaction between PST and the MXR system through ABCC 
transport experiments in ex-vivo and in vitro preparations. 

2. Materials and methods 

2.1. Chemicals 

1-chloro-2,4-dinitrobenzene (CDNB), MK571 sodium salt hydrate, 
glutathione (GSH), 5,50-dithiobis (2-nitrobenzoic acid) (DTNB), Dithio-
threitol, Bovine serum albumin, Nicotinamide adenine dinucleotide 
phosphate (NADPH), Neutral red, Trypan blue, 20,70-dichlorofluorescein 
diacetate (DCFDA) and butylhydroxytoluene were purchased from 
Sigma (USA). Tris (hydroxymethyl) aminomethane (Tris) was purchased 
from Serva (Germany). 5-Sulfosalicylic acid was purchased from Mal-
linckrodt Chemicals (Ireland). Folin Ciocalteu reagent was purchased 
from Biopack (Argentina). Ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA) and 
acetic acid were purchased from Cicarelli (Argentina). Glutathione di-
sulfide (GSSG) was purchased from Santa Cruz Biotechnology (USA). 
Trichloroacetic acid and Thiobarbituric acid were purchased from 
Merck (Germany). Dimethyl sulfoxide (DMSO) was purchased from 
Anedra (Argentina). Sodium citrate (Na3C6H5O7) was purchased from 
Stanton (Argentina). Lysing matrix D was purchased from MP Bio-
medicals (USA). 

2.2. Paralytic shellfish toxin extracts 

PST were extracted from cultures of Alexandrium catenella (PST 1) 
and Alexandrium ostenfeldii (PST2 and PST3) (Table 1). The cell pellet 

Abbreviations 

ABCC ATP-binding cassette class C protein 
CAT Catalase 
CDNB 1-chloro-2,4-dinitrobenzene 
DCFDA 2,7-dichlorofluorescein diacetate 
DMSO Dimethyl sulfoxide 
DNP-SG (dinitrophenyl-S-glutathione) 
DTNB 5,50-dithiobis (2-nitrobenzoic acid) 
EDTA Ethylenediaminetetraacetic acid 
GR Glutathione reductase 
GSH Glutathione 
GSSG Glutathione disulfide 
GST Glutathione-S-transferase 
NADPH Nicotinamide adenine dinucleotide phosphate 
NRRT50 Neutral Red Retention Time 50% 
PST Paralytic Shellfish Toxins 
ROS Reactive Oxygen Species 
Tris Tris(hydroxymethyl) aminomethane  

Table 1 
Relative Paralytic Shellfish Toxin (PST) profiles of the extracts used in the ex-
periments. Total PST concentrations are expressed as μg saxitoxin toxicity 
equivalents L� 1 (μg STXeq L� 1), μmol saxitoxin toxicity equivalents L� 1 (μmol 
STXeq L� 1), according to FAO/WHO (2016), and as μmol PST L� 1.   

A. catenella A. ostenfeldii Molecular weight (g 
mol� 1) 

PST1 PST2 PST3 

C1/C2 35.13 92.64 87.79 475.40 
GTX1/4 39.19 0.00 0.00 411.35 
GTX2/3 0.27 0.00 5.23 395.35 
B1 0.03 1.23 1.16 379.35 
NEO 23.67 0.00 0.00 315.29 
STX 1.61 6.13 5.82 299.29 
Total (μg STXeq L� 1) 37.39 5.65 5.47  
Total (μmol STXeq 

L� 1) 
0.11 0.016 0.015  

Total (μmol PST L� 1) 0.13 0.11 0.11   
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was lysed with 500 μL of 0.03 N acetic acid and 0.9 g lysing matrix D in a 
sample disruption instrument (FastPrep®, Thermo Savant, Illkirch, 
france) and homogenized by reciprocal shaking at 6.5 ms� 1 for 45 s. 
After this, samples were centrifuged at 16,100�g at 4 �C, for 15 min. The 
supernatant was filtered (0.45 μm pore size) and centrifuged at 800�g 
for 30 s. The toxins contained in the extract were determined by HPLC/ 
FLD with post-column derivatization (Column: Phenomenex Luna C18, 
5 μm, 250 � 4.6 mm) a detailed in Van de Waal et al. (2015). 

2.3. Fish and experimental models 

O. mykiss individuals (280 � 40 g) were maintained in tanks with 
circulating freshwater (T� ¼ 17 � 3.6 �C, pH ¼ 7.13 � 0.7, DO ¼ 9.84 �
0.24 mg L� 1) from Chimehuin river, in the Centro de Ecología Aplicada 
del Neuqu�en (CEAN, Argentina). Fish were fasted for 24 h before 
sacrificed by a blow to the head and decapitation. The middle intestine 
was removed, rinsed in Cortland solution and used for obtaining intes-
tinal segments, isolated epithelium or isolated enterocytes. For all these 
preparations, the intestine of each individual was used to obtain the 
control and the treated preparations. Six to nine individuals were used 
for each experiment. These experimental protocols were approved by 
the Bioethics Committee, Faculty of Biochemical and Pharmaceutical 
Sciences, National University of Rosario, Argentina (6060/116). 

The use of different experimental models allowed the measurement 
of a broad range of variables with more realistic to more detailed ap-
proaches. The intestinal segments allow to maintain the epithelium 
polarity to differentiate apical from basolateral transport. We used the 
isolated epithelium in ex vivo assays to avoid any interference from the 
sub-epithelial muscle layers and to obtain sensitive responses. Finally, 
the isolated enterocytes allowed the determination of reactive oxygen 
species (ROS) levels and lysosomal membrane stability. 

2.3.1. Intestinal segments 
According to Bieczynski et al. (2014), to prepare paired everted and 

non-everted preparations, the middle intestine was separated and cut 
into two transversal segments (one for control and the other for the 
treatment), weighed, ligated at both ends and filled with Cortland so-
lution with a Teflon cannula attached to a Hamilton syringe. For the 
everted preparations, the segment was everted by sliding a crochet 
needle inside the intestine tube. 

2.3.2. Isolated epithelium 
The middle intestine was opened longitudinally and cut into strips. 

From each strip, the epithelial layer was separated from the muscular 
layer with a 170 μm thick PVC sheet. The isolated epithelium was 
incubated with PST according to the variable to be measured. After each 
incubation, the epithelium was put in ice-cold homogenization buffer 
(Tris 40 mM; KCl 150 mM; 0.5 mM EDTA), pH 8.6, and homogenized 
with a Cole-Parmer LabGen 7 homogenizer at 35,000 rpm. Homogenates 
were centrifuged at 9700�g for 15 min at 4 �C and supernatants were 
used for determinations. 

2.3.3. Isolated enterocytes 
Enterocytes were isolated according to the protocol described by 

Kwong and Niyogi (2012), with slight modifications. The middle intes-
tine was cut into strips and incubated for 5 min in 5 mL of citrate buffer 
(pH 7.4) and 20 min in 5 mL of isolation buffer (154 mM NaCl, 10 mM 
Na2HPO4, 2 mM EDTA, 2 mM dithiothreitol, 5.5 mM glucose, pH 7.4). 
After this, enterocytes were removed from the muscular layer using a 
cell scraper and the clumped cells were carefully dispersed using a 
plastic pipette. The suspension was filtered through a 200 μm polyester 
mesh and centrifuged at 600�g for 4 min, at 4 �C. The pellet was washed 
and centrifuged 3 times using Cortland solution in order to remove the 
isolation buffer, and then resuspended in Cortland solution and filtered 
through a 75 μm polyester mesh. Cell viability and density were checked 
using the trypan blue (0.1%) exclusion method, in a Neubauer chamber 

under a light microscope. Cell viability after the procedure was always 
higher than 90%. 

2.4. Intracellular effects 

2.4.1. Protein content in isolated epithelium 
The results of the experiments conducted with isolated epithelium 

were referred to total soluble protein, which was the standardization 
variable with lowest variability in preliminary assays. Total protein 
content was measured in the supernatant of epithelium homogenates by 
the method of Lowry et al. (1951), using bovine serum albumin as 
standard and were expressed as mg protein mL� 1. 

2.4.2. Glutathione and associated enzymes 
We measured GSH content, GST activity, and glutathione reductase 

(GR) activity in isolated epithelium incubated for 1 h in glass vials with 
3 mL of Cortland solution alone or plus 0.13 μM (50 μg L� 1) or 1.3 μM 
(500 μg L� 1) PST1. These concentrations were defined according to 
cellular PST contents and cell numbers reported for several dinoflagel-
late blooms (Cembella et al., 2002; Sephton et al., 2007; Testai et al., 
2016a; for a review). 

GSH content was measured according to Ellman’s method (1959), 
modified by Venturino et al. (2001). Supernatants (section 2.3.2) were 
deproteinized by treatment with 5% sulfosalicylic acid, final concen-
tration and centrifuged at 6700�g for 10 min. These supernatants were 
incubated for 5 min with 2 mM DTNB, final concentration, in 250 mM 
phosphate buffer, pH 8, and absorbance was read at 412 nm. The results 
were expressed in nmol GSH mg protein� 1. 

GST activity was measured according to Habig et al. (1974). The 
absorbance was measured through 180 s in 100 mM phosphate buffer, 
pH 6.5, with 100 mM GSH and 100 mM CDNB as substrates. Activity was 
expressed in nmol s� 1 mg protein� 1. 

GR activity was measured according to Schaedle and Bassham 
(1977), with modifications. Absorbance was read at 340 nm for 300 s in 
143 mM phosphate buffer plus 6.3 mM EDTA, pH 7.5, with 0.13 mM 
NADPH and 10 mM GSSG as substrates. The activity was expressed in 
nmol s� 1 mg protein� 1. 

2.4.3. Oxidative stress biomarkers 
We measured catalase (CAT) activity and lipid peroxidation in su-

pernatants of homogenates from isolated epithelium (section 2.3.2) 
incubated for 1 h in glass vials with 3 mL of Cortland solution alone or 
plus 0.13 μM or 1.3 μM of PST1 extract and ROS production in isolated 
enterocytes (section 2.3.3) incubated for 1 h in glass vials with 1 mL of 
Cortland solution alone, plus 0.13 μM PST1 extract, or plus 0.13 μM 
PST1 extract with 3 μM MK571. 

CAT activity was measured according to Aebi (1984), with modifi-
cations. Absorbance was read at 240 nm for 30 s in 50 mmol L� 1 

phosphate buffer, pH 7 with 0.3 M H2O2 as substrate. Activity was 
expressed in nmol s� 1 mg protein� 1. 

Lipid peroxidation was measured according to Fraga et al. (1988) by 
the thiobarbituric acid reactive substances (TBARS) method. Absor-
bance was read at 532 nm in a reaction mixture with 26 mM thio-
barbituric acid, 2% HCl, 15% trichloroacetic acid and 100 mM 
butylhydroxytoluene. The results were expressed as μmol mg protein� 1. 

ROS production was measured according to Amado et al. (2009) and 
Moss and Bassem (2006), with modifications. A suspension of isolated 
enterocytes (105 viable cells mL� 1) was added to the reaction buffer (30 
mM Hepes, 200 mM KCl, 1 mM MgCl2, pH 7.2), with 40 μM DCFDA as 
substrate. Fluorescence was recorded in a Qubit fluorometer (Invitrogen, 
USA) at 485/530 nm for 60 min. Fluorescence units measured along 
time were adjusted to a second order polynomial function and the area 
under the curve (AUC) was calculated and standardized to 5 � 104 

viable cells mL� 1 (Amado et al., 2009). Data are shown as percentage of 
the control. 
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2.4.4. Lysosomal membrane stability 
Isolated enterocytes (106 viable cells mL� 1, final concentration) were 

incubated for 1 h in glass vials with 0.5 mL of Cortland solution and 
PST1 at seven increasing concentrations from 0 to 1.3 μM. Then, the 
lysosomal membrane stability was evaluated using the Neutral Red 
Retention Time assay (NRRT50), according to Mamaca et al. (2005) and 
Dayeh et al. (2003), with modifications. After incubation with PST, the 
isolated enterocytes were incubated with 66 μM (final concentration) 
neutral red dye for 5 min. Each sample was observed under a light mi-
croscope and the number of red stained cells was counted every 10 min, 
until reaching 50% of the total cells. The results were expressed as 
neutral red retention time 50% (NRRT50, min). Data were adjusted to a 
non-linear regression analysis of NRRT50 (as percentage of the control) 
vs. log PST concentration. 

2.5. ABCC activity 

The experiments of this section are based on that CDNB is a mem-
brane permeant compound, which diffuses into the cell, where it is 
conjugated with GSH in a reaction catalyzed by GST. The conjugation 
product, dinitrophenyl-S-glutathione (DNP-SG) is exported by ABCC 
proteins from the cell to the external bath, where it is detected spec-
trophotometrically (Fig. 1). 

2.5.1. DNP-SG transport in isolated epithelium 
We studied the effects of three PST extracts (PST1, PST2 and PST3) 

on DNP-SG transport rate in isolated intestinal epithelium. We incubated 
isolated epithelium strips in glass vials with 3 mL of Cortland solution 

plus 200 μM of CDNB. All PST extracts were applied at final concen-
trations of 0.13 μM for PST1 and 0.11 μM, for PST2 and PST3. These 
concentrations are equivalent to 50 μg L� 1 for all extracts. Transport rate 
results were expressed as nmol DNP-SG mg protein� 1 min� 1. 

2.5.2. DNP-SG transport in intestinal segments 
The effects of PST on the apical (luminal) and basolateral DNP-SG 

transport were studied in paired everted and non-everted intestinal 
segments, respectively. In both types of preparation, the PST were 
applied either at the apical or at the basolateral side, in order to study 
the permeability of both membranes to PST. In all cases, CDNB was 
added in the bathing solution (Fig. 1). PST2 was selected for this 
experiment because it was the most effective in the previous experiment 
with isolated epithelium. 

DNP-SG absorbance was measured at 340 nm every 10 min for 1 h 
and the DNP-SG transport rate was calculated as the slope of a cumu-
lative absorbance vs. time plot, and using an extinction coefficient of 9.6 
mM cm� 1. The transport rate was normalized to wet tissue mass and the 
result for each individual was calculated as percentage of the corre-
sponding control. The specificity of the assay for DNP-SG transport was 
previously confirmed in similar preparations by HPLC analysis (Biec-
zynski et al., 2014). 

2.5.3. Effects of ABCC transport inhibition on PST cytotoxicity 
In order to investigate whether PST are exported by ABCC trans-

porters, we studied NRRT50, as a cell toxicity marker, in enterocytes 
treated with PST and the ABCC transport inhibitor MK571. We incu-
bated a suspension of isolated enterocytes (106 viable cells mL� 1, final 

Fig. 1. Ex-vivo exposure design used to study polarized DNP-SG transport in Oncorhynchus mykiss middle intestine. Different preparations allowed the study of 
different possible routes of PST uptake and exportation by the cell a) Everted segments. b) Non-everted segments. In all the preparations DNP-SG concentration was 
measured in the bathing solution. 
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concentration) for 1 h with 0.0033 μM PST1, with or without 0.1 μM 
MK571, dissolved in DMSO. This MK571 concentration was selected 
from a preliminary study of the concentration-dependent effects of this 
inhibitor on NRRT50 in isolated enterocytes (Fig. 6a) and on DNP-SG 
transport assays (Fig. 6b). In NRRT50 assays, we included a solvent 
control (DMSO). In both, NRRT50 and DNP-SG transport assays, the 
DMSO concentration was lower than 0.002%. 

2.6. Statistics 

Bartlett’s test was used to check homogeneity of variance and 
Kolmogorov-Smirnov test was used for checking normality. Differences 
among treatments were tested by paired Student’s t-test, or repeated 
measures one-way ANOVA. We used Dunnett’s pos hoc comparisons 
when the treatments were compared against the control, and Tukey’s 
pos hoc comparisons for comparing among treatments. P < 0.05 was 
considered as statistically significant (Zar, 1999). The arcsine square 
root transformation was applied before analyzing percentage data. 

3. Results 

3.1. Intracellular effects 

3.1.1. Glutathione and GSH-associated enzymes 
The intracellular glutathione metabolism was affected by 1 h of ex 

vivo exposure to PST1 in the intestinal epithelium. The GSH content was 
diminished by 16.33% after exposure to 0.13 μM PST1 and by 16.24%, 
with 1.3 μM PST1 (repeated measures, one-way ANOVA and Dunnett’s 
pos hoc comparisons, F1.2, 9.3 ¼ 1.50, p < 0.05 and p < 0.01, respectively, 
n ¼ 9) (Fig. 2a). GST activity decreased 19.3% after exposure to 0.13 μM 
PST1 (repeated measures, one-way ANOVA and Dunnett’s pos hoc 
comparisons, F1.9, 11.6 ¼ 4.639, p < 0.05, n ¼ 7) but was not affected by 
1.3 μM PST1 (Fig. 2b). GR activity increased 14.27% with 0.13 μM PST1 
and 15.64% with 1.3 μM PST1 but the effect was statistically significant 
only at the highest PST1 concentration (repeated measures, one-way 
ANOVA and Dunnett’s pos hoc comparisons, F1.7, 11.6 ¼ 6.483, p <
0.05, n ¼ 8) (Fig. 2c). 

3.1.2. Oxidative stress biomarkers 
There were no significant effects of PST1 on the oxidative status of 

the middle intestine epithelium. Neither CAT activity nor lipid peroxi-
dation in isolated epithelium were affected by PST1 (Fig. 3). ROS pro-
duction in isolated enterocytes was not significantly augmented by 0.13 
μM PST1, neither by PST1 plus 3 μM MK571 (Fig. 3). 

3.1.3. Lysosomal membrane stability 
Lysosomal membrane stability was evaluated in order to find a 

sensitive marker for intracellular effects of PST. We registered a 
concentration-dependent effect of PST1, which fitted to a non-linear 
regression of NRRT50 (as percentage of the control) vs. log PST con-
centration (IC50 ¼ 0.0045 μM PST1; 95% CI ¼ 0.0016 to 0.0125; r2 ¼

0.80; n ¼ 6–7) (Fig. 4). 

3.2. ABCC activity 

3.2.1. DNP-SG transport 
All the tested PST extracts inhibited DNP-SG transport in isolated 

intestinal epithelium with respect to the control preparations (30.08, 
50.66 and 32.26% for PST1, PST2 and PST3, respectively (repeated 
measures, one-way ANOVA and Dunnett’s pos hoc comparisons, F2.2, 13.1 
¼ 16.82, p < 0.05, p < 0.01 and p < 0.05, respectively, n ¼ 7) (Fig. 5a). 

According to these results, PST2 was selected for performing the 
assays with everted intestine segments. PST2 inhibited the basolateral 
DNP-SG transport by 17.62%, but only when it was applied at the apical 
side (paired Student’s t-test, t7 ¼ 3.99, p < 0.01, n ¼ 8) (Fig. 5b). There 
was no effect of PST2 on apical DNP-SG transport. 

3.2.2. Effects of ABCC transport inhibition on PST cytotoxicity 
In a preliminary experiment with, isolated enterocytes, the exposure 

to 0.1–3 μM of the ABCC transport inhibitor MK571, decreased NRRT50 
in a concentration-dependent fashion (Fig. 6a). In addition, 0.1 μM 
MK571 proved to be effective for inhibiting DNP-SG transport (one-way 
ANOVA and Dunnett’s post hoc comparisons, F2, 21 ¼ 4.74, p < 0.05, n ¼
6–9) (Fig. 6b). Consequently, we chose the lowest MK571 concentration 
(0.1 μM) for the following assays, in order to avoid the effect of MK571 
on NRRT50 as much as possible. 

In the isolated enterocytes exposed to 0.1 μM MK571, NRRT50 was 

Fig. 2. Glutathione (GSH) content, and glutathione-S transferase (GST) and 
glutathione reductase (GR) activity in isolated Oncorhynchus mykiss middle 
intestine epithelium exposed ex vivo for 1 h to 0.13 μM and 1.3 μM PST1. As-
terisks denote significant differences among treatments (*p < 0.05; **p < 0.01). 
a) GSH content (n ¼ 9). b) GST activity (n ¼ 7). c) GR activity (n ¼ 8). 
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reduced by 18.17%, with respect to the control, but this effect was not 
statistically significant. In turn, in the isolated enterocytes exposed to 
0.0033 μM PST1, NRRT50 was 51.40% lower than in control enterocytes 
(Tukey’s pos hoc comparisons, F3, 15 ¼ 27.99, p < 0.0001, n ¼ 6). The co- 
exposure to 0.0033 μM PST1 plus 0.1 μM MK571 reduced NRRT50 by 
65.85%, with respect to the control (Tukey’s pos hoc comparisons, F3, 15 
¼ 27.99, p < 0.0001, n ¼ 6). There were not significant differences 
between the effects of PST1 alone and PST1 plus 0.1 μM MK571 
(Fig. 6c). 4. Discussion 

This study provides evidence on the absorption of PST by the middle 
intestine epithelium of O. mykiss obtained in ex vivo and in vitro exper-
iments. The obtained results show, for the first time, that these toxins are 

Fig. 3. Oxidative stress biomarkers in isolated Oncorhynchus mykiss middle 
intestine epithelium exposed ex vivo for 1 h to 0.13 μM and 1.3 μMPST1 (a, b) 
and to 0.13 μMPST1, 0.13 μM PST1 plus 3 μM of the ABCC transport inhibitor 
MK571 and 3 μM MK571 (c). a) Catalase activity (n ¼ 7); b) Lipid peroxidation 
(TBARS, n ¼ 8); c) Reactive oxygen substances (ROS) level as % of the control 
(n ¼ 7); different letters indicate significant differences among treatments with 
p < 0.05. 

Fig. 4. Lysosomal damage in isolated Oncorhynchus mykiss enterocytes exposed 
in vitro for 1 h to PST1. Non-linear regression curve for log PST1 concentration 
(μM) vs. neutral red retention time 50% (NRRT50) (min) expressed as per-
centage of the control. Values are mean � SEM (n ¼ 6–7), IC50 ¼ 0.0045 μM 
PST1, 95% CI ¼ 0.0016 to 0.0125 (grey area), r2 

¼ 0.80. 

Fig. 5. DNP-SG transport rate as percentage of the control in Oncorhynchus 
mykiss middle intestine preparations. a) Isolated epithelium (n ¼ 7). b) Everted 
and non-everted segments (n ¼ 8). The statistical analysis was run with raw 
data. Asterisks denote significant differences with respect the the control (*p <
0.05; **p < 0.01). 
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taken up by the cells of fish intestine epithelium, affect glutathione 
metabolism and produce cytotoxic effects even after a short exposure (1 
h) to PST concentrations below the recommended values for drinking 
water. We also show for, the first time, that PST interfere with the MXR 
defense system by inhibiting ABCC-mediated transport. 

Several works report that in mammals, including humans, PST are 
absorbed in the intestine through paracellular transport (Andrinolo 
et al., 2002a, 2002b; Torres et al., 2007) and that their elimination takes 
place mostly in the kidney by glomerular filtration. However, reports on 
the presence of PST in bile (García et al., 2004, 2010; Gessner et al., 
1997) and the report of STX being transported through ABCB1 (Pgp) in a 
mouse hippocampal cell line (Ramos et al., 2018) suggest that PST can 
be transported transcellularly by active transporters such as ABC 
proteins. 

In contrast, PST intestinal absorption in fish has received little 
attention. Gao et al. (2019) reported that the seawater pufferfish Taki-
fugu pardalis fed with tetrodotoxin (TTX) and STX rapidly accumulates 
TTX in specific tissues while most STX remains in the intestine. The 
opposite occurs with the freshwater pufferfish Pao suvattii, which ac-
cumulates STX in skin, ovary and intestine but keeps little or no TTX in 
the body (Gao et al., 2019). These studies do not analyze the mecha-
nisms by which a specific toxin can cross the intestinal wall, while the 
other cannot, but suggest the selectivity of fish intestine for different 
toxins. However, as far as we know, there are no reports on the trans-
cellular uptake of PST in vertebrates’ intestine, neither on intracellular 
effects of PST in this organ. 

GSH depletion is generally regarded as indicative of pro-oxidant 
conditions since GSH is oxidized to GSSG in the presence of ROS 

(Deponte, 2013; Meister and Anderson, 1983; Wu et al., 2004). We have 
found that 0.13 μM PST1 causes a mild but significant decrease of 
intracellular GSH content, but the effect is not increased at a higher PST1 
concentration (1.3 μM PST1). Accordingly, the increase in GR activity at 
the highest PST1 concentration could explain the lack of concentration 
dependence in GSH content through augmented recycling of GSSG to 
GSH. The fact that the increase in GR activity seems to stabilize the GSH 
content but does not reverse the depletion suggests that GSH is being 
consumed or oxidized in some biotransformation reaction. In this sense, 
the conversion between PST analogues, such as GTXs into SXTs, with the 
formation of thiol-conjugated intermediates, has been demonstrated by 
Sato et al. (2000) and Sakamoto et al. (2000) for bacteria and in labo-
ratory reactions. In bivalves, N-sulfocarbamoyl toxins (C1 and C2) are 
reduced to carbamoyl toxins (GTX1-GTX4, NEO and STX) (Cembella 
et al., 1994; Asakawa et al., 1987). In fish, this kind of biotransformation 
has been suggested in the Atlantic salmon (Salmo salar) and in the white 
seabream (Diplodus sargus), respectively Gubbins et al. (2000) and Costa 
et al. (2011). Considering that PST1 contains 39% GTX1/4 and 35% of 
C1/2, the decrease in GSH content observed in our experiment could 
reflect the occurrence of biotransformation reactions that involve GSH 
conjugation and/or oxidation in O. mykiss enterocytes. Another alter-
native explanation for the observed decrease in GSH content of enter-
ocytes could be the exportation of GSH from the cells as a co-substrate 
for the transport of toxins through ABCC proteins. 

The participation of GST in the detoxification of PST is still unclear. 
In fish, GST activity has been reported to increase after exposure to PST 
(Calado et al., 2020; Clemente et al., 2010; Gubbins et al., 2000), or to 
decrease (Silva et al., 2011; Barbosa et al., 2019 ), while in mice and in 

Fig. 6. Lysosomal membrane stability (as NRRT50) and DNP-SG transport in Oncorhynchus mykiss middle intestine preparations. a) NRRT50, expressed as % of the 
control, in isolated enterocytes incubated with 0.1–3 μM of the ABCC transport inhibitor MK571 (n ¼ 2). b) DNP-SG transport rate in isolated intestinal epithelium 
incubated with 0.1 or 3 μM MK571 (n ¼ 5–9). Asterisks denote significant differences with respect to the control calculated with raw data (*p < 0.05; **p < 0.01; 
***p < 0.001). c) NRRT50 in isolated enterocytes exposed to 0.1 μM MK571, 0.0033 μM PST or 0.0033 μM PST þ 0.1 μM MK571, for 1 h. Different characters indicate 
significant differences among groups (p < 0.01, n ¼ 6). 
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cladoceran crustaceans, PST have no effect on GST activity (Ferr~ao-Filho 
et al., 2017; Hong et al., 2003). An increase in GST activity can be 
related with increased antioxidant and/or biotransformation activity 
(Calado et al., 2020; Stephensen et al., 2002; Painefilú et al., 2019). In 
the present work, we observe a decrease in GST activity with 0.13 μM 
PST1, which could be related to GSH depletion; however, this effect is 
not evident at higher PST1 concentration (1.3 μM). At this concentra-
tion, GR activity is significantly increased and could provide GSH by 
reducing GSSG to maintain GST activity, at least in the short term (Li 
et al., 2011; Vieira et al., 2009). However, we could not measure GSSG 
content to further support this idea. 

All the PST extracts studied in this work inhibited the DNP-SG 
transport. According to their composition (see Table 1), PST2 and 
PST3 should be 6-fold less neurotoxic than PST1. On the other hand, 
PST2 resulted the most potent transport inhibitor (50% at 0.11 μM). In 
the experiments with polarized preparations, PST2 was able to inhibit 
basolateral but not apical DNP-SG transport, which differs from previous 
reports by our group, in which microcystin-LR and arsenite have 
inhibited DNP-SG transport at both sides of O. mykiss intestinal epithe-
lium (Bieczynski et al., 2014; Painefilú et al., 2019). In addition, PST2 
inhibited basolateral transport only when it was applied to the apical 
side. This suggests that at least one of the toxins contained in PST2 can 
cross the apical membrane of the enterocytes and inhibit DNP-SG 
transport through basolateral ABCC proteins either as competitive 
(substrate) or noncompetitive inhibitor. This also suggests that PST do 
not enter the enterocytes from the blood. 

Garcia et al. (2010, 2009) have proposed that PST can be detoxified 
by oxidation followed by glucuronidation, which is considered an 
important process for detoxification of xenobiotics in rainbow trout 
(Clarke et al., 1991, for a review; Lahti et al., 2011). Besides, glucuro-
nide conjugates have been described as substrates for basolateral ABC 
transporters, such as ABCC3 and ABCC4 (Bai et al., 2004; Deeley et al., 
2006, for a review; Zamek-Gliszczynski et al., 2006, for a review). Un-
like the apical ABCC2, human basolateral ABCCs, especially ABCC3 
have more affinity for glucuronide conjugates than for GSH conjugates 
such as DNP-SG (Zamek-Gliszczynski et al., 2006). Thus, the possible 
transport of glucuronide-conjugated PST through ABCC3 and/or ABCC4 
in O. mykiss deserves further analysis. 

In order to gather more evidence about the possible transport of PST 
or their metabolites through basolateral ABCC proteins, we have studied 
the effects of PST1 alone or combined with the ABCC inhibitor MK571. 
PST1 significantly reduces NRRT50, but blocking ABCCs with MK571 
does not increase this effect, as it would be expected, if PST were 
transported through ABCCs (Bieczynski et al., 2014, 2016). Thus, PST 
components would more likely inhibit basolateral ABCC-mediated 
transport by a non-competitive mechanism. 

The strong concentration-dependent effect of PST1 on lysosomal 
neutral red retention (IC50 ¼ 0.0045 μM (1.34 μg STXeq L� 1)) shows that 
these toxins are absorbed into O. mykiss enterocytes and are cytotoxic at 
concentrations that are lower than the guideline values for drinking 
water (3 μg STXeq L� 1 for children, and 20 μg STXeq L� 1 for adults, 
WHO, 2019). Besides the considerations for human health, this finding 
suggests that PST producing blooms could affect the digestive system of 
fish, particularly in aquaculture facilities, at non-neurotoxic concen-
trations (FAO, 2016; Testai et al., 2016b). The observed cytotoxic effects 
could be explained by toxin binding to voltage-gated Naþ and/or Caþ

channels in the lysosomal membrane, which are critical for lysosomal 
functions (Xu and Ren, 2016). This also suggests NRRT50 in O. mykiss 
enterocytes as a sensitive end-point for PST toxicology. 

5. Conclusions 

In O. mykiss, PST present in the intestinal lumen are absorbed into 
the epithelial cells and produce cytotoxic effects, even at low concen-
trations. This means that the digestive physiology of fish can be altered 
when are exposed to blooms or surface scums of PST producing 

microorganisms, e.g. in aquaculture facilities. These alterations can 
produce adverse consequences in fish health and growth, in the absence 
of visible neurotoxic effects. In addition, the fact that PST inhibit the 
basolateral ABCC transporters suggests that these toxins can enhance the 
toxicity of other toxins by delaying their transport out of the intestinal 
cells. Particularly, microcystin-LR can be produced together with PST by 
freshwater cyanobacteria and are exported from fish intestinal cells 
through ABCC proteins. 

We can conclude that PST are not eliminated from O. mykiss intes-
tinal cells by ABCC transporters but affect their function. Thus, the 
participation of other xenobiotic transporters, which are expressed in 
the intestine and in other organs of fish, such as ABCB1 and ATP-binding 
cassette class G protein 2 (ABCG2), together with biotransformation 
enzymes, should be investigated in order to understand PST detoxifi-
cation and transport in fish. 
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