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RESUMEN

La presencia de Bisfenol-A (BPA) en medios acuaticos ha sido reportada en diversas
investigaciones a concentraciones de ng/L. Estudios previos determinan a este compuesto
como un disruptor endocrino que origina dafo celular y genera estrés oxidativo en
multiples especies, ademas de poseer un potencial efecto teratogénico, embriotdxico y
neurotéxico sobre los organismos. Con los antecedentes previamente expuestos, se
planteo como objetivo evaluar estrés oxidativo sobre embriones de Danio rerio a las 72 y
96 horas post fertilizacién (hpf), asi como el efecto teratogénico y embriotoxicidad a las
12, 24, 48, 72 y 96 hpf, también se evalud la neurotoxicidad en adultos de Danio rerio al
tiempo de 96 h de exposicion. Los embriones fueron expuestos a concentraciones
ambientalmente relevantes (220, 380, 540, 700, 860, 1180, 1340 y 1500 ng/L) de BPA,
para estrés oxidativo se determinaron los siguientes biomarcadores: contenido de
hidroperéxidos(HPC), proteinas carboniladas (PCC), lipoperdxidos (LPX); actividad de
superoéxido dismutasa (SOD), catalasa (CAT) y glutatién peroxidasa (GPX)). En el caso de
neurotoxicidad los organismos fueron expuestos a tres concentraciones ambientales (220,
860 y 1500 ng/L), determinando estrés oxidativo en cerebro, contenido de
acetilcolinesterasa y pruebas de comportamiento. Los resultados obtenidos mostraron
que BPA es capaz de inducir dafio oxidativo, tanto en embriones como en cerebros de
adulto. Lo que respecta al efecto teratogénico se calculd el Indice Teratogénico (IT) que
fue de 1.25. Las pruebas de neurotoxicidad mostraron disminuciones en la presencia de
acetilcolinesterasa y disminucion en la capacidad motora de este organismo. De acuerdo a

los resultados obtenidos se concluyd que el BPA generd estrés oxidativo, efectos



teratogénicos, embriotoxicidad y neurotoxicidad en embriones y adultos de Danio rerio a

concentraciones ambientalmente relevantes.

ABSTRACT

The presence of Bisphenol-A (BPA) in aquatic environments has been reported in several
investigations at concentrations of ng/L. Previous studies have determined this compound
as an endocrine disruptor that causes cell damage and generates oxidative stress in
multiple species, in addition to having a potential teratogenic, embryotoxic and neurotoxic
effect on organisms. With the previously exposed background, the objective of this
research was to evaluate the oxidative stress on Danio rerio embryos at 72 and 96 hours
post-fertilization (hpf), as well as the teratogenic effect and embryotoxicity at 12, 24, 48,
72 and 96 hpf, and the neurotoxicity in Danio rerio adults at 96 h of exposure was also
evaluated. Embryos were exposed to environmentally relevant concentrations (220, 380,
540, 700, 860, 1180, 1340 and 1500 ng/L) of BPA, for oxidative stress the following
biomarkers were determined: hydroperoxides (HPC), protein carbonyl content (PCC),
lipoperoxides (LPX); superoxide dismutase (SOD), catalase (CAT) and glutathione
peroxidase (GPX) activity.) In the case of neurotoxicity, the organisms were exposed to
three environmental concentrations (220, 860 and 1500 ng/L), determining oxidative
stress in the brain, acetylcholinesterase content and behavioral tests. The results obtained
showed that BPA is capable of inducing oxidative damage in both embryos and adult
brains. Regarding the teratogenic effect, the Teratogenic Index (TI) was calculated to be
1.25. The neurotoxicity tests showed decreases in the presence of acetylcholinesterase

and a decrease in the motor capacity of this organism. With the data obtained we were

\



able to conclude that BPA is capable of generating oxidative stress, teratogenic effects,
embryotoxicity and neurotoxicity in embryos and adults of Danio rerio at environmentally

relevant concentrations.
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INTRODUCCION

Los ecosistemas acuaticos son de gran importancia, ya que, mantienen el equilibrio de los
demas ecosistemas y contienen hasta un 80% de todos los organismos que residen en el
planeta (Isan, 2017). El elemento primordial y base de la vida es el agua, la cual es esencial
para el desarrollo de la vida ya que interviene en los procesos biolégicos de los
organismos y se emplea en las actividades antropogénicas como la agricultura, la
produccién industrial y la generacién de energia, estando sujeta a cambios provocados

por estas actividades (Bossingham, Carnell and Campbell, 2005).

La contaminacién de los efluentes naturales terrestres y subterrdaneos con diferentes
especies quimicas bioacumulables ha causado un desequilibrio ecoldgico notable, como es
el uso de materiales plasticos (Li et al., 2021). El alto uso de éstos ha sido tomado en
cuenta como un potencial contaminante debido a sus multiples usos en infraestructuras,
empaques alimentarios, bolsas, etc. y han sido considerados como contaminantes
emergentes, como consecuencia han sido introducidos al medio ambiente por diversas

vias, afectando la vida acuatica (Zuccato et al., 2006).

Los contaminantes plasticos se encuentran en diversas matrices ambientales vy
representan un peligro para los organismos que al consumirlos no se llevan a cabo un
proceso de digestion y mueren por inanicién (Bhagat et al., 2021). Por otro lado, los
contaminantes pueden contener sustancias que son téxicas e intervenir directamente con
procesos metabdlicos al ser consumidos, dichas sustancias pueden ser: parabenos
policlorados, pesticidas o incluso Bisfenol-A (BPA) que es el compuesto empleado para la

elaboracidn de ciertos pldsticos como los policarbonatos (Wells, 2019).

Se ha visto en estudios previos que el BPA es capaz de provocar estrés oxidativo en
especies acudticas, por lo que es posible que pueda observarse un dafio a nivel genético y

capacidad motora(Zhu et al., 2019).



El objetivo de la presente investigacion consistio en determinar la toxicidad producida por
Bisfenol A usando como bioindicador a Danio rerio a través de biomarcadores de estrés

oxidativo, embriotoxicidad, teratogenicidad y neurotoxicidad.

. MARCO TEORICO

1.1. Elaguay contaminacion

El agua es el recurso natural considerado como fuente primordial de vida, debido a que es
esencial en los procesos bioldgicos e importante en la alimentacion, higiene y actividades

humanas. (Bossingham et al., 2005).

Existe una gran presencia de organismos en ecosistemas acuaticos, por lo que el impacto
por la contaminacion puede llegar a afectar a una gran cantidad de especies induciendo
cambios en la estructura de las comunidades, funcidn bioldgica vy fisioldgica, lo cual puede
afectar el ciclo de vida, crecimiento y condiciones reproductivas de dichas especies

(Bartram y Ballance, 1996 citado en Vazquez et al., 2006).

Los organismos acudticos como los peces, pueden ser considerados como excelentes
indicadores de la calidad del medio, por lo cual, al encontrarse en altas cantidades en el

ecosistema funjen como indicador de un ambiente sano (De la lanza, 2000).

Los cambios en la forma de vida conlleva al incremento de la actividad industrial y a la
crecidn y generacion de una gran cantidad de sustancias quimicas contaminantes como
plaguicidas, hidrocarburos, productos para cuidado personal, plasticos, alcoholes,
detergentes, farmacos y desechos orgdanicos, teniendo como destino final los cuerpos de
agua pudiendo causar un impacto sobre las especies acudticas (Zuccato et al., 2005). Los

contaminantes pldasticos podrian estar generando un desequilibrio en los ecosistemas.

1.2. Contaminantes emergentes

Los contaminantes emergentes (CE) son aquellos compuestos de diferente origen vy

naturaleza quimica, y su presencia en el medio ambiente no se considera significativa,



pasando inadvertidos; no obstante, actualmente estdn siendo detectados y se sabe que
pueden generar un impacto ecoldgico y efectos adversos en diferentes organismos
(Barceld et al., 2007; Stuart et al., 2012). Una de sus caracteristicas principales es que
estos contaminantes no necesitan persistir en el ambiente para provocar un efecto
adverso sobre las especies, ya que, su entrada al ambiente se da de forma continua

(Barcelé et al., 2007).

Se ha reportado que dichos compuestos son capaces de entrar al ambiente a través de
aguas residuales de tipo doméstico e industrial, también de los residuos de las plantas de
tratamiento, de los efluentes tanto hospitalarios como industriales, de las actividades
antropogénicas y de los tanques sépticos, los cuales contienen un gran numero de
compuestos organicos especificos y las plantas de tratamiento convencionales de aguas
residuales no estan disefiadas para eliminarlos; motivo de preocupacion cientifica y para

las entidades ambientales reguladoras.

Los contaminantes emergentes son parte de una gran cantidad de compuestos quimicos,
productos de cuiado personal, productos farmaceuticos, agentes tensoactivos,
plastificantes y aditivos industriales, que no estan incluidos en las normas de monitoreo
actual; también incluyen la sintesis de nuevos compuestos quimicos o cambios en el uso y
disposicidon de los productos quimicos ya existentes, de los cuales existe una limitada
informacién disponible sobre el efecto que puede causar en la salud humana y en la
ecologia. Por estas razones, la mayoria de las nuevas investigaciones han centrado sus
estudios en la aparicion de estos contaminantes organicos en aguas superficiales, como
las utilizadas en actividades domésticas, que luego reciben tratamiento quimico; en aguas
de arroyos; aguas residuales con tratamiento bioldgico, y en agua potable (de consumo
humano), entre otras, ya que estas son mas susceptibles de contener concentraciones

mayores de contaminantes emergentes que las aguas subterraneas.
1.3. Contaminantes plasticos

Actualmente los plasticos estan presentes en todos los ambitos de la vida humana,

usados ampliamente como empaques, artefactos plasticos y dispositivos médicos. Sin

3



embargo, su creciente produccién genera una problematica ambiental debido a su
abundancia y persistencia en el medio (US EPA, 2012). Segun datos de la ONU cada afio se
producen 400 millones de toneladas de plastico en el mundo y sélo un 9% es reciclado,
México ocupa el undécimo lugar productor de plastico con 7 millones de toneladas

anuales.

Entre los principales residuos de plastico encontrados, destacan las botellas, pitillos,
bolsas plasticas, vasos y envolturas de alimentos. Los residuos plasticos son descargados
al medio ambiente a través de tiraderos de basura mal gestionados, asi como las plantas

de tratamiento de aguas residuales (Geyer, Jambeck and Law, 2017).

La problematica radica en las grandes cantidades de pldstico que es desechado y se ha
demostrado que algunos pueden perdurar en el medio hasta 500 afios para degradarse,
por lo tanto, gran parte de los organismos quedan expuestos, confundiendo dichos
plasticos con alimento que al ingerirlo afecta su tracto digestivo provocando saciedad y
con ello mueren por inanicidn. Algunos plasticos también pueden contener sustancias

toxicas lo cual coloca en gran peligro a la fauna (Maldonado, 2012).

Los contaminantes plasticos también incluyen a pequefias piezas de plastico en el rango
de milimetros denominados microplasticos, los cuales se han convertido en una gran
preocupacion debido a la facilidad con la que se distribuyen en diversas matrices
ambientales como son el agua, sedimentos, aire y organismos (Sarria-Villa and Gallo-

Corredor, 2016).

1.3.1. Microplasticos

Los microplasticos son particulas de tamafio no mayor a 5mm que se clasifican como

primarios o secundarios en funcion de su procedencia (Sarria and Gallo, 2016).

e Microplasticos primarios: Son aquellos plasticos manufacturados con un tamafio

menor a 5 mm, los cuales tienen aplicacién en pellets industriales, asi como

4



fragmentos para productos de cuidado personal como son la pasta de dientes,

geles de bafio y cremas.

e Microplasticos secundarios: estos se forman por la degradacion quimica
(oxidaciones), fisica (calor, luz UV, accién mecanica) y/o degradacidon microbiana

de productos plasticos.

La mayor parte de micropldsticos en sistemas acudticos son derivados de fuentes
secundarias. La ONU estima que se encuentran hasta 51 000 millones de particulas

plasticas en el mar.

La mayor fuente de microplasticos en los cuerpos de agua incluye las aguas residuales de
las plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR) y el runoff de las zonas urbanas,
rellenos sanitarios y areas industriales. El amplio uso y degradacién de los plasticos ha
dado como resultado su amplia distribucion de los microplasticos en el medio ambiente
(Cole et al., 2011; Rillig, 2012; Ivar Do Sul and Costa, 2014). La preocupante deposicion de
plasticos a través de varias décadas en el ambiente marino se ha incrementado debido a la
exposicion de los organismos marinos a los plasticos. Algunos microplasticos son lo
suficientemente pequefos para ser ingeridos por pequefios animales como el zooplancton

(Auta, Emenike and Fauziah, 2017).

Sustancias tdxicas han sido encontrados en el ambiente marino adsorbidos a la superficie
de los plasticos a concentraciones un milldn de veces mas alta que las concentraciones
encontradas en el agua de mar (Mato et al., 2001). Estas toxinas incluyen los bifenilos
policlorados (PCBs), los hidrocarburos poliaromaticos (PAHs) y plaguicidas como el DDT
(Hirai et al., 2011; Sarria-Villa et al., 2016). Adicionalmente, algunos compuestos son
potencialmente téxicos (Bisfenol A) son empleados en la manufactura de los plasticos. Un
segundo aspecto, relacionado con la ingesta de microplasticos es la adsorcion de todo

este tipo de toxinas en los tejidos animales (Battocletti, 2011).



1.4. Bisfenol-A

La figura 1 muestra la estructura quimica del Bisfenol-A (BPA) [4,4’-dihidroxi-2,2-
difenilpropano], este un compuesto se utiliza comunmente en la industria para la
fabricacion de algunos materiales plasticos como los policarbonatos. En 200 se reportd
una produccion de 3.8 millones de toneladas (FitzGerald and Wilks, 2014). La forma de
sintetizarlo es a partir de la condensacion de dos moléculas fenol con una molécula de
acetona en presencia de acido clorhidrico (Vandenberg et al., 2009). Se sintetizd por
primera vez en 1891 por el quimico ruso Aleksandr Dianin, pero hasta principios de 1930

no se conocieron sus propiedades y actividad estrogénica (Dodds and Lawson, 1936).
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Figura 1. Estructura quimica del Bisfenol A

Se conoce que el BPA pertenece al grupo de compuestos disruptores endocrinos (DE)
(Diamanti-Kandarakis et al., 2009). Estudios reportan que el BPA tiene afinidad por los
receptores de estrégenos y, por tanto, posee la capacidad de producir efectos a nivel
celular.

Los casos mas graves que se reportan de este compuesto como DE, se han visto en nifos
de madres expuestas durante el embarazo, es por ello que gran cantidad de estudios se

centran en evaluar la exposicion prenatal y los efectos en nifios (Braun and Hauser, 2011).

Existe una relacidn dosis-respuesta en relacion del BPA con los DE, tenienedo un
comportamiento de hormesis, es decir, a concentraciones bajas produce el efecto
maximo. De acuerdo a lo mencionado es importante evaluar su potencial toxico a

concentraciones bajas (Vandenberg et al., 2012).



1.4.1. Metabolismo y mecanismo de accion del BPA

El BPA se metaboliza de forma rdpida principalmente en el higado, generandose un
metabolito soluble (BPA-glucorénido) (Volkel et al., 2002). Otra fraccion de este
compuesto interacciona con sulfato, generando BPA-sulfato (Geens et al., 2012). Este
proceso de conjugacion se considera como una desintoxicacion (Matthews, Twomey and
Zacharewski, 2001), al eliminarse de manera eficiente por la orina. Cuando el BPA ingresa
de forma oral, la fraccién libre es muy poco biodisponible, lo cual permite deducir que la
eficacia de la eliminacién dada en el primer paso hepatico (EFSA, 2017). Es conocido que
el BPA conjugado no interacciona con los receptores estrogénicos, sin embargo, el
porcentaje libre puede interaccionar con dichos receptores y generar alteraciones

hormonales y con ello los efectos adversos (Mileva et al., 2014).

Respecto al mecanismo de accién del BPA, este variara en funcién de la dosis, el tejido y el
tipo de exposicidon al compuesto (vom Saal and Hughes, 2005). El BPA es un estrégeno
sintético capaz de alterar y generar respuestas celulares en diferentes érganos y tejidos a
dosis relativamente bajas, teniendo una fuerte afinidad a los recepetores de estrégenos

(Alonso-Magdalena et al., 2012).

1.4.2. Ocurrencia de BPA en medio ambiente

La contaminacion por BPA ocurre a niveles de ng y ug/L, debido a que el bisfenol se
degrada en el medio ambiente relativamente facil este no se presenta en altas

concentraciones a pesar de la masiva produccién de este compuesto.

Existen diversos estudios sobre la presencia de BPA en el medio ambiente, destacando los

gue se muestran en la tabla 1.



Tabla 1. Presencia de BPA

(agua residual)

Concentraciones ambientales Pais Referencia
12 ng/L (rios) Japén (Yamazaki et al.,
2015)
380 ng/L (rios) India (Yamazaki et al.,
2015)
23 ng/L (rios) China (Liu et al., 2017)
222 ng/L (sedimentos) Us (Hu etal., 2019)
0.11 ng/L (sedimentos) China (Huanget al.,
2018)
24.4-319 ng/L (agua residual) Colombia (Madera-Parra
et al., 2018)
1586 ng/L México (Chavez-Mejia

et al., 2008)

1.4.3. Toxicidad de BPA

Lo que respecta a estudios de toxicidad, se han realizado una gran variedad de

investigaciones en animales a dosis bajas <50 pg/kg, determinando efectos en el

neurocomportamiento y efectos reproductivos en ratas (Mathisen et al., 2013).

El BPA también se ha visto relacionado, en numerosos estudios con dano oxidativo y su

consecuente dafo al ADN. (Gassman et al., 2015) reportan que el BPA a concentraciones

de 150 uM, aumenta los niveles de especies reactivas de oxigeno (ROS) y de suprimir la

reparacion de ADN por escisidn de bases, en cultivos celulares de ratones.




Ademas, se ha visto relacionado con el aumento de la presencia de micronucleos a
concentraciones de 1x10“ mol/L, en cultivos de linfocitos de bovinos. Con ello, se ha
demostrado que el BPA es capaz de dafar el ADN, por lo que es clasificado como un

agente genotoxico (Sutiakova, Kovalkovi¢ovd and Sutiak, 2014).

Compuestos como el malonildialdehido (MDA) y éxido nitroso (NO) pueden servir como
biomarcadores de dafio oxidativo, al verse aumentados por la exposicién a BPA de 0.5-50
mg/kg p/dia de BPA durante 20 dias en ratones (Eid, Eissa and El-Ghor, 2015). Otro
estudio reporta que el BPA alterd los sistemas de reparacion de ADN, en esta investigacion
disminuyd la capacidad antioxidante de la célula del tejido hepatico (superdxido
dismutasa, catalasa y glutation peroxidasa). Los biomarcadores utilizados evidenciaron el
dafio al material genético (Eid, Eissa and EI-Ghor, 2015). Por otro lado, cuando las dosis de
BPA son superiores (3000 mg/kg p/dia) y la exposicion es de mayor a 5 semanas, los
analisis del genoma no muestran cambios en la metilacion del ADN, ni dafios
consecuentes de la exposicion del BPA en el tejido hepatico de ratones C57BL/6J (van

Esterik et al., 2014).

Por lo tanto, en algunos estudios se observa que la exposicion a BPA, a dosis bajas
produce dafo en DNA, aumenta la produccién de radicales libres y disminuye la

efectividad de los mecanismos de defensa frente a estrés oxidativo.

El BPA también se encuentra relacionado con los efectos al sistema metabdlico, y es uno
de los campos que mas han sido estudiados. Diversas investigaciones sugieren que la
exposicion a BPA genera una alteracion en el metabolismo o parametros metabdlicos de
importante regulacion, generando enfermedades metabdlicas, como pueden ser:
obesidad, diabetes o el sindrome metabdlico. Actualmente, se desconocen en los
mecanismos especificos mediante el cual el BPA contribuye al desarrollo de enfermedades
metabdlicas, pero recientemente, se ha visto que las alteraciones producidas en el ADN

pueden ser un punto de partida de la afectacion. La predisposicién genética y los



contaminantes ambientales, capaces de alterar el genoma de la poblacidn, estan teniendo

un papel importante en la epidemiologia de la diabetes, obesidad u otras enfermedades

metabdlicas (Thayer et al., 2015).

También se ha reportado que el BPA también provoca alteraciones a nivel neuronal. La

morfologia de las neuronas motoras primarias y secundarias, se ha visto afectada bajo una

exposicion de 15 uM en embriones del pez spp Danio rerio. Ademas, la exposicién a BPA a

concentraciones menores (1-15 uM) altera la locomocidn y movimientos involuntarios de

esta especie, ya que se ve perjudicado el movimiento espontdneo de los embriones, y una

vez eclosionado también decrece la velocidad al nadar y la respuesta a la estimulacién. Las

deficiencias observadas en la locomocidn podrian relacionarse con el dafio producido en

la estructura del musculo esquelético y las vias de sefalizacion neuronal (Wang et al.,

2013).

En la siguiente tabla se muestran algunos estudios realizados en pez cebra

Tabla 2. Estudios de toxicidad en Danio rerio

Concentracio Pais Efecto Referencia
n con efecto
228- 3424 China a) Alteracidn del movimiento espontdneo, (Wangetal.,
ug/L disminucion de la velocidad al nadary de la 2013)
respuesta al toque de estimulacion.
(Embriones
de Danio b) BPA produce muerte celular apoptdtica.
rerio)

c) BPA induce la formacidén de ROS.
d) BPA induce dafio en el ADN.
e) No hay efectos teratdégenos a ninguna

concentracion.
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f) BPA induce dafio en el musculo esquelético
axial en todas las concentraciones.El trastorno
del crecimiento axonal de las motoneuronas
primarias y secundarias solo ocurre cuando la

concentracion es15 pM.

100 pg/L China Disminucién de gonadotropina en pez cebra (Qiu et al., 2020)
0.01,0.1,1 Reino Disminucién de ovoposicién, reduccién de (Laing et al.,
mg/L Unido fertilizacidon en pez cebra 2016)

Cabe mencionar que en estos estudios se emplearon concentraciones por encima a las

encontradas en ambientes acudticos.
1.5. El pez cebra como modelo en Toxicologia y embriologia

Los peces teledsteos son usados ampliamente en pruebas de biomonitoreo de cuerpos de
agua debido a que su historia de vida favorece el contacto con los contaminantes y
resultan tener cierta sensibilidad a los contaminantes, por lo que, es confiable obtener
respuestas a la exposicién de sustancias quimicas (Arellano-Aguilar, 2018). El pez cebra
(Danio rerio) es un modelo de prueba de laboratorio que se emplea en el estudio de
diversos aspectos bioldgicos como el desarrollo embrionario, fisiologia y gendmica. Es
conocido que este organismo comparte hasta un 71% su genoma con el del ser humano,
incluyendo 82% de genes asociados a enfermedades como el cancer, Alzheimer,

Parkinson y cardiopatias (Howe et al., 2013).

Desde los ultimos 20 afios, el pez cebra ha surgido como un modelo vertebrado para

estudios en genética, desarrollo embrionario y recientemente como modelo de

11




biomonitoreo y toxicidad de sustancias quimicas, particularmente por su sensibilidad y

capacidad de respuesta (Rocha et al., 2011).

El pez cebra es un organismo que se ha convertido en uno de los principales modelos
animales para la farmacologia del comportamiento. De las principales ventajas del pez
cebra es su capacidad para identificar compuestos que alteran la ansiedad. La nueva
prueba de buceo Novel Tank es posiblemente una de las pruebas de comportamiento
mas comunmente utilizadas para cuantificar respuestas de comportamiento similares a la

ansiedad en el pez cebra.

Otras caracteristicas que presenta este organismo son sus ventajas sobre otros
bioindicadores como: una elevada tasa reproductiva, ciclo de vida corto y desarrollo
embrionario, ademas de un corion transparente que permite la observacién visual del

desarrollo embrionario a través del tiempo (Lawrence, 2007).

Eltiempo de dearrollo de este organismo es relativamente corto, ocurre en un periodo de
72 horas; desde la fecundacién hasta la eclosion de una larva. En 1995, Kimmell (Kimmel
et al., 1995) describieron detalladamente el proceso de desarrollo embrionario,
distinguiendo siete periodos y treinta y nueve etapas morfoldgicas especificas. En
resumen, las siete etapas del desarrollo corresponden a una serie de procesos de division,
migracion celular y sefializacion, comun en vertebrados. Mientras que las etapas tienen

caracteristicas morfoldgicas especificas del desarrollo del pez cebra.

Durante las etapas de 9, 24, 48 y 72 hpf (horas post fertilizacién) es posible observar a
través de ciertas manipulaciones del embrién cambios morfoldgicos, que permiten hacer

el seguimiento del desarrollo embrionario (Kimmel et al., 1995; Haffter et al., 1996)

Considerando condiciones de temperatura ideal (28°C) a las 9 hpf el embrién en periodo
de gastrula debe presentar un 90% de formacidn de la gdstrula, a través de una serie de
movimientos conocidos como, epibolia. A las 24 hpf se debe distinguir la segmentacidn de
las tres dareas: cabeza, torso y cauda. En la cabeza deben observarse los ojos y el otolito,

en la zona del torso son visibles 26 somitas simétricas del mismo tamafo y forma, en la
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region caudal se debe observar un mufidn hacia la regidén terminal. En la parte ventral del
embrién debe distinguirse una estructura esférica, rodeada por una delgada membrana
también de forma esférica conocida como saco vitelino. Entre las 48 y 72 hpf el embridn
debe aumentar su tamafio respecto a las 24 hpf. Las estructuras de cabeza, torso y cauda
son mas evidentes. La cabeza debe presentar claramente los ojos pigmentados (negros) y
el otolito. La region caudal debe observarse separada del saco vitelino a las 48 hpfy a las
72 hpf la cola deber extenderse linealmente al resto del cuerpo de la larva, una vez que se
rompe el corion. El saco vitelino debe conservar su aspecto esférico y en la regién ventral

superior se debe observar el corazén (Fig. 2).

eecezeeenee

Ferthized Twocells  Fourcells  Eightcelis  Sodeencells  Thirty two xty High stage "'9"'°°°'°"1

- —————

CCCCOC‘QOOK)OO

AR apibaly S0% opiboly Germ ring 70% epiboly  T5% epiboly OONM ‘w.wy 'omhww 2-somie

CEDDOBNGNA

Figura 2. Desarrollo embrionario del pez cebra (D. rerio), tomado y modificado de Kimmel
(Kimmel et al., 1995) (----Principales etapas para la observacién de cambios morfoldgicos

durante el desarrollo embrionario)
Durante el desarrollo embrionario en etapas tempranas del pez cebra se han identificado

al menos 374 genes esenciales, entre los que se incluyen diversos genes de la familia Hox,

y elementos de respuesta a acido retinoico (RARES, por sus siglas en inglés) (Golling et al.,
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2002), lo que facilita el estudio de los efectos que provoca la exposicién a contaminantes

en esta etapa.

Una de las pruebas que permite vislumbrar los efectos por la exposicion a sustancias
toxicas es la teratogénesis. La presencia de anormalidades morfoldgicas o alteraciones
fisiolégicas en organismos expuestos durante su desarrollo, constituyen un indicador de
referencia para la normatividad de sustancias quimicas. Se ha calculado que
aproximadamente el 10% de defectos al nacimiento en humanos son causados por la
exposicion prenatal a sustancias teratogénicas ambientales (Rocha et al., 2011). En este
sentido el modelo de pez cebra ha tomado fuerza en la determinacién de sustancias con
potencial teratogénico, principalmente porque estas sustancias afectan etapas del
desarrollo comunes en todos los animales y pueden representar una limitante en la vida

adulta de los organismos.
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JUSTIFICACION

La creciente produccién de plasticos y especificamente de BPA, conlleva a una gran
cantidad de desechos en medios acudticos donde los organismos quedan expuestos y
susceptibles a los efectos del BPA, que a concentraciones altas se ha demostrado que es
potencialmente dafino induciendo estrés oxidativo, asi como alteraciones a nivel

embrionario y neuronal en Danio rerio.

Es de gran importancia realizar una evaluacion a concentraciones ambientalmente
relevantes e identificar las posibles afectaciones en los organismos, ya que exite evidencia

de la presencia de este contaminante en diversos ambientes acuaticos.
HIPOTESIS

El BPA genera toxicidad en organismos acuaticos, induciendo estrés oxidativo y alterando
la movilidad de Danio rerio, por lo tanto, es posible que al exponer a este organismo a
concentraciones de ng/L se genere estrés oxidativo, embriotoxicidad, teratogenicidad y

neurotoxicidad.
OBJETIVOS
General

Evaluar la toxicidad inducida por Bisfenol A en embriones y adultos de pez cebra (Danio

rerio)
Especificos
* Evaluar el dafio al desarrollo embrionario inducido por BPA sobre Danio rerio.

* Determinar el estrés oxidativo en larvas de Danio rerio a las 72 y 96 horas de

exposicion.
* Evaluar el comportamiento en adultos de Danio rerio.

¢ Determinar estrés oxidativo en cerebro de Danio rerio.
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* Determinar la concentracion de acetilcolinesterasa en cerebros de Danio rerio.

Il. ESTRATEGIA METODOLOGICA

2.1. Sustancia de prueba
El Bisfenol-A (2,2-Bis(4-hydroxyphenyl)propane, 4,4'-Isopropylidenediphenol) utilizado en
el estudio fue comprado a Merck (Darmstadt, Alemania), el grado de pureza estandar fue

de > 99%, (CH3)2C(C6H40H)2, con un peso molecular de 228.29 (Nimero CAS 80-05-7).

Cuantificacion de BPA

Se siguid la metodologia descrita por Wu et al., (2016). Las muestras de agua, incluyendo
las soluciones de exposicion fueron filtradas a través de una membrana de 0.45um previo
al andlisis de cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas (LC-MS/MS). Las
muestras de cerebros fueron homogenizadas con 200 pL de buffer de fosfatos (0.1 M pH
7.4), 100 uL de internal standard de C-BPA (200 pglL-1) y 1pL de diclorometano en cada
una de las muestras. Los homogenizados se centrifugaron a 16 000 x g por 10 min. 100 pL

del sobrenadante fueron transferidos a viales para el analisis de LC-MS/MS.

El contenido de BPA y C-BPA fueron determinados en el agua y en las muestras de
cerebros usando el equipo HP Series 1260 high-performance liquid chromatograph
(Agilent Technologies) y un espectrémetro de masas de triple cuadrupolo G6460 con
ionizacidn en electroespray (Agilent Technoogies). Se utilizé una columna C18 la cual se
mantuvo a 402C con un flujo de 0.4 mL/min. La fase movil inicié con 40% de metanol
grado HPLC y 60% de agua grado HPLC. El gradiente incrementd a 100% de metanol a los 7

min y se mantuvo durante 3 min. Se realizd un reequilibrio de 3 min antes de correr la

16



siguiente muestra. El gas drying estaba a 3502C a un flujo de 3 Lmin-1 y el voltaje de
capilaridad fue de 4.5 Kv. Los iones utilizados para los dos analitos se seleccionaron en
funcion de su abundancia y su relacion masa carga (m/z) como se muestra a continuacion:

212.2'y 227.2 para BPAy 224.2 y 239.2 para C-BPA.

2.2. Obtenciéon y mantenimiento de los organismos de prueba

Los organismos de prueba utilizados fueron peces cebra Danio rerio, obtenidos
comercialmente y aclimatados en peceras de vidrio a razén de un pez por litro de agua y
se aclimataron 6 semanas antes de comenzar el experimento. Las condiciones del medio
fueron libre de cloros, filtrada con carbdn, esterilizada con UV a temperatura de 281 °Cy
periodos de luz oscuridad natural de 12 horas, alimentados tres veces al dia con hojuelas
de espirulina (Ocean Nutrition) adicionadas con crustdceos en salmuera (Artemia sp.

Nauplii) para inducir el desove.

2.3. Diseio experimental

2.3.1. En embriones de Danio rerio

La noche previa al desove se colocan machos y hembras (12 meses de edad) de tamafio 4-
5 c¢cm a razén de 2:1 en camaras de reproduccion individuales, el desove y fertilizacion se
efectla por la mafiana por estimulaciéon de la luz natural. Los embriones se recolectaron al
tiempo de una hora (hpf), se realizé un lavado con agua y solucién salina de acuerdo a los
protocolos establecidos (Westerfield, 2007). Se realizé la clasificacion de los embriones
fertilizados en un microscopio estereoscépico, siguiendo lo descrito por (Kimmel et al.,
1995) siendo seleccionados aquellos que se encontraban en la etapa de blastula (2.5 hpf).
Posteriormente se colocaron en placas con agua ultrapura a temperatura de 28+1°C hasta

gue alcanzaron la etapa de esfera (4 hpf).

2.3.1.1. Pruebas de toxicidad en embriones de Danio rerio
Siguiendo los pardmetros de la (OECD, 2013) los embriones en etapa de esfera se

colocaron en nueve placas de 24 pocillos (un embrién por pocillo), cada placa representé
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una concentracion de BPA mas un grupo testigo, las concentraciones ambientalmente
relevantes empleadas de BPA fueron de 220, 380, 540, 700, 860, 1180, 1340 y 1500 nglL?,
las placas se mantuvieron en incubacidn a 282C+12C con periodos de luz/oscuridad natural
de 12 horas, se realiz6 triplicado. Los criterios de valoracion toxicolégicos fueron
evaluados y registrados, incluyendo la mortalidad embrionaria, eclosién, frecuencia
cardiaca y tasa de malformaciones a los diferentes tiempos de 12, 24, 48, 72 y 96 horas de
exposicion a BPA, tomando como referencia el desarrollo normal del embridn de (Kimmel
et al., 1995). Las malformaciones se expresaron como porcentaje de embriones con al
menos una malformacion en comparacion con el grupo testigo y asignando puntuaciones
segun la escala de (Hermsen et al., 2011). Se construyeron los graficos mostrando las
principales malformaciones que fueron inducidas por la exposicion a BPA utilizando el
software IBM SPSS Statistics 22. También se tomo en cuenta la letalidad en los embriones
durante los diferentes tiempos de exposicién, extrayendo de las placas aquellos que
estuvieran coagulados o no presentaran latido de corazdn, al tiempo de 96 h se realizé el
recuento de organismos vivos, muertos y malformados para llevar a cabo el analisis de
regresion lineal de mdaxima verosimilitud y calcular la concentracién letal 50 (CL50) y la
concentracion efectiva de malformaciones (CE50) a intervalos de confianza de 95%

(p<0.05).

2.3.1.2. Evaluacién de estrés oxidativo por exposicion a BPA sobre larvas de Danio

rerio

Se formaron nueve grupos de ovocitos de 1 g cada uno considerandose la tasa de
mortalidad de cada grupo, posteriormente ocho de estos grupos se expusieron a
concentraciones ambientalmente relevantes de BPA (220, 380, 540, 700, 860, 1180, 1340
y 1500 ngL!) y un grupo testigo. Los sistemas se mantuvieron a temperatura constante de
289C+1°C hasta llegar a las 72 y 96 hpf, tomandose la mitad de organismos ya
eclosionados para cada tiempo, se realizé un homogenizado de las larvas en solucién

buffer de fosfatos (PBS pH 7,4). A los homogenizados se les determind HPC (Levine et al.,
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1994), PCC (Parvez and Raisuddin, 2005; Burcham, 2007), LPX (Jiang, Hunt and Wolff,
1992); asi como la actividad de las enzimas SOD (Misra and Fridovich, 1972), CAT (Radi et
al., 1991) y GPX (Tibor, 1998). El estudio se realizé por triplicado.

2.3.2. En adultos de Danio rerio

Los sistemas para la exposicion a BPA fueron disefiados tomando en cuenta lo establecido
por Orozco-Hernandez et al., 2021. Los organismos fueron colocados en peceras de vidrio
de 18 L con aireacidon continua, periodos de luz/oscuridad natural de 12 horas y
alimentacion diaria. Posteriormente, treinta organismos fueron expuestos a tres
concentraciones ambientales de BPA C1=220 C2=1180 y C3=1500 ngL? durante 96 horas,
siguiendo las indicaciones de la norma OCDE (No. 203). Se realizaron cambios de agua

cada 24 horas restableciendo las concentraciones de BPA.

Después de las 96 horas de exposicion se procedio a colocar a los organismos en peceras
individuales para realizar las pruebas de comportamiento. Posteriormente, fueron
sacrificados y diseccionados siguiendo lo estipulado por AVMA Guidelines on Euthanasia

2020 edition para la obtencién de los cerebros.

Se colocaron pulls de treinta cerebros por cada concentracion ademas de un grupo control
en tubos eppendorf que contenian 1.5 mL de buffer de fosfatos (PBS pH=7.4). Se
almacenaron los tubos en refrigeracion a -802C para su posterior utilizacion y con ello

determinar estrés oxidativo y acetilcolinesterasa. El estudio se realizé por triplicado.
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2.3.2.1. Prueba de comportamiento Novel Tank en adultos de Danio rerio

La prueba Novel Tank Diving Test (NTDT) es una de las mds recomendadas para
determinar el comportamiento exploratorio y de ansiedad en el organismo Danio rerio
(Bencan et al., 2009). Dicha prueba resulta favorable debido al andlisis por medio de un
software el cual permite la cuantificacidn de ciertos comportamientos, que de otro modo
serian altamente subjetivos (Bencan et al., 2009; Egan et al., 2009). La prueba consistié en
colocar al pez de forma individual y aleatoria en una pecera de 10 litros en un ambiente
aclimatado a temperatura de 28 + 1 C. Durante 6 minutos se grabaron los movimientos
con una camara GigE montada frente al tanque experimental. Los videos fueron
analizados por el programa ToxTrac, el cual nos permitié dividir la pantalla en dos zonas
(top y bottom) y determinando asi la distancia total recorrida (cm), el tiempo de
permanencia en top y bottom (s), latencia (s), frecuencia de transiciones entre zonas y el

tiempo de freezing (s) (Cachat et al., 2010).

2.3.2.2. Pruebas de estrés oxidativo en adultos de Danio rerio

Para la determinacién de estrés oxidativo se homogenizaron los cerebros previamente
extraidos con un rotor-stator homogenizer (Ultra-turrax, IKA, Germany). El homogenizado
se dividid en dos tubos. El tubo 1 contenia 300 pL de homogenizado y 300 plL de acido
tricloroacetico al 20%. Se centrifugd a 11495 rpm/15min con este tubo se evalué el
contenido de LPX, HPC y PCC. Por otro lado, el tubo 2 contenia 700 uL de homogenizado y
fue centrifugado a 12500 rpm/15 min. Se evalud el contenido de SOD, CAT, GPX y

proteinas totales. En la tabla 3 se ilustra el procedimiento para ambos tubos.
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Tabla 3. Pruebas de estrés oxidativo en cerebros de Danio rerio

Tube Biomarker Tube content Qantification
1 LPX 50 pL supernatant, 450 pL Tris-HCl 150 mM, 1 mL TCA-TCB nM of reactive carbonyls
535 nm
HPC 50 pL supernatant, 900 pL reaction mix nM of malondialdehyde
560 nm
PCC 150 pL precipitate, 150 uL DNPH/HCI 10 Mm, 500 uL ATC 20%, nM of cumene
etanol:acetate de etilo 1:1 366 nm
2 SOD 1 mL guanidine 6M, 50 uL supernatant, 260 pL carbonate U SoD
buffer, 200 pL adrenaline 30 Mm 480 nm
CAT 30 pL supernatant, 420 pul isolation buffer, 300 uL H202 20 mM of H202
Mm 240 nm
GPX 100 pL supernatant, 290 pL reaction buffer, 100 pL H202 U/L of GPx
20Mm 340 nm
Total 12 pL reductase glutation, 13 ulL supernatant, 75 ulL distillated mg protein
proteins water, 1.25 mL Bradford reactive 595 nm

2.3.2.3. Determinacion de acetilcolinesterasa

Method

(Buege and Aust,
1979)

(Jiang et al., 1992)

(Levine et al., 1994)
(Misra and
Fridovich, 1972)
(Radi et al., 1991)
(Gunzler and Flohe-
Clairborne, 1985)

(Bradford, 1976)

Para la determinacidon de acetilcolinesterasa se siguid la metodologia propuesta por

Ellman et al., (1961). Se tomd el pull de treinta cerebros por concentracidon extraidos

previamente y se homogenizaron. Posteriormente se centrifugaron a 42C durante 15 min

a 10000 x g. En un tubo eppendorf se colocaron 0.4 mL del sobrenadante, 2.6 mL de

buffer de fosfatos (pH=8.0-0.1 M) y 0.1 mL de 5,5 —dithiobis-2-nitrobenzoate (DTNB).

Después se afiadid acetilcolina yodada (ACTh) como sustrato y se realizaron las

mediciones en un espectrofotometro a 412 nm por cada minuto de la reaccién. Con los

datos obtenidos se calculd el contenido de acetilcolinesterasa.
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2.4. Analisis estadistico

Los datos de alteracion al desarrollo embrionario y efectos teratogénicos se examinaron
mediante la prueba de Fisher a una significancia de p<0.05, utilizando el software
Sigmaplot 12.3. Los datos de estrés oxidativo se procesaron mediante un analisis de
varianza bidireccional (ANOVA), considerando al tiempo y concentracién como factores A
y B respectivamente. Mediante la prueba de comparaciones multiples de Tukey-Kramer se

observaron las diferencias entre las medias a un limite de confianza de 95 %.

Los datos de comportamiento se analizaron por una prueba ANOVA de una via seguida de
prueba post hoc Student-Newman-Keuls, verificando la normalidad con la prueba de

Shapiro-Wilk. Los datos fueron procesados en el programa sigmaplot 12.3.

Los datos de los biomarcadores de estrés oxidativo y acetilcolinesterasa se examinaron
mediante un andlisis de varianza de una via (ANOVA) no paramétrico Kruskal-Wallis

seguido de una prueba post hoc Student-Newman-Keuls.

3. RESULTADOS

3.1. Cuantificacion de BPA en aguay tejido

Tabla 4. Concentraciones de BPA en agua después de la exposicion a 96 h y las

concentraciones de BPA y factor de bioconcentracion (BCF) en cerebros de Danio rerio a

las 96 h mediante un analisis LC-MS/MS.

Concentraciones de Cuantificacion en agua Concentraciones en
exposicion (ng/L) posterior a la exposicion cerebros de Danio rerio
(ng/L) (ng/Kg)
96 h (n=3) 96 h (n=3) BCF
Control ND ND -
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Cl 219.032+ 0.124 1879.462+64.432 8.580
C2 1179.323+4.643 7261.72+43.432 6.157
C3 1498.534+34.644 7671.332+23.544 5.119
3.2. Embriotoxicidad y teratogenicidad de embriones de Danio rerio a

concentraciones ambientalmente relevantes de BPA a las 96 hpf.

La tabla 5 nos muestra el porcentaje de organismos muertos y malformados de las

diferentes concentraciones al finalizar la exposicién a BPA, podemos observar un

incremento de la mortalidad y presencia de malformaciones en funcién de la

concentracion.

Tabla 5. Porcentaje de mortalidad y malformaciones en embriones de Danio rerio

expuestos a BPA a concentraciones ambientalmente relevantes.

BPA
concentration Number of Malformations
(ngL™) embryos exposed Normal Dead (%) | Malformation (%)
0 72 72 0 0 0

220 72 69 4.17 2 2.78
380 72 62 13.89 7 9.72
540 72 58 19.44 14 19.44
700 72 50 30.56 25 34.72
860 72 45 37.50 34 47.22
1180 72 40 44 .44 37 51.39
1340 72 34 52.78 51 70.83
1500 72 29 59.72 56 77.78

Estos datos nos permitieron nos permitieron determinar la dosis letal 50 en embriones a

una concentracion de 1224.60 ng/L con intervalos de confianza de 95% (1084.56-

1462.32), ademas de la concentracion efectiva 50 de malformaciones de 987.77 ng/L con

intervalos de confianza de 95% (903.76-1090.37) (Hamilton, Russo and Thurston, 1977).
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Una vez obtenidas se dividié la Clsp entre la CEso para obtener el valor del indice
teratogénico (IT) el cual fue de 1.250 demostrando que se trata de un compuesto

teratogénico al superar el valor de 1 (Weigt et al., 2011).

La figura 3 representa el porcentaje de embriones normales, muertos y teratogénicos de

Danio rerio al finalizar la exposicion a BPA.

1500
1340
1180
860
700
540
380
220

Concentraciones BPA ng/L

o
P
<)
)
(e
w
S
N
(e

50
% Embriones

(o))
[«
-
(=)
0]
(e
O
(=]

1

(=

0

m Normal m Muertos m Teratogenicos

Fig 3. Porcentaje de embriones de Danio rerio normales, muertos y teratogénicos

expuestos a BPA a concentraciones ambientalmente relevantes.

El porcentaje de embriones normales disminuye a media que la concentracion aumenta,
el valor maximo de embriones normales se observa a la concentracidon de 220 nglL* con un
94.44% vy el valor mas bajo fue a la concentracion de 1500 ngL? con un 1.38%. La tasa de
mortalidad aumenta de un 2.77% para la concentracion mas baja hasta un 20.83% para la
concentracion mas alta. Finalmente, el porcentaje de embriones teratogénicos aumentan
en funcion de la concentracién con un minimo de 2.77% para la concentraciéon mas baja y

un valor maximo para la concentracién mas alta de 51.38%.
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3.3. Principales malformaciones en embriones de Danio rerio expuestos a

concentraciones ambientalmente relevantes de BPA.

En la figura 4 podemos observar las diversas malformaciones que se lograron identificar
durante la exposicidon de los embriones de Danio rerio a BPA, observandose un aumento

en funcion de las concentraciones.
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Fig 4. Malformaciones presentes en embriones de Danio rerio expuestos a BPA a
concentraciones ambientalmente relevantes. Los asteriscos representan diferencias

significativas respecto al grupo control (p<0.05).

Las principales malformaciones que se identificaron fueron: retraso en el desarrollo,
hipopigmentacién, edema pericardico, deformacién de saco vitelino, deformacion de cola,

escoliosis, malformaciéon craneofacial.
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En la figura 5 observamos la disminucion de las puntuaciones asignadas por (Hermsen et
al., 2011) al observar malformaciones durante los diferentes tiempos de exposicion a 12,
24, 48,72 y 96 h. A las 12 horas se puntuaron el desarrollo de ojos y cola. En el tiempo de
24 h se puntuaron el desarrollo de ojos y cola, la formacidn de somitas, movimiento y
latido de corazon. Al tiempo de 48 h se sumé un punto al desarrollo de cola, pigmentacién
de ojos, pigmentacion de cabeza y cuerpo, pigmentacién de cola y circulacién sanguinea.
En el tiempo de 72 h se sumaron los puntos de formacién de aleta pectoral, protuberancia
bucal y eclosién. Finalmente, a las 96 h solo se suma un punto mas a la eclosion. Siendo 16

la puntuacion maxima para el desarrollo normal de un embrién.
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Fig 5. Puntuaciones de morfologia general de embriones de Danio rerio expuestos a BPA a

concentraciones ambientalmente relevantes.

La figura 6 representa las malformaciones mds representativas por concentracién y a los

diferentes tiempos de exposicidn. Observamos un desarrollo normal del grupo control en
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todos los tiempos de exposicion. A las 12 h las malformaciones presentes estdn
relacionadas con el desarrollo ocular y de la cola y en algunos casos podemos determinar
un retraso en el desarrollo al no presentar estas caracteristicas. A las 24 horas se
observaron la pigmentacién, latido de corazén y movimiento. A las 48 h circulacién
sanguinea, pigmentacién de cabeza y cola. A las 72 h eclosién, formacién de aleta pectoral
y protuberancia bucal y al tiempo de 96 h se verifica que los embriones no hayan tenido

un retraso en la eclosion.

Podemos observar que a medida que aumenta la concentracion las malformaciones son
mas severas para los organismos, a concentraciones bajas se presentan; retrasos en el
desarrollo, malformaciones de saco vitelino y cuerpo, mientras que a concentraciones
mayores se pueden observar; malformaciones de cola, crdneo, edemas pericardicos y de
saco vitelino e incluso no llegan a desarrollarse extremidades como la cola, aletas o

cabeza.

ng/L 12 hpf 24 hpf 48 hpf 72 hpf 96 hpf

Control

220

on
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1500

a: retraso en el desarrollo, b: retraso en la eclosidn, c: eclosién incompleta, d:
deformacién de saco vitelino, e: malformacion de cuerpo, f: malformacién craneofacial,
g: deformacion de cola, h: hipopigmentacion, i: escoliosis, j: edema pericardico, k:
malformacion de corda, I: sin formacion de cola.

Fig 6. Principales malformaciones presentes en embriones de Danio rerio expuestos a BPA
a concentraciones ambientalmente relevantes.

3.4. Evaluacion de estrés oxidativo en embriones de Danio rerio a concentraciones

ambientalmente relevantes de BPA a las 72 y 96 h.

La figura 7 nos muestra los biomarcadores utilizados para determinar estrés oxidativo:
SOD, CAT, GPX, LPX, HPC y PCC en larvas de Danio rerio a las 72 y 96 horas de exposicion a

concentraciones ambientalmente relevantes de BPA.

Para la actividad enzimdtica de SOD se observa diferencia significativa en todas las
concentraciones respecto al grupo testigo (p<0.05), también se observa la mayor actividad
a la concentracion de 860 nglL! y una posterior disminucidon al aumentar las
concentraciones. Al comparar los dos tiempos, en cada concentracion se observa que la

actividad de SOD disminuye a las 96 horas de exposicién.

En el caso de la actividad de CAT observamos que la actividad aumenta en funcién a las
concentraciones teniendo diferencia significativa respecto al testigo (p<0.05), con una
mayor actividad en la concentracién de 1500 ngLl. Se observa que la actividad de CAT

aumenta a las 96 horas en todas las concentraciones.
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La actividad de GPX se ve disminuida conforme aumentan las concentraciones y teniendo
diferencia significativa respecto al grupo testigo (p<0.05). Se observa una disminucion de

la actividad a las 96 horas.

Para LPX se observa el contenido de malondialdehido (MDA) que representa el grado de
lipoperoxidacion, donde se observd un incremento significativo para todas las

concentraciones respecto al testigo (p<0.05). Se observa un aumento a las 96 horas.

Para HPC se observa un incremento significativo en todas las concentraciones respecto al
grupo testigo (p<0.05), teniendo la mayor presencia a la concentracién de 1500 ngL™. Se

observan incrementos al tiempo de las 96 horas.

En el caso de PCC se tiene un aumento significativo en todas las concentraciones respecto
al grupo testigo (p<0.05), observdndose la mayor presencia en la concentracién de 1500

ng/L. Se observa un incremento al tiempo de 96 horas en todas las concentraciones.
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Fig 7. Biomarcadores de estrés oxidativo en larvas de Danio rerio expuestas

concentraciones ambientalmente relevantes.
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3.5. Pruebas de comportamiento en adultos de Danio rerio
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Fig 8. Parametros de comportamiento (A=Distancia recorrida, B=Distancia en top/bottom,
C=Tiempo en top/bottom, D=Latencia, E=Frecuencia de transiciones, F=Freezing) en Danio
rerio adultos a las 96 h de exposicién a concentraciones ambientales de BPA (C1=220,
C2=1180, C3=1500 ngL-1) al tiempo de 96 h. Valores expresados como media +SEM, n=30
por grupo. Los asteriscos representan las diferencias significativas respecto al grupo

control (p<0.05), mediante una comparaciéon multiple post hoc Student-Newman-Keuls.
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En la figura 8 observamos cambios en el comportamiento de nado en Danio rerio al ser
expuestos a concentraciones ambientalmente relevantes de BPA. Donde observamos
disminuciones significativas en la distancia total recorrida (TD), La frecuencia de
transiciones de top>bottom (Ttb) y bottom>top (Tbt) Tbt respecto al grupo control. Por
otro lado, se observaron aumentos significativos en la distancia recorrida en top (Dtop),
bottom (Dbott), en el tiempo de duracién en top (Ttop), bottom (Tbott), latencia (Lty) y

freezing (Fz) respecto al grupo control.

3.6. Biomarcadores de estrés oxidativo en cerebros de Danio rerio
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Fig 9. Biomarcadores de estrés oxidativo en cerebros de Danio rerio adultos expuestos a
concentraciones ambientales de BPA (C1=220, C2=1180, C3=1500 ngL?) al tiempo de 96 h.
Valores expresados como mediana trango, n=30 por grupo. Los asteriscos representan las
diferencias significativas respecto al grupo control (p<0.05), mediante una comparacion

multiple post hoc Student-Newman-Keuls.

En la figura 9 podemos observar los biomarcadores empleados para la determinacion de
estrés oxidativo en cerebros de Danio rerio adultos, teniendo diferencias significativas en
las tres concentraciones respecto al grupo control. En el caso de SOD observamos
aumentos signicativos respecto al grupo control en las tres concentraciones, siendo C2 la
mayor presencia de SOD mientras que C1 fue la de menor expresidn de este biomarcador.
En el caso de CAT se tienen aumentos significativos en las tres concentraciones teniendo
una mayor expresion en la concentracién mas alta C3 y la expresion mas baja en C1. Para
GPX también se observan aumentos significativos respecto al grupo control, teniendo
mayor diferencia en C2. En LPX observamos diferencias significativas en las tres
concentraciones teniendo mayor presencia de lipoperoxidos en C2. En PCC observamos
aumentos significativos respecto al grupo control en las tres concentraciones, siendo C3
donde tenemos mayor presencia de proteinas carboniladas. En el caso de HPC no se
observd diferencia significativa en C1, sin embargo, en C2 y C3 si hubo aumentos

significativos respecto al control (p<0.05).
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3.7. Determinacion de acetilcolinesterasa (AChE) en cerebros de Danio rerio
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Fig 10. Determinacion de acetilcolinesterasa (AChe) en cerebros de Danio rerio adultos
expuestos a concentraciones ambientales de BPA (C1=220, C2=1180, C3=1500 nglL?) al
tiempo de 96 h. Valores expresados como mediana trango, n=30 por grupo. Los asteriscos
representan las diferencias significativas respecto al grupo control (p<0.05), mediante una

comparacion multiple post hoc Student-Newman-Keuls.

En la figura 10 observamos la determinacion de AChe en cerebros de Danio rerio adultos
después de ser expuestos a tres concentraciones de BPA, podemos observar una

disminucion significativa en C2 y C3 en la presencia de AChe respecto al grupo control (H
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(3) = 20.748; n = 30; p < 0.001). Estos resultados sugieren que el BPA puede causar

inhibicidn de la actividad de AChE y conducir a una neurotoxicidad.

4. DISCUSION DE RESULTADOS
4.1. Embriones de Danio rerio

Como se ha observado en los resultados de este experimento, el BPA ha tenido efectos
sobre el desarrollo embrionario de Danio rerio generando malformaciones. Ademas, de
inducir estrés oxidativo a las 72 y 96 h de exposicion. La tabla 4 nos permite observar la
mortalidad que generd el BPA a concentraciones que se han encontrado en medios
acuaticos, calculando; la CL50 a concentracion de 1224.60 ngL™, la CE50 a 987.77 ngL™y
con ello el IT el cual fue de 1.250. Por lo tanto, el BPA se puede considerar un compuesto
con potencial teratégeno (Hamilton, Russo and Thurston, 1977). En el estudio de
(Wolkowicz, Herkovits and Pérez Coll, 2014) el indice teratogénico en Rhinella arenarum
fue de 4.7 en etapas tempranas de desarrollo del embrién. Por otro lado, (Moreman et al.,
2017) reportan un indice teratogénico en Danio rerio de 2.1, empleando concentraciones
de mgL™. Si bien, predominaron las malformaciones otro punto a tomar en cuenta es la
letalidad que origind este compuesto a concentraciones de ng/L. Lo cual, podria estar
relacionado a un mecanismo de estrés oxidativo (EO) y a la fuerte afinidad del BPA a los
receptores celulares estrogénicos como la GPR30; los cuales alteran la metilacidn y la
expresion de los genes que se encuentra relacionados a la carcinogénesis y la

mutagénesis, como lo describe (Seachrist et al., 2016).
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La incidencia de malformaciones estd en funcion del tiempo, es decir, a menor
concentracion se encontraron menor nimero de malformaciones; mientras que a mayor
concentracion se pudieron observar mayor numero de malformaciones. Lo cual queda
ilustrado en la figura 4, donde ademds se observa que las malformaciones que
predominan son el retraso en el desarrollo, hipopigmentacion y edema pericardico en
todas las concentraciones.(Sahoo et al., 2020) mencionan que el BPA a concentraciones
bajas (ng/L) tiene la capacidad de alterar las respuestas celulares en diferentes tejidos de
los organismos y con ello generar especies reactivas de oxigeno (ROS), las cuales terminan
desencadenando estrés oxidativo. Por otro lado (Wu et al., 2011; Ferguson et al., 2016;
Kim and Hong, 2017) relacionaron una disminucién en la actividad de las enzimas
antioxidantes con la exposicién a BPA. Ademas, indicaron que el BPA originaba dafio a

macromoléculas, como los lipidos y el DNA.

Uno de los mecanismos por los cual se genera una alteracién en el desarrollo de los
embriones puede explicarse por el dafio oxidativo generado al DNA, el cual se encuentra
involucrado en la sintesis de proteinas y la organogénesis en etapas tempranas del
desarrollo (Zhang et al., 2020). Las especies reactivas del tipo anién superéxido (02*) y
radicales hidroxilos (*OH) tienen afinidad a sitios moleculares con alta densidad
electrénica y pueden abstraer protones de estructuras moleculares definidas,
desencadenando reacciones de propagaciéon y generando ROS secundarias (Valavanidis et

al., 2006; Zaremba and Olinski, 2010).

Es importante conocer como se generan ROS por la presencia de BPA. Es posible que el

BPA mediante la unién a receptores celulares origine una respuesta celular bloqueando
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las lineas de sefalizacién (Zhang and Liu, 2018; Wang, Zhao and Ji, 2019). En concordancia
con lo anterior, (Vauti et al., 2020) menciona que durante las etapas tempranas de
desarrollo embrionario la sefalizacién de genes es crucial para la proliferacion celular.
Ademas de que esta sefializacion puede verse afectada por la presencia de xenobidticos
gue generan radicales libres del tipo O>* y OH* en respuesta (EI-Demerdash et al., 2018).
Otro proceso de generacién de ROS es través de los procesos de eliminacién del BPA, el
cual se biotransforma en BPA-glucoronido por accién del citocromo P450. Es sabido que
en los procesos de biotransformacién se generan especies radicalarias por accidon de las
monooxigenasas e incluso durante la fosoforilacién oxidativa durante la respiracién
normal de la célula (Matthews, Twomey and Zacharewski, 2001; Vélkel et al., 2002; Geens

etal., 2012; Mileva et al., 2014).

La figura 7 nos muestra los biomarcadores de estrés oxidativo. Observandose una
disminucion en enzimas antioxidantes SOD y CAT y un aumento en GPX, LPX, HPC y PCC,
traducido como dafio oxidativo. Autores como (Wang et al., 2013) reportan la generacion
de ROS por exposicion a BPA asi como una disminucién de especies antioxidantes,

afectando la locomocion en larvas de Danio rerio.

El aumento de las enzimas SOD y CAT durante los primeros tiempos de exposicion indica
una respuesta antioxidante del organismo siendo la primera linea de defensa contra
radicales libres (Koktiirk, Alak and Atamanalp, 2020) . El proceso conlleva en una primera
parte a la eliminacién de O,* y H,0, antes de formarse OH*. SOD es la encargada de
eliminar 02* y con ello se da la formacién de H,0 (Bourque et al., 2008). (Bray et al.,

1974) explican el mecanismo en el que SOD se ve inactivada por la presencia de un exceso
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de H;0,, donde sugiere que el perdoxido dafia el residuo de histidina que es fundamental
para la activacidon de SOD por parte de la enzima nativa. (Gauron et al., 2016) mencionan
gue H20; se encuentra presente durante el desarrollo embrionario de Danio rerio y que
CAT y GPX son las principales responsables de controlar la presencia del peréxido, sin
embargo, observamos una disminucién posterior a las 48 h para CAT y un aumento
significativo de hidroperdxidos, dicha disminucién enzimdtica se debe a una sobre

produccidn de especies reactivas .

Por el contrario, observamos un aumento de la enzima GPX. Esta enzima es la encargada
de catalizar al H202. Donde se involucra su forma reducida GSH a su forma oxidada GSSG.
Es sabido que GPX también brinda proteccion a las membranas celulares contra la
lipoperoxidacién (Van der Oost, Beyer and Vermeulen, 2003). En este estudio observamos
un aumento de lipoperoxidacidon en los dos tiempos de exposicién, ademads la Fig 6 nos
permite observar que las concentraciones mas altas de 1180, 1340 y 1500 nglL? fueron en

las que se obtuvo un mayor grado de lipoperoxidacion.

Finalmente observamos un aumento de LPX, HPC y PCC, los cuales tienen afectacion sobre
membranas celulares, sefializacidon de la célula y dafios a cadenas de DNA y proteinas
(Klaunig, Kamendulis and Hocevar, 2010; Gassman et al., 2015). Relaciondandose con el

desarrollo del embrién de Danio rerio, al mostrar diversas malformaciones.

La figura 5 nos muestra las puntuaciones asignadas por (Hermsen et al., 2011) para el
desarrollo embrionario de Danio rerio. Dichas puntuaciones se asignan en funcion de las

caracteristicas de crecimiento normal de un embridon (Kimmel et al.,, 1995). Siendo el
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grupo control el que mayor puntuacion alcanza con 16 y el que menor puntuacion tuvo
fue la concentracién de 1500 nglL?! con 4.2, como se menciond previamente las ROS se
encuentran involucradas en el crecimiento. Por lo tanto, las concentraciones mas altas de
BPA generan un mayor desbalance en la homeostasis interna de las células (Wu et al.,
2011). Autores como (Ge et al., 2021) relacionan al BPA con dafo genético y con ello

apoptosis celular y malformaciones durante el desarrollo embrionario de Xenopus laevis.

La figura 4 detalla los principales tipos de malformaciones encontradas por concentracién

a través del tiempo. El grupo control tuvo un desarrollo normal hasta las 96 h.

En la concentracién de 220 nglL?! se observa: deformacidon de cola, eclosién incompleta y
retraso en el desarrollo. (Buckles et al., 2004; Knippschild et al., 2005) reportan que las
proteinas del tipo Wnt3a y caseina quinasal (CK1) y 2 se encuentran involucradas en el
desarrollo embrionario de Danio rerio. las sefiales Wnt se traducen durante el desarrollo
embrionario de Danio rerio en al menos dos vias; una candnica dependiente de cateninay
una cascada dependiente de catenina. Estudios revelan que las caseinas quinasas
participan durante la via candnica de las Wnt (Sakanaka, Sun and Williams, 2000; Schwarz-
Romond et al., 2002; Knippschild et al., 2005; Zeng et al., 2005), teniendo una expresién
ubicua y de forma temporal (Buckles et al., 2004). Los hallazgos indican que ambas
proteinas participan en el desarrollo ocular, procesos que regulan la formacion del eje
dorso-central y especificamente desarrollo de cola. (Karimaian et al., 2017) mencionan
gue ROS se encuentran involucradas en las vias de sefializaciéon de la Wnt afectando la
funciéon normal de la célula. Esta afectacién se genera a partir de las interacciones de

proteinas carboniladas, las cuales conducen a una reaccidn en cadena en las proteinas. En
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el estudio de (Olsvik et al., 2019) se muestra evidencia de la interaccién que tiene el BPA
sobre diversos genes de Danio rerio, especificamente sobre Wnt, reportando metilaciones
sobre la estructura de estos genes. Por lo anteriormente mencionado podriamos explicar

la presencia de: retraso en el desarrollo, deformaciones de cola y eclosiones incompletas.

En la concentracion de 380 ngL! y 540 nglL! se observaron: edema pericardico,
deformacion de saco vitelino, deformacién de cuerpo y cola. La presencia de edemas
pericardicos puede deberse a la superhidratacién del tejido atribuido a problemas de
regulacién osmética (Hill et al., 2004). Estudios como el de (Dong, Matsumura and
Kullman, 2010) relacionan la expresién de ciclooxigenasas (COX-2) con un desarrollo
normal del corazén como la aparicidn de fenotipos cardiovasculares aberrantes. (Huang et
al., 2012) reportan una sobre expresion de COX-2 por la exposicion a BPA ademas de otros
genes relacionados a la inflamacién que tienen como consecuencia anormalidades en los
ventriculos del corazén de Oryzias melastigma en etapa embrionaria. En adicién también

se relacionan afectaciones al desarrollo de cuerpo por niveles anormales de COX-2.

En las concentraciones subsecuentes (700, 860, 1180, 1340 y 1500 ngL') ademds de las
malformaciones ya antes mencionadas, se observaron: hipopigmentacién, no desarrollo
de cola ni cabeza, hemorragias y deformacidn craneoencefdlica. La melanina es
biosintetizada a través de un proceso denominado melanogénesis, dicho proceso se lleva
a cabo en una serie de reacciones enzimaticas donde la Tyrosina (Tyr) tiene gran
relevancia para la generacion de pigmentos (Gilloro and Olsson, 2011; Chang, 2012).
Estudios como el de (Mu et al., 2018, 2020) sugieren que el BPA es capaz de alterar la

sintesis de melanina durante el desarrollo de Danio rerio mediante la reduccién de la
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expresion de los genes relacionados a la produccidon de este compuesto, lo cual se
encuentra en concordancia con nuestro estudio. En el caso de la supresion de cabeza y
cola. La etapa de organogénesis es crucial para el desarrollo de estas estructuras. El gen
Whnt se relaciona con proliferacion celular para el desarrollo de estructuras (Olsvik et al.,
2019), como se habia revisado la sefializaciéon se ve afectada por la exposicion a BPA. El
desarrollo craneofacial en Danio rerio se encuentra regulado por una serie de genes como
Wnt, Wnt9a, erizo sénico (Shh), ademas de proteinas como SOX y Alx1 y deubiquitinasas
(Mork and Crump, 2015; B Lajis, 2018; LeCorgne et al., 2018), dichas proteinas participan
activamente para el desarrollo craneofacial regulando la migracién y diferenciacién celular
de la cresta neural craneal (CNC) (Yan et al., 2002; Tse, 2017). Estudios revelan que
hormonas de estrégenos afectan el desarrollo del cartilago del embridn mostrando una
estructura osea craneofacial irregular con una degradacion significativa (He et al., 2018),
el BPA como disruptor endocrino podria estar involucrado en los procesos de seializacidn
celular durante los procesos hormonales y con ello generar afecciones craneofaciales,
existe escasa informacidn acerca de mecanismos especificos para la explicacién de estas

afectaciones.

Los efectos mencionados previamente en esta investigacion sobre embriones de Danio
rerio han sido descritos en funcién de las concentraciones. Donde podriamos afirmar que

a concentraciones ambientales el BPA posee un potencial dafiino para los organismos.

4.2. Adultos de Danio rerio
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De acuerdo a los resultados observados podriamos deducir que la exposicion de Danio
rerio a concentraciones ambientales de BPA tuvo un efecto neurotdxico en este
organismo. Se observaron cambios en el comportamiento y presencia de radicales libres

en cerebro, ademas de una disminucion de acetilcolinesterasa en el mismo.

En la figura 8 se midieron los parametros de comportamiento observando principalmente
una disminucion del movimiento (A, F) donde el organismo permanecié un mayor tiempo
en el fondo del tanque (B). La disminucién de la locomocion fue estudiada en larvas de
Danio rerio (Gu et al., 2019) y en adultos (Kim et al., 2020) por la exposicion a BPA y se
debid principalmente a una afectacion del SNC. Se sabe que el SNC estd compuesto
principalmente por fosfolipidos los cuales actian como segundos mensajeros en los
canales de neurotransmisién. Dichos fosfolipidos son vulnerables a la oxidacion por la
presencia de especies radicalarias como anién superodxido (O-2) (Paredes et al., 2002).
También (Sahoo et al., 2020) informaron que la exposicién a una concentracién de 17,52
UM de BPA indujo una alteracidn en la escototaxis y en el comportamiento exploratorio.
Ademas, hubo un aumento en; tiempo pasado en la zona superior, frecuencia de
transiciones en la zona superior y disminucion en la latencia para entrar a la zona superior.
Mientras que en nuestro estudio observamos en la figura 8 (E) que el nimero de
transiciones disminuyd, asi como la latencia a medida que aumentamos la concentracion
de BPA. En lo reportado por Sahoo et al., 2020 para validar la respuesta neuroconductual
alterada por BPA, reportaron resultados de estrés oxidativo en cerebro de pez cebra.
Hallaron que la generaciéon de radicales libres durante la exposicion a BPA esta

directamente asociada con la disminucién de la actividad de glutation reductasa (GR) que
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conduce a un bajo nivel de glutatidon (GSH) siendo la forma reducida de GPX, en cerebro
de pez cebra. Dado que se requiere un equilibrio dindmico entre la producciéon de GSH y
su oxidacidn para un entorno celular sostenible, el papel de la glutatién reductasa es vital
para controlar la induccién del estrés oxidativo (Gao et al., 2018). En la figura 9 se observa
un aumento de la presencia de GPX en cerebro en funcidon de la concentraciéon con
aumentos significativos respecto al grupo control. En C3 se aprecia que existe una
disminucion en la presencia de GPX en respuesta a la presencia de especies radicalarias.
Se sugiere que el mecanismo de defensa contra la oxidacién se ha disminuido en
concentraciones mayores. El cerebro al ser un érgano de alto consumo de energia y rico
en lipidos lo hace susceptible a la oxidacion por presencia de radicales libres. Chen et al.,
determinaron que la expresién de genes se encuentra relacionada con problemas de
locomocidn y neurotoxicidad en Danio rerio. Lo que refiere a la sefializacion colinérgica se
puede decir que la presencia de acetilcolinesterasa es fundamental para regular la funcién
cerebral normal del pez cebra (Hanneman 1989; Morley, 2005). Aunado a esto los niveles
de AChE también se vieron afectados por la exposicion a BPA pudiendo generar
afectaciones, ya que la AChE participa activamente en la modulacién de las funciones

motoras y cognitivas (Discroll et al., 2009).

La AChE se encarga de hidrolizar la acetilcolina (ACh) para dar lugar a colina y acetato
(Behra et al., 2002), al existir una disminucién de AChE se esperaria una mayor presencia
de acetilcolina en la hendidura neuronal (Tufi et al., 2016) afectando asi la sinapsis entre
neuronas. En la figura 10 se observa una disminucion significativa de AChE lo que sugiere

una mayor presencia de acetilcolina. Luo et al., 2013 reportan que la actividad de AChE se
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encuentra relacionada con parametros de comportamiento en ratones ante la exposicion
a BPA. Observaron que la exposicién prolongada disminuia la presencia de AChE en el
hipocampo y con ello se veia modificado el comportamiento generando ansiedad. En el
estudio de Chen et al., 2017 también observaron una disminucion de AChE en cerebros de
Danio rerio por la exposicion a BPA, aumentando asi los niveles de acetilcolina generando
una afectacion en la sefalizacién y con ello una contraccion muscular anormal vy
comportamiento de natacion. Concluyeron que este compuesto era capaz de afectar la
presencia de esta enzima mediante mecanismos indirectos. En el estudio de Gou 2019 la
disminucion de AChE fue debido a la presencia de BPA afectando la locomocidn en larvas
de Danio rerio. Nuestros resultados indican que la disminucién de los niveles de AChE
estan teniendo una influencia sobre el comportamiento de Danio rerio al disminuir la

movilidad y generar ansiedad ante la disminucion de transiciones en la prueba novel tank.

5. CONCLUSIONES

El BPA indujo estrés oxidativo con el aumento de LPX, HPC y PCC, ademas de la
disminucion de SOD y GPX. Observamos diversas malformaciones, predominando; retraso
en el desarrollo, hipopigmentacion y edemas de corazén y saco vitelino. Se pudo
determinar el IT considerdndose un compuesto teratogénico. EIl BPA es un compuesto
embriotéxico al aumentar la letalidad en los embriones en funcién de la concentracién.
También, por los resultados obtenidos en este estudio podemos concluir que la exposicidon
de Danio rerio adultos a concentraciones ambientalmente relevantes de BPA generan
neurotoxicidad en este organismo, al verse afectada la locomocidn, presencia de estrés
oxidativo y una disminucidn de acetilcolinesterasa.
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Esta investigacion nos permite alertar sobre los potenciales efectos dafinos que posee el

BPA a concentraciones que se encuentran en el medio ambiente.
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