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RESUMEN

La acumulación de daño oxidativo en los organismos es un proceso natural, pero evidencia

reciente indica que puede ser potenciada por el estrés ambiental. En los ecosistemas acuáticos,

las fuentes de estrés  pueden ser producto de la variabilidad ambiental natural (e.g. cambios de

salinidad),  pero  también  pueden  estar  asociadas  a  la  presencia  de  sustancias  de  origen

antropogénico.  Los  copépodos  dominan  entre  los  metazoarios  marinos  y  cumplen  un  rol

fundamental en las redes tróficas. Sin embargo, existe gran desconocimiento de los procesos que

afectan sus tasas vitales, y en particular respecto de aquellos relacionados a la producción y

acumulación de daño oxidativo. En el presente trabajo se evaluó el efecto de la calidad del agua

sobre el daño oxidativo (carbonilación de proteínas) y tasas vitales en el copépodo Acartia tonsa

mediante aproximaciones  de campo y de laboratorio.  Se realizaron cuatro muestreos  en dos

estuarios con calidad de agua contrastante (Bahía de Montevideo, BM – Laguna de Rocha, LR;

menor vs. mayor calidad de agua respectivamente) en los cuales se colectaron copépodos para

análisis  de  carbonilación  de  proteínas.  En  el  laboratorio,  cultivos  de  edad  sincronizada  se

mantuvieron en agua de cada sitio (BM y LR), y en agua de mar artificial (control); después de

16  días  se  determinaron  los  niveles  de  proteínas  carboniladas,  la  tasa  de  consumo  (TC)  y

producción de huevos (TPH), y el porcentaje de eclosión de huevos (PEH) en hembras adultas

(Experimento 1). Un segundo experimento evaluó el efecto del estrés impuesto por condiciones

de salinidad variable en las mismas respuestas biológicas; una cohorte se sometió a aumentos y

descensos alternados de salinidad de 5 unidades entre 10 y 20 cada 12 horas durante 15 días,

simulando las condiciones experimentadas por las poblaciones naturales en los estuarios.  Un

grupo control se sometió a la misma manipulación, pero manteniendo una salinidad constante de

15.  Los niveles  de carbonilación de  proteínas  fueron similares  en los  animales  silvestres  de

ambos  sitios.  Los  resultados  experimentales  indicaron  mayores  niveles  de  carbonilación  de

proteínas en el tratamiento de baja calidad de agua BM y en el tratamiento de salinidad variable

como se esperaba. Sin embargo, las tasas vitales fueron similares entre tratamientos en ambos

experimentos, o incluso mayores (TPH) en el tratamiento BM. Estos resultados cuestionan el

patrón normalmente esperado de respuestas sincrónicas a diferentes niveles de organización y

enfatizan la importancia de los enfoques integrales en evaluaciones de calidad ambiental.
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ABSTRACT

Oxidative damage occurs as a natural process in organisms, but recently, several studies have

suggested that it may be enhanced by environmental stress.  Coastal waters and estuaries  have

long been regarded as naturally stressful systems for organisms due to their high variability in

physico-chemical characteristics (e.g. salinity). At the same time, they are often exposed to high

degree of  anthropogenic pollution,  which implies  an  external  source of  stress  for  organisms

living there. Copepods dominate and play a key role in marine food webs. However,  little is

known about the processes that affect their vital rates, and in particular about those related to the

production and accumulation of oxidative damage.  Here we assessed water quality effects on

protein carbonylation and vital rates in the copepod Acartia tonsa through field and laboratory

approaches. Wild copepods were repeatedly sampled at two contrasting estuarine ecosystems:

Laguna de Rocha (LR, high water quality) and Montevideo Bay (BM, low water quality), and

analyzed for protein carbonylation. In the lab, age synchronized cultures were kept in water from

each site  (LR and BM),  and in  artificial  seawater  (control  condition);  after  16 days  protein

carbonylation was determined by immunoblotting analysis (Oxyblot) in adult females, and food

ingestion (IR) and egg production rates (EPR), and egg hatching success (EHS) were measured

in separate incubations (experiment 1). A second experiment evaluated the stress imposed by

variable salinity levels on the same biological responses; a cohort  was subjected to alternate

salinity increases and decreases between 10 and 20 in steps of 5 units every 12 hours for 15 days,

simulating  conditions  experienced  by natural  populations  in  estuaries.  A control  group  was

subjected to the same manipulation, but kept at a constant salinity of 15. Protein carbonylation

levels were similar in wild animals from both sites. Experimental results indicated higher protein

carbonylation  in  the  low water  quality  BM treatment  and in  the  variable  salinity  treatment,

according  to  expectations.  However,  vital  rates  were  similar  between  treatments  in  both

experiments, or even higher (EPR) in the low water quality BM treatment. These results question

the  usually  expected  pattern  of  synchronic  responses  at  different  levels  of  organization  and

emphasize the importance of integrative approaches in environmental quality assessment.
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INTRODUCCIÓN

En los ecosistemas acuáticos los organismos están sometidos a múltiples fuentes de estrés. El

concepto de estrés puede variar de acuerdo al contexto. En el presente trabajo se sigue aquél que

propone que el estrés representa una condición en la cual un organismo es forzado fuera de su

estado de equilibrio  (homeostasis)  por  algún factor  ambiental,  resultando en  mecanismos de

acción  conocidos  o  no,  y  en  la  cual  las  demandas  del  ambiente  superan  su  capacidad  de

regulación (Koolhaas et al., 2011). Las fuentes de estrés pueden ser producto de la variabilidad

ambiental  natural.  En  los  sistemas  acuáticos  esta  variabilidad  puede  estar  representada  por

cambios de temperatura y salinidad, u otras características físico-químicas. Pero las fuentes de

estrés pueden también estar asociadas a la presencia de sustancias de origen antropogénico. Los

ecosistemas costeros son los más impactados por las actividades humanas debido a que más del

50 % de  la  población mundial  habita  en sus  márgenes  (Cohen  et  al.,  1997).  A su vez,  son

extremadamente dinámicos y variables en términos físico-químicos por la influencia de mareas y

descargas de aguas continentales que alteran la composición química y las características físicas

del agua (salinidad, disponibilidad de macro y micro-nutrientes, densidad, propiedades ópticas,

entre otras) (Mann & Lazier 2006). En conjunto, dichos procesos naturales y antrópicos definen

las características físicas, químicas y biológicas de los sistemas costeros, y lo que se entiende

habitualmente como calidad del agua (Wilhm & Dorris, 1968). De dicha definición se desprende

que no existe un conjunto fijo de variables ni valores absolutos de referencia que definan la

calidad del agua de un sistema, sino que ésta se define en función de los requerimientos de los

organismos que en ella viven, así como de sus posibles usos por parte del Hombre. Entre las

variables frecuentemente utilizadas para definir  criterios de calidad de agua se encuentran la

concentración  de  macro-nutrientes  disueltos  y  totales,  salinidad,  clorofila  a,  sólidos  en

suspensión, presencia de contaminantes, entre otros (Johnson et al., 1997; Diersing, 2009).

Estrés oxidativo: causas y consecuencias

Recientemente, se ha incrementado el número de estudios que indican que el estrés ambiental

puede potenciar la producción de especies reactivas del oxigeno (ROS) y nitrógeno (RNS) en los

organismos acuáticos promoviendo estrés oxidativo  (Braconi  et al., 2011;  Abele  et al., 2012).
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Las ROS son especies químicas producidas naturalmente en organismos aeróbicos durante el

metabolismo oxidativo,  especialmente durante la respiración celular  en la  mitocondria.  Estas

especies pueden ser clasificadas en dos grupos, radicales y no radicales. Dentro del primero se

encuentran  radicales  hidroxilos  (·OH),  aniones  superóxidos  (·O2¯),  peroxilos  (ROO·),  entre

otros. Estos son considerados radicales ya que contienen al menos un electrón desaparejado, lo

cual resulta en una alta reactividad debido a su afinidad por donar u obtener otro electrón para

alcanzar  estabilidad.  El  grupo  de  especies  no  radicales  contiene  una  gran  variedad  de

compuestos, alguno de estos altamente reactivos, pero no radicales por definición. Dentro de

estos compuestos se encuentran el peróxido de hidrógeno (H2O2), el ácido hipocloroso (HClO),

el ozono (O3), entre otros, los cuales son producidos en el interior de la célula y pueden alcanzar

altas concentraciones (Kohen & Nyska, 2002).  Las RNS  incluyen a la especie radicalar oxido

nitrico (·NO), la cual es sintetizada de forma endógena por diferentes isoformas de la enzima

oxido  nítrico  sintasa  (NOS),  y  sus  intermediarios  secundarios  como  el  anión  peroxinitrito

(ONOO¯) y el radical dióxido de nitrógeno (·NO2) los cuales son típicamente más reactivos y

tóxicos que el óxido nítrico en sí mismo (Radi 2004; Denicola et al., 2008). En concentraciones

moderadas, tanto las ROS como las RNS son esenciales en el control fisiológico de las funciones

celulares,  ya  que  cumplen  un  rol  importante  como mediadores  de  procesos  de  señalización

celular (Dröge, 2002). Sin embargo cuando la generación de los mismos excede a la capacidad

de los sistemas de defensa antioxidantes de neutralizarlos y eliminarlos, la superproducción de

ROS y RNS conduce al denominado estado de estrés oxidativo (Sies, 2000). El estrés oxidativo

ha sido asociado a un gran número de procesos tóxicos en las células, los cuales incluyen daño

oxidativo a proteínas, lípidos, y ADN (Beckman & Ames, 1998). Un ejemplo de daño oxidativo

en proteínas causado por RNS es la  nitración de tirosinas, la cual consiste en la adición de un

grupo  nitro  (-NO2)  al  residuo  de  tirosina  para  formar  3-nitrotirosina.  Esta  modificación  es

fomentada principalmente por el ONOO¯ el cual es generado a partir de la reacción de ·NO y

·O2¯. El ONOO¯ promovido por ciertas metaloenzimas y CO2 forma ·NO2 y otros compuestos

radicalares los cuales son muy eficientes en nitrar aminoácidos aromáticos (Radi, 2004; Denicola

et  al.,  2008). Por  otra  parte,  uno  de  los  daños  más  frecuentes  en  proteínas  causado

principalmente por ROS es la carbonilación, la cual involucra la adición irreversible de un grupo

carbonilo (-CO) en las cadenas laterales de varios aminoácidos. La carbonilación de proteínas
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puede  ocurrir  mediante  la  oxidación  directa  de  los  aminoácidos  Prolina,  Lisina,  Arginina  y

Treonina por  ROS generando productos  carbonilos  derivados,  tanto aldehídos como cetonas.

Existen otras vías que culminan en la adición de grupos carbonilo a las proteínas como por

ejemplo la reacción de aldehídos producidos durante el proceso de peroxidación lipídica (e.g.

Malondialdehído) con los aminoácidos Cisteína,  Histidina,  y Lisina,  así como la reacción de

azúcares  reductores  o  sus  productos  de  oxidación  con  Lisinas.  Además  la  carbonilación  de

proteínas puede ser mediada por RNS mediante derivados radicalares del ONOO¯ (Stadtman &

Levine,  2003;  Dalle-Donne  et  al.,  2006). La carbonilación de proteínas  puede conducir  a  la

agregación de proteínas, degradación o inactivación (Levine et al., 1990). Con la edad, el daño se

acumula debido a  que los sistemas de protección antioxidantes se vuelven menos eficientes,

razón por la cual se lo asocia con el envejecimiento (Finkel & Holbrook, 2000).

Estrés oxidativo en ecosistemas acuáticos

El surgimiento de la hipótesis que predice un incremento en los niveles de estrés oxidativo

bajo condiciones  ambientales  adversas  ha impulsado el  desarrollo  de numerosos  estudios  en

distintos  escenarios  ambientales,  los  cuales  abarcan  una  gran  diversidad  de  aproximaciones.

Estas incluyen mediciones de actividad y expresión de genes de distintas enzimas antioxidantes,

cuantificación de ROS, y determinaciones de daño oxidativo como la peroxidación lipídica y

carbonilación de proteínas (Abele et al., 2012). La mayor parte de los estudios realizados en este

contexto se centran en evaluar efectos de contaminantes exógenos (e.g., metales) indicando en

general que éstos promueven la formación de ROS induciendo daño oxidativo (Li et al., 2009;

Sevcikova et al., 2011;  Pytharopoulou et al., 2011). En menor proporción existen estudios que

relacionan  estrés  oxidativo  con  otro  tipo  de  variables  ambientales.  A modo  de  ejemplo,  un

aumento  de  la  temperatura  incrementa  la  formación  de  ROS  y  la  actividad  de  enzimas

antioxidantes en bivalvos (Abele et al., 2002); la variabilidad de la salinidad, oxígeno disuelto y

pH incrementan las respuestas antioxidantes en diferentes clases de moluscos (Abele et al., 1998;

Zaccaron  da  Silva  et  al.,  2005).  Las  variables  ambientales  de  naturaleza  biológica  que

contribuyen a definir la calidad del agua también pueden inducir estrés oxidativo. Tal es el caso

de las toxinas liberadas por cianobacterias durante floraciones algales (Microcistina) las cuáles
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alteran  los  sistemas  antioxidantes  e  inducen  estrés  oxidativo  en  varias  especies  de  peces  e

invertebrados (Amado et al., 2010). 

De los antecedentes sobre la ecología del estrés oxidativo se desprende un claro sesgo hacia

aproximaciones  metodológicas  relacionadas  con  estimaciones  de  respuestas  antioxidantes,

probablemente  producto  de  su  menor  complejidad.  En  tanto  estimaciones  directas  de  daño

oxidativo como la carbonilación de proteínas han sido poco utilizadas en estudios ecológicos.

Los  escasos  antecedentes  relacionados  a  carbonilación  de  proteínas  en  contextos

medioambientales se restringen a estudios realizados mayoritariamente en peces y moluscos. Se

ha demostrado que la exposición a metales pesados como el cobre y a la irradiación inducen

carbonilación de proteínas en Mytilus edulis (Kirchin et al., 1992; Walker et al., 2000), mientras

que  algunas  especies  de  peces  (e.g.  Zoarces  viviparus)  desarrollaron  altos  niveles  de

carbonilación de proteínas  en aguas contaminadas (Almoroth  et  al.,  2005).  Sin embargo,  no

existe evidencia de carbonilación de proteínas relacionada a estrés ambiental en copépodos. Los

copépodos  son crustáceos de tamaño pequeño, mayoritariamente de vida libre.  En ambientes

marinos, los copépodos de vida libre son numéricamente dominantes en el plancton y juegan un

papel clave en las redes tróficas (Calbet  et al., 2000). Debido a su importancia, este grupo es

objeto de estudio tradicional en oceanografía biológica y ecología marina (Mauchline, 1998).

Biomarcadores de estrés oxidativo, tales como la peroxidación lipídica y la actividad y expresión

génica  de  enzimas  antioxidantes  han  sido  empleados  en  este  grupo  de  organismos.  Seo  y

colaboradores (2006) registraron un aumento en la expresión de la enzima antioxidante Glutatión

reductasa en  el  copépodo  Tigriopus  japonicus relacionado  a  incrementos  de  salinidad  y

exposición a metales pesados. De la misma manera, la peroxidación de lípidos y las actividades

de enzimas antioxidantes aumentaron durante diferentes dosis de radiación UV y gamma en el

copépodo  Paracyclopina nana conduciendo a un aumento en la mortalidad y alteración de la

fisiología reproductiva (Won et al., 2014; Won & Lee, 2014).

Acartia tonsa como modelo de estudio

Acartia tonsa es una especie de copépodo de vida libre dominante en muchas áreas estuarinas

templadas y subtropicales de todo el mundo. El tamaño promedio de esta especie es ca. 1 mm

(hasta 1.5 mm) en el estadío adulto, siendo las hembras ligeramente más grandes que los machos
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(Fig. 1A). La longevidad de A. tonsa en cultivos de laboratorio alcanza una edad promedio de 40

días, aunque existe evidencia que indica que las hembras pueden superar los 44 días (Rodríguez-

Graña et al., 2010). La reproducción de esta especie ocurre de forma sexuada mediante cópula y

posterior puesta de huevos por parte de las hembras, los cuales son liberados al medio para su

eclosión. Su desarrollo incluye una serie de estadíos larvales (nauplii, I – VI), pasando por cinco

estadíos juveniles mediante procesos de muda (copepodito,  I  – V),  hasta  alcanzar  el  estadío

adulto, generalmente entre 12 y 14 días después de la eclosión (Fig. 1B). Cuando los organismos

alcanzan el estadío adulto, estos no mudan más y en efecto dejan de crecer. Es por esto que las

estimaciones  de  crecimiento  (producción  de  biomasa)  se  realizan  mediante  estimaciones  de

producción de huevos en hembras (Mauchline, 1998). 

Debido a  su alta  importancia  ecológica,  A.  tonsa ha  sido  utilizada  como modelo  en una

amplia  gama  de  estudios  (Mauchline,  1998).  Sin  embargo,  sólo  un  estudio  ha  abordado  el

análisis  del  estrés  oxidativo  en  esta  especie,  el  cual  estuvo  relacionado  al  proceso  de

envejecimiento (Rodríguez-Graña  et al., 2010). Otras respuestas han sido mejor estudiadas en

esta especie.  En condiciones experimentales Calliari  y colaboradores (2008) encontraron una

disminución en las tasas de ingestión y altos niveles de mortalidad en organismos sometidos a

shocks salinos  extremos.  Otros  estudios  realizados  con  esta  especie  han  demostrado  que  la

exposición a metales pesados y las condiciones de hipoxia conducen a efectos subletales (e.g.

disminución de la producción y eclosión de huevos) (Marcus, 2004). Recientemente se reportó la

ocurrencia de altos porcentajes de A. tonsa muertos en los estuarios de la bahía de Chesapeake

(Elliot & Tang, 2011) y Río de la Plata (Martínez  et al., 2013) mediante la aplicación de una

tinción vital (Tinción vital con Rojo Neutro, Dressel  et al, 1972; Elliot & Tang, 2009), la cual

estaría asociada, según los autores, a las condiciones de estrés impuestas por los estuarios. Sin

embargo,  a  pesar  de  la  creciente  evidencia  relacionada  a  respuestas  de  copépodos  al  estrés

ambiental  a  nivel  fisiológico  y  poblacional,  los  procesos  básicos  a  niveles  de  organización

celular y molecular continúan siendo un camino casi inexplorado en este grupo. 
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Figura 1. A) Macho adulto  A. tonsa (izquierda) y hembra adulta  A. tonsa  (derecha). Foto por Danilo Calliari. B)

Ciclo de vida de copépodos: N (I – VI) representa los estadíos larvales nauplii y C (I – V) representa los estadíos

juveniles Copepodtito.

En  el  presente  trabajo  se  evaluó  el  efecto  de  la  calidad  del  agua  en  el  daño  oxidativo

(carbonilación  de  proteínas)  y  tasas  vitales  del  copépodo  calanoide  A.  tonsa  mediante

aproximaciones de campo y experimentales en laboratorio.  Las aproximaciones experimentales

involucraron  el  sometimiento  de  organismos  provenientes  de  cultivos  edad-sincronizados  a

condiciones de estrés durante períodos prolongados de tiempo. Por otro lado, se compararon los

niveles  de  daño  oxidativo  e  incidencia  de  organismos  muertos  en  dos  estuarios  de  la  costa

uruguaya con régimenes de salinidad y temperatura similares pero con condiciones de calidad de

agua contrastante (Bahía de Montevideo – Laguna de Rocha; menor vs. mayor calidad de agua,

respectivamente). Mediante este trabajo se espera generar información relacionada a forzantes

externos causantes de estrés oxidativo, ampliando el conocimiento a organismos clave como lo

son los copépodos en el funcionamiento de los ecosistemas acuáticos y profundizar en el estudio

de su eco-fisiología mediante un enfoque multi-nivel.

10



HIPÓTESIS, PREDICCIONES Y OBJETIVOS.

Hipótesis

Las  condiciones  ambientales  afectan  las  respuestas  biológicas  de  los  copépodos  a  nivel

molecular  y  fisiológico.  A nivel  molecular  afectan  la  acumulación de daño oxidativo  por  la

alteración de los mecanismos antioxidantes o mediante la inducción de mayores niveles de ROS

o RNS, y a nivel fisiológico modulan las tasas de procesos centrales como el consumo y la

fecundidad afectando su supervivencia

Predicciones

Se espera encontrar un mayor nivel de daño oxidativo en organismos sometidos a condiciones

de baja calidad de agua en comparación a aquellos sometidos a condiciones de alta calidad. A su

vez,  los  organismos en  condiciones  de  baja  calidad  de agua presentarán  una  menor  tasa  de

consumo y producción de huevos, y un menor porcentaje de eclosión de huevos. La baja calidad

de agua representará además un factor significativo de mortalidad en copépodos. De esta manera,

las condiciones de baja calidad de agua presentarán una mayor incidencia de copépodos muertos

que las de alta calidad. Por su parte, las variaciones de salinidad implicarán una fuente de estrés

para  los  organismos.  Esto  se  evidenciará  a  través  de  un  mayor  nivel  de  daño  oxidativo,  y

menores tasas de consumo y producción de huevos en condiciones de salinidad variable.

Objetivo general

Determinar el  efecto de la  calidad del  agua sobre el  daño oxidativo y tasas vitales  en el

copépodo Acartia tonsa.

Objetivos específicos

(i) Comparar el  nivel de carbonilación de proteínas (in situ y experimentalmente) y tasas

vitales  (experimentalmente)  de  copépodos  A.  tonsa en  dos  estuarios  con  calidad  de  agua

contrastante (Bahía de Montevideo vs. Laguna de Rocha)
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(ii)  Comparar el porcentaje de copépodos  A. tonsa muertos en dos estuarios de calidad de

agua contrastante (Bahía de Montevideo vs. Laguna de Rocha) mediante la técnica de tinción

vital con Rojo Neutro 

(iii) Evaluar el efecto de la variabilidad de la salinidad en la carbonilación de proteínas y tasas

vitales en A. tonsa bajo condiciones experimentales 
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METODOLOGÍA

El  diseño  metodológico  involucró  una  aproximación  de  campo  y  una  aproximación

experimental en laboratorio. Para la aproximación de campo, se realizaron 4 muestreos en dos

sitios de referencia de alta y baja calidad de agua, donde se colectaron organismos silvestres para

análisis de daño oxidativo e incidencia de organismos muertos. La aproximación experimental

constó de dos experimentos realizados con organismos cultivados en el laboratorio, en los cuales

se evaluó el efecto de dos atributos de la calidad del agua sobre el daño oxidativo y tasas vitales.

El primero de ellos (experimento 1) se realizó de forma simultanea a la aproximación de campo

y consistió en evaluar el  efecto de la composición del agua de alta y baja calidad colectada

durante los muestreos en los sitios de referencia. El segundo (experimento 2) apuntó a evaluar el

efecto de un atributo dinámico de la calidad del agua, como lo es la variabilidad de la salinidad,

el cual es típico de sistemas estuarinos. La Figura 2 resume la estrategia de trabajo.

Sitios de referencia

El trabajo de campo se desarrolló en dos estuarios de la costa uruguaya: Laguna de Rocha

(LR, 34 ° 35 'S - 54 ° 17' W) y Bahía de Montevideo (BM, 34 ° 53 'S - 54 ° 13' W) (Figura 2).

Estos fueron seleccionados con fines comparativos como sitios de referencia de alta (LR) y baja

(BM) calidad del agua debido a su similitud en características hidrográficas y ecológicas clave,

como lo  son los  rangos de  variabilidad  de salinidad y  temperatura,  y  la  composición  de  la

comunidad  zooplanctónica;  en  particular,  el  copépodo  A.  tonsa  suele  ser  un  componente

dominante de la comunidad de copépodos en ambos sitios (Muñiz et al., 2002; Rodríguez-Graña

et al., 2008). Al mismo tiempo, LR y BM se caracterizan por presentar condiciones altamente

contrastantes de calidad de agua.

La Laguna de Rocha es una laguna costera conectada periódicamente con el Océano Atlántico

por un canal que se abre a través de una estrecha barra de arena (Conde et al., 1999). Es un sitio

bien conservado ubicado en una zona rural  dentro de un parque nacional (parte del  Sistema

Nacional  de Áreas  Protegidas,  SNAP) con impacto antropogénico muy limitado (Rodríguez-

Gallego  et al., 2010). Los antecedentes relacionados a impacto antrópico en Laguna de Rocha

son escasos.  La evaluación de pesticidas (ca 30 pesticidas analizados) en agua,  sedimento y
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peces no detectó resultados positivos (Nardo, 2011), mientras que sí fueron detectadas trazas del

herbicida  Glifosato  (Gerardo  Evia,  PROBIDES.,  Com  pers).  La  Bahía  de  Montevideo  se

encuentra en la costa de Montevideo (capital de Uruguay, ca. 1,5 millones de habitantes). Esta

bahía alberga el principal puerto del país y recibe la descarga de tres arroyos urbanos altamente

contaminados (Miguelete, Pantanoso y Seco). En la costa N de BM se encuentra la refinería de

petróleo  de  la  Teja,  la  cual  procesa  y  entrega  combustible  a  todo el  país  (alrededor  de  1,7

millones  de  m3 año-1 ANCAP 2015).  Algunos  estudios  han  caracterizado  esta  zona  como

altamente contaminada por presentar bajos niveles de oxígeno disuelto en agua de fondo y altos

niveles de sólidos en suspensión, hidrocarburos, coliformes fecales y metales pesados como el Cr

y  Pb  (Danulat  et  al., 2002;  Muniz  et  al.,  2002;.  Venturini  et  al.,  2004,  Intendencia  de

Montevideo, 2013).

Estimaciones in situ y colecta de copépodos

Se llevaron a cabo cuatro muestreos (S1 a S4) en cada sitio durante dos períodos: primavera

2013 (noviembre de 2013; S1 y S2) y otoño 2014 (marzo-abril 2014, S3 y S4). Los muestreos

estuvieron separados por una semana de diferencia dentro de cada período, y se centraron en una

única estación de muestreo. Se registraron datos hidrográficos mediante sensores electrónicos de

salinidad,  temperatura  (°C),  concentración  de  oxígeno  disuelto  (mg  L-1) y  turbidez  (NTU)

(Multiparámetro  Horiba  U-50).  La  salinidad  se  midió  de  acuerdo  a  la  Escala  Práctica  de

Salinidad y se reporta sin unidades. Se colectaron muestras de agua subsuperficiales para análisis

de clorofila-a (mg m3), nutrientes (µmol L-1) y materia orgánica particulada (MOP, mg L-1). La

concentración de clorofila-a en agua (indicador de biomasa fitoplanctónica) se analizó mediante

fluorometría antes y después de acidificar (HCl, 1,2 N) en un fluorómetro Turner 111, y la MOP

se  estimó  gravimétricamente  como  la  diferencia  de  peso  después  del  secado  y  combustión

(Parsons et al., 1984). Los análisis de nutrientes incluyeron nitrito (NO2
2-, Strickland & Parsons,

1972), nitrato (NO3
-, Mackereth  et al., 1978), amonio (NH4

+, Koroleff, 1970) y fosfato (PO4
-3,

Murphy & Riley, 1962). Además, se colectó y almacenó agua de cada sitio para incubaciones de

laboratorio (experimento 1). 

Para  las  estimaciones  de  daño  oxidativo,  se  colectó  zooplancton  por  triplicado  mediante

arrastres horizontales subsuperficiales (1-2 m de profundidad) con red de plancton de 100 micras
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de tamaño de poro.  Inmediatamente después de ser colectadas,  las muestras se diluyeron en

contenedores de 20 L aislados térmicamente y se llevaron al laboratorio donde 120 hembras A.

tonsa adultas  fueron  cuidadosamente  separadas  vivas,  almacenadas  en  tubos  Eppendorf  y

congeladas  en  nitrógeno  líquido  para  su  posterior  análisis.  Para  la  tinción  vital,  se  colectó

zooplancton por triplicado mediante arrastres horizontales subsuperficiales lentos (0,5 m s -1) y

cortos  (2 min)  utilizando una red de plancton de 100 micras  de tamaño de poro y copo no

filtrante. El contenido del copo se transfirió inmediatamente a un vaso de bohemia donde se

incubó con Rojo neutro (solución stock 1:1000) durante 15 min a una concentración final de

1:67.000,  temperatura  in  situ y oscuridad.  Posteriormente,  se filtró  el  contenido del  vaso de

bohemia a través de un tamiz de 100 micras, se enjuagó con agua de mar filtrada y se almacenó a

-20 ºC hasta su análisis posterior.
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Figura 2. Estrategia general de trabajo. Variables estimadas para Acartia tonsa: in situ: carbonilación de proteínas e

incidencia de copépodos muertos; en el laboratorio: tasa de producción de huevos (TPH), tasa de consumo (TC),

porcentaje de eclosión de huevos (PEH) y carbonilación de proteínas

Estimaciones de laboratorio

Animales experimentales. Los copépodos para experimentación fueron obtenidos de cultivos

de laboratorio originados a partir  de poblaciones  de la  Laguna de Rocha (Rocha,  Uruguay),

mantenidas durante varias generaciones (> 20 gen.) a una salinidad ca. 15 (agua de mar artificial)

y a 18 ºC. Tales condiciones se ajustan adecuadamente al rango experimentado por A. tonsa en

condiciones  naturales  (Calliari  et  al.,  2006).  Los  cultivos  de  copépodos  fueron  alimentados

rutinariamente  ad libitum  con el  alga  Rhodomonas  sp.  en fase de crecimiento exponencial  y

mantenida en medio B1.

Experimento 1. Se incubaron huevos de  A. tonsa provenientes del cultivo de laboratorio en

tanques  de  20  L con  agua  de  mar  artificial  (salinidad  =  12.5,  ca.  500  huevos  L -1)  y  se

mantuvieron a 18 ºC hasta el estadío copepodito I (correspondiente a 7 días de edad). Una vez en

este estadío, los copépodos fueron filtrados cuidadosamente a través de un tamiz de 75 micras y

trasladados a tanques de 20 L con agua natural de LR (tratamiento de alta calidad de agua), BM

(baja calidad de agua) o agua de mar artificial (control), tres réplicas para cada condición (Fig. 2

y 3). En todos los casos, el agua de mar artificial se preparó mediante la dilución de una mezcla

comercial de sal marina (Sera® - Marin) en agua destilada/declorada. La transferencia de los

copépodos a los tratamientos experimentales se consideró como el inicio del experimento (t0); el

agua utilizada para las incubaciones en t0 correspondió a aquella colectada en LR y BM durante

S3.  Al  día  8,  el  agua  de  incubación  fue  sustituida  por  agua  recién  colectada  del  sitio

correspondiente  durante  S4,  en  la  cual  los  organismos  permanecieron  hasta  el  final  del

experimento (día 16). Al mismo momento, el agua control también fue reemplazada por agua de

mar artificial recién preparada. El agua natural colectada en LR y BM se filtró a través de una

malla de 50 micras y se ajustó a una salinidad de 15. La salinidad del agua colectada en BM

durante S3 fue incrementada de su valor original (7,9) al encontrado en LR (14,8) mediante la

adición de una cantidad apropiada de sal marina. No fue necesario ajustar la salinidad del agua
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recogida durante S4 ya que ambos sitios presentaron valores similares y cercanos de 15 (LR =

15.9, MB = 16,1).

Figura 3. Tanques experimentales durante el experimento 1 

Durante el experimento, los copépodos fueron alimentados con  Rhodomonas  sp. a un nivel

constante  de  500  µgC  L-1.  La  medición  de  concentración  de  alimento  en  los  tanques

experimentales y en la solución algal de adición se llevó a cabo aproximadamente a la misma

hora todos los días. La concentración celular se midió con un analizador de partículas Elzone

5390 II equipado con un tubo de 95 micras de orificio, y el contenido de carbono algal se estimó

a partir del volumen de las células de acuerdo con Mullin y colaboradores (Mullin et al., 1966).

Típicamente, estos análisis implicaron el conteo de entre 1 X104 y 1.4 X106 células/mL. 

Con el fin de mantener las poblaciones experimentales sincronizadas en edad, únicamente los

adultos fueron colectados y regresados a los tanques experimentales durante el reemplazo del

agua en el día 8. La sincronización en edad de los tratamientos experimentales fue necesaria ya

que estudios previos en esta especie indican que el daño oxidativo es afectado por la edad de los

organismos (Rodríguez-Graña  et al., 2010). Al día 12, se estimó la tasa de consumo, tasa de

producción de huevos y porcentaje de eclosión de huevos, y al final del experimento (día 16) 120

hembras  adultas  fueron  colectadas  de  cada  tanque  y  almacenadas  en  tubos  eppendorf  en
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nitrógeno  líquido  para  su  posterior  análisis  de  daño  oxidativo.  Paralelamente,  se  extrajeron

muestras de densidad de cada tanque a lo largo del experimento (día 3, 7, 13 y 16).

Previo al inicio del experimento, se desarrolló un ensayo piloto con agua colectada durante

S1 y S2 bajo un protocolo idéntico al descrito anteriormente, excepto por el uso de agua de mar

natural de la costa de La Paloma (Rocha, Uruguay, 34 ° 39 'S - 54 ° 10' W) como control. Por

razones  desconocidas,  las  poblaciones  en  los  tanques  control  colapsaron  cerca  del  final  del

ensayo, por lo que no fue posible la colecta de organismos para el análisis de daño oxidativo. Sin

embargo, las tasas de producción de huevos y consumo fueron estimadas para cada tratamiento

en el día 12 y los datos se muestran en la sección Resultados.

Experimento 2. Se incubaron huevos de  A. tonsa provenientes del cultivo de laboratorio en

tanques de 20 L con agua de mar artificial (salinidad = 15, ca. 500 huevos L -1) y se mantuvieron

a 18 ºC hasta el estadío copepodito I (correspondiente a 7 días de edad). Una vez en este estadío,

una cohorte fue sometida a incrementos y descensos alternados de salinidad de 5 unidades cada

12 horas respecto al nivel de aclimatación de largo plazo (salinidad= 15, de modo de abarcar el

rango 10 – 20) durante 15 días. Los cambios de salinidad se realizaron moviendo de una vez la

cohorte experimental de un tanque con un nivel de salinidad a otro tanque con una salinidad

diferente mediante un procedimiento análogo al  utilizado por Calliari  & Tiselius (Calliari  &

Tiselius, 2005) (Fig. 4). Una segunda cohorte se sometió al mismo protocolo de movimientos

entre tanques con una salinidad constante de 15 durante todo el experimento. Cada condición

experimental se consideró por triplicado (Fig. 2). El primer cambio de salinidad se consideró

como el inicio del experimento (t0). El agua de mar artificial se preparó mediante la dilución de

una mezcla comercial de sal marina en agua destilada/declorada. Al día 8, se recambió el agua de

todos  los  tanques  experimentales  por  agua  de  mar  artificial  recién  preparada  con  su

correspondiente salinidad, la cual se mantuvo hasta el final del experimento (día 15).

Los copépodos fueron alimentados durante el experimento con  Rhodomonas  sp. a un nivel

constante  de  500  µgC  L-1.  Las  mediciones  de  concentración  de  alimento  en  los  tanques

experimentales y en la solución algal de adición se llevaron a cabo inmediatamente antes del

pasaje de los animales a la condición de salinidad/control en cuestión, utilizando el Elzone 5390

II de igual forma a lo descrito para el experimento 1.
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Con el fin de mantener las poblaciones experimentales sincronizadas en edad, únicamente los

adultos fueron transferidos durante los cambios de salinidad removiendo huevos y nauplios. Al

día 12, se estimó la tasa de consumo y producción de huevos, y al final del experimento (día 15)

120 hembras y 120 machos en estadío adulto fueron colectados de cada tanque y almacenados en

tubos eppendorf en nitrógeno líquido para su posterior análisis de daño oxidativo. A diferencia de

lo realizado en el experimento 1, también fueron colectados  A. tonsa machos para análisis de

daño  oxidativo  y  se  realizaron comparaciones  entre  sexos.  De forma rutinaria  se  extrajeron

muestras de densidad de cada tanque a lo largo del experimento (día 0, 3, 6, 12 y 15).

 Figura 4. Experimento 2. Movimiento de organismos entre tanques experimentales de distinta/igual salinidad

Estimación de variables de respuesta

Incidencia  de  copépodos  muertos  (ICM). Las  muestras  colectadas  en  BM  y  LR  fueron

descongeladas utilizando agua filtrada  in situ  y acidificadas con HCl 1 M para desarrollar el

color de la tinta en el interior de los animales. Después de esto, se observaron bajo microscopio

estereoscópico para determinar el estado de los organismos (vivo / muerto) (Dressel et al., 1972;

Elliott & Tang, 2009).

Daño oxidativo: carbonilación de proteínas. Las muestras se homogeneizaron en un buffer de

lisis Tris-HCl 50 mM (pH = 7.8, DTT 50 mM, 0.5% Triton e inhibidor de proteasas) utilizando
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un sonicador (Omni-OR250-115), se centrifugaron a 14.000 g durante 8 min a 4 ºC y se recuperó

el sobrenadante. La concentración de proteína se calculó por triplicado utilizando el método de

Bradford (Bradford, 1976) con albúmina sérica bovina (BSA) como estándar. La oxidación de

proteínas fue analizada mediante la medición de los niveles de dinitrofenilhidrazona derivados de

la  reacción covalente  entre  los  grupos carbonilos  de las  proteínas  y 2,4-dinitrofenilhidrazina

(DNPH)  utilizando  el  Kit  Oxyblot  S7150  (Millipore®).  Las  muestras  protéicas  fueron

derivatizadas (7,5  µg por muestra) y separadas por electroforesis unidimensional (SDS-PAGE)

en  gel  de  poliacrilamida  11%,  seguido  por  Western  blot  realizado  según  lo  descrito  en  las

especificaciones  del  Kit  (No.  Catalogo  S7150).  El  patrón  de  marcaje  de  los  anticuerpos  se

visualizó mediante quimioluminiscencia usando ECL plus (GE Healthcare) y posterior revelado

por autorradiografía. La intensidad de la señal se cuantificó por densitometría con el software

Image J (Schneider et al., 2012). Para el análisis cuantitativo, sólo fueron consideradas aquellas

bandas  de  proteínas  con  límites  bien  definidos.  Los  resultados  se  muestran  en  términos  de

intensidad, los cuales corresponden a la suma de las intensidades individuales de cada banda para

cada tratamiento/sitio (Fig. 5).

Identificación de proteínas carboniladas: En el marco del proyecto ANII FCE_2011_1_6872

“Implicancias de la senescencia sobre la biología reproductiva y eco-fisiología de copépodos

marinos” se procedió a la identificación de proteínas carboniladas mediante espectrometría de

masas  (MALDI-TOF/MS).  Un  extracto  de  proteínas  de  copépodos  (15  µg)  sin  ningún

tratamiento fue separado por electroforesis (SDS-PAGE) en gel de poliacrilamida 11% y teñido

con azul de coomassie. Aquellas bandas con el mismo peso molecular que las observadas en el

western blot realizado con el Kit oxyblot fueron cortadas manualmente y conservadas a -20 C

para su identificación por  MALDI-TOF/MS en el Instituto Pasteur de Montevideo. 

Tasas vitales: Se estimó la tasa de producción de huevos (TPH, huevos ind-1 d-1), porcentaje

de eclosión de huevos (PEH, %) y tasa de consumo (TC, μgC ind -1 d-1) para cada réplica de los

tanques  experimentales  al  día  12,  mediante  la  incubación  de  5  hembras  en  una  botella  de

borosilicato (312 ml) durante 24 h. Las hembras adultas fueron separadas de forma individual y

transferidas a botellas con el agua correspondiente de cada tratamiento (LR, BM y control en el

experimento  1,  y  agua  artificial  a  salinidad  15  en  el  experimento  2)  y  una  suspensión  de

Rhodomonas  sp. a  una concentración  de 500 μgC L-1.  Tres  botellas  control  (sin  copépodos)
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fueron  preparadas  para  cada  tratamiento.  Todas  las  botellas  fueron  selladas  para  evitar  la

presencia de burbujas, y se mantuvieron a 18 °C bajo un ciclo natural de luz:oscuridad. A las 24

h, los contenidos de las botellas se tamizaron por una malla de 50 micras, se registró el número

hembras supervivientes, y se contaron los huevos bajo microscopio para estimar TPH (expresada

como huevos ind-1 d-1).  Los  huevos se transfirieron a  placas  de múltiples  pocillos  con agua

correspondiente  a  cada  tratamiento  y  se  mantuvieron  a  18  °C.  El  número  de  nauplios

eclosionados se registró después de 48 h,  y el  PEH se calculó como el número de nauplios

ecolosionados dividido por el número total de huevos producidos en cada botella. Para estimar

TC, se contó el número de células al final de las incubaciones en las botellas experimentales y

controles utilizando un Elzone 5390 II y se calculó la tasa de aclarado de acuerdo a Frost (Frost,

1972), la cual corresponde al volúmen de agua filtrada por unidad de tiempo (F; Ind ml -1 d-1). La

TC se calculó multiplicando F por la concentración media de células durante la incubación y se

expresa en unidades de Carbono (μgC ind-1 d-1 ).

Análisis de datos

Se utilizaron modelos lineales generalizados (GLM) con distribución normal para evaluar

diferencias entre los tratamientos experimentales, y entre sitios (para las respuestas estimadas in

situ). En el caso de la variable intensidad de bandas (= carbonilación) en el experimento 2 y la

variable ICM en la aproximación de campo, se analizó además la interacción entre tratamiento y

sexo, y entre sitios y fecha de muestreo, respectivamente, mediante ANOVA de dos vías. La

normalidad  y  homocedasticidad  de  los  residuales  fue  verificada  por  métodos  gráficos.  Se

utilizaron gráficos Cuantil-cuantil (QQ-plots) de los residuales de la regresión para evaluar el

supuesto de distribución normal de los errores, y gráficos de residuales estandarizados vs. valores

ajustados  para  identificar  patrones  inesperados  de  varianza.  Además,  la  normalidad  y

homocedasticidad fue corroborada mediante test de  Shapiro-Wilk y Levene’s respectivamente.

Cuando los supuestos de normalidad y/o homocedasticidad no fueron cumplidos, se realizaron

transformaciones simples (raíz cuadrada, log, o arcsen raíz). En un único caso (PEH) se utilizó el

test  no paramétrico de Kruskal-Wallis  ya  que ninguna transformación resultó  útil.  Todos los

análisis de datos se realizaron con el software R (R Core Team, 2011).
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Figura 5. Método de detección de proteínas carboniladas mediante la utilización del Kit oxyblot (Millipore)
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RESULTADOS

Estimaciones in situ

Las condiciones ambientales de los sitios de referencia se resumen en la Tabla I. Ambos sitios

presentaron  valores  similares  de  salinidad,  temperatura  y  oxigeno  disuelto,  mientras  que  la

turbidez,  MOP  y  clorofila-a  fueron  mayores  en  LR.  La  mayor  diferencia  entre  los  sitios

correspondió a la concentración de nutrientes disueltos la cual en todos los casos fue claramente

mayor en BM. Además, se detectaron colonias de cianobacterias Microcystis sp en muestras de

agua de BM durante S1 y S3. Respecto a la comunidad zooplanctónica, A. tonsa fue la especie

dominante en ambos sitios en todos los muestreos.

Tabla I.  Rango de profundidad (z), salinidad (Sal), temperatura (Temp), turbidez (Turb), oxigeno disuelto (OD),

Clorofila-a (Clo-a), materia orgánica particulada (MOP) y nutrientes disueltos (NO2, NO3, NH4, PO4) en Laguna de

Rocha (LR) y Bahía de Montevideo (BM)

Sitio  z 

(m)

Sal. Temp.

(°C)

Turb.

(NTU)

OD 

(mg L-1)

Clo-a

(mg m3)

MOP

(mg L-1)

NO2
2-

(µmol L-1)

NO3
-

(µmol L-1)

NH4
+

(µmol L-1)

PO4
3-

(µmol L-1)

LR 1.0-1.5 11.2-15.9 19.2-21.5 16.5-128.0 8.0-10.4 2.0-19.2 20.9-35.2 0.12-0.18 0.29-2.04 0.06-2.71 0.28-0.51

BM 1.8-2.2 2.6-16.1 18.7-20.4 0.0-35.3 7.3-9.6 2.5-7.7 2.4-13.6 0.46-1.08 1.77-3.90 6.73-94.40 0.49-1.92

Los valores representan el rango observado en cada sitio durante los cuatro muestreos.

La Figura 6A muestra los Western blots de proteínas carboniladas en organismos in situ, en los

cuales pudieron ser detectadas proteínas dañadas como bandas oscuras bien definidas. Ambos

sitios  presentaron  un patrón  de  bandas  similar  (i.e.  número  y  peso  molecular).  Los  análisis

cuantitativos de la intensidad de bandas muestran una tendencia a mayores valores promedio en

BM respecto a LR en todos los muestreos,  pero no se hallaron diferencias significativas en

ningún caso  (Fig. 6B). La incidencia promedio de copépodos muertos total fue similar en BM

(4.4 %) y LR (3.8 %). Sin embargo, se encontraron diferencias significativas entre sitios en los

cuatro muestreos (e.g. S1: GLM, t= 4.3, gl= 5, p= 0.013); aunque se halló un patrón opuesto en

cada período, el cual se reflejó en una interacción significativa entre sitio y muestreo (ANOVA,

F= 26.1, gl= 3, p= 2.1 X10-6) (Fig. 7).
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Figura 6. A) Western blots de proteínas carboniladas en copépodos de BM y LR para cada muestreo (S1-S4). B)

Análisis cuantitativos: Niveles de intensidad en BM (barras negras) y LR (barras grises). Mayor intensidad indica

mayor nivel  de proteínas  carboniladas.  Los resultados de cuantificación se muestran en gráficos separados por

período debido a que fueron obtenidos de geles diferentes. Lineas de error corresponden a desvíos estándar. 

Figura. 7. Incidencia de copépodos muertos en BM (barras negras) y LR (barras grises) en cada muestreo  (S1-S4).

(*) diferencias significativas (p<0.05). Lineas de error corresponden a desvíos estándar.
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Estimaciones de laboratorio

Experimento 1. Los análisis de daño oxidativo evidenciaron mayores niveles de carbonilación

de proteínas en el tratamiento de baja calidad de agua BM en comparación a LR (GLM; t= -3.4,

gl= 8, p= 0.015) y al control (GLM; t= -2.7, gl= 8, p= 0.035). Los tratamientos presentaron un

patrón de bandas similar, en el cual las proteínas entre 43 y 72 kDa de peso molecular (PM)

fueron las más susceptibles a la  oxidación (Fig.  8).  La TC y PEH no fueron afectadas bajo

condiciones experimentales, presentado valores promedio entre 2.9 y 3.9 μgC ind-1 d-1 y >90 %

respectivamente. En cambio, la TPH fue mayor en el tratamiento BM en comparación a LR y al

control, pero únicamente se observaron diferencias significativas entre BM y el control (GLM; t=

-2.8,  gl=  8,  p=  0.033).  Las  tasas  vitales  estimadas  en  el  experimento  1  y  ensayo  piloto

presentaron patrones idénticos, excepto por las diferencias significativas encontradas en las TC

entre el tratamiento BM y LR en el ensayo piloto (GLM, t= -2.5, gl= 8, p= 0.045) (Fig. 9). La

densidad de organismos presentó una tendencia de disminución a lo largo del experimento, la

cual fue similar en los tratamientos y control (Fig. 10A).

Figura 8. Experimento 1: A) Western blot de proteínas carboniladas de copépodos A. tonsa en cada tratamiento. B)

Análisis cuantitativo: niveles de intensidad en  tratamiento control (barra azul), BM (barra negra) y LR (barra gris).

Mayor intensidad indica mayor nivel de proteínas carboniladas. (*) diferencias significativas (p<0.05). Lineas de

error corresponden a desvíos estándar.
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Figura 9. Tasas de consumo (TC, µgC ind-1 d-1) y producción de huevos (TPH, huevos ind–1 d–1) de A. tonsa medidas

en el Experimento 1 y Ensayo piloto en el tratamiento Control, Laguna de Rocha (LR) y Bahía de Montevideo

(BM). La linea media representa la mediana, la caja representa el rango entre el primer y tercer cuartil, y la linea

punteada el intervalo de confianza 95%. (*) diferencias significativas (p<0.05)

Experimento 2. El  análisis  de proteínas carboniladas mostró mayores  niveles en hembras

sometidas al tratamiento de salinidad variable (Sv) en comparación al control (GLM, t= 9.6, gl=

5, p= 6.5 X10-4), mientras que en los machos no se observaron diferencias. Esta diferencia en el

patrón de respuesta entre hembras y machos se vio reflejada en una interacción significativa

entre los factores tratamiento y sexo (ANOVA, F= 10.50, gl= 1, p= 0.012). El patrón de bandeo

fue  similar  entre  tratamientos  dentro  de  cada  sexo,  pero  distinto  entre  sexos.  Los  machos

presentaron  niveles  significativamente  mayores  de  proteínas  carboniladas  que  las  hembras

(ANOVA,  F= 46.47, gl= 1, p= 1.4 X10-4), así como un mayor número de proteínas carboniladas
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(machos: 6 bandas, rango de PM ca. 40 – 130 kDa; hembras: 2 bandas, rango de PM ca. 50 – 72

kDa) (Fig. 11). Al igual que en el experimento 1, no se observaron diferencias en las tasas vitales

entre el tratamiento de salinidad variable y control (Fig. 12). En la Figura 10B se muestra las

densidades  de  organismos  en  el  tratamiento  de  salinidad  variable  y  control  a  lo  largo  del

experimento

Figura 10. A) Densidad de individuos durante el Experimento 1 en los tanques experimentales: Control (azul), LR

(gris) y BM (negro). B) Densidad de individuos durante el Experimento 2 en los tanques experimentales: Control

(azul) y tratamiento de salinidad variable (anaranjado). Lineas de error corresponden a desvíos estándar.

Figura 11. Experimento 2: A) Western blot de proteínas carboniladas de copépoods A. tonsa hembras y machos en el

control y tratamiento de salinidad variable (Sv). B) Análisis cuantitativo: niveles de intensidad en hembras y machos

del tratamiento control (barra azul) y salinidad variable (barra anaranjada). Mayor intensidad indica mayor nivel de

proteínas carboniladas.  (*) diferencias significativas (p<0.05). Lineas de error corresponden a desvíos estándar.
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Figura 12.  Tasas de consumo  (TC, µgC ind-1 d-1) y producción de huevos (TPH, huevos ind–1 d–1) de  A. tonsa

medidas en el Experimento 2 en el tratamiento Control y de salinidad variable (Sv). La linea media representa la

mediana, la caja representa el rango entre el primer y tercer cuartil, y la linea punteada el intervalo de confianza

95%.

Identificación  de  proteínas  carboniladas.  El  analisis  de  espectrometría  de  masas  (MALDI-

TOF/MS) permitió la identificación de una banda cercana a 43 kDa como Actina. La misma

presentó altos niveles de intensidad (i.e. carbonilación) y fue observada en los western blots tanto

de  organismos  colectados  in  situ  (Fig.  6A)  como  de  los  organismos  provenientes  de  las

incubaciones de laboratorio (Fig. 8A y 11A).
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DISCUSIÓN

El estrés oxidativo se define como una perturbación en el equilibrio entre la producción de

especies  pro-oxidantes  (e.g.  ROS)  y  la  capacidad  de  defensa  antioxidante  en  favor  de  los

primeros, la cual puede conducir a la alteración de macromoléculas (Sies, 2000). Es por esto que

el estrés oxidativo puede ser determinado mediante la estimación de la producción de ROS, de la

capacidad de defensas antioxidantes, o directamente a través de la estimación de algún tipo de

daño oxidativo actual. Las ROS son moléculas altamente reactivas e inestables, por lo que su

detección consiste en medidas de productos finales que se forman cuando estas reaccionan con

sustancias  específicas  (e.g.  2',7'–diclorodihidrofluoresceína-diacetato).  Las  respuestas

antioxidantes son también utilizadas como medidas indirectas de ROS, y han sido ampliamente

utilizadas como indicadores de estrés oxidativo en estudios de impacto ambiental (Amado et al.,

2009). Sin embargo, la producción intracelular de ROS (o los mayores niveles de antioxidantes

en la célula) no necesariamente implica toxicidad celular, ya que lo determinante es el equilibrio

dinámico pro-oxidantes/antioxidantes, el cual podría resultar en un estado de estrés oxidativo y

finalmente en daño intracelular. Por lo tanto, la forma más directa y precisa para evaluar el efecto

de estresores externos es mediante la medida de su consecuencia final, el daño oxidativo. En este

estudio se utilizó un producto oxidado, carbonilos proteicos, para explorar la relación entre el

estrés ambiental y el estrés oxidativo usando copépodos como organismo modelo. Este trabajo

es, a nuestro conocimiento, el primero en evaluar la carbonilación de proteínas en este grupo de

organismos en un contexto de estrés ambiental.

Las  condiciones  de  alta  y  baja  calidad  de  agua  atribuidas  a  LR y  BM,  respectivamente,

basadas  en  estudios  previos  fueron  apoyadas  por  los  datos  fisicoquímicos  y  biológicos

registrados durante la presente investigación. Tanto el nitrógeno inorgánico disuelto (NID) como

el fósforo inorgánico disuelto (FID) fueron mayores en BM; y específicamente la forma reducida

de  NID  (NH4
+)  fue  entre  uno  y  dos  órdenes  de  magnitud  superior  en  BM,  probablemente

reflejando altos niveles de materia orgánica y procesos activos de nitrificación, en consonancia

con el  entorno ambiental  general  de  BM (puerto,  refinería  de  petróleo,  descarga  de arroyos

contaminados). Además, la presencia de la cianobacteria Microcystis sp en BM es un indicador

de degradación ambiental y una probable fuente adicional de estrés para los organismos que allí
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habitan (Amado & Monserrat, 2010; Engström-Öst et al., 2015). Los mayores niveles de MOP y

turbiedad en LR en comparación a BM son el resultado de su escasa profundidad (ca. 1m) la cual

favorece la resuspensión continua de fitoplancton y otras partículas entre la columna de agua y el

sedimento (Calliari et al., 2009). 

Las condiciones contrastantes de calidad de agua en LR y BM no resultaron en diferencias

claras  en los  niveles  de carbonilación  de  proteínas  de  copépodos silvestres.  Se observó una

tendencia sistemática de mayores niveles de oxidación de proteínas en BM respecto a LR, pero

las  diferencias  no  fueron  estadísticamente  significativas.  En  contraste,  bajo  condiciones

experimentales  los  copépodos  incubados  en  agua  colectada  en  BM  presentaron  niveles

significativamente más altos de carbonilación de proteínas que aquellos incubados en agua de

LR y control.  La  aparente  inconsistencia  entre  los  resultados  de  campo y de laboratorio  en

relación a la  carbonilación de proteínas puede ser consecuencia de la alta variabilidad en la

respuesta de los copépodos silvestres. Esto no es sorprendente, considerando que en condiciones

naturales hay muchos factores no controlados que pueden potencialmente contribuir a la varianza

de tales respuestas. Estos factores incluyen la historia reciente de las condiciones experimentadas

por los individuos, así como aquellas a las que fueron expuestas durante su desarrollo ontogénico

(i.e. salinidad, temperatura, sustancias tóxicas naturales y de origen antropogénico). El flujo de

organismos entre los sitios de referencia y los ecosistemas próximos (aguas atlánticas costeras en

el  caso de LR, y el  estuario del  Río de la  Plata  en el  caso de BM) podría  implicar  que la

variabilidad en las respuestas debido a las diferencias en las condiciones experimentadas por los

organismos  en  el  pasado  sea  muy  importante.  Además,  la  edad  es  otra  posible  fuente  de

variabilidad  en  los  niveles  de  oxidación  de  proteínas.  Estudios  previos  en  A.  tonsa han

encontrado un incremento en los niveles de proteínas carboniladas en organismos senescentes

(Rodríguez-Graña et al., 2010;  Rodríguez-Graña, proyecto ANII  FCE_2011_1_6872, 2015). Si

bien  en  el  presente  estudio  sólo  se  seleccionaron  hembras  adultas  para  el  análisis  de

carbonilación  de  proteínas,  en  el  caso  de  organismos  silvestres  su  edad  no  puede  ser

determinada. Tratándose además de organismos de reproducción continua, en la práctica esto

implica  que  las  muestras  analizadas  seguramente  hayan  estado  representadas  por  hembras

adultas de diferentes edades.
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Por otra parte, la incidencia de copépodos muertos fue baja en ambos sitios en comparación

con estudios anteriores en el Río de la Plata (Martínez et al., 2013) y en otros ecosistemas (Tang

et al., 2006). Durante el primer período la ICM fue mayor en LR que en BM, mientras que

durante  el  segundo  ocurrió  lo  contrario.  Los  mayores  porcentajes  de  organismos  muertos

encontrados en BM durante el segundo período (S3 y S4) fueron consistentes con los mayores

niveles de daño oxidativo encontrados bajo condiciones experimentales en el tratamiento BM en

el que se utilizó agua colectada durante S3 y S4.

De acuerdo a lo esperado, los resultados del Experimento 1 evidenciaron mayores niveles de

proteínas  carboniladas  en  el  tratamiento  de  baja  calidad  de  agua  BM  en  comparación  al

tratamiento LR y control. Todas las bandas cuantificadas siguieron este patrón, pero la banda

correspondiente a la actina (banda ca. 43 kDa) presentó la mayor diferencia entre el tratamiento

BM  y  control  (los  datos  de  intensidades  individuales  por  banda  no  se  muestran).  Aunque

generalmente  se  asume que cualquier  proteína  es  un potencial  blanco de  oxidación,  algunas

proteínas pueden ser más susceptibles que otras  (Nystrom, 2005). La actina ha sido señalada

como una proteína altamente susceptible a la oxidación, no sólo por su presencia ubicua en las

células, sino también debido a su gran variedad de funciones (Castro et al., 2012). McDonagh y

colaboradores (2005) encontraron niveles elevados de actina carbonilada en tejidos de mejillones

(Mytilus  edulis)  colectados  en  zonas  contaminadas,  siendo  hasta  el  momento  el  único

antecedente de carbonilación de actina en un contexto medioambiental. El rol clave de la actina

en muchas funciones celulares que va desde la motilidad y mantenimiento de la forma celular, a

la  polaridad  de  la  regulación  de  la  transcripción  (Domínguez  &  Holmes,  2011),  resalta  la

importancia de los resultados encontrados en la presente investigación, debido a las posibles

consecuencias funcionales que el daño a esta proteína pueda generar en los organismos. Se ha

demostrado que altos niveles de carbonilación en la actina pueden estar asociados a diversas

modificaciones oxidativas severas generando drásticas pérdidas en funcionalidad. Un ejemplo es

la oxidación de los residuos de metionina la cual puede conducir a una fuerte inhibición de la

polimerización de la actina o incluso a la degradación completa de los filamentos (Dalle-Donne

et al., 2001).

Las condición de salinidad variable evaluada mediante el Experimento 2 también significó una

fuente de estrés  oxidativo para  A.  tonsa.  Las hembras  sometidas  al  tratamiento de salinidad
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variable  Sv presentaron mayores  niveles  de proteínas  carboniladas  respecto al  control.  Estas

diferencias estuvieron dadas principalmente por una banda protéica ca. 55 kDa. Sin embargo, no

se observaron diferencias significativas entre  tratamientos en machos,  los  cuales  presentaron

niveles  de  proteínas  carboniladas  y  número  de  bandas  significativamente  mayores  que  las

hembras. Este último resultado apoya el patrón observado para esta especie en estudios previos,

en los cuales los machos presentaron mayores niveles de carbonilación de proteínas y nitración

de tirosinas (y mayor número de bandas protéicas modificadas en ambos casos) que las hembras

(Rodríguez-Graña et al., 2010; Rodríguez-Graña, proyecto ANII FCE_2011_1_6872, 2015). Es

posible que los altos niveles de carbonilación de proteínas encontrados en machos tanto en el

tratamiento Sv como en el control en comparación a las hembras, puedan haber enmascarado

potenciales diferencias entre tratamientos. A diferencia de lo encontrado en el experimento 1, no

pudo ser detectada una señal cuantificable de actina carbonilada en hembras del experimento 2.

Sin embargo, en los machos de ambos tratamientos la banda correspondiente a la actina fue la

que presentó mayores niveles de carbonilación. Es necesario aclarar que no es posible realizar

comparaciones entre los resultados de los Western blots de ambos experimentos debido a que

estos fueron realizados a partir de diferentes geles, y la transferencia de proteínas, incubación

con anticuerpos y revelado realizados de forma separada.

Contrario  a  lo  esperado,  las  tasas  vitales  fueron  similares  entre  tratamientos  en  ambos

experimentos, o incluso mayores (TPH) en el tratamiento de baja calidad de agua BM en el

experimento  1.  Las  respuestas  medidas  se  encuentran  entre  las  funciones  biológicas  más

relevantes a nivel del individuo, i.e.,  ingesta de alimentos, crecimiento y fecundidad. Si bien

existen numerosos ejemplos de variables que modulan las tasas biológicas en esta especie (e.g.

temperatura,  concentración  y  calidad  de  alimento,  exposición  a  concentraciones  elevadas  de

contaminantes,  entre  otros),  generalmente  las  condiciones  simuladas  son  extremas  y  las

respuestas evaluadas en el orden de horas. Es posible que la ausencia de diferencias en las tasas

vitales  en  este  trabajo  se  deba  a  que  los  efectos  sobre  las  mismas  no  sean  de  caracter

acumulativo, por lo que la exposición a niveles de estrés moderados por períodos prolongados de

tiempo hagan poco probable su detección. Por el contrario, la carbonilación de proteínas es un

proceso irreversible y acumulativo, lo cual hace más factible la visualización de un efecto en

experimentos de larga duración.
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El desacople entre las respuestas moleculares y fisiológicas y lo discutido anteriormente no

implican  necesariamente  que  el  daño  a  nivel  molecular  no  tenga  consecuencias  sobre  el

rendimiento fisiológico.  A. tonsa es  una especie  bien conocida por su capacidad de soportar

condiciones ambientales adversas y fuertemente variables (Cervetto et al., 1999;. Calliari et al.,

2006). Es posible que los niveles de daño oxidativo inducidos no hayan sido suficientemente

altos para desencadenar efectos medibles sobre las respuestas fisiológicas en esta especie. La

idea implícita en esta suposición, es que puede haber un umbral crítico de daño de proteínas por

encima del cual el desempeño de las tasas biológicas se vea afectado, mientras que por debajo

del mismo las funciones sean resilientes al daño oxidativo. Estas son ideas especulativas que

necesitan ser evaluadas en futuras investigaciones.
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CONCLUSIONES Y PERSPECTIVAS

El presente trabajo permitió poner a punto un método de detección de proteínas carboniladas

en organismos complejos. Mediante el mismo fue posible visualizar bandas correspondientes a

proteínas  modificadas  de  pesos  moleculares  específicos,  e  incluso  identificarlas  mediante

comparaciones con estudios relacionados. La importancia de la actina, y la evidencia de mayores

niveles  de  carbonilación  mediada  por  estresores  externos  incentiva  el  desarrollo  de

investigaciones futuras. Este tipo de resultados, junto a los encontrados por Rodríguez-Graña y

colaboradores  (Rodríguez-Graña,  proyecto ANII  FCE_2011_1_6872,  2015), son los  primeros

reportados en copépodos, grupo ampliamente dominante y de gran importancia funcional en los

ecosistemas acuáticos.  Este trabajo provee además evidencia consistente con la hipótesis que

predice un incremento en los niveles de estrés oxidativo bajo condiciones de estrés ambiental. Si

bien  cada  vez  son  más  los  trabajos  que  ratifican  dicha  hipótesis,  es  necesario  continuar

trabajando y ampliar el espectro de organismos estudiados para hacer de la misma una hipótesis

más  robusta  y  generalizada.  Por  otra  parte,  el  desacople  entre  las  respuestas  moleculares  y

fisiológicas observado en A. tonsa reafirma la condición de esta especie como altamente tolerante

y exitosa. El patrón de respuestas encontrado aquí, representa un desafío para investigaciones

futuras  y  enfatiza  la  importancia  de  aproximaciones  integrales  en  evaluaciones  de  calidad

ambiental.
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