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Resumen

La fenitoina (PHE) es un farmaco antiepiléptico ampliamente utilizado en la practica
clinica desde hace unos 80 afios. Se utiliza principalmente en el tratamiento de las
convulsiones tonico-clonicas y parciales. EI consumo generalizado de este farmaco en
todo el mundo ha hecho que la PHE se introduzca en las masas de agua. Varios estudios
han informado de la presencia de fenitoina (PHE) en efluentes de plantas de tratamiento
de aguas residuales, efluentes hospitalarios, aguas superficiales e incluso agua potable.
Sin embargo, son escasos los estudios publicados sobre los efectos toxicos de la PHE a
concentraciones ambientalmente relevantes en los organismos acuaticos, lo que motivo
el presente estudio en una especie no objetivo como Danio rerio. Se evalud la toxicidad
de PHE de 12 a 96 horas después de la fecundacién en embriones de Danio rerio a
concentraciones ambientalmente relevantes (25 a 1500 ngL™"). Tanto en el grupo de
control como en el sistema de 0.05% de DMSO, no se observaron malformaciones, todos
los embriones se desarrollaron normalmente después de 96 horas. La gravedad vy la
frecuencia de las malformaciones aumentaron con el incremento de la concentracion de
PHE en comparacion con los embriones del grupo de control. Las malformaciones
observadas incluyeron retraso en el desarrollo, hipopigmentacidén, miscelanea (mas de
una malformacién en el mismo embridén), modificacion en la estructura de la corda,
malformacion de la cola y deformacion del saco vitelino. En cuanto a los biomarcadores
de estrés oxidativo en los embriones expuestos, se observé un aumento del grado de
peroxidacion lipidica, de la carbonilacion de las proteinas y del contenido de hidrépicos
(p < 0.05) con respecto al grupo control. Ademas, se observé un aumento significativo (p
< 0.05) de las enzimas antioxidantes (SOD, CAT y GPx) a bajas concentraciones de
exposicién, con una disminucion de la actividad enzimatica a altas concentraciones.
Ademas, se evaluod el efecto de tres concentraciones de PHE, seleccionadas por su

relevancia ambiental (25, 282 y 1500 ngL-"), sobre los parametros de comportamiento,



utilizando la prueba “Novel Tank Test”. También se buscd determinar si estas
concentraciones de PHE pueden perjudicar la actividad de la acetilcolinesterasa (AChE)
y el estado oxidativo en el cerebro de adultos de Danio rerio. Las respuestas
conductuales sugirieron un efecto ansiolitico en los organismos expuestos a PHE,
observado principalmente en los organismos expuestos a 1500 ngL™', con una
disminucion significativa de la movilidad de los peces (p < 0.001) y un aumento
significativo de la actividad en la parte superior del tanque (p < 0.001). Ademas de la
alteracion del comportamiento, los peces expuestos a PHE también mostraron un
aumento significativo de los niveles de peroxidacion lipidica, hidroperéxidos y contenido
de carbonilo proteico en comparacion con el grupo de control (p< 0.001). Ademas, se
observé un aumento significativo (p < 0.001) de los niveles de AChE en el cerebro de los
peces expuestos a 282 y 1500 ngL™". Los resultados obtenidos en el presente estudio
sugieren que la PHE es un teratdégeno potencial y puede causar estrés oxidativo en
embriones de Danio rerio expuestos a concentraciones ambientalmente relevantes. A su
vez, la fenitoina genera neurotoxicidad en los adultos de pez cebra expuestos a

concentraciones ambientalmente relevantes.
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Abstract
Phenytoin (PHE) is an anti-epileptic drug that has been widely used in clinical practice for
about 80 years. It is mainly used in the treatment of tonic-clonic and partial seizures.
Widespread use of this drug worldwide has led to PHE entering bodies of water. Several
studies have reported the presence of phenytoin (PHE) in wastewater treatment plant
effluents, hospital effluents, surface water and even drinking water. However, published
studies on the toxic effects of PHE at environmentally relevant concentrations in aquatic
organisms are scarce, which prompted the present study in a non-target species such as
Danio rerio. The toxicity of PHE was evaluated 12 to 96 hours post-fertilization in Danio
rerio embryos at environmentally relevant concentrations (25 to 1500 ngL"). In both the
control group and the 0.05% DMSO system, no malformations were observed, all
embryos developed normally after 96 hours. The severity and frequency of malformations
increased with increasing PHE concentration compared to embryos in the control group.
Malformations observed included developmental delay, hypopigmentation,
miscellaneous (more than one malformation in the same embryo), modification of chorda
structure, tail malformation and yolk sac deformation. As for the biomarkers of oxidative
stress in the exposed embryos, an increase in the degree of lipid peroxidation, protein
carbonylation and hydropic content (p < 0.05) was observed with respect to the control
group. In addition, a significant increase (p < 0.05) in antioxidant enzymes (SOD, CAT
and GPx) was observed at low exposure concentrations, with a decrease in enzyme
activity at high concentrations. In addition, the effect of three PHE concentrations,
selected for their environmental relevance (25, 282 and 1500 ngL-"), on the behavioral
parameters was evaluated using the Novel Tank Test. We also sought to determine
whether these PHE concentrations can impair acetylcholinesterase (AChE) activity and
oxidative status in the brain of adult Danio rerio. Behavioral responses suggested an
anxiolytic effect in PHE-exposed organisms, observed mainly in organisms exposed to

1500 ngL™", with a significant decrease in fish mobility (p < 0.001) and a significant
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increase in activity at the top of the tank (p < 0.001). In addition to altered behavior, PHE-
exposed fish also showed a significant increase in the levels of lipid peroxidation,
hydroperoxides and protein carbonyl content compared to the control group (p < 0.001).
In addition, a significant increase (p < 0.001) in AChE levels was observed in the brain of
fish exposed to 282 and 1500 ngL™'. The results obtained in the present study suggest
that PHE is a potential teratogen and may cause oxidative stress in Danio rerio embryos
exposed to environmentally relevant concentrations. In addition, phenytoin generates

neurotoxicity in zebrafish adults exposed to environmentally relevant concentrations.
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Introduccioén

La Liga Internacional contra la Epilepsia define la epilepsia como: "un trastorno del
cerebro caracterizado por una predisposicidn permanente a las crisis epilépticas y las
consecuencias neurobioldgicas, cognitivas, psicologicas y sociales de esta condicion”
(Beghi, 2020). La prevalencia global de la epilepsia se reporta en 700 por cada 100,000
personas, afectando a mas de 70 millones de personas en el mundo (Espinosa-Jovel et
al.,, 2018). El uso profilactico de farmacos antiepilépticos (FAE) se considera el
tratamiento principal de la epilepsia (Dasgupta y Krasowski, 2020).

A diferencia de otros farmacos, los FAE no se clasifican por su mecanismo de accion. A
menudo se pueden clasificar segun el afo en que se desarrollaron e introdujeron
(generacién). Los FAE de "primera generacion" (1912-1978) incluyen la carbamazepina,
la etosuximida, el fenobarbital, la primidona, el valproato y la fenitoina (PHE) (Cotterman-
Hart, 2015). La PHE es un farmaco ampliamente utilizado en la practica clinica desde
hace unos 80 afos para tratar las convulsiones tonico-clonicas y parciales. (Abou-Khalil,
2016; Patocka et al., 2020). La PHE se une al estado inactivado del canal de Na+ y
prolonga asi el periodo refractario neuronal, teniendo un efecto inhibidor altamente
selectivo en el area motora de la corteza cerebral. Ademas, se cree que la fenitoina
ejerce su efecto antiepiléptico estabilizando la funcion de la membrana de las células
cerebrales y aumentando los niveles de neurotransmisores inhibidores (serotonina (5-
HT) y acido y-aminobutirico (GABA) en el cerebro (Keppel Hesselink, 2017).

Ademas, la seguridad y la eficacia de la PHE se han evaluado en mas de 100 trastornos
diferentes (Keppel Hesselink y Kopsky, 2017), desde el trastorno bipolar (Patocka et al.,
2020), la curacion de heridas (Keppel Hesselink, 2018; Kumar et al, 2020) espasmos
bronquiales inducidos por el asma bronquial y la bronquitis asmatica créonica (Zhang et
al., 2018), dolor neuropatico (Hall et al., 2020), antiarritmico (Zhang et al., 2018), para
reducir la migracién y la invasion en el cancer de mama metastasico (Kalaiarasi et al.,

2018) y neuritis 6ptica (Raftopoulos et al., 2016).
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En los protocolos convencionales de tratamiento del estado epiléptico, la PHE se
considera el farmaco de primera linea cuando el paciente no responde a las
benzodiacepinas, aproximadamente el 40-60% de los casos. (Brigo et al., 2018; Li et al.,
2020; Mishra et al., 2014; Nalisetty et al., 2020). Aunque en los ultimos afios se han
aprobado nuevos FAE para tratar el estado epiléptico, la PHE sigue siendo el farmaco
de primera linea en muchos paises, incluida Tailandia (DeMott et al., 2020; Soontornpun
et al., 2020). En Estados Unidos, segun la encuesta anual del Panel de Gasto Médico
realizada por la Agencia para la Investigacion y la Calidad de la Atencién Sanitaria
(AHRQ), la PHE se encuentra entre los 300 principales medicamentos de 2018,
ocupando el puesto 269. Segun en esta encuesta, las prescripciones en 2018 fueron
aproximadamente 1,643,497. (Kane, 2018). Segun estos datos, la PHE es ampliamente
consumida a nivel mundial, contribuyendo ademas a introducir este FAE en las masas
de agua a través de los vertidos de efluentes municipales, industriales y hospitalarios. La
PHE se ha detectado continuamente en aguas residuales (Mijangos et al., 2018), en
aguas superficiales (Simazaki et al., 2015), en aguas subterraneas (Huerta-Fontela et al.,
2011) e incluso en agua potable (Liu et al., 2019) en concentraciones que van desde 1.3
hasta 2375 ngL™".

A pesar de su elevado consumo y deteccion en el medio ambiente, existen escasos
estudios sobre el efecto de la PHE en los organismos acuaticos. Hasta la fecha, por
ejemplo, se ha reportado que la PHE causo¢ alteraciones adaptativas en las actividades
CAT y GST (higado) en respuesta al estrés oxidativo en Lepomis gibbosus en un rango
de concentracién de 6,25 a 100 ugL-' (Brando et al., 2013). Ademas, en otro estudio,
las larvas de pez cebra expuestas a PHE mostraron una disminucion significativa de la
actividad de locomocién, con un 50% menos de potencia hidrodinamica que el grupo de
control (Zhao et al., 2020). De acuerdo con el estudio anterior, PHE disminuyé la actividad
locomotora y la trigmotaxis en larvas de pez cebra expuestas a 500 yM, mientras que las
larvas expuestas a 20 yM mostraron un aumento de la actividad locomotora (Liu et al.,
2016). En el cerebro del pez cebra adulto, se demostré que la PHE tiene una compleja
interaccién con los sistemas purinérgico y colinérgico, o que resulta en la hidrdlisis de
AMP a 500 y 100 uM en un 65 y 64.8%, respectivamente (Siebel et al., 2010).
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Recientemente, (Pierog et al., 2021) han informado de un efecto significativo de tipo
ansiolitico tras la administracion de 15y 30 mg kg-! de PHE en peces cebra adultos.

El estrés oxidativo (EO) estda ampliamente implicado en el mecanismo de toxicidad de
varios farmacos detectados en los cuerpos de agua, amenazando el equilibrio ecoldgico
de la vida acuatica (Almeida et al., 2015; Brandéo et al., 2013; Cheng et al., 2020; Oliveira
etal., 2017; Orozco-Hernandez et al., 2021). En general, los organismos acuaticos tienen
un sistema de defensas enzimaticas para protegerse de la produccion excesiva de
especies reactivas de oxigeno. Sin embargo, cuando la produccién de radicales libres y
especies reactivas supera las defensas antioxidantes, se genera un estado de estrés
oxidativo (Wu et al., 2017; Yang et al., 2020). Paralelamente, se han descrito cambios en
los parametros conductuales como puntos finales para evaluar los efectos neurotoxicos
de farmacos como los FAE. Los estudios de comportamiento son esenciales, ya que
estan estrechamente relacionados con la aptitud individual y la persistencia de la
poblacién, lo que nos permite comprender mejor los impactos ecologicos de los
contaminantes en el medio acuatico (K. Chen et al., 2021; Cunha et al., 2017). Ademas,
como la PHE es una droga que actua directamente sobre el sistema nervioso central, es
importante evaluar la actividad de la acetilcolinesterasa (AChE). La AChE desempefia
un papel esencial en la homeostasis cerebral; la regulacién de los niveles de acetilcolina
(ACh) influye en la excitabilidad neuronal y en la liberacién de otros neurotransmisores
(Bernardo et al., 2019). La AChE ha sido reconocida como un biomarcador central de
neurotoxicidad (Métais et al., 2019).

Las ventajas del pez cebra (Danio rerio) como modelo animal incluyen su pequefio
tamano, su relativo bajo costo, su facil crianza y reproduccion, su rapida maduracion, su
transparencia embrionaria, su genoma fue secuenciado en su totalidad (Collin y Martin,
2017). La morfologia de los nervios de D. rerio es muy similar a la de otros vertebrados
y esta conservada evolutivamente. Ademas, los sistemas de neurotransmisiéon se
conservan entre D. rerio y los mamiferos. Estas caracteristicas hacen posible el uso de
D. rerio como modelo animal para entender los mecanismos neurotoxicos subyacentes
a la exposicién a contaminantes ambientales.

Aunque se ha reportado que la PHE causa alteraciones bioquimicas y de

comportamiento en el sistema nervioso de algunos organismos acuaticos, estos efectos
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se han reportado a concentraciones mas altas que las encontradas en diferentes
matrices acuaticas.

Por lo tanto, en este trabajo nos propusimos encontrar un mecanismo de toxicidad
integral o complementario de la PHE tanto en embriones como en el pez cebra adulto.
El presente estudio plantea la hipotesis de que la exposicion a concentraciones
ambientalmente relevantes de PHE (25 a 1500 ngL™") puede inducir embriotoxicidad y
teratogénesis en los embriones de pez cebra, asi como, alteraciones bioquimicas en el
cerebro del pez cebra adulto, como el estrés oxidativo y cambios en la actividad de la

AChE, alterando el comportamiento del pez cebra.
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Marco teérico
Contaminacién ambiental

Hay diferentes definiciones de contaminacién ambiental, una definicion completa puede
ser “la introduccién o presencia de sustancias, organismos o formas de energia en
ambientes o sustratos a los que no pertenecen o en cantidades superiores a las propias
de dichos sustratos, por un tiempo suficiente, y bajo condiciones tales, que esas
sustancias interfieren con la salud y la comodidad de las personas, dafian los recursos
naturales o alteran el equilibrio ecolégico de la zona” (Albert, 2007). Para poder
comprender la contaminacién, debemos tener caracterizada la identidad y la naturaleza
de los posibles contaminantes. Los contaminantes pueden originarse por diversas
actividades de los seres vivos o bien, por procesos naturales, como la disolucién del
arsénico de las rocas o por el humo resultante de los incendios naturales (Brusseau,
Pepper, & Gerba, 2019).

La figura 1 ilustra las principales categorias de contaminantes a los cuales estamos
expuestos los seres vivos. Se hace evidente que la mayoria de estos contaminantes son
generados directamente por las actividades humanas como la industria, la mineria o la
agricultura. Ademas, una gran cantidad de contaminantes son productos quimicos,

pudiendo aparecer en el ambiente en estado sdlido, liquido o gaseoso.
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Figura 1. Principales fuentes de contaminacion. Modificado de Brusseau et al., 2019.

La mayor parte de las actividades humanas que provocan la degradacién de la calidad
del ambiente se consideran contaminacion. Aunque la contaminacion ambiental no es un
fendbmeno nuevo, es actualmente, el mayor problema mundial al que nos enfrentamos
como sociedad vy, la principal causa ambiental de morbilidad y mortalidad (Ukaogo,
Ewuzie, & Onwuka, 2020). En el afio 2015 se formo6 una Comisién sobre Contaminacion
y Salud, bajo el patrocinio de The Lancet (revista médica britanica). Esta Comision realizo
un trabajo durante un periodo de dos afos, publicando sus resultados en octubre de
2017. El principal objetivo de la Comision era concientizar sobre la magnitud de la
contaminacién y prevenir las enfermedades relacionadas con ella. La Comisidn
multidisciplinaria incluia meédicos, epidemidlogos, toxicologos, abogados, analistas
politicos, ingenieros y economistas. Los datos obtenidos por la Comision demuestran
que en el ano 2015, todas las formas de contaminacién fueron la causa de 9 millones de
muertes prematuras, las cuales constituyeron el 16% de todas las muertes a nivel

mundial (Landrigan, Fuller, Acosta, et al., 2018; Landrigan, Fuller, Hu, et al., 2018).
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Se reporta que la contaminacion es mayor en los paises de ingresos medios y bajos
comparada con los desarrollados, las principales causas atribuibles a esta situacion son:
la pobreza, la escasa legislacion, la casi nula aplicacion de sanciones y el
desconocimiento de las formas de contaminacion (Muralikrishna & Manickam, 2017). Ya
que, por raro que parezca, el desconocimiento de las formas de contaminacién hace que
los seres humanos realicemos actividades que introducen productos y/o subproductos
nocivos en formas y cantidades que el ambiente no puede tolerar. Al mismo tiempo, a
medida que aumenta la poblacidn humana aumentan las actividades que impactan
negativamente al ambiente (Ukaogo et al., 2020).
En consecuencia, conocer las causas y las consecuencias de la contaminacion ambiental
es de vital importancia, ya que el coste de la inaccion es enorme. De los diferentes tipos
de contaminacion, existen tres tipos principales: la del aire, la del agua y la del suelo.
Contaminacion del agua
El agua es un recurso indispensable para la vida y el sostenimiento del ambiente. Los
recursos hidricos naturales son la principal fuente de agua para las actividades agricolas,
domésticas, ambientales, industriales y recreativas. La composicion de la superficie
terrestre estd compuesta por 25% de tierray un 75% de agua. El 97% del agua superficial
es salina y el agua dulce solo representa el 3%, de los cuales mas de dos tercios estan
presentes en forma de glaciares. Ademas, una gran parte del resto de agua dulce, no
congelada, es agua subterranea y el resto esta en el aire o en la superficie. El
agotamiento y disminucién de forma constante del suministro de agua en el mundo pone
en peligro la vida en nuestro planeta (Hossain, 2019).
El agua superficial es la que se encuentra en humedales de agua dulce, lagos y rios. De
manera natural se rellena y se pierde por la descarga y la precipitacion hacia la
evapotranspiracion, la evaporacion, los océanos y la recarga de las aguas subterraneas.
Aunque la precipitacion se considera el unico aporte natural en los sistemas de agua
superficiales, se deben tener en cuenta otros aspectos que también afectan la cantidad
total de agua disponible en un momento determinado y a las proporciones de pérdida de
agua en el sistema (Hossain, 2019).
Un aspecto de suma importancia es la cantidad total de agua disponible en un periodo

determinado. La principal diferencia entre las aguas superficiales y subterraneas, en
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relacion con el aporte, se encuentra en el volumen de almacenamiento, siendo mayor en
las aguas subterraneas. Esto permite que el ser humano utilice las aguas subterraneas
de forma desmedida durante largos periodos de tiempo sin pensar en las graves
repercusiones. Ademas, la contaminacion es debida a la rapida urbanizacién y por ende
la pérdida de aguas subterraneas. Para cubrir el suministro de agua a los particulares y
concentrar y tratar las aguas residuales, se necesita una gran inversion por parte de los
particulares y empresas en infraestructura hidrica. Aunque se podria tratar y utilizar una
parte del agua, tendria un alto coste para ser aprovechada (Hossain, 2019).
Se calcula que al dia una persona necesita 50 L de agua para cubrir la necesidad basica
en el ambito doméstico. De los diversos usos del agua, el mas relevante es el agua
potable, la cual constituye agua de calidad adecuada para el consumo o utilizada sin
ningun riesgo, denominada también agua limpia. El agua que se suministra para uso
comercial, industrial o doméstico en la mayoria de los paises desarrollados cumple con
alguna norma de agua potable. Por otra parte, el 22% del uso global del agua se le
atribuye al consumo industrial urbano, teniendo las principales aplicaciones en las
centrales termoeléctricas, las plantas de fabricacion, las refinerias de minerales y
petréleo y las presas hidroeléctricas. En dichos procesos, el agua puede fungir como
disolvente, refrigerante o reactivo quimico. Aunque en algunas de estas aplicaciones
industriales la extraccion de agua puede ser elevada, este consumo y sigue siendo
menor que el de la agricultura (Hossain, 2019).

Contaminantes emergentes
Los avances en la ciencia y la tecnologia, desde hace ya varias décadas, han tenido un
impacto significativo en el estilo de vida y las actividades del ser humano. En gran medida
estos avances han sido posibles gracias a la quimica sintética, provocando un aumento
significativo en la produccién de productos de higiene y cuidado personal, productos para
el hogar, aditivos industriales y farmacos. Se reporta que entre los afios 1930 y 2000, la
produccion anual mundial de productos antropogénicos aumentd de 1 a 400 millones de
toneladas (Nawaz & Sengupta, 2018).
La clasificacion y definicion de los CE se ha mantenido en continua actualizacién, esto
debido a que, contaminantes que en su tiempo fueron un problema ambiental podrian en

la actualidad dejar de considerarse como tales y viceversa. Algunos autores se refieren
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a los CE o “contaminantes de preocupacion emergente” como: el conjunto de sustancias
quimicas y materiales naturales y/o sintéticos, que se han detectado o se sospecha que
estan presentes en diferentes compartimentos ambientales y cuya toxicidad y/o
persistencia podrian alterar significativamente el metabolismo de los seres vivos y el
ambiente (Freyria, Sannino, & Bonelli, 2020). Una de las principales caracteristicas de
los CE es que no necesitan persistir en el ambiente, ya que sus altas tasas de
remocion/transformacion se ven compensadas por la liberacion continua en el ambiente
a un ritmo cada vez mayor, confiriendoles una cierta “pseudopersistencia”(Tondera et al.,
2018). Ademas, NORMAN network (Red de referencia, centros de investigacion y
organizaciones afines para el seguimiento de sustancias ambientalmente emergentes)
define a los CE como “contaminantes que actualmente no estan incluidos en los
programas de seguimiento rutinario a nivel europeo y que pueden ser candidatos a una
futura regulacion, en funcién de la investigacion sobre su (eco) toxicidad, sus posibles
efectos sobre la salud y la percepcion del publico y de los datos de seguimiento relativos
a su presencia en los distintos compartimentos ambientales” (Dulio et al., 2018).
Actualmente, se consideran a mas de 1000 compuestos como CE, y se han clasificado
en 16 clases: toxinas de algas, anticorrosivos, agentes antiespumantes y complejantes,
antioxidantes, detergentes, subproductos de la desinfeccidn, retardantes de llama,
fragancias, aditivos de gasolina, nanoparticulas, sustancias perfluoroalquiladas,
productos de cuidado personal, pesticidas, productos farmacéuticos y plastificantes
(Teodosiu, Gilca, Barjoveanu, & Fiore, 2018).

Desde hace algunas décadas, gracias a diversos estudios cientificos, se ha hecho
evidente el posible dafio que los CE pueden causar a los componentes hidricos. Este
hecho ha impulsado la investigacion cientifica en busca de soluciones para la
identificacion, monitoreo y remocién de estos compuestos (da Silva Vilar et al., 2021).
Aproximadamente 700 contaminantes y metabolitos emergentes diferentes son
eliminados de manera irregular en el ambiente (Lamastra, Balderacchi, & Trevisan, 2016).
La falta de informacion sobre el destino, transporte y el potencial toxico de estas
sustancias quimicas agrava aun mas el problema, dificultando el desarrollo de leyes y
normas que contemplen la gestion de los CE en el ambiente (Lamastra et al., 2016;
Taheran, Naghdi, Brar, Verma, & Surampalli, 2018).
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Los CE estan presentes en productos que utilizamos diariamente como los productos de
cuidado personal, plastificantes, productos farmacéuticos, pesticidas, tensoactivos, etc.,
sumado a que, a corto plazo se ve muy dificil la eliminacion de estas sustancias de los
productos. Sin embargo, la opinidon general de los cientificos es que la intervencion en
materia legislativa de los gobiernos puede contribuir al control de la contaminacion
debido a estos compuestos (Taheran et al., 2018).

Actualmente, la regulacién de los CE es escasa en el mundo, sin embargo la Unién Unién
Europea y Estados Unidos han realizado esfuerzos por generar una lista de sustancias
prioritarias y de reducir su liberacién en el ambiente. Ademas, paises como Canada y
Suiza han llevado a cabo varios proyectos enfocados en desarrollar estrategias para
mejorar las tecnologias empleadas en las plantas de tratamiento de aguas residuales
(PTAR) y de esta manera reducir la liberacion de los CE al ambiente (J. C. Gibson, 2020;
Gorito, Ribeiro, Almeida, & Silva, 2017; Pistocchi, Dorati, Aloe, Ginebreda, & Marcé’,
2019).

El origen de los CE puede rastrearse hasta las respectivas plantas de fabricacion. Sin
embargo, despues de salir de su lugar de origen, sus rutas de exposicion ambiental se
vuelven complejas, poco conocidas y diferentes entre los entornos rurales y urbanos
(Wilkinson, Hooda, Barker, Barton, & Swinden, 2017). En la figura 2 se representa las
principales fuentes de origen y ruta de los CE hacia el ambiente. Se considera a los
efluentes de las PTAR como la principal fuente de liberacion de CE a las aguas
superficiales, y que posteriormente pueden llegar a los sedimentos, el suelo, las aguas
subterraneas y los océanos. Esto sucede ya que la mayoria de las PTAR estan disefiadas
para una depuracién parcial de las aguas residuales (reduccion de la demanda biolégica
de oxigeno, compuestos de nitrogeno y fésfora y patégenos), dejando fuera de este
disefio a los CE, los cuales se encuentran en concentraciones muy bajas (ugL'- ngL™")
(Besha et al., 2017; Dong et al., 2016).
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Figura 2. Representacion grafica de las principales fuentes de origen y ruta de los CE hacia el

ambiente.
Productos farmacéuticos

En los ultimos afnos, los productos farmacéuticos (PF) han recibido una creciente
atencion, considerandose como uno de los principales grupos de CE en el ambiente, ya
que el consumo de farmacos en el mundo se ha incrementado significativamente, en
especial los que no requieren de receta médica para su consumo (Rodriguez-Narvaez,
Peralta-Hernandez, Goonetilleke, & Bandala, 2017). Ademas, para el afio 2020 se estimo
que el consumo mundial de medicamentos alcanzaria los 4,5 billones de dosis, y que el
50% de la poblacion mundial consumiria mas de 1 dosis/personal/dia (Patel et al., 2019).
Unas 3000 sustancias quimicas diferentes son utilizadas en la fabricacion de productos
farmacéuticos; entre los farmacos mas producidos, prescritos y consumidos se
encuentran los antiinflamatorios y analgésicos, antibiéticos, antidiabéticos,
betabloqueadores, antiepilépticos/anticonvulsivantes, anticonceptivos, reguladores de
lipidos y antidepresivos (da Silva Vilar et al., 2021; Patel et al., 2019).

Los PF son sustancias quimicas activas que se utilizan en la prevencion, diagnéstico y

tratamiento de afecciones, enfermedades o molestias y, como consecuencia, son
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importantes para garantizar la salud y una buena calidad de vida de una poblacion
(Phoon et al., 2020). Los PF son disefados y fabricados para tener una actividad
biolégica y persistencia con el fin de garantizar su actividad terapéutica en los seres
humanos y animales, lo que origina que estos productos se detecten en bajas
concentraciones (ngL-1 - pglL-1) en diversas matrices acuaticas (Khasawneh &
Palaniandy, 2021). Ademas, las propiedades fisico-quimicas de los PF, como: polaridad,
volatilidad, lipofilia, adsorcion y persistencia, son factores que determinan la tasa de
eliminacién durante los procesos de eliminacién en las PTAR (Majumder, Gupta, & Gupta,
2019).

Existen varias e importantes diferencias entre los PF y los demas contamiantes quimicos,
entre ellas destacan las siguientes: I) masas moleculares <500 Da, aunque no en todos
los casos, Il) son moléculas quimicamente complejas, presentando diversas estructuras,
formas, masas moleculares, y sustituyentes quimicos, y lll) pueden contener mas de un
grupo ionizable (Patel et al., 2019). Ademas, a) las propiedades y el grado de ionizacion
de los PF depende de pH del medio, b) presentan propiedades lipofilicas, mientras que
otros pueden tener una alta solubilidad en agua, c) pueden tener una capacidad de
persistencia, ya que pueden bioacumularse en los diversos tejidos biologicos
conservando su actividad intrinseca, y d) una vez que son absorbidos y distribuidos en
el organismo pueden sufrir modificaciones metabdlicas que alteran su estructura quimica
y los efectos biolégicos que puedan tener (Rivera-Utrilla, Sanchez-Polo, Ferro-Garcia,
Prados-Joya, & Ocampo-Pérez, 2013; Scott et al., 2019; Sun, Liu, & Lu, 2020).

La continua liberacion de los PF a través de diferentes vias como las aguas residuales
(Morone, Mulay, & Kamble, 2019), efluentes hospitalarios (Ekpeghere, Sim, Lee, & Oh,
2018), efluentes industriales (Na et al., 2019) y escorrentia de zonas ganaderas y
agricolas (Margenat et al., 2017), hace que estos compuestos se hayan denominado
contaminantes “pseudo-persistentes” ya que esta continua introduccion en el ambiente
compensa las altas tasas de transformacion y remocion que los PF puedan estar
sufriendo. De las fuentes anteriormente mencionadas, los efluentes de las PTAR son los
que han tenido un gran interés y estudio en los ultimos afios ya que a través de ellos se
descarga continuamente una cantidad importante de PF a los ambientes acuaticos (Tran,
Reinhard, & Gin, 2018).
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En diversos estudios se ha puesto de manifiesto la limitada eficacia de los tratamientos
utilizados en las PTAR para la remocién de estos compuestos (Gani, Hlongwa, Abunama,
Kumari, & Bux, 2020; Mijangos et al., 2018; Pilli, Sellamuthu, Pandey, & Tyagi, 2020;
Sathishkumar et al., 2020) dependiendo de la molécula en estudio y de los proceso
aplicados para su remocioén (Courtier, Cadiere, & Roig, 2019). Como consecuencia los
PF son liberados al ambiente, detectandose en formas inalterada y/o metabolizada. De
esta manera, diversos organismos se encuentran expuestos a los PF.

Aunque estos compuestos han estado presentes en las aguas residuales durante
décadas, solo recientemente comenzaron a ser cuantificados y reconocidos por su
potencial toxico para el ecosistema (Bilal, Mehmood, Rasheed, & Igbal, 2020). Por todo
lo anterior, es evidente la preocupacion general acerca de la salud publica, ya que hay
pocos estudios e informes acerca de los efectos toxicos causados por estos compuestos
contaminantes, presentes en el agua residual (Brunsch, ter Laak, Rijnaarts, & Christoffels,
2018), subterranea (Bilal et al., 2020), superficial (Rivera-Jaimes et al., 2018) y potable
(Kondor et al., 2020) asociados a diversas mezclas de compuestos xenobioéticos.
Farmacos antiepilépticos.

La epilepsia se define como una enfermedad neuroldgica caracterizada por convulsiones
recurrentes y no provocadas. La Liga Internacional contra la Epilepsia define la epilepsia
como: "un trastorno del cerebro caracterizado por una predisposicion permanente a las
crisis epilépticas y las consecuencias neurobiologicas, cognitivas, psicolégicas y sociales
de esta condicion” (Beghi, 2020). La prevalencia global de la epilepsia se reporta en 700
por cada 100.000 personas, afectando a mas de 70 millones de personas en todo el
mundo (Espinosa-Jovel, Toledano, Aledo-Serrano, Garcia-Morales, & Gil-Nagel, 2018).
El uso profilactico de los farmacos antiepilépticos (FAE) se considera el tratamiento
principal de la epilepsia, con el objetivo de eliminar las crisis con efectos negativos
minimos sobre el estado de animo, la cognicion, la funcion endocrina y el bienestar
general (Dasgupta & Krasowski, 2020).

Hasta 1990 se disponia de 16 farmacos anticonvulsivos, y 13 de ellos pueden clasificarse
en cinco grupos quimicos muy similares: barbituricos, hidantoinas, oxazolidinedionas,
succinimidas y acetilureas. Estos grupos tienen en comun una estructura de anillo

heterociclico similar con una variedad de sustitutos. En los farmacos que comparten esta
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estructura basica, los sustitutos del anillo ciclico determinan la clase de farmaco.
Cambios muy pequenos en la estructura pueden alterar drasticamente el mecanismo de
accion y las propiedades clinicas del compuesto. Los otros farmacos de este grupo activo,
la carbamazepina, el acido valproico y las benzodiacepinas, son estructuralmente
diferentes, ya que hay nuevos compuestos en el mercado desde 1990, por ejemplo,
felbamato, gabapentina, lacosamida, lamotrigina, levetiracetam, oxcarbazepina,
pregabalina, tiagabina, topiramato, vigabatrina y zonisamida (Trevor, Katzung, & Masters,
2019).

En general, los FAE actuan sobre distintas dianas a nivel molecular modificando
selectivamente la excitabilidad de las neuronas, de modo que las descargas anormales,
relacionadas con las convulsiones, pueden bloquearse sin afectar a la actividad
neurolégica normal. Una de las actividades mas importantes para la sefalizacion
neuronal es la que se realiza a través de los canales i6nicos. Cuando se produce el
movimiento de iones a través de las membranas, se producen cambios de voltaje que
provocan potenciales sinapticos y potenciales de accion. La interaccion de los canales
anionicos y cationicos presentes en la membrana que estan abiertos en un momento
determinado, y de forma muy selectiva para determinados iones, es lo que dara lugar a
estos potenciales. La union a ligandos (neurotransmisores) y los cambios de voltaje
influyen directamente en las tasas de apertura y cierre de los canales (Biton et al., 1999).
La activacién de los canales ionicos y la permeabilidad diferencial son la forma de
controlar la entrada y la salida de los iones. Los canales implicados en la mediacién de
la excitabilidad corresponden a los canales de sodio y de calcio, mientras que la inhibicion
es promovida por la apertura de los canales de cloruro y de potasio. Ademas, existen
canales catiénicos inespecificos, por ejemplo el canal catidnico hiperpolarizado |h, que
disminuye la excitacion neuronal (Poolos, Migliore, & Johnston, 2002). La forma en que
la transmision sinaptica en la red neuronal estda mediada por los neurotransmisores
excitatorios e inhibitorios. El principal neurotransmisor inhibidor es el acido y-
aminobutirico (GABA) y el glutamato (Glu) se considera el principal neurotransmisor
excitador. La actividad anticonvulsiva exhibida por los diferentes compuestos de este
grupo farmacéutico tiene diferentes y muy variadas dianas moleculares a nivel cerebral
(Rutecki, 1995):
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[) Canales i6nicos dependientes del voltaje (canales de potasio, calcio y sodio)
II) Canales que regulan las propiedades intrinsecas de la membrana (canales de
cationes no especificos, |h)

[Il) Receptores para el GABA y el glutamato (canales idnicos ligados)

IV) Transportadores de neurotransmisores

V) Enzimas metabolizadoras, sus receptores y los neurotransmisores

Al reducir la sincronizacion en los grupos neuronales y modificar las propiedades de
ruptura en ellos, se puede obtener la actividad anticonvulsiva. Considerando los
principios farmacologicos de este grupo de farmacos, se presentan los siguientes

mecanismos de accion (Meldrum & Rogawski, 2007):

a) Modulacion de los canales idnicos dependientes de voltaje
b) Aumento de la neurotransmisién inhibitoria mediada por GABA

c) Atenuacion de la transmision excitatoria, especialmente mediada por el glutamato

Dentro del grupo de farmacos que actuan a través de los canales idnicos dependientes
de voltaje se encuentran la fenitoina, la lamotrigina, la carbamazepina, la oxcarbazepina
y la zonisamida mediante el bloqueo de las descargas repetitivas de alta frecuencia,
estos farmacos estan relacionados principalmente con la unién al canal de Na*
dependiente de voltaje en estado inactivo, inhibiendo durante la polarizacién y eliminando
este bloqueo en la hiperpolarizacion. Las pruebas realizadas en animales de
experimentacion han sugerido que la excitabilidad anormal de las neuronas piramidales
CAs del hipocampo esta directamente relacionada con la disfuncién de los canales de
calcio y, por tanto, con los procesos epilépticos (Kiura et al., 2003). Los canales de calcio
se agrupan en dos grupos: de alto y de bajo voltaje. Dentro de los canales de alto voltaje
activados se encuentran los subtipos L, N, P, Q y R, que son responsables de la
regulacion de los neurotransmisores en las terminales nerviosas presinapticas y
postsinapticas a través de la regulacién del suministro de calcio. Ademas, estan
directamente implicados en la expresiéon de genes especificos y en la activacion de

canales idnicos dependientes del calcio, con los correspondientes cambios en la
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excitabilidad. El efecto anticonvulsivo se atribuye al bloqueo de estos canales y a la

inhibicion en la liberacion de Glu (neurotransmisor excitatorio) (Turner, 1998).

Actividad sinaptica:

1.

El farmaco puede realizar su accién modulando las neuronas o los receptores
del neurotransmisor inhibidor GABA, ejemplos de estos farmacos son las
benzodiacepinas y los barbituricos. De forma moderada el felbamato y el
topiromato también actuan afectando a los receptores GABA. Entre las dianas
moleculares potencialmente importantes relacionadas con el GABA se
encuentran los receptores ionotropicos del N-metil-D-aspartato (NMDA), del
acido a-amino-3-hidroxi-5-metil-4-isoxazol-propionico (AMPA) y del kainato
(KA). Ademas, estos receptores son responsables, en varias sinapsis, de la
excitacibon mediada por el Glu. Este neurotransmisor, que se libera
sinapticamente, también puede activar receptores metabotrépicos de Glu
acoplados a proteinas G, que conducen a la inhibicion o excitacion de aquellas
neuronas que expresan este tipo de receptores (metabotrépicos) y
dependiendo del subtipo del mismo (Stefan & Feuerstein, 2007).

Los transportadores (GABA), que se localizan en las terminaciones nerviosas
presinapticas y en las células gliales, terminan la accién sinaptica. Se han
identificado cuatro proteinas transportadoras: TAG-1, TAG-2, TAG-3 y BGT-1.
La actividad de estos transportadores esta directamente relacionada con los
gradientes transmembrana de Na* y CI-, en el transporte de GABA (Stefan &
Feuerstein, 2007).

Glu: antes de la activacion de los canales de calcio activados por alto voltaje,
se produce una despolarizacién terminal causada por los potenciales de accion
dependientes del sodio. Esto provoca la exocitosis de vesiculas sinapticas que
contienen Glu y otros neurotransmisores. Al bloquear los canales de sodio, se
puede inhibir la liberacién de Glu (sinaptosomas) (Lingamaneni & Hemmings,
1999).
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Figura 3. Mecanismos de accidon mas importantes de los farmacos antiepilépticos. Principales dianas

moleculares en Glutamato, GABA y neuronas postsinapticas.

Consumo mundial de FAE

En las ultimas décadas se ha producido un aumento significativo del consumo de FAE,
como se muestra en la tabla 1. Esto puede deberse al amplio uso de estos farmacos
para tratar otras afecciones, ya que han presentado efectos como: antiarritmico (L. Zhang
et al., 2018), actividad anti-neuralgia (Hall, Wheless, & Phelps, 2020), dolor neuropatico
(Kopsky & Hesselink, 2017), curacion de heridas (Keppel Hesselink, 2018; Simsek, Ciftci,
Karadag, Karatas, & Kizilay, 2014), trastorno bipolar y neuralgia del trigémino (Dasgupta
& Krasowski, 2020), tratamiento del trastorno por consumo de alcohol (Mason, Quello, &
Shadan, 2018), el tratamiento de los trastornos de ansiedad o para el alivio a corto plazo
de los sintomas de ansiedad o de la ansiedad asociada a los sintomas depresivos
(Walker, Choi, & Ray, 2019)

Rogawski & Loscher, 2004, por ejemplo, demostraron que en 2003 cerca de la mitad de
las prescripciones de FAE en los Estados Unidos eran para afecciones distintas de la

epilepsia. Ademas, en Noruega, entre 2008 y 2012, el uso de FAE en trastornos no
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relacionados con la epilepsia represent6 el 45-53% del uso total (Baftiu et al., 2016). Del
mismo modo, Berman, Marom, Ekstein, Blatt, & Eyal, 2016 demostraron que en Israel,
los FAE utilizados con mayor frecuencia eran la lamotrigina y el levetiracetam, seguidos
de la carbamazepina, el clonazepam, el acido valproico, el fenobarbital y la fenitoina. Sin
embargo, los datos de ventas indican que la carbamazepina y la fenitoina se vendieron
mas que la lamotrigina, lo que sugiere que la fenitoina es recetada a pacientes externos

por meédicos que no son especialistas en epilepsia.

Tabla 1. Prescripcion de FAE en diferentes paises alrededor del mundo

Prescripciones

FAE Ano _ Referencia
por aio
América Estados Unidos
delnorte  Ggpapentina 2017 46,043,168 Kane, 2018
Lamotrigina 12,053,691
Carbamazepina 3,516,204
Oxcarbazepina 2,452,465
Fenitoina 2,348,516
Primidona 2,075,116
Levetiracetam 6,832,916
Topiramato 10,388,097
Diazepam 5,184,806
Pregabalina 11,152,692
Zonisamida 1,011,331
América Brasil
delsur  carhamazepina 2018 6,185,991 IQVIA, 2019
Clonazepam 26,965,289
Diazepam 4,394,869
Lamotrigina 3,008,975
Oxcarbazepina 2,240,308
Clobazam 2,079,291
Valproato de
sodio 1,959,907
Europa Escocia
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Carbamazepina

Gabapentina
Lacosamida
Lamotrigina
Levetiracetam
Etosuximida
Oxcarbazepina
Fenobarbital
Fenitoina
Pregabalina
Primidona
Retigabina
Rufinamida

Valproato de

sodio
Tiagabina
Topiramato
Vigabatrina
Diazepam

Zonisamida

Pregabalina

Levetiracetam
Total de

prescripciones

Total de

prescripciones

Pregabalina
Diazepam

Acido valproico

2016

2017

2017

2018

216,405

694,293
14,093
209,754
131,962
2,576
6,163
20,700
63,563
435,496
12,469
253
820

200,321

343
59,160
1,615
874,810
9,257

450,022
140,769

1,523,183

26,649,311

19,024,700
11,385,741
12,115,800

Paises Bajos

Scotland, 2018

Care Information Centre, 2018

Zorginstittud Nederland, 2018

Information Services Division National Services

National Statistics Ystadegau Gwladol, 2018

Prescribing and Medicines Team Health and Social
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Levetiracetam
Carbamazepina
Lamotrigina
Gabapentina
Topiramato
Oxcarbazepina
Fenitoina
Fenobarbital
Clonazepam

Lacosamida

Acido valproico 2018

Carbamazepina 2018
Gabapentina
Lacosamida
Lamotrigina

Levetiracetam
Etosuximida

Oxcarbazepina

Fenobarbital
Fenitoina
Pregabalina
Primidona
Valproato de
sodio
Tiagabina
Topiramato
Vigabatrina
Diazepam
Midazolam

Perampanel

9,511,000
6,358,900
5,673,700
4,554,900
1,650,500
1,607,800
1,548,100
1,151,500
1,087,700
881,740

4,907

79,552
207,386
10,292
112,940
63,811
1,064
1,819
7,363
13,866
341,169
2,915

78,180

108
23,557
1,019
592,353
3,541
2,521

Estonia

Irlanda del Norte

Kurvits et al., 2020

Mulholland, 2018
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Clobazam 9,029

Acido valproico 3,119
Clonazepam 20,943
Zonisamida 8,036

Ocurrencia y distribucion espacial de los FAE en los sistemas de agua

Para predecir, regular y comprender los riesgos que los productos farmacéuticos
representan para el medio ambiente, es importante determinar su destino y abundancia
una vez que entran en el medio ambiente.

Los FAE se introducen en el medio ambiente principalmente a través del vertido de
efluentes de las plantas municipales de tratamiento de aguas residuales y/o de efluentes
hospitalarios. Esto se debe a que los FAE no pueden ser eliminados completamente
mediante los procesos actuales de las PTAR. Por ejemplo, varios estudios han sugerido
que los FAE pueden resistir los procesos de degradacion, como la fotodegradacion, la
degradacion quimica o la biodegradacion (Bernhard, Mller, & Knepper, 2006; Yujie He,
Sutton, Rijnaarts, & Langenhoff, 2016; Y. Li, Zhang, Ding, & Liu, 2020; Tadkaew, Hai,
McDonald, Khan, & Nghiem, 2011; Villegas- Guzman et al., 2017). Ademas, también se
ha demostrado que tras una minima degradacién en las PTAR, estos farmacos pueden
infiltrarse en las aguas subterraneas y ser absorbidos por organismos vivos (Arnold,
Brown, Brown, Ankley, & Sumpter, 2014).

Tras su liberacion de las PTAR, los FAE se distribuyen ampliamente en las aguas
superficiales de todo el mundo. La carbamazepina, la gabapentina, la lamotrigina y la
primidona han sido los FAE mas frecuentemente detectados en los rios y lagos del
mundo. Sin embargo, otros FAE como el topiramato, la fenitoina y la primidona también
se han encontrado en concentraciones mucho mas bajas. Esto puede deberse a la fuerte
adsorcion de estos compuestos en los sedimentos de los rios (Ying, Zhao, Zhou, & Liu,
2013).

Hasta ahora, la mayoria de los estudios que han informado sobre la presencia de FAE
en los medios acuaticos se han centrado en las aguas superficiales. Otro vinculo comun

entre estos estudios es la proximidad de las aguas superficiales a las plantas de
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tratamiento de aguas residuales. Esta caracteristica debe ser destacada ya que se ha
encontrado una mayor concentracion de FAE en aguas superficiales que reciben vertidos
de aguas residuales urbanas (Bai et al., 2018; Ismail, Wee, Kamarulzaman, & Aris, 2019;
Mijangos et al., 2018; Simazaki et al., 2015).

La dilucion también puede desempefar un papel importante en la abundancia de FAE.
Camacho-Mufoz, Martin, Santos, Aparicio, & Alonso, 2010, por ejemplo, encontraron
que la carbamazepina alcanzaba concentraciones de hasta 1.1ug/L en cuerpos de agua
pequefios. En cambio, en grandes rios, lagos o agua de mar, la carbamazepina se
encontré en concentraciones mas bajas (0.04ug/L) (Klosterhaus, Grace, Hamilton, & Yee,
2013). Esto puede deberse a que las masas de agua pequefias reciben efluentes de
aguas residuales con menor dilucion (Ying et al., 2013). Sin embargo, se necesitan mas
estudios para comprender de forma exhaustiva los factores que afectan a la abundancia
de FAE en los diferentes sistemas acuaticos.

La distribucion espacial de los FAE se presenta en la figura 4. Como se puede observar
estos farmacos estan ampliamente distribuidos en cinco de los seis continentes del
planeta. Hasta ahora la carbamazepina es el FAE mas frecuentemente detectado,
alcanzando concentraciones de hasta 3.5 pg/L en Brasil (Pivetta, Rodrigues-Silva,
Ribeiro, & Rath, 2020). El segundo lugar lo ocupa la gabapentina, con concentraciones
de hasta 9.8 pg/L en los efluentes de un hospital en Estados Unidos (T. S. Oliveira et al.,
2015).

La lamotrigina y la primidona ocupan el tercer lugar en la lista de ocurrencia, con
concentraciones maximas de 2.8 pg/L (aguas superficiales) y 0.7 pg/L (ciclo urbano del
agua), respectivamente (Hass, Duennbier, & Massmann, 2012; Kondor et al., 2020). El
cuarto y quinto lugar lo ocupan el diazepam (1.0 pug/L, agua de riego) y y la fenitoina (1.4
Mg/L, estuario), ambos compuestos detectados en Espana(Margenat et al., 2017,
Mijangos et al., 2018). La oxcarbazepina se encuentra en el sexto lugar de la lista,
exhibiendo una concentracion maxima de 1.2 ug/L en aguas residuales en Arabia Saudi
(Alidina et al., 2014).

Los siguientes lugares los ocupan el fenobarbital (0.4 pg/L, efluente hospitalario), la

pregabalina (6.9 ug/L, efluente hospitalario), lacosamida (0.06 ug/L, agua superficial), el
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levetiracetam (10.8 pg/L, agua residual) y, por ultimo, el topiramato (0.2 ug/L, agua
residual) (Gurke et al., 2015; Kondor et al., 2020; T. S. Oliveira et al., 2015)

Las diferencias en la aparicidén y distribucién espacial que presentan estos farmacos
podrian deberse a la disponibilidad y a las tasas de consumo de FAE en los distintos
paises. Fekadu, Alemayehu, Dewil, & Van der Bruggen, 2019, por ejemplo, realizaron un
estudio para comparar la presencia de productos farmacéuticos en entornos de agua
dulce en el contexto africano y europeo. Segun sus resultados, uno de los factores mas
importantes que rige el patron de aparicién y la distribucion espacial de los productos
farmacéuticos individuales en el medio ambiente es su tendencia de consumo. Sin
embargo, a diferencia de lo que ocurre en los paises desarrollados, el numero de
productos farmacéuticos y sus tendencias de consumo no estan facilmente disponibles
para Africa. Por lo tanto, es imposible evaluar experimentalmente los peligros y riesgos
de estos farmacos de manera oportuna.

Las diferencias en las tecnologias de eliminacién y cuantificacion también pueden ser
una razon importante por la que los paises en desarrollo no han informado de la
presencia de estos farmacos en los medios acuaticos. En las dos ultimas décadas han
surgido muchos estudios en paises desarrollados y de ingresos medios, mientras que
los paises en desarrollo siguen estando rezagados en cuanto a la identificacion y
cuantificacion de los FAE en muestras ambientales (Cardoso-Vera et al., 2021). Cabe
destacar en los articulos de revision desde la perspectiva africana la mencion de algunas
dificultades como los sistemas de saneamiento deficientes, la falta de infraestructura
para el analisis rutinario de trazas de contaminantes ambientales y la escasez de
personal bien capacitado para el funcionamiento de los equipos de ultima generacion
necesarios para el analisis de contaminantes emergentes en el agua (Gwenzi &
Chaukura, 2018; Madikizela, Tavengwa, & Chimuka, 2017). Asi, las diferencias
tecnoldgicas y la ineficacia de los procesos que se presentan en las distintas EDAR
también pueden hacer fluctuar la abundancia de estos farmacos.

Otros factores que también pueden desempefar un papel importante en la aparicion y
distribucién de estos farmacos en los ecosistemas marinos y de agua dulce son: el
tratamiento incontrolado de las aguas residuales, el vertido de los procesos de

fabricacion de farmacos, los vertidos domésticos de los asentamientos informales sin
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instalaciones sanitarias adecuadas, la variacion estacional del consumo de productos
farmacéuticos, los factores de dilucién, las tasas de prescripcion de productos
farmacéuticos individuales en el pais, el coste de los productos farmacéuticos, las aguas
residuales de las explotaciones animales, la resistencia de los productos farmacéuticos
individuales a la biodegradacion, la farmacocinética de los productos farmacéuticos
individuales y la transformacién de los productos farmacéuticos en productos de

degradacion durante el metabolismo.

Figura 4. Distribucion espacial de los FAE detectados en masas de agua de todo el mundo

Transporte y destino de los FAE en matrices sélidas

Los sedimentos se originan a partir de la erosion de los minerales y el suelo, y al igual
que el agua, son una parte muy dinamica de los sistemas fluviales (Babi¢ & Mutavdzi¢
Pavlovic¢, 2013). Estos son transportados aguas abajo hasta la costa, donde se vierten
en mares y océanos. Ademas, en las zonas de tierras bajas donde la velocidad del flujo
de los rios disminuye, los sedimentos se depositan a lo largo de las orillas y los lechos.
Una vez en el ambiente, los FAE se distribuyen en la fase acuatica, como particulas en
suspension o en los sedimentos, dependiendo de sus propiedades fisicoquimicas. La
mayoria de los FAE son compuestos hidrofébicos, por lo que son absorbidos por las
particulas de agua (Qiu, 2011). Asi, cuando las particulas caen, los anticonvulsivos

entran en los sedimentos. La adsorcion y desorcién pueden verse afectadas por varias
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propiedades ambientales, como la temperatura, la salinidad y los valores de pH. Ademas,
la velocidad del flujo de agua, el tamafo y la forma de las particulas y la morfologia del
lecho del rio también pueden afectar a la caida de las particulas. En consecuencia, las
particulas que caen en el sedimento pueden resuspenderse en el agua.

Dado que los sedimentos acumulan contaminantes y pueden ser transportados a través
de las diferentes masas de agua, estos siguen siendo fuentes potenciales de efectos
adversos en las aguas superficiales y subterraneas (Babi¢ & Mutavdzi¢ Pavlovi¢, 2013).
Ademas, los lodos de depuradora, producto final de las PTAR, se utilizan en el suelo
como fuente de nutrientes o como acondicionador del suelo. Sin embargo, los
compuestos lipofilicos y no facilmente biodegradables, como los FAE, quedan retenidos
en los lodos donde se acumulan. De este modo, los lodos de depuradora pueden ser
también una fuente potencial de sustancias nocivas para los seres humanos y los
animales. Por otra parte, al aplicar los lodos de depuradora contaminados al suelo, los
compuestos que contienen también pueden liberarse parcialmente, llegando a capas
mas profundas del suelo o a las aguas subterraneas a través de la escorrentia y la
lixiviacion (Lees, Fitzsimons, Snape, Tappin, & Comber, 2016; Park & Lee, 2018; Patel
et al., 2019).

Como consecuencia, se han detectado ampliamente anticonvulsivos en suelos,
sedimentos y lodos de todo el mundo. En la ultima década, han aumentado los estudios
que evaluan la presencia, el destino y el comportamiento de los FAE en matrices
ambientales sdlidas. Sin embargo, estas investigaciones son aun menos numerosas en
relacion con los estudios realizados en matrices acuosas.

Los datos sobre las concentraciones de FAE en matrices sélidas se muestran en la tabla
2. En varios paises del mundo, el uso de aguas residuales como agua de riego para las
tierras agricolas es una practica bien establecida. Sin embargo, este habito puede
conducir a la acumulacion de FAE en el suelo y a su posterior lixiviaciéon en las aguas
subterraneas. R. Gibson, Duran-Alvarez, Estrada, Chavez, & Jiménez Cisneros, 2010,
por ejemplo, informaron de la persistencia y el potencial de lixiviacién de varios farmacos,
incluida la carbamazepina, en los suelos del Valle de Tula, en México. Segun sus
resultados, la carbamazepina fue el farmaco mas persistente en el suelo, con

concentraciones equivalentes a varios afios de riego (2.6-7.5 ug/kg). Ademas, cabe
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destacar que este farmaco también estaba presente en el suelo mas profundo, y que los
patrones de concentracion estaban alta y positivamente correlacionados con la
concentracion de materia organica del suelo. En base a estos resultados, se puede
sugerir que la carbamazepina tiene un alto potencial de contaminacién de las aguas
subterraneas.

Otro estudio a destacar fue el realizado por Martinez-Piernas, Plaza-Bolafios, Garcia-
Goémez, Fernandez-lbanez, & Aguera, 2018. Cuantificaron los microcontaminantes
organicos en suelos agricolas regados con aguas residuales recuperadas durante mas
de diez anos. Entre los FAE detectados en este estudio se encontraban carbamazepina,
primidona, lamotrigina y diazepam, con concentraciones maximas de 8.2, 6.5, 2.6 y 0.81
Mg/kg respectivamente. Estas concentraciones podrian explicarse por su presencia
recurrente y las altas concentraciones reportadas en efluentes de plantas de tratamiento
de aguas residuales.

Por ultimo, en 2016, Paz et al., 2016, reportaron el comportamiento de dos de los
farmacos anticonvulsivos mas persistentes (lamotrigina y carbamazepina) asi como de
dos de sus metabolitos, en suelos agricolas. Segun sus resultados, la sorcidon de los
compuestos en los suelos fue la siguiente: lamotrigina > carbamazepina > EP-CBZ >
DiOH-CBZ. Por otra parte, también encontraron que la sorcidon seguia un proceso

reversible sin competencia entre los sorbatos.

Tabla 2. FAE en matrices soélidas

Frecuencia
Concentracion Limite de d
e
Pais Matriz Min — Max cuantificacion Referencia
(uaka) (nglg) deteccion
M n
d/kg ag/g (%)
México Suelo (Duran-Alvarez,
Becerril-Bravo,
5.14-6.48 0.5 100
Castro, Jiménez,
& Gibson, 2009)
México (R. Gibson et al.,
2.6-7.5 0.5 100
2010)
Estados Unidos (C. Wu,
0.7-1.1 NA 100 Spongberg,

Witter, Fang, &
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Israel

Tunez

Republica

Checa

Israel

Espafa

Espana

Estados Unidos

Espafia

Estados Unidos

Sudafrica

Sedimento

21.1-326.1

0.28-0.94

96-144

2.2-6

0.08-1.36

0.10-8.2

50

1.43-6.85

1-4

<0.535-6.07

0.25

100

NA

0.1

NA

0.5

0.3

0.5352

100

100

100

ND

ND

100

ND

100

100

Czajkowski,
2010)

(Arye, Dror, &
Berkowitz, 2011)

(Fenet et al.,

2012)

(Koba, Golovko,

Kodesova,

Klement, &

Grabic, 2016)
(Paz et al., 2016)

(Biel-Maeso,

Baena-
Nogueras,

Corada-

Fernandez, &

Lara-Martin,
2018)
(Martinez-

Piernas et al.,

2018)

(Thelusmond,

Kawka,

Strathmann, &

Cupples, 2018)
(Vazquez-Roig,
Segarra, Blasco,
Andreu, & Pico,

2010)

(Lara-Martin,
Renfro, Cochran,

& Brownawell,

2015)
(Matongo,
Birungi,
Moodley, &

Ndungu, 2015)
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Portugal

Mar baltico

India

Serbia/Rumania

Suecia
Espana Lodo
China
Australia
Espafa Suelo
SEspaia Sedimento
Israel Suelo
Espafa
China Suelo

1.82

6.3-14

3-519

0.5-0.9

<0.064-1.1

18.4-460

74-44941

300

0.14-0.81

2.50-4.65

1.5-8.5

0.04-2.6

1.6-3.3

1.20

0.1

NA

0.1

0.042-1.5

14.8

13.8

NA

0.1

23

100

0.01

1.1

ND

86

100

ND

100

91.6

100

100

42.8

100

ND

50

69

(L.H. M. L. M.
Santos,
Ramalhosa,
Ferreira, &
Delerue-Matos,
2016)
(Bjorlenius et al.,
2018)
(Chakraborty et
al., 2019)
(Mati¢ Bujagic,
Gruji¢, LauSevic,
Hofmann, &
Mici¢, 2019)
(Golovko, Rehrl,
Kohler, &
Ahrens, 2020)
(Martin,
Camacho-
Mufioz, Santos,
Aparicio, &
Alonso, 2012)
(Dong et al.,
2016)

(S. Yang et al.,
2016)
(Martinez-
Piernas et al.,
2018)
(Vazquez-Roig
etal., 2010)
(Paz et al., 2016)
(Martinez-
Piernas et al.,
2018)

(F. Chenetal.,
2011)



Espafia (Martinez-
5.6-6.5 0.1 25 Piernas et al.,
2018)

ND= no disponible

Bioacumulacion de FAE en especies acuaticas

Recientemente, algunos estudios revelaron la presencia de FAE en organismos
acuaticos aguas abajo de las PTAR, lo que indica que estos compuestos tienden a
acumularse en la biota (J. Liu et al., 2015; Vernouillet et al., 2010; Xie et al., 2017).

Las branquias, la piel y el tracto gastrointestinal son las principales vias de entrada de
los FAE en los organismos acuaticos (Mackay, Celsie, Powell, & Parnis, 2018). Una vez
en el organismo, dependiendo de sus propiedades inherentes, los FAE se distribuyen en
los tejidos y se acumulan principalmente en los érganos ricos en lipidos y proteinas.
Los factores de bioacumulacion (FBC) y bioconcentracién de los FAE en los organismos
acuaticos se presentan en la Tabla 3. Se decidi6 incluir solo los compuestos parentales,
ya que estos son casi siempre mas potentes y mas lipofilicos que los metabolitos
(Grabicova et al., 2017).

Tabla 3. Bioconcentracion y bioacumulacion de antiepilépticos en la biota acuatica

Especie Tejido FBC Concentracién Source
(ng/9)
CARBAMAZEPINA
Carassius auratus Cerebro, 8.8 -1200 0.1-1.2 (Liu et al., 2015)
higado,
musculo y
branquias
Cerastodema Organismo - 0.2-6.3 (Moreno-Gonzalez,
glaucum completo Rodriguez-Mozaz,

Huerta, Barcelo, & Leon,

2016)
Dreissena Organismo 17 -90 42-1211.7 (Contardo-Jara et al.,
polymorpha completo 2011)
Echinodorus Organismo 330 >6000 (Pi, Ng, & Kelly, 2017)

horemanii completo
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Fundulus grandis

Gambusia affinis

Geukensia demissa

Hemiculter

leucisculus

Ictalurus punctatus

Mytilus

galloprovincialis

Pimephales notatus

Planorbid sp.

Pseudokirchneriella
Ssubcapitata
Ruditapes
philippinarum

Salmo trutta

Organismo
completo
Organismo
completo
Organismo
completo
Cerebro,
higado,
musculo y
branquias
Cerebro,
higado,
musculo y
plasma
Organismo
completo
Organismo
completo
Organismo
completo
Cerebro,
higado,
musculo y
plasma
Organismo

completo

Organismo
completo
Organismo
completo
Higadoy

musculo

Higado

2.59-3.66

0.9

7.9

77 -2750

1.5-71

3.9

14-22

1.9-46

3.6

22

0.7-1.2

9y 95

1.3-56.3

0.1-1.6

2.6-302.6

>3.5

293

0.53-13

324 - 1503

1.2

10.2

0.03-5.9

0.60 - 1.1

17.9

(Scott et al., 2019)

(Valdés, Amé, Bistoni, &
Wunderlin, 2014)
(Klosterhaus et al., 2013)

(J. Liu et al., 2015)

(Garcia, Foster,
Constantine, & Huggett,
2012)

(Martinez Bueno et al.,
2013)
(Boillot et al., 2015)

(P. Oliveira et al., 2017)

(Garcia et al., 2012)

(Bowen Du, Haddad,
Scott, Chambliss, &
Brooks, 2015)
(Vernouillet et al., 2010)

(Almeida et al., 2015)

(B. Du, Perez-Hurtado,
Brooks, & Chambliss,
2012)

(Huerta, Jakimska, Gros,
Rodriguez-Mozaz, &
Barceld, 2013)
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Scrobicularia plana Organismo - 45-93 (Almeida et al., 20172)

completo
Thamnocephalus Organismo 12.6 128.6 (Vernouillet et al., 2010)
platyurus completo
DIAZEPAM
Gobius niger Higado y - 3.5 (Moreno-Gonzalez et al.,
musculo 2016)
Liza aurata Higado y - 1.8
musculo
Pleuronichthys Higado - 23-110 (Maruya et al., 2012)
verticalis
Salmo trutta Higado - 10 (B. Du et al., 2012)
OXAZEPAM
Perca fluviatilis Musculo 6.2 0.39-13 (Brodin, Fick, Jonsson, &

Klaminder, 2013)

Vernouillet et al., 2010 realizaron un estudio para determinar los factores de
bioacumulacién de la carbamazepina en especies acuaticas, como el alga verde
(Pseudokirchneriella subcapitata), el crustaceo (Thamnocephalus platyurus) y el cnidario
(Hydra attenuate). Segun sus resultados, los factores de bioacumulacién fueron de 2.2
para las algas y de 12.6 para los crustaceos. Ademas, no observaron ninguna
bioacumulaciéon significativa en H. attenuata. En concordancia con estos resultados,
Garcia et al., 2012 determinaron los factores de bioconcentracion de carbamazepina en
dos especies de laboratorio (Pimephales notatus e Ictalurus punctatus) y en una especie
procedente de una PTAR ubicada en Denton, Texas (Oreochromis niloticus). Tras 42
dias de exposicidon, concluyeron que los valores obtenidos en los estudios de campo en
O. niloticus (2.5-3.8) eran similares a los obtenidos en los estudios de laboratorio (P.
notatus: 1.9 — 4.6; I. punctatus: 1.8 — 7.1). Del mismo modo, en China, Xie et al., 2017
investigaron la bioacumulacién y la transferencia trofica de 23 productos farmacéuticos
en el lago Taihu. La carbamazepina fue uno de los ocho compuestos detectados en todos
los sitios de muestreo, alcanzando un factor de bioacumulacion maximo de 318 en el
higado de los peces.

Hay varios articulos que indican que los FAE se bioacumulan en los peces de sistemas

de agua dulce. Sin embargo, hay pocos estudios realizados en sistemas marinos.
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(Maruya et al., 2012) investigaron la presencia y bioacumulacién de 75 farmacos
emergentes cerca de cuatro grandes vertidos de aguas residuales oceanicas en la bahia
del sur de California. Segun sus resultados, se detect6 diazepam en todas las muestras
de higado de Pleuronichthys verticalis. Ademas, las concentraciones de diazepam en el
higado de los machos eran mas altas en comparacion con las concentraciones
encontradas en el higado de las hembras. Esto puede sugerir que el género también
puede desempefiar un papel importante en la bioacumulaciéon de estos farmacos. Sin
embargo, es necesario seguir investigando para comprender mejor cémo las
propiedades inherentes de las especies acuaticas y el medio ambiente afectan al proceso
de bioacumulacion.

Efectos toxicos de los FAE en especies acuaticas

La ecotoxicidad se centra en los posibles efectos adversos de los xenobidticos, incluidos
los farmacos, sobre los organismos que representan cada nivel tréfico. Cuanta mas
informacion conozcamos sobre la ecotoxicidad de los farmacos, mejor sera la gestion y
la regulacién sobre su seguridad.

Los efectos téxicos de los FAE sobre las diferentes especies acuaticas se muestran en
la tabla 4. Varios estudios han revelado que los FAE pueden perjudicar las funciones
biolégicas de los organismos a diferentes niveles. Fraz et al.,, 2019, por ejemplo,
expusieron a adultos de pez cebra a 10 ug/L de carbamazepina durante 6 semanas. Los
resultados obtenidos mostraron que la carbamazepina alteré el rendimiento reproductivo,
el cortejo y el comportamiento agresivo de los peces. Ademas, se mantuvo la disminucién
del rendimiento reproductivo y la alteracion del cortejo en las crias de los padres
expuestos. Esto sugiere que los FAE pueden afectar al comportamiento y la reproducciéon
de los peces de forma transgeneracional.

Los FAE también pueden alterar el desarrollo temprano de los peces, produciendo
repercusiones en sus poblaciones futuras. Asi lo demostraron Qiang et al., 2016, quienes
evaluaron el fenotipo, el comportamiento y las respuestas moleculares de embriones de
pez cebra expuestos a 1 ug /L de carbamazepina. En sus resultados se demostré que la
tasa de eclosion, la longitud del cuerpo, la apariencia de la vejiga natatoria y la tasa de
absorcion del saco vitelino aumentaron significativamente. En concordancia con estos

resultados, (Yide He et al., 2019) expusieron embriones de pez cebra a concentraciones
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ambientalmente relevantes (0,1ug/L y 10 pg/L) de gabapentina. Al final de la exposicion
(96hpf), el contenido de acetilcolinesterasa, lisozima y proteina C reactiva se redujo
significativamente en los embriones. Ademas, también demostraron que la gabapentina
afecta simultaneamente a varias funciones vitales del pez cebra en una fase temprana
de su desarrollo.

Los estudios de toxicidad también han asociado los FAE con la generacion de especies
reactivas de oxigeno. Brandao et al., 2013, por ejemplo, evaluaron la respuesta al estrés
oxidativo de tres FAE comunmente encontrados en el ambiente (diazepam,
carbamazepina y fenitoina). Segun sus resultados, los tres compuestos parecian inducir
estrés oxidativo en algun 6rgano. Sin embargo, no se encontrd ningun dafio oxidativo en
el rango de concentracion seleccionado.

En general, hay suficientes pruebas de que los FAE pueden alterar funciones bioldgicas
clave (actividad metabdlica, respuesta al estrés, comportamiento, reproduccién y
desarrollo) en los organismos acuaticos. Sin embargo, es necesario seguir investigando
para comprender de forma exhaustiva las consecuencias ecoldgicas de los FAE en el
medio acuatico.

Tabla 4. Efectos toxicos de los FAE en diversas especies acuaticas

Especie Tiempo de exposicion Concentracion Efectos toxicos Referencia
CARBAMAZEPINA
Chironomus riparius 10y 21 dias 0.2-31.4 ugL™" Mortalidad (Nieto et al.,
significativa, redujo 2017)

el crecimiento de
los mosquitos e

indujo un cambio

significativo en la

relacion de sexos.

Chlorella 144 hy 30 dias 500 - 10000 pgL™’ Inhibir el (W. Zhang et al.,
pyrenoidosa crecimiento de las 2012)
dos algas. La
sintesis de clorofila

A se inhibio casi en

su totalidad.
Cyprinus carpio 24 hy 35 dias 40 - 80 mgL"’ Alteracion inducida (Malarvizhi,
en las actividades Kavitha,
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de las Saravanan, &
transaminasas en Ramesh, 2012)
branquias, higado y

musculo. (CLso 24

h=59.7)
Danio rerio 63 dias 0, 10 and 10000 pugL'  La viabilidad de los  (da Silva Santos
huevos se vio et al., 2018)

significativamente
perjudicada, se
produjeron
alteraciones en las
etapas foliculares
de las hembras,
disminuyo la
actividad de la CAT
y aumento la
actividad de la GST
en las branquias.
118 hpf 100 gL’ Afecté ala (Zhou et al., 2019)
velocidad de
natacion durante
los periodos de
oscuridad (mas
rapido), se observo
un retraso en la

eclosion hasta las

50 hpf.
Daphnia magna 48 h 5 and 100 pgL™’ Alteracion (Nkoom, Lu, Liu,
significativa del Yang, & Dong,
comportamiento 2019)
fototactico,

disminucién de la
acetilcolinesterasa
(neurotoxicidad) y
estrés oxidativo
que pone en

peligro la vida.
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Lepomis gibbosus

Limnodynastes

peronii

Oncorhynchus

mykiss

96 h

96 h

7,21y 42 dias

96 h

62.5, 125, 250, 500 y
1000 gL

50 - 90 mgL™’

1, 200 y 2000 pgL"'

5,10, 15, 20,25y 30
mg L'

Aumento de las
actividades de las
glutation S-
transferasas y de la
glutatiéon reductasa
en el tracto
digestivo.
Pérdida de la
respuesta tactil de
los renacuajos.
El estrés oxidativo
en las branquias,
los niveles de
glutation reducido y
la actividad de la
Na*-K*-ATPasa
fueron
significativamente
menores que en el
control.

La CLso a 96 h fue
de 19,9 mg L-1, el
porcentaje de
hemoglobina y el
volumen celular
empaquetado
fueron
significativamente
altos, las
actividades de
SOD, CAT,GRYy
GPx fueron
mayores en el
intestino, el
musculo y

especialmente en

el higado.

(Brandao et al.,
2013)

(Melvin, Cameron,
& Lanctot, 2014)

(Z.H.Lietal.,
2009)

(Z.H.Lietal.,
2011)
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Ruditapes

philippinarum

Scenedesmus

obliquus

Scrobicularia plana

Danio rerio

Daphnia magna

28 dias

144 hy 30 dias

96h

24 h

Reproduccion y

respuestas

transcriptéomicas

30 - 9000 pgL’

500 - 10000 gL’

0-9 pgL"’

DIAZEPAM
16 pgL!

0.001, 0.1y 1 pgL™’

Alterar las
respuestas
relacionadas con la
energia,
especialmente la
del glucégeno y la
del sistema de
electrones,
revelando una
ralentizacion del
metabolismo
Inhibir el
crecimiento de las
dos algas. La
sintesis de clorofila
a se inhibi6 casi en
su totalidad
El contenido de
glucdégeno mostrd
una tendencia a la
baja y un estado de

estrés oxidativo.

Induce efectos
sedantes evidentes
en los peces
hembra, alterando
sus niveles de
actividad
locomotora. Las
hembras
desarrollan una
tolerancia mas
rapida.
Desregulacion de

las vias de

sefializacion de la

(Almeida et al.,
2015)

(W. Zhang et al.,
2012)

(Almeida, Calisto,
Esteves, et al.,
2017)

(Genario et al.,
2020)

(Fuertes,

Campos, Rivetti,
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Cambios en el

comportamiento

Ictalurus punctatus 7 dias
Lepomis gibbosus 96 h

Danio rerio 5 dpf
Lepomis gibbosus 96 h

insulina, el acido
araquidoénico y la
biosintesis de
esteroides
0.1and 1 ugL™’ Alteracion de la
actividad
locomotora,
geotaxis y fototaxis
0.001 pgL™! Puede tener el
potencial de
interactuar con la
funcién endocrina
alterando la
expresiéon génica.
266, 533, 1065, 2130 y Aumento de las
4260 uglL™" actividades de las
glutation S-
transferasas en las
branquias e
inhibicién de la
glutation reductasa
en el tracto
digestivo.
FENITOINA
1-500 M Las dosis altas
poseen
propiedades
ansioliticas e
inhiben la actividad
locomotora de las
larvas, las dosis
bajas la estimulan.
6.25,12.5, 25,50y

100 pgL*

Respuestas
adaptativas en las
actividades de la

catalasay la

glutation S-

Pina, & Barata,

2019)

(Simao et al.,
2019)

(Overturf,
Overturf, &
Huggett, 2016)

(Brandao et al.,
2013)

(X. Liu et al.,
2016)

(Brandao et al.,
2013)
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transferasas en el
higado, pero no
alteraciones del
comportamiento.
GABAPENTINA

Danio rerio 96 hpf 0.1y 10 pgL™’ 136 y 750 genes (Yide He et al.,

expresados 2019)
diferencialmente,
estaban implicados
en los sistemas
antioxidante,
inmunitario y
nervioso. Afecta a
varias
funcionalidades
vitales del pez

cebra.

Difenilhidantoina (fenitoina)

La fenitoina (fig. 5), vendida comercialmente con el nombre de “Dilantin”, quimicamente
es una hidantoina que presenta efectos sobre los iones Na*, K* y Ca2* afectando los
potenciales de membrana en concentraciones terapéuticas. De esta manera, la fenitoina
bloquea los potenciales de accidn altamente repetitivos de las neuronas manteniendo los
canales de Na* en su estado inactivo. La fenitoina es un farmaco de primera generacion
que es utilizado en todos los tipos de crisis, exceptuando las crisis de ausencia. Fue el
primer FAE que, en dosis terapéuticas, no provocaba una depresién del sistema nervioso
central (SNC). La fenitoina se encuentra disponible comercialmente tanto en
formulaciones orales (liberacidon normal y prolongada) como intravenosa. Se ha
reportado la absorcion de la fenitoina oral como lenta y variable, compensandose con
una biodisponibilidad generalmente elevada. Ademas, los antiacidos que contienen
calcio interfieren en la absorcion del farmaco, si es necesaria la ingestion de antiacidos,
se debe realizar de manera escalonada. Estan documentados diversos casos en los que
la fenitoina presenta diferencias en la biodisponibilidad, dependiendo de la presentacion

farmacéutica. Para las formulaciones de liberacion normal y retardada los niveles
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plasmaticos maximos se alcanzan en 1.5-3 h y de 4-12 h respectivamente. La fenitoina
tiene una vida media de 12-36 h y puede tardar de 5 a y dias en alcanzar el estado
estacionario (tabla 5). Si bien, la administracion de una dosis via intravenosa puede
alcanzar mas rapidamente niveles séricos terapéuticos que una dosis oral, se asocia con
efectos adversos significativos que normalmente afectan al sistema cardiovascular
(hipotensidn, bradiarritmias y paro cardiaco). En el lugar de la infusion pueden producirse
reacciones locales (dolor y ardor), sin embargo, pueden producirse también efectos
adversos significativos por lesiones de extravasaciéon. En cuanto a las dosis orales son
raros los efectos adversos, limitandose a nauseas y vomito. Tanto la via de
administracion oral como intravenosa pueden provocar neurotoxicidad, nistagmo y ataxia
(Gallop, 2010).

Tabla 5. Propiedades quimicas y farmacoldgicas de la fenitoina

Propiedades quimicas

Solubilidad en agua Limitada (32 mg/L)
Peso molecular 352.26
pKa 8.3
Punto de fusién 295-298°C
Dosis
Dosis recomendada para adultos >300 mg/dia
Dosis recomendada para nifios 5-10 mg/Kg/dia

Monitorizacion

Muestra Suero, plasma
Concentracion efectiva 10-20 pg/mL
Concentracién toxica >20 pg/mL
Metodologia Inmunoensayo, HPLC

Propiedades farmacocinéticas

Porcentaje de absorcién (via oral) 70-90%
Tiempo de concentraciéon maxima 1.5-3.0 h, liberacion prolongada 4-12 h
Unién a proteinas 87-93%, albumina
Volumen de distribucion 0.5-0.8 L/Kg
Vida medio, adultos 12-36 h
Tiempo hasta el estado estacionario, adultos 5-7d
Vida media, nifios 7-29 h

Tiempo hasta el estado estacionario, nifios
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2-5 d (dependiendo de la dosis, promedio
14 h)
Excrecion, orina
% Excrecién Activa Detectada en
sangre

Inalterada 1-5 Si Si

Parahidroxifenilhidantoina 60-80 No Si
(HPPH), libre y conjugada

Las enzimas hepaticas microsomales, especialmente el citocromo P450 (CYP) 2C9 y
2C19, metabolizan ampliamente a la fenitoina (>95%). La parahidroxifenilhidantoina
(HPPH), el principal metabolito, representa hasta el 80% del metabolismo y es inactivo.
La eliminacién de primer orden se presenta cuando los niveles plasmaticos del farmaco
son menores a 10 pg/mL. Sin embargo, cuando la concentracién >10 ug/mL, el
metabolismo hepatico se satura y la eliminacién pasa a ser de orden cero (dependiente
de la dosis). De esta manera, la dosis y la concentracion del farmaco influyen
directamente con el aumento de la vida media plasmatica. Para mantener los niveles
terapéuticos en nifos son necesarias dosis mas altas, ya que el metabolismo pediatrico
suele ser mas rapido que en adultos. Ya que el CYP2C9 presenta una tasa metabdlica
alta (80-90%), se ha reportado que los polimorfismos del CYP2C9 dan lugar a una
reducciéon del metabolismo del farmaco, presentandose una elevacién en los niveles
séricos. Por ejemplo, se ha reportado que dos polimorfismos, CYP2C9*2 y CYP2C9*3,
presentan una disminucién en la actividad enzimatica, siendo ente ultimo el que presenta
una disminucién mas marcada. En la raza caucasica, la variante CYP2C9*2 es la mas
frecuente, presentandose entre un 10-13% de la poblacién, mientras que el CYP2C9*3
se presenta tan solo en un 5-9%. En cuanto a la poblacién africana y asiatica, la
presencia de estos dos alelos en menor a la observada en los caucasicos. En la

poblacion india la variante CYP2C9*2 oscila entre 3-5% mientras que la CYP2C9*3 se
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presenta en 4-8% de los individuos. Por otra parte, en japoneses y chinos el alelo
CYP2C9*2 no ha sido detectado. De lo anterior, se ha demostrado que las personas que
presentan algun polimorfismo en CYP2C9 presentan un mayor riesgo de toxicidad
causado por la fenitoina (Chaudhary et al., 2016).

Al igual que la CYP2C9, la fenitoina también puede estimular la actividad de las enzimas
CYP1A2, CYP2C19 y CYP3A4, estas enzimas también las pueden estimular farmacos
como el fenobarbital, la primidona y la carbamazepina. Del mismo modo, la accion de
farmacos como el clonazepam, lamotrigina, etosuximida, carbamazepina, oxcarbazepina,
topiramato y el acido valproico pueden verse modificados por la induccion enzimatica de
CYP por la fenitoina. Ademas, la fenitoina puede afectar el metabolismos de farmacos
como los antidepresivos triciclicos, antimicrobianos, antipsicéticos, cardiovasculares,
inmunosupresores, Warfarina, vitamina D y K y la bilirrubina. El fenobarbital se ha
asociado con la reducciéon en la absorcion oral de la fenitoina. Por otra parte, la
suspension en el uso de la fenitoina puede dar lugar al aumento en las concentraciones
plasmaticas de otros farmacos que se administren simultaneamente, causando efectos
toxicos (Bourgeois, 2000; Perucca, 2006; Sander, 2004).

i

0 NH

Figura 5. Estructura quimica de la fenitoina

La fenitoina tiene un rango terapéutico estrecho, una concentracion sérica > 80uM se ha
relacionado con una toxicidad clinicamente relevante (Praveen-kumar & Desai, 2014).
Una vez metabolizada, la fenitoina es excretada por los rifiones, en personas con
insuficiencia renal suele presentarse una acumulacion toxica debido al padecimiento
(Chua, Venketasubramanian, Tjia, & Chan, 2000). Ademas, en los pacientes que reciben

hemodialisis, la fenitoina no suele eliminarse, ya que se encuentra unida a la albumina
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aproximadamente en un 90% (Martin et al., 1977). Por lo general, este tipo de toxicidad
no suele estar relacionada con mortandad, sin embargo, se han reportado casos en los
que se presentan sintomas neurologico como el nistagmo (Praveen-kumar & Desai,
2014), ataxia (Shanmugarajah et al., 2018) y coma (Craig, 2005). También se han
reportado casos raros, en los que la aplicacion intravenosa de fenitoina puede generar
complicaciones por el sindrome del guante morado, reaccion que afecta a los tejidos
blandos que se caracterizan por una gran hinchazoén, pudiendo causar oclusion ocular e
incluso necrosis, pudiendo llevar a la amputacion (Garbovsky, Drumheller, & Perrone,
2015; Jain, Nagpal, Kumar, Prakash, & Handa, 2015; Okogbaa, Onor, Arije, Harris, &
Lillis, 2015).

Entre los factores que mas se relacionan con la toxicidad de la fenitoina se encuentran:
un mal uso o ajuste de la dosis, la interaccion con otros farmacos y cambios en la
fisiologia del paciente (Kang et al.,, 2013; Srinivasan, Wyawahare, Mathen, &
Subrahmanyam, 2015). Los principales sintomas que se presentan durante la
intoxicacion por fenitoina son: nauseas, ataxia, nistagmo e incluso coma (Craig, 2005).
Se relacionan en menor medida la hipotension y las arritmias asociadas al uso de este
farmaco. La fenitoina es considerada una sustancia de toxicidad moderada y la
probabilidad de muerte a causa de una intoxicacion por este farmaco es muy baja (S. H.
Imam et al., 2014).

Se han realizado ensayos in vitro en varias cepas de Salmonella typhimurium para
determinar la mutagenicidad de la fenitoina y de su principal metabolito, la 5-(4-
hidroxifenil)-5-fenilhidantoina, utilizando la prueba de Ames (Léonard, de Meester, Fabry,
de Saint-Georges, & Dumont, 1984; Riedel & Obe, 1984; Sezzano, Raimondi, Arboix, &
Pantarotto, 1982). De los estudios mencionados anteriormente se concluyd que la
fenitoina no presenta propiedades mutagénicas. Ademas, se han realizado algunos
experimentos en animales de laboratorio, de los cuales no se han evidenciado pruebas
de carcinogenicidad por parte del farmaco (Chhabra et al., 1994; Jang et al., 1987; Maeda
et al., 1988). Se han reportado neoplasias hepatocelulares en ratones expuestos a la
fenitoina, sin embargo, presentan poca o nula relevancia para los seres humanos. En la

actualidad no se ha encontrado una relacion directa entre el uso de la fenitoina y el
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cancer de higado (Dethloff, Graziano, Goldenthal, Gough, & de la Iglesia, 1996; Friedman
et al., 2009; Singh, Driever, & Sander, 2005).

En cuanto a la teratogenicidad, se ha relacionado a la fenitoina con un aumento en el
riesgo de presentarse malformaciones congénitas (Danielsson et al., 2005; Eroglu, Gokgil,
Bek, Ulas, & Odabasi, 2008). Se cree que el riesgo alto de presentar malformaciones
congénitas estd asociado directamente con la actividad antiepiléptica del farmaco.
Demostrandose lo anterior en un buen nimero de estudios realizados (Azzato et al., 2010;
Kaplan & Demir, 2021; Ritchie, Oakes, Farrell, Ababneh, & Howe, 2019; Tomson et al.,
2018). Sin embargo, los riesgos asociados tienen un caracter multifactorial e incluyen la
predisposicidon genética del individuo (Canger et al., 1999).

En general, para contrarrestar la toxicidad causada por la fenitoina se requiere un
cuidado individualizado del paciente. Se deben monitorizar constantemente los signos y
funciones vitales del paciente, controlando las nauseas y el vomito. También se deben
tener cuidados de apoyo, con el fin de prevenir lesiones que puedan ser debidas a la
confusion o ataxia. Cabe sefialar que no existe un antidoto especifico para la intoxicacién
por fenitoina, y una eliminacion acelerada o lavado gastrico no han ayudado en disminuir
el tiempo de recuperacion del paciente (L. Zhang et al., 2018).

La fenitoina es un farmaco antiepiléptico ampliamente utilizado en la practica clinica
desde hace unos 80 afos. Se utiliza principalmente para el tratamiento de las
convulsiones tonico-clonicas y de inicio parcial (Abou-Khalil, 2016; Patocka, Wu,
Nepovimova, & Kuca, 2020). La PHE se une al estado inactivado del canal de Na* y
prolonga asi el periodo refractario neuronal, teniendo un efecto inhibidor altamente
selectivo en el area motora de la corteza cerebral. Ademas, se cree que la fenitoina
ejerce su efecto antiepiléptico estabilizando la funcion de las membranas de las células
cerebrales y aumentando los niveles de neurotransmisores inhibidores (serotonina (5-
HT) y acido y-aminobutirico (GABA)) en el cerebro. (Keppel Hesselink, 2017).

Ademas, la seguridad y eficacia de la PHE se ha evaluado en un gran numero de
trastornos diferentes, explorados en mas de 100 trastornos diferentes (Kopsky &
Hesselink, 2017), desde el trastorno bipolar (Patocka et al., 2020), la curacién de heridas
(Keppel Hesselink, 2018; Kumar, Vasudeva, Rao, & Naidu, 2020) espasmos bronquiales

inducidos por el asma bronquial y la bronquitis asmatica crénica (L. Zhang et al., 2018),
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dolor neuropatico (Hall et al., 2020), antiarritmico (Zhang et al., 2018), para reducir la
migracion y la invasion en el cancer de mama metastasico (Kalaiarasi, Sangeetha, Pavan,
& Kumaradhas, 2018) y en la neuritis 6ptica (Raftopoulos et al., 2016).

En los protocolos convencionales de tratamiento del estado epiléptico, la PHE se
considera el farmaco de primera linea cuando el paciente no responde a las
benzodiacepinas, aproximadamente el 40-60% de los casos (Brigo, Bragazzi, Lattanzi,
Nardone, & Trinka, 2018; L. Li et al., 2020; D. Mishra et al., 2014; Nalisetty et al., 2020).
Aunque en los ultimos afios se han aprobado nuevos FAE para el tratamiento del estado
epiléptico, la fenitoina sigue siendo el farmaco de primera linea en muchos paises,
incluida Tailandia (DeMott, Slocum, Gottlieb, & Peksa, 2020; Soontornpun et al., 2020).
En Estados Unidos, segun la encuesta anual del Panel de Gasto Médico realizada por la
Agencia para la Investigacion y la Calidad de la Atencién Sanitaria (AHRQ), la PHE se
encuentra entre los 300 principales medicamentos de 2018, ocupando el puesto 269.
Segun esta encuesta, las prescripciones en 2018 fueron aproximadamente 1.643.497
(Kane, 2018). Segun estos datos, la PHE se consume ampliamente en el mundo,
contribuyendo ademas a la introduccion de este FAE en las masas de agua a través de
los vertidos de los efluentes municipales, industriales y hospitalarios.

Varios estudios informan de la presencia de PHE en efluentes de plantas de tratamiento
de aguas residuales (PTAR), efluentes hospitalarios, aguas superficiales e incluso agua
potable. Estas concentraciones oscilan entre 1.1 y 2375 ng/L en diferentes matrices

acuaticas, como se muestra en la tabla 6.

Tabla 6. Ocurrencia de PHE en diversas matrices acuaticas

Pais Muestra Concentracion Referencia
(ng/L)
Estados Unidos Aguas residuales 287-402 (Vanderford & Snyder, 2006)

Corea Agua superficial 1.1-8.9 (Kim, Cho, Kim, Vanderford, & Snyder,
2007)

Japén Rio 4 (Hoshina, Horiyama, Matsunaga, &

Haginaka, 2009)

Corea Agua superficial 1.8-54 (Yoon, Ryu, Oh, Choi, & Snyder,
2010)

Espana Agua potable 10 (Huerta-Fontela, Galceran, & Ventura,
2011)
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Estados Unidos Agua superficial 150 (Laws, Dickenson, Johnson, Snyder, &
Drewes, 2011)

Arabia Saudita Aguas residuals <20-440 (Alidina et al., 2014)
Estados Unidos Agua de pozo 66 (Schaider, Rudel, Ackerman,
Dunagan, & Brody, 2014)
Estados Unidos Efluente 60-100 (T. S. Oliveira et al., 2015)
hospitalario
Japon Rios y agua 3.1-23 (Simazaki et al., 2015)
potable
Estados Unidos Cuencas 145 (Bai et al., 2018)
hidrolégicas
urbanas
Espafa Aguas residuales 111-2375 (Mijangos et al., 2018)
Espafa Estuario 6-1401 (Mijangos et al., 2018)
Sri Lanka Agua superficial 6.4-79 (Guruge et al., 2019)
China Agua potable 1.93 (M. Liu, Yin, & Wu, 2019)

Los estudios reportados en la literatura sobre los efectos toxicos del PHE en organismos
acuaticos son escasos. Se evalué la toxicidad del PHE en Lepomis gibbosus, expuesto
a6,25,12,5, 25,50 y 100 pg/L, centrandose en los parametros de estrés oxidativo en los
tejidos hepaticos, digestivos y branquiales. Los resultados mostraron respuestas
adaptativas en las actividades de las enzimas catalasa y glutation S-transferasa en el
higado de los organismos expuestos en respuesta al estado de estrés oxidativo (Brandao
et al.,, 2013). Para evaluar los efectos de la PHE en la actividad locomotora y la
trigmotaxis de las larvas de pez cebra a los 5 dias post-fertilizacién, las larvas fueron
expuestas a 1,4,20, 100 y 500 uM. Ademas, se investigo la influencia de la PHE en las
respuestas de las larvas a los estimulos visuales. Los resultados sugieren que el efecto
de la PHE sobre la actividad locomotora y la trigmotaxis fue dependiente de la
concentracion. En condiciones de luz u oscuridad, la exposicidén a altas concentraciones
de PHE caus6 una disminucién significativa de la actividad locomotora y la trigmotaxis,
mientras que el tratamiento con dosis bajas aumento la actividad locomotora (X. Liu et
al., 2016). En un estudio realizado por Weigt et al., 2011, se evalué la teratogenicidad de
10 compuestos (incluyendo PHE) en embriones de pez cebra expuestos durante 3 dias
a concentraciones de 31,25, 62,5, 125 y 250 yM. Los valores CLso y CEso fueron >250uM
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y 386uM respectivamente, con un indice de teratogenicidad >1. Ademas, los resultados
permitieron concluir que los embriones de pez cebra son capaces de activar las
sustancias proteratégenas sin necesidad de afadir un sistema de activacion metabdlica
exdgena (Weigt et al., 2011). En otro estudio, se evalué el efecto teratogénico de la PHE
en peces cebra expuestos a 6,25, 12,5, 25, 50 y 100 yM, monitoreando la eclosion y la
morfologia. Se midi6 la actividad locomotora en las larvas como parametro de
neurotoxicidad. La exposicion de embriones a PHE indujo un retraso en el desarrollo y
un efecto teratogénico de manera dependiente de la concentracién, reflejado en el tiempo
de eclosion y la morfologia del embrion (Martinez et al., 2018).

Danio rerio

Originario del sudeste asiatico, el pez cebra (Danio rerio) se ha convertido en el
organismo acuatico mas utilizado en los laboratorios de todo el mundo (J. De Oliveira et
al., 2021). Debido al alto grado de conservacion genética en comparacién con los
mamiferos, el pez cebra se ha convertido en un modelo muy atractivo en diversas areas
de la ciencia como la genética (Carney & Mosimann, 2018; Postlethwait & Braasch, 2020),
la biologia del desarrollo (Meyers, 2018; Ye & Chen, 2020), la neurociencia (Ahrens, 2019;
Freifeld et al., 2017; R. Gerlai, 2019), la biomedicina (Pitchai, Rajaretinam, & Freeman,
2019; Volgin et al., 2019) y la ecotoxicologia (Abe et al., 2021; Lee, Green, & Tyler, 2015;
Seok et al., 2008; Sun et al., 2020). Ademas, el pez cebra se ha revelado como un
excelente modelo vertebrado para las pruebas de letalidad y teratogenicidad debido a
las siguientes ventajas: el mantenimiento de una colonia de peces cebra es sencillo,
ocupan poco espacio, son baratos y producen un elevado numero de embriones (alta
fecundidad), el desarrollo es rapido y puede visualizarse desde la embriogénesis hasta
el organismo completo (Kimmel, Ballard, Kimmel, Ullmann, & Schilling, 1995), la toxicidad
durante el desarrollo puede evaluarse en poco tiempo, los embriones son dpticamente
transparentes, lo que permite realizar ensayos de teratogenicidad de forma muy
completa, ya que sus vias de desarrollo estan conservadas evolutivamente, o que hace
que el pez cebra sea muy sensible a los compuestos teratogénicos (Raghunath &
Perumal, 2018).

Ademas, su genoma fue completamente secuenciado en 2013, tienen un 70% de

homologia con los genes humanos y muchos de sus 6rganos y tejidos son muy similares
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a los de los humanos (Collin & Martin, 2017). La morfologia de los nervios de D. rerio es
muy similar a la de otros vertebrados y esta conservada evolutivamente. El desarrollo del
sistema nervioso es relativamente corto, comienza a las 6 hpf y se completa a las 6 dpf
(Cheng et al., 2020). Ademas, los sistemas de neurotransmisién se conservan entre D.
rerio y los mamiferos. Todas estas caracteristicas hacen posible el uso de D. rerio como
modelo animal para comprender los mecanismos neurotoxicos subyacentes a la
exposicion a contaminantes ambientales, como los farmacos. El pez cebra se ha utilizado
como organismo modelo en toxicologia acuatica y neurotoxicidad para detectar los
efectos téxicos de diversos contaminantes. (da Silva Santos et al., 2018; Genario et al.,
2020; R. Gerlai, 2019; Muthulakshmi, Maharajan, Habibi, Kadirvelu, & Venkataramana,
2018; Zhou et al., 2019)

Estrés oxidativo

En 1985 SIES, definio el estrés oxidativo como "una alteracion del equilibrio prooxidante-
antioxidante a favor del primero", teniendo en cuenta los importantes avances en la
biologia redox que han dado lugar a la comprension del papel de la sefalizacion redox,
Sies and Jones, 2007 definieron el estrés oxidativo como "un desequilibrio entre los
oxidantes y los antioxidantes a favor de los oxidantes, lo que conduce a una interrupcion
de la senalizacion redox y el control y/o el dafio molecular", en ambas definiciones las
especies reactivas de oxigeno y la regulacion redox juegan un papel importante durante
el desarrollo normal.

La alteracién de los procesos celulares y/o moleculares durante el desarrollo fisioldgico
normal puede provocar toxicidad en forma de teratogénesis o mortalidad. La regulacion
redox, el plegamiento de las proteinas y la apoptosis desempefian papeles importantes
durante el desarrollo normal, y cuando estos procesos se ven perturbados por toxicos
(enddgenos o exégenos) pueden provocar una amplia gama de malformaciones e incluso
la muerte (Kupsco & Schlenk, 2015).

El estrés oxidativo es causado por la produccion excesiva de radicales libres y especies
reactivas de oxigeno (ERO). El estrés oxidativo esta profundamente implicado en el
mecanismo de toxicidad de varios farmacos detectados en las masas de agua,
amenazando el equilibrio ecolégico de la vida acuatica (Almeida et al., 2015; Brandao et
al., 2013; Cheng et al., 2020; P. Oliveira et al., 2017; C. Yang, Lim, & Song, 2020). En
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general, los organismos acuaticos tienen un sistema de defensas enzimaticas para
protegerse de la produccién excesiva de ROS, y de esta manera mantener un equilibrio
fisiolégico para la adaptacion al medio acuatico (P. Wu et al., 2017; C. Yang et al., 2020).
Neurotoxicidad

Los rasgos de comportamiento se han descrito como puntos finales para evaluar los
efectos toxicos de los FAE, ya que estas alteraciones del comportamiento suelen
representar una respuesta temprana a los FAE. Ademas, los estudios de comportamiento
son importantes ya que estan estrechamente relacionados con la idoneidad individual y
la persistencia de la poblacidn, y esto nos permite tener una mejor comprension de los
impactos ecolégicos de los contaminantes en el medio acuatico (H. Chen et al., 2021;
Cunha, de Araujo, & Marques, 2017).

Acetilcolinesterasa

La acetilcolina (ACh), como neurotransmisor, es el principal neurotransmisor del sistema
nervioso parasimpatico y de las uniones neuromusculares. También se distribuye en el
SNC, ayudando a modular la liberacion de otros neurotransmisores (GABA), y esta
asociada a la excitacion, la recompensa, el aprendizaje y la memoria. La ACh difiere de
otros neurotransmisores en su mecanismo de captacién/recaptacion, ya que el
metabolismo de la ACh esta controlado por la acetilcolinesterasa (AChE), formando
acetato y colina (Horzmann & Freeman, 2016; Picciotto, Higley, & Mineur, 2012). La
AChE juega un papel importante en la homeostasis cerebral, ya que al regular los niveles
de ACh influye en la excitabilidad neuronal y en la liberacion de otros neurotransmisores
(Bernardo et al., 2019). La AChE ha sido reconocida como un biomarcador central de
neurotoxicidad (Métais et al., 2019). Se ha observado la induccion e inhibicién de su
actividad en estudios de laboratorio y de campo en organismos expuestos a pesticidas,
metales, hidrocarburos aromaticos policiclicos y productos farmacéuticos (Pullaguri et al.,
2021; Ramesh et al., 2020; Severo et al., 2020; S. Xia et al., 2021).
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Justificacion
Los seres humanos necesitan prioritariamente disponer de agua con la calidad apta para
garantizar su salud y ademas considerar la sostenibilidad del recurso para asegurar
también esa calidad para las generaciones futuras. La proteccion del medio ambiente es
uno de los principales retos de la sociedad actual. Los medicamentos poseen
mecanismos de accion especificos sobre los animales y el ser humano a los que son
destinados pero esto no impide descartar unos posibles efectos sobre organismos no
diana ( flora y fauna) presentes en el ambiente y que pueden ser sensibles al modo de
accion de estos farmacos. Por lo anterior, son necesarios estudios actualizados sobre
sus efectos ecotoxicoldgicos que los farmacos puedan producir . Al dia de hoy no existe
en nuestro pais una legislacion que regule los niveles maximos de las concentraciones
de medicamentos en el agua. Las estaciones de depuracién de aguas residuales no
cuentan con la tecnologia adecuada para su eliminacion y ya son muy numerosos los
estudios tanto en nuestro pais como a nivel mundial que evidencian la presencia de este
tipo de contaminantes en los cuerpos de agua. También se desconoce el efecto de
exposiciones cronicas a bajas dosis de estas sustancias sobre los organismos acuaticos

y especialmente cual puede ser su efecto sobre la salud humana.

La fenitoina es un farmaco anticonvulsivo que se usa comunmente en el tratamiento de
las convulsiones de gran mal asociadas con la epilepsia. Es uno de los medicamentos
mas frecuentemente detectados en el agua potable en estudios realizados en Estados
Unidos. Los posibles efectos ecoldgicos adversos de la fenitoina sobre los organismos
acuaticos siguen siendo en gran parte desconocidos. En general, los compuestos
farmacéuticos y sus metabolitos pueden estimular la produccién de especies reactivas
de oxigeno (ERO) y causar dafio oxidativo a los organismos acuaticos, como lo han
demostrado diversos estudios a nivel mundial. Las drogas farmacéuticas neuroactivas,
como la fenitoina, ejercen su efecto al alterar y modular las funciones del sistema
nervioso. Algunos de estos compuestos, como los antidepresivos y los antiepilépticos,
son de importancia ambiental, debido a que las dianas farmacoldgicas se conservan
evolutivamente (receptores y biomoléculas celulares), ademas de que se ha demostrado

que este tipo de productos farmaceéuticos en la naturaleza provocan efectos adversos,
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como la disfuncion hormonal y la interrupcion de la neurotransmision, lo cual puede
producir alteraciones en el comportamiento. A pesar del uso comun de la fenitoina en la
practica clinica y también en estudios experimentales, hay relativamente pocos informes
de sus efectos ecotoxicologicos en peces y organismos acuaticos en general. Es por ello
que ésta investigacion tendra por objetivo evaluar el potencial téxico de la fenitoina a
través de biomarcadores como: estrés oxidativo, embriotoxicidad, teratogénesis y
neurotoxicidad en Danio rerio para contribuir a ampliar el conocimiento sobre los efectos

biolégicos de contaminantes en matrices acuaticas.
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Hipétesis

La exposicion a concentraciones ambientalmente relevantes de fenitoina inducira estrés
oxidativo asi como embriotoxicidad, teratogénesis y neurotoxicidad en el pez cebra

(Danio rerio).

Objetivos
Objetivo general
e Evaluar la toxicidad inducida por concentraciones ambientalmente relevantes de
fenitoina en el pez cebra (Danio rerio)
Objetivos especificos
e Determinar los biomarcadores de dafo celular asi como de enzimas antioxidantes
en embriones de pez cebra (Danio rerio) expuestos a fenitoina.
e Evaluar la embriotoxicidad inducida por la fenitoina en Danio rerio.
e Determinar el indice teratogénico (CLso/CEso)
¢ |dentificar y cuantificar las malformaciones inducidas por la fenitoina en embriones
de pez cebra (Danio rerio)
e Evaluar los efectos de la exposicion a fenitoina sobre los parametros de
comportamiento en el pez cebra adulto
e Determinar los biomarcadores de estrés oxidativo y los niveles de AChE en el

cerebro del pez cebra adulto.
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Materiales y métodos
Reactivos
La PHE (pureza >99%, numero CAS 57-41-0) se comprdé a Sigma-Aldrich (St. Louis, MO).
La solucién madre se preparé con 10 mg de PHE disueltos en DMSO (99,9% de pureza,
Sigma-Aldrich) en 1 L de agua desionizada. Las otras concentraciones de PHE probadas
se prepararon a partir de esta solucion madre, la concentracién final de DMSO en las
soluciones de exposicion fue del 0.05% (v/v). A menos que se indique lo contrario, todos
los demas reactivos eran de grado analitico y se compraron a Sigma-Aldrich (St. Louis,
MO).
Organismos de ensayo y sistemas de exposicion
Los adultos de D. rerio de seis meses de edad (cepa AB) se mantuvieron en acuarios de
vidrio de 50 L suministrados con agua esterilizada por UV y declorada (1 pez/L). El agua
de los acuarios se renovaba cada dos dias. Los organismos se mantuvieron en un ciclo
de luz/oscuridad de 14:10 h y se alimentaron con un alimento comercial a base de
espirulina (Ocean Nutrition, EE.UU.) dos veces al dia y larvas de nauplios de Artemia sp.
una vez al dia. Ademas, la temperatura del agua se mantuvo siempre constante (27 +
1°C). En todos los acuarios se midi6 la conductividad (300-1500 uS), el pH (7,5), el cloro
(25-50 mgL-"), el nitrato (< 50 mgL™), el nitrito (< 0.1 mgL"), el amoniaco (< 0.02 mgL™"),
el oxigeno disuelto (> 6.0 mgL™") y la salinidad (0.5-1 gL-").
Para las pruebas de embriotoxicidad y teratogénesis, los embriones se obtuvieron a partir
del apareamiento natural. Para la recogida de ovocitos, los peces fueron transferidos a
una camara de desove la tarde anterior al dia de inicio de los experimentos, en una
proporcion de 2 hembras: 1 macho. Se dejo que los peces se apareasen y desovasen, y
los ovocitos se recogieron a la mafa siguiente en platos de cristal transparentes 1 h
después del desove.
Para la exposicion de los peces que se usaron en las pruebas de neurotoxicidad , se
asignaron veinticuatro adultos de D. rerio en cuatro acuarios de 6L de capacidad. Cada
acuario contenia seis peces y representaba cada una de las concentraciones de PHE
probadas en este estudio (0, 25, 282 y 1500 ngL-"). La exposicién durd 96 h, y el medio
de exposicidn se renové cada 24 h. La temperatura, asi como los ciclos de luz/oscuridad,

fueron los mismos que en el mantenimiento de los peces.
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Protocolo de exposicion en embriones de D.rerio

En el presente estudio, se siguid la directriz de ensayo 236 de la OECD (OECD, 2013),
un ensayo de toxicidad aguda en embriones de peces (FET) con peces cebra (D. rerio).
Las concentraciones probadas de PHE (1500, 1400, 100, 500, 440, 287, 150, 78, 54 y
25 ngL-") fueron seleccionadas por su relevancia ambiental (Tabla 5). Ademas del grupo
de control, se estableciéo un sistema con 0.05% de DMSO. Los ovocitos viables se
seleccionaron con la ayuda de un estereomicroscopio y se incubaron en placas de 24
pocillos. Los oocitos se incubaron individualmente en 2 mL de medio, formando lotes de
24 oocitos para cada concentracidén probada, cada concentracidén se probo por triplicado.
Las microplacas se colocaron en una incubadora a 28 + 1°C durante cuatro dias, con
ciclos de luz/oscuridad de 14:10 h. Para detectar alteraciones en el desarrollo
embrionario y/o la muerte de los embriones debido a la PHE, se realizaron observaciones
estereomicroscopicas a las 12, 24, 48, 48, 72 y 96 hpf.

Tras 96 hpf de exposicion, se contaron los embriones vivos, muertos y malformados. Con
los datos obtenidos, se realizé un analisis de regresion lineal de maxima verosimilitud
para calcular la concentracion letal media (CLso) y la concentracion efectiva de
malformacion (CEso) con sus intervalos de confianza del 95% (p < 0.05). Con estos datos,
se calculd el indice teratogénico (IT) utilizando la relacion CLso/CEso.

Evaluacién del desarrollo embrionario

Basandose en la morfologia visible de los embriones, la evaluacion de las anomalias
estructurales y el retraso en el desarrollo de los embriones expuestos a la PHE se llevo
a cabo mediante la comparacion con un embrion de referencia, segun Kimmel et al., 1995.
Los factores evaluados fueron: el desarrollo de la cola, el desarrollo de los ojos, la
formacién de somitas, el movimiento, la circulacion sanguinea, la pigmentacion de la
cabeza y el cuerpo, la pigmentacién de la cola, la aparicion de las aletas pectorales, la
protuberancia de la boca y la eclosion; a todos ellos se les asigné un valor segun
Hermsen et al., 2011, y no se puntud una unidad por cada anormalidad o retraso en
cualquiera de las caracteristicas a evaluar.

Determinacién del estrés oxidativo en embriones de D. rerio

Se probaron diez concentraciones de PHE ambientalmente relevantes (1500, 1400, 100,
500, 440, 287, 150, 78, 54 y 25 ngL™"), cada una de ellas con 1600 embriones de D. rerio
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(4hpf) divididos en ocho placas de Petri de vidrio (30 mL de solucion), para asegurar la
supervivencia de suficientes larvas en cada ensayo. Los grupos de control (solucion de
control y DMSO al 0.05%) contenian 900 embriones (4hpf) cada uno. Se realizaron tres
réplicas para cada grupo. Durante el periodo de exposicion, todos los tratamientos se
mantuvieron a 28 £ 1°C con fotoperiodos de 14 h de luz y 10 h de oscuridad. La mitad
de la solucién de cada tratamiento se renovo diariamente para mantener la concentracion
adecuada de PHE. Después de 72 y 96 h de exposicion a PHE, se homogeneizaron 600
embriones en 1 mL de solucion amortiguadora de fosfato fria (PBS, pH 7.4). El
homogeneizado se separd en dos tubos y se procedio de la siguiente manera: tubo 1,
300 pL de homogeneizado y 300 pL de una solucion de acido tricloroacético (TCA) al
20%, se centrifugd a 11495g a 4°C durante 15 min, el precipitado se utilizd para
determinar el contenido de proteinas carboniladas (PCC), y el sobrenadante se utilizd
para determinar el nivel de lipoperoxidacién (LPX) y el contenido de hidroperéxidos
(HPC); tubo 2, se centrifugaron 700 pl del homogeneizado durante 15 min a 125009 a
4°C, el sobrenadante se utilizd para determinar la actividad de las enzimas superéxido
dismutasa (SOD), catalasa (CAT), glutation peroxidasa (GPx) y el contenido total de
proteinas. El nivel de cada parametro bioquimico se normalizé con respecto a su
contenido en proteinas.

Evaluacién de la oxidacién celular

El nivel de peroxidacion lipidica se evalud siguiendo los procedimientos reportados por
Buege and Aust, 1978. Se mezclaron 50 pyL de sobrenadante del tubo 1, 450 uL de
solucién de Tris-HCI (150 mM) y 1 mL de solucién de &acido tricloroacético-acido
tiobarbiturico (TCA-TCB) en tubos de vidrio. El choque térmico se produjo sumergiendo
los tubos en agua hirviendo. Los tubos se incubaron durante 30 minutos a 37°C. A
continuacién se centrifugaron a 3500g durante 10 minutos. La absorbancia se midié a
535 nm.

El contenido de hidroperoxidos se evalué con la técnica de Jiang et al.,, 1992, se
mezclaron 100 yL del sobrenadante del tubo 1 y 900 pL de la mezcla de reaccién (10 mL
de la solucion A (FeSO4 + H2SO4) y 20 mL de la solucion B (butilato de deshidroxitolueno
+ naranja de xilenol) en un tubo, se dej6 reposar durante 60 min a temperatura ambiente

y se protegio de la luz. La absorbancia se midié a 560 nm.
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El nivel de carbonilo proteico se cuantific6 mediante el método descrito por (Levine,
Williams, Stadtman, & Shacter, 1994) modificado por (Burcham, 2007; Parvez &
Raisuddin, 2005). Rapidamente, se mezclo el precipitado del tubo 1 y 150 mL de
dinitrofenilhidrazina (DNPH)/HCI 10 mM y se dejo reposar durante una hora en la
oscuridad a temperatura ambiente. Pasado ese tiempo se afiadieron 500 yL de ATC
(20%), los tubos se incubaron a 4°C durante 15 min antes de centrifugar a 110009
durante 5 min. El sobrenadante se diseché y el boton se lavo con una solucién 1:1 de
etanol: acetato de etilo para obtener un botén blanco disuelto en 1 mL de guanidina 6 M
y se incubo durante 30 min a 37°C. La absorbancia se midié a 366 nm. En todos los
ensayos se utilizé un blanco de PBS con el mismo tratamiento que las muestras.
Ensayos de actividad antioxidante

La actividad de la SOD en los embriones se evalué siguiendo el protocolo descrito por
Misra and Fridovich, 1972. Para el ensayo, se aiiadieron 40 uL del sobrenadante del tubo
2 directamente en la celda, 260 pL de tampdn carbonato y 200 pL de adrenalina (30 nM),
se midio la absorbancia a 480 nm (30 s y 5 min).

La actividad de CAT se midioé con el método de Radi et al., 1991. Se colocaron 30 uL de
sobrenadante del tubo 2 directamente en la celda, se afiadieron 420 pyL de tampon de
aislamiento (0.3 M de sacarosa, 1 mM de EDTA, 5 mM de HEPES y 5 mM de KH2POa4)
y 300 uL de peroxido de hidrégeno (20 mM), la absorbancia se midié a 240 nm (0 y 60
S).

La actividad de la GPx en los embriones se determind mediante la técnica descrita por
Flohé and Gunzler, 1984. Se colocaron 100 uL del sobrenadante del tubo 2 directamente
en la celda, se afnadieron 290 pyL de tampdén de reaccion, 100 yL de perdxido de
hidrogeno (20 mM) y 12 uL de glutation reductasa, se midié la absorbancia a 340 nm (0
y 60 s). En todos los ensayos se utilizdé un blanco de PBS con el mismo tratamiento que
las muestras.

Determinacion del contenido total de proteinas

El contenido total de proteinas se determin6 espectrofotométricamente por el método
descrito por Bradford, 1976. Se tomaron 13 pL de sobrenadante del tubo 2 y se
mezclaron con 75 pL de agua destilada y 1.25 mL de reactivo de Bradford. Esta mezcla

se homogeneizé en un Vortex durante un minuto, se protegié de la luz y se incubd a
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temperatura ambiente durante 5 min. La absorbancia se midié a 595 nm, utilizando un
blanco de PBS con el mismo tratamiento que las muestras. Las absorbancias obtenidas
se extrapolaron a una curva estandar (albumina de suero bovino) para determinar la
concentracion total de proteinas.
Determinacion de la fenitoina
El agua extraida diariamente para la renovacién del medio de exposicion se almacendo
en frascos de vidrio ambar. En ese momento, se ajusté el pH a 2 con acido clorhidrico
concentrado para su conservacion y se almacend a 4°C hasta la extraccion. No se
dejaron pasar mas de 14 dias desde la recogida hasta la extraccion. Se recogieron
muestras de 0, 12, 24, 48, 72, a 96 h de exposicidn. La determinacién de PHE se realizd
de acuerdo con la metodologia descrita por (Ahrer, Scherwenk, & Buchberger, 2001). Se
utilizé un sistema HPLC HP 110 equipado con un automuestreador HP 1050 (Agilent,
Palo Alto, CA) para las separaciones cromatograficas liquidas. Se utilizé un flujo de 150
mL/min y un gradiente ternario de solucion de acetato de amonio 20 mM ajustada a pH
5.5 con acido acético 1 M (A), metanol (B) y agua (C) en diferentes proporciones
(10:15:75, 10:50:40 y 10:90:0) de 0 a 20 min. Se utiliz6 un sistema cuadrupolar HP 5989B
(Agilent) equipado con un hexapolo de radiofrecuencia (Analytica of Bradford, CT) que
utilizaba una interfaz de ionizacion por electrospray HP 59987A asistida por aire (Agilent).
El flujo de gas de secado fue de 7 L/min. Se utilizé nitrégeno 5.0 para la nebulizacién a
una presion de 550 kPa.
Respuesta integrada de bioindicadores (IBR)
Los biomarcadores medidos en embriones de D. rerio se utilizaron para calcular el indice
de Respuesta Integrada de Bioindicadores (IBR). En el presente estudio, los
biomarcadores utilizados fueron SOD, CAT, GPx, LPX, PCC y HCP. Segun Beliaeff and
Burgeot, 2002, el indice IBR fue obtenido y modificado por (Sanchez, Burgeot, & Porcher,
2013), el cual fue representado en graficos de estrella. El procedimiento fue el siguiente:
se realizd una comparacion entre los datos individuales de cada biomarcador (Xi) contra
los datos de referencia (Xo), y se realizé una transformacion logaritmica para reducir la
varianza.

Yi = log (Xi/Xo)

Para Yi, se calcularon la media (u) y la desviacion estandar (o), y
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y se realizé la estandarizacion.
Zi=(Yi- y)lo
Se definié un indice de desviacidén del biomarcador (A) como la media de la respuesta
estandarizada del biomarcador (Zi) y la media de los datos del biomarcador de
referencia (Zo).
A=Zi- Zo
Finalmente, para obtener el indice IBR, se sumo el valor absoluto de los parametros A
calculados para cada biomarcador.
IBR = Z|A|
Analisis estadistico
La CLso y la CEso se calcularon mediante el analisis PROBIT (Programa de analisis EPA
v 1.5). La prueba exacta de Fisher analizo los datos sobre las alteraciones del desarrollo
embrionario y los efectos teratogénicos; se aceptd la significacion cuando p < 0.05,
utilizando el software SPSS v9 (SPSS, Chicago, IL). Los datos sobre el estrés oxidativo
se examinaron mediante un analisis de varianza de dos vias (ANOVA). Las diferencias
entre las medias se examinaron mediante una prueba de comparaciones multiples de
Tukey-Kramer con un limite de confianza del 95%.
Evaluaciéon de los parametros conductuales (Novel Tank Test)
El Novel Tank Test (NTT), utilizado para evaluar la ansiedad y la actividad locomotora,
se llevd a cabo segun lo descrito por (Cachat et al., 2013; Faria et al., 2018) con
pequefias modificaciones. Los experimentos se llevaron a cabo en una sala de
comportamiento aislada e insonorizada a 28+1°C. Una hora antes del inicio de las
pruebas, los peces (proporcién 50:50 de hembras y machos) fueron llevados a la sala de
comportamiento para que pudieran aclimatarse al nuevo entorno. La NTT se realizé en
tanques experimentales de 20 cm de largo X 20 cm de ancho X 25 cm de alto, que
contenian 7L de agua a una temperatura de 28°C. La prueba estandar se realiz6
grabando en video (formato MPEG-4) a los peces expuestos a PHE y a los de control
durante 6 minutos. Tras la grabacion, cada video se analizé con el software ToxTrac
versién 2.95 Hotfix. El tanque experimental se dividié en dos zonas virtuales horizontales
iguales. Para cada prueba, se determind la distancia total recorrida (cm), la distancia que

los peces recorrieron en la parte superior e inferior del tanque (cm), la latencia (s), el
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numero de transiciones, el tiempo de permanencia en la parte superior e inferior (s) y el
tiempo de congelacién en la parte superior e inferior. Todos los experimentos de
comportamiento se realizaron entre las 8:00 y las 13:00 horas y en dias diferentes.
Determinacién del estrés oxidativo

Inmediatamente después de la NTT, se realizé la eutanasia de los peces siguiendo el
meétodo de choque hipotérmico (2-4°C). Una vez que los peces se inmovilizaron debido
al choque hipotérmico, se extrajeron los cerebros de todos los peces y se depositaron en
tubos Eppendorf con (PBS pH 7.4). Para cada concentracién de PHE (0, 25, 282 y 1500
ngL-"), se obtuvieron dos tubos Eppendorf, cada uno con tres cerebros de pez cebra, que
se utilizaron para evaluar los biomarcadores de estrés oxidativo y la actividad de la AChE.
En el caso del tubo utilizado para el estrés oxidativo, los cerebros se homogeneizaron en
1 mL de PBS, y el contenido se dividié en dos tubos Eppendorf. El tubo 1 contenia 300
WL de homogeneizado y la misma cantidad de acido tricloroacético al 20%. Por otra parte,
el tubo 2 contenia 700 uL del homogeneizado. A continuacién, ambos tubos se
centrifugaron a 11495 y 12500 rpm durante 15 minutos, respectivamente, y el
sobrenadante se utilizé para evaluar toda la bateria de biomarcadores de estrés oxidativo.
El nivel de cada parametro bioquimico se normalizdé con respecto a su contenido en
proteinas, que se determind por el método de Bradford (Bradford, 1976). Para medir el
nivel de peroxidacion lipidica, se siguio el procedimiento descrito por Buege y Aust, 1978.
En consecuencia, se midio la absorbancia a 535 nm, y el resultado se expresé como nM
de malondialdehido (MDA) utilizando el MEC de 1,56 X 105 M-' cm-'. El contenido de
hidroperoxido se obtuvo siguiendo la metodologia de Jiang et al., 1992. Se midié la
absorbancia a 560 nm, y el resultado se expresé como nM de hidroperéxido de cumeno
(CHP)/mg de peso humedo de la proteina. El nivel de carbonilo proteico se midié a 366
nm utilizando el protocolo descrito por Levine et al., 1994 con modificaciones hechas por
Burcham, 2007; Parvez y Raisuddin, 2005. Asi, la absorbancia se midio a 366 nm, y los
resultados se expresaron como nM de carbonilos reactivos/mg de tejido humedo proteico.
La actividad enzimatica de la superoxido dismutasa (SOD) en el cerebro se determind
mediante la metodologia descrita por Misra y Fridovich, 1972. Midiendose la absorbancia
a 480 nm (30 sy 5 min), y los resultados se expresaron como U SOD/mg proteina tejido

humedo. Para determinar la actividad enzimatica de la catalasa (CAT), se siguio el
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procedimiento descrito por Radi et al., 1991. Se midio6 la absorbancia a 0 y 60 segundos
a 240 nm, y el resultado se expresé como pM H202/mg proteina tejido humedo.
Finalmente, la actividad de la glutation peroxidasa (GPx) se determindé mediante Flohé y
Gulnzler, 1984. Para ello, se midi6 la absorbancia a 340 nm a los 0 y 60 segundos y los
resultados se expresaron como Ul/mg de proteina en peso humedo. En todos los
ensayos se utilizé un blanco de PBS con el mismo tratamiento que las muestras. Las
muestras de cada concentracion se analizaron tres veces.

Determinacién de niveles de AChE en el cerebro de D. rerio

Los cerebros extraidos para la evaluacion de la actividad de la AChE también se
homogeneizaron en 1 mL de PBS. Se utilizé acetiltiocolina (ASCh) como sustrato para
determinar la actividad de la AChE. Segun el método descrito por (Ellman, Courtney,
Andres, & Featherstone, 1961), el producto de conjugacion entre el acido 5,5-ditiobis-2-
nitrobenzoico (DTNB) y la tiocolina (producto de degradacién de la ASCh) se midié a 414
nm durante 6 min a intervalos de 30 s. Para la determinacién de la enzima, se utilizd
ACSh (0.8 mM) en soluciones de ensayo de 1.5 mL con 100 nM de tampén de fosfato
(pH 7.5) y DTNB (1.0 mM). Se determind previamente la concentracion de proteinas
(Bradford, 1976) y la linealidad de la absorbancia con respecto al tiempo. La actividad de
la AChE se expres6 como pM de sustrato hidrolizado por minuto y por miligramo de
proteina. Las muestras de cada una de las concentraciones se analizaron tres veces.
Determinacién de la PHE en el agua y en el cerebro del pez cebra

Para la determinacion de PHE en el agua se sigui6 la metodologia descrita por Ahrer et
al., 2001. Las concentraciones de PHE en el medio de exposicion se midieron al principio
del ensayo (0 h) y después de 96 h de exposicion. Una muestra de agua (20 mL para
cada grupo) se acidificé con acido clorhidrico concentrado. Se extrajo 1 mL a la vez de
la muestra pretratada mediante agitacion mecanica con n-hexano/acetato de etilo 1:1
durante un minuto, repitiendo este procedimiento dos veces. Posteriormente, la fase
organica se evaporé bajo una corriente de gas nitrégeno y el residuo se sometié a un
procedimiento de derivatizacion para su posterior analisis por HPLC. Las muestras de
agua se analizaron por triplicado.

La concentracion de PHE en el cerebro del pez cebra se determin6 segun el método

descrito por Pierdg et al., 2021 con ligeras modificaciones. El cerebro del pez cebra se
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homogeneizé en una solucion 2:1 de agua y metanol durante 20 s utilizando un
homogeneizador (Ultra-turrax T25, IKA, Alemania) a 10.000 rpm. El homogeneizado se
centrifugd durante 10 minutos a 10000 rpm (Centurion Scientific K241R, Reino Unido).
El sobrenadante (10pL) se inyectd directamente en la columna para el analisis por HPLC.
Los analisis se realizaron con un sistema HPLC Agilent 1260 acoplado a un MS API 5500
Qtrap con una fuente de pulverizacion de iones Turbo V. La separacion se realizé con
una columna Xbridge C18 (50 mm x 3,0 mm, tamano de particula 3,5 um). La fase movil
consistié en acetonitrilo y agua; el acetonitrilo se mezclé con tampdn dihidrogeno fosfato
de potasio 50 nM (pH 3) en una proporcion (v/v) de 40:60. Los analisis cromatograficos
se realizaron a 21°C y a una longitud de onda de 214 nm. Las muestras se eluyeron a
un flujo de 100 yLmin-', y el volumen de inyeccion fue de 10uL. El control del instrumento,
la adquisicidén de datos y el procesamiento de datos se realizaron con el software Analyst
1.6. No se observaron interferencias en los cromatogramas, lo que indica una alta
selectividad del método desarrollado. Las concentraciones de PHE se expresaron en ng
g de tejido. Utilizando las concentraciones de PHE en las muestras de cerebro y en el
agua, se evaluo la bioconcentracion de PHE en el cerebro del pez cebra utilizando el
factor de bioconcentracion (FBC), que se define mediante la siguiente formula FBC=
Cb/Cw, donde Cb es la concentracién de PHE en el cerebro y Cw es la concentracion en
el agua. Las muestras de cerebro se analizaron por triplicado.

Analisis estadistico

Se utilizé el paquete estadistico Sigma plot 12.5 (Sigma Stat) para el analisis estadistico
de los datos. Se analiz6 la normalidad de los datos de cada biomarcador con la prueba
de Shapiro-Wilk. Una vez verificada la normalidad, se realiz6 un ANOVA de una via,
seguido de una prueba post hoc Student Newman Keuls. Los resultados se presentan
como media £+ SEM. Ademas, se realizé una correlacion de Pearson entre los puntos
finales de comportamiento y los otros biomarcadores utilizando el software R. Todos los

analisis estadisticos se realizaron con un nivel de significacién de 0.05.
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Resultados

Toxicidad en el desarrollo y evaluacion embrionaria

Se evalué la toxicidad de la PHE de 12 a 96 horas después de la fecundacion en
embriones de D. rerio a concentraciones ambientalmente relevantes. Tanto en el grupo
de control (0 ngL') como en el sistema de 0.05% de DMSO, no se observaron
malformaciones, todos los embriones se desarrollaron normalmente al final de las 96
horas. La frecuencia y la gravedad de las malformaciones aumentaron con el incremento

de la concentracion de PHE en comparacién con los embriones de los grupos de control
(Fig. 6).
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Figura 6. Tasas de supervivencia, mortalidad y malformaciones en embriones de pez cebra expuestos a

concentraciones ambientalmente relevantes de PHE.

La tasa de eclosiéon de los embriones disminuy6 significativamente en un patrén
dependiente de la concentracién en comparacién con el grupo de control. La tasa de
mortalidad de los embriones de D. rerio aumentd significativamente cuando se
expusieron a 1400 y 1500 ngL-" de PHE hasta las 96 h (Fig. 7). Ademas, la PHE indujo

anormalidades morfolégicas durante el desarrollo embrionario, incluyendo retraso en el
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desarrollo (38%), deformacion de los ojos (5.3%), hipopigmentacion (27.3%), hemorragia

en la cabeza (5.1%), hemorragia en el saco (16,4%), miscelanea (32.2%), modificacion

en la estructura de la corda (31.5%), malformacién de la cabeza (18.5%), malformacion

de la cola (34%), edema pericardico (18%), deformacién del saco (22%) y edema en el

saco (16%). Las tasas de malformaciéon se observaron con un aumento dependiente de

la concentracion, teniendo la concentracion mas alta el valor maximo a las 96 h (Fig. 7 y

8).
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Figura 7. Curva tiempo-respuesta de la puntuacién en la morfologia general en embriones de D. rerio

expuestos a PHE.
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Figura 8. Frecuencia de las principales malformaciones inducidas por la exposicién de embriones de D.

rerio a diferentes concentraciones de PHE.

La tabla 7 representa imagenes de embriones de D. rerio de 12 a 96 hpf. El grupo de
control (1-5) y el sistema del grupo de control con 0.05% DMSO (6-10) mostraron un
desarrollo normal hasta las 96 hpf. Imagenes microscopicas de malformaciones
representativas en embriones expuestos a 10 diferentes concentraciones
ambientalmente relevantes de PHE, incluyendo retraso del desarrollo (24, 33, 34, 38, 39,
43, 51-60), deformacion ocular (28, 44, 45), hipopigmentacion (15, 23, 24, 25, 45),
hemorragia en la cabeza (19), hemorragia en el saco (23, 34, 48, 54), miscelaneo (34,
35, 48, 49, 50, 53, 59), modificacion en la estructura de la corda (20, 34, 35, 40, 49, 50),
malformacion de la cabeza (43, 44, 45, 49, 50), malformacion de la cola (20, 30, 44, 49,
50), edema pericardico (28, 29, 30, 44, 49, 54), deformacion del saco (23, 33, 42, 43, 48)
y edema en el saco (23, 43, 48), en larvas de pez cebra tras la exposicion embrionaria a
PHE.

Tabla 7. Principales malformaciones presentes en embriones de D. rerio expuestos a concentraciones

ambientalmente relevantes de PHE.

Concentracié 12hpf 24hpf 48hpf 72hpf 96hpf
n (ngL™")
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54

78

150

287
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400

500

1000

1400

1500

58 59 60

56 57

La tabla 8 resume la teratogenicidad debida a la exposicion a concentraciones
ambientalmente relevantes de PHE. La coagulacion de los ovocitos fue mayor en el
grupo expuesto a 1500 ngL™" (90.3%), seguido del grupo expuesto a 1400 ngL™" (87.5%).
No hubo coagulacion en los ovocitos de los grupos de DMSO al 0.05% ni en el grupo
control. El retraso en el desarrollo, que se observé principalmente en la modificacion de
la estructura de la corda y cola corta, fue mas frecuente en el grupo expuesto a 1500

ngL' y en menor medida en el grupo expuesto a 25 ngL-' PHE (Fig. 8).
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Tabla 8. Datos de supervivencia, mortalidad y malformaciones en embriones de D. rerio expuestos a PHE

Concentracion PHE Numero de Supervivencia Mortalidad (%) Malformados (%)
ngL™" embriones (%)
expuestos
0 (control) 72 100 0 0
DMSO 0.05% 72 98.61 1.38 0
25 72 87.5 12.5 12.5
54 72 73.61 26.38 20.83
78 72 69.44 30.55 38.88
150 72 63.88 36.11 47.22
287 72 56.94 43.05 50
400 72 54.16 45.83 55.55
500 72 48.61 51.38 59.72
1000 72 26.38 73.61 69.44
1400 72 12.5 87.5 76.38
1500 72 9.72 90.27 83.33
CLs0=282.13 CEs50=252.60
Cl=[189.5-408.5] Cl=[200.9-315.6]
IT=1.1

IT = indice teratogénico

Determinacidén del estrés oxidativo en embriones de D. rerio

La figura 9 muestra los resultados de los diferentes biomarcadores de estrés oxidativo.
En cuanto a los indicadores de estrés oxidativo, se midieron los niveles de
lipoperoxidacion (contenido de malondialdehido), carbonilo proteico y contenido de
hidroperoxidos, y las actividades de las enzimas antioxidantes SOD, CAT y GPx en las
larvas de D. rerio expuestas a PHE.

Evaluacion del dafio oxidativo en embriones de D. rerio

Los resultados de los biomarcadores de oxidacion celular se muestran en la Fig. 9A. La
PHE produjo un aumento significativo (p < 0.05) respecto al grupo control en el
biomarcador de peroxidacion lipidica (MDA) de manera dependiente de la concentracion,
con aumentos alas 72 h de 152 a 320% y a las 96 h de 165 a 367%. Se observé que no
habia diferencias estadisticamente significativas (p < 0.05) en los niveles de PCC en la
exposicion a 25, 54 y 78ngL"' de PHE), mientras que en las concentraciones de
exposicion de 150, 287, 400, 500, 1000, 1400 y 1500ngL-" hubo un aumento significativo
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(p < 0.05) de forma dependiente de la concentracién a las 72 h de 196%, 328%, 437%,
534%, 712%, 838% y 886% y a las 96 h de exposicion de 198%, 253%, 446%, 573%,
747%, 894% y 956% respectivamente. Para los resultados del contenido de
hidroperdxido, se observo una diferencia estadisticamente significativa (p < 0.05) con
respecto al grupo control sélo a partir de la concentracion de 150ngL-" (170%), 287ngL""
(211%), 400ngL™" (291%), 500ngL™" (362%), 1000ngL™" (512%), 1400ngL" (592%) y
1500ngL-" (738%) para las 72 h de exposicidn; y para las 96 h de exposicién de 78ngL""
(214%), 150ngL™" (250%), 287ngL' (306%), 400ngL™"' (389%), 500ngL" (479%),
1000ngL" (535%), 1400ngL" (615%) y 1500ngL"" (790%), el aumento del HPC se

observd de manera dependiente de la concentracién.
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Figura 9. Efectos de la exposicion a PHE sobre los biomarcadores de oxidacion celular (A) y las
actividades antioxidantes de SOD, CAT y GPx (B) en larvas de pez cebra después de 72 y 96 hpf. Los
valores son la media + SEM de tres réplicas. * Diferencia significativa respecto al grupo de control (p <

0.05).
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Actividad de enzimas antioxidantes en embriones de D. rerio

Los resultados de la actividad SOD se muestran en la figura 9B. La actividad enzimatica
fue significativamente (p < 0.05) mayor en todas las concentraciones probadas en
comparacion con el grupo control. Mostrando un aumento para 25ngL-", 54ngL™", 78ngL"
1.150ngL"", 287ngL"", 400ngL-", 500ngL-", 1000ngL"", 1400ngL"' y 1500ngL"" a las 72 h
de 425, 297, 340, 360, 676 936, 1165, 730, 547 y 297% y para 96 h de 500, 205, 287,
535, 1000, 1174, 1194, 360, 483 y 517 % con respecto a la actividad enzimatica del grupo
control. En lo que respecta a la actividad de la enzima CAT, se observé un aumento
significativo (p < 0.05) con respecto a las larvas del grupo control a partir de la
concentracion de 54ngL™" a las 72 h de exposicion (239%), 78ngL"! (329%), 150ngL""
(601%), 287ngL" (902%), 400ngL-' (927%), 500ngL"' (684%), 1000ngL" (523%),
1400ngL™" (376%) y 1500ngL™" (218%), para 96 h de exposicion se observé un aumento
significativo (p < 0.05) con respecto al grupo control a partir de 78ngL-! y hasta 1500ngL-
1 de 208%, 357%; 642%; 876%, 624%, 523%, 376% y 218%, respectivamente. La PHE
indujo un aumento significativo (p < 0.05) con respecto al grupo control en la actividad
de la enzima GPx en todas las concentraciones de exposicion (25 a 1500ngL") a las 72
h 431, 401, 48, 387, 373, 571, 709, 318, 443 y 474 % y para las 96 h de 446, 415, 391,
460, 432, 598, 848, 322, 447 y 478 % respectivamente.

Determinacién de la PHE

La tabla 9 muestra los valores de las concentraciones de PHE en el agua de los sistemas
de exposicion, observandose una tendencia decreciente de la concentracién de PHE
respecto al tiempo de exposicidon. Sin embargo, la concentracidén en todos los sistemas

se mantuvo por encima del 80% de la concentracién inicial.

Tabla 9. Determinacién de la concentracion de PHE en el agua del sistema de exposicion.

Concentracion Concentraciones de PHE medidas a diferentes tiempos de exposicién (ngL™")
de PHE (ngL") 0 hpf 12 hpf 24 hpf 48 hpf 72 hpf 96 hpf
Control <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ
0.05% DMSO <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ <LoQ
25 24.98+0.03 24.89+0.03 24.76+0.02 24.66+0.02 22.32+0.01 20.97+0.03
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54 53.84+0.06 53.09+0.06 53.07+0.06 52.75+0.05 49.08+0.05 43.92+0.05
78 77.90£0.08 77.56+0.08 77.01£0.09 76.87+0.1 70.80£0.1 63.56+0.1
150 148.9+0.11 148.54+0.11  147.96x0.13  147.77+0.13  136.88+0.13  124.59+0.13
287 286.94+0.18 286.78+0.18  286.03+0.19  285.01+0.19  265.95+0.19  230.32+0.19
400 398.01+0.21  396.17+0.21  390.32+0.21  387.65+0.25 352.12+0.25  327.32+0.25
500 496.12+0.27  490.34+0.27 487.45+0.27  483.76x0.31  445.85+0.31  412.46+0.31
1000 995.03+0.30 974.12+0.30 961.56+0.30 937.43+0.42 912.23+0.42  879.34+0.42
1400 1396.34£0.45 1367.23+0.45 1311.65+0.45 1294.67+0.56 1278.34+0.56 1243.89+0.56
1500 1496.32+0.93 1456.43+0.93 1425.12+0.93 1402.56%1.1 1398.34+1.1  1357.74%1.1

Los valores representan la media + desviacion estandar de cada concentraciéon. LoQ: limite de
cuantificacion (5 ngL™").

Respuesta integrada de biomarcadores (IBR)

En el presente estudio, se eligié una bateria de biomarcadores relacionados con el estrés
oxidativo para evaluar si éste se produce en las larvas de pez cebra expuestas a PHE.
Por lo tanto, para facilitar la interpretacion, las respuestas se integraron calculando el
indice IBR para cada biomarcador evaluado (figura 10). En orden ascendente, los valores
de IBR
54<278<25<400<78<150<1000<500<1400<1500ngL"' y para las 96 h de exposicion
278<1400<54<1500<150<25<25<1000<78<400<500ngL"". IBR

mostraron que el estrés causado por la concentracion de 500ngL"' a las 96 h de

observados para 72 h fueron

Los valores de
exposicion fue el mas alto, con un valor de 18.1. EIl IBR para la concentracion probada

alas72hfuede1.6,0.9,2.17,2.2,1.5,1.9,4.1,3.2,4.5,49yparalas 96 hde 4.1, 3.3,
7.6,3.8,1.3,10.9,18.1,6.3, 2.7 y 3.7 respectivamente.
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Figura 10. indice integrado de respuestas de biomarcadores para larvas de Danio rerio expuestas a
concentraciones ambientalmente relevantes de PHE. La comparacién grafica se basé en seis

biomarcadores de estrés oxidativo a las 72 y 96 hpf.

Efectos de la exposicion a PHE en los parametros de comportamiento

No se observaron signos de toxicidad sistémica (morfologia macroscopica o letalidad) en
las tres concentraciones de PHE probadas. A la concentracion de 25 nglL™', no se
observaron diferencias significativas en la distancia total recorrida, en la distancia
recorrida en la parte superior e inferior, en el tiempo de permanencia en la parte superior
e inferior y en la frecuencia de las transiciones en comparacion con el grupo control
(figura 11). Sin embargo, en las concentraciones de 282 ngL-' y 1500 ngL™', observamos
cambios significativos respecto al grupo control. Por ejemplo, los peces expuestos a 282
ngL-' de PHE mostraron un aumento significativo en la distancia total recorrida (F(3.20)
=47.896; p < 0.001), la distancia recorrida en la parte superior e inferior (F(3.20) = 34.800;
p <0.001), el tiempo de permanencia en la parte superior (F(3.20) =1203.071; p < 0.001),
la latencia para entrar en la parte superior (F(3.20) = 19.620; p < 0.001), el numero de
transiciones a la parte inferior (F(3.20) = 46.722; p < 0.001) y la duraciéon del
congelamiento en la parte superior (F(3.20) = 1245.709; p < 0.001) en comparacion con
el grupo control. A diferencia de la concentracion de 282 ngL-', los peces expuestos a la
mayor concentracion de PHE mostraron una disminucioén significativa en la distancia total

recorrida (F(3.20)= 34.678; p < 0.001), la latencia para entrar en la parte superior
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(F(3.20)= 14.356; p < 0.001), el nimero de transiciones a la parte superior y a la inferior
(F(3.20)= 18.487; p < 0.001), el tiempo de permanencia en la parte inferior (F(3,20)=
27,371; p <0,001) y la distancia recorrida en la parte inferior (F(3.20)= 28.089; p < 0.001)

en comparacion con el grupo control.
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Figura 11. Efectos de la PHE en los parametros de comportamiento evaluados en el pez cebra. A-

distancia total recorrida, B- distancia recorrida en la zona superior (rojo) e inferior (azul), C- nimero de
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transiciones (superior > inferior e inferior > superior), D- tiempo de permanencia en la zona superior e
inferior, E- latencia a la entrada en la zona superior, y F- tiempo de congelamiento. Los valores se
expresan como media + SEM. Los asteriscos (*) representan diferencias significativas con el grupo de
control (p < 0.05).

Biomarcadores de estrés oxidativo en el cerebro del pez cebra

La lipoperoxidacion (LPX) aumentod significativamente (F(3.8)=168.215; p < 0.001) en
todos los grupos de tratamiento en comparacién con el grupo control (figura 12A). Como
el aumento de LPX en el cerebro de los peces fue de una manera dependiente de la
concentracion, el pico mas alto se observo en la concentracion de 1500 ng™' (3.3 veces
mayor que en el grupo de control). Al igual que la LPX, el dafio oxidativo de las proteinas
(PCC) en el cerebro mostré un aumento significativo (F(3.8) = 56.883; p < 0.001) de
forma dependiente de la concentracion en comparacion con el grupo control. Asi, los
niveles de carbonilacién de proteinas en los grupos expuestos a 25, 282 y 1500 ngL "’
aumentaron significativamente 1.4, 1.8 y 4 veces, respectivamente, en comparacion con
el grupo de control. En cuanto al contenido de hidroperéxido (HPC) en los cerebros de
los peces expuestos a PHE, hubo un aumento significativo de 1.6, 2.2 'y 2.8 veces (F(3.8)
= 63.009; p < 0.001) en las concentraciones de 25, 282 y 1500 ngL"!, respectivamente.
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Figura 12. Biomarcadores de dafio oxidativo en cerebro de pez cebra. Los graficos representan los
cambios en nM de MDA/mg de proteina como medida de la peroxidacion lipidica (A), uM de carbonilos
reactivos/mg de proteina como medida de la carbonilacion proteica (B), y nM de CPH/mg de proteina

como medida del contenido de hidroperdxido (C) en el cerebro del pez cebra tras la exposicion a PHE.
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Los valores se expresan como media + SEM. Los asteriscos (*) representan diferencias significativas con

el grupo de control.
Los efectos de la exposicion a PHE durante 96 h sobre las actividades de las enzimas

antioxidantes mostraron una tendencia similar, observandose un aumento significativo
de su actividad de forma dependiente de la concentracion en los peces expuestos en
comparacién con los controles (Fig. 13A-C). La actividad de la SOD (F(3.8) = 65.335; p
< 0.001) en los tratamientos de 25, 282 y 1500 ngL"' aumenté 1.7, 2 y 2.6 veces,
respectivamente, después de 96 h de tratamiento que la actividad observada en el
cerebro de los peces control. Del mismo modo, los niveles de CAT (F(3.8) = 60.895; p <
0.001) aumentaron 1.9, 2.5y 3.1 veces después de 96 h de exposicidn en comparacion
con el grupo de control. En cambio, la actividad de la enzima GPx (F(3.8) = 260.950; p <
0.001) sélo mostré diferencias significativas en los tratamientos de 282 y 1500 ngL™" tras

96 h de tratamiento, aumentando 2.2 y 4.1 veces, respectivamente.
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Figura 13. Actividad de las enzimas antioxidantes en cerebro de pez cebra. Graficos que representan los
cambios en la concentracion de la actividad de SOD (Ul/mg de proteina, A) , CAT (uM H202/mg de
proteina, B) y GPx (uM NADPH/mg de proteina, C) en el cerebro del pez cebra tras la exposicion a PHE.
Los valores se expresan como media + SEM, N= 18 por grupo. Los asteriscos (*) representan diferencias

significativas con el grupo de control (p < 0.05).
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Actividad de la AChE

La exposicion a 25 ngL' PHE no cambid significativamente la actividad AChE en el
cerebro del pez cebra en comparacion con el grupo de control (figura 14). Sin embargo,
la actividad AChE (F(3.8) = 30.407; p < 0.001) aumento significativamente en los grupos
de exposicion a 282 y 1500 ngL-' PHE en 1.5y 2.6 veces, respectivamente, después de

96 horas de exposicion.
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Figura 14. Actividad de la acetilcolinesterasa (AChE) en el cerebro de los peces cebra expuestos
durante 96 h a PHE. Los valores se expresan como media + SEM. Los asteriscos (*) representan

diferencias significativas con el grupo de control.

Determinacién de la PHE en el agua y en el cerebro del pez cebra

La determinacion de la concentracion de PHE en el homogeneizado de cerebro de pez
cebra confirmo que el farmaco fue absorbido tras su administracion y atraveso la barrera
hematoencefdlica (tabla 10). Siguiendo Ilo mencionado anteriormente, las
concentraciones de PHE en las muestras de agua disminuyeron a las 96 hpf en
comparacién con las concentraciones nominales. Asi, la PHE se bioconcentrd en el
cerebro. EI FBC para cada una de las concentraciones fue de 2.1, 3.4 y 4.6,

respectivamente.
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Tabla 10. Concentraciones de PHE en el agua al inicio de la exposicion y después de 96 h de exposicion,
y concentraciones de PHE y factor de bioconcentracion (FBC) en cerebros de pez cebra expuestos durante
96 h.

Concentraciones Concentracion en muestras Concentracion en cerebro de FBC
nominales PHE de agua (ngL™") pez cebra (ngg™')
(ngL™)
Oh 96 h 96 h
Control ND ND ND -
25 253+0.122 21.5%0.118 45.6 £ 0.301 2.1
282 280.3+2.05 2453+234 834.1 + 5.56 3.4
1500 1498 + 95 1380 + 90 6348.1 + 321 4.6

ND no detectado. "-" sin datos. LoQ: limite de cuantificacion (1ngL™"). Los datos se expresan como media
+ SEM.

Correlacion de Pearson entre los biomarcadores de estrés oxidativo y los niveles
de AChE con los cambios de comportamiento.

La correlacion entre los biomarcadores de estrés oxidativo, los niveles de AChE y el FBC
con respecto a los cambios de comportamiento en el pez cebra expuesto a PHE durante
96 horas se representa en la figura 15. Los colores muestran la fuerza de la correlacion
que las variables tienen entre si; a medida que la intensidad del color aumenta, la
correlacion entre las variables se hace mas fuerte. El azul indica una correlacion positiva
entre las variables, mientras que el rojo indica una correlacion negativa. Se puede
observar una correlacidén positiva entre todos los biomarcadores de estrés oxidativo y
nuestros resultados de la actividad de AChE. Ademas, la actividad de AChE vy los
biomarcadores de estrés oxidativo mostraron una fuerte correlacion positiva con la
distancia que los peces recorrieron en la parte superior, el tiempo que pasaron en la parte
superior, el tiempo que permanecieron congelados y la cantidad de PHE que su cerebro
bioconcentré. Sin embargo, cabe sefalar que la correlacion entre los biomarcadores de
estrés oxidativo y la AChE con todos los demas puntos finales de comportamiento fue

negativa.
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Discusion

Varios estudios han utilizado concentraciones altas de xenobidticos, que no reflejan el
escenario del entorno natural, por lo que decidimos trabajar con concentraciones
ambientalmente relevantes de PHE, que reflejan el uso y la presencia de este farmaco
en el entorno. Se ha demostrado que los cambios en la eclosion, las malformaciones y
la mortalidad durante el desarrollo embrionario pueden utilizarse como buenos
indicadores de toxicidad para evaluar el estrés causado por los tdéxicos ambientales
durante el desarrollo (Pohl, 2019; Qiang et al., 2016; L. Xia, Zheng, & Zhou, 2017; Zhou
et al., 2019). Por ejemplo, (Martinez et al., 2018) observaron que la exposicién a PHE
(6.25-100pM) podia inhibir significativamente la tasa de eclosion, al tiempo que
aumentaba las tasas de mortalidad y malformacion durante el desarrollo embrionario en
embriones de pez cebra. En el presente estudio, se observo que la PHE disminuia la
tasa de eclosion y aumentaba las tasas de mortalidad y malformaciones con una
respuesta aparentemente dependiente de la concentracién y el tiempo. Las mortalidades
previas a la eclosiéon mostraron edema pericardico y del saco vitelino, asi como retraso
en el desarrollo. Esto indica que la PHE causaria toxicidad en el desarrollo de los peces,
lo que supone un riesgo ecotoxicologico potencial para los ecosistemas acuaticos.

Los resultados obtenidos muestran que la CLso y la CEso de malformaciones a las 96 h
de exposicion se obtuvieron en 282.13 y 252.60ngL™", respectivamente (tabla 7). Las
concentraciones evaluadas en otros estudios dieron una CLso de >250 uM y una CEso de
386 uM dando un IT >1 (Weigt et al., 2011). El calculo del indice teratogénico (TI=1.1)
muestra que la PHE es teratogénica para los embriones de D. rerio expuestos a
concentraciones ambientalmente relevantes. Ademas, esto fue confirmado por la
identificacion de las diferentes malformaciones (retraso en el desarrollo,
hipopigmentacién, miscelanea, modificacion en la estructura de la corda, malformacion
de la cola, deformacion del saco, entre otras) observadas durante las 96 h de exposicion.
La toxicidad de la PHE durante el desarrollo embrionario de D. rerio ha sido investigada
en estudios anteriores. Martinez et al., 2018 informan de un retraso en el desarrollo,
reflejado en la reduccion de la eclosion de manera dependiente de la dosis en los
embriones expuestos a PHE en comparacion con el grupo control, alcanzando un 35-40%

de embriones eclosionados a las 48 h de exposicion. Sin embargo, ninguna de las
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concentraciones estudiadas afect6 a la morfologia general de las larvas. Weigt et al.
(2011) informaron por primera vez de la capacidad de los embriones de Danio rerio para
activar sustancias proteratogénicas (como la PHE) sin necesidad de afadir un sistema
de activacion metabdlica exdgena. Los embriones de pez cebra mostraron actividad
enzimatica de fase | en etapas muy tempranas del desarrollo. Hubo un aumento en el
porcentaje de embriones con efectos teratégenos expuestos a PHE, con un 43.3%
reportado como el nivel maximo de efectos teratogénicos. En los grupos de tratamiento
con PHE se obtuvo una diferencia estadisticamente significativa en todas las
concentraciones probadas. Con un 51.4%, la malformaciéon de la cola fue la mas
frecuente, concluyendo que la alteracion de la eclosion fue el resultado de esta
malformacion y no la causa.

Para que se produzca el desarrollo normal se requiere un proceso complejo y altamente
regulado que, cuando se interrumpe, puede provocar toxicidad en el desarrollo,
causando malformaciones o mortalidad. En los ultimos afios, la investigacion se ha
centrado en el papel del estrés oxidativo en la toxicidad del desarrollo. La PHE ha sido
bien estudiado en humanos, causando anormalidades faciales y trastornos neurolégicos
en bebés expuestos durante el embarazo (Kupsco & Schlenk, 2015). Se ha propuesto
que la toxicidad se debe a un radical libre intermedio, que se genera durante la
bioactivacion por la prostaglandina H sintasa (Parman, Chen, & Wells, 1998), y también
puede formar aductos proteicos por el CYP450 (Munns, De Voss, Hooper, Dickinson, &
Gillam, 1997). Ademas, la fenitoina puede aumentar la recombinacién genética (Winn,
Kim, & Nickoloff, 2003), ya que oxida el ADN y forma 8-hidroxiguanina (L. Liu & Wells,
1995). Liu and Wells, 1994, demostraron que la PHE podria conducir a la peroxidacion
de lipidos y a la oxidacion de proteinas en las células embrionarias. Por lo tanto, se cree
que el dano a los lipidos, a las proteinas y al ADN es la causa de la toxicidad en el
desarrollo causada por la PHE.

Se ha informado de que el estrés oxidativo es la principal respuesta de los organismos
acuaticos a la exposicién a los contaminantes ambientales. El estrés oxidativo se
produce cuando la produccion de ERO supera a las enzimas antioxidantes. La
produccion excesiva de ROS puede alterar la integridad de la membrana celular

(Muthulakshmi et al., 2018). La induccion del estrés oxidativo en nuestro estudio debido
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a la exposiciéon a PHE se evidencia por la oxidacion celular y los biomarcadores de
actividad de las enzimas antioxidantes.
La LPX es el resultado de una reaccion en cadena de radicales libres, generando la

degradacion oxidativa de los lipidos. Los radicales libres abstraen atomos de hidrogeno
de un grupo metilo (CH2), dejando un electron no apareado en el atomo de carbono (‘CH)

de los acidos grasos poliinsaturados de la membrana celular. En consecuencia, el
carbono radical forma un dieno conjugado y puede reaccionar con una molécula de
oxigeno para formar un radical peroxilo lipidico (LOO"). Estos radicales pueden abstraer
mas atomos de hidrégeno, propagando el LPX y causando dafos a las células (Taziki,
Sattari, & Eghbal, 2013). Cuando se produce la degradacién de los lipidos, se forman
sustancias como el malondialdehido (MDA). La acumulacion de MDA (LPX) se considera
un biomarcador tardio de estrés oxidativo y dafio celular (Dogan et al., 2011). En nuestro
estudio, el contenido de MDA aumento significativamente (p < 0.05) en comparacion con
el grupo control en todas las concentraciones de PHE de una manera dependiente de la
concentracion. Otros estudios han demostrado que la PHE aumenta los niveles de LPX.
Lui & Wells (1994) evaluaron el dafio oxidativo causado por PHE en el tejido embrionario
y materno. Inyectaron ratones preiiados en la etapa de organogénesis. La peroxidacion
lipidica se incrementd significativamente en los microsomas hepaticos maternos, el
citosol, las mitocondrias, los nucleos y el plasma, en los microsomas embrionarios, el
citosol y las mitocondrias tras el tratamiento con fenitoina.

Ademas, Eghbal et al., 2014 evaluaron el mecanismo citotoxico de la PHE en hepatocitos
de rata. Los resultados mostraron un aumento en la formacion de ERO, la peroxidacién
lipidica y el daino mitocondrial. Por lo tanto, el aumento de los niveles de peroxidacion
lipidica en nuestro estudio puede atribuirse a la induccidn del estrés oxidativo.

La PHE, cuando es hidroxilada por las enzimas del citocromo P450 (CYP), forma su
metabolito fendlico, la 5-(p-hidroxifenil), 5-fenilhidantoina (HPPH), que puede ser oxidada
para formar el catecol-PHE (Munns et al., 1997). Varios estudios han demostrado que el
catecol-PHE forma aductos proteicos. El presente estudio mostré un aumento
significativo (p < 0.05) en el nivel de carbonilos proteicos en concentraciones de 150 a
1500ngL™" de PHE (Winn & Wells, 1997), utilizaron un modelo de cultivo de embriones

de ratén para determinar si el mecanismo molecular para generar teratogénesis por PHE
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es a través de la bioactivacion por la prostaglandina H sintasa (PHS) y el dafio oxidativo
resultante en las proteinas y el ADN. Mediante la reaccion de los grupos carbonilos de
las proteinas con la 2,4-dinitrofenilhidrazina, se detecto la oxidacion de las proteinas. La
PHE aumento significativamente la oxidacién de las proteinas. Este estudio concluyo que
la bioactivacién embrionaria (PHS) y la oxidacion de las proteinas y el ADN por ERO
constituye un mecanismo molecular por el que causa toxicidad la PHE.

Durante la biotransformacion enzimatica de la PHE, pueden formarse intermedios
reactivos que pueden conducir a un aumento de la cantidad de ERO, que pueden causar
la oxidacion del ADN. Esta oxidacion puede inducir roturas en la doble cadena del ADN;
durante la reparacion de estas roturas, se puede generar recombinacion homoéloga y se
pueden inducir cambios genéticos deletéreos. (Winn et al., 2003) utilizaron una linea
celular para determinar si la PHE aumenta la recombinacion homaologa y comprobar si
estos cambios estan involucrados en la toxicidad en el desarrollo inducida por la PHE.
Esto mostré que la PHE aumenta tanto la oxidacion del ADN como la recombinacion
homadloga en una manera dependiente de la concentracion y el tiempo. Sugirieron que el
dafio al ADN iniciado por la PHE puede ser un mecanismo que medie en la toxicidad del
desarrollo inducida por la PHE.

Aunque la formacién de radicales libres es continua durante los procesos fisioldgicos y
desempefia un papel importante en el desarrollo, un aumento excesivo de la formacion
de ERO puede provocar toxicidad. Sin embargo, un grupo de enzimas antioxidantes
forma parte del sistema de defensa celular (D. Santos, Vieira, Luzio, & Félix, 2018). Las
SOD, que requieren un cofactor metalico para su actividad, son metaloenzimas que
catalizan la reaccion que dismuta el radical superéxido en perdoxido de hidrégeno y
oxigeno molecular. La CAT es la enzima responsable de degradar o reducir el peréxido
de hidrégeno en agua y oxigeno molecular (utilizando hierro o manganeso como cofactor)
y esta presente en casi todos los tejidos vivos. La GPx, una enzima intracelular,
descompone el peroxido de hidrogeno en agua y los peroxidos lipidicos en sus
correspondientes alcoholes. Su actividad depende del selenio como cofactor.
Desempefia un papel crucial en la proteccion de la célula contra el estrés oxidativo al

inhibir el proceso de peroxidacion lipidica. Estas enzimas se han propuesto como

93



biomarcadores de toxicidad, ya que la interaccidn entre ellas es de suma importancia en
el mecanismo de defensa contra las ERO (Ighodaro & Akinloye, 2018).

La actividad de SOD en D. rerio es constante a lo largo de la morfogénesis y hasta los 7
dpf (Gauron et al., 2016). En nuestro estudio, la actividad SOD aumenté
significativamente (p < 0.05) en comparacién con el grupo control en todas las
concentraciones probadas. Se observd un aumento a partir de la concentracion de 25 a
50 ngL-"; de 1000 a 1500 ngL™' se observé un agotamiento de la actividad SOD. Este
efecto puede reflejar el estrés oxidativo experimentado por los grupos expuestos a
mayores concentraciones de PHE. Esto es consistente con el estudio de (Mahle &
Dasgupta, 1997), que reporta un estado antioxidante mas bajo en sueros de pacientes
tratados con PHE en comparacion con sueros obtenidos de voluntarios sanos.

Se ha informado que la actividad de la enzima CAT aumenta después de 48 hpf cuando
la morfogénesis esta casi completa (Gauron et al., 2016). También se ha observado que
la actividad de las enzimas antioxidantes tiene cambios dependientes de la etapa de
desarrollo (Hu et al., 2016). Los resultados de nuestro estudio muestran que la PHE tuvo
un efecto estimulante sobre la actividad de la CAT, de 54 a 400ngL-'. Ademas, de 500 a
1500 ngL-" se observé que la actividad disminuyo gradualmente. Estudios anteriores han
demostrado que altas concentraciones de anion superoxido pueden inhibir la actividad
de CAT y SOD (Moreno et al., 2005).

La GPx es una enzima intracelular que descompone el peroxido de hidrogeno en agua y
los perdxidos lipidicos en sus correspondientes alcoholes. Desempefia un papel crucial
en la proteccién de la célula contra el estrés oxidativo al inhibir el proceso de peroxidacion
lipidica. Los datos del presente estudio muestran una actividad constante de la GPx
hasta una concentracion de 287ngL-!, con un maximo en la actividad a 500 ngL-' y una
disminucidon de la actividad a concentraciones mas altas. La GPx puede reducir los
hidroperoxidos a compuestos hidroxilados utilizando GSH como sustrato, desintoxicando
asi el exceso de ERO mediante la oxidacion de GSH a GSSG (Muthulakshmi et al., 2018).
Por otro lado, durante la biotransformacion de PHE, se forma un catecol-PHE; se ha
informado de que los catecoles pueden sufrir mas reacciones redox, o que se ha

demostrado que da lugar a la oxidacion neta de GSH (Harris, Hiranruengchok, Lee,
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Berberian, & Eurich, 1995). Esto puede explicar la disminucion de la actividad de esta
enzima a concentraciones mas altas.

En el presente estudio, se eligidé el indice IBR para determinar si la exposicion a
concentraciones ambientalmente relevantes de PHE conduce a un proceso de estrés
oxidativo en los peces expuestos. El indice IBR se calcul6 utilizando los biomarcadores
de estrés oxidativo para integrar la respuesta y facilitar su interpretacion. Los valores de
IBR se muestran en la figura 10. Se observé un aumento significativo de los valores de
IBR en todas las concentraciones de PHE probadas; segun estos resultados, los
embriones de D. rerio expuestos a 1500ngL-"! sufrieron niveles de estrés mas altos a las
96 h de exposicién que los organismos de control. Ademas, los resultados demuestran
la capacidad de los embriones de D. rerio para responder a concentraciones de PHE
relevantes para el ambiente. Con la estandarizacion (S) de los valores, es posible definir
qué biomarcador tuvo el mayor peso en el indice IBR (lturburu, Bertrand, Mendieta, Amé,
& Menone, 2018). De los biomarcadores seleccionados, la actividad de las enzimas
antioxidantes SOD, CAT y GPx es mas sensible a 400 y 500ngL-!, mientras que los
biomarcadores de oxidacidén celular fueron mas sensibles a concentraciones de
exposicion mas altas (1400 y 1500ngL").

Con nuestros hallazgos y los identificados en otros trabajos en la figura 16 se muestra el
posible mecanismo de accién por el cual la PHE puede generar estrés oxidativo y
embriotoxicidad en embriones de pez cebra. Después de la absorcion, la PHE puede ser
bioactivada enzimaticamente por el CYPa4s0, la Prostaglandina H sintasa y la lipoxigenasa.
Como se muestra en la figura 16, los principales metabolitos son derivados hidroxilados,
3,4 -dihidrodiol y el 6xido de areno. El 6xido de areno es un metabolito altamente reactivo
y extremadamente inestable, al que se atribuyen efectos carcinégenos de la PHE
(Patocka et al.,, 2020). Ademas, los metabolitos hidroxilados pueden ser
biotransformados en un catecol que posteriormente puede ser oxidado para formar
especies de quinonas y semiquinonas. Por otra parte, durante la sintesis de eicosanoides
y prostaglandinas, la PHE puede ser oxidada por las hidroperoxidasas, dando lugar a
radicales libres intermedios que al reaccionar con el oxigeno producen especies
reactivas de oxigeno. Cuando no son desintoxicados por enzimas antioxidantes, los

radicales libres pueden generar un estado de estrés oxidativo. Los resultados del
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presente estudio apoyan la hipétesis de que durante la biotransformacion enzimatica de
la PHE se generan radicales libres e intermedios reactivos capaces de generar especies
reactivas de oxigeno, que pueden oxidar lipidos, proteinas y el ADN, provocando
embriotoxicidad y teratogénesis (Cardoso-Vera et al., 2021; L. Liu & Wells, 1995; Patocka
et al., 2020; Winn et al., 2003).
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Figura 16. Potencial mecanismo implicado en la generacion de estrés oxidativo y embriotoxicidad

inducidos por la PHE en embriones de pez cebra.

El presente estudio también tuvo como objetivo evaluar los efectos de la exposicién a
PHE en especimenes adultos de pez cebra, utilizando un estudio multibiomarcador en el
que se evaluaron los parametros de comportamiento, la actividad de AChE y seis
biomarcadores de estrés oxidativo en el cerebro del pez cebra adulto expuesto a PHE
durante 96 h. El analisis de los parametros de comportamiento se ha considerado una
herramienta valiosa para evaluar los efectos de las sustancias quimicas. La realizacion
de analisis de comportamiento en el pez cebra no requiere equipos especializados
costosos ni complejos conjuntos de herramientas o reactivos, y la induccion de

respuestas de comportamiento en el pez cebra es mas facil que en los roedores (R. T.
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Gerlai, 2020). Ademas, se eligio la evaluacion del comportamiento del pez cebra porque
la regulacién del comportamiento del pez cebra esta relacionada con la interaccion entre
los sistemas nerviosos central y periférico y el sistema neuroendocrino (Matsuda, Kang,
Sakashita, Yahashi, & Vaudry, 2011; D. L. Zhang, Hu, Li, & Liu, 2013). Un método
ampliamente utilizado para evaluar las condiciones de estrés en el pez cebra es la prueba
del tanque nuevo (NTT) (Levin, Bencan, & Cerutti, 2007). Se informa que los peces cebra
adultos pasan alrededor del 50% de una sesién de 5 minutos en el fondo del tanque,
"habitando en el fondo", y se reportd que la nicotina disminuye esta preferencia. También
se ha informado que los farmacos (ansioliticos) como la buspirona, el diazepam y la
fluoxetina disminuyen esta preferencia (Maximino et al., 2012). En este estudio, la
actividad locomotora del pez cebra adulto no se vio afectada. Los estudios de Berghmans
et al., 2007 y Martinez et al., 2018 en larvas de pez cebra expuestas a PHE también
demostraron que este farmaco no afectaba a la actividad locomotora. Ademas, Tonelli et
al., 2013 demostraron que la PHE en el rango de 1-50 mgKg-'! no afecta a la actividad
locomotora espontanea. Los peces cebra expuestos a 282 nglL-! mostraron un aumento
en la distancia total recorrida. Por otro lado, los peces expuestos a 1500 ngL-" mostraron
una disminucion de la distancia total recorrida, de la latencia y de las transiciones hacia
la parte superior, y un aumento del tiempo de permanencia en la parte superior. Estos
resultados sugieren que la PHE tiene propiedades ansioliticas sin producir alteraciones
motoras en el pez cebra. Nuestros resultados coinciden con los de Pierog et al., 2021,
quienes realizaron una prueba de preferencia de colores, observando un efecto
ansiolitico de la PHE en peces cebra adultos. Los autores observaron un aumento en el
numero de entradas del pez cebra en la zona aversiva amarilla frente a la zona de
preferencia roja. Ademas, Dubey et al., 2015 demostraron un efecto ansiolitico similar en
peces cebra expuestos a 450 uM de PHE.

Se ha evaluado el efecto de PHE en la respuesta conductual de las larvas de pez cebra
a diferentes dosis y condiciones de iluminacion (X. Liu et al., 2016). Los resultados
muestran que bajo condiciones de luz u oscuridad, PHE ejercié un efecto estimulante a
dosis bajas pero un efecto inhibidor a dosis altas en las larvas de pez cebra. Se puede
comparar con los resultados obtenidos en nuestro estudio. Por ejemplo, a la

concentracion de 282 ngL-!, se observé un efecto estimulante, mientras que los peces
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cebra expuestos a 1500 ngL-! mostraron una disminucion de la actividad. Aunque el uso
comun de la PHE es como farmaco antiepiléptico, se ha reportado que tiene diversas
neuroactividades y se ha probado como tratamiento en enfermedades como el trastorno
bipolar (Patocka et al., 2020), el dolor neuropatico (Hall et al., 2020), la neuritis 6ptica
(Raftopoulos et al., 2016). Esto sugiere que los resultados encontrados en el presente
trabajo pueden estar relacionados con diferentes vias a nivel molecular. Se ha informado
de que las alteraciones en la relacion entre el &cido gamma-aminobutirico (GABA) y el
glutamato influyen en la excitabilidad neuronal (Guerriero, Giza, & Rotenberg, 2015). El
principal neurotransmisor inhibidor del cerebro es el GABA, y parece estar implicado en
la patogénesis de la ansiedad, ya que farmacos como las benzodiacepinas (estimulantes
del receptor GABA) tienen efectos ansioliticos y anticonvulsivos, mientras que el bloqueo
del receptor GABA provoca episodios de ansiedad grave (X. Liu et al., 2016). Esto
sugiere que la PHE puede estar alterando la relacién entre el GABA y el glutamato en el
pez cebra del presente estudio.

El cerebro es especialmente vulnerable a los dafos causados por el estrés oxidativo,
debido principalmente a tres factores: el alto consumo de oxigeno, la baja concentracién
de defensas antioxidantes y su alto contenido en grasas poliinsaturadas susceptibles de
oxidacion (Cobley, Fiorello, & Bailey, 2018). Las moléculas biolégicas son propensas a
la oxidacion constante, o que provoca un cambio estructural y, en consecuencia, una
perdida de funcién. Estas modificaciones relativamente estables se utilizan como
marcadores de estrés oxidativo (Cenini, Lloret, & Cascella, 2019). La PHE es neurotdxica
para los roedores, mostrando una reduccion del peso del cerebro, un deterioro del
sistema cerebeloso y del hipocampo, y déficits conductuales en tareas de aprendizaje e
hiperactividad (Hatta et al., 1999; Inman, Morford, Moran, & Vorhees, 1999; Vorhees &
Minck, 1989). Nuestros datos mostraron que la exposicion a PHE durante 96 h tiene
efectos en la peroxidacién de lipidos (MDA), la carbonilacion de proteinas y el contenido
de hidroperéxido, ya que el contenido de estos biomarcadores aumenté de manera
dependiente de la concentracidon en los tres grupos de exposicion a PHE en relacidén con
el grupo de control. Se ha reportado que las especies reactivas de oxigeno son
producidas durante la biotransformacién de PHE, resultando en niveles incrementados

de lipoperoxidacion de lipidos (C. S. Liu, Wu, Kao, & Wei, 1998), carbonilacion de
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proteinas, e incluso dafo a los acidos nucleicos (Kasapinovic, McCallum, Wiley, & Wells,
2004; Mahle & Dasgupta, 1997). Del mismo modo, la PHE actué como inductor del estrés
oxidativo en huevos de gallina, mostrando un aumento de la peroxidacion lipidica en el
higado y el cerebro de los embriones expuestos a la droga (Hilscherova et al., 2003).
Ademas, se observé un aumento en la formacion de MDA, traducido en peroxidacion
lipidica, en roedores expuestos cronicamente a PHE (Reeta, Mehla, & Gupta, 2009). En
contraste con nuestros hallazgos, Brand&o et al., 2013 no observaron ningun dafio
oxidativo en el tejido hepatico, digestivo y branquial de peces (Lepomis gibbosus)
expuestos a PHE. Por el contrario, observaron una disminucién significativa de los
niveles de TBARS a una concentracion de 25 ugL-" en las branquias.

El estrés oxidativo se ha considerado la primera respuesta de los organismos acuaticos
a la accion de los estresores ambientales (Livingstone, 2001). La activacion paralela del
sistema de defensa antioxidante de la célula reduce la generaciéon de ERO. Ademas, se
ha informado de que las células del cerebro del pez cebra pueden estimular las defensas
antioxidantes para contrarrestar el ataque de los contaminantes ambientales (Richetti et
al., 2011; Sarkar, Mukherjee, Chattopadhyay, & Bhattacharya, 2014). Las enzimas
antioxidantes, como SOD, CAT y GPx, desempefian un papel esencial en la proteccion
celular contra el dafio oxidativo. En el presente estudio, el aumento de los niveles de
especies reactivas de oxigeno, que se refleja en el dafio a las biomoléculas, indujo un
aumento significativo de la actividad de las enzimas SOD, CAT en las tres
concentraciones probadas y un aumento significativo de la actividad GPx en las
concentraciones de 282 y 1500 nglL-'. Resultados similares han sido reportados por
Brandao et al., 2013, quienes informaron que la exposicion a PHE caus6 un aumento
significativo en las actividades de CAT y glutation S-transferasa (GST) en
homogeneizados de higado de pez luna (Lepomis gibbosus). Ademas, (Abramov & Wells,
2011) expusieron a PHE ratones transgénicos que expresan CAT humana. Los
resultados mostraron elevaciones de 2 veces en las actividades de catalasa del cerebro
embrionario y fetal, demostrando que la catalasa protege a los embriones tanto del estrés
fisiolégico como del generado por PHE. Estos datos y los obtenidos en el presente
estudio son consistentes con la propuesta de que la neurotoxicidad inducida por la PHE

puede deberse a la generacién de intermediarios reactivos resultantes de la bioactivacion
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enzimatica del farmaco. Nuestros resultados muestran que el nivel de induccién
enzimatica en los cerebros de los peces cebra expuestos a la PHE fue insuficiente para
asegurar la desintoxicacion de las especies reactivas de oxigeno y de los intermediarios
reactivos generados, dando lugar a un estado de estrés oxidativo.

Varios estudios han demostrado que la acetilcolina esta relacionada con los
comportamientos de ansiedad y miedo, ya que las areas cerebrales implicadas en los
rasgos ansiosos presentan un alto impulso colinérgico (Ferlemi et al., 2014; A. Imam et
al., 2018; Pidoplichko, Prager, Aroniadou-Anderjaska, & Braga, 2013; Vasilopoulou,
Constantinou, Giannakopoulou, Giompres, & Margarity, 2016). En el presente estudio,
observamos que las concentraciones de 282 y 1500 ngL-' de PHE provocaron una
regulacion al alza de la actividad de la AChE, que podemos relacionar con una condicion
de toxicidad inducida por la PHE. Estos resultados concuerdan con los obtenidos por
Shahid et al., 2004, quienes observaron un aumento significativo de la actividad AChE
en el cerebro de ratones tras la administracién de 12 mgKg-' de PHE en comparacion
con el control. EI aumento de la actividad de la AChE se asocia con una mayor
degradacion de la acetilcolina y una disminucion de la estimulacion de los receptores de
neurotransmisores, causando efectos adversos en las funciones motoras y cognitivas
(Aldenkamp & Vermeulen, 1995; Braakman et al., 2017; Gupta et al., 2013).
Contrariamente a nuestros hallazgos, (Sudha, Lakshmana, & Pradhan, 1995) reportaron
una reduccion en la actividad de la AChE en el hipocampo y el estriado de ratas tratadas
con dosis terapéuticas de PHE (75 mgKg™"), atribuyendo el deterioro del aprendizaje, la
memoria y las funciones cognitivas a los cambios neuroquimicos causados por la PHE.
Ademas, (A. Mishra & Goe, 2015) observaron que el tratamiento con 30 mgKg-' de PHE
perjudicé el rendimiento cognitivo en ratones, atribuyendo este efecto al aumento
persistente de la actividad de la AChE, que conduce a una reduccion de la acetilcolina y,
por lo tanto, reduce la plasticidad sinaptica y la memoria. Finalmente, en el presente
estudio, podemos atribuir la induccién en la actividad AChE a los efectos conductuales y
neurotoxicos inducidos por la PHE. Este aumento podria estar influenciado por la
excesiva produccion de radicales libres y el estado de estrés oxidativo (Mohan & Krishna,
2018; Pestana, Kinjo, Hernandes, & Britto, 2010), causando una rapida degradacion del

neurotransmisor acetilcolina y, en consecuencia, una disminucion de la estimulacién del
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receptor. Ademas, estudios anteriores han demostrado que las modificaciones de las
membranas lipidicas, evidenciadas en nuestro estudio por el aumento de la
lipoperoxidacion en los cerebros de pez cebra expuestos a PHE, pueden ser
responsables de inducir la actividad de la AChE (Senger et al., 2011). En la figura 17 se

muestra el posible mecanismo por el cual la PHE induce neurotoxicidad en el pez cebra.

Cambios en el #%

" comportamiento
o=h. MH
STy W /
L N ﬁdfur% &
Fenitoina fﬂ‘,-tja ¢¥  Cambios en la senal

dopaminérgica

Daiio a lipidos,
proteinas y ADN
—_—  »

b Neurotoxicidad
Fenitoina

Figura 17. Posible mecanismo por el que la PHE induce neurotoxicidad en el pez cebra. El cerebro es
especialmente vulnerable al dafo oxidativo debido a su elevado consumo de oxigeno, su baja
concentraciéon de enzimas antioxidantes y su alto contenido en grasas poliinsaturadas. La PHE atraviesa
la barrera hematoencefalica y sufre procesos de biotransformacion, generando intermediarios reactivos,
radicales libres y especies reactivas de oxigeno (ERO). El aumento de los niveles de moléculas
oxidativas induce la actividad de las enzimas antioxidantes, lo que sugiere cambios adaptativos al estado
de estrés oxidativo. Sin embargo, la induccion de enzimas antioxidantes es insuficiente para asegurar la
desintoxicacion de las ERO y de los intermediarios reactivos generados. Esto conduce a un aumento de
los niveles de lipoperoxidacion, carbonilacién de proteinas y contenido de hidroperéxidos. La oxidacion
de las biomoléculas provoca un cambio estructural y, en consecuencia, una pérdida de funcion. Por otra
parte, la PHE puede actuar como agonista/antagonista en el receptor dopaminérgico, que desempefia un
papel crucial en la regulacion de la actividad locomotora. Ademas, la PHE tiene efectos en la relacion
entre el acido gamma-aminobutirico (GABA) y el glutamato (Glu), lo que le confiere sus efectos
ansioliticos y anticonvulsivos. Por ultimo, la AChE esta estrechamente relacionada con las funciones
sensoriales y locomotoras. El aumento de la actividad de la AChE se asocia con una elevada
degradacion de la acetilcolina y una disminucién de los receptores de neurotransmisores, lo que provoca
efectos adversos en las funciones motoras y cognitivas. Las modificaciones en las membranas lipidicas
pueden ser responsables de la induccion de la actividad de la AChE.
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Conclusiones

Este estudio demostrd la toxicidad en el desarrollo de embriones/larvas de D. rerio
expuestos a concentraciones ambientalmente relevantes de PHE, evidenciada por el
retraso en el desarrollo, el retraso en la eclosion, las deformidades morfolégicas y las
alteraciones en los biomarcadores del estrés oxidativo. Los efectos teratogénicos y las
alteraciones del desarrollo aumentaron en frecuencia y gravedad de forma dependiente
del tiempo y la concentracion. Los datos obtenidos en el estudio ayudan a proporcionar
informacion sobre el mecanismo de la toxicidad y el estrés oxidativo inducidos por la PHE
durante el desarrollo embrionario de D. rerio. Sugerimos que estas conclusiones puedan
ser verificadas en otras especies acuaticas, utilizando concentraciones ambientalmente
relevantes, para obtener informacién completa sobre la toxicidad del desarrollo de la PHE.
Los resultados nos permiten concluir que la exposicibn a concentraciones
ambientalmente relevantes de PHE genera efectos embriotoxicos, teratogénicos y de
estrés oxidativo, generando riesgo para la integridad de D. rerio.

La exposicion de Danio rerio a PHE alter6 las actividades cerebrales de las enzimas
antioxidantes, la AChE y los parametros de comportamiento evaluados. La exposicidon
de los peces a concentraciones ambientalmente relevantes del farmaco aumento los
biomarcadores de dano oxidativo de forma dependiente de la concentracion. Ademas, el
estrés oxidativo puede ser responsable del aumento de los niveles de AChE, lo que
podria provocar un deterioro cognitivo y de la memoria, que no se evalué en el estudio.
Se sugieren futuros estudios conductuales crénicos para verificar esta posibilidad. Por
lo tanto, este estudio contribuye a dilucidar los efectos de la PHE a concentraciones
ambientalmente relevantes en el cerebro del pez cebra y las repercusiones en el

comportamiento de este organismo, por lo tanto de gran relevancia ecoldgica.
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Antiepileptic drugs (AEDs) are the main treatment for people with epilepsy. However, in recent years, more and
more people are using them for other indications such as: migraine, chronic neuropathic pain, and mood disorders.
Consequently, the prescriptions and consumption of these drugs are increasing worldwide. In WWTPs, AEDs can re-
sist degradation processes, such as photodegradation, chemical degradation and/or biodegradation. Until now, only
constructed wetlands and photocatalysis have shown good removal rates of AEDs from wastewater. However, their
effectiveness depends on the specific conditions used during the treatment. Since the consumption of AEDs has in-
creased in the last decade and their degradation in WWTPs is poor, these drugs have been largely introduced into the
environment through the discharge of municipal and/or hospital effluents. Once in the environment, AEDs are dis-
tributed in the water phase, as suspended particles or in the sediments, suggesting that these drugs have a high po-
tential for groundwater contamination. In this first part of the AEDs review is designed to fill out the current
knowledge gap about the occurrence, fate and removal of these drugs in the aquatic environment. This is a review
that emphasizes the characteristics of AEDs as emerging contaminants.

© 2021 Elsevier B.V. All rights reserved.

Contents

1. Introduction. . . . . ... .. ...
2. Worldwide consumption of AEDs . . .

* Corresponding author at: Laboratorio de Toxicologia Ambiental, Facultad de Quimica, Universidad Auténoma del Estado de México, Paseo Colén Interseccién Paseo Tollocan, Colonia
Residencial Colén, CP 50120 Toluca, Estado de México, Mexico.
E-mail address: Imgomezo@uaemex.mx (L.M. Gomez-Olivan).

https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2021.145487
0048-9697/© 2021 Elsevier B.V. All rights reserved.

141



Comparative Biochemistry and Physiology, Part C 253 (2022) 109265

Contents lists available at ScienceDirect

Comparative Biochemistry and Physiology, Part C

ELSEVIER

journal homepage: www.elsevier.com/locate/cbpc

Check for

Acute exposure to environmentally relevant concentrations of phenytoin el
damages early development and induces oxidative stress in
zebrafish embryos

Jestis Daniel Cardoso-Vera®, Leobardo Manuel Gémez-Olivan ™, Hariz Islas-Flores “,
Sandra Garcfa-Medina ®, José Manuel Orozco-Herndndez?, Gerardo Heredia-Garcia ?,
Gustavo Axel Elizalde-Veldzquez ?, Marcela Galar-Martinez”, Nely SanJuan-Reyes

? Laboratorio de Toxicologia Ambiental, Facultad de Quimica, Universidad Auténoma del Estado de México. Paseo Colon interseccion Paseo Tollocan, Colonia
Residencial Colén, CP 50120 Toluca, Estado de México, Mexico

® Laboratorio de Toxicologa Acudtica, Departamento de Farmacia, Escuela Nacional de Ciencias Biolégicas, Instituto Politécnico Nacional. Unidad Profesional Adolfo
Lépez Mateos, Av. Wilfrido Massieu s/n y cerrada Manuel Stampa, Col. Industrial Vallejo, Ciudad de México, CP 07700, Mexico

ARTICLE INFO ABSTRACGT

Edited by Martin Grosell Phenytoin (PHE) is an antiepileptic drug that has been widely used in clinical practice for about 80 years. It is
mainly used in the treatment of tonic-clonic and partial seizures. The widespread consumption of this drug
Keywords: around the world has led to PHE being introduced into water bodies through municipal, hospital, and industrial
Antiepileptic drugs effluent discharges. Since the toxic effects of this drug on aquatic species has been scarcely explored, the aim of
(Z)T;;:zsv}; stress this work was to investigate the influence of low (25-400 ngL ') and high (500-1500 ngL ') environmentally
Embryotoxicity relevant concentrations of PHE on the development and oxidative status of zebrafish (Danio rerio) embryos. The
Teratogenesis toxicity of PHE was evaluated from 12 to 96 h after fertilization in D. rerio at concentrations between 25 and
1500 ngL~!. In both the control group and the 0.05% DMSO system, no malformations were observed, all em-
bryos developed normally after 96 h. The severity and frequency of malformations increased with increasing PHE
concentration compared to embryos in the control group. Malformations observed included developmental
delay, hypopigmentation, miscellaneous (more than one malformation in the same embryo), modified chorda
structure, tail malformation, and yolk deformation. Concerning the biomarkers of oxidative stress, an increase in
the degree of lipid peroxidation, protein carbonylation, and hydroperoxide content was observed (p < 0.05)
concerning the control. In addition, a significant increase (p < 0.05) in antioxidant enzymes (SOD, CAT, and
GPx) was observed at low exposure concentrations (25-400 ngL ™), with a decrease in enzyme activity at high
concentrations (500-1500 ngL ™). Our IBR analysis demonstrated that oxidative damage biomarkers got more
influence at 500ngL~"! of PHE. The results demonstrated that PHE may affect the embryonic development of
zebrafish and that oxidative stress may be involved in the generation of this embryotoxic process.

1. Introduction

The global prevalence of epilepsy is reported at 700 per 100,000
people, affecting >70 million people worldwide (Espinosa-Jovel et al.,
2018). The prophylactic use of antiepileptic drugs (AEDs) is considered
the primary treatment for epilepsy (Dasgupta and Krasowski, 2020).

Unlike other drugs, AEDs are not classified by their mechanism of
action. They can often be classified according to the year in which they
were developed and introduced (generation). This is because drugs are
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not fully elucidated in their mechanism of action and may have several
modes of action (Perucca, 2005). The “first generation” AEDs
(1912-1978) include carbamazepine, ethosuximide, phenobarbital,
primidone, valproate, and PHE (Cotterman-Hart, 2015). PHE is a drug
that has been widely used in clinical practice for about 80 years to treat
tonic-clonic and partial seizures (Abou-Khalil, 2016; Patocka et al.,
2020). PHE binds to the inactivated state of the Na* channel and thus
prolongs the neuronal refractory period, having a highly selective
inhibitory effect in the motor area of the cerebral cortex. In addition,
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