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Resumen

En la actualidad, la contaminacién de los plasticos continta siendo una fuente de preocupacion
importante entre la comunidad cientifica y el publico. Concretamente, las Islas Baleares presentan una
gran rigueza de especies marinas y es considerado como un ecosistema sensible que se expone a una
gran variedad de amenazas de origen antropogénico. Destacando, el incremento de los residuos
plasticos marinos. A pesar de que existe evidencia cientifica sobre la interaccion de los peces con los
microplasticos, el impacto que estos pueden generar a través de la ingesta, la interaccion con los
contaminantes ambientales o la bioacumulacién en los organismos continlan siendo objeto de
investigacion. Por lo que este trabajo tiene como obijetivos: (1) valorar los efectos de activacion de
especies enziméticas derivados de la exposicion a diferentes tipos de dietas enriquecidas con
microplasticos en doradas (Sparus aurata) durante un periodo de 90 dias a partir de muestras de tejido
hepéatico; (2) comparar los resultados obtenidos para las respuestas de los biomarcadores de estrés
oxidativo para los diferentes tipos de dietas; (3) revision de la literatura existente sobre el impacto de la
ingesta de microplasticos en especies de peces y el uso de biomarcadores de estrés oxidativo como
indicadores del impacto de los microplasticos y contaminantes del ambiente marino.

Abstract

Currently, plastic contamination continues to be a major source of concern between the scientific
community and the public. Specifically, the Balearic Islands present a great wealth of marine species
and is considered as a sensitive ecosystem that is exposed to a variety of threats with anthropogenic
origin. Among which; the increase in marine plastic waste stands out. Despite the scientific evidence on
the interactions of fish with microplastics; the impact that these can generate through intake, the
interaction of these plastic particles with environmental pollutants or bioaccumulation in organisms
continue to be the subject of research. Therefore, the objectives of this work are: (1) assess the effects
of activation of enzymatic species derived from exposure to different types of diets enriched with
microplastics in gilthead seabream (Sparus aurata) during 90 days from samples of liver tissue; (2)
compare the results obtained for the responses of the oxidative stress biomarkers for the different types
of diets; (3) review of the existing literature on the impact of the intake of microplastics in fish species
and the use of biomarkers of oxidative stress as indicators of the impact of microplastics and pollutants
in the marine environment.
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1. INDICE DE ABREVIATURAS

ABREVIATURA (EN INGLES)
CAT
CDNB
DDTs
FLU
GPx
GR
GSH
GSSG
GST
HDPE
LDPE
MDA
MMT
MPs

P
PAHs
PBDEs
PBTs
PCBs
PE
POPs
PP

PS
PVCs
PY
REDOX
ROS
SOD

DEFINICION

Catalasa

1-cloro-2,4-dinitrobenceno
Dicloro-difenil tricloro etano
Fluorantreno

Glutation peroxidasa

Glutation reductasa

Forma reducida del glutatién

Forma oxidada del glutation

Glutation S-transferasa

Polietileno de elevada densidad
Polietileno de baja densidad
Malondialdehido

Millones de Toneladas Métricas
Microplasticos

Fenantreno

Hidrocarburos Policiclicos aromaticos
Eteres de Polibromodifenilos
Sustancias Persistentes Bioacumulativas y Téxicas
Policlorobifenilos

Polietileno

Contaminantes organicos persistentes
Polipropileno

Poliestireno

Cloruro de Polivinilo

Pireno

Reacciones de oxidacion-reduccion
Especies de oxigeno reactivas
Superéxido dismutasa

1. INTRODUCCION

Por mas de tres décadas, la contaminacion de los plasticos ha sido una fuente de preocupacion entre
la comunidad cientifica y el publico (Proki¢ et al., 2019). Dado que los beneficios de los plasticos,
incluida su durabilidad y resistencia a la degradacién, resultan inversamente en impactos ambientales
negativos. Esto es debido a la creciente dependencia de los plasticos como un elemento cotidiano, el
rapido aumento en su produccion y eliminacién posterior (Lusher, 2015).

Segun los dltimos datos recolectados por PEMRG (Plastics Europe Market Research Group) y
Conversio Market & Strategy GmbH, la produccion mundial de plastico alcanzé 350 millones de
toneladas en 2018. De las cuales, 64.4 millones de toneladas solo en Europa (Plastics Europe Facts
2018). Sin embargo, China continta siendo el mayor productor de material plastico (50.1%), seguido
por Europa (18.5%), América del Norte (17.7%), Africa del Oriente Medio (7.1%) y América latina (4%)
(Prokic et al., 2019; PlasticsEurope Facts 2018). Y se predice que alcance los 2.2 billones de toneladas
anuales para el afio 2025 (Rochman et al., 2013). Por lo que no es desacertado afirmar que estamos
viviendo en la era del plastico.



Asimismo, de un total de 192 paises con zonas costeras, 20 paises son responsables de mas del 80%
de los fragmentos de plastico que terminan en los océanos del mundo. Estos 192 paises producen 275
millones de toneladas métricas (MMT) de deshecho plastico cada afio, y de esta cantidad, se estima
que acerca de 4.8-12.7 MMT de residuos plasticos mal-administrados entraron en el océano en 2010.
De los 20 paises mencionados anteriormente, 16 son paises de ingresos bajos a medio altos, en los
que se esta produciendo un rapido crecimiento econdmico, a pesar de la falta de infraestructura de
gestion de residuos, lo que favorece la acumulacion y dispersion de los plasticos generados (Proki¢ et
al., 2019).

Concretamente en Espafia, se generaron 1.608.873 toneladas de residuos de envases plasticos, de
los cuales so6lo se reciclaron el 47.94% (Ministerio de Agricultura y Pesca, Alimentacion y Medio
Ambiente, 2016). Esto es debido a que la mayor parte del plastico se descarta como basura (tras un
afo de produccidn), siendo las principales fuentes terrestres los vertidos ilegales (residuos plasticos
mal-administrados) ademas de la inadecuada gestion de los mismos. Estos deshechos plasticos son
materiales que estan sucios y se depositan de forma inadecuada (Proki¢ et al., 2019). Por lo que hoy
en dia, se encuentran como contaminantes en todos los habitats, desde los polos hasta el Ecuador.

De hecho, las tendencias globales, sugieren que la acumulacion se estd incrementando en los
ambientes acuaticos, en consonancia con las tendencias en la produccién de plasticos que se han
multiplicado por 560 en poco més de 60 afios (Rochman et al., 2014). Por lo que los residuos plasticos
llegan al mar a través de rios y cursos de agua, como consecuencia de su expulsion terrestre o0 como
resultado de los articulos que se desechan directamente al mar. Sin embargo, es dificil de determinar
con exactitud cuanto plastico se encuentra presente en los habitats marinos, pero se ha sugerido que
hasta el 10% de todos los deshechos plasticos acaba en el mar (Thompson, 2007).

En concreto, la cuenca Mediterranea es un punto de acceso para la diversidad marina y se considera
un ecosistema sensible que se expone a especies invasoras, artes de pesca, actividades turisticas,
rutas maritimas y areas costeras urbanizadas que incrementan los residuos marinos (Alomar et al.,
2017). De hecho, las Islas Baleares, localizadas en el Mediterraneo occidental estan expuestas a un
estrés antropogénico que produce un impacto en los habitats costeros. Entre dichas actividades
comerciales y recreativas, se incluyen rutas de navegacion, las cuales se incrementan durante el
verano, asi como una densa poblacién y urbanizacion a lo largo de la costa que, directa o
indirectamente, impactan el medio marino (Alomar, Estarellas & Deudero; 2016).

De hecho, los habitats del fondo marino son considerados como el sumidero final para los plasticos en
el ambiente marino (Alomar et al., 2017). Y la ingesta de microplasticos en especies marinas, puede
aportar indirectamente informacion sobre la acumulacién de microplasticos (MPs) en el ambiente. Por
lo que, las concentraciones elevadas y predecibles de MPs en la cuenca Mediterrdnea avisan del
potencial riesgo tanto fisiolégico como ecolégico que estas particulas artificiales suponen para los
organismos marinos en esta regién (Alomar et al., 2017).

Por esta razén, en los ultimos afios, el nimero de estudios sobre los MPs se han incrementado. Aun
asi, muchos de estos estudios se han centrado en la aparicion y distribucion de los MPs en el ambiente
(Karami et al., 2016). Y a pesar de que existe una investigacion emergente en lo que se refiere a la
ingesta de macro y MPs, el conocimiento de los efectos fisiolégicos causados por el consumo directo
de los MPs en peces es limitado (Alomar et al., 2017).

En definitiva, la evidencia existente de que los MPs son ingeridos por las especies de peces, asi como
los efectos fisiolégicos derivados de la ingesta de sustancias exdgenas como los MPs son una realidad
gue necesita ser investigada (Alomar et al., 2017; Alomar and Deudero; 2017).



2.1 Microplasticos: Clasificacion, distribucion en el ambiente y composicion

Existe un interés incipiente por la contaminacion de los MPs, dado que estos pequefios residuos de
plastico definidos como “cualquier plastico con un tamafio inferior a 5 mm” (Andrady; 2011; Compa &
Deudero; 2018; Peda et al., 2016), son muy dificiles de recoger y de eliminar del ambiente, debido a su
tamafio. En el afio 2011, Andrady propuso un nuevo término, “mesoplasticos” (5-25 mm) para distinguir
los fragmentos de menor tamafio visibles para el ojo humano de aquellos que eran visibles bajo el
microscopio.

De hecho, los pequefios plasticos se pueden distinguir en: MPs (< 5mm) y nanoplésticos (< 100 nm).
Estos ultimos, se consideran potencialmente mucho mas peligrosos que los MPs de mayor tamafio, ya
gue pueden penetrar mas facilmente en las células y las membranas de los organulos reteniendo otros
productos quimicos téxicos. Sin embargo, existen pocos datos disponibles con respecto a los
nanoplasticos, por lo que es necesario llevar a cabo futuras investigaciones en este area para poder
dilucidar los mecanismos de accion y las consecuencias toxicolégicas de los nanoplasticos (Prokic¢ et
al., 2019).

En primer lugar, los MPs son productos de polimeros sintéticos como; cosméticos exfoliantes, o
particulas derivadas de la fragmentacion de residuos plasticos de gran tamafio como las fibras de
poliéster, las bolsas de plastico y particulas de poliestireno (PS) (Peda et al., 2016). Son contaminantes
ubicuos que se encuentran en todos los componentes incluyendo el agua, los sedimentos y la biota del
ambiente marino (Magara et al., 2018).

Los MPs se pueden clasificar principalmente en MPs primarios y secundarios. Los MPs primarios, son
producidos de forma intencionada a escala microscépica con el fin de adoptar cierto tamafio. Esta
categoria incluye la produccién de los conocidos “pellets” o polvo, ademas de microesferas de plastico.
Las cuales son usadas en formulaciones cosméticas, productos de limpieza y abrasivos industriales
(Alomar et al., 2017). Ademas, dichas perlas de plastico primario son cominmente utilizadas en la
investigacion debido a que son plasticos homogéneos, en lo que respecta al tamafio y composicion;
caracteristicas que los plasticos secundarios derivados del ambiente no poseen (Megara et al., 2018).

Mientras que los MPs secundarios resultan de la conversion de los plasticos de mayor tamafio
conocidos como macroplasticos (>25 mm) (Andrady, 2011; Compa & Deudero, 2018) en pequefias
piezas, debido a los procesos autocataliticos, termooxidativos, fotooxidativos, y a la degradacion
biol6gica (Alomar et al., 2017; Karami et al., 2016).

Por lo que los materiales plasticos entran en el ambiente directamente como materiales de produccion
primaria (como, por ejemplo, las pinturas de agua, aplicaciones médicas, electrénica, revestimientos y
adhesivos), o como materiales secundarios tras la fragmentacién de deshechos plasticos de mayor
tamafio a través de los procesos de hidrélisis o biodegradacion entre otros (Prokic et al., 2019).

En la Figura 1, se muestra los lanzamientos globales de MPs primarios a los océanos del mundo, donde
es particularmente notable que la abrasion de los neuméticos (28%), el lavado de la ropa (35%) vy el
polvo de la ciudad en conjunto (25%), representan el 87%.
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Figura 1. Lanzamientos globales de MPs primarios a los océanos del mundo (European Commission's,
Scientific Advice Mechanism (SAM) (Boucher et al., 2017). El estudio denominado como Eunomia
(Hann et al., 2018) aporta una vision de las diferentes estimaciones de la emisién de los MPs en el
ambiente y su destino final.
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Figura 2. Representacion grafica del complejo modelo de vias de emision de los MPs primarios.
(European Commission's, Scientific Advice Mechanism (SAM)), (Hann et al., 2018). Esqueméticamente
representa las diferentes rutas o vias de emision de los MPs primarios desde la fuente hasta su
hundimiento. En general, se estima que alrededor del 48% de estos microplasticos primarios terminan
en el océano, y el 52% restante queda atrapado en el suelo o en los lodos de depuracion.

Tal y como se aprecia en la Figura 1, parece ser que acerca del 80% de los residuos marinos se originan
a partir de las fuentes terrestres. Por lo que dado su origen antropogénico, se podria esperar que las



areas de pesca de trasmallo (en las que los barcos operan en aguas poco profundas, mas cercanas de
la tierra) estén expuestas a la entrada de MPs procedentes de las areas urbanizadas y de la actividad
turistica, en comparacion con las zonas de pesca de arrastre mas alejadas de la costa (Galgani et al.,
2000; Alomar et al., 2017).

Sin embargo, en areas urbanizadas como en el Puerto de Andratx de la isla de Mallorca (area del
presente estudio), se encontré (Compa & Deudero, 2018) menor abundancia de plasticos de superficie,
coincidiendo con estudios previos que indican menor abundancia de fragmentos plasticos en el fondo
marino para esta area (Alomar et al., 2016). Por lo que dichos resultados parecen indicar que los
residuos plasticos no se originen en fuentes terrestres, si no que llegan con las fuerzas hidrodinamicas
de las aguas circulantes y no se estan asentando y acumulando en el fondo marino o en la superficie
marina de estas areas (Compa & Deudero, 2018).

Ademas, se ha comprobado que la distancia con respecto a la zona terrestre no tiene ningun efecto en
los patrones de ingesta de MPs (Alomar et al., 2017). Por lo que son los factores abidéticos, como la
geomorfologia, las variables hidrodindmicas o la sedimentacion (Galgani et al., 2000) los que presentan
un papel de vital importancia en el transporte, distribucion y difusién de estas particulas en las areas
mas distantes (Oliveira et al., 2015). Y por tanto, es necesario tenerlos en cuenta (Galgani et al., 2000)
como pardmetros explicativos de la ingesta de MPs en las especies de peces (Alomar et al., 2017).

Con respecto a la composicion de los plasticos, los polimeros mas cominmente encontrados en el
ambiente marino son el polietileno (PE) de elevada y baja densidad, polipropileno (PP), poliéster, nylon
y poliestireno (PS) (Alomar et al., 2017; Andrady, 2011). Y en los ambientes acuaticos, los MPs
normalmente se encuentran en diferentes formas fisicas: fibras y films, fragmentos o esferas. Se cree
que el poliéster y las fibras acrilicas derivan en mayor medida del lavado de ropa, mientras que los
fragmentos son microparticulas sin una forma uniforme producidos principalmente por la fragmentacion
de macroplasticos (Karami et al., 2016).

De hecho, los MPs de tipo filamentoso proceden de las aguas residuales, siendo los textiles la fuente
maés importante. Este tipo de filamentos se encuentran cerca de las zonas mas urbanizadas mientras
que los de tipo fragmentado son mas comunes en las areas marinas protegidas, libres de aguas
residuales y de las aportaciones de la actividad antropogénica (Alomar et al., 2017). De hecho, Alomar
et al., 2016 indica que mas del 60% de los MPs encontrados en Andratx (area del presente estudio)
fueron de tipo filamentoso. Los cuales estan relacionados con un elevado impacto antropogénico, a
través de fuentes puntuales como es la descarga de lavadoras (Compa & Deudero, 2018). Por lo tanto,
la contaminacion de MPs en el area poblada de Andratx en concreto, podria atribuirse a la entrada de
aguas residuales en lugar de la fragmentacién de grandes particulas de plastico en particulas mas
pequefias (Alomar et al., 2016).

En referencia a los polimeros plasticos, el polietileno tereftalato es usado en la manufacturacién de
botellas, y es el polimero mas comin que se ha identificado en el estbmago del salmonete de roca
(Mullus surmuletus) (Alomar et al., 2017). Esto es debido a su flotabilidad positiva, las corrientes
superficiales y la luz ultravioleta del sol que facilitan su fragmentacion, lo que lleva a un aumento de las
fuentes secundarias de MPs de PE (Cole et al., 2011).

Ademas, las artes de pesca estan compuestas de plastico resistente incluyendo polimeros como el
nylon, poliamida, poliéster o el propio PE de tereftalato (Alomar et al., 2017). De hecho, el PE de elevada
densidad (HDPE) y el PE de baja densidad (LDPE) corresponden al 12% y 17% del total de los plasticos
utilizados a nivel europeo respectivamente (Karami et al., 2016).

Sin embargo, cuando se trata de la ingesta de MPs en especies de peces, es necesario tener en cuenta
gue las fibras detectadas no estan siempre hechas de plastico. Y el estudio de Alomar et al., (2017)
llevado a cabo en 417 individuos de M. surmuletus para estudiar la ingesta de MPs y sus efectos es
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una prueba de ello. Ya que se determin6 que a cerca de un tercio de los polimeros analizados (30.30%)
estaban compuestos de celofan. Siendo este compuesto raramente identificable en otras especies de
peces, dado que se incluye en el envasado de tabaco, asi como en los envoltorios y en los residuos
del embalaje, y ha sido aislado e identificado de muestras de agua de mar y de organismos marinos.

En base al Sistema Globalmente Harmonizado de clasificacion y etiquetado de productos quimicos
(GHS) de las Naciones Unidas, mas del 50% de los plasticos estan asociados con mondmeros
peligrosos, aditivos y biproductos quimicos (Rochman et al.,, 2013). Dichos aditivos plasticos,
cominmente conocidos como “plastificantes”, se incorporan en los plasticos durante el proceso de
produccién con la finalidad de cambiar las propiedades o extender la vida util del mismo.
Proporcionando resistencia al calor; como los éteres de polibromodifenilos (PBDES), al dafio oxidativo
(nonilfenol) y a la degradacion microbiana (triclosan) (Cole et al., 2011). Por lo que mejoran las
propiedades del producto final, haciéndolo méas estable, duradero y resistente a la degradacion (Alomar
etal., 2017).

Un ejemplo es el mondémero carcinogénico de cloruro de polivinilo (PVC), el componente basico de
construccion de las tuberias que transportan el agua potable (Rochman et al., 2013). Este mondmero
presenta una elevada probabilidad de terminar en el ambiente marino debido a su uso diverso en la
manufacturacién de diferentes productos a nivel global (Peda et al., 2016). Otro ejemplo, es el bifenol
A, el cual es ampliamente utilizado en la manufacturacion de plasticos policarbonatados y resinas
epoxicas como plastificante (Alomar et al., 2017), siendo un constituyente en policarbonato que se usa
en envases de alimentos y bebidas (Cole et al., 2011).

Ademas de estos, los PBDESs son aditivos de varios plasticos (Rochman et al., 2013), y son utilizados
como ignifugos en equipos electronicos, muebles para el hogar, textiles y materiales de construccion.
Siendo estos ultimos, muy similares a los bifenilos policlorados (PCBs) en estructura, asi como en sus
propiedades persistentes y bioacumulativas (Turyk et al., 2008).

Estos aditivos son una preocupacioén ambiental, ya que prolongan los tiempos de degradacion del
plastico pudiendo filtrarse e introducir productos quimicos potencialmente peligrosos para la biota (Cole
etal., 2011). Dado que normalmente estos aditivos, no estan ligados a los polimeros, y pueden filtrarse
del plastico degradandose una vez en el ambiente (Alomar et al., 2017). De hecho, la polimerizacion
incompleta durante la formacion de los plasticos permite la migracion de los aditivos fuera de la matriz
sintética de los plasticos. Aunque el grado en el que estos aditivos se filtran de los plasticos depende
del tamafio del poro, de la matriz del polimero (el cual es variable segin el polimero), el tamafio y
propiedades del aditivo, ademas de las condiciones ambientales (Cole et al., 2011).

No obstante, alin se desconoce el grado en el que los productos quimicos asociados con los desechos
plasticos através de la absorcidon ambiental o el proceso de fabricacién, se bioacumulan en los animales
como consecuencia de la ingestién. Aun asi, existe evidencia de estudios de laboratorio que incluyen
la bioacumulacién de PBDEs, en grillos por ingestion de espuma de poliuretano y mayor concentracio
de PCBs en gusanos de arena alimentados con poliestireno con PCBs absorbidos.

Ademas de los PBDEs y los PCBs, mencionados, los hidrocarburos policiclicos aromaticos (PAHS), son
un subproducto de la fabricacién del plastico (Rochman et al., 2013). Pues se trata de un grupo de
compuestos quimicos que se encuentran naturalmente en los combustibles fésiles, y se forman como
subproductos durante la combustidon incompleta de materia organica tales como; carbén, petréleo,
madera, basura, gas o tabaco entre otros. Existiendo exclusivamente como mezclas complejas, y han
sido utilizadas en la produccion de plastico, tintes, medicinas y pesticidas (Karami et al., 2011).

Dicho esto, queda evidenciada una de las mayores preocupaciones, y ésta reside no sélo en la
exposicién de la vida silvestre a la compleja mezcla del material plastico, si no también, a los quimicos
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asociados al plastico (incluidos los ingredientes quimicos, y los que se absorben de la naturaleza)
(Rochman et al., 2013).

2.2 Interaccion de los microplasticos con los contaminantes del ambiente

El impacto quimico de los MPs esta relacionado con el hecho de que, los diferentes quimicos se
adsorben en la superficie de los plasticos. Dado que los plasticos estan hechos de materiales
elevadamente hidrofébicos, y que los propios MPs actdan como reservorios de quimicos toxicos en el
ambiente, los MPs pueden ser vectores de contaminantes hidrofébicos (Cole et al., 2011; Proki¢ et al.,
2019). Por tanto, los peligros que van asociados a los deshechos de plastico, incluyen componentes
fisicos del material e ingredientes quimicos, ademas de los quimicos ambientales absorbidos (ej:
sustancias persistentes bioacumulativas y toxicas (PBTs), dicloro-difenil tricloro etano (DDTs), 0 PAHSs,
ademas de los metales (Alomar et al., 2017; Gewert et al., 2015; Rochman et al., 2013).

En particular, los quimicos que presentan toxicidad son el resultado de la lixiviacién de aditivos (como
los ftalatos y el bifenol A) ademés de la capacidad de los MPs para absorber POPs (Peda et al., 2016).
De hecho, varios polimeros como el PP, PE, PS y el PVC, tienen una elevada predisposicion para
absorber hexaclorociclohexanos, PAHs, bencenos clorados, DDTs. En este sentido, los plasticos son
capaces de magnificar la influencia adversa de los diferentes contaminantes en el ambiente (Proki¢ et
al., 2019). Por lo que, los plasticos que han entrado en contacto con el ambiente marino, (pudiendo
interaccionar con los contaminantes del medio) se denominan plasticos “marinados”. A diferencia de
los plasticos “virgenes”, los cuales no han estado en contacto directo con el ambiente marino.

Los contaminantes organicos persistetes (POPs), que incluyen; PCBs (utilizados para fines industriales,
en transformadores eléctricos), PAHs (derivados de la contaminacion por petréleo y la combustién de
combustibles fosiles) y los pesticidas organoclorados como el DDTs (utilizados como insecticida
agricola en el afio 1960 y prohibido en el afio 1970 en muchos paises) son quimicos estables, lipofilicos
que se adhieren y concentran en la superficie hidrofobica del plastico (Endo et al., 2005; Teuten et al.,
2009). Dada la naturaleza persistente de estos quimicos y sus metabolitos, se encuentran en varios
compartimentos ambientales, incluyendo el agua de mar y sedimentos superficiales (Endo et al., 2005).
Ademas, se localizan en elevadas concentraciones en la microcapa de la superficie marina, donde los
MPs de baja densidad también son mas abundantes (Cole et al., 2011).

En particular, los POPs hidrofébicos se pueden llegar a acumular con el tiempo en la superficie del
plastico, resultando en mayores concentraciones en la superficie de los plasticos que en el propio
ambiente (Alomar et al., 2017; Gewert, et al., 2015). De hecho, Mato et al., (2001) observa que las
concentraciones de PCBs en pellets de PP es 10"6 veces mayor que en la columna de agua que les
rodea. Esto es debido a la mayor area de superficie-volumen de los MPs, por lo que estos absorben
mayores concentraciones de contaminantes que los plasticos de mayor tamafio (Alomar et al., 2017).
Por tanto, este elevado potencial de acumulacion, sugiere que los pellets de plastico sirven como un
medio de transporte y una fuente potencial de quimicos toxicos en el ambiente marino (Mato et al.,
2001).

El PE en particular, presenta una mayor afinidad por los contaminantes organicos que otros polimeros
producidos en masay es el componente mas grande en la produccion de plastico a nivel mundial (29%).
Siendo uno de los polimeros mas cominmente muestreados y recuperados como residuos acuaticos
(Rochman et al., 2013, Megara et al., 2018). Y ha demostrado adsorber un rango de contaminantes
organicos como los PAHs (Megara et al., 2018 ; Frias et al., 2010).

En concreto, los PAHs, estdn ampliamente distribuidos en el ambiente marino. Entre estos, se
encuentra el fenantreno (P) (con tres anillos de benceno fusionados), un PAHs que ha demostrado
causar toxicidad en peces y en humanos (Karami et al., 2016). Ademas del fluorantreno y el fenantreno;
el pireno (PY) (con cuatro anillos de benceno fusionados) y el naftaleno, suelen ser los PAHs mas

11



abundantes que se han encontrado adheridos a muestras de MPs (Frias et al., 2010). Por lo que, los
riesgos derivados de los MPs vienen del mismo material asi como de los quimicos y contaminantes
absorbidos en la superficie (Alomar et al., 2017).

En definitiva, la adsorcién de los contaminantes a los residuos plasticos dependen de varios factores
como las caracteristicas fisico-quimicas del polimero, su posicién, color, forma y tamafo (Proki¢ et al.,
2019). Ademas de los factores ambientales como la temperatura o el grado de desgaste inducido por
los procesos de fotooxidacion del ambiente marino (Alimi et al., 2018; Endo et al., 2005).

La fotooxidacion en polimeros de PE desarrolla con el tiempo grietas visibles en la superficie de este.
Y se ha indicado que un incremento de la presencia de grietas puede incrementar la sorcién de
contaminantes. Mientras que un incremento en la polaridad, a través de la introduccion de oxigeno en
el polimero hospedador, puede deprimir la sorcion de los compuestos hidrofobicos (Endo et al., 2005).
Por lo que los procesos de desgaste pueden influir en la sorciébn de contaminantes a los residuos
plasticos.

Ademas, la cristalinidad del polimero también influye marcadamente en la adsorcién. De hecho, los
contaminantes organicos con baja cristalinidad como los PE, acumulan en mayores concentraciones
en comparacién con los polimeros de elevada cristalinidad como el PVC no plastificado y el PS (Magara
et al., 2018).

Otrofactor atener en cuenta es el color, ya que los MPs incoloros absorben mas PCBs que los plasticos
coloreados (Alimi et al., 2018; Endo et al., 2005; Proki¢ et al., 2019). Esto se puede explicar debido al
hecho de que los pellets que presentan mayor decoloracién han tenido un mayor tiempo de residencia
en el océano y por tanto, mayor tiempo para oxidarse. Y como resultado, han adsorbido mas PCBs. Sin
embargo, otra posible explicacibn es que la presencia de aditivos antioxidantes en los plasticos
aumente la sorcion de PCBs, cambiando la naturaleza absorbente del polimero. Dado que, es conocido
gue los aditivos (afiadidos durante el proceso de fabricacion) influencian la estructura del polimero y
las caracteristicas de difusion del plastico (Endo et al., 2005).

En lo que respecta a la densidad, investigaciones (Mato et al., 2001; Peda et al., 2016) han demostrado
gue los coeficientes de difusidn quimica fueron frecuentemente mas elevados para los MPs con una
densidad menor, con respecto a aquellos con mayor densidad. Esto es debido a que los quimicos tienen
unas velocidades de difusién mas lentas en los residuos MPs con una alta densidad (Proki¢ et al.,
2019).

La adsorcidn de contaminantes es un proceso constante, sin embargo, Mato et al., (2001) demuestra
gue no es un proceso rapido. Dado que los pellets virgenes expuestos durante un periodo de 6 dias a
contaminantes marinos, no llegaron a su valor maximo de concentracién, aln que la adsorcion fue
constante (Cole et al., 2011).

Por otro lado, la sorcidon de quimicos en los MPs pueden transferir substancias quimicas, dafiinas,
persistentes, bioacumulativas y toxicas en la cadena alimenticia, pudiendo poner en peligro la vida
marina y el ambiente (Wang et al., 2018; Rochman et al., 2013). Sin embargo, Koelmans et al., (2016)
sugiere que los MPs pueden tener una importancia limitada como vector en comparacion con otras
particulas suspendidas en la columna de agua. De modo que, la funciéon de los MPs como vehiculo
para la introduccién de sustancias toxicas en los organismos y en la cadena tréfica parece ser debatible
(Peda et al., 2016). A diferencia de otros investigadores, quienes demuestran el potencial de los MPs
para alterar las interacciones contaminante-organismo (Magara et al., 2018; Rohman et al., 2013).

En definitiva, y a pesar de que estudios de laboratorio y de campo han demostrado el consumo de MPs
en el rango de la biota marina, no esta claro si un contaminante de este tipo puede pasar de forma
rutinaria a la cadena alimentaria (Cole et al., 2011). Y esto es debido a la ubicuidad de los PCBs en el
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ambiente, una caracteristica que dificulta diferenciar la bioacumulacion a través del plastico, de la
bioacumulacién a través de la cadena tréfica (Rochman et al., 2013). Aun asi, la transferencia de
quimicos téxicos a la biota marina a través de laingesta de MPs presenta una preocupacion significativa
(Cole et al., 2011).

2.3 Dafios fisiologicos derivados de la ingesta de microplasticos

Las caracteristicas fisico-quimicas de los MPs y sus pequefias dimensiones, facilitan su dispersion en
el ecosistema marino, donde son ubicuos y quedan a disposicion de la cadena tréfica (Peda et al.,
2016). Esto, junto con la liberacion de POPs o la filtracion de los aditivos de la superficie del mismo (ya
gue no se encuentran unidos covalentemente (Alomar et al.,, 2017), o la liberacién de quimicos
producidos por la degradacion del propio polimero (Gewert et al., 2015), los convierte en un peligro
potencial. Volviéndose accesibles para los organismos, pudiendo entrar en las células e interaccionar
guimicamente con las moléculas biologicas (Alomar et al., 2017).

De hecho, los fragmentos mas pequefios de los polimeros formados por la degradacion abibtica en el
ambiente, (puede iniciarse térmica, hidrolitica o por radiacion UV) pueden pasar a través de la
membrana celular y ser biodegradados por las enzimas celulares (Gewert et al., 2015). Por tanto, el
impacto ecoldgico de los plasticos puede ser fisico, quimico y biolégico (Proki¢ et al., 2019).

En lo que respecta al impacto fisico en los animales, implica enredo e ingestion, siendo el enredo mucho
mé&s comun. De hecho, el Convenio sobre la Diversidad Biolégica (UNEP, GEF, & Convention on
Biological Diversity, 2012) indica que el enredo letal y la ingesta de fragmentos de plastico por animales
marinos se ha incrementado un 40% en la Ultima década (Proki¢ et al., 2019).

En primer lugar, laingesta de los plasticos puede ser directa e indirecta. Laingesta directa, esta implicita
en la ingesta de alimentos que resulta del consumo no intencional a través de la ingestion no selectiva
(por alimentadores de filtro). O la seleccién activa, cuando los animales comen plasticos en lugar de
alimento. A diferencia de esta, la ingesta indirecta describe la transferencia tréfica como una
consecuencia del consumo de presas contaminadas por los depredadores (Proki¢ et al., 2019).

Ademas, el consumo de contaminantes (DDTs, PAHs, PCBs) en el ambiente marino, puede ocurrir a
partir de: los sedimentos, las particulas en suspension, la columna de agua o fuentes de alimentos. Aun
asi, la mayoria de vias de entrada dependeran de la dieta en particular y de los estilos de vida
ecolégicos de los organismos (Livingstone, 2001).

En segundo lugar, el impacto de los MPs en los organismos acuaticos podria ocurrir a través de tres
modos de accion posteriores a la ingesta: (1) dafio digestivo o falsa sensacién de saciedad que
obstaculiza la ingesta nutricional, (2) lixiviacion de los aditivos plasticos (por ejemplo, monémeros) y su
captacion en los tejidos y (3) la adherencia de otros contaminantes a los MPs que posteriormente se
liberan in vivo (Cole et al., 2011).

El consenso en lo que respecta al papel de “efecto vector” de los MPs para los contaminantes organicos,
sigue siendo eludible (Magara et al., 2018). Sin embargo, el estudio llevado a cabo por Rochman et al.,
(2013) concluye que el plastico depositado en el ambiente marino sirve como un vector para la
bioacumulaciéon de PBTs absorbidos por el plastico, sugiriendo que los residuos plasticos sirven como
un vector para la bioacumulacién de PBTs en la vida silvestre.

Dado que el epitelio intestinal es la fraccion mas importante para la absorcion de los nutrientes, siendo
en particular, la parte distal del intestino la seccién mas importante para la endocitosis de proteinas
(Rombout et al.,1985). Ademas de ser una de las vias para la captacion de algunas sustancias toxicas.
No sorprende que sea uno de los 6rganos que se vea mas afectado por la ingesta de MPs, mostrando
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un cambio gradual, variando de moderado a severo en relacién a los tiempos de exposicion (Peda et
al., 2016).

Es entonces, la combinacion de téxicos y partes del plastico lo que resulta extremadamente dafina
para los animales, ya que puede inducir toxicidad hepatica y patologias intestinales (Peda et al., 2016,
Proki¢ et al., 2019; Rochman et al., 2013).

En relacién con las patologias intestinales derivadas de la exposicion crénica a MPs a través de la
ingestion, el estudio de Peda et al., (2016), observa deterioro estructural y funcional del intestino de
Dicentrarchus labrax (Linnaeus, 1758) tras estar expuestos por 90 dias a pellets de PVC. Dado que,
tras los 90 dias de exposicion, la mitad de los individuos (50%) de ambos tratamientos con MPs
virgenes y MPs contaminados, mostraron alteraciones severas. Destacando el desprendimiento
evidente del epitelio por la lamina propia, el incremento de células de Rodlet, disepitelizacion masiva,
decapitacion de vellosidades y edema de la capa serosa, mucosa muscular y submucosa/ mucosa.

En cuanto al incremento de las células Rodlet, se trata de células que han sido encontradas en un
rango muy amplio de tejidos (epitelios, piel, branquias, o intestino entre otros) en peces teledsteos de
agua dulce y de agua salada. Sin embargo, su verdadera funcién u origen ain permanecen difusos
(Manera & Dezfuli, 2004). A pesar de que se les ha asignado varias funciones, existe una evidencia
emergente que sugiere que estas células presentan un papel en la respuesta inmune innata en peces
y que pertenecen a la linea granulocitica (Bosi et al., 2018). De hecho, el estudio de Bosi et al., (2018)
se posiciona a favor de que las células Rodlet de dos teledsteos; Anguilla anguilla y Cyprinus carpio,
estén involucradas en el mecanismo de defensa contra los patégenos. Aun asi, existen pocos articulos
basados en estudios experimentales que hayan revelado la importancia de estas células como
biomarcadores de la exposicién a contaminantes y como biomarcadores del efecto de los xenobiéticos.
Ya que existe la posibilidad que estas células puedan ser buenos candidatos como biomarcadores,
tanto cualitativos como cuantitativos para los agentes de estrés y quimicos (Manera & Dezfuli, 2004).

Ademas de la madificacion adversa de la funcion intestinal expuesta anteriormente, los plasticos
pueden causar muchos problemas relacionados con la disminucién de la capacidad de alimentacion,
las reservas de energia y la reproduccion (Proki¢ et al., 2019). Otras consecuencias biolégicas de los
guimicos industriales, pesticidas o aditivos asociados a los MP’s son los efectos estrogénicos (Alomar
et al., 2017; Sonnenschein & Soto, 1998) o la reduccién de la produccién de testosterona (Teuten et
al., 2009).

Se cree que los efectos reproductivos y endocrinos de estos quimicos se deben a su habilidad para:
(1) mimetizar los efectos de hormonas enddgenas, (2) antagonizar los efectos de hormonas endégenas,
(3) interrumpir la sintesis y el metabolismo de hormonas endégenas, y (4) interrumpir la sintesis y el
metabolismo de receptores hormonales (Sonnenschein & Soto, 1998). De hecho, una amplia cantidad
de quimicos utilizados en actividades industriales (plastificantes, congéneres de PCBs, pesticidas o
PBTs) y en el hogar, han demostrado alterar la fisiologia normal y el sistema endocrino en organismos
(Rochman et al., 2013; Arukwe & Goksgyr, 1998). Ya que varios estudios in vivo e in vitro, indican que
una clase importante de estos compuestos, los xenoestrogenos, (con estructura quimica diversa) son
capaces de mimetizar la hormona natural del estrogeno (Arukwe & Goksgyr, 1998; Sonnenschein &
Soto, 1998).

En referencia a los PCBs y sus congéneres, ademas de alterar el sistema endocrino, son agentes
carcinogénicos que afectan el sistema inmunitario, nervioso y reproductor de los animales (Frias et al.,
2010). De hecho, el estudio de Hugla & Thomé, (1999) observa que estos contaminantes tuvieron un
efecto dramatico en los huevos de Barbus barbus, ya que las hembras expuestas a una dieta tratada
con PCBs no pudieron engendrar, resultando en la reduccion de la fecundidad y de la tasa de eclosion.
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Por otro lado, estudios experimentales han demostrado que la combinacién de los plasticos y
contaminantes absorbidos (PAHs, PCBs y PBDES) ingeridos por peces causan toxicidad hepatica y
patologia (Alomar et al., 2017). Otros estudios de laboratorio revelan que la exposicion a MPs,
(polimeros como; PS, PVC y PE) como contaminantes individuales y en combinacion con PAH,
incluyendo (Flu); (1) afecta a la acumulacidon de PAHSs, (2) induce un rango de efectos fisiolégicos y
celulares, incluyendo defensas antioxidantes (Magara et al., 2018).

De hecho, Rochman et al., 2013, observé que los peces (Oryzias latipes) expuestos a una mezcla de
PE con contaminantes quimicos adsorbidos del ambiente marino, bioacumularon dichos contaminantes
y sufrieron toxicidad hepatica, detectdndose un adenoma hepatocelular en uno de los individuos
(comprometiendo el 25% del higado). Del mismo modo, aquellos peces alimentados con fragmentos
de PE virgen también muestran signos de estrés. Aunque de forma menos severa que los peces
alimentados con fragmentos de PE “marinados” (expuestos a contaminantes del ambiente marino).
Concluyendo que la ingesta de PE es un vector para la bioacumulacion de PBTs en peces. Y que la
toxicidad derivada de la ingesta de plastico es una consecuencia de la sorcion de ambos; los
contaminantes adsorbidos y los materiales plasticos.

Entre los signos de estrés hepatico (observados mediante analisis histoldgico) que mostraron los peces
expuestos a los tratamientos con plastico marinado y plastico virgen destacan; un severo agotamiento
del glucégeno (74% de los individuos del tratamiento con plastico marinado y en un 46% de los peces
expuestos al plastico virgen), vacuolacion de acidos grasos (47% de los peces expuestos al tratamiento
con plastico marinado y un 29% de los individuos expuestos al tratamiento con plastico virgen), necrosis
celular (en el 11% de los peces expuestos al tratamiento con plastico marinado) y lesiones (Rochman
et al.,, 2013). Cabe destacar que la drastica reduccion de glucégeno mencionada puede deberse al
efecto directo de los PCBs en el metabolismo de los carbohidratos. Ya que se considera como un
indicador de un estatus hipoenergético, probablemente relacionado con el coste energético de la
detoxificacion (Hugla & Thomé, 1999).

Recientemente, ha empezado a emerger cierta consistencia en lo que respecta a la capacidad de los
MPs de provocar un efecto directo en el sistema de estrés oxidativo (Magara et al., 2018). De hecho,
la exposicion de los animales marinos a ciertos compuestos toxicos puede incrementar la produccion
de especies reactivas de oxigeno, con el consiguiente dafio a macromoléculas y alteraciones en los
niveles de defensas antioxidantes (Sureda et al., 2006). Por lo que los cambios en los niveles
endogenos de las defensas antioxidantes han sido propuestos como biomarcadores de la
contaminacion acuatica (Sureda et al., 2006). Y la medicion de los niveles de estrés oxidativo esta muy
extendida en los estudios relacionados con los mecanismos de toxicidad ambiental y ecotoxicidad en
organismos expuestos a contaminantes (Proki¢ et al., 2019).

2.4 El estrés oxidativo derivado de laingesta de microplasticos

En animales, el metabolismo que inactiva las moléculas exdgenas se da principalmente en el higado.
Estas moléculas que pueden ser téxicas, han de ser metabolizadas rapidamente y/o excretadas para
evitar su acumulacién en el organismo (Sureda et al., 2006). Asi mismo, el metabolismo celular
oxidativo es una fuente enddgena y continua de especies de oxigeno reactivas (ROS), resultantes de
la reduccién parcial del oxigeno molecular (Lushchak, 2011), el cual puede dafiar muchos de los
componentes celulares (Sureda et al., 2006). De hecho se estima que acerca de un 1-3% del oxigeno
consumido en animales se convierte en ROS (Halliwell & Gutteridge, 1991).

Es necesario destacar que estas moléculas altamente reactivas, pueden interaccionar con otras
moléculas afectando de forma adversa a moléculas de gran importancia biolégica como el ADN,
proteinas y lipidos. El dafio progresivo de estas moléculas puede desatar respuestas inflamatorias,
ademas de dafio celular y tisular e inducciéon de cambios degenerativos, los cuales pueden resultar en
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senescencia celular y la muerte, disfuncién organica, ademas de la pérdida y reduccién del rendimiento
del organismo (Lushchak, 2011; Prokic et al., 2019).

Ademas de los efectos directos en la salud individual, el estrés oxidativo también puede tener
consecuencias determinantes en el desarrollo, longevidad y la reproduccion. Aun asi, debido tanto a su
elevada capacidad de provocar dafio como a su actividad biolégica, en condiciones normales, el
metabolismo de ROS permanece bajo control, sin que sus concentraciones se excedan (Lushchak,
2011). Dado que las ROS también podrian actuar como mensajeros moleculares para activar
respuestas adaptativas a través de vias de sefializacion sensibles a las reacciones de oxidacion-
reduccion (redox), con el fin de mantener la homeostasis celular oxidante-antioxidante (Ji, Gomez-
Cabrera & Vina, 2006).

Las ROS producidas en los sistemas biol6gicos son detoxificadas y mantenidas bajo control por las
defensas antioxidantes, que generalmente son ubicuas en los diferentes tipos de tejidos animales. De
hecho, se han encontrado ampliamente en organismos acuéticos. Y su presencia, propiedades y otras
caracteristicas han sido revisadas de forma extensa (Livingstone, 2001). Sin embargo, bajo ciertas
circunstancias, la concentracion de ROS puede cambiar, ya que estas se generan y se eliminan
continuamente, por lo que su concentracidn es un parametro dinamico y un cambio en la concentracion
de ROS, puede derivar en la alteracién del estado redox, comunmente conocido como estrés oxidativo
(Lushchak, 2011).

En definitiva, el estrés oxidativo se genera por el desequilibrio que se produce entre pro-oxidantes,
como las ROS y el sistema de proteccién antioxidante (Magara et al., 2018). Y es debido a la exposicion
a ciertos xenobibticos lo que puede incrementar la concentracion de especies reactivas y/o
subsecuentemente disminuir las defensas antioxidantes (Proki¢ et al., 2019). Ya que se ha evidenciado
gue la detoxificacion de los contaminantes produce especies reactivas (Livingstone, 2001). Puesto que,
la autooxidacion de ciertos componentes celulares y de xenobidticos (oxidacidn, que puede ocurrir al
aire libre o ir en presencia de oxigeno y/o radiacion UV, forma peréxidos e hidroperéxidos) parece ser
responsable de la produccion de una cantidad sustancial de ROS (Lushchak, 2011).

Por lo que una condicién de estrés puede inducir o inhibir el sistema antioxidante, en funcién del tiempo
de exposicion y de la intensidad del agente estresante. De modo que, el control del estrés oxidativo es
crucial para el funcionamiento normal de los organismos (Proki¢ et al., 2019).

Con el fin de garantizar el control de este proceso dindmico, las células contienen una red compleja de
defensa antioxidante que elimina o previene la generacion de ROS, detoxifican toxinas y/o
contaminantes y repara o elimina las moléculas dafiadas. El sistema antioxidante comprende un grupo
de enzimas especificas como; superoxido dismutasa (SOD), catalasa (CAT), glutation peroxidasa
(GPx), glutatién reductasa (GR) que actlian detoxificando el ROS generado (Sureda et al., 2006; Sureda
et al., 2018). Ademas de estas, existe otro componente enzimatico cuya actividad esta envuelta en la
detoxificacion de fase Il y en la excrecion y biotransformacion de xenobiéticos y sus metabolitos; el
glutation S-transferasa (GST) (Livingstone, 2001; Monteiro et al., 2006; Sureda et al., 2018a). Y han
sido estudiadas en la evaluacion de los efectos de los MPs (Prokic et al., 2019), ademas de representar
importantes rutas metabdlicas de proteccion (Livingstone, 2001).

Por lo que existe un interés incipiente en lo que respecta a la evaluacion de los marcadores de estrés
oxidativo como clave en la investigacion del estrés oxidativo en organismos (Lushchak, 2011). De
hecho, los biomarcadores de estrés oxidativo, han sido utilizados para evaluar el rango de impacto de
los xenobidticos (Magara et al., 2018). Dada la evidencia de que los organismos acuaticos expuestos
a contaminantes como los PAHSs, presentan estrés oxidativo severo, (Livingstone, 2001; Lushchak,
2011; Magara et al., 2018), (cuando la tasa de generacién de ROS supera la tasa de eliminacién),
acompafiado de la estimulacion de una respuesta protectora y de un consiguiente aumento de
marcadores oxidativos (Sureda et al., 2006).
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En concreto, los peces, son especialmente interesantes para el estudio del estrés oxidativo, debido a
las propiedades del ambiente acuatico y las relaciones que establecen con este (Sureda et al., 2006).
Asi mismo, dada la diversidad de contaminantes en ambientes acuaticos, las respuestas de
biomarcadores en peces son el resultado neto de las interacciones quimicas (Karami et al., 2016). Sin
embargo, es importante evitar adoptar una vision aislada de las respuestas a biomarcadores
individuales, ya que se debe de examinar el conjunto de marcadores o el “perfil de los biomarcadores”
para entender el mecanismo subyacente (Magara et al., 2018).

De hecho, las enzimas que forman parte de la primera linea de defensa (SOD, CAT, GPx, entre otras)
son marcadores potencialmente buenos para evaluar el dafio oxidativo inducido por los MPs (Alomar
et al., 2017; Proki¢ et al., 2019). Ademas, estas enzimas estan estrechamente relacionadas con la
produccién del radical anion superéxido, el cual puede ser el responsable de la induccién del estrés
oxidativo a partir de los MPs (Prokic¢ et al., 2019).

Concretamente la funcién de la SOD se basa en la eliminacion del anién superoxido (Sureda et al.,
2018), por medio de la dismutacion del anién superdxido a peréxido de hidrogeno (H202). El peréxido
de hidrégeno es una especie reactiva debido a que presenta una actividad més elevada que el oxigeno
molecular (Lushchak, 2011). Por consiguiente, el H20O2 producido sera posteriormente eliminado por la
accion conjunta de la CAT y de la GPx. Por lo que estos elementos catalizan la reduccion del peréxido
de hidrégeno a productos no dafiinos. Del mismo modo, la GSH-Px también puede actuar en otros
peréxidos ademas del H202 (Prokic et al., 2019).

Se debe de tener en cuenta que, el glutation (GSH), es un componente no enzimatico del sistema
antioxidante que puede estar envuelto directamente en la eliminacion de una gran variedad de radicales
libres, o indirectamente a través del sistema glutation-dependiente (GPx, GST, GR). Especificamente,
el glutation es un cofactor en las reacciones de GPx, en las que la GST presenta un papel en la
prevencion del dafio oxidativo por medio de la conjugacion de los productos de deshecho de los
peroxidos de lipidos a glutation (Proki¢ et al., 2019).

Es evidente que el glutation se marca como uno de los componentes clave del sistema antioxidante en
la prevencion de la oxidacién de lipidos y proteinas inducida por xenobiéticos ambientales. Pues, para
mantener el funcionamiento normal del glutation, la GR reduce la forma oxidada del glutation (GSSG)
a GSH (Proki¢ et al., 2019).

Otro componente principal del sistema antioxidante es la GST, esta enzima esta envuelta en la fase Il
de los procesos de detoxificacion, produciendo un conjugado de glutatién mas hidrofilico del compuesto
téxico favoreciendo su eliminacion (Alomar etal., 2017; Sureda et al., 2006). Se trata de un biomarcador
cominmente utilizado en el estrés oxidativo (Magara et al., 2018), concretamente como marcador de
detoxificacién en organismos acuéticos y como biomarcador de la contaminacion del agua (Sureda et
al., 2006).

Ademas de los marcadores mencionados, otro de los métodos mas frecuentemente utilizados es la
monitorizacién de la peroxidacion lipidica basada en la medicion de uno de los productos finales
(Lushchak, 2011). ElI Malondialdehido (MDA), como producto final del dafio oxidativo lipidico, es usado
como un biomarcador de la peroxidacién lipidica (Alomar et al., 2017; Sureda et al., 2006). Por tanto,
se espera la activacion de enzimas y el incremento de los niveles de MDA en las especies de peces
expuestas a ciertos compuestos toxicos, asi como la utilizacién de biomarcadores de estrés oxidativo
y detoxificacion en organismos acuaticos (Alomar et al., 2017; Karami et al., 2016).

Finalmente, es necesario tener en cuenta que mucha de la literatura disponible sobre los efectos
potenciales de los MPs en el estrés oxidativo o los marcadores inflamatorios en peces se han llevado
a cabo bajo condiciones de laboratorio. Por lo que, en estos estudios (Alomar et al., 2017), los
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resultados son variables ya que dependen de la especie utilizada, el tiempo de exposicién a particulas
de MPs segun el tipo y el tamafio de los mismos.

2.5 Biologia de Sparus aurata

Para este estudio en particular, se ha escogido la especie Sparus aurata (Linnaeus, 1758) comUunmente
conocida como dorada. Es una especie comun del mar Mediterraneo y presenta un gran interés
comercial. Puesto que, gran parte de la dorada procede de la acuicultura y la Unién Europea es; con
diferencia, el mayor productor mundial. Siendo Grecia el principal productor, seguida de Espafia. En
los afios 80, se produjo con éxito en cautividad y se desarrollaron sistemas intensivos de cultivo (sobre
todo jaulas marinas). Desde entonces, esta especie se ha convertido en uno de los principales
productos de la acuicultura europea (PESCA Y ACUICULTURA EN EUROPA, 2012).

Con respecto a su ciclo reproductivo, los juveniles tras nacer en mar abierto durante octubre y diciembre
generalmente migran a principios de la primavera hacia aguas costeras protegidas, donde pueden
encontrar abundantes recursos troficos y temperaturas mas suaves. A finales del otofio regresan al mar
abierto, donde se reproducen los peces adultos. En el mar abierto, la dorada se encuentra
generalmente en praderas rocosas de pastos marinos (Posidonia oceanica), aunque también se
encuentran en suelos arenosos. Se trata de una especie hermafrodita protdndrica. Y la madurez sexual
se desarrolla en los machos a los 2 afios de edad y en las hembras a los 2-3 afios de edad.

Debido a sus hébitos eurihalinos y euritermaos, esta especie se puede encontrar en ambientes marinos
y en aguas salobres, como lagunas costeras y areas de estuarios, en particular, durante las etapas
iniciales de su ciclo de vida (Colloca & Cerasi, 2009). Por lo que, gracias a su caracterizaciéon como
especie eurioica, resulta ser una especie adecuada para el estudio del impacto de la exposicién a MP’s
en condiciones de laboratorio. Sin embrago, es necesario tener en cuenta que en cautiverio, lainversion
sexual esta condicionada por factores sociales y hormonales (Colloca & Cerasi, 2009).

3. OBJETIVOS

Dado que, varios estudios han demostrado la ingesta de MPs por parte de organismos marinos como:
aves marinas, cetaceos, teledsteos, elasmobranquios, mejillones y zooplancton (Peda et al., 2016).
Ademas, se ha hipotetizado que los peces depredadores ingieren compuestos plasticos similares a las
presas como los salpidos o sifonoforados, mientras que las fibras azuladas, blanquecinas o de
coloracion mas clara similares a las presas se han identificado en peces planctivoros. Con esto, se
aporta la evidencia de la confusién visual que se da entre las presas y los MPs (Alomar et al., 2017).

En la actualidad, existen pocos estudios basados en condiciones ambientales naturales que expongan
los efectos fisioldgicos derivados de la ingestion de MPs y quimicos asociados (Alomar et al., 2017).
Ademas, los cambios en los niveles enddgenos del sistema de defensa antioxidante han sido
propuestos como biomarcadores de contaminantes acuéticos. Y se ha evidenciado que los organismos
expuestos a contaminantes presentan un incremento en la produccion de ROS, derivando en dafio
oxidativo.

El objetivo general del presente trabajo es valorar los efectos de activacion de especies enzimaticas

derivados de la exposicion a diferentes tipos de dietas enriquecidas con microplasticos en doradas
(Sparus aurata) durante un periodo de 90 dias bajo condiciones controladas.
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Los objetivos especificos son:

- Valorar los efectos de activacion de enzimas de estrés oxidativo mediante el uso de
biomarcadores (SOD, CAT, GPx, GST, GR y MDA) en ejemplares de S. aurata expuestos a
diferentes tipos de dietas enriquecidas con microplasticos a partir de muestras de tejido
hepatico.

- Comparar los resultados obtenidos para las respuestas de los biomarcadores de estrés
oxidativo (SOD, CAT, GPx, GST, GR y MDA) en S. aurata, para los diferentes tipos de dietas
enriquecidas con plastico.

- Reuvision de la literatura existente sobre el impacto de la ingesta de MPs en especies de peces
y el uso de biomarcadores de estrés oxidativo como indicadores del impacto de los MPs y
contaminantes del ambiente marino.

4. METODOLOGIA

4.1 Area de estudio

En primer lugar, este estudio pertenece al proyecto ACUIPLASTIC; “Plasticos derivados de la
acuicultura y efectos en las redes troficas marinas”, con referencia CTM2017-88332-R del programa
Estatal de Investigacion, Desarrollo e Innovacién Orientado a los Retos de la Sociedad, en el marco del
Plan Estatal de Investigacion Cientifica y Técnica de Innovacion.

Dicho experimento tuvo lugar en las instalaciones del laboratorio de LIMIA (Laboratorio de
Investigaciones Marinas y Acuicultura), localizado en el municipio del Puerto de Andratx (Islas Baleares,
Espafia), y cuenta con las infraestructuras necesarias para la investigacion en la acuicultura.

Se utilizaron anques rectangulares con un volumen de 5.000 L. Estos tanques estaban localizados en
el interior del laboratorio para garantizar las mismas condiciones fisicoquimicas en cada tanque.

4.2 Tratamientos

Se aplicaron tres tratamientos diferentes mediante dieta. Cada réplica constaba inicialmente de 100
peces de la especie Sparus aurata (Linnaeus, 1758), tratdndose de individuos juveniles.

La composicion de la dieta era la misma para los tres tratamientos, en dos tratamientos (Virgen y
Marinado) la dieta estaba enriquecida con un 10% de plastico tipo polietileno de baja densidad (LDPE).

e Control (C): La dieta consisti6 en una alimentacion estdndar, pienso comercial. Este
tratamiento se dispuso en el tanque troncoconico, con separaciones entre C2 y C3. Y un tanque
circular para el C1.

e Virgen (V): Ladieta consistié en una alimentacién enriquecida con microplasticos de tipo LDPE.
Cada réplica fue dispuesta en un tanque circular (Imagen 4).

e Marinado (M): La dieta consistid en una alimentacion enriquecida con microplasticos de tipo
LDPE. Este tipo de plastico fue depositado en el mar por un periodo de dos meses, en un area
de impacto antropogénico (Puerto de Andratx), con el fin de enriquecer el plastico con
contaminantes. Estableciéndose el mismo esquema y tipo de tanque que en el Virgen.

Los peces fueron alimentados diariamente utilizando un alimentador automaético con un ciclo de

tiempo de 12h. La cantidad de alimento fue variable dependiendo de la biomasa (tamafio y nimero
de peces del tanque, normalmente se suministré entre 50-75g de alimento).
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4.3 Programacion

El proyecto ACUIPLASTIC se inici6 el 16/10/2018 y finaliz6 el 13/02/2019, y consistio en 5
muestreos en diferentes marcos de tiempo; iniciando en TO, T30, T60, T90 y finalizando en T120
(los muestreos se realizaron cada 30 dias) como se muestra en la imagen 3. Cabe destacar que
antes del muestreo en el periodo TO, todos los peces fueron alimentados con el mismo alimento, y
empezaron a ser alimentados con la dieta especifica tras el primer muestreo. Ademas, no se
alimento a los peces el dia anterior al muestreo. Afladiendo que, se necesitaron 3 dias para realizar
el muestreo; en el dia 1 se muestre6 el tratamiento Control (C) (con las 3 réplicas), en el dia 2 se
muestred el tratamiento Virgen (V), y el dia 3 el tratamiento marinado (M). Para este estudio en
particular, se han utilizado las muestras recogidas del muestreo del periodo T90 (tras 90 dias desde
el inicio del experimento).

INICIO DIETA FIN DE LA DIETA
ENRIQUECIDA ENRIQUECIDA
CON PLASTICO CON PLASTICO

TO T30 T60 T90 T120
C/VIM C/VIM C/ VIM C/VIM C/ VI M

MUESTREO MUESTREO MUESTREO MUESTREO MUESTREO

Imagen 3. Diagrama representativo del programa del proyecto ACUIPLASTIC.

4.4 Muestreo

Para el estudio del estrés oxidativo (ROS) en particular, se utilizaron muestras de tejido hepéatico, por
lo que se llevé a cabo la captura de 12 individuos de cada tratamiento para el periodo T90 (n=36), y se
depositaron en un tanque de menores dimensiones. A continuacion, se fueron colocando uno tras uno
en un tanque mas pequefio con un anestésico MS22/fenoxiethanol (1g MS22 /fenoxietanol en 10 L de
agua) (Imagenes 4 y 5). Se realizaron fotografias individuales para el posterior andlisis morfométrico,
registro del peso corporal (g) y longitud total (cm).

Los peces fueron diseccionados por la apertura de la cavidad abdominal (Imagen 6), extrayéndose el
paquete de érganos. Para la extraccion del higado (localizado en la zona ventral de la columna
vertebral), se disecciond en diversas partes para distintos tipos de analisis.

Aproximadamente 0,1gr de higado fueron depositados en un tubo Eppendorf (Imagen 7) y se
preservaron en nitrégeno liquido. Para los analisis de estrés oxidativo, las muestras de tejido hepatico
se preservaron a -80°C en las instalaciones de la Universidad de las Islas Baleares.

“l
./‘

Imageh 4, Imagen 5. ' Imagen 6. Imagen 7.
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4.5 Aspectos éticos

El equilibrio de los dafios a los animales con los beneficios para la sociedad suele ser a menudo la
pregunta central en los experimentos con animales. El enfoque ético debe centrarse en buscar un trato
justo y un total compromiso de todas las partes interesadas (Rodriguez Yunta, 2012). Y el uso de
animales en investigacion para beneficio humano impone al ser humano la responsabilidad moral de
respetarlo, no haciéndoles sufrir innecesariamente al estar trabajando con seres vivos y sentientes.
Este estudio cumple con la normativa bioética.

4.6 Control de calidad

Entre cada ejemplar, el material de trabajo se limpio debidamente y se desinfectd con alcohol. Tanto el
material de diseccién como las superficies de trabajo debian de ser de metal para evitar contaminacion
cruzada. Ademas, el uso de guantes de nitrilo fue adecuado para realizar la diseccién.

4.7 Procesamiento de las muestras para la actividad enziméatica (ROS)

Para analizar los efectos de la dieta enriquecida con plastico en el sistema antioxidante y detoxificante
de Sparus aurata, se recolectaron muestras de higado pertenecientes a 36 individuos, n=12 tratamiento
Control (C), n=12 tratamiento Virgen (V), n=12 tratamiento Marinado (M).

Las muestras se homogeneizaron en 10 volimenes (relacién 1:10) de 100 mM Tris-HCI buffer pH=7,5
y los homogenados se centrifugaron a 9000xg durante 10 minutos a 4°C. Tras la centrifugacion, los
sobrenadantes se recolectaron para proceder con el analisis bioguimico.

Las actividades enzimaticas de la SOD, CAT, GST y MDA se determinaron sobre los sobrenadantes.
El contenido total de proteinas se determind en todas las muestras de higado por un método
colorimétrico (Biorad Protein Assay). Utilizando 190 ul del reactivo de Bradford (Sigma) y 10ul de
muestra (relacion 1:20). A continuacion, se incubd por 5 minutos a temperatura ambiente y se leyé en
el lector de microplaca a 595 nm. Asi mismo, se efectu6 un patron de albumina bovina sérica (BSA):
0,0.25,0.5,1.0,1.5 mg/ml de agua, como estandar para normalizar los resultados bioquimicos.

Todas las actividades enziméaticas se determinaron con un espectrofotometro Shimadzu UV-2100 a
25°C.

La actividad de la Superdxido dismutasa (SOD) (pkat/ mg proteina) se determind a través del grado de
inhibicién de la reduccién del citocromo C por el anidn superoxido generado por la xantina oxidasa/
sistema hipoxantina (Alomar et al., 2017; Sureda et al., 2006). Para ello se utilizaron 50 ul de Xantina
oxidasa, 140 ul de tampédn fosfato potasico (50 mM, EDTA 0,1 mM, pH 7,8), 0,0248 g Citocromo Cy 10
pl de muestra. A continuacion, la actividad enzimatica fue monitorizada a 25 °C a 550 nm, se recogieron
los datos de la pendiente y los calculos se basaron en el coeficiente de absorcién e= 28,1 Mm-1 cm-1.

La actividad de la Catalasa (CAT) (mk/ mg proteina; K= s-1) se bas6 en la descomposicion del H202.
Para ello, se utilizé H202 30 mM, 50 mM del tampén fosfato pH 7, depositando en la cubeta 2ml de
tampon fosfato y 5 pl de muestra, monitorizando el descenso a 25°C, 240 nm y registrando los datos
de la pendiente. El célculo de la actividad enzimatica se realiza utilizando € = 9,6 Mm-1, cm-1.

Para la actividad de la Glutation Reductasa (GR), se utilizé tampon fosfato (200 Mm) empleandose 750
pl, 1 mM, pH 7, 65.3 mM, NADPH 9.6 Mm. Empleandose 900 ul de tampén, 10 pl de muestra, 33,3 pl
de GSSG y 17 pl de NADPH. La actividad se registro a 339 nm y se recogieron los datos
respectivamente.
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Para la actividad de la Glutatiébn S-transferasa (GST) (uKat/ mg proteina) se utiliz6 glutation reducido
(GSH) y 1-cloro-2,4-dinitrobenceno (CDNB) como substratos (Alomar et al., 2017; Sureda et al., 2006).
Para ello, se emplearon 750 pl de tampén fosfato, 100 yl de GSH, 100 pl de muestra, 50 yl de CDNB.
La lectura de la actividad enzimatica se midié a 25° C a 340 nm. El calculo de la actividad enzimatica
se realizé utilizando € = 9,6 Mm-1, cm-1.

La actividad de la Glutation Peroxidasa (GPx) se determin6 con peréxido de hidrégeno (H202) y GSH
como substrato; GR y NADPH como indicadores enzimaticos y no enzimaticos respectivamente. Para
ello, se emplearon 630 pl de tampoén fosfato (200 mM, EDTA 1 Mm, pH 7), 20 ul de NaN3, 50 yl NADPH,
100 pl GSH, 50 pl GR, 10 pl muestra 'y 100 uyl H202. La actividad se midié a 339 nm, y se registraron
los datos respectivamente.

Para la determinacion de los niveles de MDA, como producto final de la descomposicién oxidativa
iniciada por las ROS sobre los acidos grasos poliinsaturados (como biomarcador de la peroxidacion
lipidica), se analizd con un kit de ensayo colorimétrico para la determinacion de MDA basado en la
reaccion del MDA con un reactivo cromogénico para producir un croméforo estable con absorbancia
maxima a 586 nm. Siguiendo las instrucciones del fabricante (Sigma-Aldrich, Spain). A continuacién,
las muestras (0,1 ml) fueron depositadas en tubos de vidrio conteniendo 1-metil-2fenilindol (10.3 Mm),
en acetonitrilo: metanol (3:1). Tras esto, se afiadieron 0,075 ml de HCI (12N), y las muestras se
incubaron por 1h a 45°C. A continuacién, se dejaron enfriar y se recogieron 200 pl de sobrenadante por
duplicado.

La absorbancia se midié a 586 nm y se registraron los datos. Los calculos se realizan por medio de un
patrén de MDA, a partir de una solucion madre de 0,1 M. Los resultados se expresan en nmol MDA/mg
proteina.

4.8 Analisis de los datos

Los andlisis estadisticos se efectuaron utilizando el paquete estadistico (SPSS 25.0 para Windows®).
Las diferencias significativas para la actividad enziméatica del sistema antioxidante se determinaron
utilizando ANOVA de una via. Para determinas diferencias entre grupos, se utiliz6 el test post-hoc de
Bonferroni.

Los resultados se expresan con las medias + desviacion estandar obtenidas para cada biomarcador y
se ha considerado p < 0.05 como estadisticamente significativo.

5. RESULTADOS

A continuacion se presentan los resultados obtenidos para las actividades enzimaticas (SOD, CAT,
GPx, GR, GST) y MDA para los tratamientos (C, V, M) en el higado de Sparus aurata (N=12; con gl=2).
ANOVA de una via. (*) Indica diferencias significativas entre tratamientos para un mismo biomarcador,
p < 0,05.
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Promedio CAT

Virgen

Marinado

Figura 1. Representacion de los valores medios (mK/mg) obtenidos para la actividad enzimética de la

Catalasa (CAT) en cada uno de los tratamientos (Control, Virgen y Marinado). Las barras de error
indican la desviacion estandard. (*) Indica diferencias significativas entre los tratamientos Control y

Marinado, p < 0,05.
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Figura 2. Representacién de los valores medios (pkat/mg) obtenidos para la actividad enzimatica de la

Superéxido dismutasa (SOD), en cada uno de los tratamientos (Control, Virgen y Marinado). Las barras
de error indican la desviacién estandard. (*) Indica diferencias significativas entre los tratamientos

Control y Marinado, p < 0,05.

240

180

nkat/mg

60

Control

Promedio GPx

Virgen

Marinado

Figura 3. Representacion de los valores medios (nkat/mg) obtenidos para la actividad enzimatica de

Glutation Peroxidasa (GPx), en cada uno de los tratamientos (Control, Virgen y Marinado). Las barras
de error indican la desviacion estandard. (*) Indica diferencias significativas entre los tratamientos

Control y Marinado, p < 0,05.
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Figura 4. Representacion de los valores medios (nkat/mg) obtenidos para la actividad enzimética de

Glutatién Reductasa (GR), en cada uno de los tratamientos (Control, Virgen y Marinado). Las barras de

error indican la desviacion estandard.
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Figura 5. Representacion de los valores medios (uKat/mg) obtenidos para la actividad enzimatica de
Glutation S-Transferasa (GST), en cada uno de los tratamientos (Control, Virgen y Marinado). Las
barras de error indican la desviacion estandard. (*) Indica diferencias significativas entre los

tratamientos Control y Marinado, p < 0,05.
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Figura 6. Representacion de los valores medios (nmol/mg) obtenidos de Malondialdehido (nmol/mg),
(producto final de la peroxidacion lipidica), obtenidas para en cada uno de los tratamientos (Control,
Virgen y Marinado). Las barras de error indican la desviacion estandard. (*) Indica diferencias

significativas entre los tratamientos Control y Marinado, p < 0,05.
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La mayoria de biomarcadores utilizados en S. aurata (SOD, CAT, GPx, GST), presentan diferencias
significativas para el tratamiento marinado (M) (p < 0,05), teniendo valores superiores en comparacion
con los otros tratamientos virgen (V) y control (C).

En concreto, los valores medios obtenidos para la actividad de la CAT son superiores para el
tratamiento M (51.9) con respecto del C (37.2), habiendo diferencias significativas para el tratamiento
M (p < 0,05). De forma similar, la actividad de la SOD presenta valores medios superiores para el
tratamiento M (97.2) con respecto del tratamiento C (82.8), habiendo diferencias significativas (p < 0,05)
entre los tratamientos C y M.

En referencia a la actividad enzimética de la GPx, presenta valores medios superiores para el
tratamiento M (178.5) en comparacion con el tratamiento control C (128.7), habiendo diferencias
significativas entre los tratamientos C y M (p < 0,05) para este enzima. Sin embargo, y a diferencia de
los valores obtenidos para CAT, SOD y GPx; la actividad de la GR no presenta valores superiores para
el tratamiento M (13.7) con respecto del C (15.6), y no presenta diferencias significativas para los
diferentes tratamientos (C, V, M).

Con respecto de la actividad de la GST, presenta valores superiores para el tratamiento M (5.1) en
comparacién con el tratamiento C (2.9), de forma similar a la CAT, SOD y GPx. Y se establecen
diferencias significativas (p < 0,05) para los tres tratamientos (C, V, M) respectivamente.

Por dltimo, la medicién de los niveles de MDA, para evaluar el estado de la peroxidacion lipidica en el
higado de S. aurata para los diferentes tratamientos (C, V, M); no presenta diferencias significativas. Y
los valores medios obtenidos son similares entre los tratamientos V (13.16) y M (13.86).

6. DISCUSION

La translocacion de los microplasticos al higado en varias especies de peces es un hecho, que ya ha
sido observado (Jovanovic et al., 2018). Y el estrés oxidativo esta relacionado con la formacion de ROS,
gue se generan continuamente de forma enddgena como resultado de un metabolismo normal.
Ademas, las ROS pueden generarse como subproductos de la biotransformaciéon de toxinas o
xenobidticos. Por lo que el estado antioxidante celular se ha utilizado para evaluar la habilidad de los
organismos para resistir el estrés ambiental a algunos contaminantes marinos (Sureda et al., 2006).

En primer lugar, la peroxidaciéon lipidica es una reaccién en cadena autosostenible de eventos
moleculares que da como resultado un dafio oxidativo en las membranas celulares, lipoproteinas y
otras estructuras que contienen lipidos. La peroxidacién de los lipidos de membrana altera la estructura
y funcién de la bicapa lipidica, cambia la permeabilidad y promueve la penetracion de agentes téxicos
en las células. De hecho, los organismos expuestos a xenobidticos usualmente demuestran
peroxidacion lipidica. Por lo que la medicion del MDA como producto de la peroxidacion lipidica es un
biomarcador de exposicion a contaminantes ambientales ampliamente utilizado (Proki¢ et al., 2019).

No obstante, en este estudio en particular, no se han encontrado diferencias significativas entre los
tratamientos (C=11.23, V=13.16, M=11.23) para las mediciones obtenidas de MDA. Del mismo modo,
en el estudio de Alomar et al., (2017); no se encontraron diferencias significativas para los niveles de
MDA hepaticos en M. surmuletus expuestos a una dieta con microplasticos, cuyos valores medios
(13.18); se aproximan a los obtenidos en este estudio.

De forma similar a este estudio, tampoco se encontrd peroxidacion lipidica en peces o animales

inyectados con una mezcla de PCBs en el estudio llevado a cabo por Pedrajas et al., (1995). Asimismo,
el estudio de Oliveira et al., (2013) reporta la ausencia de efectos en lo que respecta a la peroxidacion
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lipidica en el gobio comun (Pomatoschistus microps) expuesto (96 h) a una mezcla de microplasticos y
pireno.

Ademas, Prokic¢ et al., (2019) indica que a pesar de que la determinacidon de MDA es uno de los métodos
de deteccién mas comunes, es insuficiente y puede estar alterado por la interferencia de especies
relacionadas o la sobreestimacion, debido a las condiciones del andlisis bajo condiciones de estrés
especificas. Por lo que, uno de los problema de los estudios, es la sensibilidad de los métodos utilizados
para la determinacion de la peroxidacion lipidica. Una solucién puede ser, el uso de mas mediciones
para examinar el dafio de biomoléculas (proteinas o DNA) en comparacion con la peroxidacion lipidica.

Otra de las actividades enzimaticas que no ha presentado diferencias significativas para los
tratamientos (C, V, M) es la GR, esta forma reducida del glutation, tiene un papel importante en la
eliminacion de oxirradicales y se encuentra involucrado en el metabolismo de compuestos toxicos y
sustancias endégenas. De hecho, cataliza la reduccién de GSSG a GSH en una reaccion NADPH-
dependiente, de esta manera protege las células contra el dafio oxidativo (Magara et al., 2018). En este
estudio, la GR presenta un menor grado de actividad en comparacién con la enzima GPx.

Tanto la GPx como la GST patrticipan en la detoxificacidon de hidroperédxidos lipidicos mediante el uso
de GSH, y como consecuencia pueden reducir el “pool” celular de GSH. De hecho, la GST en particular,
necesita GSH como substrato, el cual es oxidado a GSSG. Y en el higado animal, la GST produce un
glutation conjugado que parece ser el primer paso en la detoxificacion de diferentes toxinas (Sureda et
al., 2006). En este estudio, la GST presenta diferencias significativas para todos los tratamientos,
habiendo un incremento de la actividad de este enzima para el tratamiento M con respecto del V y C.
Esto indica el papel efectivo del higado y en concreto, de la propia GST en la detoxificacion y excrecion
de xenobidticos (Monteiro et al., 2006). Del mismo modo, en el estudio de la ingesta de microplasticos
en M. surmuletus llevado a cabo por Alomar et al., (2017) demuestra un incremento ligero en la actividad
de GST, probablemente reflejando la induccién del sistema de detoxificacion.

Ademas, teniendo en cuenta que el tratamiento M consistid en microplasticos de polietileno de baja
densidad (LDPE) que estuvieron en contacto con los contaminantes del ambiente marino del Puerto de
Andratx por dos meses; el incremento de la actividad GST para el tratamiento M en S. aurata refuerza
también la hipotesis sobre la posible funcion de los microplasticos como vectores de contaminantes del
medio, demostrada previamente por Rochman et al., (2013) en uno de sus estudios. Y por consiguiente,
indica la capacidad del polietileno para absorber contaminantes organicos como Frias et al., (2010)
indica en su estudio.

Dados los efectos inhibidores sobre la formacién de ROS, el sistema SOD-CAT proporciona la primera
linea de defensa en contra de la toxicidad del oxigeno. Por lo que es habitualmente utilizado como un
biomarcador de indicacion de la produccidon de ROS (Monteiro et al., 2006). Con respecto de los valores
obtenidos para las actividades enzimaticas de la SOD, CAT y GPX; se aprecian diferencias significativas
entre los tratamientos M y C, presentando valores medios superiores en sus actividades para el
tratamiento M. De forma similar, el estudio de Alomar et al., 2017 presenta valores superiores para las
actividades enzimaticas SOD y CAT en M. surmuletus expuestos a una dieta con microplasticos en
comparacion con los valores obtenidos para los individuos expuestos a una dieta sin microplasticos.
Notandose el incremento en la actividad entre los diferentes tratamientos.

Teniendo en cuenta que las funciones de las enzimas SOD, CAT y GPx estan relacionadas. Puesto
gue la SOD cataliza la dismutacion del anién radical superoxido a H20 y H202, siendo detoxificados
por la CAT y la GPx; segin Monteiro et al., (2006), el incremento de estas actividades enziméticas es
probablemente la respuesta a un incremento de la generacion de ROS inducida por la exposiciéon a
ciertos xenobidticos como los pesticidas. Dado que, los contaminantes ambientales pueden
incrementar la actividad de la GPx; siendo esto, otro indicio de la capacidad de los microplasticos tipo
LDPE del tratamiento M para absorber contaminantes del ambiente, ademas de indicar su capacidad
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como vectores para la bioacumulacién de contaminantes en peces. Asi mismo, el incremento de los
niveles de SOD y CAT observados para el tratamiento M con respecto del C y V, es indicativo de un
estado antioxidante elevado que intenta neutralizar el impacto de las ROS (Monteiro et al., 2006).

Sin embargo, y como se ha expuesto anteriormente, no todos los biomarcadores de estrés oxidativo
utilizados para este estudio han presentado diferencias significativas entre los tratamientos Cy M (MDA,
GR). Pudiendo ser debido a la posibilidad de que el sistema celular antioxidante haya demostrado una
gran adaptacion al estrés oxidativo a la hora de contrarrestar la excesiva produccion de ROS (Sureda
et al., 2006).

A pesar de que varios estudios hayan observado aumentos en las actividades de enzimas antioxidantes
con exposicidn (en condiciones de laboratorio) a una variedad de contaminantes organicos y metalicos,
las respuestas son transitorias y variables para diferentes especies, enzimas y contaminantes simples
0 mixtos. Observandose aun mayor variabilidad en estudios de campo con mayor, sin variacion, o
menor actividad para las diferentes enzimas antioxidantes, para organismos acuaticos contaminados
en comparacion con organismos acuaticos exentos de contaminacion (Livingstone, 2001).

Por otro lado, la variabilidad de los resultados de estos estudios puede deberse al tipo de especie
utilizada, el tiempo de exposicion y tipo o tamafio de los microplasticos (Alomar et al., 2017). Ademas,
muchos de los trabajos publicados son principalmente descriptivos, y necesitan la comprensién basica
de los principios y generacion o eliminacion de ROS. Esto podria abrir puertas para controlar el proceso
y evitar las consecuencias negativas derivadas del estrés oxidativo (Lushchak, 2011).

Por consiguiente, es necesario tener en cuenta que las respuestas biologicas de los animales
expuestos al ambiente a menudo son apenas interpretables, debido a la alta complejidad de los
contaminantes. Y también, porque la exposicién cronica a bajos niveles de contaminantes puede
conducir a mecanismos fisiolégicos de adaptacion que reducen la sensibilidad de los animales a los
contaminantes (Sureda et al., 2006).

En definitiva, este estudio aporta evidencia del incremento del estrés hepatico para los ejemplares de
S. aurata expuestos a una dieta enriquecida con microplasticos. Teniendo un mayor efecto para los
individuos expuestos a una dieta con microplasticos marinados (tipo LDPE) que han estado en contacto
con los contaminantes del ambiente marino. Por lo que estos resultados refuerzan la hipétesis
planteada por algunos autores como Rochman et al., (2013) sobre la influencia de los microplasticos
como posibles vectores para la bioacumulacidn de agentes xenobioticos procedentes del ambiente en
los organismos; cuyo consenso segin Magara et al., (2018) sigue siendo eludible. Por lo que, las
evaluaciones futuras con respecto a los peligros asociados al plastico en los hébitats acuaticos, deben
priorizar las investigaciones en aquellos plasticos que puedan absorber mayores concentraciones de
contaminantes quimicos (como el polietileno), la concentracion y tipo de contaminantes absorbidos del
ambiente (Rochman et al., 2013), el grado de biocacumulacion de estos en los organismos y la
capacidad de ser detoxificados.

Por ultimo, es necesario destacar que estos resultados son una pequefia y breve aportacion del
proyecto ACUIPLASTIC ya que, paralelamente a este estudio, se estan llevado a cabo otras
investigaciones (analisis bioquimicos, histopatolégicos, fisioldgicos entre otros) que aportardn mayor
claridad e informacidn sobre el impacto de los microplasticos en Sparus aurata.

Finalmente, dado que las predicciones para el afio 2025 indican que la cantidad de plastico desechado
pueda superar las 220 millones de toneladas anuales, incrementando por tanto, la oportunidad de
exposicién a una gran variedad de organismos (Rochman et al., 2013). Existe una necesidad urgente
para la realizacion de un mayor numero de investigaciones cientificas que impliquen estudios en
condiciones de campo y de laboratorio que mimeticen las complejas condiciones del ambiente marino.
Y de este modo, poder aumentar el conocimiento relacionado con los riesgos ecolégicos y biolégicos
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derivados de la ingesta de microplasticos; con el fin de poder aportar evidencias que motiven la
implementacion de todas las medidas legislativas que se consideren oportunas para poder garantizar
la proteccion del medio ambiente; antes de que sea demasiado tarde.

7. OBSERVACIONES FINALES

-Los biomarcadores de estrés oxidativo evaluados en los individuos de Sparus aurata expuestos a una
dieta enriquecida con microplasticos, presentan diferencias significativas para el tratamiento marinado
con microplasticos tipo LDPE.

-La mayor actividad de los enzimas de estrés oxidativo en los individuos de Sparus aurata expuestos
al tratamiento marinado con microplasticos tipo LDPE, sugiere la capacidad de los microplasticos como
vectores para la bioacumulaciéon de contaminantes ambientales en los organismos.
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