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Resumen

Debido a la creciente presencia de microcontaminantes emergentes en el
medio marino, ha surgido la necesidad de estudiar la potencial toxicidad de estos
compuestos sobre organismos acuaticos como las microalgas, utilizadas como
indicadores de la contaminacion debido a su papel fundamental como productores
primarios. En este trabajo se propone una aproximacion metodoldgica basada en el
analisis citobmico, para caracterizar las alteraciones producidas por distintos
compuestos pertenecientes a las principales clases de farmacos y productos de
cuidado e higiene personal, en la microalga marina Tetraselmis suecica, y establecer
marcadores especificos de contaminacién que sean sensibles y de respuesta rapida.
Esta microalga verde es de crecimiento rdpido, facil de cultivar en laboratorio y muy
utilizada en acuicultura como cultivo auxiliar. Todos los contaminantes emergentes
ensayados, los antibiéticos cloranfenicol, florfenicol y oxitetraciclina, el farmaco
omeprazol, el filtro solar benzofenona-3, el conservante triclosan y la fragancia
tonalide, provocaron alteraciones fisiolégicas en T. suecica. La autoflurescencia celular,
la actividad esterasa y el potencial de membrana citoplasmatico, han sido los
pardmetros mas sensibles, mostrando alteraciones significativas en las células
transcurridas sélo 24 h de exposicidon a los contaminantes, antes de poder detectar

cambios en el crecimiento o viabilidad celular de los cultivos.
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Resumo

Debido & crecente presenza de microcontaminantes emerxentes no medio
marifio, xurdiu a necesidade de estudar a potencial toxicidade destes compostos sobre
organismos acuaticos como as microalgas, utilizadas como indicadores da
contaminacién debido ao seu papel fundamental como produtores primarios. Neste
traballo proponse unha aproximacidn metodoléxica baseada na andlise citdomica, para
caracterizar as alteracidns producidas por distintos compostos pertencentes as
principais clases de farmacos e produtos de coidado e hixiene persoal, na microalga
marifia Tetraselmis suecica, e establecer marcadores especificos de contaminacién que
sexan sensibles e de resposta rapida. Esta microalga verde é de crecemento rédpido,
facil de cultivar en laboratorio e moi utilizada en acuicultura como cultivo auxiliar.
Todos os contaminantes emerxentes ensaiados, os antibidticos cloranfenicol,
florfenicol e oxitetraciclina, o fdrmaco omeprazol, o filtro solar benzofenona-3, o
conservante triclosan e a fragrancia tonalide, provocaron alteracions fisioldxicas en T.
suecica. A autoflurescencia celular, a actividade esterasa e o potencial de membrana
citoplasmatico, foron os parametros mais sensibles, mostrando alteracions
significativas nas células transcorridas s6 24 h de exposicidon aos contaminantes, antes

de poder detectar cambios no crecemento ou viabilidade celular dos cultivos.
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Abstract

Due to the growing presence of emerging micropollutants in the marine
environment, the need to study the potential toxicity of these compounds on aquatic
organisms such as microalgae has arisen. These microorganisms are used as indicators
of pollution due to their fundamental role as primary producers. This study suggest a
methodological approach based on the cytometric analysis, to characterize the
alterations produced by different compounds belonging to the main classes of
pharmaceuticals and personal care products, on the marine microalga Tetraselmis
suecica, and to establish sensitive and fast specific markers of pollution. This green
microalga is fast-growing, easy to culture in the laboratory and widely used in
aquaculture as auxiliary culture. All the assayed emerging pollutants, the antibiotics
chloramphenicol, florphenicol and oxytetracycline, the pharmaceutical omeprazole,
the ultraviolet filter benzophenone-3, the disinfectant triclosan and the fragrance
tonalide, caused physiological alterations in T. suecica. Cell autofluorescence, esterase
activity and cytoplasmic membrane potential were the most sensitive parameters,
showing significant alterations in the cells after only 24 h of exposure to the pollutants,

before being able to detect changes in cell growth or viability of the cultures.
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1. Introduccion

1.1. Contaminacion marina

El agua es un recurso natural indispensable para la vida y el sostenimiento del
medio ambiente que, como consecuencia del rapido desarrollo humano y del uso
inadecuado que se ha hecho de ella, ha sufrido un alarmante deterioro. Los sistemas
acuaticos ejercen funciones importantes para el correcto funcionamiento del planeta
debido a que sirven de sustento de flora y fauna y poseen un papel fundamental en el
mantenimiento de los ciclos naturales de nutrientes (ciclo del carbono, nitrégeno,
fésforo, etc.). Pero estos sistemas no sélo son importantes por la gran cantidad de
organismos que los habitan, sino porque muchos organismos terrestres, entre ellos el
hombre, dependen de este importante recurso para su supervivencia. La preservacién
de los ecosistemas acudticos es, por tanto, necesaria para la conservacién de la vida y
la diversidad.

Entre los ecosistemas acuaticos podemos diferenciar ecosistemas marinos y
dulceacuicolas. Los océanos y mares cubren aproximadamente tres cuartas partes de
la superficie terrestre, contienen cerca del 97 % del agua del planeta y se ha estimado
que alrededor del 80 % de la vida en la Tierra depende de la salud de estos
ecosistemas (Barange et al., 2010). Los océanos han sufrido a manos del hombre
durante afios, pero la degradacion de los ecosistemas marinos se ha acelerado
notablemente en los uUltimos dos siglos a medida que han aumentado los vertidos
industriales y la escorrentia procedente de explotaciones agrarias y de las ciudades.
Durante décadas, toneladas de sustancias biolégicamente activas, sintetizadas para su
uso en la industria, medicina, agricultura, ganaderia, acuicultura y uso doméstico,
entre otros, han sido vertidas al medio ambiente sin reparar en las posibles
consecuencias. Todos estos compuestos quimicos pueden ejercer un efecto tdxico
sobre los diversos organismos que habitan los ecosistemas acuaticos, afectando
diferentes procesos fisiologicos y alterando la estructura de las comunidades
bioldgicas (Campanella et al., 2001).

Las aguas costeras son especialmente vulnerables a la contaminacién ya que

reciben los impactos consecuencia del desarrollo de actividades que se realizan tanto
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tierra adentro como en el mar. Ademas, el litoral costero suele ser el area de mayor
desarrollo social, econdmico e industrial de la mayoria de los paises. En comparacién
con el mar abierto, los niveles de contaminacién de las aguas costeras son
sustancialmente superiores, ya que el efecto de dilucién y autorregeneraciéon es
mucho menor, especialmente cuando el agua se encuentra estancada o semi-
encerrada como en el caso de los puertos y bahias (Gimeno et al., 2004). La
contaminacién de dichas aguas representa una amenaza para el medio ambiente
marino, con efectos tales como toxicidad en organismos acudticos, acumulacién de
contaminantes en el ecosistema y pérdida de habitats y biodiversidad (Sanchez-Avila
et al., 2012). Por otro lado, ademds de suponer una amenaza para la salud humana, la
contaminacién del medio marino puede representar un obstaculo para la explotacidon
de sus recursos.

Una de las fuentes mas importantes de contaminacion de las aguas costeras es
la descarga directa de aguas residuales urbanas e industriales hacia los mares. Las
estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR), con los tratamientos
convencionales, no logran eliminar por completo el complejo céctel de contaminantes
contenido en los influentes (Verlicchi et al., 2012). Los rios son considerados también
una fuente potencial de contaminantes de las aguas costeras. Al cruzar por las grandes
ciudades y zonas agricolas pueden arrastrar en su cauce parte de la contaminacién
generada en las cercanias de su cuenca. Por otro lado, el incremento de estaciones de
acuicultura también representa un impacto directo. En estas instalaciones se utiliza
una gran variedad de farmacos para prevenir infecciones y para la desinfeccion y
terapia de especies cultivables, sustancias para prevenir el crecimiento no deseado de
algas (sustancias antifouling) o anestésicos. La presencia de todos estos compuestos
fuera de las instalaciones puede poner en riesgo otras especies no diana de los
ecosistemas marinos.

Una vez que los contaminantes han alcanzado el medio marino, su
comportamiento, destino y efectos dependeran de sus propiedades fisicoquimicas asi

como de factores propios del medio. De este modo, los compuestos mas polares
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pueden estar disueltos y transportarse por el agua de mar moviéndose gracias a las
mareas y corrientes, mientras que los compuestos mas lipofilicos tienen mayor
facilidad para penetrar en los tejidos bioldgicos o para unirse a la materia particulada,
pudiendo sedimentar en el fondo. Por ello, los organismos pueden estar expuestos a la
presencia de los contaminantes ya sea en la microcapa de la superficie, la columna de
agua o los sedimentos marinos. Una vez en los organismos marinos, éstos pueden ser
metabolizados y/o excretados, pudiendo bioacumularse y en algunos casos
biomagnificarse a través de la cadena tréfica (Mackay y Fraser 2000; Rioboo et al.,
2007). Durante la incorporacién y transporte de los contaminantes en el medio marino
pueden sucederse fendmenos de transformacion o degradacioén, pero los compuestos
resultantes pueden ser incluso mas persistentes o toxicos que el compuesto inicial
(DellaGreca et al., 2003; Isidori et al., 2005; Diniz et al., 2015). Otros contaminantes
tienen la capacidad de permanecer estables en el medio ambiente y de resistir a los
procesos de degradacién (fotolitica, quimica o bioldgica), llegando a tener una vida

media de muchos anos.

1.2. Contaminantes emergentes

Durante décadas, la comunidad cientifica ha centrado sus esfuerzos en el
estudio de lo que se denominan contaminantes prioritarios, es decir, sustancias
quimicas toxicas, persistentes y bioacumulables cuya presencia en el medio ambiente
ha estado o estd regulada en las distintas legislaciones (herbicidas, metales pesados,
aditivos industriales, etc.). Sin embargo, en los ultimos afios, el desarrollo de nuevas y
mas sensibles técnicas analiticas, ha permitido constatar y alertar de la presencia de
otros contaminantes potencialmente peligrosos denominados globalmente como
emergentes (Petrovi¢ et al., 2003). Segun la Directiva 2013/39/UE, en la que se
establecen las sustancias prioritarias en el ambito de la politica de aguas, los
contaminantes emergentes se definen como contaminantes que en la actualidad no
estan incluidos en los programas de seguimiento sistematico en la Unién Europea (UE),

pero que suponen un importante riesgo, lo cual exige su regulacién, dependiendo de
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sus posibles efectos ecotoxicoldgicos y toxicoldgicos, y de sus niveles en el medio
acuatico.

Los contaminantes emergentes son contaminantes previamente desconocidos
o0 no reconocidos como tales cuya presencia en el medio ambiente no es
necesariamente nueva, pero si su deteccion y la preocupacion por las posibles
consecuencias de la misma. Son compuestos de distinto origen y naturaleza quimica de
los cuales se desconoce su presencia e impacto en los distintos compartimentos
ambientales ya que la disponibilidad de métodos para su analisis es todavia limitada.
Por esta razén aun no han sido regulados, pero son candidatos a regulacion futura
dependiendo de las investigaciones sobre su incidencia, riesgo para la salud y datos
ecotoxicologicos (Barceld, 2003). El estudio de estas sustancias se encuentra entre las
lineas de investigacion prioritarias de los principales organismos dedicados a la
proteccion de la salud publica y medioambiental, como la Organizacién Mundial de la
Salud (OMS), la Agencia Europea para el Medio Ambiente (AEMA) y la Agencia para la
Proteccidon del Medio Ambiente de Estados Unidos (US EPA).

La lista de contaminantes emergentes incluye una amplia variedad de
productos de uso diario con aplicaciones tanto industriales como domésticas. Algunos
de los mas relevantes son: farmacos (antiinflamatorios, analgésicos, antibidticos,
psicofarmacos, inhibidores de la bomba de protones, reguladores de lipidos,
hormonas), productos de cuidado e higiene personal (filtros solares, conservantes,
desinfectantes, fragancias), microplasticos, retardantes de llama, aditivos industriales,
nanoparticulas, drogas de abuso, etc. Estos contaminantes se encuentran, en general,
a bajas concentraciones (en el rango de ng L'y pg L), pero debido al incremento de
su demanda y consumo, unido a la incapacidad de las plantas depuradoras para su
completa eliminacién, son introducidos continuamente en el medio ambiente y no
necesitan ser persistentes para ocasionar efectos negativos (Petrovi¢ et al., 2003).
1.2.1. Farmacos

Los farmacos son sustancias biolégicamente activas utilizadas en el diagndstico

médico, tratamiento y prevenciéon de enfermedades. Estos compuestos mejoran
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nuestra calidad de vida, pero su elevada produccién y utilizacion tanto en medicina
humana como en veterinaria y el creciente niUmero de sustancias activas disponibles,
estd aumentando su entrada en el medio ambiente, por lo que cada vez es mayor el
impacto causado por estos compuestos o por sus metabolitos y productos de
trasformacién en los ecosistemas naturales (Ortiz de Garcia et al.,, 2013). Estos
compuestos estdn diseflados para actuar en rutas metabdlicas y moleculares
especificas en humanos o animales, pero cuando se introducen en el ambiente pueden
afectar las mismas vias en otros organismos con 6érganos, tejidos, células o
biomoléculas iguales o similares.

De todos los contaminantes emergentes, los farmacos son los que han
suscitado mayor preocupacion y estudio en los ultimos afios y se han encontrado
residuos de estos compuestos incluso en agua potable (Rodil et al., 2012). En la UE se
utilizan alrededor de 3000 sustancias diferentes en medicina humana pertenecientes a
diversos grupos como analgésicos, antiinflamatorios, antibidticos, reguladores de
lipidos, inhibidores de la bomba de protones, antidepresivos, ansioliticos,
betabloqueantes, vasoconstrictores, anestésicos, anticoagulantes, inmunosupresores,
hormonas, etc. (Fent et al., 2006). El consumo de estos compuestos en los paises de la
UE se cifra en toneladas por afio y muchos de ellos, como los antibidticos, se emplean
en cantidades similares a las de los pesticidas (Jones et al., 2001). Aunque la
persistencia de los farmacos en general no es muy alta, son considerados
contaminantes “pseudopersistentes” porque su continua liberacién y entrada al medio
ambiente hace que sus niveles se mantengan mdas o menos constantes (Hernando et
al., 2006).

Los farmacos llegan al medio ambiente como consecuencia de su fabricacién,
del vertido incontrolado de medicamentos caducados y de su consumo, ya que tras su
uso son excretados o eliminados del organismo inalterados o modificados como
metabolitos a través de distintas vias (Diniz et al., 2015). Las aguas residuales
municipales, hospitalarias o de las fabricas son la ruta principal de entrada de estos

compuestos al medio ambiente. Ademas, se ha detectado que los farmacos estan
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presentes de forma ubicua en los efluentes de las EDAR en todo el mundo porque
estas instalaciones no pueden eliminar completamente estos compuestos y sus
subproductos o metabolitos (Heberer, 2002; Kolpin et al., 2002; Rosal et al., 2010). En
los ultimos afos, la acuicultura y la ganaderia se han convertido también en una fuente
importante de farmacos en los ecosistemas acuaticos, ya que se utilizan diversos
compuestos para el tratamiento de enfermedades o como estimulantes del
crecimiento para aumentar la produccion.

1.2.1.1. Antibidticos

Los antibidticos son compuestos organicos de bajo peso molecular (menos de
1000 Da) sintetizados por microorganismos, tanto procariotas como eucariotas, y que
a bajas concentraciones inhiben el desarrollo (microbiostaticos) o matan (microbicidas)
a otros microorganismos, por lo que son utilizados en medicina humana y veterinaria
como agentes quimioterapéuticos antimicrobianos. Dentro de sus caracteristicas
destacan que son solubles en agua, efectivos a bajas concentraciones, poseen elevada
estabilidad quimica y pueden ser de accién especifica o de amplio espectro. Los
primeros antibiéticos fueron de origen natural, como la penicilina producida por
hongos del género Penicillium o la estreptomicina producida por bacterias del género
Streptomyces. Actualmente, los antibidticos también se obtienen por sintesis quimica,
como las sulfonamidas, o por modificacién quimica de compuestos de origen natural y
se pueden clasificar atendiendo a su estructura quimica o a su mecanismo de accién
(Kimmerer, 2009).

Al igual que el resto de farmacos, los antibiéticos llegan al medio ambiente
consecuencia de su fabricacidn, consumo y excrecién. Ademas, la inmensa mayoria de
los farmacos utilizados en acuicultura y ganaderia son antibidticos, por lo que estas
actividades se han convertido en una fuente importante de estos compuestos en los
ecosistemas acudticos. Gran parte de la preocupacion que genera el uso de
antibidticos se centra en la aparicion de resistencias bacterianas. La liberacion de
forma continuada de efluentes contaminados con antibidticos genera una constante

presion de seleccion que ha propiciado el cambio en la microbiota del entorno,
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incrementando la aparicion de cepas resistentes (Boon y Cattanach, 1999). Los
antibidticos pueden persistir en el sedimento y en los ambientes acuaticos durante
varios meses después de su administracidon, pudiendo afectar a las comunidades
bacterianas sedimentarias (Smith et al., 1994; Schmidt et al., 2001). Estudios sobre la
estabilidad de algunos compuestos en los sedimentos marinos demuestran que
algunos tipos de antibidticos como el acido oxolinico, la flumequina o la oxitetraciclina,
son tan estables que su vida media en las capas mas profundas del sedimento marino
no pudo ser determinada (Burka et al., 1997). Ademads, en la mayoria de los casos, los
niveles toxicos de los antibidticos se incrementan cuando se combinan entre si,
propiciando un efecto sinérgico (Rodea-Palomares et al., 2015). Estas mezclas pueden
tener una accion toxica incluso a las bajas concentraciones en las que aparecen en el
medio acuatico (Gonzalez-Pleiter et al., 2013).
1.2.1.2. Antiinflamatorios no esteroideos

Los antiinflamatorios no esteroideos (AINE) son un grupo de farmacos con
efectos analgésicos, antipiréticos y antiinflamatorios, en el que se incluyen, por
ejemplo, el ibuprofeno, diclofenac, ketoprofeno, naproxeno o el acido acetilsalicilico.
Actuan bloqueando las enzimas que ayudan a la produccién de prostaglandinas, un
grupo de compuestos lipidicos derivados de dacidos grasos que se producen
naturalmente y que tienen un papel importante en el dolor y la inflamacién. Por lo
tanto, se utilizan en todo el mundo para el alivio del dolor en adultos y para reducir los
signos de inflamacién como fiebre o hinchazén. Se consumen tanto para problemas de
salud temporales, como para problemas crénicos a largo plazo, o incluso como método
preventivo como es el caso del uso del acido acetilsalicilico para reducir la posibilidad
de sufrir un ataque cardiaco o accidente cerebrovascular en personas de alto riesgo.
Por todo ello y debido, en parte, a que muchos de ellos no requieren prescripcidon
médica, son el grupo de medicamentos de uso mas frecuente y detectados
comunmente en las aguas europeas (Buchberger, 2007; Behera et al., 2012; Martinez-

Bueno et al., 2012).
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1.2.1.3. Inhibidores de la bomba de protones

Los inhibidores de la bomba de protones o PPI (por sus siglas en inglés; proton
pump inhibitors) son un grupo de farmacos disefiados como bases débiles que pueden
reaccionar con el 4cido secretado en las células parietales de la mucosa gastrica, dando
como resultado una forma tiofilica del fdrmaco que puede unirse a los residuos de
cisteina de la bomba de protones (H'/K*-ATPasa) (Sachs et al., 1995; Vesper et al.,
2009). De este modo, actiian bloqueando irreversiblemente la enzima H*/K*-ATPasa de
las células parietales, disminuyendo la cantidad de acido secretado al estémago al
actuar en el ultimo eslabon fisiolégico del proceso (Horn, 2000; Sterbini et al., 2016).
Este grupo de farmacos se utiliza para el tratamiento de trastornos gastrointestinales
como dispepsia, reflujo gastroesofagico, uUlcera péptica e infeccion por Helicobacter
pylori (Kosma et al., 2016). Aunque la vida media en plasma es corta (de 1 a 2 horas) su
efecto es mas prolongado debido a que la inhibicidn irreversible requiere la sintesis de
nuevas bombas de protones para reanudar la secrecién acida.

La familia de los PPl constituye uno de los grupos de farmacos de mayor
consumo en todo el mundo. Actualmente se comercializan distintos farmacos dentro
de este grupo como omeprazol, esomeprazol, lansoprazol, rabeprazol, o pantoprazol,
todos ellos moléculas bencimidazélicas en su estructura, que pueden diferir a nivel
celular en la velocidad con la que éstos se ligan y disocian de la H*/K*-ATPasa, asi como
en los distintos residuos cisteinicos a los que se unen.

1.2.2. Productos de cuidado e higiene personal

Los productos de cuidado e higiene personal o PCPs (por sus siglas en inglés;
personal care products) son un grupo diverso de compuestos usados en jabones,
lociones, pastas de dientes, perfumes, protectores solares, etc. Los PCPs son productos
destinados a uso externo, por lo que no estan sujetos a alteraciones metabdlicas y
pueden entrar inalterados en el medio ambiente. Las principales clases de PCPs
incluyen filtros solares, conservantes o desinfectantes y fragancias (Brausch et al.,
2011). Todos estos compuestos se utilizan en grandes cantidades y ya han sido

detectados con frecuencia en las aguas superficiales de todo el mundo (Peck, 2006;
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Montes-Grajales et al., 2017), sin embargo, se sabe relativamente poco acerca de su
ecotoxicidad.
1.2.2.1. Filtros solares

La progresiva destruccion de la capa de ozono, la cual absorbe gran parte de la
radiacion ultravioleta (UV), unida a los largos periodos de exposicién solar,
principalmente en actividades de ocio, ha contribuido a una mayor incidencia de las
enfermedades relacionadas con la piel. Dada la concienciacién actual que existe con
respecto a estos efectos perjudiciales de la radiacidn solar, los filtros que actdan de
pantalla frente a los rayos UV se utilizan cada vez con mas frecuencia y en mayor
cantidad en la industria cosmética. Ademas, existen filtros solares que se utilizan
también en otras actividades industriales como conservantes, potenciadores del sabor
y el olor, fotoionizadores o inhibidores de polimerizacién (conservacion de pinturas,
pldsticos, textiles, etc) (Giokas et al., 2007).

Durante afnos, la Unica preocupacion con respecto a estos compuestos hacia
referencia a su eficacia para atenuar los efectos nocivos de la radiacién UV sin causar
riesgo a la salud humana. No ha sido hasta las ultimas dos décadas que se dispone de
los primeros datos, aunque escasos, sobre su presencia, destino y efectos en el medio
ambiente (Poiger et al., 2004). Los filtros solares acceden al medio acuatico por via
directa, a través de actividades acuaticas recreativas y por via indirecta, a través de las
estaciones de tratamiento de aguas residuales (Balmer et al., 2005). El uso de estos
compuestos es especialmente alto en las costas espainolas, donde se llevan a cabo gran
cantidad de actividades acuaticas recreativas, sobre todo en temporada estival, por lo
gue una gran cantidad de estos compuestos van a parar al medio marino.

Hasta el momento, los estudios sobre la presencia de filtros UV en el medio
ambiente son muy limitados (Diaz-Cruz et al., 2012; Rodil et al., 2012; Benedé et al.,
2014), especialmente si los comparamos con los referidos a otros contaminantes
emergentes como los farmacos. Los escasos estudios que existen sobre la degradacion
de estos compuestos en EDARs indican que la eliminacidn es incompleta para los pocos

compuestos investigados, lo que pone en evidencia la necesidad de desarrollar nuevos
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procesos de tratamiento de aguas para su completa eliminacion (Gago-Ferrero et al.,
2011).

Los filtros UV se pueden dividir en dos grandes grupos teniendo en cuenta su
naturaleza:

Filtros inorganicos o fisicos, son aquellos que poseen una funcién
fundamentalmente impermeabilizante, reflejando gran parte de la radiacion UV que
les llega. Debido a la uniformidad de las particulas que los componen y su tamafio son
fotoestables y seguros. Se utilizan como tales algunos éxidos metalicos, los mas
representativos son el 6xido de zinc y el diéxido de titanio.

- Filtros orgdnicos o quimicos, son aquellos que absorben la radiacién UV. Se
trata de moléculas organicas constituidas por uno o varios anillos bencénicos,
conjugados con dobles enlaces C-C y/o grupos carbonilo, proporcionando un sistema
de alta deslocalizacidon electrénica, que les confiere un elevado coeficiente de
absortividad molar en la zona UVA (400-320 nm) y/o UVB (320-290 nm).

Existen 28 filtros UV regulados en la UE para su uso en la industria cosmética
(Anexo VI Reglamento (CE) N2 1223/2009) de los cuales 27 son organicos y 1, el
dioxido de titanio, inorgdnico. La legislacién estipula el porcentaje, en peso de
producto acabado, de cada compuesto permitido en las formulaciones cosméticas.
1.2.2.2. Conservantes

Los conservantes son sustancias cuya principal funcién es inhibir el desarrollo
de microorganismos en los productos durante la fabricacion, almacenaje y uso
cotidiano del consumidor, aunque también se emplean como antioxidantes para evitar
la degradacidn por exposicidén al oxigeno. Estas sustancias se utilizan en la elaboracién
de numerosos PCPs como jabones, pasta de dientes o cosméticos e incluso en
farmacos o alimentos (Daughton y Ternes, 1999).

La presencia de conservantes en los distintos productos de consumo es
necesaria para evitar riesgos al consumidor derivados del crecimiento microbiano. Sin
embargo, su presencia puede provocar danos no solo medioambientales, sino también

para la salud de los consumidores. A diferencia de los antibidticos, de los que se
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conoce el modo de accién a nivel molecular frente a los microorganismos, de los
conservantes Unicamente se conocen de forma generalizada los puntos de actuacion.
Muchos actuan desnaturalizando las proteinas o afectando a la permeabilidad de la
membrana de los microorganismos y, por tanto, bloqueando el transporte y la
generacion de energia.

En la UE, el uso de conservantes en productos cosméticos esta regulado en el
anexo V del Reglamento (CE) N2 1223/2009, donde se establecen las concentraciones
maximas permitidas de cada conservante en dichos productos. Dentro de los
conservantes listados se incluyen distintas familias de compuestos como los
parabenos, los conservantes bromados, los conservantes fendlicos o el triclosan.
1.2.2.3. Fragancias

Por fragancia se entiende una mezcla de compuestos quimicos, que permiten
diferenciar e identificar los distintos productos por el aroma que desprenden. Sin
embargo, es habitual hablar de fragancia, refiriéndose a un Unico compuesto de esta
familia. Los almizcles (del inglés, musks) son una clase de ingrediente de las fragancias
presentes en numerosos PCPs y productos de limpieza. Son compuestos de olor
penetrante y persistente que no sélo contribuyen a darle un olor distintivo al producto
de consumo, sino que también sirven como fijadores del perfume para mantener la
integridad del aroma (Garcia-Jares et al., 2002; Reiner y Kannan, 2006). Los almizcles
naturales se obtienen de plantas o de glandulas de ciertos animales y se han usado en
Asia desde hace mas de 5000 afios en la medicina tradicional y para la elaboracion de
perfumes. En Europa, el uso de este tipo de fragancias comenzdé a reducirse a
principios de la década de los 90 debido al alto coste que tenia el introducirlas en los
perfumes y a que algunas de las especies de animales de las que se extraen, como el
ciervo almizclero, estaban en peligro de extincion. Por todo ello, empezaron a ser
sustituidas por fragancias sintéticas, mas faciles y econémicas de obtener que sus
equivalentes naturales (Sommer, 2004).

Actualmente, la mayor produccion de fragancias se centra en el sector

cosmético, destacando los perfumes, pero también se encuentran en multitud de
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productos de consumo como champdus, jabones, lociones, detergentes, suavizantes,
productos de limpieza, ambientadores, aditivos en tabaco, herbicidas, cebos de pesca
y/o caza, etc. (Hutter et al., 2010). Debido a la naturaleza del uso de los perfumes y
otros PCPs existe un alto potencial de exposicion humana a estos compuestos que,
ademas, entraran en gran medida en el medio ambiente durante o después de su uso.

Segln su estructura quimica, las fragancias sintéticas se pueden dividir en tres
grandes grupos: nitrogenadas, policiclicas o macrociclicas.

- Las fragancias sintéticas nitrogenadas aparecieron por primera vez a finales
del siglo XIX como sustituto econdmico de las fragancias naturales. Dentro de este
grupo de sustancias, denominado frecuentemente como “nitromusks”, destacan la
“musk xylene” y la “musk ketone” (Garcia-Jares et al., 2009). Este grupo de fragancias
fueron las primeras que hicieron saltar la alarma sobre su potencial toxicidad. Se
detectaron por primera vez en seres humanos en los afos 90, demostrandose en
estudios posteriores su alto potencial de bioacumulacién (Rimkus, 1999). Algunas de
ellas fueron prohibidas y retiradas del mercado a finales de los afios 90 debido a su
neurotoxicidad y genotoxicidad. En 2014 la UE prohibid el uso y comercializacion de la
“musk xylene”, catalogandola como sustancia muy persistente y bioacumulable. La
probada toxicidad y alto potencial de bioacumulacion de las fragancias nitrogenadas,
caracteristicas que implican efectos perjudiciales tanto para la salud humana como
para el medio ambiente, han provocado una drastica caida de su produccién a lo largo
de los afios a favor de las fragancias policiclicas.

- Las fragancias sintéticas policiclicas se desarrollaron a mediados del siglo XX y
durante los ultimos afios han ido sustituyendo o reemplazando a las “nitromusk”. La
familia de las fragancias policiclicas esta formada por sustancias cuya estructura
obedece basicamente a sustituciones por grupos metilo de dos moléculas principales:
indano y tetralina. De todas las fragancias presentes en el mercado, las mads
importantes por volumen de produccion (miles de toneladas anuales) son galaxolide y
tonalide, repartiéndose el 95 % de la produccion mundial de las fragancias policiclicas

(Clara et al., 2011). Aunque aparentemente este grupo de fragancias tenia una menor
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toxicidad que las “nitromusks”, desde el punto de vista de sus propiedades, son muy
solubles en disolventes organicos, lipofilicas y persistentes en tejidos. Presentan alta
estabilidad quimica, baja biodegradabilidad y un alto potencial de bioacumulacién, por
lo que también son potencialmente perjudiciales para la salud humana y el
medioambiente.

- El grupo de las fragancias macrociclicas esta compuesto por una mezcla de
compuestos sintéticos y naturales. Basicamente son cetonas macrociclicas (origen
animal), lactonas y bis-lactonas (origen vegetal). Presentan estructura y propiedades
similares a los compuestos aromaticos naturales, por ello se puede producir una facil
descomposicidn microbiana de las mismas, convirtiéndolas en compuestos de
estabilidad quimica reducida y mayor biodegradabilidad. Estas caracteristicas convierte
a este grupo de fragancias en menos perjudiciales para la salud y el medio ambiente,
sin embargo, su coste de produccion es mucho mas elevado, por lo que todavia es muy

frecuente el uso de las fragancias policiclicas.

1.3. Microalgas: importancia ecoldgica y uso en estudios de ecotoxicidad

El fitoplancton es el componente autdtrofo de la comunidad plancténica y
engloba organismos fotosintéticos procariotas (cianobacterias) y eucariotas
(microalgas). El término plancton proviene del griego planktos (errante), por lo que son
organismos de pequeno tamano que viven suspendidos en la columna de agua, a
merced de los movimientos de ésta.

Las microalgas, por tanto, son un grupo muy diverso de microorganismos
eucariotas fotoautétrofos que constituyen una parte fundamental del fitoplancton.
Poseen una morfologia y composicidn variable y son, en general, unicelulares, aunque
algunas especies pueden formar cadenas, cenobios o colonias. Son organismos ubicuos
en la mayoria de los ambientes; aunque se encuentran especialmente en ambientes
acudticos, tanto marinos como continentales, pero también pueden estar presentes en
el suelo, nieve o asociaciones simbidticas con hongos, plantas y animales. Contienen

clorofilas y otros pigmentos por lo que son capaces de realizar la fotosintesis oxigénica
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y de ellas depende la mayor parte de la productividad primaria de los ecosistemas
acuaticos. Se estima que el fitoplancton (microalgas y cianobacterias) es el responsable
del 95 % de la fotosintesis que se realiza en el océano y del 50 % de la produccién
primaria global del planeta, fijando varios miles de millones de toneladas de carbono al
afio en las masas de agua ocednicas y continentales, generando de este modo gran
parte del oxigeno presente en la atmdsfera y que sustenta la vida en este planeta,
contribuyendo por lo tanto a paliar significativamente el efecto invernadero
(Behrenfeld et al., 2001; Gonzdlez-Lépez et al., 2011).

Por todo lo expuesto anteriormente, podriamos concluir que la importancia
ecoldogica de estos microorganismos radica principalmente en dos de sus

caracteristicas fisioldgicas:

- Su capacidad para captar la luz y utilizar su energia para la
asimilacion de dioxido de carbono (CO,) y otros nutrientes
inorganicos a su propia biomasa, constituyendo, por tanto, el primer

eslabon de la cadena trofica.

- Su produccion de oxigeno (O,), como subproducto de la fotosintesis,

que representa la mayor parte de la produccidn total de oxigeno en
los sistemas acuaticos.
Ademas, el fitoplancton es un componente indispensable del ciclo

biogeoquimico de distintos nutrientes como el carbono, nitrégeno o fésforo.

El conocimiento cada vez mayor de los efectos perjudiciales de la contaminacion
sobre el medio ambiente ha hecho cambiar la estrategia tradicional de busqueda de
métodos de restauracion o recuperacidn ambiental hacia una estrategia de
prevencion de la entrada de potenciales contaminantes en el medio. Con este cambio
de actitud, surge la necesidad de desarrollar métodos adecuados que permitan evaluar
la presencia de contaminantes, asi como estudiar y predecir la toxicidad de las diversas

sustancias que pueden ser liberadas al ambiente sobre los organismos acuaticos; lo
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que se ha convertido en uno de los principales objetivos dentro de la investigacion
ecotoxicologica.

El término ecotoxicologia fue acufiado por Truhaut en 1969 (recogido en
Truhaut, 1977) para definir un nuevo campo de estudio relacionado con los efectos
daninos de los compuestos quimicos (toxicologia) dentro del contexto de la ecologia.
Hasta ese momento, el objetivo de la toxicologia ambiental habia estado centrado
en los efectos peligrosos de los compuestos quimicos sobre los seres humanos. Sin
embargo, la toxicologia ambiental, en su sentido mas amplio, abarca también el
estudio de dichos efectos sobre los distintos ecosistemas, lo que es objeto de estudio
de la ecotoxicologia. La ecotoxicologia se centra en los efectos perjudiciales de los
productos quimicos sobre el medio ambiente, abarcando distintos niveles, desde
organismos individuales hasta el nivel de poblacién, comunidad o ecosistema.

Las estrategias de ecotoxicologia y evaluacién de riesgos se basan en un
proceso por etapas que ha sido adoptado por ejemplo en el marco de implementacién
de la normativa de la Unidn Europea. La UE ha demostrado su preocupacion sobre la
presencia de quimicos en el medio ambiente y los efectos ambientales adversos de los
distintos contaminantes, regulando el registro de estas sustancias y su colocacién en el
mercado. Para ello establece la obligacidn de realizar ensayos previos de los potenciales
efectos negativos de los ingredientes activos sobre organismos no diana y reconoce la
necesidad de generar una base de datos ecotoxicolégicos sobre estos agentes (Segner,
2011, Gregorio y Chévre, 2014, Storck et al., 2017). Esto se contempla en el
Reglamento (CE) n2 1907/2006 (en adelante denominado REACH, pos sus siglas en
inglés; Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemicals), que tiene
como objetivo principal mejorar la proteccion para la salud humana y el medio
ambiente frente al riesgo que puede conllevar la fabricacién, comercializacién y uso de
las sustancias y mezclas quimicas. Este reglamento es de aplicacion para todas las
sustancias quimicas presentes en la vida diaria ya sea como tales, en forma de mezclas
o contenidas en articulos, siendo, por tanto, de aplicacién en sectores econdmicos de

indole diversa. Para cumplir con las disposiciones del REACH las empresas deben
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identificar y gestionar los riesgos asociados a las sustancias que fabrican vy
comercializan en la UE, evaluando los riesgos para la salud y el medio ambiente. En
este proceso los primeros datos de toxicidad suelen ser de organismos acuaticos y
suelen servir para evaluar riesgos tanto para los ecosistemas acuaticos como terrestres
a no ser que existan datos concluyentes de la particion del téxico en suelos o
sedimentos. Los estudios de ecotoxicidad mas comunes en las ultimas décadas para el
seguimiento de los contaminantes acuaticos a corto plazo han sido los ensayos de
letalidad en peces, los cuales han sido criticados por razones econdmicas, logisticas
y éticas (Fentem y Balls, 1993).

Ante la necesidad de buscar nuevos métodos y organismos adecuados y eficaces
para la evaluacion de la toxicidad de los diferentes contaminantes, se comenzaron a
utilizar los microorganismos como indicadores biolégicos de la contaminacién en
estudios de ecotoxicidad. La utilizacion de organismos de niveles mds bajos de la
cadena tréfica acuatica, tales como bacterias y microalgas, resulta ventajoso desde
todos los puntos de vista planteados. Los microorganismos son, generalmente, los
primeros en ser afectados por las descargas de los diferentes contaminantes en el
ambiente o ecosistema, ya que estdn directamente en contacto con el medio,
separados sOlo por una membrana y/o pared celular. En concreto, las microalgas
juegan un papel muy importante en el equilibrio de los ecosistemas acuaticos, donde
constituyen un componente fundamental del primer nivel de la cadena trofica y la
principal entrada de energia al ecosistema. Cualquier perturbacién en la poblacién
fitoplanctéonica y/o alteracién en su produccion primaria podria repercutir
severamente sobre los niveles superiores de la cadena trdfica, conllevando
alteraciones en el flujo de energia que podrian producir modificaciones estructurales y

funcionales en el ecosistema (Campanella et al., 2001; Liirling y Roessink, 2006).

En general, las microalgas son consideradas indicadores utiles de la calidad
ambiental debido a las siguientes caracteristicas:

- Su representatividad como indicadores de la red fitoplanctonica.
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- Son habitantes ubicuos de todas las masas de agua.
- Su papel fundamental en los ciclos biogeoquimicos del carbono y del
nitrégeno.

En general, la facilidad y el bajo coste del mantenimiento de los
cultivos microalgales en condiciones de laboratorio.
- Su pequeiio tamafo.
- Su gran facilidad y rapidez de muestreo en los ecosistemas.
- Manifiestan sensibilidad ante un amplio grupo de compuestos, tanto
organicos como inorganicos.
- Poseen gran capacidad de bioacumulacion de sustancias xenobidticas.

Por todo ello, las microalgas son habitualmente utilizadas en bioensayos de
toxicidad en laboratorio. Los bioensayos (test ecotoxicoldgicos o biotests), se definen
como métodos que emplean células vivas, tejidos, organismos o comunidades, para
evaluar los efectos producidos por la exposicion a productos quimicos. Estos
bioensayos, a su vez, pueden clasificarse en funcién de su campo de aplicacién
(condiciones de laboratorio o de campo), niveles de organizacidon biolégica o
duracion de la exposicion (Forbes y Forbes, 1994).

La historia de los ensayos bioldgicos se inicia en 1924, cuando Carpenter
(Carpenter, 1924) empezd a estudiar la toxicidad de metales pesados en peces en
un area con actividades mineras. Los bioensayos con algas se comenzaron a utilizar
hace mas de cuatro décadas, siendo realizado el primer trabajo en 1971 (Burrows,
1971). Estos bioensayos han ido cobrando cada vez mas importancia ya que pueden
contribuir a dar una informaciéon muy valiosa sobre los efectos de los contaminantes
ambientales, de modo que la direccidon o asesoramiento ambiental tendrian en estos
microorganismos un temprano y adecuado sistema de alarma que permitiria la toma
de decisiones para prevenir tales efectos. De hecho, los ensayos de inhibicién del
crecimiento microalgal estan incluidos dentro los bioensayos de toxicidad obligados
para el registro y notificacién de nuevos productos quimicos en la UE (Haglund, 1997,

Girling et al.,, 2000, Pascoe et al., 2000). En los ultimos afios se ha establecido la
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idoneidad de la utilizacién de cultivos de microalgas para ensayos biolégicos vy
fisiologicos, demostrandose que estos microorganismos son muy adecuados para
ensayar los efectos toxicos de distintos contaminantes utilizando pruebas
estandarizadas (ISO 8692:2012; OECD 201, 2011).

Los bioensayos unialgales llevados a cabo en el laboratorio son los mas
comunes y los que normalmente se requieren para evaluar la toxicidad de nuevas
sustancias que buscan su entrada en el mercado. Se ha demostrado que la utilizacion
de una serie de bioensayos de toxicidad llevados a cabo en el laboratorio con
organismos de ensayo adecuados es generalmente suficiente para predecir el riesgo
ambiental que suponen los diferentes agentes contaminantes en los ecosistemas
acuaticos (Girling et al.,, 2000, Pascoe et al., 2000). Estos bioensayos se pueden
realizar utilizando cultivos estaticos (método batch), como los utilizados en el
desarrollo de esta tesis, en los que el téxico se afiade al inicio del ensayo y no existe
ningun tipo de renovacion del medio de cultivo ni regulacién de la concentracién del
agente contaminante, o cultivos continuos, en los que existe una renovacion del
medio de cultivo a una determinada tasa.

La mayor parte de los ensayos de toxicidad con microalgas realizados en
laboratorio se han realizado con microalgas dulceacuicolas, existiendo relativamente
pocos bioensayos que puedan ser calificados como estandar en ambientes marinos
(Debelius et al., 2008). Las microalgas verdes dulceacuicolas de los géneros
Chlamydomonas, Chlorella, Scenedesmus y Selenastrum son algunas de las mas
utilizadas. En concreto, el bioensayo microalgal mds ampliamente utilizado es el
basado en la inhibicién del crecimiento de las microalgas Pseudokirchneriella
subcapitata (antes conocida como Selenastrum capricornutum) y Scenedesmus
subspicatus (1SO 8692:2012) (Haglund, 1997). También existen trabajos realizados con
diversas especies de cianobacterias, siendo Anabaena, Nostoc y Microcystis los
géneros mas comunes en estos estudios. En el medio marino, las algas verdes y
diatomeas son las microalgas mas comunmente usadas en los ensayos de toxicidad

(Moreno-Garrido et al., 2000). En concreto existe un ensayo estandarizado de
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inhibicién del crecimiento de las diatomeas marinas Skeletonema sp. y Phaeodactylum
tricornutum (1SO 10253:2016).

Sin embargo, las algas todavia estan poco representadas como organismos de
ensayo en los métodos estandarizados y normalmente recomendados. Existen
relativamente pocas especies microalgales que se hayan estudiado para su
utilizacion en ensayos de toxicidad y las que se usan, han sido elegidas por su
facilidad de cultivo mds que por su sensibilidad a los contaminantes. Dado que no
existe ninguna especie de microalga que sea siempre la mas sensible y
ecoldgicamente representativa, es necesario introducir nuevas especies que puedan
ser utilizadas en bioensayos de toxicidad, de modo que en cada caso se pueda elegir
el método mas apropiado, teniendo en cuenta la naturaleza del medio acuatico que
se pretende proteger y los organismos que habitan naturalmente en dicho medio,
para que el sentido ecoldgico de los ensayos realizados en el laboratorio sea cada vez
mayor.

Para este estudio, se ha seleccionado la microalga verde marina Tetraselmis
suecica. Es una microalga comun de aguas costeras y estuarios que ademas, es muy
utilizada en acuicultura como cultivo auxiliar para el alimento de rotiferos, Artemia y
larvas de moluscos y crustaceos (Fabregas et al., 2001). Es una especie de crecimiento
rapido y facil de cultivar en laboratorio. Debido a su elevada productividad celular,
posee un gran potencial de utilizacién en diversos sectores de interés comercial.
Ademas, y lo mas importante para este tipo de estudios, ha mostrado sensibilidad
frente a los distintos tipos de contaminantes ensayados y su corto ciclo de vida,
permite detectar cambios ambientales a corto plazo debido a su rdpida respuesta.

Dado que las diferentes especies de microalgas difieren notablemente en sus
respuestas ante agentes toéxicos, los bioensayos realizados con una sola especie
microalgal son de limitada aplicabilidad en la evaluacion de los efectos de estos
contaminantes ambientales sobre las comunidades algales, que estan formadas por
varias especies con distintas sensibilidades. Sin embargo, estos ensayos de toxicidad

han sido el origen de muchos datos bioldgicos para la evaluacién del riesgo de
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diferentes contaminantes y pueden seguir proporcionando informacién muy valiosa
(Ma y Chen, 2005). Por otro lado, cada vez se utilizan mas las baterias de bioensayos,
realizados al mismo tiempo e independientemente con diferentes especies de
microalgas pero con el mismo téxico. Estas baterias permiten asi comparar la
sensibilidad de diferentes especies microalgales, o incluso de diferentes cepas de la
misma especie, a un determinado agente contaminante.

1.3.1. Parametros estudiados en los bioensayos con microalgas

Como se ha comentado anteriormente, las microalgas se utilizan como
indicadores bioldgicos de la contaminacién en estudios ecotoxicoldgicos, en los que se
pretende determinar la relacidn entre la cantidad de compuesto quimico a la que el
organismo estd expuesto y la naturaleza y grado de sus efectos perjudiciales. La
relacion dosis-respuesta proporciona la herramienta necesaria para el analisis de los
potenciales peligros que presentan los productos quimicos para el medio ambiente.

Para cuantificar la toxicidad de un compuesto se puede recurrir a diferentes
parametros, siendo el mas utilizado la mortalidad o el crecimiento, de modo que el
95 % o0 mas de los trabajos publicados lo incluyen (van Wezel y van Vlaardingen,
2004; Corréa et al.,, 2009). Es un parametro general, que refleja el estado
fisiologico de las células (Geoffroy et al., 2007) y se puede monitorizar directamente
mediante el recuento celular en camara al microscopio o en contadores
electrénicos de particulas. También se pueden hacer estimas indirectas, ya que se
puede correlacionar el crecimiento con la turbidez del cultivo, el peso seco o la
cantidad de clorofila a (por fluorimetria o espectrofotometria).

Ademas del crecimiento, en los ensayos de ecotoxicidad con microalgas,
también se han utilizado otros parametros o efectos fisioldgicos y bioquimicos, a nivel
de poblacién o comunidad.

La exposicion de las células microalgales a agentes contaminantes puede
inducir alteraciones en la morfologia celular, tanto en lo que se refiere al volumen
y forma de las células como a alteraciones producidas a nivel subcelular (cambios en

la morfologia de cloroplastos o mitocondrias, aparicion de inclusiones
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citoplasmdticas, alteracién de las membranas...). Cambios estructurales y
ultraestructurales que pueden ser estudiados por microscopia Optica y electrénica
(Yang et al., 2002).

Dada la naturaleza fotosintética de estos microorganismos, el estudio de
pardmetros relacionados con la asimilacion fotosintética de carbono también ha sido
utilizado en este tipo de investigaciones (Macinnis-Ng y Ralph, 2003, Strom et al.,
2009). Desde hace relativamente poco tiempo se ha empezado a utilizar también la
fluorescencia de la clorofila a como un indicador eficaz del estado fisioldgico del
aparato fotosintético, proporcionando informacién bdsica sobre el funcionamiento
de la fotosintesis. Cuando un organismo fotosintético se expone a la luz, se produce
una emision de fluorescencia que se origina principalmente a partir de la clorofila
a del fotosistema Il (PSIl). Fotosintesis y fluorescencia son procesos competitivos, de
modo que si células microalgales adaptadas a la oscuridad son iluminadas, la
emisiéon de fluorescencia alcanza rapidamente un valor maximo y empieza a
disminuir con el comienzo del transporte electrénico (efecto Kautsky) (Mallick y
Mohn, 2003). En condiciones Optimas, la mayor parte de la energia luminica
absorbida por la clorofila es disipada via conversion quimica, con una pequefa
proporcion dedicada a la emision de fluorescencia y calor, pero la capacidad
fotosintética del organismo se puede ver reducida bajo condiciones de estrés, dando
lugar a un incremento de la emisién de fluorescencia.

La cuantificacién del contenido celular de diferentes pigmentos
fotosintéticos, fundamentalmente clorofilas y carotenoides, por determinacidn
espectrofotométrica también puede proporcionar informacidn sobre el estado
fotosintético de las microalgas y, de hecho, este pardmetro se ha utilizado en
muchos trabajos como biomarcador de exposicidbn a contaminantes como los
herbicidas en algas (Couderchet y Vernet, 2003, Prado et al., 2009b).

Los metabolitos pueden considerarse como los productos finales de los

procesos regulatorios celulares y sus niveles pueden interpretarse como la ultima
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respuesta de los sistemas bioldgicos a los cambios genéticos y ambientales (Jamers
et al., 2009).

Un indice basico muy utilizado es la relacién C/N, que se ha relacionado con la
tasa de crecimiento de una manera inversamente proporcional (Laws y Chalup, 1991;
Prado et al., 2009b; Fernandez-Naveira et al., 2016).

Los anadlisis de la composicién bioquimica para caracterizar la respuesta
metabdlica de un organismo frente a los estimulos o agentes estresantes presentes
en el ambiente, han sido poco utilizados hasta la fecha en ensayos de toxicidad con
microalgas. Algunos compuestos bioquimicos utilizados han sido el contenido celular
de proteinas (Battah et al., 2001), el contenido celular de carbohidratos (Kobbia
et al., 2001), el contenido celular de lipidos (Yang et al., 2002) o acidos grasos (El-
Sheekh et al., 2013).

La toxicidad ejercida por los contaminantes ambientales también se puede
reflejar en diversas actividades enzimaticas, que pueden ser inducidas o inhibidas
por la presencia del agente todxico. Generalmente se suelen estudiar actividades
enzimaticas relacionadas con mecanismos antioxidantes (catalasa, peroxidasa,
glutation  reductasa, etc.), pues los contaminantes ambientales suelen
desencadenar un estrés oxidativo que puede inducir mecanismos antioxidativos
tanto enzimaticos como no enzimaticos, que de este modo se pueden usar como
biomarcadores de la toxicidad (Geoffroy et al., 2003). También se estudian otras
actividades enzimdticas, como la actividad esterasa inespecifica, que se puede
utilizar como un indicador del estado fisico y metabdlico de la célula (Dorsey et al.,
1989, Gilbert et al., 1992). Por otro lado, también hay estudios de actividades
enzimaticas mas particulares, como diversos enzimas relacionados con el
metabolismo del nitréogeno (Singh y Tiwari, 1988, Prado et al., 2009b, Fernandez-
Naveira et al., 2016).

Dentro de las tecnologias mas recientes aplicables al campo de la
ecotoxicologia nos encontramos con la citdmica, que se define como el estudio de los

fenotipos moleculares de las células individuales en combinacion con una exhaustiva
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extraccién informdtica del conocimiento asi obtenido (Herrera et al. 2007). Esta
disciplina tiene como objetivo el conocimiento del disefio molecular y la funcionalidad
de los citomas (sistemas y subsistemas celulares y los componentes funcionales del
organismo) mediante el andlisis célula a célula, una aproximacién que evita la pérdida
de informacidn que caracteriza a otras metodologias que obtienen valores promedios
a partir del andlisis simultdneo de numeros elevados de células o de homogeneizados
de tejidos.

La citometria de flujo (CMF) es una poderosa metodologia citdmica que
permite cuantificar simultaneamente varios parametros bioldgicos en la misma célula
a gran velocidad, evitando la pérdida de informacién que caracteriza a otras
metodologias en las que se obtienen valores promedios a partir del analisis a nivel
poblacional de un numero elevado de células. Permite el analisis in vivo de los
organismos unicelulares, caso de las microalgas, en condiciones que perturban
minimamente el habitat y estado fisioldgico del microorganismo. Ademas, la utilizacién
de células enteras presenta como ventaja evidente el que puedan detectar toda una
serie de reacciones complejas que sélo pueden existir en una célula intacta
metabdlicamente activa. Esta técnica permite, por un lado, el estudio de propiedades
inherentes a la célula como el volumen, complejidad intracelular y la
autofluorescencia; por otro lado, mediante la utilizacion de colorantes fluorescentes
guimicamente especificos, puede proporcionar informacion acerca de las
condiciones fisiologicas in vivo de las células. De este modo, se pueden estudiar
pardmetros como la viabilidad y actividad celular, la produccién de especies reactivas
de oxigeno, el potencial de membrana citoplasmatica y mitocondrial, el pH
intracelular, entre otros.

Las aportaciones de muchos grupos y, en particular, de nuestro grupo de
investigacion sobre el analisis toxicolégico mediante CMF de poblaciones de
microalgas, tanto marinas como dulceacuicolas, tras su exposicion in vitro a

xenobidticos, han dejado clara su relevancia medioambiental y se ha contribuido a que
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se considere la utilizacidon de esta técnica con una mayor frecuencia en el campo de la

ecotoxicologia.
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2. Objetivos

A la vista de lo expuesto anteriormente, se plantea como objetivo general de
este trabajo, estudiar la toxicidad ejercida por diversos contaminantes emergentes,
pertenecientes a los grupos mas representativos, sobre la microalga marina
Tetraselmis suecica, mediante la aplicacion de bioensayos por citometria de flujo
(CMF) que permiten la caracterizacidon de los potenciales efectos téxicos de estos
contaminantes en el medio marino. Este objetivo general puede concretarse en los
siguientes objetivos especificos:

1. Determinaciéon del efecto téxico sobre el crecimiento de T. suecica

provocado por distintos fadrmacos y productos de cuidado e higiene personal.

2. Estudio de las alteraciones citdmicas provocadas por los diferentes

contaminantes emergentes ensayados.

3. Evaluacion de la sensibilidad y aplicabilidad de los protocolos de CMF

utilizados, en la determinacién de la potencial citotoxicidad de los

contaminantes emergentes.

La identificacion, caracterizacion y evaluacion de los efectos de estos
compuestos sobre algunos de los parametros especificos considerados, deberia
posibilitar la definicidn, establecimiento y sistematizacién de marcadores especificos

de contaminaciéon marina y determinar su aplicabilidad en estudios ecotoxicoldgicos.
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3. Material y métodos

3.1. Descripcion de Tetraselmis suecica (Kylin) Butcher

T. suecica pertenece a la clase Prasinophyceae, dentro de la divisidn
Chlorophyta. Es una especie marina unicelular movil por flagelos de color verde, que
contiene clorofila a y b. Posee una forma generalmente ovoide o elipsoidal,
ligeramente aplanada en seccion transversal y su tamafio celular estd comprendido
entre 10 — 15 um de longitud y entre 7 — 9 um de diametro (Fig. 1). Presenta cuatro
flagelos iguales e isodinamicos que salen de una invaginacion apical de la porcion
anterior de la célula que esta ubicada en la misma direccién en la que avanza (Fig. 1A,
B). La estructura de los flagelos es pancronemadtica y los mastigonemas recubren el
flagelo en toda su longitud, salvo en su parte terminal (Droop, 1969) (Fig. 1C, D). La
cubierta celular estd formada por una teca compuesta por 2 - 3 estratos producidos
por particulas escamosas de aspecto cristalino que derivan del aparato de Golgi (Fig.
1E). Posee un nucleo central y un plasto parietal acopado, lobulado en la parte
anterior, con un pirenoide basal rodeado de almidén y penetrado por invaginaciones
citoplasmaticas constituidas por un brazo simple que se ramifica. Generalmente
presenta un estigma o mancha ocular de color rojizo localizado a un lado de la célula,
constituido por dos capas de granulos osmiofilicos separados por tilacoides simples
hinchados que parecen carecer de contenido (Fig. 1F). La reproduccién se realiza por
division celular binaria longitudinal, momento en el cual las células pierden el estado
movil, y las dos células hijas ya estdn completamente flageladas antes de su liberacién
de la teca parental (Butcher, 1959) (Fig. 1G, H).

A partir de los estudios de células en cultivo, ademas del estado mdvil, se
consideran dos estados inmdviles: un estado vegetativo, considerado como un "falso
quiste" (frecuentemente obtenido en cultivos envejecidos) y el estado de "quiste
verdadero", mucho menos comun (Bold y Wynne, 1985; Chrétiennot-Dinet, 1990). Los
quistes verdaderos contienen 4 células y la pared es ornamentada. La formacion de
quistes ocurre bajo condiciones desfavorables, como deficiencia prolongada en

nutrientes o pH extremos (Regan, 1988).
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Figura 1. Tetraselmis suecica. Imagen de microscopia éptica de T. suecica (A). Seccidn transversal de la
parte apical de la célula donde se encuentra la invaginacién de la que salen los flagelos (B). Seccion
transversal de un flagelo mostrando la estructura 9+2 del axonema (C). Seccién longitudinal de un
flagelo con mastigonemas (D). Aparato de Golgi produciendo particulas escamosas enviadas a la
superficie celular donde se ensamblan para formar la teca (E). Seccion longitudinal de la célula
mostrando la ultraestructura celular (F). Fases terminales de la division celular (fision binaria
longitudinal) (G). Esquema del ciclo celular de T. suecica (Abiusi et al., 2014) (H).

Se muestra: AP: hendidura apical; BB: cuerpo basal; CF: surco de escisién; CHL: cloroplasto; CHLL: I6bulo
del cloroplasto; CPY: canal citoplasmatico en el pirenoide; FL: flagelo; G: aparato de Golgi; GV: vesiculas
de Golgi; M: mitocondria; N: nicleo; NE: envoltura nuclear; NS: nucléolo; PM: membrana plasmatica;
PY: pirenoide; SC: ensamblaje de particulas escamosas para formar la teca; STA: granulo de almidén; ST:
estigma; TH: teca; THD: teca de célula hija; THM: teca de célula madre; THYL: tilacoides (van den Hoek et

al., 1995).

T. suecica es una microalga comun en aguas costeras y de estuarios y soporta
amplios margenes de salinidad y temperatura. Es una especie muy utilizada en

acuicultura como alimento vivo de rotiferos, Artemia y larvas de moluscos y
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crustaceos, con un valor nutritivo considerable por su excelente fuente de dacidos
grasos poliinsaturados de cadena larga, asi como por ser fuente de minerales y
vitaminas (Fabregas et al., 2001).

En los ultimos afios se ha aprovechado la composicién y facilidad con la que se
puede manipular para producir metabolitos de interés comercial. Es una de las
microalgas con mds potencial para la producciéon de biodiesel, no tanto por la
productividad de lipidos que alcanza, sino por su alta productividad celular y por la
facilidad de su cultivo a gran escala en sistema continuo (Chisti, 2007). Otro campo
emergente es la produccién de antioxidantes a partir de microalgas, ya que estos
compuestos se estan aplicando en sectores diversos como el cosmético, alimentario y
sanitario. Uno de los compuestos bioactivos mas destacables que pueden ser extraidos
de la biomasa de esta microalga es la clorofila, que presenta interesantes aplicaciones
como colorante natural con propiedades antioxidantes y antimutagénicas (Lee et al.
2009).

La cepa de T. suecica utilizada en el presente trabajo fue aislada de las aguas de

la Ria de Arousa (NO Espana) (Fabregas, 1982).

3.2. Cultivo de Tetraselmis suecica

Los cultivos microalgales se realizan en agua de mar natural, filtrada por 0,22
pum y esterilizada en autoclave a 120 2C durante 20 minutos, enriquecida con el medio
de cultivo GoldMedium (AQUALGAE S.L.) basado en la composicion del Algal-1 (Herrero
et al.,, 1991). Este medio de cultivo se compone de dos soluciones, una de
macronutrientes y otra de oligoelementos y vitaminas, que se realizan en agua
destilada natural y se autoclavan por separado a 120 °C durante 20 min;
posteriormente se mezclan y se almacenan a 4 2C en oscuridad. En la Tabla 1 se

especifica la composicion de cada compuesto en el medio de cultivo final.
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Tabla 1. Composicion del medio de cultivo Algal-1 (Herrero et al., 1991).
Concentracién de cada compuesto (mg L™) en el medio de cultivo final.

Concentracion
Compuesto

(mgL?)
8 NaNO, 340,00
k3
= NaH,P0O,: 2 H,0O 31,20
S
3]
g Na,SiO; 30,50
Citrato férrico 5,00
ZnCl, 0,14
(7]
&
g MnCl, - 4 H,0 0,20
9
S Na,MoO, - 2 H,0 0,24
(o)
CoCl,:6 H,0 0,02
CuSO,:-5H,0 0,025
Tiamina (B,) 0,035
©
£
g Cianocobalamina (By,) 0,003
)
£
Biotina (B-) 0,005

Las cepas se mantienen en condiciones axénicas en placas Petri con medio de
cultivo sdlido con agar al 1,5 % y en medio liquido en tubos Kimax de 40 mL no
aireados. Los cultivos stock se realizan en botellas de vidrio de 1 L y se mantienen con
aireacion en una cdmara de cultivo bajo condiciones controladas de luz y temperatura.
Estos cultivos stock se renuevan periédicamente para mantener las microalgas en fase
de crecimiento exponencial.

La iluminacién, de aproximadamente 70 pmol fotén m? s, es proporcionada

por tubos fluorescentes Philips TLD de 36 W y aplicada con un ciclo de 12 hde luzy 12
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h de oscuridad. La temperatura de la cdmara se mantiene constante a 18 + 1 °C. La
agitacion de los cultivos se realiza mediante burbujeo constante de aire, impidiendo
que las células sedimenten y la formacién de gradientes de nutrientes y/o de
intensidad luminica, obteniendo de este modo un crecimiento mas uniforme (Raven y
Geider, 1988). La aireacion proporciona, ademas, un aporte de CO, (0,033 % en aire)
que actia como fuente de carbono y colabora en el tamponamiento del medio de
cultivo. El aire inyectado a los cultivos se filtra mediante filtros Millipore FG de 0,22 um

de tamafio de poro.

3.3. Contaminantes emergentes

3.3.1. Farmacos
3.3.1.1. Antibidticos

La acuicultura es una industria que ha experimentado un rapido crecimiento en
los ultimos afios en respuesta al dramatico incremento poblacional mundial y la
creciente demanda de alimentos. Como resultado de la actividad en las plantas de
cultivo, se generan efluentes que albergan una compleja mezcla de compuestos
quimicos que van a parar a los ecosistemas acuaticos.

Las enfermedades infecciosas se han convertido en un factor limitante para el
desarrollo de la acuicultura, siendo la causa principal de las pérdidas econdmicas
debido a la mortalidad de los animales, el consecuente descenso de la produccion y los
costes de control y tratamiento de dichas afecciones (Blanco et al., 2004). Dada la
importancia de este sector productivo, ha sido esencial el desarrollo y empleo de
farmacos para combatir a los microorganismos responsables de las enfermedades.
Para el control y erradicacion de bacterias patdgenas, la estrategia mas empleada
sigue siendo el uso de antibiéticos de amplio espectro. Los antibidticos se utilizan en
acuicultura como herramienta, no solo terapéutica, sino también profilactica y su uso
abusivo, puede traer consigo efectos potencialmente dafiinos para la salud humana,

animal y también para el medio ambiente (Cabello, 2006), por lo que en los ultimos
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afios han sido reconocidos como contaminantes ambientales emergentes en los
ambientes acuaticos (Kimmerer, 2009; Aminov, 2010).

Los alimentos medicados constituyen la principal via de administracién de
farmacos en peces por su facil manejo y bajo coste, pero esta via tiene un elevado
riesgo de contaminar el ambiente acuatico debido a la ingesta parcial de la dosis
administrada o su absorcion incompleta (Burka et al., 1997; Diaz-Cruz et al., 2003). Se
calcula que entre un 70 y un 80 % de los antibidticos administrados en plantas de
cultivo de peces llega al medio ambiente (Schneider, 1994; Hektoen et al., 1995). En el
caso de las hatcheries de moluscos, es comun la adiciéon de antibidticos directamente
al agua de los tanques larvarios.

A la vista de lo expuesto anteriormente, en el presente trabajo se seleccionaron
tres antibidticos frecuentemente utilizados en acuicultura con el fin de evaluar su
potencial toxicidad en la microalga marina T. suecica.

El  cloranfenicol (2,2-dichloro-N-[1,3-dihydroxy-1-(4-nitrophenyl)propan-2-
yllacetamide; CLO) es un antibiético de amplio espectro antimicrobiano que inhibe la
sintesis proteica a nivel de la subunidad 50 S del ribosoma bacteriano, impidiendo la
formacidén de puentes peptidicos en la cadena de elongacién. Es un antibidtico todavia
autorizado en medicina humana y ha sido utilizado con frecuencia en las hatcheries
para el control del crecimiento microbiano en cultivos larvarios de pectinidos, sobre
todo en paises de Sudamérica (Uriarte et al., 2001). Sin embargo, ya en el Anexo IV del
Reglamento (CEE) N2 2377/90 de 1990 se incluye el cloranfenicol como sustancia que
no puede utilizarse en especies destinadas a la alimentacién humana debido a que no
pueden determinarse niveles seguros de residuos. La ingestidon de cloranfenicol por
medio del consumo de productos pesqueros que contienen residuos, podria conllevar
riesgos para los seres humanos con graves repercusiones para su salud. La
Administracion de Alimentos y Medicamentos de los Estados Unidos (US FDA), en 2002
también prohibe su uso en la cria de animales destinados a la produccion de
alimentos. A pesar de su prohibicién, el amplio espectro de actividad, su facil

disponibilidad y su bajo coste contintda atrayendo a algunos productores (Lai et al.,
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2009), pudiendo llegar al medio marino residuos de este compuesto, por esta u otras
vias.

El florfenicol ([R-(R*,S*)]-2,2-Dichloro-N-[1-(fluoromethyl)-2-hydroxy-2-[4-
(methylsulfonyl)phenyl]ethyl]acetamide; FLO) es un antibacteriano de amplio espectro
de la familia de los fenicoles. Quimicamente es un derivado monofluorado del
tianfenicol, un analogo del cloranfenicol que posee un rango de actividad similar. Sin
embargo, el florfenicol no conlleva riesgo de inducir anemia aplasica en humanos,
fendmeno asociado con el cloranfenicol. Su sitio de accion también es la subunidad
ribosomal mayor (50 S), impidiendo la formacién del enlace peptidico e
interrumpiendo la sintesis proteica en el segundo paso de su fase de elongacién
(Marconi et al., 1990).

La oxitetraciclina ((4S,4aR,5S,5aR,6S,12aS)-4-(dimetilamino)-3,5,6,10,11,12a-
hexahidroxi-6-metil-1,11-dioxo-1,4,4a,5,5a,6,12,12a-octahidro-2tetracencarboxamida;
OTC) es un antibidtico de amplio espectro perteneciente a la familia de las tetraciclinas
cuyo mecanismo de accién se basa en inhibir la sintesis proteica bacteriana fijandose a
la subunidad 30 S del ribosoma. De este modo, impide la fijacion del aminoacil-ARNt al
sitio A, bloqueando el primer paso de la fase de elongacién (Pratt 1981; Chopra y
Roberts, 2001).

FLO y OTC son antibioticos utilizados con frecuencia para el tratamiento de las
principales patologias de origen bacteriano que afectan a peces en las piscifactorias
espafiolas: vibriosis, yersiniosis o enfermedad de la boca roja, forunculosis,
enfermedad de la columna o pasteurelosis, etc. (Blanco et al., 2004).

3.3.1.2. Omeprazol

El omeprazol (5-Methoxy-2-[[(4-methoxy-3,5-dimethyl-2-
pyridinyl)methyl]sulfinyl]-1H-benzimidazole; OMP) es un farmaco perteneciente al
grupo de los inhibidores de la bomba de protones (PPI) y se utiliza para el tratamiento
de diversos trastornos gastrointestinales (Kosma et al., 2016). En el presente trabajo se
ha seleccionado este farmaco como objeto de estudio debido a que fue el mas

consumido en Espafia en 2015 segun el informe anual del Sistema Nacional de Salud

39



Marta Seoane Méndez

(Ministerio de Sanidad, Servicios Sociales e Igualdad, 2015). Debido a su elevado
consumo mundial y sus altas tasas de excrecion en los cuerpos humanos, este
compuesto podria tener un alto potencial para alcanzar el medio ambiente (Jain et al.,
2007). Sin embargo, los niveles ambientales registrados de OMP son generalmente
bajos en aguas (en el rango de ng L™ y ug L) (Rosal et al., 2010; Kosma et al., 2016).
Las bajas concentraciones detectadas pueden deberse principalmente a su
degradacion o transformacidn, ya que se ha documentado la presencia de metabolitos
urinarios humanos y productos de transformacién formados por procesos abidticos
cuando este compuesto llega al medio acudtico (biodegradacion, hidrdlisis o
fotodegradacion) (DellaGreca et al.,, 2006 Besse et al., 2008; Ortiz de Garcia et al.,
2013; Boix et al., 2014; Kosma et al., 2017). Pero estos productos de transformacion
pueden ser mads persistentes o téxicos que el compuesto original (DellaGreca et al.,
2003; Isidori et al., 2005; Diniz et al., 2015).
3.3.2. Productos de cuidado e higiene personal
3.3.2.1. Benzofenona-3

La benzofenona-3 u oxibenzona (2-Hydroxy-4-methoxybenzophenone; BP-3) es
un filtro solar organico frecuentemente determinado en aguas de entrada y salida de
las EDAR y, en menor concentracién, en aguas superficiales e incluso en el agua
corriente (Poiger et al., 2004; Negreira et al., 2009; Diaz-Cruz et al., 2012). El contenido
maximo de este filtro solar permitido en los productos comerciales es un 10 % (Anexo
VI Reglamento (CE) N2 1223/2009). Los niveles ambientales encontrados varian
significativamente en funcién del adrea geografica y la estacién del ano. En temporada
estival, las concentraciones determinadas son significativamente mds elevadas en
todos los tipos de aguas, dado el incremento que se produce en el uso de productos
que incluyen estos compuestos, a la vez que aumenta la actividad turistica, por lo que
puede haber grandes cargas puntuales (Balmer et al., 2005). La BP-3 y, en general, este
tipo de compuestos tienen un marcado cardcter lipofilico, por lo que tienden a

acumularse en matrices sdlidas como sedimentos y bioacumularse en organismos
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vivos. Se han detectado residuos de filtros solares en invertebrados, peces y hasta en
aves (Fent et al., 2010).
3.3.2.2. Triclosan

El triclosan (5-cloro-2-(2,4-diclorofenoxi)fenol; TCS) es un antimicrobiano de
amplio espectro con gran capacidad biocida contra multitud de bacterias, hongos y
levaduras que se usa desde hace mas de 40 afios como conservante en gran variedad
de productos. Si nos referimos a cifras de produccidn, este compuesto ha sido uno de
los conservantes mas importantes, elaborandose mas de 1500 toneladas por afio
(Singer et al., 2002). Para el triclosan, la concentracion maxima permitida en los
productos cosméticos es de 0,3 % (Anexo V Reglamento (CE) N2 1223/2009), aunque
es una sustancia que estd continuamente vigilada. Segun el Scientific Committee on
Consumer Safety de la Comisidn Europea (SCCS 2011) esta concentracidn no se
considera segura para el consumidor debido, sobre todo, a la magnitud de la
exposicién acumulativa derivada del uso de distintos productos de permanencia en
piel como lociones hidratantes o aerosoles.

En cuanto a su estructura quimica, el triclosdn es un derivado clorado del
hidroxifenil éter con una baja volatilidad y solubilidad en agua. Posee elevada
estabilidad térmica y un gran potencial como antimicrobiano, lo que lo convierte en un
componente idoneo para su uso como antiséptico, desinfectante o conservante en
entornos clinicos o en diversos campos del sector productivo como la industria
cosmética, farmacéutica, para la fabricaciéon de productos para la higiene del hogar, de
pldsticos, etc. (Dann and Hontela, 2011). La actividad antibacteriana de este
compuesto se debe a la inhibicién especifica de la sintesis de acidos grasos (Heath et
al., 1999). A concentraciones subletales actia mediante la inhibicion de la actividad de
la enoil-acil reductasa bacteriana (Fabl), una enzima critica en la sintesis de acidos
grasos (Heath et al. 2002, Zhang et al. 2004). A concentraciones bactericidas, se cree
gue actUa a través de multiples mecanismos no especificos, incluyendo dafos en la

membrana celular (Gilbert y McBain, 2002).
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Diversos estudios indican que el triclosan es sumamente toxico para ciertos
tipos de organismos acuaticos, especialmente para las microalgas (Gonzalez-Pleiter et
al., 2017). Ademas, tiene tendencia a bioacumularse en los tejidos grasos de humanos
y otros animales (Orvos et al., 2002).
3.3.2.3. Tonalide

El tonalide (6-Acetyl-1,1,2,4,4,7-hexamethyltetralin; AHTN) es una fragancia
sintética policiclica que sigue utilizdndose y detectdndose en aguas. De todas las
fragancias presentes en el mercado, es una de las mas importantes en volumen de
producciéon (Clara et al., 2011). Es una sustancia lipofilica, con elevada estabilidad
quimica, baja biodegradabilidad y un alto potencial de bioacumulacién. A pesar de que
se ha demostrado su potencial toxicidad, todavia son pocos los estudios sobre sus
efectos en el medio ambiente. La UE (Directiva 2008/42/EC) ha establecido una
concentracién maxima autorizada para este compuesto en el cosmético acabado del
0,1 % para productos de permanencia (excepto productos hidroalcohdlicos 1 %,

fragancia fina 2,5 % y fragancia en crema 0,5 %) y del 0,2 % en productos de aclarado.

Los contaminantes emergentes seleccionados en esta tesis se resumen en la
Tabla 2. Todos los compuestos utilizados son comercializados por Sigma-Aldrich vy
poseen una pureza superior al 98 %. Las soluciones stock de los contaminantes se
preparan antes de cada ensayo disolviendo el compuesto puro en agua destilada o
metanol, dependiendo de su solubilidad. En los casos en los que el contaminante se
disuelve en metanol, también se realizan cultivos control con el solvente para evaluar
si existen diferencias significativas en el crecimiento microalgal en comparacién con los
cultivos control sin solvente. Esta comparacion no revelé ninguna diferencia
significativa (t - Test; p-valor > 0,05), por lo que los restantes ensayos se realizaron
usando sélo el control con el solvente.

En todos los casos, el volumen que se afiade de contaminante nunca excede

el 0,05 % del volumen final del cultivo.
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Tabla 2. Contaminantes emergentes objeto de estudio.

Compuesto Abreviatura N2 CAS PM Estructura
Cloranfenicol CLO 56-75-7 323,13
Oxitetraciclina oTC 6153-64-6 496,46
Florfenicol FLO 73231-34-2 358,21
Omeprazol OoMP 73590-58-6 345,42
Benzofenona-3 BP-3 131-57-7 228,24
Triclosan TCS 3380-34-5 289,54
Tonalide AHTN 21145-77-7 258,40

3.4. Diseno experimental

Para evaluar los potenciales efectos tdxicos de los contaminantes emergentes

sobre la microalga T. suecica se realizan bioensayos de inhibicién del crecimiento de 96

h en los que las células son expuestas a concentraciones crecientes de cada

compuesto, con el fin de determinar aquellas concentraciones que se utilizaran para

realizar un estudio mas detallado a nivel citomico. Ademas se realizan controles

negativos, sin contaminante. Los cultivos se establecen a partir de un inéculo en fase

de crecimiento exponencial y se preparan en tubos Kimax conteniendo 40 mL de
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cultivo a una densidad inicial de 5 - 10* células mL™. Esta densidad fue seleccionada
tras realizar estudios previos de crecimiento con distintas densidades celulares
iniciales, con el fin de elegir aguel medio y aquella densidad que permitiesen ajustar
el crecimiento microalgal a una curva sigmoidea que alcanzase la fase estacionaria a
las 96 h. Los cultivos se mantienen sin aireacidon en las mismas condiciones de luz y
temperatura descritas en el apartado anterior para los cultivos stock. En todos los
ensayos se realizan tres réplicas de cada concentracién y de los controles.

Una vez escogidas las concentraciones subletales que se utilizaran para cada
contaminante, se realizan experiencias de 24 h en las mismas condiciones descritas;
transcurrido este tiempo, se toman muestras para realizar los diferentes analisis. De
este modo se completa un ciclo de 12:12 h luz:oscuridad. Se ha comprobado que, tras
este corto periodo de tiempo, las microalgas experimentan ajustes metabdlicos en

respuesta a los contaminantes (Esperanza et al., 2015).

3.5. Analisis por citometria de flujo (CMF)

Uno de los objetivos prioritarios en el campo de la evaluacion de la
contaminacién ambiental es el desarrollo de marcadores basados en la respuesta
fisiolégica de organismos vivos con el fin de agilizar la obtencion de datos bioldgicos
gue permitan analizar el riesgo que conlleva la liberacion al ambiente de compuestos
potencialmente contaminantes. En este sentido, la CMF se presenta como un método
alternativo a los parametros utilizados en ensayos de toxicidad tradicionales, basados
fundamentalmente en medidas a nivel poblacional y a un unico tiempo final de
ensayo, como la inhibicién del crecimiento microalgal.

La CMF es una técnica que permite determinar un elevado numero de
propiedades y/o funciones de células individuales a gran velocidad, pudiendo
utilizar una gran variedad de moléculas bioguimicamente especificas, no téxicas y
fluorescentes, en condiciones muy cercanas al estado in vivo en exposiciones no

prolongadas a niveles de luz muy elevados (Carter y Meyer, 1990).
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En un citémetro de flujo el andlisis se lleva a cabo haciendo pasar un flujo de
particulas (bolas, células, protoplastos, nucleos, cloroplastos, etc.) en suspension por
el punto de enfoque de un haz de laser. La interaccion de las particulas con el
ldser provoca, por un lado, la dispersidon de parte de la luz del haz que se recoge
por lentes situadas frontal y perpendicularmente respecto al mismo y, por otro
lado, la emision de fluorescencia debida a la excitacion por el laser de
fluorocromos naturales o incorporados a la célula que se recoge por la lente situada

perpendicularmente al haz del laser (Shapiro, 1995) (Fig. 2).
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Figura 2. Esquema de los componentes de un citdmetro de flujo. (Imagen modificada de Rahman, 2014).

La cantidad de luz dispersada con un angulo < 209 respecto al haz del laser,
que recibe el nombre de luz refractada en el dngulo anterior o forward scatter light
(FS) es proporcional al tamano de la célula. Esta dispersién es recogida por un
detector de dispersion o fotodiodo. La luz del ldser dispersada con un angulo de
902 es recogida por una lente situada perpendicularmente al flujo de células vy al

haz de laser. A la cantidad de luz dispersada en un angulo de 902 con respecto al eje
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del haz del laser se le llama luz refractada en el dngulo lateral o side scatter light (SS)
y, en el caso de las células, es proporcional a su complejidad o granularidad
intracelular. Esta dispersion lateral es recogida gracias a un espejo dicroico de paso
largo a 500 nm situado con un angulo de 909 respecto al haz de luz. Este espejo
dicroico separa la luz del ldser dispersada lateralmente, reflejandola hacia su
fotomultiplicador, permitiendo solo el paso de la luz fluorescente emitida por la
particula y cuya longitud de onda es superior a 500 nm. A continuacion, las diferentes
fluorescencias seran separadas y enviadas a su fotomultiplicador correspondiente en
funcion de su longitud de onda, gracias a una combinacion de espejos dicroicos y
filtros (Fig. 2).

Cuando una célula individualizada pasa frente al haz de laser en un
citémetro de flujo produce una sefial en fotones con una intensidad determinada;
esta senal es detectada por un fotosensor que convierte esta luz en una corriente
eléctrica proporcional a la intensidad de la misma. A su vez, esta corriente es
preamplificada a un pulso electrénico cuya amplitud es proporcional al nimero de
fotones que originalmente alcanzaron el fotodetector, es decir, a la intensidad de la
sefal. Estos pulsos son individuales de cada célula y del parametro bioldgico que se
estda determinando. Son proporcionales al ancho de la sefial de luz, a la altura o al
area integrada de la misma. La amplitud del pulso electrénico se convierte en un
nimero canal. Estos numeros canales pueden ser procesados a través de
amplificadores lineales o logaritmicos. En la amplificacion lineal, el numero canal
es directamente proporcional a la intensidad de luz provocada por la interaccién
de la célula con el haz de laser (fluorescencia lineal; FL LIN). En una amplificacién
logaritmica, la sefal electrénica de salida convertida en numero canal es
proporcional al logaritmo de la sefial de luz de entrada (fluorescencia logaritmica; FL
LOG). Estos canales se miden en unidades arbitrarias (u.a.). Esta unidad arbitraria
se corresponde con el canal en el que aparece la media de la distribucién de datos

(histograma) en cada sefial (Ormerod, 2008). Los resultados de los analisis
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citométricos se presentan en forma de histogramas de distribucidon de la poblacién
celular con respecto a los parametros analizados.

El citometro utilizado es un Gallios (Beckman Coulter Inc.), equipado con un
laser de argén como fuente de luz, que emite a 488 nm (luz azul). Este citémetro
presenta detectores forward (FS) y side (SS) scatter light y 4 fotomultiplicadores o
detectores de fluorescencia diferentes en funcidon de la longitud de onda: FL1
(fluorescencia verde, 505-545 nm), FL2 (fluorescencia amarilla, 560-590 nm), FL3
(fluorescencia anaranjada, 605-635 nm)y FL4 (fluorescencia roja, 660-700 nm).

Para mantener las células en suspensiéon y en condiciones fisioldgicas dptimas
se utiliza una solucién salina comercial (/soFlow; Beckman Coulter Inc.). Para
conseguir que en el punto de iluminacién pasen las células de una en una, se
establecid una velocidad de flujo baja (200-400 contajes por segundo) y para cada
pardmetro estudiado se analizaron como minimo 10.000 células. Para los diferentes
analisis, se prepararon suspensiones celulares en tubos de citometria de poliestireno
(12 x 75 mm) a partir de alicuotas de cada tratamiento diluidas en tampdn fosfato
salino (PBS, Phosphate Buffered Saline) estéril (pH 7,2) para obtener una densidad
final de 5 x 10" células mL™.

Los parametros se analizan en modo logaritmico, si no se menciona lo
contrario, calculdandose la media (u.a.) para la o las poblaciones celulares
identificadas en el citograma mediante el software del equipo. Los datos obtenidos
son recogidos utilizando archivos listmode. El software Kaluza Flow Cytometry
Analysis V.1.1. (Beckman Coulter Inc.) proporciona pardmetros estadisticos y graficas
de las distribuciones de los valores obtenidos mediante esta técnica.

Los fluorocromos utilizados se preparan en dimetilsulféxido (DMSO), en la
mayoria de los casos a una concentracién de 1 mg mL™. Se conservan a -20 °C,
protegidos de la luz y repartidos en tubos eppendorff para evitar su degradacién
por ciclos de congelacién-descongelacion. La excepcidén la constituye el ioduro de
propidio (IP), que se prepara en tampon PBS pH 7,4, esterilizado en autoclave a

120 oC durante 20 min, y que se conserva a 4 2C. Las concentraciones de
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fluorocromos que se utilizaron en este estudio permiten la tincidon del 100 % de las
células microalgales analizadas en cada caso sin afectar a su viabilidad ni a su
autofluorescencia basal.
3.5.1. Determinacion de la densidad celular

La densidad celular de los cultivos se determina diariamente mediante
recuento por CMF del nimero de células presentes en cada uno de los cultivos. Para
ello, se utiliza una suspensién de concentracién conocida de fluoroesferas, Flow-Count
Fluorospheres (Beckman Coulter Inc.), que presentan un rango de emisién de

fluorescencia entre 525 nm y 700 nm cuando se excitan a 488 nm.

Las tasas de crecimiento (u) para cada tiempo y tratamiento ensayado,

expresadas en dia”, se calculan mediante la siguiente férmula:
i =[In(N¢) - In(No)] / In2 (t- to)

donde (ty) y (t) son el tiempo inicial y final del periodo estudiado, ambos

expresados en dias, y (N) y (No) el niimero de células mL™ en esos tiempos.

La concentracion efectiva media (Effective Concentration 50%; ECsg), es decir, la
concentraciéon de la sustancia ensayada que provoca una disminucién del crecimiento
del 50 % con respecto al control, se obtiene mediante interpolacién grafica en las
curvas de concentracién-respuesta usando el programa CompuSyn (Chou y Martin,
2005).

3.5.2. Propiedades inherentes celulares

Se analizan mediante CMF el tamafio o volumen celular, la complejidad
intracelular y la autofluorescencia de las microalgas cultivadas con los diferentes
contaminantes emergentes ensayados. Estos parametros se estudian directamente a
partir de las células en suspensidn, sin afiadir ningun fluorocromo.

Tamaiio

Las medidas de dispersion frontal (luz del laser dispersada entre 1 y 209

respecto al haz) se recogen en el detector FS. Dicha medida se correlaciona
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principalmente con el tamafio o volumen celular, aunque esta influida por la
estructura y composicion intracelular (vesiculas, ribosomas,...) (Mullaney et al., 1969).

Complejidad intracelular

La luz refractada en el angulo lateral (luz refractada 902 respecto al haz) se
recoge en el detector SS y se correlaciona con la estructura intracelular, como la
relacion nucleo-citoplasma, presencia de vesiculas, etc., y permite estudiar la
granularidad o complejidad celular (Shalzman et al., 1975).

Fluorescencia de la clorofila a

Los microorganismos fotosintéticos unicelulares, como las microalgas,
presentan generalmente una fluorescencia natural muy fuerte debido a la presencia
de clorofila y sus derivados, o de otros pigmentos accesorios como los carotenoides
(diatomeas y dinoflagelados) y las ficobiliproteinas (criptéfitas y cianobacterias)
(Cunningham, 1993).

La clorofila a se excita con luz a 488 nm y emite fluorescencia en el rango de
680-720 nm, por lo que esta autofluorescencia se recoge en el detector FL4. De este
modo, podemos estudiar simultaneamente con la autofluorescencia microalgal otros
pardmetros biolégicos con fluorocromos que en su mayoria emiten por debajo de los
600 nm de longitud de onda (Chisholm et al., 1988).

3.5.3. Viabilidad celular

El estudio de la viabilidad celular de las células expuestas a los contaminantes
frente a las células de los cultivos control se lleva a cabo mediante una tincién vital con
un fluorocromo ampliamente utilizado, el ioduro de propidio (IP). Este fluorocromo se
intercala entre los pares de bases de los acidos nucleicos de doble cadena, tanto ADN
como ARN, emitiendo fluorescencia en el espectro del rojo (emisién maxima a 617
nm), cuando es excitado con luz azul (488 nm) (Carter, 1990). La membrana celular es
impermeable al IP; es decir, este fluorocromo no es capaz de penetrar al interior
celular en las células viables. Sin embargo, si es capaz de penetrar en aquellas células

gue tienen alterada la integridad de su membrana plasmatica, anclandose a los acidos
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nucleicos. De este modo, el IP permite discriminar entre células viables no
fluorescentes (IP-) y células no viables fluorescentes (IP+).

La fluorescencia del IP se recoge en el detector FL3 (605-635 nm) en escala
logaritmica. Las suspensiones microalgales se incuban con una concentracion final de
IP de 2,5 pg mL™ (4 mM) (a partir de una solucién stock de 1 mg mL™ en PBS) durante
10 min, en oscuridad y a temperatura ambiente (Prado et al., 2009a). Los resultados
obtenidos se expresan como el porcentaje de células viables (IP-) y células no viables
(IP+).

Validacion del método

Para validar el método se afiade IP, en las condiciones descritas anteriormente,
a distintas suspensiones celulares con porcentajes conocidos de células vivas y células
muertas sometidas a choque térmico mediante microondas durante 10 s a 700 W. Se
analizan en el citdémetro y se observa si los porcentajes obtenidos de células viables y
no viables se corresponden con los porcentajes tedricos de células vivas y muertas de
la mezcla correspondiente.

Los porcentajes de células en cada regién del citograma indican el porcentaje
de cada tipo de célula, correspondiente a mezclas de 100/0 %, 50/50 %, 0/100 % de

células vivas (IP-)/muertas (IP+) (Fig. 3).
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Figura 3. Validaciéon del método de analisis de viabilidad de células de T. suecica mediante CMF
utilizando IP. Los citogramas muestran los porcentajes de células viables (IP-) y no viables (IP+)

correspondientes a mezclas de células vivas/muertas: 100/0 % (A); 50/50 % (B) y 0/100 % (C).
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3.5.4. Actividad metabdlica

Para el estudio de la actividad metabdlica celular se realiza un analisis de la
actividad esterasa inespecifica, que se basa en la generacién de fluorescencia derivada
de la hidrdlisis enzimatica del diacetato de fluoresceina, conocido como FDA (por sus
siglas en inglés; fluorescein diacetate). EIl FDA es un éster no polar, lipofilico y no
fluorescente que penetra libremente en las células. Una vez dentro, la molécula de
FDA pierde los grupos acetato debido a la accién de esterasas citoplasmaticas no
especificas que hidrolizan los enlaces éster en las células metabdlicamente activas. La
fluoresceina resultante es una molécula polar, hidrofilica y altamente fluorescente,
que queda retenida en el interior celular siempre y cuando se trate de células viables
gue tengan intacta la membrana plasmatica. La ausencia de fluorescencia verde de la
fluoresceina indica efectos toxicos sobre la membrana celular y/o la actividad de las
esterasas, que son enzimas esenciales para el funcionamiento normal de la célula.
De este modo, podremos distinguir entre células fluorescentes metabdlicamente
activas (FDA+) y células no fluorescentes metabdlicamente no activas (FDA-). Las
células fluorescentes metabodlicamente activas son siempre viables. Sin embargo, las
células no fluorescentes metabdlicamente inactivas pueden ser viables (sin actividad
esterasa) o no viables (con alteraciones en la membrana plasmatica que impiden la
retencion de la fluoresceina en el interior celular) (Jochem, 2000).

Dado que la fluoresceina se acumula en el interior de las células activas, la
actividad metabdlica puede medirse analizando la intensidad de la sefial fluorescente
emitida, la cual es proporcional a la cantidad de fluorocromo acumulado y el tiempo
transcurrido (Prado et al., 2009a). Comparando las diferencias entre la fluorescencia
emitida por las células metabdlicamente activas (FDA+), es posible detectar cambios
en la actividad metabdlica o vitalidad celular.

La fluorescencia verde de la fluoresceina se recoge en el detector FL1 (505-545
nm) en escala logaritmica. Las suspensiones microalgales se incuban con una
concentracion final de FDA de 0,2 ug mL™ (0,48 mM) durante 15 min, en oscuridad y a

temperatura ambiente. Los resultados obtenidos se expresan como porcentaje de
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células activas (FDA+) y no activas (FDA-) y dentro de la poblacién activa (FDA+), se
analizan las variaciones en la actividad celular analizando los valores medios de
fluorescencia.

Validacion del método

Para validar el método se afiade FDA, en las condiciones descritas
anteriormente, a distintas suspensiones celulares con porcentajes conocidos de células
vivas y células muertas sometidas a choque térmico mediante microondas durante 10
s a 700 W. Se analizan en el citdmetro y se observa si los porcentajes obtenidos de
células metabdlicamente activas y no activas se corresponden con los porcentajes
tedricos de células vivas y muertas de la mezcla correspondiente.

Los porcentajes de células en cada regidn del citograma indican el porcentaje
de cada tipo de célula, correspondiente a mezclas de 100/0 %, 50/50 %, 0/100 % de

células vivas (activas; FDA+)/muertas (no activas; FDA-) (Fig. 4).
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Figura 4. Validacion del método de andlisis de actividad celular en T. suecica mediante CMF utilizando
FDA. Los citogramas muestran los porcentajes de células activas (FDA+) y no activas (FDA-)

correspondientes a mezclas de células vivas/muertas: 100/0 % (A); 50/50 % (B) y 0/100 % (C).

3.5.5. Estrés oxidativo
Todos los organismos aerobios producen durante sus procesos metabdlicos
las denominadas especies reactivas de oxigeno (Reactive Oxygen Species; ROS). El

estrés oxidativo es causado por un desequilibrio entre la producciéon de oxigeno
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reactivo y la capacidad del sistema biolégico de destoxificar rapidamente los
reactivos intermedios o reparar el dano resultante. Todas las formas de vida
mantienen un entorno reductor dentro de sus células. Este entorno reductor es
preservado por las enzimas que mantienen el estado reducido a través de un
constante aporte de energia metabdlica. Desajustes en este estado normal redox
pueden causar efectos téxicos a través de la producciéon de perdxidos y radicales
libres que dafian los componentes celulares, incluyendo las proteinas, los lipidos y el
ADN (Foyer y Noctor, 2005).

Las ROS tienen una vida media muy corta y estan presentes a unas
concentraciones celulares muy bajas, por ello la CMF es una técnica ideal para su
estudio ya que es rapida y muy sensible (Tarpey y Fridovich, 2001).

Las ROS estudiadas son el ién superdxido (02") utilizando el fluorocromo

hidroetidina (HE, Hydroethidine) y el perdxido de hidrégeno (H,0,) utilizando el

indicador dihidrorrodamina 123 (DHR 123, Dihydrorhodamine).

Nivel intracelular de idn superdéxido

El HE difunde a través de las membranas celulares y sufre oxidacidn por iones
superdxido formando etidio, que se intercala en el ADN y queda retenido en el
interior celular (Benov et al., 1998). Cuando el etidio se excita a 488 nm, emite
fluorescencia que es recogida en el detector FL3 (605-635 nm) en escala logaritmica,
ya que tiene una emision de fluorescencia maxima en torno a los 605 nm.

Las suspensiones microalgales se incuban con una concentracién final de HE de
0,2 pg mL™ durante 30 min, en oscuridad y a temperatura ambiente. Los resultados
obtenidos se expresan como la media de la fluorescencia (u.a.) recogida en el detector
FL3 o, en el caso de detectar dos poblaciones microalgales, se expresa como el
porcentaje de células HE+ (células con elevados niveles de i6n 0%).

Validacion del método

Para validar el método se indujo un estrés oxidativo exdgeno mediante la
incubacién de las células, previamente tefiidas con HE en las condiciones descritas

anteriormente, con un prooxidante conocido, el H,0,, a una concentracion de
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5 mM durante 10 min a temperatura ambiente y en oscuridad. En las células
expuestas al oxidante se observa un aumento de la fluorescencia, es decir, un aumento

del nivel intracelular de ién superdxido (Fig. 5).
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Figura 5. Validacidon del método de determinacidn de ién superdxido intracelular en T. suecica mediante
CMF utilizando HE. Se representan los citogramas correspondientes a un cultivo control (A) y un cultivo

expuesto a H,0, 5 mM (B).

Nivel intracelular de perdxido de hidrégeno

El DHR 123 atraviesa libremente la membrana citoplasmatica y es oxidado en
el interior celular, principalmente por H,0,, en una reaccién lenta a menos que esté
mediada por peroxidasas celulares y, secundariamente, por iones peroxinitrito. El
producto de esta oxidacion es la rodamina 123, una molécula fluorescente (emision
maxima a 529 nm), catidnica y lipofilica, que queda retenida en el interior celular,
localizada en la mitocondria (Royall y Ischiropoulos, 1993). Hay estudios que
demuestran la especificidad de la DHR123 por el perdxido de hidréogeno y que
concluyen que la oxidacion de este fluorocromo indica sélo la presencia de H,0, y
peroxidasas intracelulares, pero no la generacion de iones superdéxido (Henderson y

Chappell, 1993).
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La fluorescencia del DHR 123 se analiza en el detector FL1 (505-545 nm) en
escala logaritmica. Las suspensiones microalgales se incuban con una concentraciéon
final de DHR 123 de 5 pg mL™" durante 40 min, en oscuridad y a temperatura ambiente
(Prado et al., 2012). Los resultados obtenidos se expresan como la media de la
fluorescencia (u.a.) recogida en el detector FL1.

Validacion del método

Para validar el método se indujo un estrés oxidativo exdgeno mediante la
incubacién de las células, previamente tefiidas con DHR 123 en las condiciones
descritas anteriormente, con un prooxidante conocido, el H,0, a wuna
concentracion de 5 mM durante 10 min a temperatura ambiente y en oscuridad.
En las células expuestas al oxidante se observa un aumento de la fluorescencia, es

decir, un aumento del nivel intracelular de perdxido de hidrégeno (Fig. 6).
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Figura 6. Validacion del método de determinacién de perdxido de hidrégeno intracelular en T. suecica
mediante CMF utilizando DHR 123. Se representan los citogramas biparamétricos correspondientes a un

cultivo control (A), a un cultivo expuesto a H,0, 5mM (B) y los citogramas de la fluorescencia del DHR

123 de ambos cultivos superpuestos (C).

3.5.6. Potencial de membrana citoplasmatica
Se considera que el mantenimiento de un potencial transmembrana

negativo es un mecanismo de control que permite que las células permanezcan
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en un estado inactivo, de modo que se ha sugerido que cualquier cambio en este
potencial de membrana citoplasmatico, por ejemplo como consecuencia de la unién
de ciertos ligandos a receptores transmembrana, puede ser mediador de la
consiguiente respuesta fisioldgica celular.

El fluorocromo utilizado en este trabajo bis-(1,3-acido dibutilbarbiturico)
trimetino oxonol (bis-(1,3-dibutylbarbituric acid trimethine oxonol; DiBAC,(3)),
pertenece a la familia de los fluorocromos derivados del oxonol. Al ser una molécula
lipofilica cargada sirve como indicador del potencial de membrana ya que se espera
que el reparto entre el interior celular y el medio cumpla la ecuacién de Nernst
(Rabinovitch y June, 1990). EI DIBAC4(3) es un indicador de respuesta lenta anidnico,
que penetra en la célula con mayor facilidad a través de membranas celulares
relativamente despolarizadas, donde es retenido por unién a lipidos y proteinas
intracelulares. Por lo tanto, su concentracién celular aumenta a medida que el
potencial de membrana baja hacia cero y disminuye si la célula se hiperpolariza, es
decir, si el citosol se vuelve mas electronegativo con respecto al medio. Ademas, la
carga negativa del fluorocromo provoca su exclusién de la mitocondria, cuyo
potencial de membrana es altamente negativo, lo que reduce este componente de
la fluorescencia total y simplifica la medida del potencial de membrana en
eucariotas (Klapperstiick et al., 2009).

La fluorescencia del DiBAC,(3) se analiza en el detector FL1 (505-545 nm) en
escala logaritmica. Las suspensiones microalgales se incuban con una concentracion
final de DIBAC,(3) de 0,5 pg mL™ durante 10 min, en oscuridad y a temperatura
ambiente (Prado et al.,, 2012). Los cambios en la particion del indicador son
detectados por cambios en la intensidad de fluorescencia de las células que toman o
liberan la molécula segin su potencial de membrana, por lo que los resultados
obtenidos se expresan como la media de la fluorescencia (u.a.) recogida en el detector

FL1.
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Validacion del método

Para validar el método, se induce una despolarizacion de las células
permeabilizando sus membranas con digitonina. La digitonina es un detergente que
solubiliza lipidos en agua, por lo que se utiliza para permeabilizar membranas
celulares. Este compuesto permeabiliza selectivamente las membranas plasmatica y
nuclear frente a orgdnulos como la mitocondria debido a diferencias en la
composicion en colesterol de las membranas de estos organulos (Rabinovitch y June,
1990).

Las células se resuspenden en tampodn PBS y se incuban con digitonina a una
concentracion final de 40 pug mL™* (a partir de una solucién stock de 4 mg mL* en
DMSO) durante 30 min, en oscuridad y a temperatura ambiente. Dichas células se
tifien con DIBAC,(3) bajo las condiciones descritas anteriormente. La despolarizacién
provocada por la permeabilizacion de la membrana con digitonina provoca un

aumento en la fluorescencia del fluorocromo (Fig. 7).
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Figura 7. Validacion del método de determinacion del potencial de membrana citoplasmatico en T. suecica
mediante CMF utilizando DiBAC,4(3). Se representan los citogramas correspondientes a un cultivo control

sin digitonina (A) y a un cultivo incubado con digitonina (B).
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3.5.7. Potencial de membrana mitocondrial

El potencial de membrana mitocondrial se analiza utilizando el catidn
lipofilico ioduro de 5,5,6,6'-tetracloro-1,1’,3,3’-tetraetilbenzimidazolocarbocianina
(5,5%,6,6°-tetrachloro-1,1’,3,3’-tetraethylbenzimidazolocarbocyanine iodide; JC-1), un
fluorocromo que es internalizado y concentrado por la mitocondria y cuyo
espectro de emisién fluorescente cambia reversiblemente de verde (525 nm) a
amarillo/naranja (590 nm) en funcidén del potencial de membrana mitocondrial
(Cossarizza y Salvioli, 2001).

Tanto en el citoplasma como en la mitocondria, cuando el potencial de
membrana es bajo, este fluorocromo se presenta en su forma monomérica, que al
ser excitada con luz azul (488 nm), emite fluorescencia con un maximo a 525 nm
(verde). En el interior de la matriz mitocondrial, cuando el potencial de membrana
es muy negativo, es decir, cuando la membrana interna de este orgdnulo se
hiperpolariza, el JC-1 forma agregados que emiten fluorescencia a 590 nm (naranja)
(Shapiro, 1995; Qu et al., 2001).

La fluorescencia del JC-1 se analiza en los detectores FL1 (505-545 nm) y FL3
(605-635 nm). Las suspensiones microalgales se incuban con una concentracion final
de JC-1de 0,2 ug mL™* durante 15 min, en oscuridad y a temperatura ambiente (Prado
et al., 2012). Los resultados se expresan como la relacion entre la fluorescencia de la
forma agregada y la fluorescencia de la forma monomérica (relacion FL3/FL1), de
modo que el potencial asi estimado es independiente del tamafio de la célula y la
concentracién intracelular de JC-1.

Validacion del método

Como control positivo para validar el método, las células se incuban con 10 ug
mL? de carbonilcianida m-clorofenilhidrazona (carbonylcyanide m-
chlorophenylhydrazone; CCCP) (a partir de una solucién stock de 1 mg mL™* en DMSO)
durante 15 min a temperatura ambiente y luego se tifien con el fluorocromo JC-1 en
las condiciones descritas anteriormente. El CCCP es un ionéforo de H' que desacopla la

fosforilacién oxidativa, por lo tanto, elimina el gradiente electroquimico mitocondrial,
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reduciendo la entrada de JC-1 y la aparicion de la forma agregada del fluorocromo

en las mitocondrias (Fig. 8).
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Figura 8. Validacion del método de determinacion del potencial de membrana mitocondrial en T. suecica
mediante CMF utilizando JC-1. En los citogramas biparamétricos se representa la fluorescencia emitida
por la forma monomérica del fluorocromo (FL1) frente a la fluorescencia emitida por la forma agregada

del mismo (FL3), para células control (A) y células incubadas con CCCP (B).

3.5.8. pH intracelular

Entre los pardmetros que controlan las actividades metabdlicas en las células,
el pH intracelular (pH;) juega un papel muy importante. Es un parametro que influye en
funciones celulares como la regulacion de las actividades enzimaticas y las cinéticas de
transporte de nutrientes y metabolitos (Corvini et al., 2000).

Dado que varias reacciones metabdlicas y el funcionamiento de los orgdnulos
celulares se ven afectados por cambios en la concentracidn intracelular de H', es
importante medir el pH; en condiciones fisioldgicas. En este sentido, la utilizacidn de un
indicador fluorescente simplifica y agiliza notablemente el analisis (Musgrove et al.,
1986).

En este estudio se utiliza la forma éster del indicador pH-dependiente 2’,7’-
bis(2-carboxietil)-5(6)-carboxifluoresceina, el 2’,7’-bis(2-carboxietil)-5(6)-

carboxifluoresceina acetoximetil éster (2°,7-bis(2-carboxyethyl)-5(6)-
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carboxyfluorescein acetoxymethyl ester; BCECF AM) (Ozkan y Mutharasan, 2002). El
BCECF AM es una molécula no fluorescente que, al no poseer carga, atraviesa
libremente las membranas celulares. Una vez dentro de la célula, esterasas
intracelulares no especificas rompen el enlace éster y liberan la molécula BCECF, que
posee fluorescencia pH-dependiente y carga negativa, por lo que queda retenida en el
interior de las células viables.

El pK, del BCECF es 6,98, valor cercano al pH fisioldgico, una de las condiciones
necesarias para la idoneidad de un fluorocromo sensible al pH, pues la respuesta
maxima ocurrira para valores de pH cercanos al pK, (Musgrove et al., 1986).

Cuando se excita con luz azul, este fluorocromo emite fluorescencia con un
maximo a 525 nm (verde) y, en el rango de pH fisioldgico, la intensidad de emisidn
aumenta al aumentar el pH. Ademas, emite con desvio en otra longitud de onda (620
nm) (Franck et al., 1996). Aunque el espectro de emisién de BCECF es mucho menos
dependiente del pH que el espectro de excitacidn, se suele usar la relacion de emisiéon
de fluorescencia 525/620 nm (excitadas a 488 nm) para las mediciones de pH por CMF.
Esto permite el desarrollo de un método radiométrico donde el calculo de la relacién
entre los valores de fluorescencia obtenidos a estas dos longitudes de onda permite
corregir diferencias en la carga del fluorocromo y/o el tamafo entre células (Franck et
al., 1996).

La fluorescencia del BCECF se analiza, por lo tanto, en los detectores FL1 (505-
545 nm) y FL3 (605-635 nm). La relacidon entre estas fluorescencias, se utiliza para
calcular el pH; independientemente de la variabilidad en la concentracién intracelular
de fluorocromo. Se ha demostrado que, en células tefiidas con este fluorocromo,
existe una relacion lineal entre los valores de pH; y el ratio FL1/FL3 (Pérez-Sala et al.,
1995). Las suspensiones microalgales se incuban con una concentracién final de
BCECF AM de 0,5 ug mL" durante 40 min, en oscuridad y a temperatura ambiente
(Prado et al., 2012).
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Validacion del método

Para validar el método, las células tefiidas con el indicador BCECF AM en las
condiciones descritas anteriormente, se resuspenden en soluciones tampdn fosfato
con elevada concentracién de iones K', preparadas a dos valores de pH (6 y 8)
mezclando volimenes adecuados de una solucidon de KH,PO4 1 M y una solucidn de
K;HPO4 1 M. A estas suspensiones celulares se les afiade el ionéforo nigericina a una
concentracion final de 20 uM a partir de una solucién stock 1 mM en etanol al 10 %
(v:v) con el fin de igualar el pH; con el pH del medio exterior. La nigericina es un
ionéforo carboxilico H-K' que elimina el gradiente de pH entre el exterior y el interior
celular, mediante el equilibrio [K'1/[Ke'1=[Hi']/[He'] (Corvini et al., 2000). Tras su
analisis por CMF se observa un incremento de la fluorescencia en las células tenidas

con BCECF AM a medida que aumenta el pH (Fig. 9).
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Figura 9. Validacion del método de anadlisis del pH; en T. suecica mediante CMF utilizando BCECF AM. En
los citogramas biparamétricos se representa la fluorescencia del fluorocromo recogida en los detectores
FL1 y FL3 para un cultivo en solucidn tampdn fosfato pH 6 (A) y un cultivo en solucién tampdn fosfato

pH 8 (B).
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3.6. Determinacion espectrofotométrica de clorofila a

Para el analisis espectrofotométrico de la clorofila a de T. suecica las células
se recogen por centrifugacion de un volumen determinado de cultivo en una
centrifuga refrigerada ALC PK121R a 8000 g durante 20 min a 4 2C. Se retira el
sobrenadante y la biomasa se resuspende en un volumen conocido de acetona al
90 % (v:v) para extraer los pigmentos, manteniéndola de este modo durante 24 h
a 4 °C y en oscuridad para que la extraccion sea completa. Una vez completada la
extraccién, se centrifuga de nuevo para retirar los restos celulares, y se recoge el
sobrenadante, que contiene los pigmentos extraidos de las células. Con este
sobrenadante se realizan lecturas de absorbancia a 664 y 647 nm de longitud de
onda en un espectrofotémetro Shimadzu UV-1700, frente a un blanco de acetona al
90 %. Para el calculo de la concentracion de clorofila a se utilizé la siguiente ecuacién
(Jeffrey y Humphrey, 1975):

[Clorofila a] = 11.93 Ags — 1.93 Agay

donde la clorofila a representa la concentracién de dicho pigmento en ug mL"

de extracto, y Asss Y Ass7 representan las absorbancias medidas a 664 y 647

nm, respectivamente.

3.7. Analisis estadistico

Para los analisis se calcularon las medias y las desviaciones estandar para
cada tratamiento y para las tres réplicas.

El analisis estadistico de los datos se realiza mediante el programa estadistico
IBM SPSS Statistic versién 21.0.0. Para cada experiencia, la hipdtesis de que la
concentracion del contaminante emergente ensayado no afecta al pardmetro de
estudio, se analiza estadisticamente mediante un analisis de la varianza de una via
(ANOVA). Cuando la hipdtesis se rechaza, se utilizan pruebas de comparaciones
multiples post hoc como el test de Tukey o el test de Dunnett para determinar las
diferencias entre cada tratamiento y con respecto al control. Se aplica en todos los

casos un nivel de significacién de 0,05 (p < 0,05).
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4, Resultados

4.1. Capitulo I: Toxicidad ejercida por tres antibioticos utilizados en

acuicultura en la microalga marina Tetraselmis suecica (Kylin) Butch.

La acuicultura es considerada una de las actividades econdmicas de mayor
desarrollo, complementando la pesca extractiva y ayudando a conservar los recursos
marinos. Sin embargo, como resultado de las actividades en las plantas de cultivo, se
generan efluentes que contienen una mezcla compleja de sustancias potencialmente
peligrosas, que finalmente alcanzan los ecosistemas marinos. En particular, los
antibidticos son utilizados en acuicultura como herramienta profilactica y terapéutica
para prevenir y erradicar las infecciones provocadas por bacterias patégenas en los
diferentes cultivos. La presencia de estos farmacos en los ecosistemas marinos puede
provocar efectos deletéreos en organismos no diana como las microalgas.

En este capitulo se aborda el estudio del potencial efecto tdxico sobre la
microalga marina T. suecica de tres antibidticos ampliamente utilizados en acuicultura
y cuyo mecanismo de accién es la inhibicidon de la sintesis proteica bacteriana, como
son el cloranfenicol (CLO), el florfenicol (FLO) y la oxitetraciclina (OTC). Las células se
expusieron a concentraciones crecientes de cada antibidtico (2,5, 5, 7,5y 10 mg LY y
se realizaron ensayos de inhibicion del crecimiento, calculando los valores de ECsq tras
96 h de exposicion a los farmacos. Con el fin de detectar potenciales alteraciones
celulares a corto plazo, se analizaron el contenido en clorofila a y el tamafio,
autofluorescencia, actividad y viabilidad celular tras s6lo 24 h de exposicidn.

La presencia de los antibioticos en el medio provocd un descenso significativo
de la tasa de crecimiento microalgal, obteniendo unos valores de ECsg a las 96 h de
exposicién de 11,16, 9,03 y 17,25 mg Lt para CLO, FLO y OTC, respectivamente. Sin
embargo, ninguno de los tres antibidticos afecté la integridad de la membrana
plasmatica, manteniéndose las células viables durante toda la duracién del ensayo. En
el caso de la OTC, se detectd una estimulacidon del crecimiento u hormesis, fendmeno
comun asociado a la accién de los antibioticos, a la concentracién mas baja utilizada
(2,5 mg L'Y), la cual podria activar factores de crecimiento y mecanismos antioxidantes

y de reparacion celulares. Por otro lado, al tratarse de cultivos no axénicos, la
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inhibicién del crecimiento observada puede verse exacerbada por la ausencia de
ciertos factores de crecimiento o vitaminas producidas por la comunidad bacteriana
asociada, la cual estaria afectada por la presencia de estos compuestos en el medio.

A pesar de no verse afectado significativamente el crecimiento ni la viabilidad
celular a las 24 h de exposicidn, se detectaron cambios significativos en el resto de
pardmetros estudiados. Por lo general, el crecimiento es un pardmetro menos sensible
debido a que refleja un valor medio de la poblacidn, sin tener en cuenta la respuesta
que se produce a nivel celular. Las células expuestas a los tres antibidticos mostraron
el mismo patron de respuesta citotoxica, observandose una disminucién significativa
del tamafio o volumen celular, de la actividad metabdlica y del contenido en clorofila a
y un aumento significativo de la autofluorescencia celular medida por CMF.

Los farmacos estan disefiados para optimizar el paso de los mismos a través de
las membranas bioldgicas ejerciendo su funcion en diversos sistemas celulares,
incrementandose de este modo las probabilidades de que produzcan sus efectos en
organismos que no son su diana. En este estudio, la toxicidad aguda ejercida por los
tres antibidticos se asocia al origen endosimbidtico de mitocondrias y cloroplastos, lo
que los convierte en potenciales dianas de estos farmacos, alterando el estado
fisioldgico celular y disminuyendo la actividad metabdlica y fotosintética, sin alterar la
integridad de la membrana o viabilidad, como se refleja en los resultados obtenidos.
Este hecho provocaria, por un lado, la inhibicion de la sintesis de proteinas
mitocondriales, especialmente las relacionadas con el transporte electrénico,
esenciales para el correcto metabolismo y proceso de respiracion celular y, por otro
lado, la inhibicién de la sintesis de proteinas en el cloroplasto. Debido a las similitudes
existentes entre el ARN ribosomal de bacterias y cloroplastos, los ribosomas de los
cloroplastos son sensibles a muchos antibidticos. Dado que las proteinas del aparato
fotosintético son sintetizadas en los cloroplastos, dafos en sus ribosomas podrian
afectar la sintesis de clorofila y el rendimiento fotosintético, como se refleja en el
descenso en el contenido celular de este pigmento y el aumento de fluorescencia

observado.
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El descenso en el tamano celular detectado puede relacionarse con Ia
inhibicion del crecimiento y el descenso en contenido en pigmentos. Las células
activas, antes de dividirse, aumentan su tamafio debido al incremento en orgéanulos,
proteinas, enzimas, acidos nucleicos y otras moléculas. Sin embargo, las células
expuestas a antibidticos no experimentaron este aumento de volumen. A pesar del
descenso del tamafo celular y del contenido en pigmentos, se observa un aumento de
la fluorescencia de la clorofila g, lo que se traduce en una disminucidn de la eficiencia
fotosintética que podria explicarse por un bloqueo de la cadena de transporte
electrénico a nivel del PSlI, debido a la inactivacion de algunos centros de reaccién.

Como conclusién, a pesar de que los antibidticos son sustancias con toxicidad
selectiva y estan disefiados para ser nocivos para las bacterias y no para otras formas
de vida, se ha demostrado que las microalgas son particularmente sensibles a estos
farmacos, siendo en este caso los pardmetros mads afectados aquellos relacionados con
la fotosintesis. Esta toxicidad se debe al origen que tienen los cloroplastos en
cianobacterias, lo que los hace susceptibles al efecto de los antibidticos. La presencia
de estos compuestos en el medio marino, afectaria negativamente la tasa
fotosintética, repercutiendo en el correcto funcionamiento de los ecosistemas
marinos. Por todo ello, el uso de estos antibidticos deberia ser monitorizado
cuidadosamente para reducir el riego toxicolégico sobre los organismos de las aguas

naturales receptoras.

A continuaciodn, se adjunta la correspondiente publicacién.

Seoane, M., Rioboo, C., Herrero, C., Cid, A., 2014. Toxicity induced by three antibiotics
commonly used in aquaculture on the marine microalga Tetraselmis suecica (Kylin)
Butch. Marine Environmental Research 101, 1-7.

doi: 10.1016/j.marenvres.2014.07.011
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1. Introduction

The anthropogenic activity is a constant threat to the stability of
aquatic ecosystems, since they are a sink for many chemicals that
can have a direct effect on the aquatic organisms.

Aquaculture is a growing industry in response to the dramatic
global population growth and the increasing demand for food. As a
result of the activities in the aquaculture facilities, effluents con-
taining a complex mixture of chemical compounds as disinfectants,
antifouling substances, anaesthetics or antibiotics are generated
and these compounds may reach aquatic ecosystems.

Infectious diseases are the main cause of the economic losses in
aquaculture and have become a limiting factor for its development
(Blanco et al, 2004). Therefore, the use of antibiotics has been
essential to prevent the spread of pathogenic bacteria. Antibacterial
agents are used as prophylactic and therapeutic tools to prevent or
combat pathogens and their overuse may cause several adverse
effects for the human and animal health and for the environment
(Cabello, 2006). Medicated feeds are the main route of drug
administration in fish because of their low cost and their easy use,
but a considerable portion of the administered food may be not

* Corresponding author. Tel: +34 981 167 000. i
E-mail addresses: angeles.cid@udc.es, cid@udc.es (A. Cid).

http: //dx.doi.org/10.1016/j.marenvres.2014.07.011
0141-1136/© 2014 Elsevier Ltd. All rights reserved.

eaten or absorbed by fish (Burka et al., 1997). In mollusc hatcheries,
antibiotics are usually applied directly into the water. In both cases,
these substances, eventually reach the environment and this may
result in adverse ecological effects (Carballeira et al, 2012). In
addition, antibiotics are molecules commonly used in both human
and veterinary medicine and, in the last years, they have been
considered emerging environmental micropollutants (Aminov,
2010; Kiitmmerer, 2009).

Although recorded environmental levels of antibiotics are usu-
ally low in waters (at ng L' to pg L 1) (Gulkowska et al., 2007;
Isidori et al., 2005; Xu et al, 2007) these drugs are considered
“pseudopersistant” contaminants due to their continued release
into the environment and their permanent presence (Hernando
et al., 2006). The presence of antibiotics in the environment may
also have deleterious effects on non-target aquatic organisms such
as microalgae. In certain studies, using aquatic organisms of
different trophic levels, it has been found that the toxicity of anti-
biotics is, in general, higher to cyanobacteria, probably due to their
prokaryotic nature, than to unicellular eukaryotic primary pro-
ducers as microalgae (Gonzdlez-Pleiter et al, 2013; Halling-
Serensen, 2000). Among eukaryotic organisms, multicellular spe-
cies are in general less sensitive than unicellular microorganisms
(Ferreira et al., 2007; Migliore et al, 1997; Wollenberger et al.,
2000). Microalgae play a very important role in the aquatic eco-
systems because they are the primary producers and any effect on
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them could affect higher trophic levels (Campanella et al, 2001;
Riohoo et al., 2007). Microalgae have been recommended as test
organisms because of their ecological relevance, sensitivity and
because they are easily cultivated in the laboratory. For these rea-
sons, these organisms are commonly used as biclogical indicators
of pollution in ecotoxicological studies (McCormick and Cairns,
1994; Prado et al,, 2009b).

The response of microalgae to a toxic substance is typically
measured using population-based parameters, such as specific
growth rate, biomass, pigment content or chlorophyll a fluores-
cence (Couderchet and Vernet, 2003; De Lorenzo and Fleming,
2008; Geoffroy et al., 2007; Nestler et al., 2012). The development
of markers based on the physiological response of living organisms
can accelerate the delivery of biological data and analyse the risk
associated with environmental release of potentially polluting
compounds. In this regard, several studies have shown that flow
cytometry (FCM) is an effective tool in toxicological research (Cid
et al, 1996a; Franklin et al.,, 2001; Franqueira et al, 1999; Prado
et al., 2012a, 2012b; Rioboo et al., 2002). FCM is an alternative to
the standard algal population based endpoints, since it allows a
rapid and quantitative measurement of individual algal cells re-
sponses to toxic stress. Using this technique, simultaneous mea-
surements of multiple cellular parameters are made separately on
each cell within the suspension, near in vive conditions, and not just
as average values for the whole population (Prado et al,, 2009a).

The aim of the present study was to evaluate the potential toxic
effect of three antibiotics, chloramphenicol (CHL), florphenicol
(FLO) and exytetracycline (OTC), on the marine micrealga Tetra-
selmis suecica. This species has a wide distribution along the Gali-
cian coast and is frequently used in aquaculture as food in the early
larval stages of mollusks, fish and crustaceans (Fabregas et al,
2001). The antibiotics used in this study were selected also based
on their use in aquaculture. All of them are broad-spectrum anti-
biotics widely used in aquacultural practice as antimicrobial agents
to control diseases. CHL has been commonly used in hatcheries to
control microbial growth in larval cultures (Uriarte et al., 2001},
OTC and FLO antibiotics are frequently used for the treatment of the
major bacterial pathologies affecting Spanish fish farming like
vibriosis, redmouth disease, furunculesis or pasteurellosis (Blanco
et al,, 2004). Their mechanism of action is related with the inhibi-
tion of protein synthesis. CHL and FLO are antibiotics that bind to
the 50S subunit of bacterial ribosomes, preventing the transfer of
amino acids to extending peptide chains and subsequent protein
formation (Marconi et al, 1990). OTC belongs to the tetracycline
antibacterial group. This antibiotic binds to the 30S ribosomal
subunit and blocks the A site, preventing the binding of amino-acyl
tRNAs, thus blocking the first step of the elongation phase (Chopra
and Roberts, 2001).

We hypothesize that the presence of these antibiotics may cause
alterations on non-target organisms and could have harmful effects
on the environment. To demonstrate this, microalgal cells were
exposed to different concentrations of each drug. Growth inhibi-
tion, a classical parameter in ecotoxicological studies, was deter-
mined during 96 h. Other physiological and biochemical
parameters were analysed after 24 h to detect early alterations in
the microalgal cell physiology. These parameters were relative cell
size changes, cell viability and activity and chlorophyll a auto-
fluorescence and cellular content.

2. Materials and methods
2.1. Microalgal cultures

The marine microalgal species used in the present work, T
suecica (Kylin) Butch (Prasynophyceae), was obtained from the

Culture Centre of Algae and Protozoa (Cambridge, U. K.) and was
isolated from Dr. Fibregas, University of Santiago (Fabregas,
1982).

T. suecica was maintained in filtered (pore size: 5 pm) and
autoclaved (121 °C, 20 min) seawater enriched with Algal-1 me-
dium (Herrero et al, 1991), at 18 + 1 °C, illuminated with
68.25 umol photon m 2 s ! with a dark:light cycle of 12:12 h and
continuous aeration with filtered atmospheric air (Millipore Millex
FG filters of 0.20 pm).

Batch cultures were carried out to evaluate the potential toxic
effects of antibiotics on the microalga T. suecica. Toxicity tests were
conducted in Kimax glass tubes containing 45 mL of culture. The
medium and culture conditions were the same as the used for
maintaining the algae. Cells from a 3-day-old culture, growing in a
logarithmic phase, were used as inoculum for all experiments.
Initial cell density for each experiment was 5 x 10% cells mL . All
cultures were carried out in triplicate, being antibiotics tested in
three independent experiments and each one was carried out with
three biological replicates. Since a change in the pH of the culture
could modify the toxicity of the antibiotics or alter the growth of
the microalga, it was ensured that pH did not change significantly
by daily measurements. Registered pH values were between 8.4
and 8.6.

2.2, Chemicals

The antibiotics were purchased from Sigma Aldrich. The purity
of each antibiotic was higher than 95%. Stock solutions were made
in distilled and sterilized water and then were filtered (pore size:
0.20 pm). These solutions were freshly prepared before each
experiment. Four concentrations were tested for each test sub-
stance (2.5,5.0, 7.5 and 10 mg L '); This range covers the concen-
trations used in aquaculture for the three antibiotics. In addition to
these, cultures without antibiotic were also included as a control.

2.3. Flow cytometric determinations

FCM analysis of T. suecica cells was performed in a Gallios flow
cytometer (Beckman Coulter Inc.} equipped with an argon-ien
excitation laser (488 nm), detectors of forward (FS) and side (SS)
light scatter and four fluorescence detectors corresponding to four
different wavelength intervals: 505—550 nm (FL1), 550—600 nm
(FL2), 600—645 nm (FL3) and >645 nm (FL4). To exclude non-algal
particles, chlorophyll-a fluorescence was used, and red fluores-
cence histograms (>645 nm) were used as a gate.

2.3.1. Cell density

Cellular density was determined every 24 h during the 96 h of
the test for each treatment and for the controls. Each of the three
biological replicates was sampled once. Growth of microalgal cul-
tures was measured by counting daily culture aliquots in the flow
cytometer using a suspension of fluorochrome-containing micro-
spheres for its calibration (Flow Count Fluorospheres, Beckman
Coulter Inc.).

Growth rates (), expressed as day ', were calculated using the
following equation:

= [In(Ne) — In(Ng)/In 2(¢ — to)

where N is the cell density at time ¢ and Ny is the cell density at
time 0.

Growth inhibition was determined by comparing the cell den-
sity of the treated cultures with the cell density of the control
cultures {zero inhibition).
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2.3.2. Relative cell size CHL 40
Cultures were analysed by flow cytometry to study potential =&~ Control
alterations in cell size after 24 h of exposure to each pollutant. e 5
Forward light scatter (FS) is related to cell size or volume and FS _:__ ; :
intensity increases with the increase of cell cross-sectional area X S

(Mullaney et al., 1969). At least, 5 x 10° cells for sample were
analysed and data were presented as FS arbitrary units (a.u.).

2.3.3. Cell viability

Cell viability was estimated using the fluorescent emission of
cells stained with propidium iodide (PI). Pl is a fluorescent dye that
intercalates with double stranded nucleic acids to produce red
fluorescence when excited by blue light. Because of its polarity, it is
unable to pass through intact cell membranes; however, when a
cell dies the integrity of the cell membrane fails, and PI is able to
enter and stain the nucleic acids. In this way, Pl can be used to
discriminate between viable non-fluorescent cells (Pl-) and non-
viable fluorescent cells (P1+) (Cid et al., 1996b; Prado et al., 2009a).

Pl-derived fluorescence was detected in FL3 detector
(600—645 nm) in a logarithmic scale. This assay was performed
following the method described by Prado et al. (2009a) using ali-
quots of 5 x 10° cells mL~". At least 10* cells were analysed per
culture. Results were obtained as the percentage of viable cells
versus the total amount of analysed cells.

2.34. Metabolic activity

Metabolic activity was studied using a fluorescein diacetate-
based cell esterase activity assay, which has been reported as a
sensitive and rapid technique to assess phytoplankton metabolic
activity (Jochem, 2000; Peperzak and Brussaard, 2011). Fluorescein
diacetate (FDA) is a non-polar, non-fluorescent lipophilic molecule
that freely diffuses across cell membranes. Inside the cell, non-
specific esterases break the FDA molecule into one brightly fluo-
rescing fluorescein and two acetates. Due to its high polarity, the
fluorescein is trapped within cells exhibiting intact plasma mem-
branes. Therefore fluorescence intensity will increase depending on
the metabolic activity of those esterases.

Since fluorescein is accumulated by active cells, metabolic activity
can be measured by means of the fluorescent intensity signal emitted
by cells, which is proportional to the amount of accumulated fluo-
rescein and the time elapsed (Prado et al, 2009a). Comparing any
differences in the fluorescence emitted by metabolically active cells
(FDA-+), it is possible to detect changes in cell activity.

FDA-derived fluorescence was detected in FL1 detector
(505—550 nm) in a logarithmic scale. This assay was performed
following the method described by Prado et al. (2009a) using ali-
quots of 5 x 10° cells mL™" and the FDA at a final concentration of
0.4 pg mL~ . At least 10* cells were analysed per culture, Results are
expressed as the mean fluorescence value (a.u.) of metabolically
active cells population (FDA+) that is related with the cell activity.

2.3.5. Chlorophyll a autofluorescence

T. suecica presents natural fluorescence due to the presence of
chlorophyll @ and other accessory pigments. Chlorophyll a is excited
by blue light at 488 nm and emits fluorescence in the range of
680—720 nm (red fluorescence) which is collected by the FL4 de-
tector. Therefore this parameter is studied directly from cell sus-
pensions without using any fluorochrome. A minimum of 5 x 10°
cells were analysed and the mean fluorescence value (a.u.) of the
cell population was calculated.

2.4. Spectrophotometric determination of chlorophyll a

The chlorophyll a content of T. suecica was analysed by spec-
trophotometry. Cells were collected by centrifugation of culture
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Fig. 1. Growth curves of the cultures of T. suecica in the absence (Ct) and in the
presence of different concentrations {mg L~"} of chloramphenicol (CHL), florphenicol
(FLO) and oxytetracycline (OTC). Values are the mean (three replicates) of number of
cells per mL in each treatment + standard deviation.

aliquots at 8000 g and 4 °C for 20 min. Pigments were extracted in
90% acetone in the dark at 4 °C during 24 h. Then, samples were
centrifuged again. The supernatant, which contains cell pigments,
was decanted off to read the absorbances and the pellet was dis-
carded. Absorbances were read at 664 and 647 nm on the spec-
trophotometer. The chlorophyll a concentration was calculated
using the following equation (Jeffrey and Humphrey, 1975):
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Chlorophyll a = 11.93 Aggs — 1.93 Agyz

where Chlorophyll a represents the concentration in pg mL™';
Agse4 and Ag47 are the absorbances read at 664 and 647 nm
respectively.

2.5. Data analysis

Mean and standard deviation values of the three biological
replicates were calculated for each treatment and for the control. In
all cases, data are given as mean values + standard deviation of the
mean.

To determine significant differences among test concentrations,
data were statistically analysed by an overall one-way analysis of
variance (ANOVA) using IBM SPSS Statistic 21.0.0 software. A p-
value < 0.05 was considered statistically significant. When signifi-
cant differences were observed, means were compared using the
multiple-range Duncan test at a level of significance of 0.05
(p < 0.05).

ICs0 values were calculated using linear regression analysis of
the logarithm of antibiotic concentration versus percentage of
inhibition.

3. Results
3.1. Growth

In general, the antibiotics assayed showed inhibitory effects on
the growth of T. suecica (Fig. 1). The presence of the antibiotics
tested in the culture medium significantly (p < 0.05) affected cell
division of T. suecica and this negative effect on growth was
concentration-dependent (p < 0.05). However, in the case of OTC
growth was slightly enhanced at the lowest concentration assayed
(2.5 mg L™') and no significant differences were found between
control and cultures exposed to 5 mg L™,

After 96 h of exposure to antibiotics, cultures exhibited growth
rates (p) lower than control, and these growth rates decreased as
the antibiotic concentration increased (Table 1). Statistical analysis
showed a significant reduction (p < 0.05) in growth at concentra-
tions equal or higher than 2.5 mg L~ for CHL; 5 mg L~! for FLO and
7.5 mg L' for OTC (Table 1). The highest concentration assayed
(10 mg L™!) of CHL and FLO caused the maximum decrease in
growth rate detected in this assay with 36.8 and 36.6% less than the
control, respectively; whereas the highest concentration of OTC
caused the minimum decrease detected in growth rate, with 23.9%
less than the control. ICsp values of CHL, FLO and OTC determined
after 96 h were 11.16, 9.03 and 17.25 mg L~ respectively. Based on
the 1Csp values obtained, the antibiotics can be ranked according to
toxicity level as follows: FLO > CHL > OTC.

Table 1

Growth rate () of T. suecica cultures after 96 h of exposure to different concentra-
tions of chloramphenicol (CHL), florphenicol (FLO) and oxytetracycline (OTC). Values
are the mean (three replicates) + standard deviation. Significant differences with
respect to control at a level of significance of 0.05 (p < 0.05) are represented by an
asterisk (*).

Antibiotic (mg L") u(day")

CHL FLO oTC
Control 0.68 = 0.05 0.71 = 0.03 0.71 = 0.05
25 0.59 + 0.04" 0.69 + 0.02 0.74 + 0.02
5 0.53 + 0.03* 057 + 0.04* 069 = 002
75 048 = 0.07* 049 = 0.03* 062 = 003"
10 0.43 = 0.03* 045 + 0.03* 0.54 + 0.05"

3.2, Relative cell size

After 24 h of exposure, the presence of the antibiotics tested in
culture medium caused a decrease in the FS signal, related to a
decrease in the cell volume of T. suecica. Relative cells size signifi-
cantly (p < 0.05) decreased as antibiotic concentration increased
(Fig. 2). At the highest concentration tested (10 mg L"), CHL and
OTC substantially reduced relative cell size with respect to control
cells, but the most drastic decrease in relative cell size was detected
with FLO.

3.3. Cell viability

Cell viability in T. suecica cultures assayed by FCM was not
significantly (p < 0.05) affected by the addition of these three an-
tibiotics tested to the medium. None of the antibiotics assayed,
even at the highest concentration tested, affected cell viability of
T. suecica, that remained close to 100% for all antibiotic concen-
trations assayed (data not shown). Cell membranes were not
altered and therefore, cells remained viable throughout the dura-
tion of the test.

3.4. Metabolic activity

After 24 h of exposure, the cell activity was significantly affected
by antibiotics in a concentration-dependent way, except for CHL
(p < 0.05). The lowest concentration assayed of FLO significantly
{p < 0.05) reduced the cell activity of T. suecica, whereas the highest
concentrations of OTC (7.5 mg L~ and 10 mg L~') showed a sig-
nificant (p < 0.05) reduction in cell activity. Furthermore, a non-
significant (p < 0.05) elevation of activity at 2.5 mg L' of OTC
was detected (Fig. 3).

3.5. Chlorophyll a

Since differences in cellular volume of the different treatments
were observed, chlorophyll a autofluorescence is expressed cor-
rected by relative cell size (ratio FL4[FS), thereby avoiding auto-
fluorescence variability due to differences in relative cell volume
(Fig. 4). After 24 h, cultures exposed to the antibiotics showed a
significant (p < 0.05) increase in the values of the autofluorescence,
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Fig. 2. Relative cell size of T. suecica after 24 h of exposure to different concentrations
of chloramphenicol (CHL), florphenicol (FLO) and oxytetracycline (OTC) (mg L™).Data
are given as mean values + standard deviation of the FS signal. Significant differences
with respect to control at a level of significance of 0.05 (p < 0.05) are represented by an
asterisk (*).
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Fig. 3. Metabolic activity of T. suecica cells after 24 h of exposure to different con-
centrations of chloramphenicol (CHL), florphenicol (FLO) and oxytetracycline (OTC)
(mg L"), Data are given as mean values + standard deviation. Significant differences
with respect to control at a level of significance of 0.05 (p < 0.05) are represented by an
asterisk ().

As drug concentration increased, the intensity of the fluorescence
also increased. All three antibiotics enhanced the intensity of the
autofluorescence emitted, but the most relevant increase was ob-
tained in the presence of FLO and CHL. Chlorophyll a content was
also affected by the presence of antibiotics in the culture medium.
All antibiotic treatments significantly (p < 0.05) reduced pigment
cell content compared to control cultures, except for the OTC at
2.5 mg L' (Fig. 5). At the highest concentration assayed, the
amount of chlorophyll a per cell was reduced in a 45% in the
presence of CHL, 22% for FLO and 35% for OTC relative to the control
cultures.

4. Discussion
In the last years, pharmaceuticals have been receiving an

increasing attention regarding their potential harmful effects on
the environment (Halling-Serensen et al., 1998). In particular,

5.0
N Control =
. 25 b '[
— .
45 - = > i
_ = 7.5
vy
g2 == 10 .
3 .
= a0
3 5
2 - * .
o
ﬁ -
.
5 35
=3
=
o
5
4
3.0 4
25
00 =
CHL FLO oTC

Fig. 4. Chlorophyll a autofluorescence expressed as the ratio between the chlorophyll
a fluorescence and the relative cell size of the cultures of T. suecica after 24 h of
exposure to different concentrations (mg L") of chloramphenicol (CHL), florphenicol
(FLO) and oxytetracycline (OTC). Data are given as mean values + standard deviation.
Significant differences with respect to control at a level of significance of 0.05
{p < 0.05} are represented by an asterisk (*).

Fig. 5. Chlorophyll a content of the cultures of T. suecica after 24 h of exposure to
different concentrations (mg L") of chloramphenicol (CHL), florphenicol (FLO) and
oxytetracycline (OTC). Data are given as mean values -+ standard deviation. Significant
differences with respect to control at a level of significance of 0.05 (p < 0.05) are
represented by an asterisk (*).

antibiotics are of particular concern for marine ecosystems since
they are extensively used in aquaculture and they also may reach
the environment by other ways such as urban and industrial ef-
fluents (Migliore et al., 1997; Wollenberger et al., 2000).

The three antibiotics assayed in this study alter the growth of
the microalgae T. suecica. The 1Csp values (96 h) obtained for the
three antibiotics are close to the values reported for other micro-
algal species in the literature. In this way, De Orte et al. (2013) found
96 h OTC ICso values of 1.73 and 6.43 mg L' to Phaeodactylum
tricornutum and [sochrysis galbana, respectively. In the study of Lai
et al. (2009) the 96 h ICsp of FLO to I. galbana was 8.00 mg L' and
the 96 h ICsp of CHL to Tetraselmis chuii was 4.00 mg L 1 These
results suggest that microalgae, despite being non-target organ-
isms, are strongly affected by antibiotics.

Obtained results show that T. suecica is significantly affected by
the presence of these antibiotics in the medium. Therefore, in the
case of CHL, a better control or government regulation and law
enforcement should be exercised about its illegal use in aquacul-
ture. Despite being banned in many countries, its broad spectrum of
activity, ready availability and low cost attracts some producers
(Huang et al., 2006). For the OTC, the I1Csq value obtained was higher
than for the other two antibiotics, therefore, this compound seems
less harmful for this species than the others tested. FLO is an
antibacterial agent especially developed for veterinary use, being
applied even against bacteria that have developed resistance to
other antibacterial drugs and it is less persistent in the aquatic
environment than OTC. In addition, although it is a structural CHL
analogue, FLO has a broader spectrum of activity and has no toxic
effects in humans (Xu et al., 2005); because of this, the use of this
drug has increased in recent years. However, in this study FLO
significantly inhibited the growth of the marine microalgae
T. suecica, showing much higher toxicity than the two other anti-
biotics assayed. Therefore, the use of this antibiotic should be more
carefully monitored to reduce the potential contamination risk of
the receiving waters.

Since cultures were not axenic, alterations observed on growth
in the presence of antibiotics could also be due to the lack of some
growth factors or vitamins synthesized by associated bacteria,
which could be affected. In the case of OTC, the stimulation of
growth at the lowest concentration tested could be explained by a
phenomenon of hormesis. Although the biochemical mechanism
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by which hormesis works is not well understood, it is possible that
low doses of the drug might activate the repair mechanisms of the
cell.

Except for growth, the remaining parameters were evaluated
after 24 h of antibiotic exposure, when growth was not significantly
affected (Fig. 1).

The presence of a proportion of smaller cells in cultures with
antibiotics may be explained by the inhibition of growth detected
(Fig. 2). Active cells enlarged before dividing because of the increase
in cellular constituents. But cells exposed to antibiotics did not
increase their volume as fast as the control cultures because they
had their growth inhibited.

Toxic effects of these pollutants on microalgae are generally
evaluated using phytotoxicity tests based on growth inhibition, a
population-based parameter. However, physiological cellular
endpoints could allow early detection of cell stress and elucidate
underlying toxicity mechanisms (Prado et al, 2009a). In this re-
gard, the measurement of cell viability and enzyme inhibition in
microalgae are rapid and sensitive indicators of environmental
stress (Blaise and Ménard, 1998). Results obtained with the FDA
test provide additional information to that obtained with the PI
test. Although both assay procedures can distinguish between
cells with an intact plasma membrane (viable} and cells with a
damaged membrane (not viable), the FDA assay also includes
those cells with intact plasma membrane, but with altered
asterase activity.

Several studies have shown that some toxic agents such as
copper or some pesticides may damage the integrity of microalgal
membranes causing a decrease in the percentage of viable cells ( Cid
et al.,, 1996b; Lage et al., 2001; Prado et al., 2009a). Reactive oxygen
species (ROS) generated by these agents have been linked to the
origin of the damage to cell membranes. It has also been found that
exposure to low concentrations of these agents stimulate cell
esterase activity since these enzymes are essential for the
replacement of phospholipids in cell membranes (Franklin et al,
2001). However, in this study, an opposite effect was detected. On
one hand, cell viability of the cells of T. suecica analysed by CMF
using PI was not affected by the presence of antibiotics in the cul-
ture medium and on the other hand, the FDA test detected a
decrease in metabolic activity (Fig. 3). This could be explained
because chloroplasts and mitochondria have their origin in primi-
tive bacteria and these organelles may be the target of the antibi-
otics in microalgae, so these drugs could alter cell physiological
state, but not its integrity or viability (Ebringer, 1972; Nicolas, 1981;
Liu et al,, 2012).

Regarding cell chlorophyll a content, a significant decrease was
observed in cultures exposed to antibiotics (Fig. 5). Hendry and
Price (1993 ) reported the loss of chlorophyll associated with envi-
ronmental stress. Several studies have shown that some com-
pounds such as carbamazepine can strongly inhibit the synthesis of
chlorophyll (Tsiaka et al., 2013). This inhibitory effect is probably
due to the interference of these pollutants with the chlorophyll
synthesis (Zhang et al, 2012). Furthermore, the decrease in the
cellular content of pigments could be caused by the enhancement
of oxidative stress-related effects (Tsiaka et al., 2013), since these
are one of the most important causes of degradation of pigments in
plants.

Although the green alga is a non-target organism, the observed
toxicity exerted by some antibiotics could be, at least in part, due to
the prokaryote-like elements of chloroplast metabolism and
reproduction, which makes these plastids potential antibiotic tar-
gets (McFadden and Roos, 1999; Gonzilez-Pleiter et al., 2013). Due
to the similarities between the ribosomal RNA of bacteria and
chloroplasts, chloroplast ribosomes are sensitive to many antibi-
otics (Gray, 1992). Praoteins of the photosynthetic apparatus are

synthesized in chloroplasts (Mayfield et al., 1995}, thus damage to
chloroplast ribosomes would cause harmful effects to photosyn-
thetic organisms, affecting the chlorophyll synthesis (Liu et al,
2012). In the same way, antibiotics may cause similar effects on
the mitochondria, as some antibiotics such as chloramphenicol,
inhibits mitochondrial protein synthesis in eukaryotic cells (McKee
et al, 2006; Yunis, 1989). Mitochondrial ribosomes are involved in
the synthesis of proteins implicated in electron transport, which is
essential for energy metabolism and cellular respiration process,
thererfore the study of these parameters in microalgal cells
exposed to antibiotics would also be interesting.

Changes in chlorophyll fluorescence have been used to study the
physiological state of microalgal cells under several stress factors
(Gonzélez-Barreiro et al., 2004; Chalifour et al., 2009; Hadjoudja
et al,, 2009). Although treated cells decreased in size and in chlo-
rophyll a content, an increase in chlorophyll a flucrescence was
detected. The increase of the autofluorescence could be explained
by a blockage of the electron transport chain at the PS Il level (Cid
et al,, 1995), indicating an inhibitory effect localised on the oxidant
side, probably due to inactivation of some PS Il reaction centres as
postulated by Samson and Papovic (1988) in their study of phyto-
toxicity of heavy metals and pesticides in the microalga Dunaliella
tertiolecta. It has also been reported by Singh and Singh (1987) and
by Murthy et al. (1990) in cells exposed to the action of copper and
mercury, respectively.

Taken into account the obtained results, chloramphenicol, flor-
phenicol and oxytetracycline provoke adverse effects on the marine
microalgae T. suecica.

5. Conclusions

The three antibiotics tested caused significant alterations on the
microalga and the most affected parameters were those related to
photosynthesis and growth.

Before growth was affected, cellular content and auto-
fluorescence of chlorophyll a of the microalga were altered by the
presence of antibiotics in the environment, and this may adversely
affect the photosynthetic rate. This effect could be due to the cya-
nobacterial nature of chloroplasts which makes these plastids po-
tential antibiotic targets.

Flow cytometry provides additional infermation to the ecotox-
icological studies, which are often based on growth inhibition as-
says. It can be concluded that cellular physiological parameters
studied by flow cytometry can allow us to detect early alterations
that classical studies of growth inhibition do not detect.

Further studies about the toxicity of the mixtures of antibiotics
should be carried out to detect possible interactions (synergism or
antagonism) among these compounds in the environment.
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4.2. Capitulo IlI: Citotoxicidad del omeprazol, un farmaco inhibidor de la

bomba de protones, en la microalga marina Tetraselmis suecica.

El omeprazol (OMP) es uno de los medicamentos mds consumidos en todo el
mundo. Pertenece a un grupo de farmacos denominado inhibidores de la bomba de
protones que actian bloqueando irreversiblemente la enzima H*/K*-ATPasa de las
células parietales de la mucosa gastrica. De este modo se reduce la secrecién de acido
gastrico, por lo que se utiliza en el tratamiento de ciertos trastornos gastrointestinales.
Aunque se consume diariamente en grandes cantidades, es un compuesto poco
estudiado y se conoce relativamente poco sobre su ecotoxicidad.

El objetivo de este capitulo se centra en evaluar el potencial efecto téxico del
OMP en la microalga marina T. suecica. Tras 24 h de exposicion a distintas
concentraciones de OMP (80, 100, 120 y 140 mg L") se analizaron, ademas del
parametro tradicional de inhibicion de crecimiento y la cuantificacién
espectrofotométrica de clorofila a, diferentes parametros fisioldgicos y bioquimicos
por CMF, que podrian ser considerados como potenciales marcadores tempranos de
citotoxicidad en microalgas.

Los resultados obtenidos muestran que el OMP causa un descenso significativo
en la tasa de crecimiento, el contenido celular de clorofila a y en la autofluorescencia
microalgal, un incremento del volumen, complejidad celular y produccién de ROS,
hiperpolarizacion de las membranas citoplasmatica y mitocondrial, acidificacién
intracelular y ademas, la pérdida de viabilidad en los cultivos expuestos a las
concentraciones mas altas ensayadas. Sin embargo, las células viables mostraron un
aumento de la actividad metabdlica en respuesta al estrés producido por el farmaco.

El aumento del tamafio de las células microalgales detectado puede deberse a
la incapacidad de las células de completar el ciclo celular y finalizar la division. Ademas,
las alteraciones observadas en el potencial de membrana citoplasmatico pueden dar
lugar a cambios osméticos y fallos en los procesos de control del volumen celular.

El descenso de la autofluorescencia detectado, se relaciona con la disminucion

en el contenido celular de clorofila a o con dafios oxidativos a nivel del PSlI,
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consecuencia de la generacion de ROS. Ademas, el estrés oxidativo esta implicado en
la disrupcién y alteracién de las membranas biolégicas mediante induccién de la
peroxidacién lipidica y la lisis o desesterificacion de acidos grasos, dando lugar, en
ultimo término a la muerte celular, como se refleja en el descenso de la viabilidad
obtenido. De este modo, la sobreproduccion de ROS puede también explicar el
aumento de la complejidad intracelular debido a la degradacién y desorganizacién de
organulos celulares como resultado de la interaccién de estas especies reactivas con
los lipidos de las membranas. Por otro lado, algunas células vegetales también generan
ROS como moléculas de sefializacién en el control de diversas respuestas celulares al
estrés, como la induccion de genes de defensa, movilizacion de sistemas de transporte
de iones o la muerte celular programada.

El incremento de la actividad esterasa en la poblacién de células que
permanece viable puede deberse a una estimulacién metabdlica general inducida por
el agente téxico con el fin de adaptar su fisiologia a las condiciones ambientales
adversas, pudiendo estar también relacionado con la activacion de procesos de
destoxificacion en los que participan estas enzimas.

Los cambios observados en los potenciales de membrana se asocian a la accién
inhibitoria del OMP sobre las bombas de protones de las membranas citoplasmatica y
mitocondrial. En las células vegetales, el potencial de membrana citoplasmatico se
crea debido al transporte asimétrico de protones (H*) gracias a la actividad de bombas
como las ATPasas que transportan H™ al exterior celular (en el caso de aquellas que
estan localizadas en la membrana plasmatica) y al interior de la vacuola (en el caso de
aquellas localizadas en el tonoplasto). El transporte idnico afecta a la distribucién de la
carga a través de la membrana y por tanto, a su voltaje. Por otro lado, durante la
respiracion aerdbica, el movimiento de electrones a través de la cadena de transporte
electrénico genera un bombeo de H* de la matriz mitocondrial hacia el espacio
intermembrana que se traduce en un gradiente electroquimico aprovechado por las
ATP-sintasas para generar ATP. Por lo que el potencial de membrana mitocondrial se

relaciona con la capacidad de la célula de generar ATP mediante la fosforilacion

78



4, Resultados

oxidativa y cambios en este potencial podrian alterar la produccién de energia y dar
lugar a una sobreproduccion de ROS.

La regulacion del pH intracelular involucra, entre otros, el transporte y la
compartimentalizaciéon de H*. La presencia de OMP en el ambiente marino puede
inhibir la actividad de las bombas que envian H" al exterior celular y al interior de
vacuolas y que regulan de este modo los gradientes de pH. Esto genera una
acumulaciéon de H' en el citosol que se refleja en la acidificacidn intracelular observada.

En definitiva, el OMP puede afectar receptores en organismos unicelulares no
diana que regulen el flujo de protones en el citosol, alterando la homeostasis celular y
provocando una sobreproduccién de ROS que da lugar, en ultimo término, a la muerte

celular.

A continuaciodn, se adjunta la correspondiente publicacién.

Seoane, M., Esperanza, M., Cid, A., 2017. Cytotoxic effects of the proton pump
inhibitor omeprazole on the non-target marine microalga Tetraselmis suecica. Aquatic
Toxicology 191, 62-72.

doi: 10.1016/j.aquatox.2017.08.001
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ARTICLE INFO ABSTRACT

Omeprazole (OMP) is one of the most commonly used drugs for the treatment of gastro-intestinal disorders.
Although it is daily consumed in high quantities and commonly detected in waters worldwide, relatively little is
known about its ecotoxicity. The aim of this study was to evaluate the potential acute toxicity of increasing
concentrations of OMP on the marine microalga Tetraselmis suecica analysing several cytotoxicity biomarkers by
flow cytometry after 24 h of exposure. Results showed that OMP caused a decrease in growth and auto-
fluorescence, an increase in cellular volume and intracellular complexity, hyperpolarization of cytoplasmic and
mitochondrial membranes and intracellular acidification. In addition, large amounts of reactive oxygen species
(ROS) were generated which resulted in a decrease in the percentage of the viable population. However, the
viable population showed an increase in their metabolic activity as an carly response to overcome the stress. In
conclusion, OMP may affect proton pumps in non-target organisms such as microalgae; it disturbed pH home-
ostasis and provoked an early accumulation of ROS that resulted in a rapid cell death in cells exposed to the
highest concentration assayed.
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1. Introduction

Marine ecosystems are continuously loaded with foreign organic che-
micals released by urban communities and industries. Pharmaceuticals are
biologically active substances designated for use in the medical diagnosis,
cure, treatment, or prevention of diseases (Christen et al., 2010). Their
increased overall consumption in human and veterinary medicine and the
increasing number of active substances being sold will pose an increasing
environmental risk (Kimmerer, 2010). These compounds are designed to
target specific metabolic and molecular pathways in humans or animals,
but when introduced into the environment they may affect the same
pathways in other organisms having identical or similar target organs,
tissues, cells or biomolecules (Cleuvers, 2003; Fent et al., 2006). Therefore,
determination of the toxicity to non-target species is beneficial to under-
stand the impact of these chemicals to aquatic ecosystems (Geiger et al.,
2016; Villain et al., 2016). Pharmaceuticals have been found to be ubi-
quitously present in wastewater treatment plant (WWTP) effluents across
the world because WWTPs are unable to completely remove these com-
pounds and their by-products (Heberer, 2002; Kolpin et al., 2002; Rosal
et al., 2010). These drugs reach WWTP mainly as the result of human
excretion and/or disposal of unused medication and are released to the
aquatic environments in metabolised and/or un-metabolised forms via
WWTP discharges (Diniz et al., 2015).
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Proton pump inhibitors (PPIs) are one group of the most commonly
used pharmaceuticals worldwide. PPIs act by irreversibly blocking the
terminal stage of gastric acid secretion in the gut, inhibiting the gastric
proton pump H* /K " ATPase in parietal cells, so it decreases the amount
of acid produced in the stomach (Horn, 2000; Vesper et al., 2009;
Sterbini et al., 2016). Omeprazole (OMP) belongs to this group of
pharmaceuticals and it is used for the treatment of gastro-intestinal
disorders such as dyspepsia, peptic ulcer, gastroesophageal reflux dis-
ease or Helicobacter pylori infection (Kosma et al., 2016). OMP was the
most consumed drug in Spain in 2015 according to the annual report of
the National Health System (Spanish Ministry of Health, Social Services
and Equality, 2015). Because of its high worldwide consumption and its
high excretion rates in human bodies, this compound might have high
potential to reach the environment (Jain et al,, 2007). However, re-
corded environmental levels of OMP are usually low in waters (in the
range of ng L~ and ug L™Y) (Kosma et al., 2016). Its occurrence is
reported in some studies with concentrations ranging from 2134 ng L'
to 57 ng L™ " in influent wastewaters and from 922 ngL ™" to below
quantification limit ( < LOQ) in effluent wastewaters (Rosal et al.,
2010). Low concentrations detected could be mainly due to its de-
gradation or transformation, since human urinary metabolites and
transformation products formed through abiotic processes when this
compound reaches the aquatic environment (i.e. biodegradation,
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hydrolysis or photodegradation) have been recently documented
{DellaGreca et al., 2006; Besse et al., 2008; Ortiz de Garcia et al., 2013;
Boix et al, 2014; Kosma et al, 2017), But transformation products
formed can be either mare persistent or toxic than the parent compound
{DellaGreca et al., 2003; Isidori et al., 2005; Diniz et al., 2015).

Microalgae are frequently used in ecotoxicological screening of
contaminated water, and also as test microorganisms for in vitro toxicity
bioassays due to their ecological relevance and sensitivity. Several
studies about the effects of pharmaceuticals in aquatic organisms
showed that algae were, generally, the most sensitive species (Halling-
Serensen et al.,, 1998; Webb, 2001; Sanderson and Thomsen, 2009).
‘These organisms are primary producers and the base of the aguatic food
webs; therefore, any effect on them could affect higher trophic levels
{Campanella et al., 2001; Riocboo et al., 2007), Because of their short
generation times, microalgae respond rapidly to environmental changes
and often provide one of the first signals of ecosystem impacts
{MeCormick and Cairns, 1994). Studies with microalgae as test organ-
isms have demonstrated that flow cytometry {(FCM) is a convenient
technique to assess the toxic effects of different pollutants in these or-
ganisms (Cid et al., 1996; Adler etal., 2007; Jamers et al., 2009; Riocboo
et al., 2009; Prado et al., 2015, 2012; Esperanza et al., 2015a) since It
allows a rapid, quantitative and simultaneous measurement of multiple
responses Lo toxic stress in individual algal cells near in vivo conditions
{Shapiro, 1995).

The aim of the present study was to evaluate the potential acute
toxicity of OMP, a widely used pharmaceutically active compound, on
the marine microalga Tetraselmis suecica. This species is easy to culture,
has a short generation time and it showed sensitivity to different con-
taminants, including antibiotics or personal care products (Seoane
et al., 2014; Seoane et al., 2017). In addition to the traditional growth
endpoint and the spectrophotometric method for the quantification of
chloraphyll @, several physiclogical and biochemical parameters pre-
viously analysed and described as early potential markers of cytotoxi-
city inmicroalgae (Prado et al., 2012), such as cell volume, intracellular
complexity, chlorophyll a fluorescence, reactive oxygen species {(ROS)
production, cell viability, metabolic activity, cytoplasmic and mi-
tochondrial membrane potential and intracellular pH were monitored
by flow cytometry (FCM) after only 24 h of expaosure to different con-
centrations of OMP. After this exposure time, an entire 12:12 h light:-
dark cycle was completed and it has been found that, in such a short
time period, microalgae experienced metabolic adjustments in response
to contaminants (Esperanza et al., 2015h).

2. Materials and methods
2.1. Microalgal cultures and test chemical

T. suecica (Kylin) Butch (Prasynophyceae) was cultured in filtered
{pore size: 0.20 ym) and autoclaved seawater enriched with Algal-1
medium (Herrero et al,, 1991) under controlled conditions: 18 + 1°C,
illuminated with a photon flux of approximately 70 pmol photon
m ?s ' undera dark:light cycle of 12:12 h. For the toxicity bioassays,
batch cultures were carried out in Kimax glass tubes containing 40 mlL
of culture. Microalgal cells in early exponential growth phase were used
as inoculum for the different assays and initial cell density was adjusted
to5 % 10* cellsmL™".

OMP concentrations tested (80, 100, 120 and 140 mg L™ were
chosen taking into account the obtained ECgy value for growth and
were expressed as cellular quota (1.60, 2.00, 2.40 and 2.80 ng cell %),
Before each experiment, OMP stock solutions were prepared dissolving
the pure compound (Fluka, MW: 345.42) in methanol. Then, these so-
lutions were diluted in order to add the same amount of methanol to all
samples and to reach the final tested concentrations indicated above. To
achieve these nominal concentrations, stock solutions volume added to
the microalgal cultures never exceed 0.05% of final culture volume. A
statistical comparison between 0.05% methanol controls and controls
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without this solvent revealed no significant difference in algal growth (¢
— test; p — value > 0.05), and all subsequent tests were performed
using only the solvent control. No significant differences between
nominal and effective concentrations of OMP were found using a high
performance liquid chromatography-mass spectrometry (HPLC-MS)
analysis. The contaminants were added to the cultures during the first
hour of light to ensure that an entire light:dark cycle was completed
before the analyses. All cultures were carried out in triplicate and
cultures without tested chemical were included as controls. Since a
change in the pH of the culture could modify the toxicity of OMP or
alter the growth of the microalga, it was ensured that pH did not change
significantly by daily measurements.

2.2. Growth measurement

After 24 h of culture, cell density was determined by counting cul-
ture aliquots of the different treatments in the flow cytometer using a
suspension of fluorescent polystyrene microspheres {Flow-Count
Fluorospheres; Beckman Coulter Inc.) with a known concentration for
its calibration. Growth rates () (expressed as day ') were calculated
using the classical equation:

p = [In(N) — (In{Ng)})/In 2 (t — 1)

where N is the cell density at time t and Ny is the cell density at time 0.
In addition, toxicity was expressed as effective concentrations and
EC;g and ECsq values at 24 h were calculated.

2.3. Chlorophyll a determination

Chlorophyll was extracted in the dark at 4 °C during 24 h from a
concentrated microalgal sample in a 90% acetone aqueous solution and
determined by measuring the absorbance of the extract using a
Shimadzu UV-1700 spectrophotometer at appropriate wavelengths. The
resulting absorbance measurements were translated to chlorophyll a
content according to the following equation (Jeffrey and Humphrey,
1975):

Chlorophyll a = 11.93 Ages—1.93 Agy

where Chlorophyll a represents the concentration in pg mL™" in the
extracl; Aggq and Agy, are the absorbances read ar 664 and 647 nm
respectively. Results were then expressed as pg of chlorophyll a per cell.

2.4. Flow cytometric analyses

Flow cytometric (FCM) analyses of T sitecica cells were performed on a
Beckman-Coulter Gallios flow cytometer equipped with an argon-ion ex-
citation laser {488 nm), detectors of forward (FS) and side (SS) light scatter
and four fluorescence detectors corresponding to different wavelength
intervals: 505-550 nm (FL1), 550-600nm (FL2), 600-645nm (FL3)
and > 645 nm (FL4).

Some parameters analysed by FCM were inherent cell properties,
while other physiological parameters were determined using different
functional fluorochromes. Prior to the investigation, extensive experi-
ments were conducted to optimize probes concentrations and incuba-
tion conditions in order to obtain significant, time-stable and non-toxic
staining of cells.

Forward scatter {related to cell volume) and FL4 channel {red
chlorophyll fluorescence) dot-plots were used to characterize the mi-
croalgal population and cells were gated based on these two parameters
in order to exclude non-microalgal particles for the analyses. For each
cytometric parameter investigated, at least 10* gated cells per sample
were collected. Data were collected using listmode files and analysed
using the Kaluza software version 1.1 (Beckman Coulter Inc.).

82



4. Resultados

M. Seoane et al.

2.4.1. Relative cell size, intraceliular complexity and chlorophyll a
fluorescence

Forward light scatter (FS) is related to cell size, or volume, and FS
intensity increases with the increase of cell cross-sectional area. Side
light scatter (55) is related to intracellular complexity and 5§ intensity
increases with the increase in granularity (Shapire, 1995). T. suecica
presents also natural autofluorescence due to the presence of chlor-
ophyll a and other accessory pigments. Red chlorophyll a fluorescence
was detected in the FL4 channel. Aliquots of each microalgal culture
were analysed by FCM to study potential alterations on these inherent
cell properties. Fluorescence measurements were oblained in a loga-
rithmic scale and data were compiled as the mean fluorescence value of
the cell population in arbitrary units (a. u.). Since differences in cellular
volume mean values between treated and control cells were observed,
most of the other parameters analysed were corrected by the FS signal.

2.4.2, Oxidative stress: determination of intracellular levels of reactive
oxygen species (ROS)

Oxidative siress was evaluated based on FCM determinations of
intracellular levels of superoxide anion radical {0, ) and hydrogen
peroxide (H.0,), using the fluorochromes hydroethidine {HE) and di-
hydrorhodamine 123 (DHR123), respectively.

Hydroethidine (HE) or dihydroethidium can enter the cell where it
is selectively oxidised by superoxides (Benov et al., 1998) to form a
DNA-binding fluorophore, giving a fluorescence signal, with a max-
imum emission at 605 nm, which can be collected in the FL3 detector.
T. suecica cells were incubated with 0.2 ygmL~! of HE for 30 min
following the protocol previously described by Prado et al. {2012)
adapted to T. suecica. Results are expressed as percentage of HE+ cells,
considered cells with high intracellular O, levels.

Dyhydrorhodamine 123 (DHR123) was shown to be specifically
responsive to HaOz (Qin et al., 2008). This dye passively diffuses across
cell membranes and, once inside the cell, it can be oxidised, mainly by
H40s, to form cationic thodamine 123 (Dikshit and Sharma 2001). This
is a fluorescent compound which localises in the mitochondria emitting
a bright fluorescent signal with a maximum emission at 529 nm, which
can be collected by the FL1 detector. T. suecica cells were incubated
with 5pg mL™" of DHR123 for 40 min following the protocol pre-
viously described by Prado et al. (2012) adapted to T. suecica. Results
are expressed as the mean fluorescence value of the cell population. For
both fluorochromes, staining protocol was validated incubating stained
cells with H,Q, at a final concentration of 5 mM for 10 min as a positive
control.

2.4.3. Cell viability

Membrane integrity was assessed by propidium iodide (PI) perme-
ability bioassay. PI was used to discriminate between viable non-
fluorescent microalgal cells (PI-) and non-viable fluorescent cells with
damaged or disrupted cell membranes (PI + ) (Cid et al, 1996). T.
suecica cells were incubated with 2.5 ug mL ™" of PI for 10 min as pre-
viously described by Seoane et al. {2014). Orange PI fluorescent emis-
sion was collected in the FL3 detector and obtained in a logarithmic
scale. Data were expressed as the percentage of viable cells (PI-) vs. the
total amount of cells analysed. Heat-treated cells were included as a
positive contral.

2.4.4. Metabolic activity

Metabolic activity was studied using the fluorescein diacetate (FDA)
cytometric assay, a rapid and sensitive rechnique to assess microalgal es-
terase activity {Jochem, 1999), FDA staining has been widely used as a
method to assess viability in phytoplankton exposed to cytotoxic condi-
tions (Lage et al., 2001; Prado et al., 2011). After entering the cell, its
acetate residues are cleaved off by non-specific esterases and the polar
hydrophilic fluorescent product fluorescein is retained by cells with intact
plasma membranes. In this way, cells with altered membranes rapidly leak
the dye, even if they retain some residual esterase activity, and remain
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non-flucrescent. Furthermore, in the present study this assay was used to
assess the metabolic vigour of viable and metabolic active cells by means
of the fluorescein fluorescence intensity generated, indicative of the cel-
lular metabolic activity level. Thereby, FDA can be used to discriminate
berween metabolically non-active cells, which included non-viable cells
(FDA-), and metabolically active cells (FDA + ).

T. suecica cells were incubated with 0.2 pg mL ™" of FDA for 15 min
as previously described by Seoane et al. (2014). Green fluorescein
fluorescence was detected in the FL1 channel and obtained in a loga-
rithmic scale. Results are expressed as percentage of metabolically non-
active cells (FDA-) and metabelically active cell (FDA + ) and also as
the mean fluorescence values of FDA+ cells. Heat-treated cells were
included as a positive control.

2.4.5. Cytoplasmic membrane potential

Alterations on cytoplasmic membrane potential were studied using a
slow-response potentiometric probe, the bis-(1,3-dibutylbarbituric acid)
trimethine oxonol {DiBAC.(3)). DIBAC.(3) can enter depolarized cells
where it binds to intracellular proteins or membranes (Wolff et al., 2003).
Increased depolarization of cell membranes results in additional influx of
the anionic dye and an increase in fluorescence. Conversely, hyperpolar-
ization is indicated by a decrease in fluorescence (Rabinovitch and June,
1990). T. suecica cells were incubated with 0.5 pg mL ™" of DIBAC,(3) for
10 min following the protocol previously described by Secane et al.
(2017). DiBAC4(3) green fluorescent emission was collected in the FL1
channel and obtained in a logarithmic scale. Data were collected as the
mean flucrescence value of the cell population.

2.4.6. Mirochondrial membrane potential

Changes in mitochondrial membrane potential were evaluated using
the lipophilic cationic probe 5,5%,6,6"tetrachloro-1,1%,3,3" tetraethyl-
benzimi-dazolylcarbocyanine iodide (JC-1). JC-1 is a ratiometric, dual
emission potential-sensitive probe that accumulates in mitochondria.
JC-1 exists as a monomer at low concentrations and yields green
fluorescence, but at higher concentrations, this dye forms J-aggregates
that exhibit orange fluorescence. T. suecica cells were incubated with
0.2pg mL™ ! of JC-1 for 15 min following the protocal previously de-
seribed by Prado et al. (2012) adapted to T. suecica. The fluorescence
intensities of both green {JC-1 monomers) and orange {JC-1 oligomers)
were recorded by the FL1 and FL3 detectors, respectively and results
were expressed as the orange (JC-1 oligomers)/green {JC-1 monomers)
fluorescence intensity ratio, which is dependent only on the mi-
tochondrial membrane potential {Cassart et al., 2007). This ratio was
calculated directly during data acquisition by the cytometer data ana-
lysis system, and presented on a linear 1024-channel histogram. Results
are expressed as the mean fluorescence value of the cell population.

2.4.7. Intracellular pH (pH,)

Changes in pH; were evaluated using the non-fluorescent and cell-
permeant acetoxymethyl ester form of the fluorochrome 20,70-bis(2-
carboxyethyl)-5(6)-carboxyfluorescein (BCECF AM). BCECF AM dif-
fuses through the cell membrane and intracellular esterases cleave the
ester bond releasing BCECF, which fluoresces according to the pHi.
BCECF is a dual-emission ratiometric pH indicator that, when excited
by blue light, emits pH-dependent orange fluorescence and non-pH-
dependent green fluorescence. Therefore, the green/orange fluores-
cence ratio was used to analyse pH; (Franck et al., 1996; Gibbin and
Davy, 2013). This ratiometric method allowed to correct differences in
fluorochrome uptake and cell size. T. suecica cells were incubated with
0.5pug mL™" of BCECF for 40 min following the protocol previously
described by Prado et al. (2012) adapted to T. suecica. The green and
orange fluorescences were collected by the FL1 and FL3 detectors, re-
spectively. The ratio of the two signals was calculated directly during
data acquisition by the cytometer data analysis system, and presented
on a linear 1024-channel histogram. Results are expressed as the mean
fluorescence value of the cell population.
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2.5, Statistical analysis of results

ECsq values for growth at 24 h were calculated using the computer
program CompuSyn (Chou and Martin, 2005). For the FCM data ana-
lysis, mean and standard deviation (SD) of the fluorescence values of
the three biological replicates were determined for each treatment and
for control cultures. Data were checked for homogeneity of variance
{Levene test) and then were statistically analysed by an overall one-way
analysis of variance (ANOVA) using IBM SPSS Statistics software 21.0.
A p — value < 0.05 was considered statistically significant. When
significant differences were observed, control vs. treated means were
compared using the Dunnett post hoc test {p < 0.05).

3. Results and discussion
3.1. Growth, chlorophyll a content and inherent cell properties

Growth data indicated that OMP treatment induced a significant
{p < 0.05) inhibitory effect on T. suecica proliferation in a concentration-
dependent manner, which resulted in lower growth rates in cultures ex-
posed to all OMP concentration assayed with respect to control cultures
{Table 1). The growth rate in cultures exposed to the highest OMP con-
centration assayed was three times lower than in control cultures (0.44
and 1.33 day ~, respectively). Taking into account these data, the ECq
value at 24h was 0.94 + 0.04ngcell”" (which corresponds to
46.77 + 1.98mg L") and the ECsy value was 2.28 + 0.13ng cell ™!
{which corresponds to 114.05 + 6.46 mgL™").

Concentrations of OMP in the environment do not usually reach the
assayed concentrations and microalgal cell density in these bioassays is
also much higher than in the environment. Therefore, concentrations
tested were expressed as cellular quota (mass of chemical substance per
cell) as it is more appropriate in this type of studies. This expression
tries to be an approach to a better unification of literature data by
eliminating the effect of cellular density. It provides an easier way to
standardize protocols through the use of a single expression containing
the values for contaminant concentration and cell density, the two main
factors studied in marine toxicity tests. Values which consider the
contaminant that corresponds to each organism in terms of cellular
content are expected to be more useful than concentrations per volume
of water as it has been previously published by several authors
{Moreno-Garrido et al., 2000; Debelius et al., 2009; Seoane et al.,
2017).

There are not many references in the scientific literature about
ecotoxicological effects of pharmaceuticals on non-target aquatic or-
ganisms, and less concerning OMP. For Daphnia magna, the 48 h ECsy
value for OMP was 88 mg L~ ! (Sanderson and Thomsen, 2009). Toxi-
city of OMP on Vibrio fischeri photobacteria was also determined (Ortiz
de Garefa et al., 2014), obtaining an ECsg value of 1.76 mg L. ~" based
on a 15 min bioluminiscence inhibition test. Consequently, this com-
pound can be classified as toxic to aquatic organism based on the
Globally Harmonized System of Classification and Labelling of Chemi-
cals (United Nations, 2011).

Table 1

Effect of different concentrations (ng cell ™'} of omeprazele on growth and chlorophyll &
content (pg cell™") of T. sueciza cells after 24 h of exposure. Data are given as mean
values + standard deviation of three replicates. Significant differences with respect to
control at a level of significance of 0.05 (p < 0.05} are represented by an asterisk (*).

Omeprazole (ng  Cell density (cellsx  Growth rate p Chlorophyll a (pg
cell™) 10°mL~Y) (day™") cell™)

Control 13.07 £ 0.34 1.33 £ 0.04 1.79 + 027
1.60 973 £ 021 % 0.90 = 0.03 * 117 = 024 *
2.00 9.03 + 025+ 0.80 £ 0.04 * 1.25 + 013 *
2.40 837 + 041 * 0.68 + 0.07 * 1.36 + 0.28 *
2.80 7.07 = 0.29+ 0.449 = 0.06 * 1.33 + 0.20*
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Table 2

Effect of different concentrations (ng cell ~*) of omeprazole on Inherent cell properties of
T. suecica after 24 h of exposure. Data are given as mean fluorescence values * standard
deviation of three replicates. Significant differences with respeet to control at a level of
significance of 0.05 (p < 0.05) are represented by an asterisk {*}.

Omeprazole Relative cell size Intracellular Corrected
(ng cell ™) FS (a1} complexity S (aw)  autofluorescence
FL4/FS (a1}
Control 450.00 = 10.20 577.73 + 6.34 3.08 = 0.07
1.60 525.33 £ 6.02* 589.53 + 1489 * 275 £ 0.06 *
2.00 535.67 = 3.40 * 63250 = 876 * 2.77 = 0.06 *
240 532.00 % 1.02* ©37.07 £ 1813 * 2.82 £ 0.02*
2.80 542,50 * 6.50 * 765.17 = 2055 * 2.80 = 0.01*

Regarding chlorophyll ¢ content, a significant {p < 0.05) decrease
was also observed in all cultures exposed to OMP with respect to control
cultures {Table 1). Several studies have shown that pharmaceuticals can
strongly inhibit the synthesis of chlorophyll (Zhang et al., 2012: Tsiaka
et al.,, 2013). Concerning inherent cell properties, all OMP concentra-
tions assayed caused a slight but significant increase in cell volume and
a significant increase in their intracellular complexity (Table 2). One
critical point in the regulation of the cell cycle is to coordinate the cell
volume growth and the division process in order to maintain cell size
(Oldenhof et al., 2004; Rioboo et al., 2009). Microalgal cells increased
in size until they became large enough for completing cell cycle and
dividing. Cells cultured in the presence of OMP showed a significant
(p < 0.05) enhancement of the FS signal, related to an increase in cell
volume, that could be due to the incapacity to finish cell division as
evidenced by growth data (Table 1). Before dividing, cells enlarged
because of the increase in cellular constituents; this active metabolism
is also reflected by the significant (p < 0.05) increase in cellular
complexity or SS signal (Table 2).

To avoid variability of data due to differences in cell volume, chlor-
ophyll a fluorescence was corrected by cell size using the FS signal.
Corrected autofluorescence data decreased significantly (p < 0.05) in all
OMP exposed cultures with respect to control ones {Table 2). Similar re-
sults were obtained with T. suecica cells exposed to triclosan (Seoane et al.,
2017), since cells exposed to this disinfectant experienced an increase in
size and a decrease in autofluorescence. Furthermore, different microalgal
cells exposed to copper showed similar results (Franklin et al., 2001).
Chlorophyll a fluorescence is a function of the cell pigment content and
the photochemical activity of PSII in the photosynthetic electron transport
chain. Therefore, this autofluorescence reduction could be due to the de-
crease in pigment content observed (Table 1) or to oxidative damage to
PSIL It is probable that the reduction of the autofluorescence detected was
related to an oxidative breakdown of chlorephyll as a consequence of the
generation of ROS (Ekmekcei and Terzioglu, 2005a, 2005b).

3.2. Oxidative stress: ROS production

Exposure to OMP caused a remarkable increase in oxidative stress in
treated cultures with respect to the control ones, resulting in a sub-
stantial raise in the population of cells with high intracellular ROS le-
vels {05~ and HyO,) (Figs. 1 and 2). Cultures exposed to the two
highest OMP concentrations tested {2.40 and 2.80 ng cell ') showed a
subpopulation with significant {(p < 0.05) higher intracellular levels of
0.~ (HE + ). The percentages of these subpopulations were 3.12 and
12.65%, respectively, of the total amount of cells analysed {Fig. 1D, E}.
However, in the two lowest concentrations tested (1.60 and
2.00 ng cell™ "), no significant (p < 0.05) differences were observed
with respect to the control (Fig. 1A, B, C).

Intracellular HaO2 levels were also significantly {(p < 0.05) in-
creased in all cultures exposed ta OMP even at the lowest concentration
assayed (1.60ng cell ™'). After only 24 h of exposure, these cultures
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Fig. 1. Biparametric histograms showing the intracellular levels of superoxide anion in control cultures (A} and in cultures exposed to 1.60 (B}, 2.00 (C}, 2.0 (D} and 2.80 (E} ng cell ™ of
omeprazole for 24 h vs. relative cell size, Cells treated with 5 mM of Hy0, were used as a positive control (F). The regions correspond to each subpopulation differentiated. Percentages of

HE+ cells (considered cells with higher intracellular 05~ levels) were provided. Data are given as mean

control at a level of significance of 0,05 (p < 0.05} are represented by an asterisk (*}

exhibited a drastic increase of the green DHR 123-derived fluorescence,
which means a dramatic raise of the intracellular hydrogen peroxide
levels (Fig. 2).

In photosynthetic organisms, including microalgae, ROS are con-
tinuously produced in chloroplasts and mitochondria as byproducts
from various pathways of the oxygen-based metabolism (Halliwell,
2006). However, microalgae may have higher levels of ROS as a result
of environmental conditions and the presence of contaminants. As ROS
can be highly toxic molecules, their levels must be tightly regulated by
antioxidant protective mechanisms to avoid damage to cell components
{van Creveld et al., 2014). In this case, the possible microalgal defence
mechanisms against oxidative stress were not able to regulate the
overproduction of ROS induced by OMP, particularly, the over-
production of hydrogen peroxide.

This oxidative stress could be related to the decrease in the cor-
rected chlorophyll a fluorescence indicated before (Table 2) due to
oxidative damage to PSII or to chlorophyll bleaching as a consequence
of the production of ROS {Ekmekei and Terzioglu, 2005a, 2005b). The
photosynthetic efficiency decrease produced by the pollutant could, in
turn, enhance ROS production in microalgal cells causing oxidative
damages and function abnormalities {Liu et al., 2012). The over-
production of ROS detected could also explain the increase in in-
tracellular complexity observed in cultures exposed to OMP (Table 2)
due to a degradation and disorganisation of cell organelles as a result of
the interaction of these highly toxic agents with unsaturated lipids of
membranes (Bray et al., 1993; Suntres, 2002).

ROS are classically considered toxic metabolic byproducts that ul-
timately lead to cell death and plant cells have mechanisms to combat
increased ROS levels during abiotic stress conditions. However, it is
now recognized that ROS act as central secondary messengers that
regulate signalling networks (D’Autréaux and Toledano, 2007). This
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*

standard deviation of three replicates. Significant differences with respect to

function suggests that cells have evolved strategies to use ROS as bio-
logical signals that control various genetic stress programs, as has been
seen for diatoms (Rosenwasser et al., 2014). Plant cells also appear to
purposefully generate ROS as signalling molecules to control pro-
grammed cell death (Apel and Hirt, 2004).

3.3. Cell viability

After 24 h the percentage of viable T. suecica cells with intact
plasma membrane (PI-) significantly {(p < 0.05) decrease in cultures
exposed to all OMP concentrations assayed, except the lowest one
(1.60 ngcell ™) {Fig. 3). In cultures exposed to 2.60 ngcell ' the
percentage of PI- cells fell to 93.3% and a small subpopulation of non-
viable cells can be clearly differentiated (Fig. 3E).

Cell viability results could also explain the increase in intracellular
complexity observed {Table 2), because cells that undergo apoptosis
often show a higher SS signal than nonapoptotic cells (Darzynkiewicz
et al., 1997). The generation of ROS discussed before (Figs. 1, 2) could
also be implicated in the initiation of membrane damaging by the in-
duction of lipid peroxidation, lysis or fatty acid de-esterification (Cid
et al.,, 1996), When a certain threshold of ROS production has been
surpassed, the cellular antioxidant defence mechanisms are no longer
able to respond sufficiently and oxidative stress leads to membrane
disruption and ultimately cell death (Hess, 2000; Esperanza et al.,
2015a). Intracellular O5~ levels detected could be related with results
of cell viability. In cultures with low Oz~ levels (1.60 and
2.00 ng cell™ ') the percentage of viable cells (PI-) remained close to
100% and in cultures with a significant (p < 0.05) percentage of cells
with high 02~ levels (2.40 and 2.80 ng cell ") a significant (p < 0.05)
decrease in viability was detected (Fig. 1, 3).

Despite the large amount of ROS produced in all OMP-treated
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cultures (Fig. 1, 2), especially HoO,, only thase exposed to the highest
concentrations tested showed a meaning bur small percentage of non-
viable cells of about 7% (Fig. 3E). A potential explanation could be the
stimulation of antioxidant defence mechanisms, as reported before for
other green algae (Dewez et al., 2005; Chankova et al., 2014), or the
dependence on exposure time (Esperanza et al.,, 2015b) since only
short-term effects (24 h) were assessed.

3.4. Metabolic activity

The percentage of metabolically non-active cells (FDA-) sig-
nificantly (p < 0.05) increased in cultures exposed 24 h to OMP with
respect to control cultures in a concentration-dependent manner
(Fig. 4). Metabolically active population (FDA + cells) was significantly
{p < 0.05) reduced in cultures exposed to the highest OMP con-
centrations assayed (2.40 and 2.80 ng cell ™) and the percentage of the
FDA- population in these cultures was 4.19 and 6.12%, respectively
(Fig. 4D, E). These data correlate well with the results of cell viability
since in cultures exposed to the highest concentration assayed a po-
pulation of about 7% of non-viable cells could be distinguished
{Fig. 3E). Cells that have lost their plasma membrane integrity and have
become permeable to external compounds, such as dyes and enzymes,
are considered to be non-viable and they are not metabolically active
{Cid et al., 1997).

However, regarding the activity level of the metabolically acrive
population {FDA + ), cultures exposed to OMP showed a higher ac-
tivity level reflected by an increase in the fluorescein fluorescence in-
tensity in comparison with control cultures (Fig. 5). This stimulation of
enzyme activity may be a result of a general metabolic stimulation
induced by the toxic agent in microalgal cells in order to adapt their
physiology to adverse environmental conditions as has already been
reported in T. suecica cells exposed to the UV filter benzophenone-3

67

{Seoane et al., 2017) and in other microalgal species exposed to para-
quat or copper {(Lage et al., 2001; Prado et al., 2009). Furthermore, the
clear increase in the mean fluorescein fluorescence intensity observed
might be related to the activation and upregulation of detoxification
processes, in which esterases may take part, due to the overproduction
of ROS detected (Figs. 1,2) {Szivak et al., 2009). It was also observed for
other phytoplankton species exposed to metals and a type of polyphenol
(Jamers et al., 2009; Jamers et al. 2013; Eigemann et al., 2013).

Enzyme inhibition measurements in microalgae are popular in-
dicators of environmental stress. The FDA assay has been reported as
being not only helpful to discriminate between “healthy” and “stressed”
cells, but also to quantify subtle responses to environmental impacts.
Furthermore, the advantage of cytometric measurements over fluores-
cence microscopy or bulk estimates by fluorometry lies in the assess-
ment of minor changes in metabolic activity by the detection of changes
in the fluorescence intensity exhibited on a single-cell basis (Jochem,
1999),

3.5. Cytoplasmic and mitochondrial membrane potentials

FCM analysis of DiBAC,(3)-stained cells showed that OMP altered
the cytoplasmic membrane potential of T. suecica. The influx of the
fluorochrome into the cells was reduced in cultures exposed to all
concentrations of OMP; therefore, these cells exhibited a significant
(p < 0.05) decrease in the green fluorescence emission with respect to
control cultures indicating cell hyperpolarization {(Fig. 6A). Fluor-
ochrome-based measurements of plasma membrane potential provide a
useful approach for the monitoring of cellular stress in T. suecica as it
has been previously shown with other contaminants (Scoane et al.,
2017) and for other organisms and other microalgal species (Mason
et al., 1994; Dinsdale et al., 1995; Lloyd et al., 2004; Prado et al., 2012).
Microbial plasma membrane is the chemiosmotic barrier that provides
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the interface between the organism and its external environment;
therefore, cytoplasmic membrane potential reports on the current
transport and energy status of the cell {(Konrad and Hedrich, 2008). The
alterations observed in the membrane permeability properties could
lead to osmotic changes and failures in the regulatory cell volume
control process, which, in turn, explain the increase in cell size ob-
served in these cells {Table 2).

In plant cells, the cytoplasmic membrane potential is created by the
asymmetric transport of protons (H”) due to the activity of primary
pumps like ATPases (Palmgren et al., 2003). These pumps extrude H*
towards the outside of the cell, in the case of those located in the plasma
membrane (P-ATPases), or transport H* towards the lumen of the va-
cuole, in the case of those present in the tonoplast (V-ATPases)
(Pedersen, 2007). They are usually coupled in parallel to anionic
channels or in antiparallel to K* channels, to avaid intracellular hy-
perpolarization {Hilden et al., 1988). lon transport will affect charge
distribution across the membrane and, hence, its voltage. Therefore, the
alterations observed on the cytoplasmic membrane potential of 7. sue-
cica cells exposed to the pharmaceutical could be due to the mechanism
of action of OMP, which inhibits ATPases, affecting proton pumps of
non-target microalgae.

T. suecica cells were also stained with the mitochondria-specific dye
JC-1, widely used to monitor mitochondrial membrane potential. Cells
exposed to the highest OMP concentrations (2.40 and 2.80 ng cell ™)
showed a significantly (p < 0.05) higher orange (JC-1 oligomers)/green
{JC-1 monamers) fluorescence ratio values than contral cells, indicating
mitochondrial membrane hyperpolarization (Fig. 6B). Flucrescent dyes for
measuring the mitochondrial membrane potential have also become
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commonly used tools for monitoring changes in this important physiolo-
gical mitochondrial parameter as it relates well to the capacity of cells to
generate ATP by oxidative phosphorylation (Perry et al, 2011). During
aerobic respiration, the movement of electrons along the respiratory chain
generates an electrochemical force consisting of a hyperpolarised trans-
membrane voltage {negative inside) and a proton concentration gradient
{alkali inside) across the inner mitochondrial membrane. Protons move
down this electrochemical gradient through ATP synthase to generate
ATP. Observed changes in mitochondrial membrane potential may also be
due to the mechanism of action of OMP. This pharmaceutical could affect
proton pumps such as F-ATPases of non-target microalgae. F-ATPases,
found in the inner membranes of mitochondria, are the prime enzymes
used for ATP synthesis and are remarkably conserved throughout evolu-
tion (Pedersen, 2007).

During cellular stress, mitochondrial membrane potential may be
altered by deregulation of intracellular ionic charges and, when ionic
fluxes surpass the ability of mitochondria to buffer these changes, these
potentials or gradients may collapse, leading to a failure of ATP pro-
duction and to bioenergetic stress {Perry et al., 2011). Thus, the mag-
nitude of this potential and its regulation are key determinants of
health, disease and ageing (Green et al., 2004; Nicholls, 2004).

Obtained results could also explain the high levels of ROS produced
in OMP-exposed cells because the rate of ROS emission by the electron
transport chain rises exponentially at strongly polarized mitochondrial
membrane potential (Gerencser et al.. 2012). Additionally, a strong
correlation between the mitochondrial glutathione redox potential and
subsequent induction of cell death was found on the marine diatom P.
tricornutum (van Creveld et al., 2014). Other studies have also shown
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Fig. 4. Flow cytometric histograms showing the metabolic activity of T. suecica cells in control cultures (A) and in cultures exposed to 1.60 (B}, 2.00 (C), 2.40 (D) and 2.80 (E} ng cell ~* of
omeprazole for 24 h. Heat-treated cells were included as a positive control (F). Percentage of metabolically non-active cells (FDA-) and metabolically active cells (FDA + } were provided.
Significant differences with respect to control at a level of significance of 0.05 (p < 0.05) are represented by an asterisk (*).

that mitochondrial membrane hyperpolarization is an early event on
the induced mitochondrial-mediated apoptosis on different cell types
{Gergely et al., 2002; Giovannini et al., 2002; Leal er al., 2015). In this
study, the highest OMP concentrations tested caused a significant
{p < 0.05) mitochondrial membrane hyperpolarization that could

affect the energy production of the cell and lead to ATP depletion, ROS
overproduction and ultimately, to cell death. However, this effect, al-
though statistically significant, is very small and we cannot conclude
that these changes were caused by the mechanism of action of OMP in
these types of membranes.

Fig. 5. Metabolic activity of the metabolically active population (FDA + )
of T. sueciza cells in control cultures and in cultures exposed to different
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3.6. Intracellular pH (pHy)

All OMP concentrations assayed affected pH; of T. suecica cells in a
concentration-dependent manner. Treated cultures showed a significant
{p < 0.05) decrease in the green/orange BCECF fluorescence intensity
ratio, indicating an intracellular acidification of their cytoplasm
(Fig. 7).

Cytoplasmic pH in eukaryotic cells is strictly regulated by ion
transport mechanisms and a high buffering capacity of the cytosol.
Protons play many roles in signalling, development, and metabolic
regulation and eukaryotes have developed a range of pH homeostatic
mechanisms. Intracellular pH regulation involves H* buffering, and
metabolic H* consumption and production together with transmem-
brane H' transport and compartmentalization (Taylor et al., 2012), As
discussed before, the mechanism of action of OMP is the inhibition of
the gastrie proton pump (H* /K™ ATPase) (Kosma et al., 2016) and this
compound may also affect cytoplasmic H™-ATPases on non-target or-
ganisms such as microalgae. Plasma membrane H*-ATPases extrude
H™ to the outside of the cell and vacuolar H* -ATPases transport H*
from the cytoplasm towards intracellular compartments (vacuoles);

therefore, the inhibition of these pumps by the pollutant could lead to
cytosol acidification.

Maintaining the physiological pH in optimal range is important for the
activity of many enzymes, for the efficiency of contractile elements and
the conductivity of ion channels. Regarding the increase in FDA fluores-
cence mentioned and discussed above (Fig. 5), it could also be either due
to a simple increase in the uptake of FDA as consequence of cell membrane
hyperpolarization or due to an effect of the contaminant on intracellular
ionic regulation, leading to changes in intracellular pH {(Nancharaiah et al.,
2007). Also, pH oscillations seem to be important in controlling the cell
cycle and the proliferative capacity of cells (Madshus, 1988), which relates
to the growth results obtained {Table 1).

Marine environments are typically defined by high Na' con-
centrations and a relatively stable, mildly alkaline pH (8.2) of the
seawater {Taylor et al., 2012). It has been shown that this high elec-
trochemical potential gradient is utilized by marine organisms, such as
eyanobacteria and microalgae, that use P-type Na™ /K™ -ATPases as the
primary transport mechanism to generate electrochemical gradients
across the plas‘ma membrane (Hellebust 1978; Rees et al., 1980; Raven
1984). The Na*/H" exchanger is expressed in the vast majority of

Fig. 7. Intracellular pH of T. sugeica cells in control cultures and in cul-
tures exposed to different concentrations (ng cell ~') of omeprazole for
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eukaryotic cells and it is the regulatory mechanism of intracellular pH
homeostasis employed in many marine phytoplankton (Noél and
Pouysségur, 1995), The Na* /H* exchanger uses the Na™ ion electro-
chemical gradient, generated by the Na* /K™ ATPase, to extract H*
from the cellular cytosol. The presence of OMP in marine environments
could affect the function of proton pumps that regulate pH gradients.
‘The inhibition of these pumps could provoke the acidification of the pH;
observed (Fig. 7). The literature suggests that proton pump inhibitors
such as OMP provoke disruption of the intra-extracellular pH-gradient
and accumulation of protons in the cytosol of tumour cells. Proton
pump inhibition triggers a rapid cell death in this type of cells as a
result of intracellular acidification, caspase activation and early accu-
mulation of ROS {Luciani et al., 2004; Marino et al., 2010).

4. Conclusions

The potential acute toxicity of OMP on the marine microalga T.
suecica was evaluated analysing several cytotoxicity biomarkers after
24 h of exposure. Results showed that OMP caused a decrease in growth
and autofluorescence, an increase in cell size and intracellular com-
plexity, hyperpolarization of cytoplasmic and mitochondrial mem-
branes and intracellular acidification. In addition, large amounts of ROS
were generated which resulted in a decrease in the percentage of the
viable population. However, the viable population showed an increase
in the metabolic activity as an early response to overcome the stress.
The physiological parameters analysed by flow cytometry reveal early
alterations and offer information regarding the toxic mechanisms by
which this emerging pollutant upsets biological processes on micro-
algae. OMP may trigger receptors in unicellular organisms that regulate
the proton flux in the cytosol, disturbing pH homeostasis and provoking
an early accumulation of ROS that resulted in a rapid cell death in cells
cultured with the highest concentration assayed.
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4.3. Capitulo lll: Panel citdmico para evaluar los efectos a corto plazo de
la exposicion a distintos productos de cuidado e higiene personal en la

microalga marina Tetraselmis suecica.

Los productos de cuidado e higiene personal (PCPs) son un grupo diverso de
compuestos usados en jabones, pastas de dientes, perfumes, protectores solares, etc.
Estos productos se utilizan a diario en gran cantidad, por lo que muchos de sus
ingredientes alcanzan finalmente los ecosistemas acudticos, donde ya han sido
reconocidos como contaminantes emergentes. Dado que son productos destinados a
uso externo, tienen un gran potencial para entrar inalterados en el medio ambiente. A
pesar de que ya han sido detectados con frecuencia en las aguas superficiales de todo
el mundo, se sabe relativamente poco acerca de su ecotoxicidad, por lo que son
necesarios datos adicionales sobre la toxicidad de estos compuestos en organismos
marinos para llevar a cabo evaluaciones de riesgo ambiental y determinar su impacto
en estos ecosistemas.

El objetivo de este capitulo se centra en evaluar la potencial citotoxicidad de
tres contaminantes emergentes, incluidos en las principales clases de PCPs, en la
microalga marina T. suecica. Los PCPs utilizados fueron el filtro UV orgdnico
benzofenona-3 (BP-3), el desinfectante triclosan (TCS) y la fragancia sintética policiclica
tonalide (AHTN). Las concentraciones ensayadas para cada compuesto (de 0,25 a 2 mg
L™ para la BP-3; de 0,1 a 0,8 mg L™ para el TCS y de 0,06 a 0,12 mg L para el AHTN) se
seleccionaron en funcién de los valores de ECspa las 96 h obtenidos en ensayos previos
de inhibicion del crecimiento, como se indica en el apartado de Material y Métodos. Se
disefd un pequeio panel citdmico para evaluar el tamafo y autofluorescencia celular,
la tasa de crecimiento, la actividad metabdlica y el potencial e integridad de la
membrana plasmatica, tras sélo 24 h de exposicién, con el fin de establecer
potenciales biomarcadores de citotoxicidad a corto plazo.

Los tres PCPs ensayados causaron alteraciones significativas en las células, sin
que se pudiesen observar cambios en la viabilidad celular. Teniendo en cuenta las

concentraciones utilizadas, la fragancia AHTN fue el compuesto mads toéxico, seguido
93




Marta Seoane Méndez

por el TCS y, por ultimo, la BP-3, ya que el AHTN mostrd alteraciones significativas a
concentraciones mucho mas bajas. Este compuesto es poco biodegradable, muy
lipofilico, persistente y con un alto potencial de bioacumulacién, por lo que es un
contaminante potencialmente perjudicial para la salud humana y el medio ambiente.

Los contaminantes ensayados pueden clasificarse en dos grupos basdandose en
la respuesta citotdxica observada, uno de ellos formado sélo por la BP-3 y el otro
grupo por TCS y AHTN. La BP-3 causé un aumento en la tasa de crecimiento y en la
actividad esterasa. Esta estimulacién metabdlica general puede entenderse como una
respuesta de adaptacion de las células a las condiciones ambientales adversas debido a
la activacion de mecanismos de defensa contra el estrés oxidativo. También se observé
una disminucion en el tamafio celular con respecto a las células control, ya que las
células tratadas con BP-3 son capaces de completar el ciclo celular y dividirse mas
rapidamente que las células no expuestas, como resultado del incremento en la tasa
de crecimiento y la actividad metabdlica ya comentado. Ademads, se observd un
aumento de la autofluorescencia de las microalgas expuestas que sugiere un descenso
en la fotosintesis debido a alteraciones en el aparato fotosintético. La BP-3 es un filtro
solar que absorbe la radiacién UV, capta la energia incidente y la reemite nuevamente
como radiaciéon térmica, por lo que cabria esperar que afecte las propiedades
fotosintéticas de las microalgas. Por ultimo, se detectd una despolarizacidon de la
membrana plasmatica, indicando alteraciones en bombas o canales que causan
desequilibrios idnicos y de carga.

Por otro lado, TCS y AHTN mostraron un patrén de citototoxicidad a corto plazo
comun para ambos en T. suecica, opuesto al observado con la BP-3. Estos dos
compuestos causaron un aumento en el volumen celular, mas acusado en el caso del
TCS, probablemente debido a la incapacidad de las células expuestas de completar el
ciclo celular y finalizar la divisién, como se refleja en el descenso de la tasa de
crecimiento y la actividad metabdlica. Ademas, en el caso del TCS se observd una
hiperpolarizacion celular muy acusada, y estas alteraciones en la permeabilidad de la

membrana, pueden dar lugar a cambios osméticos que expliquen también el aumento
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del tamafo. EI TCS es un agente antimicrobiano disefiado para matar o inhibir el
crecimiento de una gran variedad de especies microbianas, por lo que es probable que
tenga un impacto significativo en las comunidades bidticas naturales. Algunos de los
mecanismos de accién conocidos del TCS implican la desestabilizacién de las
membranas provocando la pérdida de sus funciones de barrera semipermeable, lo que
se relaciona con los resultados obtenidos. Este compuesto también provocé un
descenso de la autofluorescencia que se puede relacionar con dafios oxidativos del
PSll, descenso del contenido en pigmentos o al blanqueamiento de la clorofila debido a
la accién de ROS.

En el presente trabajo se caracterizé la respuesta citotdxica de T. suecica a tres
PCPs mediante CMF para analizar sus efectos sobre diferentes propiedades inherentes
celulares y sobre el estado fisioldgico de la célula en funcién de su actividad
metabdlica y la estabilidad de su membrana. Mediante el uso de fluorocromos, la CMF
permite el estudio de las interferencias de los contaminantes ensayados con procesos
metabdlicos especificos, elucidando el modo en que estos compuestos alteran los
procesos bioldgicos en las células microalgales. Atendiendo a los resultados obtenidos,
podemos concluir que la respuesta citotéxica varia en funcién del contaminante
emergente objeto de estudio, pero en todos los casos, los parametros mas sensibles
fueron la actividad esterasa y el potencial de membrana citoplasmatico. En particular,
la actividad esterasa ha demostrado tener una relacion directa con la actividad
metabdlica general, por lo que ayuda a discriminar entre células sanas y “estresadas”,
cuantificando respuestas sutiles frente a los impactos ambientales. El estudio de las
alteraciones de la membrana plasmatica también resulté ser muy sensible, pues los
tres PCPs ensayados dafiaron la membrana microalgal principalmente mediante la
alteracién de su permeabilidad, antes de verse comprometida su integridad. Por ello,
los biomarcadores analizados demostraron ser utiles indicadores tempranos de
toxicidad ya que se detectaron alteraciones en la fisiologia de las microalgas expuestas

antes de que se viera afectada la viabilidad. Los resultados obtenidos respaldan el

95



Marta Seoane Méndez

potencial uso de los protocolos ensayados en la deteccidn de la posible citotoxicidad

de este tipo de contaminantes emergentes en el medio marino.

A continuaciodn, se adjunta la correspondiente publicacién.

Seoane, M., Esperanza, M., Rioboo, C., Herrero, C., Cid, A., 2017. Flow cytometric assay
to assess short-term effects of personal care products on the marine microalga
Tetraselmis suecica. Chemosphere 171, 339-347.

doi: 10.1016/j.chemosphere.2016.12.097
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Large quantities of personal care products (PCPs) are used daily and many of their chemical ingredients
are subsequently released intoe marine environments. Cultures of the marine microalga Tetraselmis
suecica were exposed for 24 h to three emerging compounds included in the main classes of PCPs: the UV
filter benzophenone-3 (BP-3), the disinfectant triclosan (TCS) and the fragrance tonalide (AHTN). Con-
centrations tested, expressed as cellular quota (pg cell™'), ranged from 5 to 40 for BP-3, from 2 to 16 for
TCS and from 1.2 te 2.4 for AHTN. A small cytometric panel was carried out to evaluate key cytotoxicity
biomarkers including inherent cell properties, growth and metabolic activity and cytoplasmic membrane
properties. BP-3 caused a significant increase in growth rate, metabolic activity and chlorophyll a fluo-
rescence from 10 pg cell” | However, growth and esterase activity decreased in cells exposed to all TCS
and AHTN concentrations, except the lowest ones. Also these two compounds provoked a significant
swelling of cells, more pronounced in the case of TCS-exposed cells. Although all treated cells remained
viable, changes in membrane potential were observed. BP-3 and AHTN caused a significant depolari-
zation of cells from 10 to 1.6 pg cell ', respectively; however all TCS concentrations assayed caused a
noticeable hyperpolarization of cells. Metabolic activity and cytoplasmic membrane potential were the
most sensitive parameters, It can be concluded that the toxicological model used and the toxicological
parameters evaluated are suitable to assess the toxicity of these emerging contaminants.

© 2016 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

addition, compared to the open sea, levels of pollution of coastal
waters are substantially higher, since the effect of dilution and

Chemical pollution supposes a threat to marine environment
and to human health and it also may be an obstacle to the exploi-
tation of its resources (Sdnchez-Avila et al,, 2012). Among marine
environments, coastal waters are particularly vulnerable to pollu-
tion since coastlines are usually highly urbanized regions with
important industrial activities and they are considered the ultimate
sink for sewage and other by-products of human activities. In

* Corresponding author. .
E-mail address: angeles.cid@udc.es (A. Cid).

http: //dx.doi.org/10.1016/j.chemosphere.2016.12.097
0045-6535@ 2016 Elsevier Ltd. All rights reserved.

regeneration is much lower, especially when the water is stagnant
or confined as in the case of ports and bays (Gimeno et al., 2004).

The development of new highly sensitive analytical techniques
has revealed the presence of a large amount of chemical com-
pounds in the aquatic environment that have been generically
termed emerging pollutants. These compounds are pollutants that
are currently not included in routine monitoring programmes and
whose fate, behaviour and ecotoxicological effects are not well
understood (Naidu et al, 2016). According to the NORMAN
Network (URL, NORMAN Network), emerging environmental sub-
stances are not necessarily new chemicals; they are probably
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substances that have often long been present in the environment
but whose presence and significance are only now being eluci-
dated. Emerging contaminants are discharged daily to seawater via
river inputs, which can transport pollutants from inland activities,
but insufficiently treated municipal wastewater discharge is iden-
tified as the major route responsible for surface seawater contam-
ination by emerging pollutants {Dai et al, 2014), As a result, these
compounds can be found in detectable concentrations in waters
worldwide (Wilson et al.,, 2003). However, the awareness of the
potential environmental impacts of these compounds has become
evident in recent years (Sauvé and Desrosiers, 2014).

Personal care products (PCPs) are a diverse group of emerging
compounds used in all kind of cosmetic formulas such as soaps,
lotions, toothpastes, fragrances or sunscreens. PCPs are products
intended for external use on the human body and thus are not
subjected to metabolic alterations; therefore, large quantities of
PCPs enter the environment unaltered through regular usage
(Brausch and Rand, 2011). Their occurrence in aquatic environ-
ments and in wastewater treatment plants is highly relevant and
has been previously reported (Ortiz de Garcia et al., 2013; Tovar-
Sanchez et al.,, 2013; Rodil et al,, 2012). PCPs are among the most
commonly detected compounds in surface water throughout the
world (Peck, 2006); however, in comparison to other groups of
pollutants such as pesticides or pharmaceuticals, relatively little is
known about their ecotoxicity (Daughton and Ternes, 1999).

Microalgae have been frequently used in ecotoxicological
screening of contaminated water, and also as test microorganisms
for in vitro toxicity bioassays due to their characteristics and posi-
tion in the aquatic food web. Previous studies about the toxic effects
of different pollutants on microalgal physiology (Esperanza et al,
2015a; Prado et al, 2015, 2012; Rioboo et al, 2009; Cid et al,
1996) demonstrate that flow cytometric analyses can be an alter-
native to standard algal population-based endpoints, since it allows
a rapid, quantitative and simultaneous measurement of multiple
responses to toxic stress in individual algal cells near in vivo con-
ditions. Furthermore, the marine microalgal species used in the
present work, Tetraselmis suecica, has been previously used to study
the toxic effect of different antibiotics showing a high sensitivity
(Secane et al., 2014).

The aim of the present study was to evaluate the potential acute
toxicity of three emerging compounds, included in the main classes
of PCPs, on the marine microalga T suecica. The emerging com-
pounds investigated were the UV filter benzophenone-3 (BP-3), the
disinfectant triclosan (TCS) and the fragrance tonalide (AHTN).
Their potential toxicity has been analysed in previous studies
(Paredes et al, 2014; Dann and Hontela, 2011; Delorenzo and
Fleming, 2008; Orvos et al,, 2002) but data about their potential
cytotoxic effects on non-target marine microalgae have largely
been overlooked and additional data related to in vivo toxicity are
needed to develop aquatic risk assessments (Brausch and Rand,
2011). Regarding this objective, a small cytometric panel for cyto-
toxicity screening was carried out to evaluate key potential bio-
markers including relative cell volume, chlorophyll a fluorescence,
metabolic activity and cytoplasmic membrane integrity and po-
tential, together with traditional growth endpoint. These parame-
ters were monitored after only 24 h of exposure to detect early
alterations in the microalgal cell physiology.

2. Materials and methods
2.1. Microalgal cultures
T. suecica (Kylin) Butch { Prasynophyceae) was cultured in filtered

(pore size: 0.20 um) and autoclaved seawater enriched with Algal-1
medium (Herrero et al, 1991) under controlled conditions:

18 + 1 °C, illuminated with a photon flux of approximately 70 pmol
photon m ®s ! under a dark:light cycle of 12:12 h. For the toxicity
bioassays, batch cultures were carried out in Kimax glass tubes
containing 40 mL of culture. Microalgal cells in early exponential
growth phase were used as inoculum for the different assays and
initial cell density was adjusted to 5 x 10* cells mL . All cultures
were carried out in triplicate and cultures without tested chemicals
were included as controls. The different analyses were done after
24 h of exposure since after this time an entire cell cycle and a
light:dark cycle were completed. Moreover, it has been found that,
in such a short time period, microalgae experienced metabolic
adjustments in response to contaminants (Esperanza et al., 2015b).

2.2, Chemicals

PCPs tested were analytical standard or technical grade com-
pounds with purity higher than 97%. Concentrations tested for each
chemical compound were fixed taking into account the 96 h ECsg
values for growth obtained in previous toxicity tests and were
expressed as cellular quota (mass of chemical substance per cell).
These ECsq values were 1, 0.4 and 0.1 mg L ! for BP-3, TCS and
AHTN, respectively.

BP-3 or oxybenzone (2-Hydroxy-4-methoxybenzophenone;
Fluka Chemicals) is an organic compound that works as a chemical
UV filter capable to absorb ultraviolet radiation. Due to the growing
concern about the harmful effects of exposure to ultraviolet radi-
ation, the use of this compound has increased in all kind of
cosmetic products to protect human skin from direct exposure to
the deleterious wavelengths of sunlight (Giokas et al, 2007), but
also as photostabilizer and sunblocking agent for the protection of
materials against UV light. BP-3 concentrations tested ranged from
0.25 to 2 mg L ', which correspands to 540 pg cell .

TCS (5-Chloro-2-(2 4-dichlorophenoxy)phenol; Sigma-Aldrich)
is a broad-spectrum antimicrobial agent widely used as a preser-
vative and disinfectant for over 40 years in PCPs of daily use. TCS is
used as an ingredient in hand-disinfecting soaps, deodorants,
toothpastes, skin creams, cosmetics or household cleaners, but it is
also used in the manufacture of diverse products such as plastics,
textiles, food or drugs (Daughton and Ternes, 1999), This compound
is one of the most consumed disinfectants and its annual produc-
tion is approximately 1.500 tons (Singer et al., 2002). TCS concen-
trations tested ranged from 0.1 to 0.8 mg L. ', which corresponds to
2-16 pg cell "

AHTN (6-Acetyl-1,1,2,44,7-hexamethyltetralin; Sigma-Aldrich)
is a polycyclic synthetic musk used in PCPs (perfumes, cosmetics,
soaps, shampoos), household cleaners, fabric softeners and in
disinfection and industrial products which not only contributes to
give them characteristic and pleasant scent but it also serves to
maintain the integrity of the products (Garcia-Jares et al., 2002).
This fragrance has been one of the most important in volume of
production (Sumner et al, 2010). AHTN concentrations tested
rangeled from 0.06 to 012 mg L ', which corresponds to 1.2—-2.4 pg
cell .

Before each experiment, stock solutions were prepared dis-
solving each compound in methanol. Then, these solutions were
diluted in order to add the same amount of methanol to all samples
(directly comparable to the methanol control) and to reach the final
tested concentrations indicated above. To achieve these nominal
concentrations, stock solutions velume added to the microalgal
cultures never exceed 0.05% of final culture volume. A small con-
centration of methanol was used because this solvent could in-
crease the permeability of the PCPs to the microalga. A statistical
comparison between 0.05% methaneol controls and controls
without this solvent revealed no significant difference in algal
growth (f — test; p - value > 0.05), and all subsequent tests were
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performed using only the solvent control. The contaminants were
added to the cultures during the first hour of light to ensure that an
entire light:dark cycle was completed before the analyses.

2.3. Flow cytometric analyses

Flow cytometric (FCM) analyses of T. suecica cells were per-
formed on a Beckman-Coulter Gallios flow cytometer equipped
with an argon-ion excitation laser (488 nm}), detectors of forward
(FS) and side (SS) light scatter and four fluorescence detectors
corresponding to different wavelength intervals: 505-550 nm
(FL1), 550—600 nm (FL2), 600—645 nm (FL3) and >645 nm (FL4).

Some parameters analysed by FCM were inherent properties of
the cells, directly measured in the cytometer, while other physio-
logical parameters were determined using different functional
fluorochromes. Prior to the investigation, extensive experiments
were conducted to optimize the probes concentrations and the
incubation conditions in order to obtain significant, time-stable and
non-toxic staining of cells.

Forward scatter (related to cell volume) and F14 channel (red
chlorophyll flucrescence) dot-plots were used to characterize the
microalgal population and cells were gated based on these two
parameters in order to exclude non-microalgal particles for the
analyses. For each cytometric parameter investigated, at least 104
gated cells per sample were collected and fluorescence measure-
ments were obtained in a legarithmic scale. Data were collected
using listmode files and analysed using the Kaluza software version
1.1 {(Beckman Coulter Inc.).

2.3.1. Growth measurement

After 24 h of culture, cellular density was determined by
counting culture aliquots of the different treatments in the flow
cytometer using a suspension of fluorescent polystyrene micro-
spheres with a known concentration (Flow-Count Fluorospheres;
Beckman Coulter Inc.) for its calibration. Growth rates (u)
(expressed asday ') were calculated using the following equation:

= [In(Ng) — (In(Np)}{In 2 (t — to)

where N, is the cell density at time t and Ny is the cell density at
time 0.

2.3.2. Relative cell volume

Cultures were analysed by FCM to study potential alterations on
cell volume after 24 h of exposure to each pollutant. Forward light
scatter (FS) is related to cell size or volume and FS intensity in-
creases with the increase of cell cross-sectional area (Shapiro,
1995). Data were compiled as the mean value of the cell popula-
tion since they had a normal (Gaussian) distribution. When dif-
ferences in cellular volume mean value between treated and
control cells were observed, the other parameters analysed were
corrected by the FS signal.

2.3.3. Chlorophyll a fluorescence

T. suecica presents natural autofluorescence due to the presence
of chlorophyll a and other accessory pigments. Red chlorophyll a
fluorescence was detected in the FL4 channel and data were
collected as the mean fluorescence value of the cell population
since they were normally distributed.

2.34. Metabolic activity

Metabolic activity was studied using the fluorescein diacetate
(FDA) cytometric assay, a rapid and sensitive technique to assess
microalgal esterase activity (Jochem, 1999}, Many authors have
used FDA staining as a method to assess viability in microalgal cells
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exposed to cytotoxic conditions (Prado et al, 2011; Lage et al,
2001), but in this study FDA was used to assess the vitality of
viable cells, based on their esterase activity. Several studies that
used flow cytometry with algae provide additional support to FDA
as a measure of the "metabolic vigour” (Berglund and Eversman,
1988; Dorsey et al., 1989). After entering the cell, FDA-acetate res-
idues are cleaved off by non-specific esterases and the polar hy-
drophilic fluorescent product fluorescein is retained by cells with
intact plasma membranes. Since flucrescein is accumulated by
active cells, metabolic activity can be measured by means of the
fluorescent signal intensity emitted by cells, which is proportional
to the amount of accumulated fluorescein and the time elapsed
(Prado et al,, 2009). Comparing any differences in the fluorescence
emitted by metabolically active cells (FDA+), it is possible to detect
changes in cellular metabolic activity or cell vitality. T. suecica cells
were incubated with 0.2 pg mL ' (0.48 uM) of FDA for 15 min as
previously described in Seoane et al. (2014). Green fluorescein
fluorescence was detected in the FL1 channel. Since data were
normally distributed, mean fluorescence values of metabolically
active cells population (FDA+) were collected.

2.3.5. Cytoplasmic membrane integrity

Membrane integrity was assessed by propidium iodide (PI)
permeability bioassay. Pl was used to discriminate between viable
non-fluorescent cells (P1) and non-viable fluorescent cells with
damaged or disrupted cell membranes (Pl4+-) (Cid et al, 1996).
T. suecica cells were incubated with 2.5 pg mL ' (4 uM) of PI for
10 min as previously described in Seoane et al. (2014). Pl orange
fluorescent emission was collected in the FL3 detector. Data were
collected as the percentage of viable cells vs. the total amount of
cells analysed.

2.3.6. Cytoplasmic membrane polential

Alterations on membrane potential were studied using a slow-
response potentiometric probe, the bis-(1,3-dibutylbarbituric
acid) trimethine oxonol (DiBAC4{3)). DiBAC4(3) can enter depolar-
ized cells where it binds to intracellular proteins or membranes
(Wolll et al., 2003). Increased depolarization of cell membranes
results in additional influx of the anionic dye and an increase in
fluorescence. Conversely, hyperpolarization is indicated by a
decrease in fluorescence (Rabinovitch and June 1990). T. suecica
cells were incubated with 0.5 pg mL ! (0.97 M) of DIBAC4(3) for
10 min following the protocol previously described by Prado et al.
(2012) adapted to T. suecica. DIBAC4(3) green fluorescent emission
was collected in the FL1 channel. Data were collected as the mean
fluorescence value of the cell population since data showed a
normal distribution.

2.4. Statistical analysis of results

Mean and standard deviation (SD) values of the three biological
replicates were determined for each treatment and for control
cultures. Then, results were expressed as percentage of variation
with respect to control, for which a value of 100% was assigned.
These data were statistically analysed by an overall one-way anal-
ysis of variance (ANOVA) using IBM SPSS Statistics software 21.0. A
p - value < 0.05 was considered statistically significant. When
significant differences were observed, control vs. treated means
were compared using the Dunnett post hoc test (p < 0.05).

3. Results
3.1. Inherent cell properties

After only 24 h of exposure, the presence of the PCPs tested in
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the culture medium caused alterations on the inherent cell prop-
erties analysed. Cells cultured in the presence of BP-3 showed a
slight decrease in the FS signal, related to a decrease in cell volume,
being only statistically significant (p < 0.05) in cultures exposed to
the highest concentration assayed (40 pg cell”') (Fig. 1A). On the
contrary, an increase in the FS signal, related to an increase in cell
size, was observed in cells exposed to the other two compounds
tested. All AHTN concentrations assayed caused a significant
(p < 0.05) swelling of the cells, except the lowest one (1.2 pg cell 1)
(Fig. 1C). The most noticeable increment in volume occurs in cul-
tures exposed to TCS. All TCS concentrations tested significantly
increased (p < 0.05) the cell size and cells experienced an
enlargement up to 60% with respect to control (Fig. 1B).

Since differences in cellular volume among cells exposed to the
different treatments were observed, the other cell parameters
analysed by FCM in the present study were expressed corrected by
the FS signal thereby avoiding fluorescence variability due to dif-
ferences in relative cell volume or in the intracellular concentration
of the fluorochrome.

FCM analyses based on red fluorescence wavelength (FL4)
showed that exposure to the three compounds modified the
emission of the chlorophyll a fluorescence. The UV filter BP-3
caused a significant (p < 0.05) increase in cell autofluorescence
(Fig. 1A), whereas the disinfectant TCS caused a significant
(p < 0.05) decrease up to 26% in the autofluorescence with respect
to control cultures (Fig. 1B). With regard to the fragrance, cells
exposed to AHTN experienced a slight increase in the FL4 signal but
this was not statistically significant (p < 0.05) (Fig. 1C).

3.2. Growth and metabolic activity

Growth data analysis showed that the treatment with TCS and
AHTN induced a noticeable inhibitory effect on the cellular division
of T. suecica in a concentration-dependent manner, which resulted
in significantly (p < 0.05) lower growth rates in all cultures, except
to those exposed to the lowest concentrations assayed. Cultures
exposed to the highest concentrations assayed of TCS and AHTN (16
and 2.4 pg cell ™!, respectively) showed a decrease of 83% and 70% in
growth rate, respectively (Fig. 2B and C). These compounds have a
negative effect on growth; however, cells exposed to high con-
centrations of BP-3 showed a significantly (p < 0.05) increase of 65%
in growth rate (Fig. 2A).

The metabolic vigour of the cells was studied measuring the

BP-3

metabolic activity after 24 h of exposure to the PCPs using the
fluorescein diacetate (FDA) cytometric assay. In the case of TCS, the
fluorescent signal intensity emitted by cells, proportional to the
accumulated fluorescein and correlated with the esterase activity,
was strongly diminished. It was already significantly reduced
(p < 0.05) in cultures exposed to the lowest disinfectant concen-
tration and this reduction was more pronounced when the TCS
concentration increased, reaching a reduction of 73% in the activity
compared to control cultures at the highest TCS concentration
assayed (Fig. 2B). Also AHTN exposure caused a remarkable loss of
fluorescence intensity which means a significant (p < 0.05) lower
metabolic activity in all treated cultures except in cultures exposed
to the lowest fragrance concentration (1.2 pg cell™!) (Fig. 2C).
However, BP-3 had the opposite effect and cells exposed to this UV
filter accumulated more fluorescein with respect to control cells,
which means a more pronounced metabolic activity. Cultures
exposed to 20 pg cell™! and 40 pg cell™! of BP-3 exhibited signifi-
cant (p < 0.05) increases in esterase activity of around 1.5- and 2.5~
fold, respectively, with respect to control cultures (Fig. 2A).

3.3. Cytoplasmic membrane properties

Membrane integrity and potential are two essential membrane
properties. A FCM assay based on dye exclusion of the probe PI was
used to identify viable cells with intact plasma membrane (Pl -).
Cell viability in T. suecica cultures exposed to the three PCPs tested
was not significantly (p < 0.05) affected by the addition of these
compounds to the medium. After 24 h of exposure, the percentage
of Pl cells remained close to 100% for both control and exposed
cultures. None of the PCPs assayed, even at the highest concen-
tration tested, affected cell viability (Fig. 3A, B, C).

Nevertheless, treated cultures showed remarkable alterations
on cytoplasmic membrane potential. On the one hand, cultures
treated with the UV filter BP-3 and the fragrance AHTN showed a
significant (p < 0.05) increase in green fluorescence emission as a
result of an additional influx of the dye into the cell, which indicates
a membrane depolarization. Cells exposed to the highest concen-
trations of BP-3 and AHTN showed an increased DiBAC4(3)-derived
fluorescence of 1.4- and 0.3-fold, respectively, with respect to
control cells (Fig. 3A, C). On the other hand, TCS-exposed cultures
exhibited a decrease in 70% of the green fluorescence emission with
respect to control cultures, indicating cell hyperpolarization
(Fig. 3B).
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4. Discussion

Several physicochemical analyses have confirmed the presence
of PCPs in all the different aquatic compartments (Ortiz de Garcia
et al,, 2013; Pintado-Herrera et al, 2013; Rodil et al, 2012). The
three compounds tested are highly lipophilic (log Kew 4—6), which
makes these compounds critical for bioaccumulation (Muir and
Howard, 2006). However, there are no data about their ecotox-
icity, in particular, data on marine microalgal species.

Obtained results showed that the three tested PCPs caused
physiological alterations on the marine microalga T. suecica after
24 h of exposure; however, cell viability remains close to 100% for
all the chemicals tested. Potential metabolic adjustments or stim-
ulation of the antioxidant defence mechanism could be involved in
this maintenance (Esperanza et al., 2015b). Cell viability endpoint
could be time-exposure dependent. Therefore, the toxicological
parameters evaluated can be considered as early effects because
cell viability was not affected.

Taking into account the cellular quota used for the assays (fixed
in function of their effect on growth after 96 h), AHTN was the most
toxic compound, followed by TCS and then, by BP-3, since AHTN
showed significant alterations on the parameters analysed at much

ntial with respect to control (for which a value of 100 is assigned, indicated by the dashed

.05) are represented by an asterisk (*).

lower concentrations. The expression “toxic cellular quota” was
already introduced by Moreno-Garrido et al. (2000) and tries to be
an approach to a better unification of literature data by eliminating
the effect of cellular density. It provides an easier way to stan-
dardize protocols through the use of a single expression containing
the values for contaminant concentration and cell density, the two
main factors studied in marine toxicity tests. Toxicity values which
consider the contaminant that corresponds to each organism in
terms of cellular content are more interesting than calculated
values of ECsp (Debelius et al., 2009).

Based on the observed cytotoxic response, the tested com-
pounds could be classified into two groups related to their different
toxic effects on this microalgal species: BP-3 in one group and TCS
and AHTN in another group.

BP-3 exposed cultures showed an increase in their growth rate
that could be interpreted as a first response to fight against the
stress, correlating well with cellular esterase activity results, which
showed a significant (p < 0.05) increase of the activity in a
concentration-dependent manner (Fig. 2A). This enzyme activity
stimulation may be a result of a general metabolic stimulation
induced by the toxic agent in the microalgal cells in order to adapt
their physiology to adverse environmental conditions. Stimulation
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of this enzyme activity has also been reported in microalgae
exposed to other pollutants such as paraquat or copper (Prado et al.,
2009; Lage et al,, 2001). As a result of the increase in growth rate
and metabolic activity, a decrease in cell size of treated cells was
detected (Fig. 1A), since these cells were able to complete their cell
cycle and to divide faster than control cells. Relative to cytoplasmic
membrane potential, a significant (p < 0.05) depolarization was
observed (Fig. 3A). Uptake of the fluorophore DiBAC4(3) is indica-
tive of disturbance of the membrane such as inhibition of pump/
leak balance, blockage of channels or generation of ionic leaks,
evidencing metabolic perturbations and environmental stress
(Lloyd et al., 2004). Furthermore, an increase in chlorophyll a
fluorescence in cells exposed to the UV filter was also detected
(Fig. 1A). Changes in the in vivo chlorophyll a fluorescence of green
algae can be used as a tool to detect negative alterations on
photosynthesis and to reveal response mechanisms, to quantify
stress responses and to identify certain contaminants (Prado et al,,
2011; Chalifour et al., 2009; Bi Fai et al., 2007; Ekelund and Aronson,
2007; Gonzdlez-Barreiro et al,, 2004; Cid et al., 1995). Sunscreens
have a marked lipophilic character, so they tend to be accumulated
in solid matrices such as sediments and also to be bicaccumulated
in living organisms. These compounds act by absorbing ultraviolet
radiation; they captured incident energy and emitted it again as
heat, so it can be expected to affect the photosynthetic properties of
microalgae. The observed increase in chlorophyll fluorescence
suggests a decrease in the photosynthetic efficiency of cells
exposed to the UV filter due to damage in the photosynthetic
apparatus (Maxwell and Johnson, 2000).

Several studies evaluated BP-3 toxicity on microalgae, but they
only considered growth inhibition for the assessment of phytotoxic
effects (Tovar-Sdnchez et al, 2013; Sieratowicz et al., 2011; Rodil
et al,, 2009). Paredes et al. (2014) evaluated the ecotoxicological
effects of four UV filters using marine organisms from different
trophic levels, and the marine microalga . galbana was the most
affected species, being BP-3 the most toxic compound even at very
low concentrations. Furthermore, the results for risk quotient
showed that there was a potential threat to the coastal environ-
ments caused by this type of chemicals. In the case of sunscreens,
their presence is particularly strong in coastal waters where aquatic
recreational activities were carried out.

As indicated above, T. suecica cultures exposed to TCS or AHTN
showed a similar pattern of cytotoxicity, showing differences only
for one of the examined parameters. Both compounds provoked a
significant (p < 0.05) increase in volume, more pronounced in the
case of TCS-exposed cells, probably due to the incapacity to finish
cell division as evidenced by growth data (Fig. 2B and C). Growth
rate and metabolic activity significantly (p < 0.05) decreased in
cultures exposed to both pollutants (Fig. 2B and C). The decrease in
esterase activity could indicate that these compounds cause redox
imbalances or alterations in protein synthesis and, therefore, a
general decrease in cellular activity. Previous studies (Seoane et al,,
2014) showed a reduction of the esterase activity in T. suecica cells
exposed to antibiotics. Moreover, cells exposed to TCS also showed
a decrease in autofluorescence (Fig. 1B). Chlorophyll a fluorescence
is a function of the cell pigment content and the photochemical
activity of PSIl in the photosynthetic electron transport chain
(Franklin et al,, 2001). Therefore, this autofluorescence decrease
can be related to oxidative damage to PSII, to a decrease in pigment
content or te chlorophyll bleaching as a consequence of the pro-
duction of reactive oxygen species (Ekmekci and Terzioglu, 2005).
Despite these cytotoxicity similarities described, AHTN and TCS
provoked significant (p < 0.05) alterations of the cytoplasmic
membrane potential, but in a different way (Fig. 3B and C): AHTN
provoked a reduction of the cytoplasmic membrane potential (an
increasing depolarization level reflected by increased DiBAC4(3)-

derived fluorescence) while TCS provoked an increase of this po-
tential (hyperpolarization reflected by decreased DiBAC4(3)-
derived fluorescence). These results indicate that the induced
damage to the plasma membrane begins with changes on the
permeability properties before the disruption of the membrane
integrity. Further studies on lipid peroxidation could elucidate the
effects on cell membranes since many pollutants cause a significant
increase in reactive oxygen species (Esperanzaet al., 2016; Cid et al,,
1996). Cellular membranes are selective, dynamic barriers that play
an essential role in regulating biochemical and physiological events
(Cid et al., 1996). These alterations of the membrane permeability
properties could lead to osmotic changes and failures in the regu-
latory cell volume control process, which, in turn, explain the in-
crease in cell size observed (Fiz. 1B and C).

TCS is a widely used antimicrobial agent typically designed to
kill or to inhibit the growth of a wide range of "undesirable” mi-
crobial species, thus it could have significant impacts on natural
biotic communities (Wilson et al, 2003). Several studies have
shown the toxicity of TCS on different aquatic erganisms, including
sludge organisms, algae, invertebrates and fish ( Ciniglia et al,, 2005;
Dann and Hontela, 2011; Fritsch et al., 2013; Orvos et al., 2002; Riva
et al, 2012; Yang et al., 2008). Among these organisms, microalgae
were the most sensitive to TCS, but significant differences in
sensitivity were found among species (Tatarazako et al, 2004;
Orvos et al, 2002), hence TCS may address multiple target sites
to a different extent in the different species (Franz et al., 2008). In
bacteria, TCS has been described to block the lipid synthesis by
inhibiting the enzyme enoyl-acyl carrier protein reductase (Fabl)
(Levy et al., 1999; McMurry et al,, 1998). This enzyme (also isolated
in microalgae) acts completing the cycle of fatty acid elongation
(Zheng et al., 2013). Additionally, other modes of action involved in
its toxic effect were identified, such as the destabilisation of cell
membranes due to interactions of TCS with phospholipids (Villalain
et al,, 2001 ). This causes structural perturbations provoking the loss
of permeability-barrier functions (Phan and Marquis, 2006), which
correlates well with the results obtained in this study. Moreover,
TCS exposure led to the uncoupling of oxidative phosphorylation in
microalgae (Franz et al., 2008).

There are scarce data about toxicity of AHTN on microalgal
species but it was shown that this compound affects algae growth
(Ortiz de Garcia et al., 2013; Santiago-Morales et al., 2012). It was
also shown that AHNT causes growth inhibition on the freshwater
mussel Lampsilis cardium (Cooding et al., 2006) and a remarkable
oxidative stress in the earthworm Eisenia fetida (Chen et al., 2011).

Current toxicity bicassays with microalgae used mainly inte-
grative endpoints such as growth. Standardised algal growth bio-
assays remain the preferred technique for the assessment of
phytotoxic effects in most ecotoxicological studies, but these tests
provide bulk measurements which de not allow us to observe po-
tential intercellular differences within the cellular population
analysed (Praco et al, 2011 ). Moreover, this conventional endpoint
does not provide information about the physiological causes that
can result in growth inhibition, i.e., do not offer information
regarding the toxic mechanisms by which environmental chem-
icals disrupt biological processes in algal cells (Nestler et al,, 2012),
FCM allows studying different morphological and physiological
properties of single cells, being a useful tool in toxicity tests with
microalgae (Cid et al, 1996; Franqueira et al, 2000; Prado et al.,
2012). In the present work, the response of T. suecica cells to
three PCPs was characterized using FCM to analyse their effects on
different inherent cell properties and cell physiological status based
on metabolic activity and membrane stability. Through the use of
fluorescence dyes that are specific for distinct biochemical prop-
erties, FCM can be used to study interferences with specific meta-
bolic processes and to diagnose modes of action (Adler et al., 2007;
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Stauber et al., 2002). In addition, these endpoints were helpful as
early indicators of exposure to the PCPs because they could detect
alterations on the microalgal physiology before viability or growth
were affected.

The use of chlorophyll flucrescence as an endpoint in common
monoalgal toxicity assays has been described in several studies
{Brack and Frank, 1998; Geoffroy et al., 2007). Since fluorescence
emission of photosynthetic organisms changes continuously
following their adaptation to the changing environment, environ-
mental stressors such as contaminants affect the function of
photosynthetic systems, thereby affecting the fluorescence emis-
sion. Furthermore, chlorophyll a fluorescence would be a good and
fast biomarker because no commercial fluorochrome is necessary
to analyse this microalgal inherent property. Prado et al. (2011)
showed that the study of the chlorophyll a fluorescence by FCM
in C. moewussi cells exposed to the herbicide paraquat was useful to
characterize chlorotic populations of cells, with a drastic reduction
of chlorophyll However, in this study, the most sensitive parame-
ters were esterase activity and cytoplasmic membrane potential.
Although FDA has been, and still is, commeonly used as a probe for
cell viability, it may also indicate cellular metabolic activity.
Enzyme inhibition measurements in microalgae are popular in-
dicators of environmental stress. Esterase activity, in particular, has
been proven useful in a variety of cell types (Breeuwer et al., 1995;
Humphreys et al, 1994) and has been shown to relate well to
general metabolic activity (Regel et al, 2002). Bentley-Mowat
(1982) first reported that the intensity of fluorescence derived
from the cleavage of FDA appeared to depend on the “metabolic
vigour” of the cells. In this way, FDA assay is not only helpful to
discriminate between “healthy” and “stressed” cells, but also to
quantify subtle responses to environmental impacts (Prado et al,
2009; Seoane et al, 2014). Cytometric quantification of cellular
fluorescence upon cleavage of FDA is a sensitive and rapid tech-
nique to assess phytoplankton metabolic activity (Jochem, 1999).
This parameter has been proven useful to assess the toxicity of
different pollutants on microalgae such as herbicides (Esperanza
et al, 2015b; Prado et al., 2009) or heavy metals (Cid et al., 1996).
Furthermore, the advantage of cytometric measurements over
fluorescence microscopy or bulk estimates by fluorometry lies in
the assessment of minor changes in metabolic activity by the
detection of changes in the fluorescence intensity exhibited on a
single-cell basis {Jochem, 1999). Cytoplasmic membrane potential
has also proved to be very sensitive. Fluorochrome-based mea-
surements of plasma membrane potential provide a useful
approach for the monitoring of cellular stress in T. suecica as it has
been previously shown for other organisms (Dinsdale et al., 1995;
Mason et al, 1994; Lloyd et al., 2004; Prado et al. (2012). The use
of the fluorochrome DiBAC4(3) in this study showed that the tested
PCPs damage microalgal plasma membrane, mainly by per-
meabilisation rather than by disruption of membrane integrity. And
it can be concluded that depolarized cells were not necessarily non-
viable cells as previously shown by Prado et al. (2012). Microbial
plasma membrane is the chemiosmotic barrier that provides the
interface between the organism and its external environment;
therefore, cytoplasmic membrane potential reperts on the current
transport and energy status of the cell (Konrad and Hedrich, 2008).

To sum up, results obtained in this work confirm the potential
use of the assayed protocols for the prospective assessment of the
potential cytotoxicity of these emerging pollutants.

5. Conclusions
Although after 24 h of exposure none of the PCPs assayed

affected cell viability, at least at the assayed concentrations,
T suecica cells showed significant alterations on the other

parameters analysed. Diverse cell responses to the different pol-
lutants were observed. On the one hand, the disinfectant TCS and
the fragrance AHTN provoked a decrease in growth and metabolic
activity. On the other hand, cells cultured in the presence of the UV-
filter BP-3 showed a stimulation of their activity that could be a first
response to the stress in order to adapt their physiology to adverse
environmental conditions. Treated cells also showed highly rele-
vant alterations in cytoplasmic membrane potential and changes in
autofluorescence. Chlorophyll a fluorescence would be a good
biomarker because no commercial fluorochrome is necessary to
analyse this microalgal inherent property. But among the different
subcellular endpoints assessed in this study, esterase activity and
membrane potential constituted the most sensitive parameters. It
can be concluded that the texicological model used and the toxi-
cological parameters evaluated are suitable to assess the toxicity of
these emerging contaminants.
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5. Discusion

Las zonas costeras presentan un gran problema de contaminacién y deterioro
ambiental debido a los impactos consecuencia de la actividad humana. El litoral
costero es un area de gran desarrollo con un elevado crecimiento poblacional, turistico
e industrial que ha ocasionado la alteracién de las condiciones ambientales originarias,
afectando de manera especial la calidad de las aguas. Estas se han convertido en
depdsitos de aguas residuales donde el equilibrio biolégico natural puede verse
seriamente alterado.

Los ecosistemas marinos son ecosistemas ricos y complejos, pero a la vez
fragiles y vulnerables a cualquier perturbacién. Las zonas costeras como rias, estuarios,
bahias o marismas suelen ser zonas de cultivo o de protecciéon de gran nimero de
especies acuaticas, muchas de ellas de interés comercial o ecolégico. Ademas, al
presentar una circulacion mas restringida de sus aguas, ante cualquier suceso de
contaminacién, puntual o crénico, se van a ver mas afectadas que un sistema de aguas
abiertas.

A pesar de que las normativas europeas y estatales (Directiva 91/271/CEE; Real
Decreto-ley 11/1995) establecen la necesidad de depurar las aguas residuales urbanas,
gran parte de los contaminantes emergentes alcanzan los ecosistemas marinos a
través de los efluentes de las EDAR. A algunas depuradoras espafiolas llegan aguas
residuales en las que se han detectado concentraciones de fadrmacos de hasta 53,2 pg
L™ (Afonso-Olivares et al., 2017). Un volumen importante de estas aguas no tratadas o
con un deficiente grado de depuracidn es vertido a las zonas costeras por el incorrecto
funcionamiento de las EDAR, las cuales no estan adaptadas o renovadas para ser
capaces de eliminar estos compuestos de los influentes. Otros contaminantes
emergentes, como los filtros solares y demas PCPs, pueden entrar en el medio
ambiente marino también de un modo directo, alcanzandose, en temporada estival,
concentraciones de filtros solares de hasta 3 pg L™ en el agua superficial de algunas
playas de la costa mediterranea espafiola (Tarazona et al., 2010). Al ser liberados

continuamente, los efectos negativos de los contaminantes emergentes son
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independientes de su persistencia en el medio. Ademas, en muchos casos, su modo de
accion toxicoldgico es desconocido o sélo conocido en humanos.

El incremento de la produccidn y el uso de sustancias potencialmente tdxicas y
la actuacion del medio marino como sumidero de muchas de ellas ha hecho que sea de
especial interés realizar estudios de calidad ambiental para poder valorar los efectos
de tales productos, no sélo sobre el hombre, sino también sobre otros organismos
vivos y los ecosistemas.

La mayoria de los datos de ecotoxicidad en el medio acuatico, se obtienen
utilizando organismos dulceacuicolas de referencia, especificos de aguas continentales.
La principal diferencia entre el medio dulceacuicola y el marino se encuentra en el
mayor grado de dilucidon de los ambientes marinos, razéon por la que la concentracién
en el mar de muchos contaminantes suele ser mas baja que en aguas continentales.
Ademads, es importante considerar que las caracteristicas del agua de mar pueden
influenciar el comportamiento de los contaminantes. Elaborar normas de calidad
ambiental para los ecosistemas marinos a partir de los resultados ecotoxicolégicos que
aportan los organismos de aguas continentales no es inadecuado como primer paso.
Sin embargo, el progreso y el conocimiento que se ha desarrollado en los ultimos afios,
relativo a la toxicidad en el medio marino, ha fomentado la inquietud por revisar los
estdndares de calidad sustentados en bases de datos mas adecuadas para este medio.

La sensibilidad de los distintos organismos es especifica de la especie y depende
del compuesto, por lo que no es predecible y no existe un grupo universal de
organismos sensibles de ensayo cuya toxicidad pueda servir como sustituto de los
datos toxicoldgicos en microorganismos marinos. El Anexo V de la Directiva Marco del
Agua (Directiva 2000/60/CE) propone que, a la hora de elaborar las normas de calidad
del agua, no hay que limitarse a obtener datos de los taxones especificados, sino que
cuantos mas resultados se tengan de toxicidad, con mayor seguridad se estaran
estableciendo normas de calidad ambiental.

Las microalgas son los principales productores primarios de los ambientes

acuaticos y, debido a su posicién ecoldgica, cualquier agente quimico que altere la
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comunidad fitoplancténica y/o su produccién primaria puede provocar
desequilibrios en niveles troficos superiores, generando graves consecuencias en
los ecosistemas (Campanella et al.,, 2001; Rioboo et al., 2007). Ademas, al presentar
ciclos de vida tan cortos, pueden responder rdpidamente a los cambios ambientales y
su diversidad y densidad pueden indicar la calidad de su habitat. En consecuencia, los
ensayos con distintas microalgas son necesarios para evaluar el potencial impacto de
los contaminantes que pueden introducirse en el medio ambiente marino. Sin
embargo, estos microorganismos siguen estando poco representados como
organismos de ensayo en los métodos estandarizados y normalmente
recomendados. Por todo ello, es necesario introducir especies microalgales nuevas
gue puedan ser utilizadas en bioensayos de ecotoxicidad, de modo que en cada caso
se pueda elegir el método mas apropiado, teniendo en cuenta la naturaleza del medio
acudtico que se pretende proteger y los organismos que habitan naturalmente en
dicho medio, para que el sentido ecolégico de los ensayos realizados sea cada vez
mayor.

El objetivo principal de los estudios ecotoxicolégicos se centra en valorar el
efecto de los contaminantes sobre los seres vivos y determinar qué niveles son
admisibles o permisibles y qué niveles causarian danos, estableciendo las
concentraciones de los contaminantes a las que éste es inocuo, puesto que se
considera que para todo producto toxico hay una concentracion por debajo de la cual
éste deja de tener efectos nocivos (Hapke, 1981; Abel y Axiak, 1991; Rand, 1995). En la
practica, es dificil establecer estas cantidades umbrales y, de hecho, a medida que las
técnicas de medida se han hecho mas precisas, estas concentraciones "inocuas" son
cada vez mas bajas. Sin embargo, conocer las concentraciones a las que un producto
no es daiiino, buscando las concentraciones aceptables de los compuestos en el medio
ambiente, no proporciona demasiada informacion ya que no podemos asegurar que,
aun regulando los vertidos, nunca se superen estas concentraciones. Por lo que no
habria que limitarse a establecer las concentraciones de inocuidad, sino que se

deberian indicar los peligros y las consecuencias derivados de la simple presencia de
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estos contaminantes en el medio ambiente y del potencial incremento en su
concentracién.

ALTERACION DEL CRECIMIENTO

En los ultimos afios se han desarrollado bioensayos con nuevos parametros y
métodos cada vez mas rapidos, sencillos, practicos y sensibles para la deteccion de
contaminantes y el estudio de su toxicidad. Sin embargo, la medida del crecimiento
microalgal sigue siendo el parametro mas utilizado para estudiar los efectos de los
compuestos sobre estos microorganismos en los ensayos de toxicidad crdnicos, en los
gue la toxicidad se mide en funcion de la reduccién de la tasa de crecimiento o de la
biomasa final, en relacion a un control (Debelius et al., 2008; Nie et al., 2009; Gonzalez-
Naranjo y Boltes, 2014; Giraldo et al., 2017).

Los resultados obtenidos en el presente estudio reflejan que los contaminantes
emergentes ensayados ejercen un efecto negativo sobre el crecimiento de la microalga
marina Tetraselmis suecica. Dicho efecto es dependiente de la concentracion, de modo
que se hace mas evidente cuanto mayor es la concentracion del contaminante en el
medio de cultivo. Sélo en el caso del antibidtico OTC, se detectd una estimulacion del
crecimiento en las células expuestas a la concentracién mas baja ensayada (2,5 mg L').
La estimulacion del crecimiento observada se puede explicar como un intento de las
células microalgales para adaptarse y resistir los efectos negativos de dicho
contaminante. Este fendmeno, conocido como hormesis, es comun en presencia de
antibioticos y se han observado resultados similares en otras microalgas expuestas a
antibioticos (Liu et al., 2012). Bajas concentraciones de OTC pueden inducir un estrés
oxidativo todavia tolerable por las células, que conduciria a un incremento en el
metabolismo celular y la activacion de factores de crecimiento y mecanismos
antioxidantes, principalmente enzimas implicadas en la destoxificacion (Tosello et al.,
2008).

Entre los diferentes indices que se pueden utilizar para evaluar el efecto de los
contaminantes sobre el crecimiento microalgal, el valor de la ECsg es el mas comun. Es

utilizado en los ensayos de toxicidad para la comparacion de resultados obtenidos bajo
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diferentes condiciones en diferentes laboratorios (Leboulanger et al., 2001). En este
trabajo se considerd también expresar la concentracion de contaminante ensayada en
términos de cuota celular, es decir, cantidad de compuesto por célula. Es una manera
facil de estandarizar protocolos y unificar la bibliografia mediante el uso de una sola
expresion que contiene los valores de concentracion de contaminante y densidad
celular, dos factores fundamentales a tener en cuenta en los ensayos de toxicidad. Por
lo que los estudios que consideran el contaminante que corresponde a cada organismo
en términos de contenido celular serian mas Utiles para la comparacion de resultados
entre laboratorios (Debelius et al., 2009). Ademas, da una aproximacién mas cercana a
la realidad ya que, aunque las concentraciones de los contaminantes utilizadas en los
bioensayos de toxicidad en laboratorio suelen ser mds elevadas que las
concentraciones detectadas en el medio ambiente, la densidad celular con la que se
trabaja en estos bioensayos también es mucho mas elevada que la podriamos

encontrar en los ecosistemas naturales.

Tabla 3. Valores de ECsy para el crecimiento obtenidos tras 96 h de exposicidon a los contaminantes
emergentes ensayados, pertenecientes a los distintos grupos: antibidticos, inhibidores de la bomba de
protones (PPI), filtros ultravioleta, conservantes y fragancias. Los resultados se expresan en
concentracién de contaminante por volumen de medio de cultivo (mg L") y en concentracién de
contaminante por célula o cuota celular (ng célula™).

Productos de cuidado e

. F5
Contaminantes armacos higiene personal (PCPs)
emergentes
s Filtro ]
Grupo Antibidticos PPI UV Conservante Fragancia
Compuesto CcLo FLO OoTC omP BP-3 TCS AHTN
ECso (mg LY 11,16 9,03 17,25 125,33 0,98 0,38 0,10
ECso (ng célula™) 0,22 0,18 0,35 2,50 0,02 0,008 0,002
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Para evaluar los potenciales efectos toxicos de los contaminantes emergentes
sobre la microalga T. suecica se llevaron a cabo bioensayos de inhibicion del
crecimiento de 96 h en los que las células se expusieron a distintas concentraciones de
cada compuesto. Estos ensayos se realizaron con el fin de seleccionar las
concentraciones subletales que se utilizarian para realizar un estudio mas detallado a
nivel citdmico, calculando la ECsy para el crecimiento tras 96 h de exposicién a los
diferentes compuestos (Tabla 3).

Teniendo en cuenta estos resultados, la toxicidad de los contaminantes
ensayados en T. suecica, en orden creciente en base al efecto sobre el crecimiento
seria: OMP < OTC < CLO < FLO < BP-3 < TCS < AHTN. Siendo la fragancia AHTN el
compuesto mds toxico, puesto que se necesita una concentracién mucho menor que
con el resto de compuestos ensayados para provocar una disminucion del crecimiento
microalgal del 50 % con respecto a los cultivos control. En general, atendiendo al grupo
de contaminante utilizado, los PCPs resultaron ser mucho mds tdxicos para esta
microalga que los farmacos; y dentro de los farmacos, los antibiéticos mostraron
mayor toxicidad que el OMP.

Para ciertos contaminantes aqui ensayados, los valores de ECsp a tiempos
cortos de exposicion (24 h) no han podido ser calculados o han resultado ser
significativamente superiores a los valores obtenidos para tiempos de exposicion mas
largos, indicando un menor efecto toxico en el crecimiento durante las primeras horas
de exposicion. Por lo tanto, el crecimiento no siempre es un parametro util para
evaluar la toxicidad aguda ya que, como se ha visto en el capitulo I, en el caso de los
antibidticos no se detectaron diferencias significativas en la tasa de crecimiento tras 24
h de exposicién, mientras que el resto de los pardmetros evaluados, como el tamafio,
autofluorescencia y vitalidad celular, si se vieron alterados. Otros contaminantes
ensayados, a dosis subletales, producen en primer lugar una estimulacion del
crecimiento, como se ha observado en el incremento de la tasa de crecimiento vy la

actividad esterasa de las células expuestas a la BP-3 tras 24 h de exposicidn (capitulo
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[ll). Este filtro UV causé una estimulacién metabdlica general como respuesta
temprana de adaptacion de las células a las condiciones ambientales adversas.

La mayoria de los ensayos de toxicidad estandarizados con microalgas evalian
los efectos en el crecimiento a lo largo de las varias generaciones que se producen
durante las 72 0 96 h de exposicion. Una de las razones por las cuales los ensayos de
toxicidad se llevan a cabo en periodos de 72 o 96 h es que tiempos de exposicidn
mayores pueden provocar una disminucion de la toxicidad del agente por evaporacién
o degradacion (Walsh y Merrill, 1984). Tras este periodo de tiempo, las células
expuestas a concentraciones subletales, si solamente se ha visto inhibido el
crecimiento de la poblacion, podrian crecer recuperandose rapidamente la densidad
del cultivo. Pero ademas de la inhibicidon o estimulacidn del crecimiento, las microalgas
exhiben distintas respuestas a los téxicos como cambios morfoldgicos y fisioldgicos.
Por lo que resulta de mayor relevancia determinar las distintas alteraciones que se
puedan producir en estos microorganismos fitoplanctdnicos a corto plazo y que
puedan afectar a su produccién primaria, aunque no se detecte un descenso notable
en su crecimiento o viabilidad.

Los ensayos de toxicidad basados en la inhibicién del crecimiento de las
microalgas han sido utilizados para el estudio del impacto ambiental de diversos
contaminantes en los sistemas acuaticos (Adler et al., 2007; Bi Fai et al., 2007). De
hecho, los datos obtenidos en estos ensayos se utilizan en la evaluacion del riesgo
ecolégico para el establecimiento de directrices para la descarga de efluentes
contaminantes (Nancharaiah et al., 2007). Sin embargo, otra de las limitaciones que
presentan estos ensayos es que la inhibicién del crecimiento es un pardametro
poblacional, que refleja un valor medio de la poblacién estudiada sin tener en cuenta
la respuesta que se produce a nivel celular (Geoffroy et al., 2007). Es decir, que el
efecto negativo detectado de los distintos contaminantes emergentes sobre el
crecimiento microalgal, es el resultado de una serie de efectos sobre diversos
parametros fisiolégicos a nivel de la célula individual, que no pueden analizarse a nivel

poblacional.
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Los cambios ambientales afectan directamente a las células, antes de que se
manifieste el efecto sobre la poblacién, por lo que resulta conveniente la medida de
parametros a nivel de las células individuales. La CMF se caracteriza por ser una
técnica rapida capaz de analizar miles de células por segundo y que permite un
anadlisis multiparamétrico de células individuales en suspension. Por lo tanto, una de
las ventajas de esta técnica, radica precisamente en que permite llevar a cabo la
medida de pardmetros a nivel de la célula, posibilitando el estudio tanto de
propiedades inherentes (tamafio y complejidad celular, y autofluorescencia, como en
el caso de los organismos fotosintéticos como las microalgas), como de diversos
componentes celulares y procesos metabdlicos mediante el uso de marcadores
fluorescentes (Cid et al., 1995, 1996, 1997; Jochem, 2000).

Mientras que con los ensayos estandarizados de inhibicién del crecimiento
microalgal son necesarias 72-96 h para obtener resultados, la CMF proporciona
informacién a muy corto plazo, casi inmediata, de la toxicidad aguda en las células
microalgales expuestas a concentraciones subletales, elucidando las potenciales
alteraciones fisioldgicas celulares que se producen antes de poder observar cambios
en la densidad o viabilidad celular. Por ello, en este estudio, se llevaron a cabo ensayos
de 24 h en los que las células se expusieron a concentraciones subletales de los
distintos contaminantes emergentes y se realizd un estudio profundo a nivel citémico
mediante CMF, buscando parametros de respuesta rapidos y sensibles para el analisis
de las alteraciones que se producen a corto plazo a nivel celular. Esto nos permite
agilizar la obtencion de datos biolégicos para la evaluacién del riesgo que conlleva la
liberacion al ambiente de dichos contaminantes. Ademas, hoy en dia existen
citémetros de flujo de pequefio tamafio, facilmente portables, como los fabricados por
CytoBuoy, que permiten el seguimiento in situ de la dindmica de los ecosistemas
acudticos y con los que se podrian realizar estos estudios ambientales para la

evaluacion de la calidad del agua.
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CAMBIOS EN LA VIABILIDAD Y VITALIDAD CELULAR

Otro de los inconvenientes de los bioensayos de toxicidad basados en la
inhibicidon del crecimiento microalgal es la incapacidad para distinguir entre células
vivas y muertas (Nancharaiah et al., 2007). En los ultimos afos, la CMF se ha utilizado
cada vez mas en estudios ambientales para caracterizar los efectos que la exposicion a
diversos factores de estrés tiene en los microorganismos (Lage et al., 2001; Adler et al.,
2007). Una de las caracteristicas que distingue a las células no viables de las células
viables es la pérdida de la funcionalidad e incluso la integridad estructural de la
membrana plasmatica celular. Por ello, se han desarrollado diversos métodos para
evaluar la viabilidad celular basados precisamente en los cambios que se producen en
las propiedades de la membrana cuando la célula muere. Uno de los métodos mas
utilizados se basa en el uso de la CMF o la microscopia de fluorescencia en
combinacion con fluorocromos ADN-especificos que son excluidos por las células
viables, cuya membrana estd intacta, permitiendo una tincion selectiva de las células
no viables, con la membrana dafiada (Darzynkiewicz, 1994). Dentro de este tipo de
fluorocromos, el mas utilizado es el ioduro de propidio (IP) que ha sido el fluorocromo
utilizado en este estudio para determinar la viabilidad celular de las células de T.
suecica expuestas a los contaminantes emergentes.

Se ha observado que tras 24 h de exposicion, los contaminantes utilizados, a las
concentraciones ensayadas, no producen pérdida de viabilidad celular en los cultivos
microalgales. La viabilidad celular podria depender del tiempo de exposicién al
contaminante, pero en el caso de los antibidticos, éstos tampoco produjeron un
descenso de la viabilidad tras 96 h de exposicién. Este hecho puede deberse a la
existencia de mecanismos de defensa o sistemas de detoxificacion basados en la
estimulacion de determinadas enzimas antioxidantes y otros mecanismos no
enzimaticos (Dewez et al., 2005; Chankova et al., 2014). Pero a pesar de que las células
continuan viables y no han perdido la integridad de la membrana plasmatica, si se
detectaron cambios en el resto de pardmetros evaluados, por lo que éstos

proporcionan informacion util acerca de la toxicidad aguda en las microalgas expuestas
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a concentraciones subletales, elucidando las potenciales alteraciones fisiolégicas
celulares que se producen antes de poder observar cambios en la densidad o viabilidad
celular.

Unicamente en el caso del OMP (capitulo Il) se detecté la aparicién de una
pequefia subpoblacidon no viable en los cultivos expuestos 24 h a las dos
concentraciones mds altas ensayadas (2,4 y 2,8 ng cell®). Es posible que el estrés
oxidativo generado por el OMP sea el responsable de la mortalidad celular detectada,
ya que el elevado nivel de ROS generado en las células se ha relacionado con la
iniciacion de dafios en las membranas celulares y otros componentes de la célula,
como la peroxidacidn lipidica (Chagas et al., 2008). Muchos compuestos ejercen su
efecto toxico a través de mecanismos mediados por el estrés oxidativo (Palmer et al.,
2002; Suntres, 2002; Lu et al.,, 2006; Perla et al., 2008) y se sabe que éste puede
conducir en Ultima instancia a la muerte celular (Li et al., 2004; Vamanu et al., 2008).
Se ha observado que otros contaminantes que también generan estrés oxidativo en la
célula como el cobre, el cloro o el herbicida paraquat, también provocan una reduccién
de viabilidad celular en microalgas (Cid et al., 1996; Lage et al., 2001; Stauber et al.,
2002; Nancharaiah et al., 2007; Prado et al., 2011). Las concentraciones mas bajas de
OMP utilizadas causaron un menor estrés oxidativo, que podria estimular los
mecanismos de defensa antioxidantes (Vega et al., 2005; Chagas et al., 2008; Liu et al.,
2009), por lo que en estos cultivos no se detectaron diferencias significativas en la
viabilidad. Ante elevados niveles de estrés oxidativo, estos mecanismos resultarian
insuficientes y se producirian dafios irreversibles en las células como consecuencia de
los altos niveles de ROS generados (Hess, 2000).

Muchos de los estudios ambientales realizados con CMF para caracterizar los
efectos de distintos factores de estrés sobre las microalgas se han centrado en la
discriminacién de células viables y no viables dentro de la poblacidon expuesta a las
condiciones citotdxicas. Sin embargo, en este estudio podemos comprobar que la
integridad de la membrana citoplasmatica se ve afectada sélo después de que otros

parametros celulares ya hayan sido dafiados de un modo notable. Podemos concluir,
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por tanto, que existen otros parametros mas sensibles que pueden proporcionar
informacién a muy corto plazo sobre las potenciales alteraciones fisioldgicas que se
producen en las microalgas y que puedan afectar a su produccién primaria antes de
que se detecte un descenso significativo de la viabilidad celular.

Ademds de los ensayos de viabilidad centrados en la permeabilidad de la
membrana plasmatica también se utilizan con frecuencia, como indicadores del estrés
ambiental, las medidas de la inhibicién de determinadas enzimas, puesto que permiten
obtener resultados de manera rapida y sensible (Peterson y Stauber, 1996, Blaise y
Ménard, 1998, Prado et al., 2012). Concretamente, la actividad esterasa se relaciona
con la actividad metabdlica general o vitalidad celular, dado que estas enzimas son
esenciales para el funcionamiento normal de la célula. La actividad esterasa se ha
utilizado desde hace afios para estimar la actividad microbiana en suelos (Schnirer y
Rosswall, 1982), aguas (Holzapfel-Pschorn et al., 1987, Tadonléké et al., 2009) vy
sedimentos marinos (Gumprecht et al., 1995) y es un indicador util para el estudio de la
actividad metabdlica de microalgas (Gilbert et al., 1992, Jochem, 2000, Prado et al.,
2012). En particular, la actividad esterasa en algas ha resultado ser sensible en la
deteccidn de alteraciones ambientales minimas como cambios en la temperatura, luz,
salinidad, turbulencia o nutrientes (Geary et al., 1997, Jochem, 1999; Brookes et al.,
2000; Regel et al., 2004).

En este estudio, para el andlisis de la actividad metabdlica de las células de T.
suecica expuestas a los contaminantes emergentes, se realizd un analisis de la
actividad esterasa inespecifica basado en la generacidn de fluorescencia derivada de la
hidrdlisis enzimatica del FDA. Pudiendo distinguir, por CMF, entre células
fluorescentes metabdlicamente activas y células no fluorescentes metabdlicamente
no activas. La fluoresceina se acumula en el interior de las células activas, por lo que la
actividad metabdlica celular se ha medido analizando la intensidad de la sedal
fluorescente emitida y comparando las diferencias entre la fluorescencia emitida por
las células metabdlicamente activas, lo que nos permite detectar pequeiios cambios en

la actividad metabdlica o vitalidad celular. La deteccion mediante CMF de la
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fluorescencia de la fluoresceina resultante de la hidrdlisis del FDA se ha aplicado para la
determinacion de la toxicidad de diversos agentes contaminantes, como metales
pesados (Lage et al., 2001) y pesticidas (Gilbert et al., 1992, Prado et al.,, 2012) en
diversas especies fitoplanctdnicas.

La medicion de la actividad metabdlica ha sido uno de los pardmetros mas
sensibles en este estudio para evaluar la respuesta de las células de T. suecica a los
distintos contaminantes emergentes. La respuesta citotéxica varia en funcién del
contaminante estudiado ya que, a corto plazo, se ha detectado que algunos
compuestos producen un aumento o estimulacion de la actividad esterasa, mientras
que otros producen una disminucion de dicha actividad.

La poblacidn viable expuesta al OMP (capitulo 1) y las células expuestas a la BP-3
(capitulo IIl), mostraron un incremento de la actividad esterasa que puede deberse a
una estimulacién metabdlica general de las células inducida por el agente téxico, con
el fin de adaptar su fisiologia a las condiciones ambientales adversas. Este incremento
puede estar relacionado con la activacion de procesos de destoxificacion, como
mecanismos de defensa contra el estrés oxidativo, en los que participan estas enzimas.
Se ha visto que la exposicidn a concentraciones subletales o exposiciones cortas a
ciertos contaminantes inducen una estimulacién de la fluorescencia derivada de la
hidrdlisis del FDA, dicha estimulacidn de la actividad esterasa celular puede deberse a
gue estas enzimas son esenciales para la sustitucion de los fosfolipidos en las
membranas celulares (Franklin et al., 2001).

En las células expuestas al TCS, AHTN (capitulo Ill) y a los tres antibiéticos
ensayados (capitulo 1), se produjo un descenso en la actividad metabdlica. La reduccién
de la actividad esterasa se ha observado en otros estudios, tanto en microalgas como
en cianobacterias, bajo distintas condiciones de estrés ambiental (Regel et al., 2002;
Sobrino et al., 2005; Durrieu et al., 2006). Se ha demostrado que la exposicién de
diversas especies de microalgas a elevadas concentraciones de cobre, un metal que
tiene una reconocida capacidad para generar especies reactivas de oxigeno, induce

una reduccién de la actividad esterasa dependiente de la concentracion y del tiempo
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de exposicion (Franklin et al., 2001; Yu et al., 2007; Hadjoudja et al., 2009). Los
contaminantes ensayados en este estudio podrian inducir un estrés oxidativo y la
superproduccion de ROS, provocando alteraciones en la propia estructura de las
enzimas o causando su degradacion oxidativa, lo que conllevaria un descenso general
de la actividad metabdlica celular. En el caso de los antibiéticos, como se ha comentado
anteriormente, la toxicidad puede deberse al origen bacteriano de las mitocondrias, lo
qgue las convierte en potenciales dianas de estos farmacos. Este hecho provocaria la
inhibicidn de la sintesis de proteinas mitocondriales, especialmente las relacionadas
con el transporte electrénico, esenciales para el correcto metabolismo y proceso de
respiracion celular. Por este motivo se altera el estado fisiolégico celular y disminuye la
actividad metabdlica, sin alterarse la integridad de la membrana o viabilidad.
Comparando los resultados obtenidos en este ensayo con los resultados de
viabilidad celular, podemos observar que la actividad esterasa demuestra ser un
pardmetro mucho mas sensible, ya que tiene una relacién directa con la actividad
metabdlica general y permite discriminar, tras periodos muy breves de exposicion a los
contaminantes, entre células sanas y estresadas, cuantificando respuestas sutiles
frente a los impactos ambientales. Aunque con ambos ensayos podemos distinguir
entre células que tienen su membrana intacta (viables) y células que han perdido la
integridad de su membrana (no viables), con el ensayo del FDA podemos distinguir
ademas las células que no han perdido la integridad de su membrana pero que si se ven
afectadas a nivel de su metabolismo y no presentan actividad esterasa (Jochem, 2000;
Prado et al.,, 2009a). Las células con fluorescencia de la fluoresceina y, por tanto,
metabdlicamente activas son siempre viables; sin embargo, las células no fluorescentes
y metabdlicamente inactivas pueden ser células no viables, con alteraciones en la
membrana plasmatica que impiden la retencion de la fluoresceina en el interior
celular, pero también células viables sin actividad esterasa (Jochem, 2000). A la vista de
los resultados, se podria concluir que las células se inactivan antes de que tenga lugar la
verdadera muerte celular, como ya se habia indicado en otros articulos de este grupo

(Prado et al., 2011).
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ALTERACION DE LA FOTOSINTESIS Y PARAMETROS RELACIONADOS

La medida de parametros relacionados con la autofluorescencia natural de las
microalgas ha permitido el desarrollo de métodos simples, rdpidos y sensibles para
detectar efectos fotoinhibidores de los contaminantes ambientales. Los organismos
fototréficos poseen autofluorescencia natural debido a los pigmentos que poseen, lo
que permite un analisis no invasivo, sin necesidad de marcadores fluorescentes
externos. El uso de la autofluorescencia celular como parametro indicador en los
ensayos de toxicidad en microalgas ya se ha descrito en otros estudios (Geoffroy et al.,
2007).

La clorofila constituye un indicador de la capacidad fotosintética del organismo
(Eullaffroy y Vernet, 2003). El PSIl es el componente del aparato fotosintético donde se
genera la mayor parte de la emisidon in vivo de la fluorescencia de la clorofila a, de
modo que cualquier dafo que se produzca en este fotosistema provocara un descenso
de la emisién de fluorescencia detectada por el citdmetro de flujo (Sobrino et al.,
2005). De hecho, los cambios en la fluorescencia de la clorofila a se han utilizado para
estudiar el estado fisioldgico de células microalgales sometidas a diferentes factores de
estrés (Gonzalez-Barreiro et al., 2004; Sobrino et al., 2004; Ekelund y Aronson, 2007;
Chalifour et al., 2009; Hadjoudja et al., 2009).

En este estudio, la medida de los parametros relacionados con la fotosintesis
han resultado ser muy sensibles. El AHTN, como se ha visto en el capitulo lll, fue el
Unico contaminante emergente utilizado en el que no se detectaron diferencias
significativas en la autofluorescencia celular de las células expuestas con respecto al
control. En todos los casos, para evitar variabilidad en los datos debido a las
diferencias detectadas en el volumen celular, los resultados se interpretaron como la
relacion entre la fluorescencia de la clorofila a (FL4) y el tamafio celular (FS).

Para los tres antibidticos ensayados (CLO, FLO y OTC), se detectd un descenso
en el contenido celular de clorofila a (capitulo I). Este efecto se relaciona con el origen
endosimbidtico de los cloroplastos, puesto que, debido a las similitudes existentes

entre el ARN ribosomal de bacterias y cloroplastos, los ribosomas de los cloroplastos
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pueden ser sensibles a los antibidticos (Gray, 1992; McFadden y Roos, 1999). Las
proteinas del aparato fotosintético son sintetizadas en los cloroplastos (Mayfield et al.,
1995) y dafios en sus ribosomas podrian afectar la sintesis de clorofila (Liu et al., 2012).
Algunos estudios muestran la existencia de una relacidn lineal entre la concentracidn
celular de clorofila a y la fluorescencia (Galbraith et al., 1988; Graziano et al., 1996;
Veldhuis y Kraay, 2000). Sin embargo, en este caso, a pesar del descenso del contenido
en pigmentos observado, se detecté un aumento de la fluorescencia de la clorofila a.
Esto se traduce en una disminucidn de la eficiencia fotosintética que podria explicarse
por un bloqueo de la cadena de transporte electréonico a nivel del PSIl, debido a la
inactivaciéon de algunos centros de reaccién (Cid et al., 1995)

La BP-3 es un filtro solar organico que absorbe la radiacion UV, capta la energia
incidente y la reemite nuevamente como radiacion térmica. Por lo que es interesante
el estudio de las propiedades fotosintéticas de las microalgas expuestas a este
contaminante emergente. Frente a este contaminante (capitulo Ill), las células
mostraron también un aumento de la autofluorescencia que se relaciona con un
descenso en la fotosintesis debido a alteraciones en el aparato fotosintético. En
condiciones optimas, la mayor parte de la energia luminica absorbida por la clorofila
es disipada via conversion quimica, con una pequefia proporcién dedicada a la
emision de fluorescencia y calor, pero debido al estrés provocado por estos
contaminantes, la capacidad fotosintética pude verse reducida, dando lugar a un
incremento de la emisién de fluorescencia.

En el caso del OMP, el descenso de la autofluorescencia detectado si se
relaciona con la disminucidon en el contenido celular de clorofila a (capitulo Il). Este
contaminante también generd una elevada cantidad de ROS en las células de T.
suecica, que podrian estar relacionadas con la disminucién del contenido en pigmentos
e implicadas en los dafios oxidativos a nivel del PSII. Las ROS son compuestos muy
reactivos que pueden causar, entre otros dafos, una degradacién o “blanqueamiento”

de la clorofila (Ekmekci y Terzioglu, 2005; Eullaffroy et al., 2009). La ruptura oxidativa
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de la clorofila puede explicar la pérdida de autofluorescencia en los cultivos expuestos
a concentraciones crecientes de OMP.

Por ultimo, el TCS provocd un descenso de la autofluorescencia de las células
expuestas que también se puede relacionar con dafios oxidativos del PSII, descenso del
contenido en pigmentos o al blanqueamiento de la clorofila debido a la accién de ROS
(capitulo IlI).

Los resultados obtenidos en este trabajo confirman que los parametros
relacionados con la fotosintesis, como la fluorescencia de la clorofila a detectada por
CMF, son parametros sensibles y pueden ser utilizados como una buena alternativa
al crecimiento (Petersen y Kusk, 2000). Dado que la emisidn de fluorescencia de los
organismos fotosintéticos cambia continuamente después de su adaptacion al entorno
cambiante, diversos factores de estrés ambientales como la exposiciéon a
contaminantes, afectan la funcion de los sistemas fotosintéticos, alterandose la
emision de la fluorescencia. Ademas, la fluorescencia de la clorofila a, al ser una
propiedad inherente de las células microalgales, presenta como ventaja evidente el ser
un biomarcador eficaz, rapido y de bajo coste debido a que no es necesario la
utilizacién de un fluorocromo comercial. La autofluorescencia ya ha demostrado ser un
biomarcador util para evaluar la toxicidad de metales pesados o herbicidas (Cid et al.,
1995, 1997; di Toppi et al., 2005; Prado et al., 2011; Esperanza et al., 2016) y, como
hemos visto en los distintos capitulos del presente estudio, de distintos grupos de
contaminantes emergentes.

Las microalgas actian como productores primarios en los ecosistemas
acuaticos, por lo que el equilibrio ecoldgico puede ser facilmente danado si la
fotosintesis se ve afectada por la alteracion del medio. Se ha visto que
contaminantes como el herbicida atrazina afectan la fotosintesis de las microalgas
provocando un descenso en el contenido en pigmentos como resultado del estrés
oxidativo que generan (Esperanza et al.,, 2016). Sin embargo, a concentraciones
subletales, las células se mantienen viables ya que cambian su metabolismo fototrofo a

un metabolismo heterdétrofo, por lo que el aumento de ciertos contaminantes en los
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sistemas acudticos podria conducir a una disminucién en la fijacién de CO, (Esperanza
et al.,, 2015). Por ello, la medida de parametros relacionados con la actividad
fotosintética resulta importante para monitorizar la degradacién medioambiental de
los ecosistemas marinos (Endo y Omasa, 2004) y debe ser uno de los biomarcadores
principales en ecotoxicologia o toxicologia medioambiental (Schreiber et al., 2007).

ALTERACIONES ESTRUCTURALES

La exposicion de las células microalgales a agentes contaminantes puede
inducir también alteraciones en la morfologia celular, tanto en lo que se refiere al
volumen como a la forma de las células. Ademas de las medidas de autofluorescencia
ya comentadas, la CMF permite la medida de la luz dispersada por la célula, que se
puede utilizar para obtener criterios cuantitativos de la apariencia celular, que a su vez
es buena indicadora de las propiedades celulares (Ohnuma et al., 2006). Por lo tanto,
el tamafo o volumen celular, es una caracteristica inherente a la célula que se puede
analizar mediante CMF ya que es proporcional a la cantidad de luz dispersada en el
angulo anterior o forward scatter light (FS).

Los tres antibidticos ensayados en este estudio causaron un descenso en el
tamafio celular que puede relacionarse con la inhibicion del crecimiento y el descenso
en contenido en pigmentos observado (capitulo 1). Las células activas, antes de
dividirse, aumentan su tamano debido al incremento en orgdnulos, proteinas, enzimas,
acidos nucleicos y otras moléculas. Sin embargo, las células expuestas a antibidticos no
experimentaron este aumento de volumen, ya que como se ha comentado, estos
compuestos podrian inhibir la sintesis de proteinas de mitocondrias y cloroplastos vy,
consecuentemente, la sintesis de clorofila de las células microalgales debido al origen
bacteriano de estos orgdnulos, convirtiéndolos en potenciales dianas de los
antibioticos.

En el caso de la BP-3, también se detectd una disminucion en el tamario celular
con respecto a las células control tras 24 h de exposicion (capitulo Ill). Pero en este
caso, el descenso en el tamafio puede atribuirse al hecho de que las células tratadas

con BP-3 son capaces de completar el ciclo celular y dividirse mas rdpidamente que las
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células no expuestas, como resultado del incremento en la tasa de crecimiento vy la
actividad metabdlica, como se ha detallado en el capitulo IlI.

Por otro lado, el TCS, OMP y, en menor medida, el AHTN (capitulos Il y Ill),
causaron un aumento del tamafio o volumen celular que puede deberse a la
incapacidad de las células de completar el ciclo celular y finalizar la division, como se
refleja en el descenso de la tasa de crecimiento de las células expuestas con respecto a
las células de los cultivos control. Las células expuestas no serian capaces de completar
el proceso de divisién a pesar de haber aumentado su tamafo o incluso duplicar sus
componentes, algo que ya se ha propuesto para explicar el incremento de volumen
celular en diferentes especies de microalgas sometidas a diversos factores de estrés,
tanto fisicos (Sobrino et al., 2004) como quimicos (Gonzalez-Barreiro et al., 2004;
Geoffroy et al., 2007; Vallotton et al., 2008). Ademas, las alteraciones provocadas por
estos contaminantes en el potencial de membrana citoplasmdatico pueden dar lugar a
cambios osmoticos y fallos en los procesos de control del volumen celular, debido a un
flujo alterado de agua e iones a través de la membrana, que expliquen también el
aumento del tamafio.

La complejidad intracelular es otra de las caracteristicas morfoldgicas de la
célula que puede ser estudiada mediante CMF, puesto que se relaciona con la luz
dispersada en el dngulo lateral o side scatter light (SS). En las células expuestas a OMP
se detectd un incremento de la complejidad intracelular con respecto a los cultivos
control (capitulo Il). Este incremento posiblemente se deba, por un lado, al hecho de
que las células no han podido finalizar su division a pesar de haber aumentado de
tamafio y duplicado sus componentes celulares y, por otro lado, a la degradacién y
desorganizacion de componentes celulares, como por ejemplo la degradaciéon de
pigmentos fotosintéticos, como consecuencia del estrés oxidativo inducido por el OMP

(Suntres, 2002; Gonzalez-Barreiro et al., 2004).
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EFECTOS SOBRE EL POTENCIAL DE MEMBRANA CITOPLASMATICO Y
MITOCONDRIAL

Otro de los pardmetros evaluados que ha mostrado alteraciones significativas,
transcurridas solo 24 h de exposicion a los contaminantes emergentes, ha sido el
potencial de membrana citoplasmatico. Las mediciones del potencial de la membrana
plasmatica, basadas en la fluorescencia de fluorocromos especificos, han demostrado
ser utiles para la monitorizacidén del estrés celular en diferentes organismos y especies
de microalgas (Mason et al., 1994; Dinsdale et al., 1995; Lloyd et al., 2004; Prado et al.,
2012). La membrana plasmatica es una barrera quimiosmética que, en el caso de
microorganismos como las microalgas, constituye la superficie de contacto entre el
organismo y el ambiente externo. A través de esta membrana, se mantiene un
potencial electroquimico transmembrana (negativo en el interior de la célula) que
juega un papel critico en el control del intercambio de solutos, por lo que la medida de
este pardmetro informa sobre el transporte y estado energético de la célula (Konrad y
Hedrich, 2008). En respuesta a determinados cambios en el ambiente circundante a la
célula, se pueden producir alteraciones en el potencial eléctrico transmembrana. La
monitorizacidn de estas perturbaciones se considera un indicador sensible y rdpido de
la presencia de factores ambientales que pueden conducir a cambios fisiologicos en la
célula y que pueden desembocar en citotoxicidad o incluso en muerte celular
(Rabinovitch y June, 1990).

En este estudio el potencial de membrana citoplasmatico ha sido otro de los
pardmetros de mayor sensibilidad, aunque la respuesta citotdxica también varia en
funcién del contaminante ensayado. Las células expuestas a compuestos como la BP-3
y el AHTN mostraron un aumento de la fluorescencia, derivada de una mayor entrada
del fluorocromo DiBAC4(3) en la célula, lo que indica una despolarizacién de la
membrana plasmatica (capitulo Ill). Alteraciones en bombas o canales transportadores
que modifiquen el flujo de iones como Na*, K*, H*, CI o Ca*? a través de la membrana
que delimita la célula, podrian explicar estos resultados ya que desencadenarian

desequilibrios idnicos y de carga (Lloyd et al., 2004). La presencia de elevados niveles
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de ROS, respuesta celular comun a factores de estrés ambiental (Mittler, 2002;
Valavanidis et al., 2006), también se ha relacionado con una reduccién del potencial de
membrana citoplasmatico (Lloyd et al., 2000; Wei et al., 2008).

Las células expuestas a TCS y OMP mostraron el efecto contrario, ya que se
observé una menor entrada del fluorocromo con respecto a las células control,
indicando una hiperpolarizacion de la membrana plasmatica (capitulos Il y 1ll). Estas
alteraciones del potencial pueden dar lugar a cambios osmoticos y fallos en los
procesos de control del volumen celular que expliquen el aumento significativo del
tamario celular detectado en los cultivos expuestos a estos dos compuestos.

En el caso del TCS, la acusada hiperpolarizacién observada podria asociarse a
alguno de los mecanismos de accion conocidos de este compuesto, que implican la
desestabilizacién de las membranas provocando la pérdida de sus funciones de barrera
semipermeable (Villalain et al., 2001; Phan and Marquis, 2006). En otros estudios se ha
detectado también una hiperpolarizacion inducida por TCS en células animales
(Kawanai, 2001). La hiperpolarizacion de la membrana plasmdtica se asocia con el
aumento en la concentracién de Ca®' intracelular inducida también por el TCS. El
aumento en la concentracién intracelular de este catién es una de las caracteristicas
comunes en el proceso de muerte celular inducida por algunos productos quimicos
citotéxicos (Harman y Maxwell, 1995; Verkhratsky, 2007; Gonzélez-Pleiter et al., 2017).

En el caso del OMP, los cambios observados se asocian a su accion inhibitoria
sobre las bombas de protones. Los cambios en el potencial se han relacionado a
menudo con la inhibicidn de las bombas H'-ATPasas o Na'/K'-ATPasas de la
membrana, puesto que se consideran los principales generadores de los gradientes
electroquimicos a través de la membrana plasmatica (Bortner et al., 2001; Krol et al.,
2003). En las células vegetales, el potencial de membrana citoplasmatico se crea
debido al transporte asimétrico de protones (H') gracias a la actividad de bombas
como las ATPasas que transportan H' al exterior celular (en el caso de aquellas que
estan localizadas en la membrana plasmatica) y al interior de la vacuola (en el caso de

aquellas localizadas en el tonoplasto) (Palmgren et al., 2003; Pedersen, 2007). El
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transporte ionico afecta a la distribucion de la carga a través de la membrana y por
tanto, a su voltaje. En otros estudios se ha comprobado que el OMP inhibe el
crecimiento de C. albicans y S. cerevisiae y que varios PPl exhiben actividad antifingica
ya que estos compuestos pueden interactuar inadvertidamente con las H*/ATPasas
presentes en estas especies (Monk et al., 1995). El acusado estrés oxidativo generado
en las células expuestas al OMP también puede inhibir esta actividad enzimdtica y
contribuir a los cambios en el potencial, ya que existen evidencias de la inhibicién
irreversible de la bomba Na*/K*-ATPasas por la presencia de ROS (Wu-Hsiung et al.,
1992).

El fluorocromo DiBAC,(3), utilizado para evaluar el potencial de membrana
citoplasmatico, se ha utilizado también en otros estudios como indicador de viabilidad,
fundamentalmente en bacterias. En dichos estudios, las células que sufren alteraciones
en su potencial de membrana y que por tanto, muestran una elevada fluorescencia
como consecuencia de la entrada del fluorocromo, son consideradas células no viables
(Jepras et al.,, 1995; Papadimitriou et al., 2006). Aunque el uso de fluorocromos
sensibles al potencial de membrana citoplasmatica como indicadores de viabilidad
celular ha ido en aumento, es cuestionable si las células que muestran un potencial de
membrana reducido son necesariamente células no viables (Breeuwer y Abee, 2000).
En el presente estudio, se observa que los contaminantes emergentes ensayados
provocan cambios en el potencial de membrana celular, mientras que los resultados
obtenidos en el ensayo con IP indican que la viabilidad celular no se ve
significativamente afectada. Podemos concluir que la exposicion a los contaminantes
emergentes dana la membrana plasmatica de las células principalmente mediante
cambios en sus propiedades de permeabilidad, mas que por la disrupciéon de su
integridad. Por lo que el estudio de las variaciones en dicho parametro, al igual que el
estudio de la actividad metabdlica, resulta de gran utilidad para evaluar los efectos a
corto plazo que se producen en las células expuestas a concentraciones subletales.

Después de estudiar los efectos producidos por los contaminantes emergentes

en parametros relacionados con la fotosintesis y la actividad metabdlica celular y las
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alteraciones a nivel de la membrana plasmatica, se han estudiado potenciales dafios
en otro organulo de gran importancia para la célula, la mitocondria. Durante la
respiracion aerdbica, el movimiento de electrones a través de la cadena de transporte
electrénico genera un bombeo de protones de la matriz mitocondrial hacia el espacio
intermembrana que se traduce en un gradiente electroquimico aprovechado por las
ATPsintasas para generar ATP. Por lo que el potencial de membrana mitocondrial se
relaciona con la capacidad de generar ATP mediante la fosforilacion oxidativa y
cambios en este potencial podrian alterar la produccién de energia en la célula
(Cossarizza y Salvioli, 2001; Poot y Pierce, 2001; Perry et al., 2011).

La tincidn con el fluorocromo especifico para mitocondrias JC-1 mostré un
aumento significativo del potencial de membrana mitocondrial o hiperpolarizacién
solo en el caso de las células expuestas a las concentraciones mas elevadas de OMP. La
hiperpolarizacion mitocondrial se ha asociado a un aumento en la respiracién, un
incremento del flujo de electrones y una fosforilacion oxidativa mas activa (Weir et al.,
2003; Hauser et al., 2006; Lin et al., 2006). También se ha asociado a un mayor estrés
oxidativo ya que la mayor actividad mitocondrial puede favorecer la generacion de
ROS durante la fosforilacién oxidativa, como subproducto del proceso de generacion
de ATP (Raha y Robinson, 2000; Mgller, 2001; Loseva et al., 2004; Sweetlove y Foyer,
2004; Wallace, 2005; Huc et al., 2012). Esto se relaciona con los resultados obtenidos
en las células expuestas a OMP, puesto que la poblacidn todavia viable experimentd un
aumento de la actividad metabdlica general y de los niveles intracelulares de ROS.

Los cambios observados en el potencial de membrana mitocondrial pueden
deberse también al propio mecanismo de accién del OMP, que podria afectar a las
bombas de protones de las microalgas, como las F-ATPasas, enzimas de la membrana
interna mitocondrial utilizadas para la sintesis de ATP (Pedersen, 2007). En las células
sometidas a algun tipo de estrés, el potencial de membrana mitocondrial puede
alterarse por la desregulacion de las cargas idnicas intracelulares. Cuando los flujos
idnicos superan la capacidad de las mitocondrias para amortiguar estos cambios, estos

potenciales o gradientes pueden colapsar, lo que lleva a un fallo en la produccién de
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ATP y a un estrés bioenergético (Perry et al., 2011). Por lo que la medida de este
potencial y su regulacion son determinantes clave de la salud o envejecimiento celular
(Green et al., 2004; Nicholls, 2004). Los resultados obtenidos también podrian explicar
los altos niveles de ROS producidos en células expuestas a OMP debido a que su
produccién por la cadena de transporte electrénica aumenta exponencialmente en
células con una membrana mitocondrial fuertemente polarizada (Gerencser et al.,
2012). Otros estudios han demostrado que la hiperpolarizacién de la membrana
mitocondrial es un evento temprano en la apoptosis mediada por mitocondrias,
inducida en diferentes tipos de células (Gergely et al., 2002, Giovannini et al., 2002,
Leal et al., 2015).

En este estudio (capitulo Il), sdlo las células expuestas a las concentraciones
mas altas ensayadas de OMP, a las concentraciones mas altas ensayadas, mostraron
pequeias alteraciones en el potencial de membrana mitocondrial. Mientras que los
demds parametros estudiados mostraron diferencias significativas con respecto al
control para el resto de contaminantes y a concentraciones mas bajas. Por lo que el
indicador utilizado podria no ser muy sensible en este caso o bien, la mitocondria no es
el sitio de accion principal de los contaminantes emergentes ensayados. También se ha
visto que en células vegetales, la mitocondria, aunque es particularmente sensible al
dafio oxidativo (Bartoli et al., 2004), posee elevados niveles de agentes antioxidantes
en comparacion con las células animales que podrian anular la citotoxicidad ejercida
por los compuestos utilizados (Vicente et al., 2001).

ESTRES OXIDATIVO

En los organismos fotosintéticos como las microalgas, las ROS se producen
continuamente en cloroplastos y mitocondrias como subproductos en distintas vias
metabdlicas (Halliwell, 2006). Sin embargo, sus niveles pueden aumentar como
respuesta a distintos factores de estrés abidtico como la presencia de contaminantes.
Como las ROS son moléculas potencialmente muy toxicas, sus niveles estan
estrictamente regulados por mecanismos de proteccidn antioxidante para evitar dafios

en los componentes celulares (van Creveld et al., 2014). Debido a que tienen una vida
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muy corta y concentraciones intracelulares muy bajas, su estudio requiere métodos
muy rapidos y sensibles para la deteccién y la cuantificacion. Por lo tanto, la CMF en
combinacidon con fluorocromos especificos, es una técnica ideal para la caracterizaciéon
de la generacion de estas sustancias en la célula. La eleccidn del fluorocromo depende
de la especie reactiva de interés, de modo que la hidroetidina (HE) refleja
preferentemente el nivel de i6n superdxido, mientras que la dihidrorrodamina 123
(DHR 123) se relaciona con el peréxido de hidrégeno (Walrand et al., 2003, Wilhem et
al., 2009).

Como se ha comentado, la cadena de transporte electronico mitocondrial
genera importantes cantidades de ROS durante la fosforilacion oxidativa, (Mgller,
2001, Raha y Robinson, 2000, Sweetlove y Foyer, 2004). Ademas del potencial papel de
la mitocondria en el aumento de ROS en las células, las alteraciones detectadas en
pardmetros relacionados con el proceso fotosintético también podrian contribuir a su
incremento. Los compuestos que afectan al PSIl pueden provocar un aumento de los
niveles de estrés oxidativo de las células debido a la superproduccién de tripletes de
clorofila (Rutherford y Krieger-Liszkay, 2001, Saladin et al., 2003). Este estrés oxidativo
podria estar relacionado con la disminucion en la fluorescencia de clorofila a debido al
dano oxidativo del PSIl o al blanqueamiento de este pigmento (Ekmekci y Terzioglu,
2005). La disminucidn de la eficiencia fotosintética producida por el contaminante
podria también, a su vez, potenciar la produccién de ROS en las células causando
dafios oxidativos y anomalias funcionales (Liu et al.,, 2012). La inhibicién de la
fotosintesis puede conducir también a la activacion del metabolismo heterotréfico
microalgal para conseguir energia y poder mantener su viabilidad (Esperanza et al.,
2015). Este cambio en el metabolismo podria provocar un aumento en la tasa de
fotorrespiracién, llevando a la produccién de peréxido de hidrégeno en los
peroxisomas microalgales (Cirulis et al., 2013).

La sobreproduccion de ROS en células se relaciona a menudo con dafos
inespecificos de los componentes celulares, conduciendo a una interrupcion de

procesos metabdlicos cruciales (Mittler, 2002, Vega et al.,, 2006). Para evitar la
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perturbaciéon del metabolismo, la célula activa un conjunto de mecanismos
protectores, entre ellos, la induccidon de enzimas antioxidantes (Mittler, 2002, Pokora y
Tukaj, 2010). En el caso de las células expuestas al OMP observamos un aumento
significativo de los niveles de ROS intracelulares (capitulo Il), por lo que en este caso,
los mecanismos de defensa contra el estrés oxidativo de las microalgas no pudieron
regular la sobreproduccién de estas especies inducida por el farmaco. La generacion de
ROS por el OMP también podria estar implicada en Ila iniciacién de dafio a la
membrana por la induccién de peroxidacién lipidica, lisis o desesterificacion de acidos
grasos (Cid et al., 1996). Cuando se ha superado cierto umbral de produccién de ROS,
los mecanismos de defensa antioxidantes celulares ya no pueden responder lo
suficiente y el estrés oxidativo conduce a la disrupcién de la membrana y finalmente a
la muerte celular (Hess, 2000; Esperanza et al., 2015). En las algas, el exceso de ROS
puede afectar muchas funciones celulares a través de la modificacién de los acidos
nucleicos, oxidacién de proteinas, deterioro de las clorofilas y la induccién de la
peroxidacion lipidica (Ledford y Niyogi, 2005, Mittler et al., 2004, Vavilala et al., 2016).
Aunque los ROS siempre fueron considerados subproductos metabdlicos
toéxicos que en ultima instancia conducen a la muerte celular, hoy en dia se reconoce
gue los ROS actuan también como mensajeros secundarios implicados en redes de
sefializacion (D Autréaux y Toledano, 2007). Esta funcion indica que las células han
desarrollado estrategias para utilizar los ROS como sefiales bioldégicas que controlan
diversos programas genéticos de respuesta al estrés, como se ha visto en diatomeas
(Rosenwasser et al., 2014). Ademds, existen evidencias de que el estrés oxidativo juega
un papel en la senescencia en las plantas, puesto que se ha formulado la hipdtesis de
que un desequilibrio entre la generacién de ROS, la proteccién antioxidante y la
reparacion del dafio oxidativo puede conducir a la senescencia (Beckman y Ames,
1998; Sohal, 2002). Las células vegetales también parecen generar ROS a propdsito
como moléculas de senalizacidon para controlar la muerte celular programada (Apel y

Hirt, 2004).
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ALTERACIONES DEL pH INTRACELULAR

Por ultimo, otro de los parametros evaluados en este estudio ha sido el pH
intracelular (pH;). El mantenimiento del pH fisioldgico en el rango éptimo es de gran
importancia para la correcta actividad de muchas enzimas y el funcionamiento eficaz
de los canales idnicos y elementos contractiles celulares. Ademas, las oscilaciones en el
pH son también importantes en el control del ciclo celular y la capacidad proliferativa
de las células (Madshus, 1988).

Debido a que las reacciones bioquimicas necesitan un pH éptimo, las células
tienen sistemas reguladores para mantener la homeostasis y, a pesar de las
fluctuaciones inducidas metabdlica y ambientalmente, el pH; se mantiene en torno a
7,5 (Roos et al.,, 2006). Este control del pH citosdlico se mantiene gracias a la
regulacién de los procesos de transporte de iones entre los compartimentos
intracelulares (citosol, vacuola y cloroplasto, fundamentalmente) y entre la célula y el
medio externo.

Los protones desempefian muchas funciones en la sefializacidn, el desarrollo y
la regulacién metabdlica por lo que los organismos eucariotas han desarrollado
mecanismos para el control homeostatico. Las alteraciones en los niveles intracelulares
de protones e iones como el calcio, asi como las variaciones en el potencial de
membrana citoplasmatico se consideran mecanismos de transduccion de la seial en la
célula, es decir, mensajeros secundarios que actuan frente a determinados estimulos
ambientales y que conducen a diferentes respuestas a nivel de la fisiologia celular. En
este estudio, todas las concentraciones de OMP ensayadas alteraron el pH; de las
células de T. suecica de una manera dependiente de la concentracién (capitulo Il).
Cuanto mayor es la concentracion de OMP en el medio de cultivo, mas acusada es la
acidificacion intracelular que se produce. Como se ha discutido anteriormente, debido
al mecanismo de accion del OMP, este compuesto podria afectar a las bombas de
protones de organismos no diana como las microalgas. Estas bombas transportan
protones desde el citoplasma al exterior de la célula (en el caso de aquellas situadas en

la membrana plasmatica) y hacia compartimentos intracelulares como las vacualos (en
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el caso de aquellas situadas en el tonoplasto). Por lo que la inhibicién de estas bombas
por el contaminante podria conducir a la acumulacidon de protones en la célula y, por
consiguiente, la acidificacion del citosol. Se ha visto que inhibidores de la bomba de
protones como el OMP provocan la alteracién del gradiente de pH intra-extracelular y
la acumulacién de protones en el citosol de células tumorales. La inhibicion de la
bomba de protones desencadena una muerte celular rapida en este tipo de células
como resultado de la acidificaciéon intracelular, la activacion de caspasas y la
acumulacién temprana de ROS (Luciani et al., 2004; Marino et al., 2010).

Los ambientes marinos se caracterizan por sus altos niveles de sodio y por un
pH relativamente estable y ligeramente alcalino (8,2) (Taylor et al.,, 2012). Se ha
demostrado que este alto gradiente de potencial electroquimico es utilizado por
organismos marinos, como las cianobacterias y las microalgas, que usan bombas del
tipo Na*/K*-ATPasas como principal mecanismo de transporte para generar gradientes
electroquimicos a través de la membrana plasmatica (Hellebust 1978; Rees et al.,
1980; Raven 1984). El intercambiador Na*/H" se expresa en la gran mayoria de células
eucariotas y es el mecanismo regulador de la homeostasis del pH intracelular en el
fitoplancton marino (Noél y Pouysségur, 1995). El intercambiador Na'/H" utiliza el
gradiente electroquimico de iones Na*, generado por las Na*/K*-ATPasas, para extraer
H* del citosol celular. La presencia de OMP en ambientes marinos podria afectar la
funcion de estas bombas de protones que regulan los gradientes de pH.

Se han detectado pequefias variaciones en el pH; con el fluorocromo BCECF AM
Unicamente en el caso de las células expuestas a OMP, ya que este contaminante
indujo una marcada acidificacién intracelular. Sin embargo, con el resto de
contaminantes no se ha observado un cambio significativo del pH; Esto puede deberse,
en parte, a que el espectro de emision del fluorocromo utilizado, que ha sido lo
analizado en este estudio, es mucho menos dependiente del pH que el espectro de
excitacion, por lo que puede que pequefias variaciones en el pH; no puedan ser
detectadas. Por esta razén su uso no es recomendable como indicador sensible de los

efectos a corto plazo de los contaminantes.
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En este estudio se ha utilizado la CMF para el estudio de las potenciales
alteraciones que distintos contaminantes emergentes provocan en la microalga marina
T. suecica, ya que esta técnica nos permite llevar a cabo la medida de pardmetros a
nivel de la célula individual. Como se ha visto, es una gran ventaja frente a los ensayos
tradicionales de inhibicion del crecimiento, puesto que éstos reflejan un valor medio
de la poblacion, sin tener en cuenta la respuesta que se produce a nivel celular. De
este modo, se han podido detectar alteraciones en la fisiologia microalgal transcurridas
solo 24 h de exposicidbn a concentraciones subletales de los contaminantes
emergentes, antes de que se puedan detectar cambios significativos en el crecimiento

o la viabilidad celular (Tabla 4).

Tabla 4. Respuesta citotdxica de T. suecica tras 24 h de exposicién a los distintos contaminantes
emergentes atendiendo a los biomarcadores de citotoxicidad mas sensibles utilizados en este estudio.
En el potencial de membrana medido con el fluorocromo DiBAC,4(3), un incremento se corresponde con
una despolarizacion de la membrana; mientras que un descenso se corresponde con una
hiperpolarizacién. s/c = sin cambios significativos a las concentraciones ensayadas (p = 0,05).

Contaminantes emergentes

Parametros .
. , Productos de cuidado e
analizados Farmacos .
higiene personal (PCPs)
por CMF
CLO FLO OTC OMP BP-3 TCS AHTN
Tamaino
ma T B 1
Autofl i
uto L(llc:)lj)scenma I I I s/c

Vitalidad
(FDA) 1 1 1
Potencial membrana s/c s/c s/c
(DIBAC,(3))

- = = =
e
- - e -
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Atendiendo a estos resultados, dentro del grupo de los farmacos, podemos
observar que la respuesta citotoxica de T. suecica es igual para todos los antibidticos
ensayados, pero totalmente opuesta a la respuesta obtenida con el OMP. Se podria
concluir que estas diferencias se deben a la diferente diana de acciéon de estas dos
clases de farmacos en la microalga. Los antibidticos afectan principalmente a
cloroplastos y mitocondrias, mientras que el OMP afecta a las membranas celulares
(Tabla 4). Dentro del grupo de los PCPs, podemos observar que los contaminantes
ensayados se pueden clasificar en dos grupos basandose en la respuesta citotéxica
observada, como se ha comentado en el capitulo Ill. Un grupo estaria formado sélo por
el filtro UV BP-3, que produce en un primer momento una estimulacion metabdlica
general o incremento en la vitalidad celular; mientras que el otro grupo estaria
formado por TCS y AHTN, que provocaron un descenso en la vitalidad celular. Por
ultimo, también podemos observar que la respuesta al TCS es similar a la obtenida con
el OMP, lo que puede asociarse a alguno de los mecanismos de accidon conocidos de
este conservante, como la desestabilizacién de las membranas y la pérdida de sus
funciones de barrera semipermeable comentadas en el capitulo Il (Tabla 4).

En resumen, dentro de los parametros analizados por CMF, aquellos
relacionados con las propiedades inherentes celulares, como el tamafio y la
autofluorescencia celular, han resultado de gran utilidad al ser biomarcadores rapidos,
eficaces y de bajo coste, puesto que no es necesario utilizar ningun fluorocromo para
su medicién. En particular, la medida de la fluorescencia microalgal nos da informacién
sobre la actividad fotosintética, por lo que debe ser uno de los biomarcadores
principales en ecotoxicologia para la monitorizacién de la degradacidon de los
ecosistemas marinos. La medida de la actividad esterasa con el ensayo de hidrélisis del
FDA también ha sido uno de los parametros mas sensibles. Posee una relacién directa
con la actividad metabdlica general de la célula y permite discriminar, tras periodos
muy breves de exposicion a los contaminantes, entre células sanas y estresadas,
cuantificando respuestas minimas frente a los impactos ambientales. Por ultimo,

hemos visto que la exposicion a los contaminantes emergentes dafa la membrana
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plasmatica de las células principalmente mediante cambios en sus propiedades de
permeabilidad, por lo que el estudio de las variaciones en el potencial de membrana
citoplasmatico han resultado de gran utilidad para evaluar los efectos a corto plazo

que se producen en las células expuestas a concentraciones subletales.
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En vista de los resultados obtenidos, con respecto a lo establecido en el
objetivo 1 sobre la determinacion del efecto toxico sobre el crecimiento de T. suecica
provocado por distintos farmacos y productos de cuidado e higiene personal, se puede

concluir:

1.1. El crecimiento de los cultivos de T. suecica se ve negativamente afectado
por la presencia en el medio de los distintos contaminantes emergentes ensayados, de
una forma dependiente de la concentracidon y del tiempo de exposicion. Sin embargo,
la concentracién mas baja del antibiético OTC (2,5 mg L™), provoca un fenémeno de

hormesis, estimulando de forma significativa el crecimiento con respecto al control.

1.2. La toxicidad de los distintos contaminantes emergentes ensayados sobre T.
suecica, en base a su efecto sobre el crecimiento, varia en funciéon del grupo de
contaminante utilizado. Los PCPs son mas toxicos para esta microalga que los
farmacos; y dentro del grupo de los farmacos, los antibidticos mostraron mayor

toxicidad que el OMP.

Con respecto a lo establecido en el objetivo 2, sobre el estudio de las
alteraciones citdmicas provocadas por los diferentes contaminantes emergentes

ensayados, se puede concluir:

2.1. Las células microalgales mostraron alteraciones morfoldgicas vy fisioldgicas
transcurridas sélo 24 h de exposicién a concentraciones subletales de los distintos
contaminantes emergentes ensayados, antes de producirse un descenso significativo
en la densidad o viabilidad celular de los cultivos; aunque la respuesta citotdxica varia

en funcidn del contaminante utilizado.

2.2. Las microalgas expuestas a los tres antibidticos ensayados mostraron

alteraciones en los parametros relacionados con la fotosintesis, asi como un descenso
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de la actividad celular, toxicidad que se relaciona con el origen bacteriano de

cloroplastos y mitocondrias.

2.3. El OMP puede afectar a receptores de organismos unicelulares no diana
como las microalgas que regulan el flujo de protones en el citoplasma, alterando la
homeostasis celular y provocando una sobreproduccién de ROS que da lugar, en

ultimo término, a la muerte celular.

2.4. Los tres PCPs ensayados se pueden clasificar en dos grupos basandose en la
respuesta citotdoxica observada. Un grupo formado sélo por el filtro UV BP-3, que
produce en un primer momento una estimulacién metabdlica general; y otro grupo
formado por el conservante TCS y la fragancia AHTN, que provocan un descenso en la
vitalidad celular. Las diferencias detectadas en la citotoxicidad pueden asociarse a las

distintas dianas de accidon de estos contaminantes en la microalga.

Con respecto a lo establecido en el objetivo 3, sobre la evaluacion de la
sensibilidad y aplicabilidad de los protocolos de CMF utilizados, en la determinacion de

la potencial citotoxicidad de los contaminantes emergentes, se puede concluir:

3.1. La medida de la fluorescencia de la clorofila a por CMF es un parametro
sensible que, al ser una propiedad inherente de las células microalgales, puede ser
utilizado como biomarcador eficaz, rdpido y de bajo coste, alternativo al crecimiento.
Al proporcionar informacion de la actividad fotosintética microalgal, es util para
monitorizar la degradacion medioambiental de los ecosistemas marinos y debe ser

uno de los biomarcadores principales en ecotoxicologia.

3.2. La medida de la actividad esterasa con el ensayo de hidrélisis del FDA es un
pardmetro muy sensible ya que tiene una relacién directa con la actividad metabdlica

general o vitalidad celular y permite discriminar, tras periodos muy breves de
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exposicién a los contaminantes, entre células sanas y estresadas, cuantificando

respuestas sutiles frente a los impactos ambientales.

3.3. La exposicion a los contaminantes emergentes dafia la membrana
plasmatica de las células de T. suecica mediante cambios en sus propiedades de
permeabilidad, por lo que el estudio de las variaciones en el potencial de membrana
citoplasmatico es de gran utilidad para evaluar los efectos a corto plazo que se

producen en las células expuestas a concentraciones subletales de estos compuestos.

La microalga utilizada en este estudio, Tetraselmis suecica, es una especie facil
de cultivar y de crecimiento rapido que, debido a su corto ciclo de vida, proporciona
una rapida respuesta frente a los impactos ambientales. Los parametros analizados por
CMF han permitido caracterizar dicha respuesta en esta microalga, que ha mostrado
sensibilidad frente a los distintos tipos de contaminantes emergentes ensayados a
diferentes niveles de la fisiologia celular, avalando su aplicacion como biomarcadores
en biosensayos de toxicidad. En base a todo lo anteriormente expuesto, podemos
concluir finalmente que se justifica la utilizacion de esta especie de microalga,
utilizando estos marcadores de contaminacién mediante la técnica de citometria de
flujo, en estudios de ecotoxicologia. Estos ensayos podrian ser de utilidad en los
programas rutinarios de monitorizacién y determinacion del potencial efecto téxico de
contaminantes acuaticos emergentes, contribuyendo a la elaboracién de nuevas
directrices para un uso mds racional y menos agresivo para el entorno de este tipo de

compuestos.
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Taking into account the results obtained, regarding the established in the
objective 1 about the determination of the toxic effect on the growth of T. suecica

caused by different pharmaceuticals and personal care products, it can be concluded:

1.1. The growth of T. suecica cultures was negatively affected by the presence
in the environment of the different emerging pollutants tested, in a concentration and
time dependent manner. However, the lowest concentration of the antibiotic OTC (2.5
mg L), causes a phenomenon of hormesis, stimulating significantly the growth with

respect to the control.

1.2. The toxicity of the different emerging pollutants on T. suecica, based on
their effect on growth, depends on the group of the pollutant tested. PCPs are more
toxic to this microalga than pharmaceuticals; and within the pharmaceuticals,

antibiotics showed higher toxicity than OMP.

Regarding the established in the objective 2 about the study of the cytomic

alterations caused by the different emerging pollutants tested, it can be concluded:

2.1. Microalgal cells showed morphological and physiological alterations after
only 24 h of exposure to sublethal concentrations of the different emerging pollutants
assayed, before a significant decrease in cell density or viability of the cultures was

detected; although the cytotoxic response differs depending on the pollutant tested.

2.2. Microalgae exposed to the three antibiotics assayed showed alterations in
the parameters related to photosynthesis, as well as a decrease in cellular activity;

toxicity that could be related to the bacterial origin of chloroplasts and mitochondria.

2.3. OMP may trigger receptors in non-target unicellular organisms such as
microalgae that regulate the proton flux in the cytoplasm, disturbing pH homeostasis

and provoking an overproduction of ROS that ultimately leads to cell death.
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2.4. The three PCPs assayed could be classified into two groups, based on the
cytotoxic response observed. One group formed only by the UV filter BP-3, which
initially produces a general metabolic activity stimulation; and another group formed
by the disinfectant TCS and the fragrance AHTN, which provoke a decrease in cellular
vitality. Differences detected in the cytotoxicity could be associated to the different

targets of action of these pollutants on microalgae.

Regarding the established in the objective 3 about the evaluation of the
sensitivity and applicability of the FCM protocols used, in the determination of the

potential cytotoxicity of emerging pollutants, it can be concluded:

3.1. Chlorophyll a fluorescence measurement by FCM is a sensitive parameter
that, as it is an inherent microalgal cell property, it can be used as an effective, fast and
low cost biomarker, alternative to growth. It provides information on microalgal
photosynthetic activity, so it is useful to monitor environmental degradation of marine

ecosystems and should be one of the main biomarkers in ecotoxicology.

3.2. Esterase activity measurement by the FDA assay is a very sensitive
parameter since it relates directly to the general metabolic activity of the cell and it
allows discriminating, after short periods of pollutant exposure, between healthy and

stressed cells, quantifying subtle responses to environmental impacts.

3.3. Exposure to the emerging pollutants damages the cytoplasmic membrane
of T. suecica cells through changes in their permeability properties, thus the study of
the variations in cytoplasmic membrane potential is very useful to evaluate the short-

term effects in cells exposed to sublethal concentrations of these compounds.

The microalga used in this study, Tetraselmis suecica, is easy to culture, fast-
growing and, due to its short life cycle, it provides a fast response to environmental

impacts. The parameters analysed by FCM allowed the characterization of this
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response on this microalga, which has shown sensitivity to the different types of
emerging contaminants tested at different levels of the cell physiology, endorsing their
application as biomarkers in toxicity bioassays. Based on all the above-mentioned, we
can finally conclude that the use of this microalgal species, using these markers of
contamination with the flow cytometry technique, is justified in ecotoxicology studies.
These assays could be useful in the determination of the potential toxic effect of
emerging aquatic contaminants in routine monitoring programs, contributing to the
development of new guidelines for a more rational and less aggressive use for the

environment of this type of compounds.
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