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Inhibición de la respuesta linfocitaria a la fitohemaglutinina por el herbicida 
Roundup en el armadillo Chaetophractus villosus
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Resumen
Las especies animales cuya distribución natural se superpone con zonas agrícolas de Argentina intensamente expuestas 
a agroquímicos, cobran interés como posibles modelos experimentales para estudios de biomonitoreo. En este contexto 
se utilizaron ejemplares del armadillo Chaetophractus villosus que fueran expuestos a Roundup (RU) para evaluar la 
respuesta linfocitaria a la fitohemaglutinina (PHA). Los ejemplares recibieron distintas concentraciones de Roundup® Full 
II (66,2% de glifosato) (0,026; 0,053; 0,106 o 0,379 mL de RU, grupos I a IV respectivamente) en forma oral diariamente 
por siete días. El potencial efecto de RU fue analizado en linfocitos de sangre periférica, luego de 72 h de cultivo, utilizando 
el índice blástico (IB) como biomarcador. Se tomaron muestras durante 30 días en cuatro momentos: T0 (día cero) (valor 
de control), T1 (24 hs posterior a la primera exposición), T7 (7 días) y T30 (30 días). Se observó un descenso significativo 
del IB en todos los grupos respecto del control al T1 (p < 0,05). Transcurridos los siete días de exposición se observó 
una recuperación en el IB salvo para el grupo II (0,053 mL RU) cuya recuperación se observa al T30. Se observó una 
disminución de la respuesta linfocitaria a la PHA en individuos de C. villosus expuestos a RU. Se discute el valor del IB junto 
a otros biomarcadores de uso habitual y se confirma a C. villosus como especie centinela.  
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Abstract
Animal species which natural environments are immersed in areas of intense agricultural activity represent an interesting 
field for biomonitoring studies. The effect of Roundup (RU) on lymphocyte response to phytohaemagglutinin (PHA) was 
analyzed using blastic index (BI) as biomarker after 72 h of culture. Adults animals of both sexes were exposed to 
Roundup® Full II (66,2% glifosate) (0,026; 0,053; 0,106 o 0,379 mL de RU, groups I to IV respectively) daily in oral 
treatment during 7 days. We analyzed RU effect for 30 days at different moments: T0 (day 0) (control value), T1 (24 h after 
the first exposition), T7 (7 days) and T30 (30 days). At T1, all groups exhibit a decrease in the BI with respect to control (p 
< 0.05). At T7, the frequency increases for all concentrations except for group II (0.053 mL RU) (p < 0.05). We observed 
a decrease in the BI biomarker in individuals of Chaetophractus villosus exposed to RU. We discuss our results of BI with 
other traditional biomarkers and we confirm C. villosus as sentinel species. 
Keywords: mammal, sentinel species, blastic index, biomonitoring studies 

Introducción
La producción de desechos, productos de la actividad 
agropecuaria y el uso de agroquímicos se intensificaron en 
las últimas décadas (Pengue, 2005; Ronco et al., 2016).  Si 
bien se ha dicho que los pesticidas incrementan los rindes 
de la producción vegetal, es importante conocer sus efectos 
a nivel de los diferentes posibles protagonistas de su 
exposición así como en el ecosistema como un todo.
En un agroecosistema, las plantas, los animales y los 
humanos no sólo se encuentran expuestos al principio 
activo de los pesticidas sino a complejas formulaciones 
en las que interactúan componentes activos y excipientes 
(Mesnage et al., 2014). Así surge la necesidad de estudiar el 
efecto de la exposición a mezclas complejas de plaguicidas 
y no a los mismos individualmente. En los herbicidas, se 
utilizan distintas formulaciones con base de glifosato (como 
componente activo), entre ellos, el Roundup® (RU) es el 
más ampliamente utilizado a escala mundial (Seralini et al., 
2013). El RU es una formulación compleja cuyo principio 
activo es el glifosato (N-fosfonometil-glicina) y que  además 
posee polioxietilenamina (POEA) como surfactante. 
Recientemente, el glifosato fue clasificado como 
probable carcinógeno por la Asociación Internacional de 
Investigaciones sobre el Cáncer (International Agency 
for Research on Cancer –IARC-, 2017 ). Sin embargo, en 
contraposición, la Agencia de Protección Ambiental de 
los Estados Unidos (US EPA, 2016) concluyó que había 
suficiente y consistente evidencia que indicaba que era 
improbable que el glifosato fuera cancerígeno para humanos. 
En el año 2018 a partir de la adquisición de Monsanto 
por Bayer se comenzó una campaña de legitimación y la 

consiguiente justificación del continuo uso de glifosato en 
cultivos intensivos de cereales a nivel local e internacional 
que incluyó la progresiva eliminación del nombre Monsanto 
de la empresa (Rebière y Mavoori, 2020). 
Si bien la discusión acerca de la toxicidad del principio activo 
(glifosato) es aún objeto de debate, efectos secundarios 
fueron observados en formulaciones a base de glifosato 
(como RU): disrupción endócrina durante el embarazo y 
alteración en la producción de espermatozoides en especies 
animales (Clair et al., 2012; Romano et al., 2011) o bien, 
alteraciones en el ADN en linfocitos de sangre periférica 
en animales (Luaces et al., 2017; Rossi et al., 2018) y en 
células humanas (Wozniak et al., 2018). 
 De los diversos estudios publicados sobre toxicidad del 
glifosato cabe decir que aún no existe consenso acerca 
de la inmunotoxicidad en humanos (Corsini et al., 2013). 
Recientemente, para una formulación de RU se describió 
la alteración de la homeostasis en una línea de células 
dendríticas humanas (Lindberg et al., 2020). En animales 
silvestres, se observó el efecto inmunotóxico del RU y 
el glifosato en especies autóctonas como el yacaré (con 
biomarcadores de conteo de glóbulos blancos) (Latorre et 
al., 2012) y en el lagarto overo (utilizando biomarcadores 
de recuento de leucocitos y actividad hemolítica del sistema 
del complemento) (Mestre et al., 2019).
La respuesta linfocitaria a la fitohemaglutinina (PHA) en 
humanos y animales expuestos a pesticidas, fue analizada 
a través de técnicas diversas (Lee et al., 1979; Akiyama et 
al., 1983; Lahvis et al., 1995; Vine et al., 2000; Thrasher 
et al., 2002; Pistl et al., 2003; Mehta et al., 2008; Castillo-
Cadena et al., 2013).  En este contexto, el índice blástico 
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(IB) permite determinar la respuesta linfocitaria a la PHA 
mediante la clasificación morfológica de los linfocitos en 
cultivo en base al grado de condensación de la cromatina.  
Por tal característica fue utilizado como biomarcador de 
citoxicidad, evaluando la estimulación de linfocitos a partir 
del análisis citológico del cultivo al microscopio óptico 
(Akiyama et al., 1983; Gawron et al., 1990). La estimulación 
de los linfocitos T por la PHA resulta de un complejo proceso 
donde la PHA se une a glucoproteínas de superficie como 
CD2, CD3 y al complejo TCR. Esta estimulación involucra 
tanto a los linfocitos T como a otros leucocitos (monocitos) 
y también a citoquinas específicas (Cooper y Pellis, 1998).
Los pesticidas observados en su ámbito de uso a campo 
permanecen en parte en su zona de aplicación, y a su vez 
son transportados por difusión y por masas de aire. Este 
fenómeno de “deriva” desplaza el pesticida fuera de la 
zona blanco (Lupi et al., 2019). En zonas cultivadas de 
la Provincia de Santa Fe (Argentina) se registraron en el 
suelo niveles máximos de glifosato (mayores a 4 mg/kg) 
posteriores a la aplicación del herbicida. En cambio, en el 
agua (en humedales lindantes a campos de la Provincia 
de Buenos Aires donde se aplicó el herbicida) los niveles 
de glifosato fueron entre 0,1 y 0,7 mg/L con máximos que 
fueron asociados a eventos de precipitación, debido a la 
capacidad del glifosato del suelo para solubilizarse en agua 
(Peruzzo et al., 2008). La contaminación de fuentes de 
agua con agroquímicos fue evaluada en zonas de intensa 
actividad agrícola de las Provincias de Córdoba y Entre Ríos, 
donde se halló glifosato y sus residuos como contaminantes 
(Primost et al., 2017; Bonansea et al., 2018). De esta forma, 
las zonas inundadas de campos cultivados son una fuente 
de agua contaminada con agroquímicos principalmente 
durante los períodos de fumigación. 
En ecosistemas donde especies introducidas, como el 
caso de los cultivos que son fumigados intensamente, se 
relacionan fauna y flora características, existen organismos 
que pueden ser más informativos que otros a fin de estudiar 
cómo los pesticidas pueden afectar estos ecosistemas. 
Un organismo centinela debe reunir ciertos criterios para 
ser considerado como tal. Entre ellos, los hábitos de vida 
bien caracterizados, una distribución ubicua, con relativa 
abundancia, fácil manipulación, larga expectativa de vida 
y tolerancia a la bioacumulación de sustancias tóxicas 
(Zhou et al., 2008). Los estudios en una especie centinela o 

biomonitor ambiental permiten identificar prematuramente 
los efectos adversos de diferentes agentes en los ambientes 
expuestos (LeBlanc y Bain, 1997).  En este contexto cobra 
valor la identificación de especies centinela en las que se 
puedan analizar biomarcadores sensibles, de exposición o de 
efecto, a agentes que uno desea monitorear en determinados 
ambientes. Distintos grupos animales han sido propuestos 
como centinelas: en el ámbito silvestre, aves (George, 1999), 
mamíferos terrestres y marinos (Wells et al., 2004; Basu 
et al., 2007), reptiles (Schaumburg et al., 2016; Poletta et 
al., 2017; Siroski et al., 2017), organismos acuáticos (De la 
Torre et al., 2000; O’Conner, 2002) y por otro lado, también 
animales domésticos (Pastorinho y Souza, 2020). Dentro de 
los mamíferos, los armadillos (orden Xenarthra) constituyen 
un modelo adecuado para estudios de biomonitoreo ya 
que presentan larga expectativa de vida, son omnívoros, 
cavadores y exhiben reducida vagilidad (Rossi et al., 2016). 
El peludo (Chaetophractus villosus) es una de las especies 
de armadillo más abundante en el agroecosistema de la 
región pampeana argentina. Esta especie es endémica de 
Sudamérica y su distribución geográfica natural se extiende 
a través de un amplio rango de ambientes (Abba et al., 
2010). En Argentina su distribución presenta una importante 
superposición con zonas cultivadas (Rossi et al., 2018). 
En las últimas décadas se describió una expansión de las 
poblaciones de C. villosus favorecida por la transformación 
del sistema agrario (Abba et al., 2015). C. villosus establece 
sus madrigueras en lotes cultivados motivo por el cual su 
exposición a agroquímicos es frecuente (Abba et al., 2015). 
Entre los criterios que un organismo centinela debe reunir se 
considera la posibilidad de su manutención en condiciones 
de cautividad para ensayos in vivo de toxicología (Basu et 
al., 2007). En C. villosus se establecieron condiciones de 
bioterio y de manutención (Iodice, 2010) que sustentan el 
uso de esta especie para evaluar el efecto de contaminantes 
tanto en condiciones controladas de laboratorio (in situ) 
como a campo (ex situ). Recientes estudios refieren al 
armadillo C. villosus como biomonitor ambiental (Rossi et 
al., 2016; Luaces et al., 2017; Rossi et al., 2018;).  
Entre estas publicaciones previas se ha descripto el efecto 
genotóxico in vivo por exposición al herbicida RU a partir 
de cultivos de linfocitos de ejemplares de ambos sexos 
(Rossi et al., 2018). Frente a esto, distintos nuevos estudios 
permitirían continuar con la evaluación de biomarcadores 
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de interés para una caracterización más amplia del modelo 
de vida silvestre como organismo centinela. El objetivo del 
trabajo es determinar el IB para  evaluar el efecto sobre 
la capacidad de respuesta linfocitaria a la PHA tras la 
exposición a RU de C. villosus.

Material y Métodos
Animales
Un total de 12 adultos (8 machos y 4 hembras) de C. villosus 
fueron capturados manualmente en Lucas Monteverde, 
Buenos Aires, Argentina (35°49’S, 59°98’W), dentro de 
su distribución geográfica natural durante abril de 2018 
(Rossi et al., 2016). Se los seleccionó de un área libre de 
cultivos y zonas urbanas para minimizar la exposición a 
contaminantes ambientales y en particular a pesticidas. Los 
animales se consideraron adultos con un peso superior a 3 
kg, y en los ejemplares macho se confirmó la producción de 
espermatozoides como criterio de adultez.       
Los especímenes fueron alojados en condiciones de bioterio 
90 días previos al experimento en recintos circulares de 
plástico de 90 cm de diámetro por 80 cm de altura con 
viruta de madera blanda como material absorbente que 
fue cambiada dos veces por semana. Se utilizó luz artificial 
con un fotoperiodo controlado coincidente con la luz exterior 
vigente. Se administró alimento balanceado premium para 
caninos (con una composición mínima de 31% de proteína, 
20% de grasa y 5% de fibra) ad libitum en forma diaria, al 
igual que agua potable sin contaminar como agua de bebida. 
Los procedimientos experimentales fueron aprobados por 
el Comité Institucional para el Cuidado y Uso de Animales 
de Laboratorio de la Universidad de Morón, Buenos Aires, 
Argentina.

Determinación del consumo de agua
El consumo de agua se determinó en un ejemplar hembra de 
C. villosus de 7 meses, nacido en condiciones de bioterio. Le 
fue suministrada la cantidad de 500 mL de agua de bebida 
luego de la ración de comida en un bebedero cuadrangular 
de vidrio con una profundidad de 6 cm y capacidad de 
hasta 600 mL. Se le permitió el acceso al agua durante 
30 minutos, luego el volumen restante en el bebedero fue 
medido utilizando una probeta. Este proceso se realizó con 
una periodicidad semanal y el periodo de muestreo fue de un 

año en un horario entre las 12 y 13 hs. Posteriormente a la 
determinación del consumo de agua (ver Resultados) para 
establecer las dosis de prueba en este diseño experimental, 
en base al consumo de agua diario del animal se realizaron 
las diluciones correspondientes a concentraciones de RU 
que contemplaron las concentraciones contaminantes 
de glifosato en agua registradas en zonas inundadas que 
limitan con campos de intensa aplicación de RU en la 
Provincia de Buenos Aires (Peruzzo et al., 2008).

Diseño experimental y tratamientos
En ejemplares de C. villosus en condiciones de ayuno se 
realizó una exposición al herbicida RU (Roundup® Full 
II (66,2% de glifosato) en diferentes concentraciones 
suministradas diariamente durante siete días y en forma 
oral utilizando una jeringa descartable. Los animales fueron 
divididos aleatoriamente en 4 grupos (n=3, dos machos 
y una hembra cada grupo). Cada grupo experimental 
compartió el mismo recinto y bebedero. El grupo I recibió 
0,026 mL de solución de RU, el grupo II recibió 0,053 mL de 
solución de RU, el grupo III recibió 0,106 mL de solución de 
RU y el grupo IV recibió 0,379 mL de solución de RU en forma 
oral diariamente. Las diluciones fueron realizadas en agua 
de bebida (véase también sección Animales al comienzo). 
Considerando un rango de peso de entre 3 y 3,5 kg para 
los animales en estudio la dosis fue de 0,0074-0,0087 mL/
kg (grupo I), 0,0151-0,177 mL/kg (grupo II), 0,0303-0,0353 
mL/kg (grupo III) y 0,1083-0,1263 mL/kg (grupo IV).
De cada ejemplar en estudio se extrajeron 3 mL de sangre 
periférica de entre el primer y el segundo anillo de la cola 
(según Luaces et al., 2011), de la rete mirabile de la arteria 
coccígea, a lo largo de 30 días en cuatro momentos: al día 
cero (T0, valor de control antes de la administración de 
RU), al día 1 (T1, transcurridas 24 h luego de la primera 
administración de RU), al día 7 (T7) y al día 30 (T30).

Cultivo de linfocitos y determinación del IB
Se realizó cultivo de linfocitos de sangre periférica según 
Rossi et al. (2016) con las adecuaciones para la especie de 
estudio. Se cultivaron en 10 mL de medio de cultivo RPMI 
1640 suplementado con L-glutamina (Gibco, Grand Island, 
NY, USA), suero fetal bovino al 10% (Bioser, Argentina), 
antibiótico (penicilina 250 U/mL y estreptomicina 250 mg/
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mL, Sigma–Aldrich, St. Louis, MO, USA) y fitohemaglutinina 
M (PHA, Sigma–Aldrich, 2% v/v). Se realizaron cultivos por 
duplicado que fueron incubados a 34 ºC por 72 horas.
Para contabilizar el IB, las células se clasificaron como 
linfocitos o linfoblastos en base a la condensación de 
su cromatina (Fig. 1). Aquellas células con cromatina 
condensada y dimensiones menores a 10 µm fueron 
clasificadas como linfocitos mientras que las células de 
dimensiones mayores a 10 µm y con la cromatina laxa 
fueron clasificadas como linfoblastos, las metafases se 
consideraron como linfoblastos ya que corresponden a los 
linfocitos que respondieron a la PHA (Fig. 1) (Akiyama et 
al., 1983). Se utilizó el software Leica Application Suite v. 
3.6.0. cuando fue requerido realizar mediciones de células. 
Las determinaciones fueron realizadas en dos portaobjetos 
por individuo, se analizaron 200 células por portaobjeto 
contabilizando 400 células por individuo. El índice blástico 
resultó del porcentaje de linfoblastos sobre el total de células 
contadas. Los valores de IB  para un portaobjeto analizado 
resultaron del promedio de IB obtenido por dos observadores 
independientes. Las células fueron visualizadas con un 
microscopio Leitz DMRB y fotografiadas con una cámara 
Leica DFC 300 FX digital camera (Leica Microsystems) y el 
software Leica Application Suite v. 3.6.0. 

Análisis estadístico
Los datos para machos y hembras fueron analizados en 
conjunto ya que no se encontraron diferencias significativas 
entre sexos utilizando la prueba t de Student (p = 0,24). 
Los datos de IB presentaron una distribución normal. No 
mostraron homocedasticidad y fueron analizados utilizando 
ANOVA de una vía (con una significancia de p < 0,05), 
utilizando para las comparaciones múltiples la corrección 
de Bonferroni. Para realizar el análisis estadístico fue 
utilizado el software R studio Version 1.2.5042.

Resultados
A fin de caracterizar los parámetros biológicos básicos 
de C. villosus en condiciones de bioterio, se determinó el 
consumo diario de agua de 57,50 ± 5,92 mL (Tabla I, ver 
Anexo). El agua de bebida se consideró el eluyente natural 
del agente a evaluar, a partir del cual se realizaron las 
diluciones necesarias para la administración de RU.
En condiciones de bioterio para C. villosus al T0 se 
obtuvieron valores basales de IB 81,83 ± 4,02, siendo 
en machos de 82,71 ± 4,42 y en las hembras de 80,06 
± 2,72, los datos de IB fueron analizados en conjunto ya 
que no se observaron diferencias entre sexos (p = 0,24). 
A las 24 h de la primera exposición a RU se observó 
un descenso significativo del IB en todos los grupos 
analizados (T1, p < 0,05) (Fig. 2). Luego de una semana 
de exposición al RU al T7 se observó un incremento 
significativo del IB respecto del T1 para todas las dosis 
de prueba exceptuando el grupo II (0,053 mL RU) que sólo 
mostró una tendencia (p < 0,05) (Fig. 2). Transcurridos 
los 30 días, los valores de IB no recuperaron los niveles 
iniciales (determinados al T0) para ninguno de los cuatro 
grupos experimentales (p < 0,05) (Fig. 2). El IB mostró al 
T30 valores que oscilaron de acuerdo a la dosis respecto 
del T7 (p < 0,05), en algunos casos menores (grupo I y 
III), mayores (grupo II) o invariables (grupo IV). 

Figura 1. Micrografía de cultivo de linfocitos de sangre 
periférica de C. villosus. Se muestra un campo analizado 

donde se observan linfocitos (L) de cromatina condensada y no 
mayores a 10 µm, linfoblastos (B) de cromatina laxa y mayores 
a 10 µm y metafases (M). Tinción de Giemsa. Barra de escala 

10 µm.
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Figura 2. Índice blástico (IB) en los diferentes grupos experimentales de C. villosus. Animales expuestos al herbicida 
Roundup (RU) y cultivados durante 72 h. (**) estadísticamente significativo respecto al control (p < 0,05). El volumen utilizado 
(0,026, 0,053, 0,106 y 0,379 mL) se encuentra como mL de solución de herbicida (66,3% RU) debajo de cada gráfico. El efecto 

de RU fue evaluado al día cero (T0, valor de control antes de la administración de RU), al día 1 (T1, transcurridas 24 h luego de la 
primera exposición), al día 7 (T7) y al día 30 (T30).

Discusión
En la literatura la respuesta a la PHA fue utilizada para 
evaluar la inmunotoxicidad de diferentes pesticidas y 
analizada con diversas técnicas: utilizando índice mitótico 
(IM) e incorporación de timidina tritiada en estudios in situ 
(Vine et al., 2000; Castillo-Cadena et al., 2013), mediante 
ensayo de migración linfocitaria utilizando endosulfán 
(Pistl et al., 2003; Mehta et al., 2008), en ensayos de 
exposición a clorpirifos por la técnica de extendido MTT 
(3-(4,5-dimetiltiazol-2-il)-2,5-difeniltetrazolio) (Thrasher 

et al., 2002; Mehta et al., 2008) y con el DDT (dicloro difenil 
tricloroetano) utilizando incorporación de timidina tritiada 
(Lee et al., 1979; Lahvis et al., 1995). En estos estudios 
se observó un descenso de la respuesta a la PHA que sería 
concordante con los resultados obtenidos en el presente 
trabajo promoviendo la realización de nuevos estudios 
que analicen el efecto de los pesticidas sobre la respuesta 
linfocitaria con especial énfasis en el herbicida RU que, 
a la luz de este primer ensayo, en armadillos no sería un 
agente inocuo que está presente en grandes extensiones 



Ciencias Exactas, Naturales, Experimentales y de la Salud      27 

de su distribución natural. En base a la determinación del 
consumo de agua para esta especie en condiciones de 
bioterio y los valores de glifosato obtenidos en estudios que 
analizaron los niveles del herbicida en humedales (luego de 
su aplicación en campos adyacentes) (Peruzzo et al., 2008), 
se realizaron diluciones de RU representativas de los niveles 
de glifosato observadas en zonas inundadas que pudieran 
ser fuentes de agua de bebida para esta especie.
En trabajos previos en C. villosus hemos estudiado el efecto 
de RU utilizando distintos biomarcadores de genotoxicidad 
en conjunto con el biomarcador índice mitótico (IM) en 
cultivo de linfocitos con PHA in vivo e in vitro (Luaces et 
al., 2017; Rossi et al., 2018). En el actual trabajo se analizó 
el efecto del herbicida RU sobre la respuesta linfocitaria 
frente a la PHA en ejemplares de C. villosus en condiciones 
de bioterio mediante otro biomarcador como es el IB con 
hallazgos que  aportan nueva caracterización sobre el efecto 
no deseado del RU. Otros autores evaluaron la respuesta 
linfocitaria a la PHA, utilizando timidina tritiada en cultivo 
de linfocitos, frente a pesticidas en otras especies tales 
como delfines, observando una correlación inversa entre la 
concentración de DDT en sangre y la respuesta linfocitaria 
(Lahvis et al., 1995) y en peces con una reducción del 55% 
de la respuesta linfocitaria frente a glifosato respecto de 
los controles (El-Gendy et al., 1998). Nuestros resultados 
muestran una disminución del IB frente al pesticida RU 
que parecerían concordar con aquellos obtenidos en otras 
especies silvestres citados previamente ya que no siempre 
resultan comparables los diseños experimentales.
El biomarcador utilizado en este trabajo que es el IB evidencia 
el grado de estimulación de los linfocitos frente a la PHA (Vine 
et al., 2000). Se hace evidente una disminución significativa 
(p < 0,05) de la respuesta a la PHA por exposición a RU en C. 
villosus. Los valores mínimos de IB fueron alcanzados a las 
24 h de exposición. El incremento del IB al T7 respecto del T1 
podría indicar una recuperación de la respuesta linfocitaria 
luego de 7 días. Transcurridos los 30 días de exposición los 
valores de IB no alcanzaron los valores iniciales al T0, lo 
cual muestra una ausencia de recuperación transcurridos 
los 30 días de la primera exposición a RU. En el presente 
diseño experimental se midió el efecto del RU en plasma 
a las 24 h de su administración por vía oral. De acuerdo 
a lo establecido en ratas la toxicocinética del glifosato 

determinada a diferentes intervalos luego su administración 
por vía oral tiene un pico en plasma a las 5 h y una vida 
media de eliminación a las 15 h (Anadón et al., 2009). Por 
lo que una menor concentración de glifosato es la que podría 
afectar la respuesta linfocitaria a la PHA utilizando cultivos 
de 72 h, como es el caso del presente diseño experimental. 
En esta especie se disponen de limitados estudios sobre 
fisiología y metabolismo y resulta necesario ampliar el 
conocimiento con datos necesarios para investigaciones 
destinadas a diversas disciplinas.
 La respuesta linfocitaria a la PHA fue utilizada como 
biomarcador en distintas oportunidades ya referidas 
precedentemente (Vine et al., 2000; Pistl et al., 2003). 
En esta nueva contribución utilizamos la evaluación 
morfológica como criterio de activación linfocitaria. Este 
tipo de evaluación constituye un ensayo de rutina en los 
laboratorios donde se realiza cultivo de linfocitos con las 
más diversas aplicaciones y diferentes evaluaciones por 
microscopía. Así, el diagnóstico citológico como parte de una 
batería de ensayos aplicando distintos biomarcadores se 
presenta como una herramienta valiosa dada su practicidad 
y bajo costo. 
En el marco de un estudio de caracterización de efecto 
es sabido que se debe aplicar una batería de ensayos 
o analizar un grupo de biomarcadores. En este contexto 
cobra otro valor el estudio del IB como dato básico para 
analizar el comportamiento de distintos indicadores a 
nivel linfocitario. Si consideramos otros biomarcadores de 
respuesta linfocitaria a la PHA como el índice mitótico (IM) 
previamente publicado en esta especie, se observa que el 
IM sólo disminuye para la dosis más concentrada y al T1 
(0,379 mL) (Rossi et al., 2018). Al comparar el IM con el 
biomarcador IB analizado en este trabajo, se puede advertir 
una sensibilidad mayor por parte del IB, ya que se observa 
un descenso del IB aún para las menores dosis. Si bien es 
importante comentar que el IM podría encontrarse más 
afectado que el IB ya que las células analizadas podrían no 
estar en la misma fase del ciclo celular y esta heterogeneidad 
podría resultar en una mayor variabilidad dependiente del 
grado de sincronización del cultivo. Si se considerara que 
el IB contabiliza células en la interfase del ciclo celular y 
su extensión en el tiempo es mucho mayor a la metafase 
(Lukas et al., 2004), la sincronización del cultivo estaría 
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afectando en menor medida el valor final de IB. 
Este es el primer estudio que analiza el efecto de RU sobre la 
respuesta linfocitaria a la PHA utilizando el biomarcador IB 
en una especie autóctona de Argentina. La literatura refiere 
que los inmunotóxicos producen alteraciones en el sistema 
inmune pudiendo atenuar su respuesta y consecuentemente 
crear susceptibilidad a infecciones o desarrollo de tumores 
(Vial et al., 1996; Wozniak et al., 2018). Si bien se observa 
una menor respuesta linfocitaria en ejemplares de C. 
villosus expuestos a RU, el IB por sí solo no puede dar por 
concluido un estudio de biomonitoreo. En este sentido, 
el IB debería ser parte de una batería de ensayos con 
distintos biomarcadores complementarios; que puedan ser 
evaluados en organismos centinela (como en este caso) 
o en otros diseños posibles, en estudios de repercusión 
ambiental. Estos resultados en una especie de fauna 
silvestre se constituyen en nueva evidencia que da sostén 
a la preocupación de cómo conservar la biodiversidad en 
regiones de actividad agrícola de nuestro país sin reducir 
a la mayor brevedad posible, la carga de contaminantes 
producidos por la aplicación intensiva de agroquímicos. 
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Anexo

Tabla I. Registro de mediciones de consumo diario de agua (mL) de un ejemplar hembra de C. villosus de 7 meses de 
edad. Los días en que no se pudo realizar la medición se indican como n/a.

Fecha Consumo (mL) Fecha Consumo (mL)
02/01/2018 61 05/07/2018 56

11/01/2018 100 06/07/2018 32

13/01/2018 n/a 13/07/2018 63

15/01/2018 82 19/07/2018 n/a

20/01/2018 93 20/07/2018 35

25/01/2018 105 26/07/2018 44

27/01/2018 82 03/08/2018 n/a

01/02/2018 92 11/08/2017 36

04/02/2018 72 18/08/2017 39

05/02/2018 110 25/08/2017 44

10/02/2018 89 01/09/2017 62

14/02/2018 80 07/09/2017 33

19/02/2018 111 08/09/2017 47

22/02/2018 n/a 14/09/2017 71

23/02/2018 80 16/09/2017 n/a

27/02/2018 104 28/09/2017 55

01/03/2018 91 29/09/2017 22

04/03/2018 83 06/10/2017 27

09/03/2018 83 12/10/2017 n/a

15/03/2018 65 19/10/2017 32

16/03/2018 51 24/10/2017 88

22/03/2018 22 31/10/2017 60

26/03/2018 40 03/11/2017 65

05/04/2018 n/a 07/11/2017 103

12/04/2018 57 14/11/2017 75

13/04/2018 51 17/11/2017 90

20/04/2018 55 21/11/2017 99

26/04/2018 31 24/11/2017 82

27/04/2018 32 28/11/2017 24

04/05/2018 n/a 04/12/2017 55

11/05/2018 36 05/12/2017 61

22/05/2018 n/a 06/12/2017 30

28/05/2018 51 11/12/2017 n/a

01/06/2018 30 12/12/2017 10

08/06/2018 n/a 13/12/2017 92

15/06/2018 n/a 18/12/2017 73

19/06/2018 40

28/06/2018 35

29/06/2018 22
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