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PRESENTACIÓN 

 

Esta tesis es una investigación sobre las consecuencias de exposiciones subletales al 

plaguicida organofosforado metil paratión (MeP) en la reproducción, el desarrollo, la 

expresión de ornamentos y conducta reproductiva del pez vivíparo Girardinichthys 

multiradiatus. El documento esta dividido de la siguiente manera: 

En el capítulo I se hace una introducción general para plantear el marco teórico 

de la tesis a partir de los factores que favorecen la contaminación por plaguicidas en 

los cuerpos de agua. Además se presentan los antecedentes que motivaron el análisis 

de los efectos del MeP en G. multiradiatus. En consecuencia, se revisan las 

características biológicas y ecológicas de la especie de estudio y se explica por qué es 

pertinente estudiar los efectos del MeP en la expresión de los caracteres sexuales 

secundarios. A partir de este marco se desprenden las hipótesis y los objetivos de la 

tesis.  

En el capítulo II se reportan los resultados de los experimentos que tuvieron 

como objetivos evaluar, en cautiverio, la bioacumulación del MeP en G. multiradiatus, 

los efectos tóxicos en peces adultos y en organismos en desarrollo embrionario, así 

como las consecuencias a largo plazo en términos de supervivencia a la edad adulta. 

Además, se reporta la caracterización ambiental del MeP en cuerpos de agua habitados 

por G. multiradiatus. Artículo publicado en la revista Environmental Toxicology; acceso 

en línea desde el 17 de junio de 2008; doi: 10.1002/tox.20414.   

En el capítulo III se reporta el experimento que tuvo como objetivo explorar una 

posible explicación de por qué los embriones son más susceptibles a MeP. En este 

experimento se cuantificó la inducción de la actividad catalítica de las enzimas 

monooxigenasas P450 en el hígado de hembras grávidas y sus embriones expuestas a 

0.1 µg de MeP g-1 alimento por 96 horas. Además, se discuten las razones por las que 

los resultados obtenidos de este estudio no fueron concluyentes. 

En el capítulo IV se hace una revisión de los estudios publicados con relación a 

las enzimas monooxigenasas P450 en peces teleósteos. En este trabajo se identifican 

las funciones y los principales sitios de expresión, incluyendo aquellas isoformas con 

actividad durante el desarrollo embrionario. Además, se revisan los conceptos de 

especies centinelas y biomarcadores. Finalmente, se discute la situación actual en el 
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conocimiento de las enzimas P450 en los peces y su aplicación como biomarcadores en 

los programas de monitoreo ambiental. 

De acuerdo con los objetivos planteados en la tesis, en el Capítulo V se reportan 

los resultados del efecto del MeP en la expresión de los ornamentos, los despliegues de 

cortejo de los machos y la preferencia sexual de las hembras cuyas madres estuvieron 

expuestas durante el periodo de gestación a 0.005 µg de MeP g-1 alimento diariamente. 

Artículo publicado en la revista Proceedings of The Royal Society B (2008), 275: 1343-

1350; doi: 10.1098/rspb.2008.0163.  

En el capítulo VI se hace el análisis general de los resultados más relevantes de 

la tesis y se proponen futuros trabajos. 

 El apéndice Uso de plaguicidas en la Cuenca Lerma-Chapala es una revisión de 

los datos oficiales del grado de deterioro de la calidad del agua en la cuenca del río 

Lerma, haciendo énfasis en la situación del uso de agroquímicos en la región. Esta 

sección es en consecuencia un complemento de la introducción. 
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Evaluación del efecto del metil paratión sobre el desempeño sexual del pez 
amarillo (Girardinichthys multiradiatus) 

 
Resumen 

 
La incorporación de los plaguicidas en los ecosistemas acuáticos puede alterar 

procesos biológicos tales como el crecimiento, la reproducción y la supervivencia de los 

organismos. Lo anterior ha sido ampliamente estudiado y ha derivado entre otras 

cosas en el uso de compuestos menos persistentes en el ambiente (e.g. carbamatos y 

organofosforados). Sin embargo, la detección de niveles subletales de plaguicidas, 

particularmente organofosforados (OP, por sus siglas en inglés) es frecuente en los 

cuerpos de agua cercanos a zonas agrícolas. Los OP inhiben la actividad catalítica de 

las β-esterasas, alteran el sistema inmune y son bioacumulados por los organismos 

como los peces teleósteos. Un ejemplo de los anterior es el reporte de la acumulación 

del metil paratión (MeP) en el pez amarillo (Girardinichthys multiradiatus). Este 

compuesto se detectó en tejidos embrionarios a niveles por arriba de las acumuladas 

por los adultos, lo que condujo a la siguiente pregunta ¿Cuáles son las implicaciones 

de que durante el desarrollo embrionario los G. multiradiatus se encuentren expuestos 

al MeP? El pez amarillo es endémico de la parte Central de México, pertenece a la 

familia Goodeidae, un grupo de especies vivíparas que se encuentra amenazada por 

diversos factores antropogénicos. Entre los goodeidos, los machos G. multiradiatus 

presentan las aletas más ornamentadas y un repertorio conductual muy elaborado. La 

presencia de estos caracteres ha sido explicada bajo los mecanismos que operan la 

selección sexual. La presencia de contaminantes como el MeP en las poblaciones de G. 

multiradiatus, aún a niveles subletales, puede imponer retos energéticos que 

incrementarían los costos de producir, exhibir o mantener los ornamentos. Lo anterior 

podría repercutir en la adecuación de los individuos; mecanismo que ha sido un 

aspecto de los contaminantes poco explorado. Esta investigación tuvo como objetivos 

evaluar los efectos toxicológicos de niveles subletales de MeP en la reproducción y 

desarrollo de G. multiradiatus, comparar la capacidad de la actividad enzimática entre 

hembras grávidas y embriones para explicar un posible mecanismo de los efectos del 

MeP en los estados tempranos de desarrollo y evaluar los efectos del plaguicida en la 

expresión de ornamentos y el desempeño sexual de adultos que estuvieron expuestos a 

MeP durante la fase embrionaria. Los resultados mostraron que la acumulación de 

MeP en G. multiradiatus es de forma dosis-dependiente en organismos adultos. La 
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exposición a concentraciones de 0.008, 0.02 y 0.04 µg/g en un periodo de 30 días 

provocaron la reducción del peso y la talla. El MeP fue letal a 0.165 µg/g. En cuanto a 

los resultados obtenidos de las hembras grávidas expuestas a 0.005, 0.01 y 0.1 µg/g, 

MeP no afectó la condición de las hembras durante la gestación, sin embargo, indujo 

alteraciones en los descendientes. Las camadas que estuvieron expuestas a 0.005 y 

0.01 µg/g presentaron malformaciones a nivel de notocorda y a 0.01 y 0.1 µg/g la 

proporción de juveniles que alcanzaron la edad adulta fue menor que en los grupos 

controles. El estudio en campo reveló la presencia de MeP en dos de siete localidades 

donde se distribuye G. multiradiatus (en la presa San Juanico a 0.0036 µg/g y en la 

presa Salazar a 0.037 µg/g), esto mostró que las poblaciones que habitan en las presas 

pueden ser más susceptibles a MeP. Además, se buscó cuantificar la inducción de la 

actividad catalítica de las monooxigenasas P450 (isoforma CYP2B; involucrada en la 

biotransformación del MeP) en hígados de hembras grávidas y tejidos embrionarios 

expuestos a 0.1 µg/g MeP por 96 horas. Aunque no se encontró una respuesta clara, 

la revisión de los reportes sobre la presencia de P450 en peces mostró que sólo 12 de 

las 34 isoformas descritas hasta el momento en peces se han detectado en tejidos 

embrionarios, lo que sugiere que los estados tempranos de desarrollo pudieran ser 

deficientes metabólicamente y por lo tanto pueden ser más vulnerables a los 

contaminantes. Finalmente, la exposición subletal a MeP (0.005 µg/g ) durante el 

desarrollo embrionario repercutió en la condición de los adultos. Observé que hembras 

y machos de camadas expuestas durante la gestación a 0.005 µg/g MeP tuvieron tallas 

menores, siendo mayor el efecto en los caracteres sexuales (i.e. aletas ornamentadas). 

Además, las aletas ornamentadas presentaron menor saturación de color en las 

longitudes de onda del amarillo y el rojo, lo cual podría estar indicando una reducción 

en la capacidad de sintetizar pigmentos carotenoides. Además, observé que los machos 

tienden a desplegar conductas de cortejo más parsimoniosas, lo que resulta, en 

combinación con los parámetros anteriores de talla y coloración, en una menor 

preferencia de las hembras hacia los machos expuestos. En conclusión, la exposición a 

MeP durante la gestación trasciende en la edad adulta de G. multiradiatus, la expresión 

de los caracteres sexuales secundarios se ve comprometida y el desempeño sexual de 

los machos se reduce. Lo anterior podría tener implicaciones en la estructura de las 

poblaciones.  
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Evaluation of the effects of methyl parathion in sexual performance of the 
Amarillo fish (Girardinichthys multiradiatus) 

 
Abstract 

 

The incorporation of pesticides into aquatic ecosystems can alter biological processes 

such as growth, reproduction and survival of organisms. This has been extensively 

studied and has derived among other things in the use of compounds that are less 

persistent in the environment (e.g. carbamates and organophosphates). However, the 

detection of sublethal levels of pesticides, particularly organophosphates is frequent in 

water bodies close to agricultural fields. Organophosphates inhibit the catalytic activity 

of β-esterases, alter the immune system and are bioaccumulated by organisms such as 

fish. An example of this is the report of accumulation of methyl parathion (MeP) in the 

Amarillo fish (Girardinichthys multiradiatus). This compound has been detected in 

embryonic tissue in concentrations above those found in adults, which leads to the 

question ¿What are the implications of exposure to MeP during embryonic development 

for G. multiradiatus? The Amarillo fish is endemic to Central Mexico and belongs to 

family Goodeidae, a group of viviparous species that is threatened by several 

anthropogenic factors. Among goodeids, males of G. multiradiatus have the most 

ornamented fins and elaborated behavioural repertoire. The presence of these traits 

has been explained by sexual selection mechanisms. Pollutants as MeP present in 

water bodies inhabited by G.multiradiatus, even though at sublethal levels, could 

impose an energetic demand which would increase the cost of producing, maintaining 

or displaying ornaments. This could have a repercussion on fitness, which has been a 

little studied aspect of pollutants. This research had as aims to evaluate the 

toxicological effects of sublethal MeP levels in the reproduction and development of G. 

multiradiatus, to compare the enzymatic capacity between gravid females and their 

embryos as a possible mechanism to explain the vulnerability to MeP in early 

development stages, and to evaluate the expression of ornaments and sexual 

performance of adults exposed to MeP during the embryonic phase. The results 

showed that accumulation of MeP in G. multiradiatus is a dose-dependent relationship 

in adult organisms. Fish exposed to concentrations of 0.008, 0.02 and 0.04 µg/g for 30 

days showed a reduction in size and weight. Methyl parathion was lethal at 0.165 

µg/g. In the case of the results obtained in gravid females exposed to 0.005, 0.01 and 
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0.1 µg/g, MeP did not affect the females’ condition during gestation, however, it 

induced malformation in their offspring. The broods exposed to 0.005 and 0.01 µg/g 

showed spinal cord malformation, and at 0.01 and 0.1 µg/g the proportion of offspring 

surviving to adulthood was lesser than in control groups. The field study revealed the 

presence of MeP in two out of seven sampled localities inhabited by G. multiradiatus 

(San Juanico dam at 0.0036 µg/g and Salazar dam at 0.037 µg/g), therefore wild fish 

living in dams could be being affected by MeP. In addition, I looked for a measure of 

induction of catalytic activity of monooxygenases P450 (isoform CYP2B; involved in 

biotransfromation of MeP) in liver of gravid females and embryonic tissue exposed to 

0.1 µg/g MeP for 96 hrs. Although I did not obtain positive results, a review of 

literature on cytochrome P450 in fish showed that only 12 out of 34 isoforms described 

up to now have been detected in embryonic tissue, suggesting that early development 

stages might be metabolically deficient and could be more susceptible to pollutants. 

Lastly, sublethal exposure to MeP during embryonic development affects the condition 

of adults. I observed that both females and males from broods exposed during 

gestation to 0.005 µg/g MeP had a smaller size, the effect being higher in sexual 

characters (i.e. ornamental fins). Ornamented fins showed lesser color saturation in 

wavelengths of yellow and red, which could be indicating a reduction in the capability 

for carotenoid pigment synthesis. In addition, I observed that exposed males had a 

tendency to display more parsimoniously during courtship, which resulted, in 

combination with parameters of size and color, in reduced female preference to 

exposed males. In conclusion, MeP exposure during gestation transcends to adulthood 

in G. multiradiatus, the expression of sexual secondary characters is compromised, 

and the sexual performance of males is reduced. This might have implications in the 

structure of populations. 
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CAPÍTULO I 
 
INTRODUCCIÓN GENERAL 
 
 
I.1 Contaminación por plaguicidas en cuerpos de agua  
 

Los ecosistemas acuáticos cercanos a las zonas agrícolas reciben por escurrimientos 

una gran cantidad de agroquímicos durante las temporadas de lluvias. Ejemplo de ello 

son las altas concentraciones de plaguicidas registradas en el valle de California EU., 

donde se han detectado hasta 69.99 µg/ml de diazinón cuando las precipitaciones 

rebasan los 0.41 cm3 de agua por más de 4 h (Schiff & Sutula 2004). Estas descargas 

incluso pueden aportar una mayor cantidad de agroquímicos cuando las aplicaciones 

son recientes (DeVlaming et al., 2000). Entre los agroquímicos que comúnmente 

pueden detectarse en ríos, presas o lagos se encuentran los plaguicidas 

organoclorados (e.g. dicloro-difenil-tricloroetano DDT, lindano, endosulfan, los 

hexaclorohexanos, aldrin, dieldrin, heptacloro, etc.), organofosforados (e.g. malatión, 

diazinón, paratión, metil paratión) y carbamatos (carbofuran, carbaril). Cuando estas 

sustancias se incorporan a los ecosistemas acuáticos entran en contacto con la biota y 

pueden ser transportadas por la red trófica mediante los procesos de bioacumulación y 

biomagnificación. Lo anterior genera un problema ambiental que en el caso de México 

ha sido poco atendido y un ejemplo de ello ocurre en la cuenca del río Lerma (en el 

apéndice se amplía la información). 

 

El grado de impacto de los plaguicidas en los ecosistemas acuáticos depende en 

gran medida de la persistencia (tiempo de vida media t1/2) de cada compuesto. Por 

ejemplo, los organofosforados (ésteres orgánicos de ácidos fosfóricos) tienen t1/2 de días 

hasta meses en ambientes acuáticos, mientras que los organoclorados pueden persistir 

por más de 50 años. Los factores que determinan el t1/2, además de las características 

químicas del compuesto (e.g. polaridad, presión de vapor, estabilidad química), son las 

características físico-químicas del cuerpo de agua receptor (Walker et al., 1996). Por 

ejemplo, los compuestos malatión, diazinón y clorpirifos tienen t1/2 de 3 a 24 días en 

ambientes aerobios, sin embargo, en ambientes anaerobios (e.g. eutroficados) el t1/2 de 

estos mismos compuestos se extiende de 58 a 223 días (Bondarenko & Gan 2004) y 
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algunos compuestos como el metil paratión o el etil paratión pueden ser difíciles de 

degradar (Xu et al., 2003).  

 
I.1.1 El caso de la Presa Ignacio Ramírez 
 

En México el uso de plaguicidas se ha incrementado con la producción agrícola. En la 

cuenca del Lerma, por ejemplo, se utilizan poco más de 15,000 toneladas de 

plaguicidas al año (en el apéndice se amplía la información). Lo anterior es 

preocupante considerando que la cuenca del Lerma constituye uno de los sistemas 

hídricos más grandes del país y la zona más rica en endemismos de ictiofauna 

(Espinosa Pérez et al., 1998). Entre los cuerpos de agua en los que se ha documentado 

la presencia de plaguicidas se encuentra la presa Ignacio Ramírez en el Estado de 

México, que pertenece a la región del Alto Lerma. En esta presa se han reportado 

concentraciones de organoclorados como el aldrin, dieldrin, edrin, así como de los 

organofosforados malatión y metil paratión (De La Vega Salazar et al., 1997; Favari et 

al., 2002). Además, estos contaminantes se han detectado bioacumulados en la fauna 

de la presa, como en el acocil mexicano (Cambarellus montezumae), los oligoquetos 

(Aelosoma sp.), la carpa (Cyprinus carpio), el charal de Santiago (Chirostoma riojai) y en 

particular en el pez amarillo (Girardinichthys multiradiatus), en donde los niveles de 

metil paratión alcanzan concentraciones de 0.1 a 0.7 µg/g (De La Vega Salazar et al., 

1997; Favari et al., 2002).  

 

I.2 Biología y ecología del pez amarillo Girardinichthys multiradiatus 

 

El pez amarillo (Girardinichthys multiradiatus; familia Goodeidae; tribu 

Girardinichthyini) tiene una distribución restringida en la Mesa Central de México, en 

la cuenca del Alto Lerma y en las cuencas altas del río Tula (Pánuco) y de los ríos 

Zitácuaro y Tilostoc (Balsas) que se encuentran entre los 1800 y 2900 msnm 

(Gesundheit 2004; Gesundheit & Macías Garcia 2005; Miller 2005). Los primeros 

estudios en México sobre la biología de esta especie se remontan a la década de 1940. 

Del Villar (1949) reportó que G. multiradiatus habita las zonas someras de los cuerpos 

de agua medianamente turbios (entre 0.25 y 1.2 m de profundidad) con temperaturas 

que fluctúan entre los 14 y 27 ºC, con oxígeno disuelto entre 4.5 y 15 ml/L y pH de 7.6 
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a 7.7. Además, en las poblaciones de la cuenca del Pánuco, Del Villar (1946) observó 

que entre los meses de marzo y agosto hay un incremento demográfico y determinó 

que el crecimiento entre hembras y machos es alométrico y que la proporción de sexos 

en las poblaciones es de 3.6:1 (hembras: machos); también en las poblaciones del Alto 

Lerma se han registrado proporciones sexuales similares (ver Macías Garcia 1994). Se 

ha observado que a lo largo del año se obtienen dos generaciones con una proporción 

sexual en la camada de 78.33% de machos y 21.60% de hembras (Del Villar 1949). De 

acuerdo con Saborío (2002) en cautiverio el periodo de gestación dura 53 ± 7.9 días. 

 

Las adaptaciones reproductivas de G. multiradiatus al igual que de otros 

goodeidos son poco comunes en los peces teleósteos. Se trata de peces vivíparos 

matrotróficos. Esto significa que los embriones se alimentan de nutrientes que secreta 

la hembra en el lumen ovárico durante la gestación (Fig. I.1A; Schindler 2005; Uribe et 

al., 2005). Los nutrientes que secreta la hembra hacia el lumen son proteínas, 

aminoácidos, glucosa, lípidos y vitelogenina que son tomados por los embriones a 

través de un órgano especializado llamado Trofotaenia (Lombardi & Wourms 1985a; 

Lombardi & Wourms 1985b; Schindler 2005; Vega-Lopez et al., 2007).  Por 

microscopía electrónica de barrido se ha observado que éste órgano está constituido 

por filamentos que originan una masa tubular que se extiende fuera de la región 

perianal del embrión (Fig. I.1B; Lombardi & Wourms 1985b). En el género 

Girardinichthys, las células trofoteniales contienen en el citoplasma supranuclear una 

gran cantidad de mitocondrias que indican transporte transmembranal con gasto 

energético, por lo que es de suponer que el epitelio trofotenial en éste género toma las 

macromoléculas del lumen ovárico mediante mecanismos de endocitosis (Schindler 

2005), proceso que podría favorecer el ingreso y acumulación de contaminantes 

orgánicos como los plaguicidas (Van der Oost et al., 2003).  
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A)

B)

 
Fig. I. A) Ovario de goodeido Ilyodon whitei, barra=50µm (tomada de Uribe et al., 2005, con 

autorización de Mari Carmen Uribe). B) Representación de un embrión goodeido con trofotenia. 

 

 

En la edad adulta o reproductiva, los machos G. multiradiatus despliegan 

elaboradas conductas de cortejo durante el apareamiento y presentan aletas 

proporcionalmente mayores que las hembras (Macías Garcia 1991; Macías Garcia 

1994; González Zuarth & Macías Garcia 2006), además de que lucen pigmentos de 

amarillo intenso a anaranjado con algunos tonos oscuros (Macías Garcia 1994), de ahí 

el nombre común de pez amarillo. La evolución de estos rasgos o caracteres 

epigámicos ha sido explicada a través de los mecanismos de selección sexual. Se ha 

demostrado que las hembras prefieren a los machos cuyos caracteres son los más 

conspicuos y muestran mayor interés por aquellos que despliegan intensamente 

conductas de cortejo (Macías Garcia 1991). La presencia de estos caracteres produce 

en los machos una disyuntiva, debido a que los hace vulnerables a los depredadores 

como la culebra de río Thamnophis melanogaster (Macías Garcia et al., 1994).  

 

En cuanto al estatus de conservación, G. multiradiatus no se encuentra 

registrado en ninguna categoría en la Norma Oficial Mexicana (NOM-059-ECOL-2001) 
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aunque actualmente la Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza y 

los Recursos Naturales (IUCN por sus siglas en inglés) le asigna la categoría de especie 

vulnerable (IUCN 2007). A nivel de familia se ha documentado que de las 36 especies 

de goodeidos dos están extintas (Allotoca catarinae y Skiffia francesae), dos se 

encuentran en peligro extremo de extinción (Zoogoneticus tequila y Ameca splendens) y 

para otras seis especies sólo queda una localidad en la naturaleza (De La Vega Salazar 

& Macías Garcia 2005). Los principales factores que han puesto en riesgo de extinción 

local o extirpación de las poblaciones de goodeidos son la degradación ambiental (e.g. 

eutroficación), la introducción de especies exóticas y la fragmentación del hábitat a 

causa de la construcción de presas y diques (De La Vega Salazar et al., 2003). Aunado 

a lo anterior, la presencia de contaminantes ambientales como los plaguicidas en las 

poblaciones de goodeidos como el pez amarillo podría imponer retos energéticos o 

metabólicos que incrementarían los costos de producir, exhibir y mantener 

ornamentos sexuales en esta especie. Lo anterior podría reducir en los machos la 

probabilidad de obtener parejas afectando la adecuación de éstos. Como consecuencia 

de la exposición a plaguicidas (e.g. organofosforados) y de las características biológicas 

de la especie, las poblaciones podrían ser vulnerables a los efectos tóxicos, lo que 

podría acelerar los procesos de extinción local debido al déficit de parejas potenciales. 

Para entender cuáles podrían ser los mecanismos por los cuales la exposición a 

contaminantes como los plaguicidas organofosforados puede afectar la salud de los 

organismos a continuación se revisarán los mecanismos de toxicidad.  

 

I.3 Mecanismos de toxicidad de los plaguicidas organofosforados 

 

Los plaguicidas organofosforados (OP por sus siglas en inglés) se dividen en dos grupos 

dependiendo de su estructura química: el primer grupo esta constituido por los 

fosforotiatos (e.g. metil paratión, paratión, fenitrotión y diazinón) y el segundo por los 

fosforoditioatos (e.g. malatión, dimetoato y azinfosmetil; Jakanović et al., 2001). Ambos 

grupos actúan mediante tres mecanismos principales de toxicidad: el primero depende 

de la inhibición de la actividad catalítica de las β-esterasas (i.e. acetilcolinesterasa, 

carboxilesterasa, tripsina), el segundo de la bioacumulación del compuesto parental 

(Vittozzi et al., 2001) y el tercero del efecto sobre el sistema inmune a través de dos 



- 6 - 

 
procesos: por inhibición de enzimas serina-hidrolasas (i.e. proteasas) y por daño 

oxidativo (inducción de apoptosis [muerte celular] en los linfocitos T; Li 2007). 

 

I.3.1 Mecanismo I 

 

Este mecanismo ocurre durante la fase I del metabolismo, cuando la molécula es 

transformada en el retículo endoplasmático mediante reacciones de desulfuración 

oxidativa (Jakanović et al., 2001). En éstas reacciones la molécula parental pasa a su 

forma oxon, la cual puede ser mil veces más tóxica, proceso llamado activación. Por 

ejemplo, en el caso del metil paratión (O,O-Dimetil O-(4-nitrofenol) fosforotioato; MeP; 

Fig. I.2), una vez que entra en contacto con el organismo, la primera transformación 

ocurre cuando el grupo tioeter (P=S→P=O) de la molécula se oxida por acción catalítica 

de P450 (isoformas CYP2B y CYP3A4) y se produce el metabolito reactivo metil 

paraoxon (Chambers et al., 1991, Abu-Qare et al., 2000, Albores et al., 2001). Este 

metabolito se une al sitio activo (grupo hidroxilo de la serina 203) de la 

acetilcolinesterasa (AChE) y produce una inhibición irreversible de la actividad de la 

enzima (Abu-Qare et al., 2000; Abu-Qare et al., 2001). El sulfuro que se libera del 

proceso de oxidación puede eliminarse por orina, pero también, puede tener efectos 

inhibitorios sobre la enzima P450 por uniones covalentes entre el sulfuro (S) y el grupo 

hemo de la proteína (De Matteis, 1974). Cuando la transformación del MeP es por 

dearilación oxidativa e hidrólisis se produce en la molécula una ruptura entre la unión 

del fósforo y el aril-ester, lo que genera ácido dimetil-fosforotióico y p-nitrofenol; 

metabolitos no tóxicos que son excretados (Jakanović et al., 2001; Xu et al., 2003). El 

metil paratión también puede ser transformado por las enzimas de la fase II del 

metabolismo. Por ejemplo, las enzimas glutation S-transferasas actúan desmetilando o 

desalquilando al compuesto, lo que evita la formación de metabolitos reactivos oxon 

mediante la producción de grupos GS-conjugados (O-alkilos y O-arilos; metabolitos 

poco tóxicos como el S-metil glutation, S-p-nitrofenol glutation y p-nitrofenol; Abel et 

al., 2004). En condiciones in vitro, por ejemplo, se ha observado que las glutation S-

transferasas son más afines a los compuestos que contienen grupos metoxi como los 

fosforotioatos (e.g. paratión y metil paratión). Así mismo, una segunda transformación 

del metil paratión puede ocurrir cuando el metabolito oxon interactúa con las enzimas 

β-esterasas (Abu-Qare et al. 2000; Abu-Qare et al., 2001). Esta interacción provoca 
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que la concentración del metabolito oxon disminuya en el torrente sanguíneo de tal 

manera que se reduce el riesgo tóxico. También la eliminación de los metabolitos oxon 

puede llevarse a cabo por las reacciones de hidrólisis en presencia de Ca2+ o por la 

interacción con las α-esterasas (paraoxonasa, somanasa; Jakanović et al., 2001). 
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Figura I.2. Transformación metabólica del metil paratión (referencias en el texto). 

 

I.3.2 Mecanismo II 

 

Este mecanismo implica que los OP son acumulados por el organismo, evitando así su 

acción sobre las enzimas blanco. Este proceso se facilita por las características 

lipofílicas de los OP (principalmente fosforotionoatos como el metil paratión) que tienen 

alta afinidad por los tejidos grasos, micelios lipo-proteicos y membranas celulares 
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(Walker et al., 1996; Videria et al., 2001). Sin embargo, el almacenamiento en tejido 

adiposo es temporal. En periodos en que los organismos migran, se reproducen o 

cuando los periodos de dieta se extienden o los organismos se enferman, los depósitos 

de grasa se movilizan y con ellos los plaguicidas, provocando una intoxicación 

endógena (Jakanović et al., 2001). Con la liberación del compuesto de los tejidos 

grasos, los efectos tóxicos vuelven a presentarse poniendo en riesgo la integridad de los 

organismos (Franke et al., 1994; Van der Oost et al., 2003).  

 

I.3.3 Mecanismo III 

 

Este mecanismo ocurre mediante la biotransformación oxidativa en que se generan 

radicales libres o compuestos oxido-reactivos (e.g. anión superoxido [O2¯], peroxido de 

hidrógeno [H2O2] y el radical hidroxilo [OH]; Monteiro et al., 2006). Los radicales libres 

en concentraciones altas pueden producir efectos negativos sobre las proteínas 

(oxidación proteica) y los lípidos (peroxidación lipídica) afectando las membranas 

celulares o causando daño sobre las moléculas de ADN, lo que puede conducir a 

mutagénesis y cáncer (ver revisión de Dröge 2001; Monteiro et al., 2006). 

 

I.4 Efectos tóxicos por exposición a metil paratión 

 

El metil paratión (MeP) se usa como acaricida e insecticida en cultivos de algodón, 

alfalfa, maíz, fríjol y frutales (Sarma et al., 2001). Los efectos tóxicos por exposición a 

MeP han sido ampliamente estudiados (Tabla I.1). Principalmente el MeP tiene acción 

inhibitoria sobre la actividad catalítica de las enzimas acetilcolinesterasa (AChE) y 

butirilcolinesterasa (BChE), las cuales participan en la comunicación colinérgica del 

sistema neuromuscular (Chuiko 2000). La inhibición de las esterasas provoca en 

vertebrados síntomas como mareos, vómitos, pérdida de la visión, espasmos 

epilépticos y muerte (Garcia et al., 2003). La exposición al MeP supone un riesgo para 

los organismos porque además de ser un inhibidor de la AChE, puede ser acumulado 

por largos periodos de tiempo en tejidos musculares, grasas y en órganos como el 

hígado, riñón, glándulas salivales y gónadas (ECOTOXNET 1996; Garcia-Repetto et al., 

1997; Vale 1998, Locke 1999; Aditya et al., 2002; Fanta et al., 2003).  



- 9 - 

 
Un aspecto importante en el estudio de contaminantes como el metil paratión en 

el ambiente radica en que aún a concentraciones sub-letales puede afectar la 

supervivencia y la reproducción de los organismos, lo que implica repercusiones a 

nivel poblacional (ECOTOXNET 1996). Sin embargo, los mecanismos por los que 

actúan aún no se han descrito en su totalidad. Por ejemplo, en vertebrados se han 

documentado los efectos negativos del MeP en la expresión de la conducta, 

principalmente en el desplazamiento e interacciones agnósticas, pero no hay 

suficientes datos a cerca de los efectos sobre las conductas reproductivas (Welsh & 

Hanselka 1972; Calumpang et al., 1997, Abad-Rosales 2000, Baganz et al., 2001, 

Bretaud et al., 2000). También se tienen datos sobre los efectos de MeP en organismos 

en estados tempranos de desarrollo expuestos vía materna. Por ejemplo, Abu-Qare & 

Abou-Donia (2000) y Abu-Qare et al. (2001) observaron que en ratas gestantes el MeP 

inhibe la actividad de la AChE del cerebro materno y del feto, además de que se 

acumula en tejido placentario. Incluso hay evidencia que muestra que los efectos 

neurotóxicos del MeP (inhibición de la actividad de las β-esterasas) afectan a los 

organismos en estados tempranos de desarrollo (Parker & Goldstein 2000). Por otro 

lado, uno de los riesgos ambientales que podría ocasionar la acumulación del MeP en 

organismos es la biomagnificación, proceso en el que la concentración del 

contaminante aumenta en relación a los niveles tróficos involucrados (De La Vega 

Salazar et al., 1997). Sin embargo, también faltan datos empíricos al respecto.  
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Tabla I.1. Efectos causados por la exposición a metil paratión en varios niveles de organización 
biológica. 
 
Tipo de Alteraciones 
 

Clasificación  Referencias  

Inhibición de Acetilcolinesterasa 
(AChE). 

Neurotóxico Boone & Chambers (1997) 

Inducción de daño genético por 
aberraciones cromosómicas en 
linfocitos. 

Mutagénico e  
Inmunosupresor 

Blasiak & Kowalik (1999) 
Das & John (1999) 
Osaba et al. (1999) 

Alteración de la absorción de 
nutrientes que repercute en el 
crecimiento. Inducción de cambios 
en la movilización de reservas 
lipogénicas. 
 

Tóxico metabólico y 
fisológico 

 
Abu-Qare et al. (2000) 
Fanta et al. (2003) 
 

Alteración estructural de 
membranas celulares por 
intercalaciones en los fosfolípidos, 
lo cual causa hipertrofia en ovarios. 

Citotóxico Dhondup & Kaliwal (1997) 
Videira et al. (2001) 
 

Inducción de daño histológico en 
hígado, branquias y epitelio 
intestinal. 
 

Histopatotóxico  
Fanta et al. (2003) 

Acumulación en órganos blanco 
(e.g. músculo, sistema nervioso, 
glándulas salivales, tejido 
embrionario y placentario). 

Bioacumulación De La Vega Salazar et al. 
(1997) 
Garcia-Repetto et al. (1997) 

Alteración en el peso y 
supervivencia de puestas en aves. 

Teratogénico Parker & Goldstein (2000) 

Alteración en conductas: 
agonísticas, defensa del territorio y 
cuidado paterno. 

Conductual Welsh & Hanselka (1972) 
Castillo et al. (2002) 
Walker (2003) 

Alteración en las relaciones presa-
depredador por cambios 
demográficos en las poblaciones. 

Demográfico Gama-Flores et al. (1999) 
Sarma et al. (2001) 

 

Hay poca información sobre los efectos subletales causados por compuestos 

como el MeP en organismos acuáticos. Lo anterior nos obliga a caracterizar y 

cuantificar los efectos tanto a nivel individual como a nivel poblacional, así como las 

implicaciones ecológicas a largo plazo (Smith et al., 1997). Además, es preciso estudiar 

el impacto ecológico de los plaguicidas en especies nativas o endémica (e.g. charal de 

Santiago, C. riojai; pez amarillo, G. multiradiatus) y no sólo en especies ampliamente 
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distribuidas (e.g. carpas, Cyprinus carpio; tilapia, Oreochromis niloticus; trucha 

arcoiris, Oncorhynchus mykiss), ya que la distribución restringida de las primeras, 

supone que dichas especies podrían ser más vulnerables a los procesos de extinción 

local que las de amplia distribución.  

La pérdida de unas cuantas poblaciones por factores antropogénicos puede 

impactar significativamente en la poza génica de las especies nativas. Por ejemplo, en 

especies como el pez amarillo cuyas hembras promueven la exageración de los 

ornamentos masculinos (caracteres sexuales secundarios), la intensidad de la 

selección intersexual es un factor de riesgo que de manera natural puede disminuir el 

tamaño poblacional y conducir a un déficit de parejas potencialmente aceptables 

(Macías Garcia et al., 1994; Macías Garcia et al., 1998). Sumado a lo anterior, la 

pérdida de hábitat por la degradación de los ecosistema podría provocar en las 

especies que presentan un dimorfismo sexual marcado un mayor riesgo de extinción, 

en otras palabras, los costos de portar y exhibir ornamentos se incrementa con la 

degradación/modificación del hábitat, por lo que las especies en que la selección 

sexual es más intensa (i.e. especies que presentan conductas de cortejo y ornamentos 

conspicuos), podrían experimentar una mayor probabilidad de extinción que las 

especies con menos intensidad de selección sexual. 

 

I.5 La selección sexual y los factores antropogénicos que afectan la reproducción 

 

Mediante la teoría de la selección sexual, Darwin (1871) explicó la presencia de los 

rasgos fenotípicos que proveen ventajas reproductivas de unos individuos sobre otros 

del mismo sexo durante el apareamiento. En principio, esta fuerza evolutiva opera a 

través de dos mecanismos: la competencia entre miembros del mismo sexo 

(típicamente en machos; selección intrasexual) y la elección de parejas (selección 

intersexual; Andersson 1994). Estos mecanismos favorecen, generalmente en los 

machos, el desarrollo exagerado de los ornamentos y despliegues conductuales que, 

aunque costosos (ver más abajo), proveen de beneficios reproductivos para los machos 

que los portan (i.e. adecuación; Hamilton & Zuk 1982; Millinski & Bakker 1990; Reid 

2007) y de señales que usan las hembras para seleccionar parejas potenciales de las 
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cuales también obtienen beneficios reproductivos (Andersson 1994, Ryan 1997). Por 

ejemplo, de acuerdo con Andersson (1994), los beneficios reproductivos directos a 

través de la elección de pareja son: la obtención de buenos territorios de forrajeo y 

refugios, la reducción del riesgo de infertilidad, la obtención de nutrientes a través de 

los fluidos seminales o regalos nupciales, la reducción de enfermedades contagiosas y 

en algunas especies el cuidado paterno compartido. Todos estos beneficios finalmente 

serán traducidos en descendencias de mejor capacidad (o calidad) para sobrevivir y 

reproducirse. 

La evolución de la preferencia por ornamentos conspicuos se ha explicado a 

través de distintos mecanismos, por ejemplo, el proceso desbocado de Fisher, el 

indicador o hándicap, los efectos fenotípicos directos y los sesgos sensoriales (ver 

revisión de Andersson & Simmons 2006). Sin embargo, el consenso es que la presencia 

de ornamentos que han evolucionado ya sea por selección intrasexual o por selección 

intersexual impone costos sobre la viabilidad de los individuos que los portan (Harvey 

& Bradbury 1991). Estos costos pueden ser directos (e.g. aumento en el riesgo por 

depredación) o indirectos (e.g. gasto energético o reducción en la respuesta inmune; 

Kotiaho 2001) y provocan en los organismos una disyuntiva entre la reproducción y la 

supervivencia (Macías Garcia et al., 1998, Magurran & Macías Garcia 2000; Kotiaho 

2001). Además, los costos pueden tener diferente grado de impacto en los organismos 

dependiendo de la condición (o calidad) genética de cada individuo, es decir, los costos 

pueden ser menores en individuos en buena condición (e.g. salud, reservas energéticas 

o fertilidad) en comparación con individuos en mala condición (Kotiaho 2001). Este es 

uno de los principales supuestos en el que se basa la hipótesis de la evolución de 

elección de pareja por hándicap (Zahavi 1975; Hamilton & Zuk 1982; Iwasa & 

Pomiankowski 1999). Además, recientemente, se ha propuesto que la calidad de los 

individuos está determinada por factores ambientales que inciden directamente sobre 

su capacidad reproductiva (Cotton et al., 2004). Es por ello que los rasgos sexuales 

dependientes de la condición pueden evolucionar como señales que indican la calidad 

genética o ambiental, o ambas (Cotton & Pomiankowski 2007). En este contexto, es 

posible que la condición de los individuos pueda ser afectada por factores 

antropogénicos (e.g. contaminantes) que incrementarían los costos de producir o 

mantener ornamentos sexualmente seleccionados. Lo anterior puede ser de suma 
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importancia debido a que los ornamentos podrían ser indicadores de la calidad 

ambiental en ciertos momentos de la historia de vida de los organismos. 

 

Pocos trabajos han estudiado los efectos de contaminantes sobre la expresión de 

ornamentos y conductas reproductivas, así como de las consecuencias en el éxito 

reproductivo (revisado por Jones & Reynolds 1997). Por ejemplo, se ha reportado que 

la intensidad de la selección sexual en el gobio común (Pomatoschistus microps) y en el 

guppy (Poecilia reticulata) se altera por factores de estrés como la disminución en la 

intensidad de luz y las condiciones hipóxicas en ambientes eutroficados (Reynolds et 

al., 1993, Reynolds & Jones 1999, Jones & Reynolds 1999a, 1999b). La mayoría de los 

estudios se han centrado en evaluar los efectos de contaminantes antropogénicos, 

particularmente los disruptores hormonales (e.g. el octifenol, el 17β-estradiol) y 

algunos plaguicidas organoclorados sobre el éxito reproductivo mediante la inducción 

de reversión sexual, infertilidad o alteraciones en la diferenciación de gónadas durante 

el desarrollo embrionario (Kimberg et al., 2003) o a través de las alteraciones en la 

expresión de conductas reproductivas (Tabla I.2). Sin embargo, son menos los estudios 

que han evaluado los efectos de contaminantes ambientales sobre procesos biológicos 

como la selección sexual y sobre la calidad de los ornamentos sexuales (0.046% de 

19,199 trabajos revisados por Jones & Reynolds 1997). Es por lo anterior que resulta 

interesante evaluar los efectos de la exposición a un plaguicida común como es el metil 

paratión sobre G. multiradiatus, especie que ha evolucionado bajo una presión de 

selección sexual intensa.  
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Tabla I.2. Efectos de disruptores hormonales sobre la conducta reproductiva en peces 

Sustancias Especies Efectos Referencias 
 
Desechos 
fenólicos 
industriales. 

 
Gambusia 
affinis 

 
Conductas masculinizadas de 
hembras. Incremento en 
agresividad de machos y alteración 
de la expresión de caracteres 
sexuales secundarios. 

 
Howell et al. (1980) 

4-tert-octifenol 
17β-estradiol 

Poecilia 
reticulata 

Disminución en la frecuencia de 
despliegues sexuales de machos. 

Bayley et al. (1999) 

Etil-oestradiol Gasterosteus 
aculeatus 

Disminución en la agresividad y 
cortejo 

Bell (2001) 

17β-estradiol Carassius 
auratus 

Alteración de conductas 
reproductivas 

Bjerselius et al. (2001) 

Viclozolin, 
p-p´-DDE y 
flutamida 

P. reticulata 
 

Reducción en la duración y 
frecuencia de despliegues de 
cortejo sigmoidales. 

Bayley et al. (2002) 

Etilestradiol Danio rerio Alteración de conductas de 
apareamiento 

Segner et al. (2003)  

 

I.6 HIPÓTESIS  

Las hipótesis de este trabajo son que debido a la biología reproductiva y a la forma 

como procede la selección sexual en esta especie, a concentraciones subletales como 

las encontradas en el campo, el metil paratión tiene al menos tres consecuencias en 

Girardinichthys multiradiatus: 

1. La exposición a contaminantes ambientales como el MeP podría imponer costos 

metabólicos tales que limitan la cantidad de recursos que los machos adultos 

pueden usar para producir, mantener y exhibir sus ornamentos. 

2. La diferencia en la bioacumulación del metil paratión en tejidos embrionarios y 

en los adultos podría deberse a diferencias en las capacidades metabólicas entre 

clases de edad. 

3. Los efectos del MeP durante estados tempranos de desarrollo podrían reflejarse 

en la calidad de los ornamentos y en la expresión de conductas reproductivas 

(e.g. cortejo). 
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Como consecuencia de lo anterior: el desempeño sexual de los machos expuestos 

a MeP será deficiente, por lo que serán discriminados negativamente por las 

hembras.  

 

I.7 OBJETIVOS 

• Evaluar los efectos toxicológicos de concentraciones subletales de metil paratión 

(MeP) en la reproducción y desarrollo de Girardinichthys multiradiatus (Capítulo 

II). 

• Comparar la inducción de la actividad enzimática entre hembras y embriones 

expuestos a MeP para explicar un posible mecanismo de los efectos del este 

plaguicida sobre los organismos en estados tempranos de desarrollo (Capítulo 

III). 

• Revisar la literatura referente a las enzimas monooxigenasas del citocromo P450 

presentes en peces teleósteos (Capítulo IV). 

• Evaluar los efectos de concentraciones subletales del MeP en la expresión de 

ornamentos y el desempeño sexual de machos G. multiradiatus expuestos al 

plaguicida durante el desarrollo embrionario (Capítulo V).  
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CAPÍTULO II 

 

 
EFFECTS OF METHYL PARATHION EXPOSURE ON DEVELOPMENT AND REPRODUCTION IN THE 

VIVIPAROUS FISH GIRARDINICHTHYS MULTIRADIATUS 
 

 

En este capítulo se reportan los resultados de la exposición de Girardinichthys 

multiradiatus al metil paratión (MeP; experimentos I y II) y la detección de este 

insecticida en cuerpos de agua habitados por esta especie.  

 

• Experimento I: bioacumualción de MeP y efectos en el peso y crecimiento de 

peces adultos.  

 

• Experimento II: efectos del MeP en las hembras y en sus camadas expuestas a 

concentraciones subletales durante el periodo de gestación. 

 

• Caracterización ambiental del MeP en localidades habitadas por G. 

multiradiartus. 

 

 

 

Artículo publicado en Environmental Toxicology. En línea en Wiley InterScience, 

(www.iterscience.wiley.com) 

 (DOI: 10.1002/tox.20414) 
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CAPÍTULO III 

 

 

REPORTE DEL EXPERIMENTO PARA DETERMINAR LA INDUCCIÓN DEL 

CITOCROMO CYP2B DE HEMBRAS GIRARDINICHTHYS MULTIRADIATUS EXPUESTAS 

A METIL PARATIÓN 

 

 

En este capítulo se reporta el experimento para identificar la actividad catalítica de 

P450 tanto en hígados de hembras gestantes como en tejidos embrionarios expuestos 

a 0.1 µg/g de metil paratión.  
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CAPÍTULO III 

 

REPORTE DEL EXPERIMENTO PARA DETERMINAR LA INDUCCIÓN DEL 

CITOCROMO CYP2B DE HEMBRAS GIRARDINICHTHYS MULTIRADIATUS EXPUESTAS 

A METIL PARATIÓN 

 

Omar Arellano-Aguilar1, Sandra Hernández2, Javier Espinosa Aguirre2, Constantino Macías 

Garcia1. 1Laboratorio de Conducta Animal, Instituto de Ecología, UNAM, 2Laboratorio de 

Toxicología Genómica, Instituto de Investigaciones Biomédicas, UNAM. 

 
Resumen: los objetivos de este trabajo fueron establecer la actividad catalítica basal de 

la isoforma CYP2B en hembras (Girardinichthys multiradiatus) y comparar la inducción 

de CYP2B en gónadas de hembras preñadas y no preñadas expuestas a 0.1 µg de metil 

paratión/g alimento mediante ensayos de actividad catalítica de la enzima y por 

inmunodetección. Los resultados no son concluyentes, sin embargo, consideramos que 

éstos pueden ser útiles para futuros trabajos que deseen explorar la actividad de las 

enzimas monooxigenasas P450 en esta especie. 

 

Palabras clave: citocromo P450; metil paratión; pez amarillo 

 

III.1 Introducción 

 

Los compuestos hidrofóbicos como los hidrocarburos aromáticos policíclicos, los 

plaguicidas, los dibenzofuranos policlorados y las dibenzo p-dioxinas son 

contaminantes frecuentes en los cuerpos de agua. Estos contaminantes se 

caracterizan por tener coeficientes de partición octanol/agua (log Kow por sus siglas en 

inglés) mayores a 6. El valor de log Kow es un indicativo del balance entre la solubilidad 

en lípidos y la solubilidad en agua. De acuerdo con Van der Oost et al. (2003), los 

compuestos con coeficiente de partición altos son más afines a los tejidos grasos en los 

organismos y pueden ser transferidos a distintos niveles de la red trófica. La 

acumulación (o bioacumulación) de contaminantes hidrofóbicos es un proceso que se 

basa en las tasas de absorción y remoción del compuesto químico en el organismo en 

relación con el tiempo de exposición (Walker et al., 1996). La función que describe este 
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proceso está determinada por la concentración del químico en la biota (CB) en un 

tiempo determinado (t). Esta función se expresa de la siguiente manera: 

  

dt =
dCB [KagCag + KalmCalm] - KBCB

[Kag Cag + KalmCalm] - [Kexc+Kmet]CB=

 
Donde C se refiere a la concentración del compuesto y  K es una tasa constante. 

Los sufijos B, ag, alm, exc y met se refieren a la biota, agua, alimento, excreción y 

metabolismo respectivamente. En los organismos acuáticos la absorción de un 

contaminante puede ocurrir por dos rutas principales; directamente del agua y/o a 

través del alimento. De acuerdo con el modelo anterior, la bioacumulación de un 

contaminante hidrofóbico depende de la disponibilidad y persistencia del compuesto 

en el ambiente y de los factores metabólicos y de excreción que están determinados por 

la genética de los organismos, el sexo, edad, talla, dieta, etcétera (Van der Oost et al., 

2003).  

 

Se ha reportado bioacumulación de metil paratión en embriones y adultos del 

pez amarillo Girardinichthys multiradiatus (De La Vega Salazar et al., 1997). El metil 

paratión presenta un valor de log Kow de 2.83, lo que significa que es un compuesto 

ligeramente hidrofóbico y por lo tanto su tasa de bioacumulación es baja en 

comparación con compuestos como los organoclorados (log Kow ≥ 7; Fisk et al., 1998). 

Sin embargo, se ha demostrado que compuestos con valores de log Kow  menores a 6 

pueden mantenerse en equilibrio entre el agua y la biota hasta por un año (Van der 

Oost et al., 2003). De La Vega Salazar et al. (1997) reportaron que en los tejidos 

embrionarios se acumulan concentraciones mayores de MeP que en los adultos. 

Además, se ha demostrado que el MeP a bajas concentraciones produce efectos tóxicos 

en los embriones pero no en las hembras gestantes (Arellano-Aguilar y Macías Garcia 

2008). Sin embargo, se desconocen los mecanismos que subyacen a las diferencias de 
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bioacumulación del MeP entre embriones y organismos adultos reportadas por De La 

Vega Salazar et al. (1997). Una posible explicación es que la capacidad metabólica 

puede ser distinta entre los embriones y los adultos. Choundary et al. (2003) 

reportaron que la expresión enzimática de los embriones se incrementa gradualmente 

a medida que avanza el tiempo de gestación, y recientemente Johri et al. (2006) 

demostraron que los organismos prematuros presentan una capacidad metabólica 

limitada para activar los mecanismos de desintoxicación conducidos por las enzimas 

de los citocromos P450. Por lo anterior, suponemos que los embriones G. multiradiatus 

pueden ser metabólicamente deficientes para desintoxicarse y por ello ser más 

sensibles a la exposición del MeP.  

 

La mayor parte de la transformación del MeP en los organismos ocurre durante 

la fase I del metabolismo por la acción catalítica de las enzimas monooxigenasas P450. 

Particularmente, en mamíferos se encontró que los citocromos de la familia CYP2B 

conducen específicamente el proceso de oxidación del MeP (Albores et al., 2001). En 

una prueba piloto indagamos si en G. multiradiatus se podía detectar el CYP2B usando 

como indicador el sustrato pentoxyrresorufin-O-depentylasa (PROD). Los resultados de 

la prueba detectaron actividades basales de los citocromos CYP2B1 y CYP2B2 en 

hembras adultas (48.5 pmol res/min/mg de proteína y de 34.91 pmol res/min/mg de 

proteína respectivamente), lo que nos indicó que era posible cuantificar la inducción de 

P450 por exposición a MeP y permitió plantear los siguientes objetivos: 1) establecer la 

actividad catalítica basal de CYP2B en hígados de hembras preñadas de G. 

multiradiatus, 2) evaluar la inducción de CYP2B en gónadas de hembras preñadas 

expuestas a MeP y 3) cuantificar la presencia de CYP2B mediante ensayos de 

inmunodetección en tejidos de hembras expuestas al insecticida. 

 

III.2 Materiales y Métodos 

 

Peces y tratamiento: usamos 48 hembras de apariencia sanas G. multiradiatus 

(24 hembras no preñadas y 24 preñadas) de una población mantenida en cautiverio en 

el Instituto de Ecología, UNAM originaria de la localidad San Juanico, Edo. de México. 

Cada hembra fue colocada en un acuario de 3 L y diariamente se les proporcionaba 

0.1 g de alimento seco (Sera Vipan®, Italia), fotoperiodo 12h/12h (luz/oscuridad) a 
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25ºC. Antes de iniciar el experimento las hembras fueron sometidas a un ayuno de 24 

horas. El experimento se hizo por triplicado, utilizando 4 hembras por cada grupo 

(controles: hembras no preñadas y preñadas, y expuestas: hembras no preñadas y 

preñadas). Al grupo de hembras expuestas les administramos una concentración de 

0.1 μg MeP/g de alimento por 96 h. El alimento lo preparamos usando una solución 

stock de 0.09 µg MeP/ml de acetonitrilo del cual se tomaron 11 ml y se aplicaron a 10 

g de alimento. Una vez preparado el alimento, éste se colocó durante tres horas en 

oscuridad a temperatura ambiente para que el acetonitrilo se evaporara. El alimento 

preparado se almacenó a -20ºC. Al grupo de hembras controles les administramos 

alimento preparado con la misma cantidad de acetonitrilo pero sin MeP.  

 

Extracción y análisis de tejidos: a las 96 horas de exposición, cada hembra (no 

preñada y preñada) fue puesta a -20ºC por 5 min para aletargarla y sacrificarla por 

decapitación. Mediante una incisión en la base del abdomen extrajimos de cada 

hembra el hígado y la gónada (en el caso de hembras preñadas junto con los 

embriones). Todos los tejidos los pesamos y los colocamos en una solución fisiológica 

de 0.15 M KCL a 4ºC en una relación 1:3 (m/v) con respecto al peso del tejido. A 

continuación reunimos en una sola muestra los tejidos (hígados o gónadas) de 4 

hembras de cada grupo. Homogenizamos las muestras y posteriormente mediante 

centrifugación (9000 g por 10 min; equipo Hettich Mikro 20) obtuvimos el 

sobrenadante, el cual contiene la fracción S9 hepático. De la fracción S9 se obtienen 

los microsomas por ultra centrifugación a 100,000 g por 60 min (equipo Beckman L8-

55), manteniendo la temperatura a 4ºC. A continuación removimos el botón resultante 

de la ultracentrifugación y agregamos el primer amortiguador (fosfatos de potasio 

(K2HPO4 y KH2PO4) 0.1 M a pH 7.4 y sacarosa a 0.25 M), manteniendo el volumen 

inicial de la muestra. Este procedimiento permite obtener el retículo endoplasmático 

en donde se encuentran las enzimas. Nuevamente por ultracentrifugación (100,000 g 

por 60 min a 4ºC) obtuvimos un botón resultante y lo homogenizamos agregando un 

segundo amortiguador (fosfatos de potasio 0.1M a pH 7.4, adicionado con EDTA 1 mM, 

DTT 0.1 mM y glicerol al 20% [v/v]). Este procedimiento permite proteger las muestras 

de la congelación. De cada muestra preparamos alícuotas de 50 y 20 µl  y las 

almacenamos a -80ºC.  
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Para cuantificar la concentración de proteína microsomal, usamos cada muestra 

por triplicado y cada una fue diluida en una relación 1:1 (v/v) con agua destilada de 

las que se tomaron 20 µl y les agregamos 1 ml de colorante diluido Bio-Rad Protein 

Assay, incubándolas por 5 min. Mediante el método estandarizado Bradford (1976) 

obtuvimos la curva estandarizada de albúmina bovina y la concentración de proteína 

microsomal. Utilizamos un espectrofotómetro (Versa FluorTM BIORAD) con filtro de 

excitación EX/530/20 (No. Cat. 520) y filtro de emisión EW/0590/10 (No. Cat. 585) 

ajustado a λ=595 nm. Posteriormente cuantificamos la actividad enzimática de CYP2B 

por el método de fluorometría (Burke et al., 1994). La fluorescencia fue calibrada con 

la curva patrón de resorufina (940 µg de resorufina disuelta en 1 mL de dimetil 

sulfóxido (DMSO). La mezcla de reacción (1 mL) contenía ~1.4 mg/ml de proteína 

microsomal, Tris 50 mM y MgCl2 25 mM (pH 7.6) y el sustrato pentoxyrresorufin-O-

depentylasa (PROD). Las muestras fueron preincubadas a 37°C por tres minutos, en 

un baño con agua, la reacción la iniciamos con la adición del NADPH (10 μL de la 

solución 50 mM). Las lecturas fluorométricas fueron programadas cada 15 segundos 

por un periodo de 5 min. Con los datos de la concentración de proteína microsomal y 

de la pendiente de la curva de los datos fluorométricos de las muestras, estimamos la 

actividad del citocromo CYP2B1 expresada como picomoles de resolución por minuto 

por miligramo de proteína microsomal (pmol res/min/mg de proteína microsomal).  

 

Para cuantificar la modulación de la síntesis de la proteína CYP2B1/2 usamos 

20 µl de cada muestra y les aplicamos anticuerpos policlonales para la prueba 

inmunoespecífica Wester blot del citocromo P450 isoformas CYP2B1/2. Usamos como 

control positivo un supersoma (BD-Gentest), el cual contiene microsomas obtenidos de 

sistemas de sobre-expresión en células de insecto, infectadas con Baculovirus de 

CYP2B1 de rata. El gel de acrilamida fue cargado con 20 μl de cada muestra (~0.1 µg 

de proteína microsomal) y 10 μl del supersoma de rata. La electroforesis la hicimos a 

200 Volts por una hora. Posteriormente, transferimos las proteínas del gel de 

acrilamida a la membrana de nitrocelulosa, durante 1 hora a 100 Volts. La 

transferencia se verificó aplicando a la membrana el colorante Ponceu S por 10 min y 

al término de este periodo enjuagamos la membrana con agua destilada. La membrana 

fue bloqueada con albúmina al 3% por una hora en refrigeración. Después de este 

periodo enjuagamos la membrana con una solución amortiguadora de PBS (Fosfatos 
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de sodio y cloruro de sodio) y “Tween” al 0.3%. Enseguida se expuso la membrana a los 

anticuerpos específicos rabbit-anti-rat CYP2B1/2 (catálogo ROI-CYP2B12 abr; suero 

de 100 μl; Lot: 0507005787; Fitzgerald Industries Internacional INC. USA). El  primer 

anticuerpo reconoce la proteína de conejo CYP2B y fue aplicado en la membrana por 

una hora, seguido de tres enjuagues cada 10 minutos. El segundo anticuerpo, el cual 

reconoce al primer anticuerpo y permite observar la proteína, también estuvo en 

contacto con la membrana por una hora y tras tres enjuagues de 10 min cada uno, 

aplicamos la solución reveladora (3,3'-diaminobencidina en amortiguador de PBS y 

peróxido de hidrógeno al 30%).  

 

Análisis estadísticos: los datos de la concentración de proteína microsomal 

(mg/ml) de las muestras de tejido controles y expuestos a 0.1 µg/g de MeP fueron 

transformados usando el logaritmo base 10 para cumplir los supuestos de normalidad 

y homoscedasticidad. Se aplicó una prueba paramétrica de varianza ANOVA. 

 

III.3 Resultados 

 

Las concentraciones de proteína microsomal en el hígado de las hembras no preñadas 

y preñadas expuestas no difirieron significativamente de las obtenidas en el grupo de 

las hembras controles (ANOVA, F5,12= 0.84 p= 0.89). Sin embargo, observamos ciertas 

tendencias. Por ejemplo, en el grupo control, las hembras no preñadas presentaron 

una concentración mayor de proteína microsomal que las hembras preñadas (Tabla 

III.1). En cambio en el grupo de las hembras expuestas, la concentración de proteína 

microsomal fue similar entre los hígados de hembras no preñadas y preñadas (Tabla 

III.1). Y en el caso de las muestras de los ovarios de hembras preñadas, observamos 

que las expuestas presentan una concentración de proteína microsomal mayor que las 

gónadas controles, aunque con un error estándar alto en la muestra de las gónadas 

preñadas expuestas (Tabla III.1).  
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Tabla III.1. Concentración de proteína microsomal (mg/ml) en muestras de tejido hepático y de 
gónadas de hembras controles y expuestas a 0.1 μg/g de metil paratión. 
 
 

  

No. 
Organismos 

por 
muestra  

Proteína 
microsomal 
promedio  
(mg/ml)  

Error 
estándar 

Intervalos de confianza  
(95%) 

 

valor 
mínimo 

valor 
máximo 

    
Límite 
inferior 

Límite 
superior   

Tejido hepático 
control        
Hembra no 
preñada 4 1.51 0.82 -2.02 5.04 0.16 2.99 
Hembra 
preñada 4 0.48 0.16 -0.20 1.15 0.16 0.65 
        
Tejido hepático 
expuesto        
Hembra no 
preñada  4 0.43 0.08 0.09 0.77 0.28 0.55 
Hembra 
preñada  4 0.35 0.09 -0.02 0.73 0.18 0.45 
        
Gónadas        
Preñada control 4 0.51 0.08 0.17 0.85 0.36 0.63 
Preñada 
expuesta 4 1.87 1.53 -4.71 8.46 0.20 4.93 

 

Los datos fluorométricos estuvieron fuera de la curva patrón y no fue posible 

cuantificar la actividad basal de CYP2B en las muestras de tejido hepático y de 

gónadas. En cuanto a los resultados del ensayo de inmunodetección por Wester blot, 

nuestras pruebas tampoco mostraron la presencia de CYP2B1 en las muestras de 

tejido hepático, ni en las gónadas en las hembras expuestas y controles (Fig. III.1). 
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54321
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Figura III.1. Análisis de la inmunodetección de la proteína microsomal CPY2B1/2. De 
izquierda a derecha se observa en el carril 1: gónada de hembra preñada expuesta a 0.1μg/g 
metil paratión, en el carril 2: hígado de hembra preñada expuesta, en el carril 3: hígado de 
hembra no preñada expuesta y en el carril 4: hígado de hembra preñada control. Como control 
positivo se usó el supersoma (carril 5). El volumen de muestra cargado en cada carril fue de 20 
µl (~0.1 µg de proteína microsomal). El CYP2B1/2 (peso molecular 54 KDa) esta marcado 
sobre la membrana del Western blot. 

 

III.4 Discusión 

 

Con base en nuestros resultados no fue posible establecer la actividad basal de la 

expresión de CYP2B en el hígado de hembras preñadas. Tampoco podemos afirmar que 

el metil paratión indujo en las hembras expuestas la actividad catalítica del CYP2B en 

los tejidos hepáticos y en gónadas, ni mucho menos determinar alguna diferencia en la 

actividad de este citocromo entre hembras no preñadas y preñadas. Este resultado 

contrasta con lo que habíamos obtenido en la prueba piloto (ver introducción) en la 

cual determinamos la actividad enzimática de las isoformas CYP2B1 y CYP2B2 usando 

una muestra de tejido hepático de 4 hembras adultas. No obstante que para este 

estudio seguimos el mismo protocolo que en la prueba piloto, creemos que la 

concentración de proteína microsomal de las muestras de tejido puede explicar porque 

no obtuvimos resultados en este trabajo. En la prueba piloto la concentración de 

proteína microsomal fue de 1.76 mg/ml, mientras que en este experimento en 

promedio la concentración de la proteína fue de 0.85 ± 0.65 mg/ml. Es probable que 

esta diferencia se deba a diversos factores entre ellos la edad, peso o talla de los 

organismos usados para este experimento. Además, es probable que este mismo 



 

 - 44 - 

problema en el tamaño de muestra (concentración de proteína microsomal) fuera la 

causa que limitó la detección de CYP2B por Western Blot. Stegeman et al. (1997) 

reportaron la presencia de CYP2B en peces teleósteos cargando cada línea del 

inmunoensayo con 30 µg de proteína microsomal, mientras que en este estudio 

usamos ~0.1 µg de proteína, por lo que el tamaño de muestra en nuestro experimento 

fue insuficiente para que la prueba de inmunoensayo fuera adecuada.  

 

No obstante de que no alcanzamos los objetivos planteados, consideramos que 

este trabajo puede servir como una guía para poner a prueba nuestra hipótesis en 

estudios futuros. En la literatura existen únicamente tres reportes de la cuantificación 

de CYP2B en peces teleósteos. El primero es de Stegeman et al. (1997) quienes 

reportaron la inmunodetección del citocromo CYP2B por el método Western blot y la 

actividad catalítica de la enzima usando como sustrato la PROD. Los otros dos 

trabajos Klinger et al. (2001) y Parente et al. (2004) reportaron la actividad de CYP2B  

mediante el ensayo de actividad catalítica utilizando como sustrato la PROD en la 

carpa (Ciprinus carpio) y en la tilapia (Oreochromis niloticus) expuestos a fenobarbital y 

muestras de agua contaminadas por plaguicidas respectivamente. Sin embargo, a 

excepción del trabajo de Stegeman et al. (1997), la mayoría de los estudios han 

mostrado que en peces las isoformas de la familia CYP2B están ausentes o no 

responden a los compuestos típicos que se han usado para cuantificar esta clase de 

isoformas (Goksoyr & Forlin 1992; Ruus et al., 2002; Iwata et al., 2002). Así mismo, 

hay una postura muy fuerte en contra de atribuir la presencia de CYP2B usando como 

sustrato la PROD en peces teleósteos (Cap. IV de esta tesis) porque de acuerdo con 

Goksoyr & Forlin (1992) y  Ruus et al. (2002), la isoforma CYP1A en peces teleósteos es 

la que conduce la transformación catalítica de la PROD.  

 

Es evidente que debemos caracterizar la actividad metabólica entre tejidos 

adultos y embrionarios para dilucidar cuales son los factores determinantes en las 

diferencias de la tasa de bioacumulación y de los efectos tóxicos en G. multiradiatus. 

Sin embrago, es necesario calibrar las pruebas que se hicieron en este trabajo para en 

G. multiradiatus y reducir las fuentes de variación. A continuación sugerimos algunas 

modificaciones a nuestro protocolo: 1) aislar a los embriones de la gónada para evitar 

interferencia entre tejidos de distinto origen, 2) analizar al mismo tiempo al menos tres 
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isoformas de distintas familias P450 que estén relacionadas con la biotransformación 

de compuestos organofosforados: necesariamente se deberá incluir la isoforma CYP1A 

como biomarcador de exposición y 3) se requiere aumentar el tamaño de muestra para 

incrementar la concentración de proteínas microsomales (al menos a 2 mg/ml para 

actividad enzimática y a 30 µg para Western blot). Es recomendable aplicar ensayos 

más sensibles como la hibridación in situ de P450 o la detección de los transcritos 

(ARN mensajero) de P450 mediante la técnica RT-PCR para determinar la presencia de 

la actividad de P450 en embriones de G. multiradiatus. 
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CAPÍTULO IV 

 

 

 

REVISIÓN DE LAS ENZIMAS MONOOXIGENASAS P450 EN PECES TELEÓSTEOS: 

SITIOS DE EXPRESIÓN, FUNCIÓN ENDÓGENA, ESPECIFICIDAD Y SENSIBILIDAD 

 

 

En este capítulo se presenta la revisión de la familia enzimática del grupo de citocromos-

monooxigenasas P450 descritas en 57 especies de peces teleósteos. Asimismo, se revisa 

el concepto de biomarcador. 
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Resumen: los programas de monitoreo ambiental utilizan herramientas biológicas 

para evaluar el impacto de la contaminación sobre los ecosistemas. Estas 

herramientas son organismos sensibles a contaminantes llamados centinelas e 

indicadores biológicos suborganísmicos conocidos como biomarcadores. En este 

trabajo revisamos uno de los grupos de especies centinelas más empleados en los 

programas de monitoreo, los peces teleósteos, y uno de los biomarcadores de 

exposición, las enzimas monooxigenasas del citocromo P450. Observamos que en 57 

especies de peces se ha descrito alguno de los elementos de este grupo de enzimas. A 

partir de la comparación de los sitios de inducción y de las funciones endógenas que 

desempeñan estas enzimas en peces discutimos sobre la especificidad y sensibilidad 

de este grupo para ser usado en los programas de monitoreo. Los estudios de los 

últimos años muestran que hasta el momento la función de la mayoría de las 

isoformas P450 descritas en peces es desconocida, que contrariamente a lo que se 

creía, los mecanismos de inducción entre peces y mamíferos son distintos y por lo 

tanto la inducción sustrato- específica no es equiparable. Además, se desconocen las 

causas y significado biológico de la ocurrencia de isoformas con las mismas funciones 

endógenas. Sugerimos que es indispensable avanzar en el entendimiento de las 

funciones de las P450 si hemos de interpretar adecuadamente el significado de los 

datos sobre actividad catalítica de las monooxigenasas que arrojan los programas de 

monitoreo ambiental. 

 

Palabras clave: monooxigenasas, peces teleósteos, biomarcadores, biomonitoreo. 
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IV.1 Introducción 

 

La contaminación de los cuerpos de agua es una preocupación permanente debido a las 

implicaciones que tiene sobre los ecosistemas acuáticos y la salud humana. Para evaluar 

el impacto de los contaminantes sobre la integridad y calidad de los ambientes se han 

establecido programas de monitoreo ambiental que miden el grado de deterioro y riesgo a 

contaminantes (Morse et al., 2007). Estos programas emplean además de las 

herramientas físico-químicas, las biológicas que suelen ser modelos (i.e. organismos) a 

los cuales se les miden variables particulares que permiten en teoría estimar los riesgos 

por exposición a contaminantes. Estas variables o parámetros pueden ser demográficos 

(e.g. estructura de comunidades), epidemiológicos, de historias de vida, toxicológicos 

como la bioacumulación de sustancias químicas, etcétera. Estos modelos se usan tanto 

in situ como en laboratorio. Los modelos in situ o de campo, también llamados especies 

centinelas o bioindicadores, deben reunir ciertas características para ser considerados en 

los programas de monitoreo. Manly (1995), Walker et al. (1996) y Beeby (2001) 

recomendaron que las especies centinelas deben ser organismos: 1) fáciles de identificar 

en campo, 2) abundantes y representativos en su ecosistema, 3) con ciclos cortos de 

reproducción, 4) con capacidad de bioacumular contaminantes, 5) con capacidad de 

reflejar los niveles de contaminación y fuentes de emisión, además de que 6) se debería 

conocer ampliamente su biología, ecología y distribución. Claramente se trata de una 

lista restrictiva y algunos atributos podrían restringir la aplicabilidad de los datos que 

aportan (e.g. los procesos de bioacumulación pueden diferir enormemente entre 

organismos de vida corta y especies longevas). 

 

Los peces teleósteos son los centinelas más usados en el monitoreo ambiental de 

ambientes acuáticos, ya que suelen ser vulnerables a los contaminantes, ocupar los 

sitios más altos de las redes tróficas y ser la mayor fuente proteica de varias especies 

(Solbé 1994; Simon et al., 1998; Henczová et al., 2006). Entre los peces más usados en 

estudios toxicológicos y en el monitoreo ambiental se encuentran el pez cebra (Danio 

rerio), la trucha arcoiris (Oncorhynchus mykiss), el bagre de canal (channel catfish: 

Ictalurus punctatus), el medaka japonés (Oryzias latipes), el fúndulo (Fundulus 

heteroclitus), el salmón del Atlántico (Salmo salar), el sargo de América del Norte 

(Stenotomus chrysops) y la tilapia del Nilo (Oreochromis niloticus). Algunas de estas 



 

- 51 -

especies como el salmón, el bagre de canal o la tilapia del Nilo se empezaron a usar como 

centinelas por su importancia económica para las pesquerías. En cambio el pez cebra, el 

medaka japonés o el sargo son especies que por sus características biológicas son fáciles 

de mantener en cautiverio y que las hacen modelos económicos para los estudios 

toxicológicos, además de que se ha avanzado mucho en el mapeo de sus genomas 

(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/genome/guide/zebrafish/). Se ha observado que en 

ambientes contaminados estas especies desarrollan procesos mutagénicos o 

enfermedades reproductivas (Haasch 1993), permitiendo con esto describir los 

mecanismos de acción de compuestos químicos (Wang-Buhler et al., 2005) y alertar de la 

presencia de compuestos cancerígenos y disruptores hormonales en el ambiente. Una de 

las principales ventajas de los peces teleósteos como modelos toxicológicos es la cantidad 

de similitudes en las funciones hepáticas entre éstos y los mamíferos, así como el 

sistema de excreción, que en peces lo constituyen las branquias y los riñones (Reinert 

1992; Wang-Buhler et al., 2005). Estos atributos permiten estudiar en los peces los 

mecanismos de biotransformación y excreción de diversos agentes químicos 

contaminantes que ponen en riesgo la salud del ecosistema y de los humanos.  

 

A partir de los mecanismos de acción se han obtenido nuevas herramientas 

biológicas para la evaluación ambiental (Dorward-King et al., 2001). Estas herramientas, 

llamadas biomarcadores, son respuestas a nivel molecular, celular u organísmico que 

han sido clasificadas como biomarcadores de exposición, efecto y susceptibilidad 

potencial (Dorward-King et al., 2001). De acuerdo con Walker et al. (1996), los 

biomarcadores de exposición reflejan la presencia de compuestos tóxicos en el ambiente 

mediante la inducción de enzimas con funciones desintoxicantes. En cambio los 

biomarcadores de efecto miden los daños sobre la salud y supervivencia de los 

organismos. En cuanto a los biomarcadores de susceptibilidad potencial, éstos son los 

polimorfismos genéticos que producen individuos metabolicamente deficientes a cierto 

contaminantes (e.g. Glutatión S-transferasa; GSTM1, GSTT1, GSTP1 (Sabbioni et al., 

2006). En los programas de monitoreo ambiental se han adoptado un número importante 

de biomarcadores tanto de exposición como de efecto (Tabla IV.1), entre los cuales 

destacan la inducción de la actividad de las enzimas monooxigenasas P450, las glutatión 

S- transferasas, las metalotioneínas, las esterasas (e.g. acetilcolinesterasa AChE) o la 

formación de aductos de ADN (formación de complejos entre compuestos químicos y la 
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cadena de ADN mediante enlaces azúcar-fosfato), los cambios en los niveles de retinol, 

porfirinas y suero en sangre, así como las respuestas del sistema inmune (Walker et al., 

1996). El valor de un biomarcador depende de ciertas características que según Walker 

et al. (1998) debería reunir idealmente, como son la sensibilidad (i.e. detección), la 

especificidad, la simplicidad y la estabilidad. 

 

Según algunos autores, la variedad de técnicas y clasificaciones de los 

biomarcadores han traído confusión acerca del uso de estas herramientas para evaluar el 

ambiente (Dorward-King et al., 2001). Incluso se ha advertido que aunque los 

biomarcadores presentan ventajas y múltiples usos en el monitoreo, no todas las 

ventajas y usos son aplicables a todos los biomarcadores (Dorward-King et al., 2001). Lo 

anterior se debe en principio a las diferencias de las respuestas entre individuos, estados 

de desarrollo, especies, así como las características del contaminante en cuanto a la 

disponibilidad y rutas metabólicas involucradas (Walker et al., 1998). Las respuestas de 

los biomarcadores dependen de los factores ambientales como la estacionalidad, la 

temperatura, el fotoperiodo, la dieta, etcétera, por lo que los resultados frecuentemente 

difieren entre estudios de laboratorio y campo. Lo anterior ocurre por ejemplo con las 

enzimas monooxigenasas del citocromo P450 (CYP450) que se utilizan como 

biomarcadores de exposición de ambientes contaminados en los programas de monitoreo. 

En este trabajo revisamos aquellos trabajos en donde se ha reportado la actividad de las 

CYP450 en peces teleósteos para conocer los principales sitios de inducción y las 

funciones metabólicas en las que participan. Además, discutimos si los resultados 

obtenidos en los últimos años muestran que estas enzimas son verdaderamente 

específicas y sensibles a la presencia de contaminantes, requisitos para considerar una 

variable biológica como biomarcador. 

 

IV.2 P450: biomarcador de exposición 

 

 Las enzimas monooxigenasas del citocromo P450 se usan como biomarcadores de 

exposición porque responden a la presencia de contaminantes como los hidrocarburos 

aromáticos policíclicos (HAP), los bifenilos policlorados (PCB), el benzo-(a)-pireno (BaP), 

las dioxinas, diversos plaguicidas, metales pesados y fármacos con actividad 

esteroidogénica (Whyte et al., 2000). Las enzimas CYP450 se localizan en el retículo 
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endoplasmático de los hepatocitos y su síntesis se induce también en órganos como 

intestino, riñón, pulmones, cerebro, corazón, piel, gónadas y tejidos placentarios (Van der 

Oost et al., 2003). Estas enzimas dirigen las reacciones de oxidación, reducción e 

hidrólisis durante la fase 1 del metabolismo y su función es la biosíntesis de compuestos 

como los esteroides, los ácidos grasos y las prostaglandinas (Groves 2005a). Tanto los 

mecanismos de inducción como de regulación han sido revisados extensamente en 

diversos trabajos (Walker et al., 1996; Werck-Reichhart & Feyereisen 2000; Honkakosky 

& Negishi 2000; Tredger & Stoll, 2000; Azenbacher & Azenbacherova 2001; Ioannides et 

al., 2004; Dickins 2004). Lo anterior ha permitido el consenso en cuanto al mecanismo 

de activación del ciclo catalítico, el cual inicia con la interacción entre el sustrato y la 

enzima P450 para formar el complejo enzima-sustrato. La reacción depende de la 

presencia de NADPH y oxígeno molecular para reducir el FeIII contenido en la molécula 

del citocromo. Posteriormente, los átomos de oxígeno se unen al grupo hemo-ferroso del 

citocromo, lo que promueve una segunda reducción y protonación favoreciendo la 

formación del complejo FeIII-hidroperóxido. La protonación y el espacio heterolítico entre 

el puente oxígeno-oxígeno generan una producción simultánea de agua molecular y un 

intermediario hierro-oxón. Finalmente, uno de los átomos de oxígeno se trasfiere del 

complejo hierro-oxón hacia el sustrato produciendo un complejo oxidado y con esta 

reacción el producto se disocia completándose el ciclo catalítico (Guengerich 2002; 

Groves 2005b).  

 

IV.3 Clasificación de los citocromos P450 

 

Las enzimas P450 se clasifican por sus características tridimensionales, por su afinidad 

a grupos de sustratos o por su secuencia de aminoácidos que codifican su síntesis. Una 

clasificación que puede ser considerada como básica es por cómo son transportados los 

electrones del NADPH en el sitio catalítico de la enzima. Ésta clasificación considera 

cuatro clases de enzimas P450: las de clase I requieren tanto de una reductasa que 

contenga flavín-adenín-dinucleótido (FAD) como de un hierro redoxín-sulfuro; la clase II 

requiere solamente de una P450 reductasa que contenga FDA/ Flavín mononucleótido 

(FMN) para transferir electrones, la clase III no requiere de donadores de electrones y la 

clase IV recibe electrones directamente del NADPH (Werke-Reichhart & Feyereisen 2000). 

Las enzimas de la clase I y II son las más comunes en eucariontes y están directamente 
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relacionadas con los procesos de desintoxicación y activación de xenobioticos como 

fármacos y plaguicidas (Werke-Reichhart & Feyereisen 2000). Otro tipo de clasificación es 

el propuesto por el Comité de Estandarización de la Nomenclatura de los Citocromos 

P450, en ésta se designan y agrupan los genes P450 en isoformas, subfamilias y familias 

usando como criterio inicial el porcentaje de homología entre las secuencias de 

aminoácidos (Nelson et al., 1996). Esta clasificación considera a genes CYP450 dentro de 

una familia cuando el porcentaje de homología es mayor al 40% y dentro de una 

subfamilia cuando es mayor al 55% (Nelson et al., 1996). No obstante de que esta 

clasificación es la más usada en la actualidad, recientemente se ha debatido sobre la 

viabilidad de ésta en el futuro, ya que con el gran número de secuencias descritas hasta 

el momento los cambios en uno o algunos cuantos aminoácidos en la secuencia del gen 

pueden hacer la clasificación más compleja (Kelly et al., 2006). En consecuencia, en el 

8vo. Simposio Internacional sobre P450 se propuso un nuevo sistema de clasificación 

usando como criterio las funciones biológicas de estas enzimas (Kelly et al., 2006). 

 

IV.4 La superfamilia P450 en peces teleósteos 

 

En los peces se han descrito 34 isoformas que se agrupan en 19 subfamilias y 

constituyen 8 familias de P450 (CYP1, CYP2, CYP3, CYP4, CYP11, CYP17, CYP19 y 

CYP26; Tabla IV.2). Las familias de peces más estudiadas son la Cyprinidae, Salmonidae, 

Fundulidae, Ictaluridae, Cichlidae, Sparidae y Adrianichthyidae (Tabla IV.2). Estas 

familias incluyen especies de importancia comercial, de fácil mantenimiento en cautiverio 

y artificialmente amplia distribución geográfica (Burr & Manden 1992). Entre las especies 

más usadas para identificar isoformas P450 en peces se encuentran el pez cebra, la 

trucha arcoiris, el fúndulo, la tilapia del Nilo, el bagre de canal y el medaka japonés 

(Tabla IV.2). De las 57 especies de peces mostradas en la Tabla IV.2, la isoforma CYP1A 

se ha reportado en el 64% de las especies, mientras que las isoformas CYP19A en el 

17.5%, la CYP17C en el 15.7% y las CYP1B1, CYP1C, CYP2E1 y CYP17C entre el 14 y el 

15%. Las isoformas de las subfamilias CYP2K y CYP2M se reportan en el 10.5% de las 

especies y por debajo de este porcentaje se encuentran las enzimas de las subfamilias 

CYP2N, CYP2P, CYP2X, CYP3A, CYP3C, CYP4T1, CYP11A1 y los miembros de la familia 

CYP26. Las diferencias porcentuales en la frecuencia de isoformas entre la CYP1A y las 

otras isoformas en peces se deben a que la CYP1A es la más usada biomarcador de 
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exposición prototipo y por ello la más buscada. Lo anterior coincide con la revisión de 

Whyte et al. (2000) y Siroka & Drastichova (2004) sobre los estudios del CYP1A en peces 

teleósteos.  

 

IV.5 Sitios de inducción y funciones endógenas de las monooxigenasas 

 

La identificación y descripción de los sitios de inducción de los P450 se hacen mediante 

ensayos de actividad catalítica, de inmunodetección o de cuantificación del ARN 

mensajero (Saraqueste & Senger 2000). En los teleósteos, las enzimas P450 se han 

identificado en hígado, intestino, gónadas, riñones, cerebro y branquias, así como en 

sangre, bazo, piel (en aletas) y ojos (Tabla IV.3). En particular, los citocromos de las 

familias CYP1, CYP2, CYP3, CYP19 y CYP26 se han identificado durante la embriogénesis 

y la organogénesis en tejidos del sistema nervioso y reproductivo, en donde se ha 

propuesto que tienen relación incluso con la determinación y diferenciación sexual (Rich 

& Boobis 1997; Kazeto et al., 2001; Kudoh et al., 2002; Hallaren et al., 2006; Wang et al., 

2006; Tabla IV.3).  

 

Los estudios sobre las funciones endógenas en las que participan los P450 en 

peces son recientes (Lewis 2001). Éstos muestran que la mayoría de las isoformas 

descritas tienen complementos similares en mamíferos (Kashiwada et al., 2005). Por 

ejemplo, las primeras cuatro familias de citocromos (CYP1-4) en mamíferos están 

relacionadas con el metabolismo de los sustratos bilirrubina, androsteronas, ácido 

retinoico, pregnanos, glucocorticoides y ácidos grasos (Lewis et al., 2002). En los peces 

estas familias, a excepción de la CYP4, también cumplen funciones metabólicas 

relacionadas con la biosíntesis de esteroides y de ácidos grasos (Tabla IV.4). Sin embargo, 

como se discute más adelante, en algunos casos las funciones de las CYP450 en peces 

difieren de las de los mamíferos a pesar de tener la misma estructura. En general, los 

citocromos de la familia 1 llevan a cabo la hidroxilación de la pregnenolona y algunos 

estudios muestran su participación como reguladores de los fluidos en branquias y 

durante la embriogénesis (Leaver et al., 2000; Godard et al., 2005). En cuanto a los 

miembros de la familia 2, éstos básicamente participan en peces teleósteos en el 

metabolismo de los ácidos grasos (Tabla IV.4). En algunos miembros de la familia 3 se ha 

detectado la actividad sobre la testosterona, aunque de otros la función es desconocida 
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(Tabla IV.4). Lo anterior ocurre también para la familia 4 y las subfamilias 17A y 17B de 

las que no se han reportado funciones específicas (Tabla IV.4). En cuanto a los miembros 

de las familias 19 y 26, éstos participan en la aromatización de esteroides y la 

hidroxilación del ácido retinoico durante el desarrollo embrionario respectivamente. Un 

caso particular es la subfamilia CYP2B, que no se ha identificado en peces: incluso la 

literatura muestra resultados ambiguos lo que ha generado un debate entre los que han 

reportado la presencia de CY2B (Stegeman et al., 1997) y los que afirman su ausencia en 

peces teleósteos (Goksoyr & Forlin 1992; Ruus et al., 2002).  

 

IV.6 Subfamilia CYP2B  

 

Los miembros de la CYP2B de mamíferos son usados como biomarcadores debido a que 

su síntesis se induce típicamente por la exposición a hidrocarburos no planares como los 

bifenilos policlorados (BPC), el fenobarbital, la β-naftoflavona (BNF) y plaguicidas 

organofosforados como el metil paratión (Stegeman et al., 1997; Albores et al., 2001). En 

peces, sin embargo, los estudios de Goksoyr et al. (1986) en el bacalao del Atlántico 

(Gadus morhua) mostraron que el inductor típico de CY2B (i.e. BNF), en realidad induce 

la actividad de CYP1C. Por lo anterior, Goksoyr & Forlin (1992) concluyeron que la 

subfamilia CYP2B se encuentra totalmente ausente en peces. Sin embargo, Stegeman et 

al. (1997) reportaron la presencia de las isoformas CYP2B en cuatro de diez especies de 

Perciformes usando la actividad catalítica de la pentoxirresorufin-O-depentilasa (PROD; 

indicador de la actividad de CYP2B) y la detección de la proteína mediante 

inmunoensayos. Recientemente, Ruus et al. (2002) cuestionaron el uso de PROD como 

indicador de CYP2B ya que sus estudios en el bacalao del atlántico mostraron que la 

isoforma CYP1A dirige la catálisis de PROD, por lo que enmascara la presencia de 

CYP2B. En otro estudio Iwata et al. (2002) reportaron la presencia del receptor nuclear 

CAR (regulador de CYP2B en mamíferos) en el sargo de América del Norte. Sin embargo, 

estos autores observaron que no hay activación de CAR, ni expresión de CYP2B en peces 

expuestos a uno de los inductores más potentes de CYP2B. Parece probable que los 

mecanismos de activación de esta subfamilia pudieran ser diferentes entre peces y 

mamíferos.  

Con el ejemplo anterior podemos inferir que existen además de mecanismos 

distintos de activación catalítica de las P450 entre peces y mamíferos, diferencias 
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metabólicas entre especies de peces además de las diferencias entre las técnicas usadas 

para cuantificar las P450 en términos de especificidad y sensibilidad. Asimismo, 

observamos que los inductores estándares de las P450 no son siempre eficaces. 

 

IV.7 Inductores de P450  

 

En las técnicas tradicionales de detección de las enzimas P450 se usan compuestos 

químicos de referencia para activar la inducción de las monooxigenasas y poderlas 

identificar. Por ejemplo, la actividad de las enzimas de la familia 1 es inducida en peces 

por los compuestos 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-p-dioxina (TCCD), β-naftoflavona, 

fenobarbital (PB); y es inhibida por surfactantes, metales pesados y corticosteroides 

(Haasch et al., 1993; Berndston & Chen 1994; Larno et al., 2001; Petkam et al., 2003; Da 

Silva & Meirelles 2004). En cambio, la actividad de la familia CYP26 se induce 

específicamente con ácido retinoico (White et al., 1996; Kudoh et al., 2002; Gu et al., 

2005). Algunos compuestos pueden inducir al mismo tiempo la actividad de distintas 

familias de enzimas como es el caso del 17β- estradiol que influye en la expresión de 

CYP1A1, CYP2K1, CYP2M1, CYP3A27, CYP11A1 y CYP19A1/2 (Buhler et al., 2000; 

Govoroun et al., 2001; Kazeto et al., 2004; Patel et al., 2006), o el BaP, que induce la 

actividad de CYP1A, CYP1B, CYP1C,  CYP19A1/2 y CYP17 (Kazeto et al., 2004; Hoffman 

& Oris 2006;  Wang et al., 2006; Willet et al., 2006). Sin embargo, algunos compuestos 

de referencia que se han usado para inducir la expresión de ciertas P450 en mamíferos 

no la inducen en las contrapartes de peces. Ejemplo de lo anterior es la relación entre el 

fenobarbital y la CYP2B (Iwata et al., 2002) o el metoxicloro y la CYP3A (Stuchal et al., 

2006). Además, tampoco parece cierta la idea de que las monooxigenasas P450 muestran 

un comportamiento tejido-específico (Tabla IV.3). Aunque existen excepciones como en el 

caso de la isoforma CYP2K6, cuya actividad se ha detectado únicamente en hígado y en 

ovarios (pero se desconoce su función; Wang-Buhler et al., 2005) o el CYP19A2, cuya 

actividad se induce en cerebro y no en ovario, a diferencia de lo que ocurre en la isoforma 

hermana, CYP19A1, aunque ambas isoformas están involucrados en el metabolismo de 

esteroides (Meucci & Arukwe 2006). A partir de estas observaciones se ha propuesto que 

las diferencias en la expresión tejido-especifica entre citocromos, incluso de la misma 

subfamilia (como en el caso de CYP19A), estarían dadas por las funciones metabólicas en 

las que se involucran particularmente en cada tejido (Patel et al., 2006). Sin embargo, en 
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ciertos casos la naturaleza tejido-especifica de la función aún no es clara. Por ejemplo, la 

isoforma CYP17 metaboliza precursores esteroidogénicos que promueven la maduración 

de los folículos ováricos, y en peces además de expresarse en gónadas, hígado, cerebro e 

intestino, se expresa en branquias, aunque su función en este órganos es desconocida 

hasta el momento (Wang & Ge 2004). 

 

IV.8 Uso de P450 en el monitoreo ambiental 

 

En los programas de monitoreo ambiental las CYP450 son usadas para evidenciar la 

presencia de contaminantes en el ambiente debido a su alta afinidad por xenobióticos. 

Por ejemplo, la medición de la actividad de las monooxigenasas (particularmente CYP1A) 

en los hígados de trucha arcoiris, la solla (Platichthys flesus) y la Limanda nórdica 

(Limanda limanda) se usa en el programa de monitoreo de los efluentes industriales y de 

los cuerpos de agua de las costas del mar del norte en Alemania (Pluta, 1993). La 

experiencia de este programa ha determinado que CYP1A es altamente sensible a la 

presencia de contaminantes, su respuesta claramente depende de la concentración y es 

una medición consistente y reproducible (Pluta, 1993). Empero, se ha detectado que la 

variabilidad en la actividad enzimática es mucho mayor en muestras de campo que de 

laboratorio debido probablemente a factores como la migración, las diferencias 

fisiológicas, los tiempos de exposición, los sitios de muestreo y las concentraciones de 

contaminantes bioacumulados durante la historia individual de los organismos (Pluta, 

1993). Se ha sugerido por tanto que los programas de monitoreo deben establecer las 

actividades enzimáticas basales in situ entre organismos de sitios de referencia (no 

contaminados) y contaminados. Este procedimiento se ha aplicado en varios lugares 

como en el Río Hikiji de la prefectura de Kanagawa (Japón), en donde los niveles de 

policlorinados, dibenzo-p-dioxinas, dibenzofuranos y PCB inducen la actividad del CYP1A 

y reducen tanto la concentración de estrógenos en plasma como el índice 

gonadosomático, comprometiendo de esta manera las funciones reproductivas de las 

carpas (Sakamoto et al. 2003). En otros casos se compara la actividad enzimática de 

P450 de distintos sitios para evidenciar posibles riesgos por contaminación. Por ejemplo, 

en el río Guandu de Brasil, fuente de agua potable para la ciudad de Rio de Janeiro, se 

ha usado la actividad de las monooxigenasas en tilapias de ciertas zonas del río para 

alertar a la población humana de posibles riesgos por contaminantes organoclorados 
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(Parente et al., 2004). Otra práctica común en el biomonitoreo es el transplante de 

organismos de sitios no contaminados a sitios con niveles medibles de contaminación. 

Un ejemplo es el trabajo de Zhu et al. (2006), quienes utilizaron ensayos de 

inmunodetección para cuantificar la actividad de P450 (isoformas de las familias CYP1 y 

CYP2) en peces arrecifales de zonas cercanas a las plataformas petroleras del oeste 

Australiano. Estos autores mostraron que usando este procedimiento se pueden obtener 

bioindicadores que permiten alertar sobre riesgos a la salud de las poblaciones de peces 

por descargas de hidrocarburos.  

 

IV.9 Consideraciones finales 

 

La interpretación de los resultados que se obtienen a través de un biomarcador depende 

de las premisas siguientes: de acuerdo con Van der Oost et al. (2003) se debe tener 

especial cuidado con las siguientes fuentes de variación: 1) las diferencias entre los 

resultados de laboratorio y de campo, 2) el significado e interpretación de la inducción de 

actividad de enzimas en términos de relevancia biológica y toxicológica y 3) la 

interferencia de factores no relacionados con contaminantes que inciden en la actividad 

de las enzimas y que pueden confundir los factores causales (e.g. estrés por 

manipulación). Por lo anterior es recomendable el uso de varios biomarcadores en 

combinación con la cuantificación de la bioacumulación de contaminantes para 

establecer relaciones de causa–efecto. En los peces, los biomarcadores que se usan con 

frecuencia son los fisiológicos (e.g. índice gonadosomático, índice somático del hígado y 

parámetros morfométricos), los reproductivos (e.g. niveles de vitelogenina VTG en 

plasma) y los moleculares (e.g. inhibición de AChE y actividad de CYP1A1; Orrego et al., 

2006). Según Van der Oost et al. (2003), los biomarcadores más sensibles en peces 

(considerando los criterios de Walker et al., 1998) son las enzimas de fase 1 (e.g. 

actividad de CYP1A), los productos de biotransformación (e.g. metabolitos de HAP 

biliares), los parámetros reproductivos (e.g. VTG en plasma) y los parámetros genotóxicos 

(e.g. aductos de ADN hepático). En la práctica, según Orrego et al. (2006) los 

biomarcadores en peces más estables y por lo tanto los que representan herramientas 

biológicas útiles en el monitoreo ambiental son la inducción de CYP1A, el índice de 

madurez gonadal y los niveles de VTG, debido a que los patrones de respuestas de estos 

indicadores en laboratorio y en campo se correlacionan positivamente.  
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Otros factores que se deben considerar cuando se usan biomarcadores como las 

P450 son la sensibilidad de la técnica de cuantificación y el tipo de isoforma que se 

evalúa. Por ejemplo, la actividad catalítica, la inmunodetección de la proteína o la 

cuantificación del ARN mensajero (ARNm) son técnicas de rutina para cuantificar o 

detectar la inducción catalítica de la síntesis de CYP450. Estos ensayos difieren en 

sensibilidad. Autores como Haash et al. (1993) han recomendado el ensayo de 

hibridación de ARNm de los P450 como la prueba más sensible para el monitoreo 

ambiental, ya que este ensayo proporciona resultados confiables desde las primeras 

horas de exposición y en exposiciones crónicas antes que las pruebas de actividad 

catalítica o de inmunoensayo. En cuanto a los tipos de isoformas que se usan en el 

monitoreo ambiental, la isoforma CYP1A ha sido la más empleada en los programas de 

monitoreo (Whyte et al., 2000). Sin embargo, se ha observado por ejemplo, que la 

isoforma CYP1B es más sensible que la CYP1A en branquias de peces expuestos a BaP, 

TCDD y PCB (Willett et al., 2006). En otro caso la isoforma CYP19A2 mostró más 

sensibilidad que CYP1A, CYP11A, CYP17C y CYP19A1 en hígados de peces expuestos a 

BaP (Hoffman & Oris 2006). 

 

Desde que en 1954 se descubrió la primera enzima P450 por Martín Klingenberg y 

David Garfinkel (Porter 2004) se han reportado alrededor de 3000 secuencias. De las 

diferentes isoformas descritas 1277 se encuentran en animales, 1098 en plantas, 207 en 

eucariontes inferiores y 461 en bacterias 

(http//:drnelson.utmem.edu./cytochromeP450). De acuerdo con nuestra revisión, en 

términos de monitoreo ambiental sólo algunas isoformas P450 reúnen los requisitos 

establecidos para calificar a una variable biológica como biomarcador. Ello se debe a que 

los estudios recientes de las P450 en peces muestran que los mecanismos de inducción 

de ciertas isoformas no son los mismos entre especies y a que no siempre presentan un 

patrón tejido-específico, ni una respuesta sustrato-específica clara como se había 

supuesto en los últimos 20 años. Además, aún no se entiende por qué algunos P450 

presentan funciones endógenas redundantes e incluso responden a los mismos 

sustratos. Es recomendable que antes de aplicar una nueva isoforma P450 como 

estimador del grado de perturbación o de riesgo ambiental entendamos primero cuáles 

son las funciones que desempeña en los procesos metabólicos, la actividad basal en 
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diferentes especies tomando en cuenta que ésta depende de los requerimientos ecológicos 

en términos de hábitos alimenticios, distribución, sexos, estados de desarrollo, etcétera. 

Asimismo, es necesario establecer los sitios de inducción biológicamente más relevantes, 

es decir, aquellos órganos y tejidos que comprometen la supervivencia y reproducción de 

los organismos. La información anterior deberá ser conocida previamente para 

interpretar correctamente los datos de la inducción de la actividad catalítica de P450 en 

los programas de monitoreo ambiental.  
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TABLAS 
 
 

Tabla IV.1. Biomarcadores agrupados por tipo de daño de acuerdo a la clasificación de Peakall & Walker 1994 y Walker et al., 1996. 
 

Exposición Efecto Susceptibilidad 
Inducción de metalotioneinas Inhibición de esterasas (e.g. 

acetilcolinesterasa) 
Inhibición del ácido dehidratasa 
aminolevulinico (ADAL)  

Polimorfismos genéticos sensibles (eg. 
gen GSTM1) 

Inducción de glutatión S- transferasa Reducción de retinol y tiroxina 
Alteración en parámetros 
morfométricos (talla y peso 
Adelgazamiento del cascarón) 

 

Inducción de monooxigenasas P450 Alteración en el índices somático 
(hígado y gónadas) 

 

 Inducción de aberraciones 
cromosómicas 
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Tabla IV.2. Enzimas monooxigenasas del citocromo P450 descritas en peces teleósteos  
Orden Familia & 

Subfamilia 
Especie  CYP450 Referencias 

Anguilliformes 
 

Anguillidae Anguila japonesa 
 Anguilla japonica (Temmink & 
Schlegel, 1845)  
 

CYP1B1, CYP1C1, CYP11A, CYP17, P450scc, 
P450c17. 

Kazeto et al. (2000), Kazeto et al. 
(2006) 

Synbranchiformes Synbranchidae Anguila del arroz 
Monopterus albus (Zuiew, 1793) 

CYP17a, CYP17b, CYP17c Yu et al. (2003). 

Cypriniformes  Cyprinidae  Carpa común 
Cyprinus carpio capio (Linnaeus, 
1758) 

CYP 1A, CYP1B1, CYP1B2, CYP1C1, CYP1C2 
CYP2, actividad APND, ECOD, EROD.  

Marionnet et al. (1996), Fernandes et 
al. (2002),  Sakamoto et al. (2003), El-
Kady et al. (2004), Itakura et al. 
(2005), Henczová et al. (2006). 

  Carpa plateada 
Hypophthalmichthys molitrix 
(Valenciennes, 1844) 

Actividad ECOD, EROD, APND Henczová et al. (2006). 

  Pez dorado 
Carassius auratus auratus 
(Linnaeus, 1758) 

CYP19A1, CYP19A2 Tchoudakova & Callard (1998), 
Callard et al. (2001), Tchoudakova et 
al. (2001) 

  Carpita cabezona 
Pimephales promelas (Rafinesque, 
1820) 

CYP1A, CYP11A1, CYP17,CYP19A1, CYP19B1 Lindstrom-Seppa et al. (1994), Halm 
et al. (2003), Filby et al. (2007). 

  Pez cebra 
Danio rerio (Hamilton, 1822) 

CYP 1A1, CYP1B1P,CYP2AD3, CYP2AD2, CYP2AA2, 
CYP2AA1, CYP1B1, CYP20, CYP1C2, CYP1C1, 
CYP2V1, CYP2K8, CYP2K7, CYP2K6, 
CYP2K16, CYP2K17, CYP2K18, CYP2K19, CYP2K20 
CYP2K21 CYP2K21-de1, CYP2K22, CYP2N13, 
CYP2P6, CYP2P7, CYP2P8, CYP2P8-de7,8, CYP2P9, 
CYP2P10, CYP2P10-de9, CYP2P-se1, CYP2X6, 
CYP2X7, CYP2X7-de9, CYP2X7-de9c, CYP2X8, 
CYP2X9, CYP2X10, CYP2X11, CYP2X11-de1, 
CYP2Y3, CYP2Y4, CYP2AA3, CYP2AA4, CYP2AA4-de3, 
CYP2AA5, CYP2AA6, CYP2AA6-ie6, CYP2AA7, 
CYP2AA8, CYP2AD6,CYP3C1, CYP3A56, CYP4FA3, 
CYP4T8, CYP5A1, CYP7A1, CYP7C1, CYP7D1, 
CYP8A1, CYP2AE1, CYP2AE1-de9, CYP8B1, CYP8B2, 
CYP8B3, CYP11A1, CYP11A2, CYP11B1, CYP17A1, 
CYP17A2, CYP17c, CYP19A1, CYP19A2, CYP21, 
CYP24, CYP26A1,  CYP26A1, CYP26B1, CYP26C1, 
CYP26D1, CYP27A.a, CYP27A.b, CYP27A.c, 
CYP27A.d, CYP27B1, CYP27C1, CYP39, CYP46A1, 
CYPA2, CYP51A1. 

Buchman (1993), White et al. (1996), 
Nelson (1999), Callard et al. (2001), 
Kishida & Callard (2001), Trant et al 
(2001), Kudoh et al. (2002), Kazeto et 
al. (2001), (2004), (2005), Wang & Ge  
(2004), Godard et al. (2005),  Gu et al. 
(2005), Luo et al. (2005), Tseng et al. 
(2005), Wang-Buhler et al. (2005), 
Zhao et al. (2005), Corley-Smith et al. 
(2006), Hoffman & Oris (2006), Nunez 
et al. (2006),  Shang et al. (2006), 
Moise et al. (2007). 
 

  Cacho 
Leuciscus cephalus (Linnaeus, 
1758) 

Actividad EROD  Larno et al. (2001) 

  Cachuelo 
Leuciscus idus (Linnaeus, 1758) 

Actividad EROD Jedamski et al. (1994) 
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Tabla IV.2. Continuación 
Orden Familia & Subfamilia Especie CYP450 Referencias 

Salmoniformes 
 

Salmonidae 
Salmoninae 

Trucha arcoiris 
Oncorhynchus mykiss (Walbaum, 1792) 

CYP1A1, CYP1A2, CYP1A3, CYP1B1, 
CYP1B2, probable CYP2B, CYP2K1, 
CYP2K1v1 CYP2K1v2, CYP2K1v3, CYP2K3, 
CYP2K4, CYP2K5, CYP2M1, CYP3A, 
CYP3A27, CYP3A45, CYP4T1, CYP11A1, 
CYP17, CYP19. 

Winkelhake et al. (1983), Sakai et al. 
(1992), Lester et al. (1993), Haash et 
al. (1993), Berndston & Chen (1994), 
Buhler et al. (1994), Celander & 
Förlin (1995), Sadar et al. (1995), 
Camphell (1996), Celander et al. 
(1996), Falckh et al. (1997), 
Kokayashi et al. (1997), Nunez et al. 
(1997), Cok (1998), Lee et al. (1998), 
Heilmann et al. (1998), Kobayashi et 
al. (1998),  Buhler et al. (2000), Yang 
et al. (2000), Lee et al. (2001), 
Govouroun et al. (2001), Lee and 
Buhler (2003), Petkam et al. (2003), 
Nakamura et al. (2005), Kanda et al. 
(2006). 

  Salmón real 
Oncorhynchus tshawytscha (Walbaum, 
1972) 

CYP1A1, Actividad EROD Wilson et al. (2000) 

  Salmón del Atlántico 
Salmo salar (Linnaeus, 1758) 

CYP2K, CYP2M, CYP19, CYP1C Thibaut et al. (2002), Meucci & 
Arukwe (2006). 

 Salmonidae 
Coregoninae 

Lavareto 
Coregonus lavaretus (Linnaeus, 1758) 

CYP1A1 Soimasuo et al. (1998) 

Batrachoidiformes Batrachoididae 
 

Pejesapo 
Opsanus tau  (Linnaeus, 1766) 

CYP 1A Morrison et al. (1995). 

Baloniformes Adrianichthyidae 
Oryziinae 

Medaka japonés 
Oryzias latipes (Temminck & Schlegel, 
1846) 

CYP1A, CYP2E1, CYP 3A,  CYP3A27, 
CYP3A40, CYP3A38, CYP4T1. 

Kaplan et al. (1991), Crivello & 
Schultz (1995), Lipscomb et al. 
(1997), Wall and Crivello (1998), 
Kullman and Hinton (2001), 
Kullman (2000), Al-Arabi (2002). 
Kim et al. (2004), Kashiwada (2005). 

Siluriformes Bagridae Rita 
Rita rita (Hamilton, 1822) 

CYP1A  

 Ictaluridae   Bagre de canal 
Ictalurus punctatus (Rafinesque, 1818) 

CYP1A, CYP1B, CYP2K1, CYP2M1, CYP2X1, 
CYP3A, CYP 11A, CYP17, CYP19A2, 

Schlenk et al. (1997), Perkins and 
Schlenk (1998), Godard et al. (2000), 
Celander et al. (2002), Schlenk et al. 
(2002), Kazeto & Trant (2005), 
Nunez et al. (2006), Stuchal et al. 
(2006), Willett et al. (2006) 
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Tabla IV.2. Continuación 
Orden Familia & 

Subfamilia 
Especie  CYP450 Referencias 

Cyprinidontiformes Fundulidae Fúndulo 
Fundulus heteroclitus (Linnaeus, 1766) 

CYP 1A, CYP3A30, CYP1C1, 
CYP1C2, CYP2K1,CYP2K2, 
CYP2N1, CYP2M1, CYP2N2, 
CYP2P1, CYP2P2, CYP2P3, 
CYPE, CYP3A30, CYP3A56, 
CYP19A2, CYP19A1. 

Sam & Stegeman (1989), Van Veld et al. (1992), 
(1997), Celander & Stegeman (1997), Morrison et 
al. (1998), Oleksiak et al. (2000), Haash (2002), 
McArthur et al. (2003), Oleksiak et al. (2003), Patel 
et al. (2006), Wang et al. (2006). 

 Poeciliidae 
Poeciliinae 

Poeciliopsis 
Poeciliopsis sp. 

CYP1A, P450jp (CYP2E1) Crivello & Schultz (1995), Smolowitz et al. (1992) 

  Guatopote del Mayo 
Poeciliopsos monacha (Miller, 1960) 

CYP1E1 Crivello & Schultz (1995), Kaplan et al. (1999) 
(2001) 

  Guatopote de San Jeronimo 
Poeciliopsis fascista (Meek, 1904) 

CYP1E1 Crivello & Schultz (1995). 

  Guatopote gordito 
Poeciliopsis viriosa (Miller, 1960) 

CYP1E1 Crivello & Schultz (1995), Kaplan et al. (2001) 

  Guatopote de Sonora 
Poeciliopsis occidentalis (Baird & Girard, 
1853) 

CYP2E1 Crivello & Schultz (1995), Kaplan et al. (1999) 
(2001). 

  Guatopote del mocorito 
Poeciliopsos lucida (Miller, 1960) 

CYP1A, CYP2E1, CYP3A Crivello & Schultz (1995), Celander et al. (1996), 
Kaplan et al. (2001). 

  Guppy 
Poecilia reticulate (Peters, 1859) 

CYP19arom Hallgren et al. (2006). 

 Rivulidae Almirante de manglar 
Rivulus marmoratus (Poey, 1880) 

CYP1A Kim et al. (2004) 

Perciformes Siganidae Sigano pintado 
Siganus canaliculatus (Park, 1797) 

CYP1A1 Raza et al. (1995) 

 Cichidae 
Pseudocrenilabrinae 

Haplo de Burton 
Haplochromis burtoni (Günther, 1894) 

(CYP19) Registro en Nelson (2004) 

  Tilapia del Nilo 
Oreochromis niloticus niloticus (Linnaeus, 
1758) 

CYP1A1, CYP1C1, CYP1C2, 
CYP20, CYP1B1, CYP19A, 
actividad PROD (CYP2B). 

Ueng & Ueng (1995), Parente et al. (2004), Wang et 
al. (2006). 

  Tilapia azul 
Oreochromis aureus (Steindarchner, 1864) 

CYP1A1 Ueng & Ueng (1995) 

 Sparidae Xlavitia 
Lagodon rhomboids (Linnaeus, 1766) 

CYP1A, Probable CYP2B, 
actividad PROD. 

Stegeman & Woodin (1997). 

  Sargo de América del Norte 
Stenotomus chrysops (Linnaeus, 1766) 

CYP1A, CYP1B, CYP1C1/2, 
CYP20, CYP2AD4, CYP17, 
CYP19, actividad PROD 

Morrison et al. (1995), Godard et al. (2000), Iwata 
et al. (2002), Godard et al. (2005). 

  Dorada del Pacífico 
Sparus aurata (Linnaeus, 1758) 

CYP1A Ortiz-Delgado et al. (2005) 

 Mullidae Salmonete de fango 
Mullus barbatus barbatus (Linnaeus, 
1758) 

CYP1A Morcillo et al. (2004) 

 Gobiidae 
Oxudercinae 

Gobi 
Apocryptes bato (Hamilton, 1822) 

CYP1A Al-Arabi et al. (2002) 
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Tabla IV.2. Continuación 
Orden Familia & 

Subfamilia 
Especie  CYP450 Referencias 

Perciformes 
 

Carangidae Jurel centellante 
Carangoides fulvoguttatus (Forsskål, 1775) 

CYP1A, probable CYP2K1, 
probable CYP2M1. 

Zhu et al. (2006). 

 Chaetodontidae Mariposa de aleta ribeteada 
 Chaetodon auriga (Forsskål , 1775) 

CYP2N6 registro en Nelson (2004) 

  Pez de coral Atol 
Chaetodon mertensii (Cuvier, 1831) 

CYP2N4 registro en Nelson (2004) 

  Pez de coral bimanchado 
Chaetodon plebeius (Cuvier, 1831) 

CYP2N8 registro en Nelson  (2004) 

  Pez mariposa de manchas 
Chaetodon punctatofasciatus  (Cuvier, 1831) 

CYP2N5 registro en Nelson (2004) 

  Pez mariposa naranja 
Chaetodon xanthurus (Bleeker, 1857) 

CYP2N7 registro en Nelson (2004) 

 Lutjanidae 
Lutjaninae 

Pargo abanderado 
Lutjanus carponotatus (Richardson, 1842) 

CYP1A, probable CYP2K1, 
probable CYP2M1 

Zhu et al. (2006) 

 Percisae Perca europea  
Perca fluviatilis (Linnaeus, 1758) 

Actividad CYP17 Linderoth et al. (2006) 

 Serranidae Cherna enjambre  
Cephalopholis cruentata (Lacepède, 1802) 

CYP1A, probable CYP2B, actividad 
PROD 

Stegeman & Woodin (1997) 

 Haemulidae Ronco 
Haemulon aurolineatum (Cuvier, 1830) 

CYP1A, probable CYP2B, actividad 
PROD 

Stegeman & Woodin (1997) 

 Pomacentridae Petaca rayada  
Abudefdud saxatilis (Linnaeus, 1758) 

CYP1A, probable CYP2B, actividad 
PROD  

Stegeman & Woodin (1997) 

 Kyphosidae Chopa blanca 
Kyphosus sectator (Linnaeus, 1758) 

CYP1A, probable CYP2B, actividad 
PROD  

Stegeman & Woodin (1997) 

Pleuronectiformes Pleuronectidae 
Pleuronectinae 

Limanda nórdica 
Limanda limanda (Linnaeus, 1758) 

CYP 1A Craft et al. (2001) 

  Solla roja  
Pseudopleuronectes americanus (Walbaum, 1792) 

CYP2E1 Wall & Crivello (1998) 

  Solla europea  
Pleuronectes platessa (Linnaeus, 1758) 

CYP1B Godard et al. (2000), Leaver et al. 
(2000), Craft et al. (2001). 

  Platija limón  
Pleuronectes vetulus (Girard, 1854) 

CYP1A Anulacion et al. (1998), Sarasquete et 
al. (2000), Craft et al. (2001) 

  Solla del pacífico  
Platichthys stellatus (Pallas, 1788) 

CYP1A Craft et al. (2001), Anulacion et al. 
(1998). 

  Solla 
Platichthys flesus (Linnaeus, 1758) 

Actividad EROD Napierska & Podolska (2005). 

Tetraodontiformes  Tetraodontidea Pez verde moteado 
Tetraodon nigroviridis (Marion de Procé, 1822)  

CYP1A, CYP2B, CYP2N3, CYP21, 
CYP1B1 

Registro en Nelson  (2004) 

Gasterosteiformes Gasterosteidae  Espinosillo  
Gasterosteus aculeatus (Linnaeus, 1758) 

CYP2AD5, CYP1C Registro en Nelson  (2004),  

Characiformes Prochilodontidae Sábalo rayado 
Prochilodus scrofa (Steindachmer, 1881) 

Actividad  EROD Da Silva & Meirelles (2004) 

Gadiformes Gadidae Bacalao del Atlántico 
Gadus morhua (Linnaeus, 1758) 

CYP1A, actividad EROD, PROD, 
P450C 

Goksoyr et al. (1986), Ruu et al. 
(2002). 
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Pié de Tabla IV.2. La clasificación taxonómica usada en esta tabla se basó en Froese, R. and D. Pauly. (Eds.) 2007. FishBase 
(www.fishbase.org.version (01/2007). La compilación de las isoformas presentadas en esta tabla se obtuvo de la literatura y de la 
lista Nelson DR (2004) publicada en el portal de internet (http//:drnelson.utmem.edu/cytochromeP450.html). 
APND: aminopireno-N-demetilasa, (CYP2B o CYP3A isoenzima); ECOD: 7-ethoxy-coumarin-O-deetilasa; EROD: Etoxyresorufina-O-
deetilasa; PROD: Pentoxyresorufina-O-depentilasa. El nombre común de cada especie es en inglés. 
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Tabla IV.3. Sitios de inducción de las monooxigenasas P450 en peces teleósteos 

 

CYP: citocromo; Nd: no detectado; CBR: cerebro; OJ: ojos; HDO: hígado; CZN: corazón; 
ITNO: intestino; BRQ: branquias; RÑN: riñones; BZO: bazo; SGR: sangre; PL: piel; MOR: 
mucosa oral; MCL: músculo; OVR: ovarios; TST: testículos; EMB: tejido embrionario. 
X: inducción; X+: inducción alta.   

CYP    Expresión en tejidos       
 CBR OJ HDO CZN ITNO BRQ RÑN BZO SGR PL MOR MCL OVR TST EMB 
1A   X X X+ X X X  X X  X  X 
1B1   X  X X+ X  X       
1B2   X  X X+          
1C1   X+ X  X X        X+ 
1C2   X   X X         
2E1.   X             
2K1 X  X  X  X+  X       
2K6   X          X   
2M1 X  X+  X  X  X      X 
2N1 X Nd X X X Nd Nd Nd    Nd Nd Nd  
2N2 X X X X X X X         
2P1  Nd X Nd X Nd Nd     Nd Nd Nd  
2P2   X  X           
2P3   X  X           
2X   X             
3A27 X  X  X+    X       
3A38   X            X 
3A40   X            X 
3A45   X  X+           
3A56 X  X+  X+ X X      X   
3A30 X  X+  X+ X X      X   
3A65 X  X X X X         X 
3C1  X X X X     X   X  X 
4T1   X             
11A1       X      X X  
17C X  X  X X X      X X+  
17A1             X X  
17B             X X  
17A2             X X  
19A1 X  X         X X  X 
19A2 X X X         X Nd  X 
26A1          X     X 
26B1 X X        X     X 
26D1 X X             X 
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Tabla IV.4. Función endógena de las monooxigenasas P450 en peces teleósteos 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Subfamilias 
(CYP) 

Función  Referencias 

1A1 Hidroxilación de pregnenolona Ptkam et al., 2003 
1B Probable regulador de gas o fluidos en 

branquias 
Leaver et al., 2000 

1C Probable participación durante la 
embriogénesis 

Godard et al., 2005 

2B Desconcida Ruus et al., 2002 
2E1 Metabolismo de nitrosoetilaminas Kaplan et al., 1999 
2K Hidroxilación de ácido láurico (ac. graso) Yang et al., 2000; Wang-Buhler et 

al., 2005; Thibaut et al., 2002 
2M1 Hidroxilación de ácido láurico Haasch  2002; Thibaut et al., 

2002 
2N Hidroxilación/epoxilación de ácido 

araquidónico 
Oleksiak et al., 2000 

2P Hidroxilación/epoxilación de ácido 
araquidónico 

Oleksiak et al., 2003 

2X Desconocida Schlenk et al., 2002 
3A27/38/40/45 Hidroxilación de testosterona Lee et al., 2001; Kullman et al., 

2001; Lee & Buhler 
2003; Kashiwada et al., 2005 

3A56/30/61 Desconocida Hegelund & Celander 2003; Tseng 
et al., 2005 

3C1 Desconocida Corley et al., 2006 
4T1 Desconocida Falckh et al., 1997 
11A1 Hidroxilación de colesterol Kazeto et al., 2006 
17C Hidroxilación de 

pregnenolona/progesterona/corticosteroides 
Hallm et al., 2003; Wang-Buhler 
et al., 2005; Kazeto et al., 2006 

17A Desconocida Yu et al., 2003 
17B Desconocida Yu et al., 2003 
19A Aromatización de androgeno/testosterona Tchoudakova & Callard 1998; 

Kazeto & Trant 2005 
26A1 Hidroxilación de ácido retinoico White et al., 1996; Kudoh et al., 

2002 
26B1 Probable participación en el metabolismo de 

ácido retinoico 
Nelson 1999 

26D1 Probable participación en el metabolismo de 
ácido retinoico 

Gu et al., 2005 



CAPÍTULO V 

 

EXPOSURE TO PESTICIDES IMPAIRS THE EXPRESSION OF FISH 

ORNAMENTS REDUCING THE AVAILABILITY OF ATTRACTIVE MALES 

 

 

 

En este capítulo se muestran los resultados del experimento central de 

la tesis en el cual se evaluaron los efectos del metil paratión sobre los 

ornamentos (talla y coloración de aletas) y conductas sexuales (cortejo y 

preferencia) en peces que estuvieron expuestos a 0.005 µg/g durante el 

periodo de gestación vía materna.  

 

 

 

 

Artículo publicado en Proceedings of the Royal Society B (2008) 275, 

1343-1350. 

(DOI:10.1098/rspb.2008.0163) 
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CAPÍTULO VI 

 

 
 

DISCUSIÓN GENERAL 
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CAPÍTULO VI 

 

DISCUSIÓN GENERAL 

 

Se sabe muy poco sobre los afectos de los compuestos antropogénicos en los procesos 

de selección sexual (Jones & Reynolds 1997). La evidencia de que el metil paratión 

(MeP) se bioacumula en el pez amarillo Girardinichthys multiradiatus (De La Vega 

Salazar et al., 1997) permitió diseñar una investigación para evaluar los efectos de este 

contaminante en la expresión de ornamentos y conductas reproductivas. Un aspecto 

novedoso de este estudio fue determinar si los efectos del MeP producidos durante el 

desarrollo embrionario pueden repercutir en la vida adulta, no sólo en términos de 

supervivencia, sino en términos reproductivos a través de los efectos sobre la expresión 

de caracteres sexuales secundarios.  

 

El metil paratión al igual que otros plaguicidas organofosforados y carbamatos 

es un compuesto neurotóxico que actúa inhibiendo la actividad de la 

acetilcolinesterasa. En peces y en general en vertebrados se han documentado 

ampliamente los efectos tóxicos de este plaguicida (EPA 1999; García et al., 2003; 

Capítulo I). Los resultados que obtuve en este estudio coincidieron con el tipo de 

efectos que se espera de la exposición crónica de peces a MeP (Capítulo II). La 

exposición a 0.165 µg/g fue letal para G. multiradiatus. Los peces perdieron peso al 

exponerse a una concentración de 0.001 µg/g y su crecimiento fue afectado a 

concentraciones de 0.008 a 0.04 µg/g. Además, el MeP se acumuló en G. multiradiatus 

de manera dosis-dependiente y los factores de bioacumulación mostraron que la 

relación entre la acumulación del plaguicida en los peces y la concentración a la que 

estuvieron expuestos estuvo dentro del rango reportado por De La Vega Salazar et al. 

(1997). Lo anterior sugiere por lo tanto que el experimento reprodujo razonablemente 

concentraciones similares a las que los peces están expuestos en la naturaleza. 

 

Una característica biológica importante de G. multiradiatus es su reproducción 

vivípara; los embriones dependen de los nutrientes que aporta la madre durante la 

gestación (Schindler 2005). Este tipo de reproducción es poco común en peces 

teleósteos, por tal motivo, la pregunta a contestar fue sí la exposición a MeP durante el 
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desarrollo embrionario podría imponer costos metabólicos tales que limiten la cantidad 

de recursos que los machos adultos pueden usar para producir, mantener y exhibir 

sus ornamentos. Además, De La Vega Salazar et al. (1997) habían sugerido que este 

plaguicida podría actuar sobre la viabilidad de los embriones porque éstos acumulan 

más que los organismos adultos. Sin embargo, previamente a este trabajo se 

desconocían los efectos tóxicos del MeP en G. multiradiatus. En consecuencia, uno de 

los objetivos de la tesis fue determinar los efectos del MeP en el desarrollo y 

reproducción del pez amarillo (Capítulo II). Encontré que no hubo efectos en la 

supervivencia y el embarazo de hembras adultas expuestas a 0.005, 0.01 y 0.1 µg/g 

MeP. Sin embrago, las concentraciones por debajo de 0.1 µg/g indujeron 

malformaciones en los embriones y a 0.01 y 0.1 µg/g la supervivencia de las camadas 

a la edad adulta disminuyó significativamente. Los resultados anteriores sugieren que 

las poblaciones expuestas a MeP en la naturaleza podrían estar enfrentando riesgos 

por la reducción en el reclutamiento de nuevos individuos. De ocurrir lo anterior, el 

número de individuos a lo largo de las generaciones disminuiría de tal manera que los 

procesos de extinción local podrían acelerarse, ya que la pérdida de individuos en las 

poblaciones expuestas, en principio, provocaría la reducción en la variabilidad genética 

(Maltby et al., 2001). Además, la mortalidad diferencial de los individuos en las 

poblaciones expuestas podría repercutir por un lado en la reducción de la proporción 

operacional de sexos (individuos disponibles para la reproducción; Osorno et al., 2003) 

y por el otro en la selección de individuos portadores de alelos resistentes (e.g. 

potencial de glutatión-redox-hepático; Peña-Llopis et al., 2003) que con el tiempo 

generarían poblaciones tolerantes a los efectos tóxicos del MeP o a otros 

contaminantes. Lo anterior sin duda plantea la necesidad de estudiar si en G. 

multiradiatus existen alelos resistentes a MeP y que tan intensa debería ser la selección 

para promover tales adaptaciones.  

 

Entre las diversas preguntas que surgieron de los resultados anteriores, una de 

ellas fue si este plaguicida realmente representa un riesgo para las poblaciones de G. 

multiradiatus. En el estudio de campo que realicé en 2005 durante la estación de secas 

(Capítulo II), registré concentraciones de MeP en 2 de 7 cuerpos de agua donde habita 

G. multiradiatus, es decir, en el 28.5% de las poblaciones de esta especie. El MeP fue 

detectado a altas concentraciones en las presas en comparación con los reportes de 
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éste en otros tipos de cuerpos de agua (ver Apéndice 1). Este resultado es interesante 

porque de acuerdo con Lindell (2004), el flujo de agua en las presas y lagos es bajo por 

lo que la dinámica en términos fisicoquímicos es estable, lo que aumenta la vida media 

de compuestos químicos en la columna de agua y en los sedimentos. Además, en 

México es notoria la actividad agrícola en las márgenes de las presas debido a que los 

agricultores aprovechan la disponibilidad de agua para mantener sus cultivos a lo 

largo del año. Como consecuencia de la intensa agricultura, las descargas (o 

escurrimientos) de los agroquímicos como el MeP hacia los cuerpos de agua podrían 

ser mayores en las presas que en cualquier otro tipo de ambiente acuático. Con base 

en los datos de este estudio, es muy probable que las poblaciones de G. multiradiatus 

confinadas en las presas sean más vulnerables a contaminantes agroquímicos que 

aquellas que se encuentran en ríos o manantiales. 

 

Otra pregunta que surgió con los resultados del capítulo II tiene que ver con los 

mecanismos que subyacen a los efectos teratogénicos y a la reducción en la 

supervivencia de los peces expuestos durante el desarrollo embrionario, los cuales 

podrían estar relacionados con las características genéticas, la capacidad metabólica y 

fisiológica durante el desarrollo y en las primeras horas de vida postnatal. 

Recientemente, Choudhary et al. (2003), Cook et al. (2005) y Johri et al. (2006) 

hicieron notar que el metabolismo de los organismos en estados tempranos de 

desarrollo es deficiente para eliminar compuestos tóxicos. Para determinar si esto 

podría ocurrir en G. multiradiatus propuse cuantificar la inducción de la actividad de 

las monooxigenasas del citocromo P450 en los hígados de las hembras grávidas y en 

los embriones mediante una exposición a 0.1 µg MeP/g alimento por 96 h. Escogí este 

grupo de enzimas, en especial la isoforma CYP2B, porque se ha determinado que es la 

responsable de la desintoxicación y activación del MeP (Albores et al., 2001; Jacanović 

et al., 2001). Aunque en una prueba piloto había cuantificado la actividad catalítica de 

CYP2B a través de la transformación catalítica de PROD (pentoxyrresorufin-O-

depentylasa), en el experimento que propuse no obtuve resultados positivos debido a 

que la concentración de proteína microsomal en las muestras fue muy baja. Sin 

embargo, considero que éste es un punto de partida de estudios futuros encaminados 

a cuantificar la actividad de P450 en el pez amarillo y resolver entre otras cosas por 

qué en los tejidos embrionarios la acumulación de MeP es mayor que en los adultos. 
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Por lo anterior, incluí el reporte del experimento (Capítulo III). Como complemento, 

realicé una investigación bibliográfica sobre las enzimas P450 reportadas en los peces 

teleósteos (Capítulo IV). En la revisión de 141 publicaciones encontré que de las 27 

subfamilias de P450 que se han descrito para peces teleósteos en el 40% de éstas se 

desconocen las funciones endógenas. Por otro lado, hasta la fecha se ha detectado la 

actividad catalítica de las isoformas CYP1A, CYP1C, CYP2M, CYP3A38/40/65, CYP3C, 

CYP19 y CYP26 durante el desarrollo embrionario. Estas isoformas participan en 

procesos de organogénesis, determinación y diferenciación sexual, incluso la actividad 

catalítica de las isoformas de la subfamilia CYP19 favorece la expresión de conductas 

reproductivas (Capítulo IV). Además, de las 34 isoformas P450 descritas en peces sólo 

en la fase embrionaria se expresa el 35%, mientras que en el hígado de peces adultos 

se expresa el 79% (Capítulo IV). Actualmente, hay un mayor interés en la descripción 

de los mecanismos involucrados en la embriotoxicidad de contaminantes. En este 

sentido, G. multiradiatus tiene la ventaja de ser una especie vivípara, en donde la 

relación que se establece entre la madre y los embriones asemeja la reproducción de 

los mamíferos, y por su tamaño y fácil mantenimiento en cautiverio pudiera ser un 

modelo para evaluar los efectos de contaminantes en el desarrollo embrionario. Lo 

anterior siempre y cuando no comprometa la conservación de la especie en la 

naturaleza. 

 

Los caracteres sexuales secundarios en las especies dimórficas y conductas de 

cortejo (expresados típicamente por los machos) permiten generar la competencia por 

pareja (Darwin 1871). Una posible razón por la que los ornamentos evolucionan es que 

al imponer costos en los organismos portadores (Kotiaho 2001) pueden reflejar la 

calidad (o condición) de los individuos y por tanto la selección podría actuar por 

mecanismos de preferencia por el caracter (revisión de Andersson & Simmons 2006). 

En G. multiradiatus los atributos sexuales en los machos están exacerbados en 

comparación con sus especies hermanas (Macías Garcia 1994). Este trabajo de tesis se 

planteó bajo el supuesto de que los factores de estrés como la contaminación pueden 

incrementar los costos de producir, exhibir y mantener los atributos sexuales en el pez 

amarillo. Debido a las restricciones en cuanto al diseño experimental, el tamaño de 

muestra para el experimento fue bajo, pero suficiente para obtener resultados con los 

cuales contestar la pregunta central de este estudio. Los datos del capítulo V 
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mostraron que los descendientes (hembras y machos) de las hembras grávidas 

expuestas a 0.005 µg/g alcanzaron tallas menores a la edad reproductiva en 

comparación con sus medios hermanos controles, lo que muestra que el MeP produjo 

un efecto en el crecimiento de los organismos que podría estar relacionado con 

posibles efectos en la glándula tiroides (Yadav & Singh 1987; Brown et al., 2004). 

Además, el efecto sobre las aletas fue marcado en los machos (sexo que presenta el 

ornamento), lo que indica que el rasgo sexualmente seleccionado de los machos fue 

afectado por la exposición a MeP y por tanto este resultado supone que la producción 

del ornamento es costosa. Al estimar la heredabilidad (h2) del ornamento (e.i. aletas 

ornamentadas) entre los machos descendientes (expuestos y controles) y sus padres 

encontré que la pendiente de la regresión en el grupo control demuestra que este 

atributo está ligado al sexo (h2= 2m= 1.13±0.096). Sin embargo, este efecto se pierde 

en el grupo de medios hermanos expuestos a MeP, lo que refuerza la idea de que el 

ornamento es probablemente un indicador de la condición pasada de los individuos 

(Capítulo V). 

 

En cuanto a la coloración fue evidente que hembras y machos difieren en la 

intensidad del color medido como índices de saturación del croma total (Ch) y croma 

amarillo (CY), rojo (CR) y ultravioleta (CUV; Capítulo V). Las aletas ornamentadas de los 

machos expuestos mostraron que los índices de color en las longitudes de onda de los 

carotenos son menores que en sus medios hermanos controles. De igual modo, los 

índices de color corporal en las hembras fueron afectados. Los resultados anteriores 

muestran que la exposición a MeP durante el desarrollo embrionario produjo efectos 

en órganos involucrados en la síntesis o absorción de pigmentos que fueron evidentes 

hasta la edad adulta cuando los ornamentos (aletas dimórficas) se expresan. En 

general los resultados antes descritos contribuyen con un aspecto de los efectos de 

contaminantes ambientales como el MeP en peces ornamentados que no se había 

documentado hasta ahora. Sólo Monteiro et al. (2006) habían reportado, de manera 

anecdótica, la baja intensidad del color amarillo en el Brycon cephalus expuesto a 2 

µg/ml de MeP por 96 horas en agua, pero estos autores no discutieron sobre cuáles 

podrían ser las implicaciones de esta observación o si este efecto podría tener algún 

significado en la condición de los peces. 
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En cuanto a los resultados de las pruebas conductuales, éstos mostraron que 

los machos expuestos a MeP desplegaron conductas de cortejo energéticamente menos 

demandantes y que las hembras sesgaron su preferencia hacia los machos control al 

incrementar los intentos de cópulas, siendo incluso las hembras expuestas más 

selectivas (Capítulo V). Lo anterior indica por un lado que la exposición a MeP causó 

efectos (daño en hígado o sistema neuromotor) que limitaron los despliegues de 

conductas de cortejo activas en los machos y por el otro que el MeP no repercutió en la 

preferencia de las hembras. En consecuencia los resultados del capítulo V muestran 

dos aspectos importantes: por un lado, los machos expuestos a MeP están en franca 

desventaja con respecto a sus medios hermanos controles porque éstos son menos 

preferidos por las hembras, y por el otro, aunque las hembras expuestas son más 

selectivas, éstas al presentar tallas menores pudieran ser menos fecundas o menos 

atractivas para los machos debido a que en peces y en particular en G. multiradiatus la 

fecundidad correlaciona con el tamaño (Magurran & Macías Garcia 2000; Macías 

Garcia & Saborío 2004). La fecundidad o atractividad de este tipo de hembras 

expuestas a MeP es un aspecto que deberá tomarse en cuenta en subsecuentes 

estudios.  

 
El tamaño y el color, en ciertas especies son atributos sexualmente 

seleccionados que pueden reflejar la condición de los individuos (Bounduriansky 

2007).  De acuerdo con los resultados antes descritos, la condición (o calidad) de los 

peces expuestos a MeP fue afectada y ésta se reflejó en la expresión de los ornamentos 

y en el despliegue de conductas de cortejo. Por tanto, este estudio apoya fuertemente 

una de las predicciones clave en el modelo de hándicap; la expresión de ornamentos 

sexuales es dependiente de la condición (Pomiankowski & Iwasa 1998; Iwasa & 

Pomiankowski 1999). Además, este trabajo muestra que la exposición subletal a MeP 

produce machos poco atractivos y potencialmente puede reducir la proporción 

operacional de sexos. Lo anterior pudiera tener implicaciones en el tamaño efectivo de 

las poblaciones (número de individuos que realmente se reproducen), y en 

consecuencia afectar la viabilidad de las poblaciones expuestas, acelerando así los 

procesos de extinción. Lo anterior es un punto crítico considerando que ciertos 

goodeidos (e.g. Ameca splendens y Zoogoneticus tequila) se encuentran en un serio 

peligro de extinción (Bailey et al., 2007). 
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Con los resultados de este estudio y con la evidencia de los efectos tóxicos del 

MeP en otras especies de peces a continuación presento un diagrama en donde integro 

los posibles mecanismos que subyacen los efectos del MeP sobre la expresión de los 

atributos sexuales y las conductas reproductivas (Fig. VI.1). La exposición a MeP 

durante el desarrollo probablemente produjo alteraciones en el funcionamiento de 

órganos como la glándula tiroides, el hígado, el intestino (Yadav et al., 1987; Ghosh et 

al., 1989; Fanta et al., 2003; Brown et al., 2004) e incluso en la trofotenia (efecto que 

deberá ser probado). Estos daños en el funcionamiento de órganos blanco pudieron 

generarse por daño oxidativo (Drögue 2001; Monteiro et al., 2006) o por la 

intercalación de MeP entre los grupos polares de los fosfolípidos en las membranas 

celulares (Videria et al., 2001). Los efectos del MeP durante el desarrollo embrionario 

pudieron trascender hasta la edad reproductiva y provocar un funcionamiento 

deficiente en la asimilación de nutrientes que repercutió en el crecimiento de los 

organismos y en particular en las aletas ornamentadas de los machos. De igual modo, 

a través de la alteración en la función hepática (Castillo et al., 2002; Fanta et al., 2003; 

Chon et al., 2005) se puede explicar por qué los machos expuestos tienden a desplegar 

conductas de cortejo energéticamente menos demandantes y por qué tanto hembras 

como machos presentaron índices menores de saturación de color. Los pigmentos lipo-

proteicos (e.g. carotenoides ; Bertrand et al., 2006; McGraw 2006) se obtienen a través 

de la dieta y requieren del metabolismo para ser transformados como factores 

antioxidantes o para ser enviados a los sitios de almacenamiento (e.g. piel, gónadas; 

Grether et al., 2008), en donde cumplen, en ciertas estructuras, funciones en la 

expresión de ornamentos. Los bajos índices de saturación de color en los ornamentos 

de los machos y en las estructuras corporales de las hembras expuestas podrían estar 

indicando deficiencias metabólicas como una consecuencia de la exposición a MeP 

durante la ontogénesis. En el caso de las hembras expuestas, en éstas probablemente 

se desencadenaron en la edad adulta mecanismos de compensación conductual que 

explicarían por qué fueron más selectivas hacia machos controles. Este resultado en 

particular coincide con el trabajo de Grether et al. (2005), quienes observaron que las 

hembras de guppies (Poecilia reticultata) con dietas pobres en pigmentos carotenoides 

compensan sus deficiencias apareándose con macho cuyos ornamentos reflejan una 

dieta rica en carotenos o niveles altos de carotenoides. En conclusión, con este estudio 
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demuestro que los contaminantes como el metil paratión aún a concentraciones 

subletales producen efectos negativos en la reproducción de G. multiradiatus, lo que 

podría tener implicaciones negativas a nivel poblacional. Finalmente, es importante 

señalar que las poblaciones no se encuentran expuestas a contaminantes aislados en 

la naturaleza, sino que sobreviven en presencia de mezclas complejas de 

contaminantes que pueden tener efectos sinérgicos o antagónicos en los individuos en 

combinación con otros factores de estrés tanto naturales como antropogénicos.  
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Inducción metabólica
(P450)

Exposición a metil paratión durante el desarrollo embrionario y sus consecuencias

Intercalación de MeP en las
membranas celulares, micelios 
lipoprotréicos y cuerpos grasos

Daño celular

inhibición

Eliminación
y excreción de metabolitos

Inducción de Glutatión S-
transferasa

Daño sistémico

Daño hepático Reducción en 
la actividad de 

la glándula 
tiroides

•Inhibición del 
crecimiento
•Retardo de la madurez
•Reducción de la 
reproducción

•Teratogénesis
•Mortalidad 

•Daño neuromotor

Reducción de la 
capacidad 
metabólica •Inducción de 

mecanismos de 
compensación 
conductual en hembras

•Alteración de conducta 
motora

Reducción en 
la 

disponibilidad 
de pigmentos y 

otros 
antioxidantes

Liberación 
endógena de MeP

Movilización
de pigmentos

Movilización de recursos de los 
órganos de reserva

Inhibición de 
AChE y 
BChE

T4

T3
Daño en intestino

y trofotenia*

Bioacumulación

Reducción en la 
absorción de 
nutrientes

Metil 
paraoxón

Estrés 
oxidativo

Generación de metabolitos 
reactivos

 
Figura VI.1. Integración de los posibles mecanismos involucrados en los efectos del metil paratión sobre el desempeño sexual de G. 

multiradiatus. Las líneas sólidas representan efectos tóxicos y las líneas punteadas procesos de desintoxicación o eliminación 

(referencias en el texto). (*) Actualmente se desconocen los efectos del insecticida sobre el tejido trofoténico. Hormonas tiroideas 

(T4; T3). 
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VI.1 Futuros trabajos  

 

Estudios futuros deberán estar encaminados a evaluar las implicaciones de 

exposiciones continuas de contaminantes como MeP en poblaciones de G. 

multiradiatus tanto en cautiverio como en campo. De los resultados que se obtengan 

deberán tomarse medidas para reducir el riesgo en las poblaciones expuestas a 

contaminantes. Además, se deberá continuar con la evaluación de más compuestos 

químicos para validar a G. multiradiatus como un posible biomonitor local y a la 

coloración de los ornamentos como un posible biomarcador no invasivo de exposición. 

Lo anterior sería de utilidad en los programas de monitoreo ambiental y de 

remediación en zonas donde se distribuye esta especie. Además, se deberá continuar 

con los estudios que determinen cuáles son los factores que participan en las 

diferencias metabólicas entre organismos en estados tempranos de desarrollo y 

adultos. Finalmente, se deberá continuar con la determinación de los efectos de 

compuestos antropogénicos en los atributos sexuales y sus implicaciones sobre la 

adecuación de los organismos.  
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APÉNDICE 1 
 

USO DE PLAGUICIDAS EN LA CUENCA LERMA-CHAPALA 
 
 

AI.1 Introducción 

 

La cuenca Lerma-Chapala se encuentra en la zona centro de la República Mexicana, 

tiene una extensión de 53,591 km2 y un gradiente altitudinal de los 4690 a los 1600 

msnm. La cuenca esta dividida en tres regiones hidrológicas; Alto, Medio y Bajo Lerma 

(INE 2003). Estas regiones abarcan los estados de México, Querétaro, Guanajuato, 

Michoacán y Jalisco. Según el Compendio Nacional de la Secretaria del Medio Ambiente y 

Recursos Naturales (SEMARNAT 2004), la cuenca registró en 2000 una disponibilidad de 

agua de 39,479 hm3, de escurrimiento superficial virgen de 32,370 hm3 y de recarga de 

los acuíferos de 7,109 hm3. Lerma-Chapala es una zona con alta riqueza de endemismos 

tanto de flora como de fauna (Arriaga et al., 2000). Al mismo tiempo, también es 

importante por la producción agrícola y pecuaria, y es la más densamente poblada del 

país, comprendiendo el 38% de la población y el 15 % de los municipios del país (INEGI 

2003). Lo anterior produce en la cuenca una presión fuerte sobre sus recursos hídricos 

que ascienden a los 9,032Mm3 anuales. De la cantidad de agua de la región Lerma-

Chapala, el 73% se utiliza únicamente para la actividad agrícola, lo que representa poco 

más del 53% de la cobertura total de la cuenca (INEGI 2003; Tabla A1.1). Los cultivos 

que predominan son de riego y humedad, de temporal y plantación forestal. De éstos 

tres, el cultivo de temporal es el más común (INEGI 2003). Los principales cultivos son de 

maíz, sorgo, trigo y en menor medida, papa, alfalfa y arroz (http://www.redagua-

lsp.org.mx/esp01/cuenca/cuenca.htm). 

 

Como resultado de la precaria planeación en el desarrollo de los asentamientos 

humanos, los problemas políticos y de gobierno, la explotación de agua, la actividad 

industrial, la ganadería y la agricultura, en la cuenca se ha acelerado en los últimos 50 

años el cambio de uso de suelo y con ello el deterioro ambiental (Caire 2004). Por 

ejemplo, entre 1976 y 2000 la cobertura de área boscosa cambió de 5,162.50 km2 a 

3,600.30 km2, lo que representó una tasa de cambio de -0.015 (INE 2003). De igual 
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modo, se produjo una reducción de de la cobertura de los cuerpos de agua (96.38 km2), 

debido a los proceso de desecación (INE 2003). Las coberturas que aumentaron fueron 

las zonas de cultivos y pastizales (INE 2003). Dado que en la actividad agrícola se usa 

una gran variedad de agroquímicos, el objetivo de este estudio fue hacer una revisión de 

los informes del gobierno en cuanto a los niveles de plaguicidas y su impacto en los 

cuerpos de agua de la cuenca Lerma-Chapala, principal zona de distribución del pez 

amarillo Girardinchthys multiradiatus.  

 

AI.2 Diagnóstico de la cuenca en relación con la calidad de agua 

 
La Gerencia de Saneamiento y Calidad de Agua SGT de la Comisión Nacional de 

Agua (CNA) reportó en 2002 con base en la Demanda Química de Oxígeno (DQO5), que el 

51.2% de las estaciones de monitoreo de la Cuenca Lerma-Santiago-Pacífico presentaron 

buena calidad de agua (rango: >20mg/l <100 mg/L DQO) y sólo el 1.2% de las estaciones 

se encontraban fuertemente contaminadas (rango: >1000 mg/L; INE 2003). El cuerpo de 

agua más contaminado en la cuenca según el reporte del Instituto Nacional de Ecología 

(2003) fue el Río Turbio con niveles de DQO en el rango de 250 a 500 mg/L. Por parte de 

la Gerencia Regional Lerma-Santiago-Pacífico, ésta determinó 69 cuerpos de agua en la 

región y los clasificó en aptos o no aptos para el abastecimiento público, recreación, vida 

acuática, industrial y agrícola. El diagnóstico mostró que para el abastecimiento público 

el 36% es apto, el 42% no es apto y en un 21% no hay datos, para la vida acuática el 

39% es apto, el 39% no es apto, y del 21% no hay datos, y para uso industrial y agrícola 

el 72% es apto, el 7.2% no es apto y del 20% no hay datos (Tabla A1.2).  

 

En el informe general de 1995 de la Comisión Nacional para el Conocimiento y Uso 

de la Biodiversidad (CONABIO) se dictaminó que los agroquímicos son los principales 

causantes del deterioro de la calidad de agua del Lerma. Al analizar los datos que reportó 

INEGI (2004) en cuanto las hectáreas de cultivo y el uso de agroquímicos en el periodo 

comprendido de 1997 a 2001, se observa una correlación positiva (r2=0.91, t=1110, 

P<0.05) entre el incremento de campos de cultivo (tasa anual de 0.11) y de plaguicidas 

(tasa anual de 0.14; Fig.A1.1). Aunque se ha observado una disminución en la aplicación 

de fertilizantes nitrogenados y fosfatados entre 1997 y 2001, el uso de plaguicidas y en 

particular de insecticidas ha ido en aumento (Fig. A1.2; INEGI 2003). Por lo anterior, se 
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puede deducir que la cuenca enfrenta serios problemas ambientales a causa de la 

contaminación por agroquímicos, particularmente de plaguicidas, lo cual coincide con el 

informe general de CONABIO 1995.   

 

AI.3 Uso de plaguicidas en la cuenca 

 

La incorporación de sólidos suspendidos en los cuerpos de agua por la erosión del 

suelo, los asentamientos humanos y los productos agroquímicos de los cultivos ha ido en 

aumento en la cuenca del Lerma (INE 2003). A finales de 1970 la cuenca recibía 

descargas de 7.5 millones de habitantes, de las que el 33.85% provenían de la industria 

de productos químicos y del 33.81% de los asentamientos humanos (Vizcaíno 1975). 

Actualmente la cuenca recibe la descarga de aguas residuales de las industrias químicas, 

petroquímicas, agroindustriales y de 20 millones de habitantes, por lo que el deterioro en 

la calidad de agua es evidente (Tabla AI.3). Los informes de SEMARNAT muestran que las 

bacterias, la materia orgánica (i.e. grasas, aceites, detergentes), mezclas de aguas 

industriales, metales pesados, sales orgánicas y diversos plaguicidas usados en cultivos 

de trigo, cebada, maíz, arroz, algodón, flores y plantas de ornato y tabaco son los 

contaminantes más comunes en la cuenca 

(http://www.semarnat.gob.mx/regiones/chapala/problematica.shtml). Sin embargo, los 

informes no especifican cuáles son los tipos de plaguicidas que se usan en la cuenca y 

cuales son los riesgos ambientales que se corren. En México se cuenta con un listado de 

plaguicidas que están autorizados (CICLOPLAFEST 1998). De estos 68 se sabe que 

pueden causar cáncer en humanos, 21 alteran el desarrollo embrionario y causan daños 

reproductivos, 33 son disruptores endocrinos, 21 pueden debilitar el sistema inmune y 

50 están relacionados con problemas de infertilidad masculina (RAPAM 2004). La Red de 

Investigadores del Agua de la Región Lerma-Chapala-Santiago ha informado que en el 

Medio y Bajo Lerma los contaminantes principales son los plaguicidas organoclorados. 

Entre los tramos más críticos por las concentraciones de plaguicidas se encuentran los 

cuerpos de agua de Merkazusa y La Piedad. Además, esta Red de Investigadores ha 

reportado que en los ríos Turbio, Guanajuanto y Duero también se han detectado altos 

niveles de tóxicos, sin precisar cuáles son éstos. En las regiones de la cuenca que 

comprenden los estados de Querétaro y Guanajuato se han reportado altas 
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concentraciones de metales pesados como zinc y cadmio (SEMARNAT 2005). En el lago 

de Chapala también se han detectado altos niveles de organoclorados. Los datos 

muestran que el lago se encuentra altamente contaminado en un 51%, moderadamente 

contaminado en un 41% y sólo el 8% de agua superficial esta considerado como 

aceptable. De acuerdo con un informe de la Asociación Amigos del Lago A.C., en el lago 

de Chapala se detectaron concentraciones de DDT (de 100 a 350 μg/Kg) y de 

Hexaclorohexano (de 500 a 3000 μg/kg). En otros reportes se han mencionado altas 

concentraciones de fósforo y fosfatos en el lago de Chapala (Anda et al., 2001). Hansen & 

Afferden (2001) reportaron además la presencia de plaguicidas como el aldrin, dieldrin, 

heptaclor epóxico, hexaclorobenceno y lindano, así como DDT y sus metabolitos p,p’-

DDE, p.p-DDD en la Presa Solís, Salamanca, Río Turbio y La Piedad. Asimismo, hay 

datos de niveles de metales pesados en el lago de Chapala, en el río La Piedad y el río 

Guanajuato. En cuanto al monitoreo de plaguicidas en la cuenca destaca el seguimiento 

que se le ha dado a la presa Ignacio Ramírez en la región del Alto Lerma (Tabla A1.4). 

Además, Arellano-Aguilar & Macías Garcia (2008) reportaron concentraciones altas de 

metil paratión en las Presas Salazar y San Juanico del Estado de México (ver Capítulo II).   

 

AI.4 Conclusión  

 

En la cuenca del Lerma la urbanización, industrialización, construcción de presas y la 

agricultura han ocasionado la reducción en el flujo de agua y la contaminación por 

sustancias tóxicas, lo que afecta la calidad del agua y a sus ecosistemas (Bueno et al., 

1996; Hansen & Arffenden 2001). México cuenta con 506 especies de peces continentales 

y de éstas el 32% son especies endémicas (Miller 2005), por lo que es alarmante que el 

mayor sistema hidrológico del país, la cuenca Lerma-Chapala, se encuentre amenazado 

por la degradación ambiental. Los informes muestran que la concentración de 

plaguicidas en la cuenca va en aumento y que a pesar de los esfuerzos para reducir la 

contaminación no se ha revertido esta tendencia, por lo que los efectos sobre los 

ecosistemas de la cuenca se van agravando. Pese a que algunos datos muestran que los 

niveles de plaguicidas en los cuerpos de agua están en niveles por debajo de los 

permitidos, se desconoce si estos niveles son un riesgo para las especies endémicas. Por 

otro lado, los inventarios de los plaguicidas que se utilizan en la zona son escasos o no se 
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han realizado por lo que se desconoce la situación y manejo de estas sustancias incluso a 

nivel nacional. Es importante elaborar el inventario de plaguicidas utilizados en la 

cuenca, así como determinar el modo y la frecuencia con que se aplican estos 

agroquímicos. También, se requiere de programas de monitoreo que determinen las 

concentraciones de los plaguicidas y sus efectos sobre la biota para alertar posibles 

riesgos sobre los ecosistemas y la salud humana.  
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Figura A1.1. Incremento en las toneladas usadas de plaguicidas en relación al incremento de área de 
cultivo en el periodo de 1997 a 2001. Fuente: INEGI 2004. 
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Figura A1.2. Cantidad de agroquímicos usados en el periodo de 1997 a 2002 en la cuenca 
Lerma-Chapala. La figura esta dividida por fertilizantes (nitrogenados o fosfatados) e 
insecticidas y plaguicidas. Fuente: INEGI 2003. 
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TABLAS 

 

Tabla A1.1. Usos del agua de la Cuenca Lerma-Chapala 

Subcuenca Municipal Agrícola Pecuario Industrial Total de 

abastecimiento 

Alto Lerma 562.99 877.80 60.12 117.67 2,170.30 

Medio Lerma 387.48 4,380.40 165.95 127.19 5,079.53 

Bajo Lerma 313.73 1,348.50 87.21 32.74 1,782.18 

Total 1,264.20 6,606.70 313.28 277.60 9,032.01 

Los datos están expresados en Mm3. Fuente: Inf Lerma, N12 mayo 1998. Boletín del Centro de 
Información de la Cuenca Lerma-Chapala. http://136.142.158.105/LASAA98/VargasVelazquez.pdf. 
 

Tabla A1.2. Calificación de las regiones hídricas comprendidas en la Cuenca Lerma- Santiago-Pacífico. 

Regiones Cuerpos 
De agua 

Abastecimiento 
Público 

Recreación Pesca y vida acuática Industrial y agrícola 

  Apto 
(%) 

No  
Apto 
(%) 

S/D 
(%) 

Apto 
(%) 

No  
Apto 
(%) 

S/D 
(%) 

Apto 
(%) 

No apto 
(%) 

S/D 
(%) 

Apto 
(%) 

No  
Apto 
(%) 

S/D 
(%) 

Lerma-
Santiago 

69 36 42 21 39 39 21 39 39 21 72 7.2 20 

Huicicila 1 100 0 0 100 0 0 0 100 0 100 0 0 
Ameca 7 0 57 42 0 57 42 14 42 42 57 0 42 

Costa de 
Jalisco 

7 28 0 71 14 0 85 1 0 0 1 0 0 

Armeria de 
Coahuayana 

8 62.5 25 0 50 37.5 0 50 37.5 0 87.5 0 0 

Costa de 
Michoacán 

1 SD SD 0 SD SD 0 SD SD 0 SD SD 0 

SD; sin dato 
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Tabla A1.3. Descargas de los principales municipios y parques industriales de la cuenca (tomando de 
http://www.semarnat.gob.mx/regiones/chapala/problematica.shtml). 
 
Subcuencas Descarga de agua residuales e industriales Calidad del agua 
Alto Lerma Parques industriales: Santiago Tianguistengo y 

Lerma-Toluca 
Municipales: Toluca, Lerma, Atlacomulco y 
pequeños poblados del Estado de México. 

Fuertemente contaminado 

Medio Lerma Industriales: Querétaro, Celaya, Irapuato y 
Salamanca. 
Municipales: Villa corregidora, Cortázar y 
Villagrán 

Fuertemente contaminado 

Bajo Lerma Municipales: León, Abasolo, Pénjamo, La Piedad 
y La Barca 

Contaminado 

 

 

 

Tabla A1.4. Niveles de plaguicidas detectados en la presa Ignacio Ramírez región del Alto Lerma. 

Compuesto químico Concentración (mg/L) Referencia  

Metil paratión  0.00005  - 0.0001 De La Vega Salazar et al., 1997 

Metil paratión  0.0002    - 0.00035 Favari et al., 2002 

Malatión 0.000024 - 0.00013 Favari et al., 2002 

Aldrin  0.016       - 0.024 Favari et al., 2002 

Dieldrin 0.067       - 0.27 Favari et al., 2002 

Endrin 0.06         - 0.17 Favari et al., 2002 

Metil paratión No detectado Arellano-Aguilar & Macías Garcia 2008 
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APÉNDICE 2 

 

Regiones de los registros morfológicas y colorimétricos                                       

 

A

B

 
 

A) Medidas corporales., 1) profundidad del cuerpo, 2) longitud total, 3-6) dimensiones 

de las aletas, A y B) diámetros de ojo y pupila, C) longitud de aleta caudal, D) 

pedúnculo. 

B) Zonas corporales donde se midieron los porcentajes de reflectancia (360-740 nm).  
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APÉNDICE 3 

 

Diseño de los acuarios para las pruebas de conducta 

Cortejo

♂
♀

Habituación                       24:00 h

Aclimatación                     00:05’

Habituación a la bolsa      00:05’

REGISTRO                            00:15’

Elección de pareja

Habituación                      24:00 h

Aclimatación                    00:05’

Habituación a la caja       00:05’

REGISTRO                           00:20’

Bomba 
de aire

Acetato5 cmZona de registro

♂
♀
♀

♂
♀

♂♂
♀

♂
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APÉNDICE 4 

 

Foto: Arellano-Aguilar

Foto: Arellano-Aguilar

Acuarios de Mantenimiento

Acuarios de Exposición
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