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RESUMEN 

En el presente estudio se investigaron los efectos morfológico, genotóxico y apoptótico mediante 

el ensayo cometa alcalino del insecticida neonicotinoide Poncho® (Clotianidin) en cuatro 

estadios embrionarios (6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec) de pez cebra (Danio rerio) 

expuestos a las concentraciones de 3.75 X 10-3 mg/ml, 7.5 X 10-3 mg/ml y 0.015 mg/ml del 

insecticida neonicotinoide Poncho® por 2 h a 28.5oC. El análisis morfológico de los organismos 

después de la exposición a las tres concentraciones de este insecticida neonicotinoide 

demuestran que Poncho®  induce en los embriones en el estadio de 6 somitas: degeneración del 

surco somítico, del primordio óptico, de la notocorda y de la cola; en los estadios de 26 somitas, 

Prim 6 y en High pec produce  degradación de la cola, de la notocorda, alteración morfológica de 

las somitas, inhibición de la locomoción y disminución del ritmo cardíaco, pero además en este 

último el estadio embrionario ocasiona degeneración de la aleta caudal. Todos los organismos 

después de la exposición al insecticida murieron con respecto a los organismos del grupo 

testigo, los cuales tuvieron desarrollo normal y sobrevivencia del 100%. Los resultados 

genotóxicos y de apoptosis del tejido de la cola de los organismos expuestos a las tres 

concentraciones del insecticida Poncho® evidencian que este plaguicida neonicotinoide es un 

agente inductor de daño al ADN y de apoptosis comparado con el grupo testigo. Al comparar las 

acciones de las tres concentraciones del insecticida neonicotinoide Poncho® sobre los cuatro 

estadios embrionarios observamos que a mayor concentración del plaguicida (0.015 mg/ml) se 

producen más alteraciones en el desarrollo comparado con las concentraciones bajas (3.75 X 

10-3 mg/ml y 7.5 X 10-3 mg/ml). 

Los resultados de esta investigación aportan datos a niveles morfológico, genotóxico y 

apoptótico del insecticida neonicotinoide Poncho® en otro modelo animal como el pez cebra 

(Danio rerio), los cuales apoyan que este plaguicida es de gran riesgo para los organismos de 

ecosistemas acuáticos.  



 
Abstract  

In study present investigated morphological, genotoxic and apoptotic effects through of alkaline 

comet assay of neonicotinoid insecticide Poncho® (Clothianidin) in four embryonic stages (6 

somites, 26 somites, Prim 6 and High pec) of zebrafish (Danio rerio) exposed to 3.75 X 10-3, 

7.5X10-3 and 0.015 mg/ml of insecticide Poncho f or 2 hour at 28.5°C. 

Morphological analysis of organisms after exposure to .75 X 10-3, 7.5X10-3 and 0.015 mg/ml of 

insecticide Poncho evidenced degeneration of the notochord, somitic furrow, optic primordium 

and tail as well as inhibition of locomotion and decreased cardiac rate compared with normal 

development of control groups. In embryonic stages of 26 somites, Prim 26 y High pec induced 

degeneration of the notochord and tail, alterations in somites, inhibition of locomotion and 

decreased cardiac rate compared with normal development of control groups. Therefore in the 

High pec organisms showed modification in caudal fin. These alterations produced death to all 

organisms with respect to control group. Comparing actions of three concentrations of Poncho 

(Clothianidin) on development in four embryonic stages observed that high concentration  (0.015 

mg/mL) of this pesticide produced more morphological alterations compared with low 

concentrations (3.75 X 10-3 and 7.5X10-3 mg/mL). 

The genotoxic and apoptosis results of tail tissue of all organisms exposed to three 

concentrations of Poncho (clothianidin) showed that insecticide is a genotoxic and apoptotic 

agent evidenced by significant increase in apoptosis and comets frequencies, in the tail length 

and tail moment of comet with relation to control group values. 

Results of this investigation report data to levels morphologic, genotoxic and apoptotic of this 

insecticide neonicotinoid Poncho in other animal model as zebrafish (Danio rerio), which support 

that this pesticide is the high risk to organisms health of the aquatic ecosystems. 

 

 



I INTRODUCCIÓN 

 

La preocupación por la contaminación en mantos freáticos, aguas superficiales y mares debido a 

compuestos químicos naturales o sintéticos ha estimulado a realizar estudios para evaluar los 

daños ocasionados en los organismos acuáticos (Damastra, 2002). Las aguas continentales han 

sido el medio más utilizado para eliminar los productos de desecho. Hasta hace poco el poder 

auto depurador de los cuerpos de agua en la naturaleza era suficiente para restaurar y mantener 

el equilibrio acuático. Sin embargo, las emisiones y vertidos incontrolados de la industria y de la 

actividad humana han sobrepasado rompiendo el ciclo hidrológico y afectando a las 

comunidades acuáticas. Esto ha provocado la transformación de las aguas de lagos, ríos y 

mares en depósitos de residuos en los que el equilibrio natural está severamente perturbado y 

en muchos casos en desaparición (Cabonetto, 2004). Algunas de las sustancias que pueden 

presentar alta toxicidad en medios acuáticos son los plaguicidas, que son efectivos para 

erradicar diversas plagas, pero con efectos indeseables para los ecosistemas y para la salud 

humana (Cabonetto, 2004). La necesidad de rentabilizar al máximo posible la tierra ha 

favorecido el uso intensivo de plaguicidas, bajo esta denominación se incluyen una serie amplia 

de sustancias que no tienen ningún parentesco químico (Costa, 1997). El uso de los plaguicidas 

se ha relacionado de manera no constante con una serie de efectos a largo plazo, como el 

desarrollo de diferentes tipos de cáncer tales como; leucemias, linfomas, mielomas, sarcomas, 

cérvix, próstata, ovario, pulmón, estomago, hígado, colón y mama, (Priyadarshi et al., 200) y 

afecciones del sistema nervioso (polineuropatías, Parkinson y demencias), (Baldi et al., 1998). 

También se han relacionado con alteraciones de la reproducción tales como esterilidad, aborto 

espontáneo, mortalidad fetal, parto prematuro, retraso del crecimiento y malformaciones 

congénitas (Baldi et al., 1998). 

 



 

1.1 Plaguicidas: Historia y usos. 

 

Según la FAO/ OMS (1992) se considera plaguicida o pesticida a toda sustancia que se emplea 

para combatir las plagas agrícolas durante la producción, mercado o elaboración de los 

alimentos o a toda sustancia que pueda administrarse por aplicación interna a los animales para 

destruir insectos o arácnidos; no incluyéndose abonos. Un plaguicida se define como una 

sustancia o mezcla en cualquier estado físico cuya finalidad sea la de controlar, combatir y/o 

prevenir plagas o enfermedades y en general tiene el objetivo de proteger al hombre de 

organismos que afectan su ambiente, animales y/o alimentos (Estrada, 1998; Robledo, 1998; 

Ortiz et al., 1997). La palabra pesticida y plaguicida abarca todos los productos que se emplean 

en la lucha contra los roedores y otros organismos causantes de plagas y pestes (Pumarola et 

al., 1987). 

Los plaguicidas son compuestos sintéticos, constituidos de uno o más ingredientes activos y 

otros componentes químicos con diversas presentaciones como disolventes, emulsificantes y 

amortiguadores, entre otros (Bolognesi, 2003; Tomizawa y Casida, 2005).  

El surgimiento y la aplicación de los plaguicidas coincide con la llamada era química, que ha 

transformado la sociedad desde el decenio de 1950. Según la base de datos de la American 

Chemical Society, en 1993 se habían identificado más de trece millones de productos químicos a 

los que se le sumaban cada año 500 000 compuestos (FAO, 1992). La síntesis de compuestos 

orgánicos tóxicos por el hombre y su liberación en el ambiente natural, asumió proporciones de 

mayor significado en el siglo XX, después de la segunda guerra mundial la actividad química 

industrial era relativamente pequeña y el mayor impacto provenía de los compuestos cíclicos 

aromáticos. Sin embargo, con el progreso de la industrialización y la aparición de nuevas 

sustancias para el control de organismos dañinos para el hombre, la emisión de contaminantes 



se potenció a niveles mayores, haciendo evidentes los efectos nocivos de estos productos al 

hombre y a los ecosistemas (Perry, 1997). El empleo del arsénico de cobre como insecticida 

para combatir escarabajos en Estados Unidos en 1900 y su amplia extensión, promovió la 

realización de la primera legislación sobre la aplicación y el manejo de los plaguicidas. En 1939, 

se demostró la actividad del insecticida dicloro-difenil-tricloroetano (DDT), el cual fue utilizado 

desde 1942 y hasta 1972. El hexaclorociclohexano (HCH) fue sintetizado en 1925, empleado 

como arma en la 1ª Guerra Mundial y usado como insecticida en 1942. A partir de la 2ª mitad del 

siglo XX, se aceleró la síntesis de productos organofosforados (dimefox en 1949, malatión en 

1950) y de carbamatos (carbaryl en 1956, aldicarb en 1965), debido a su gran efectividad contra 

las plagas (Ferrer, 2003). En 1990, el consumo aproximado de agroquímicos fue del 43% para 

herbicidas, 32% de insecticidas, 19% de fungicidas y un remanente de 6% dividido entre 

reguladores de crecimiento y otros compuestos.  

En la última década se han generado diversos tipos de plaguicidas en el mercado, ocasionando 

diferentes problemas, los cuales van desde accidentes leves hasta muerte por toxicidad (Mense 

et al., 2006).Desde que inicia el empleo de plaguicidas en 1838 y hasta 1948, alrededor de 38 

agentes químicos fueron utilizados y en 1995 su volumen ascendió a 54 000 toneladas (INEGI, 

1998). Para el año 2006, la producción de plaguicidas fue de 29 922 toneladas y de los cuales 

14, 641 toneladas corresponden a insecticidas (INEGI, 2008) y su importación se elevó al 28%. 

Según el Sistema Único de Información para la Vigilancia Epidemiológica (SUIVE), las 

intoxicaciones agudas por agroquímicos han mostrado una tendencia ascendente, reportándose 

4849 casos en el año 2010, cifra que se incrementó a 5902 en el 2012 (Hernández y Jiménez, 

2012). En México el estado con más casos reportados de intoxicación es Nayarit con 227, 

seguido por el Estado de México con 145, Michoacán con 115, Jalisco con 112, Guerrero con 99 

y Morelos con 88 (SS, 1993). En la actualidad no puede concebirse una agricultura productiva, 

de altos rendimientos, sin la utilización de los plaguicidas sintéticos (Dierksmeier, 2001).  



Por desgracia, los beneficios aportados por los mismos han ido acompañados de una serie de 

perjuicios. En el caso de los plaguicidas, como cualquier otro tóxico, su utilización está asociada 

a un riesgo (Avery, 1998). Los plaguicidas han sido deliberadamente adicionados al ambiente 

causando serios efectos en este medio. La falta de especificidad de algunos plaguicidas y el 

irresponsable uso de los agroquímicos en ciertas regiones han originado diversos daños. 

Además de los efectos ecológicos en la zona de aplicación, es preciso tener en cuenta las 

consecuencias que se producen en lugares alejados (Carvalho, 1998). Expertos han estimado 

que solamente una pequeña fracción del plaguicida aplicado alcanza el sustrato de interés. El 

exceso de plaguicidas se mueve a través del ambiente contaminando los suelos, el aire, el agua 

y la biota (Carvalho, 1993). Pese a numerosos esfuerzos encaminados a una utilización más 

racional de los plaguicidas, los abusos y usos indebidos de los productos químicos agrícolas 

continúan siendo un grave problema en numerosos países, sobre todo de América Latina, Asia y 

Europa oriental (Dierksmeier, 2001). 

1.2 Clasificación de los plaguicidas. 

 La regulación del empleo de plaguicidas se ha establecido con base en la actividad del 

ingrediente activo y su toxicidad, de esta forma se ha dividido a los plaguicidas en dos grupos: 

a) De aplicación general (GUP, General Use Pesticide), que de acuerdo con la EPA 

(Enviromental Protection Agency, EUA) pueden ser utilizados por el público en general, no es 

necesario estar certificado y son de uso no restringido.   

b) Los de uso restringido (RUP; Restricted Use Pesticide), estos son de venta y de obtención 

restringida a aplicadores certificados o personas bajo supervisión directa de expertos (Kamrin, 

1997).  

Las palabras señal o de riesgo (Signal word) están basadas en la clasificación de su toxicidad 

según la EPA y éstas se incluyen en la legislación para los niveles de precaución hacia el 



ingrediente activo contenido en los productos (Tabla 1) y en la probable toxicidad aguda en los 

seres humanos (determinada por ensayos en animales), daño potencial en ojos y piel, además 

de los efectos ecológicos como impacto en suelo y agua superficial (Kamrin, 1997). 

 

 

1.2.1 Clasificación por su naturaleza. 

1.2.1.1 Plaguicidas biológicos. 

 

Son seres vivos o productos derivados de éstos, que han mostrado ser eficaces para combatir 

organismos nocivos, entre éstos se encuentran especies que se comportan como enemigos 

naturales o depredadores, insecticidas virales, plaguicidas bacterianos y fúngicos, feromonas, 

hormonas de crecimiento y de la metamorfosis de insectos (Ferrer, 2003). 

Tabla 1. Clasificación de los plaguicidas con base en su toxicidad y  señal de precaución (EPA, 
2003) 

Clase de 
toxicidad 

Rango de 
toxicidad 

Palabra señal 
Características de toxicidad aguda en 

animales experiméntales a 

I 
Toxicidad 
elevada 

Peligro de 
envenenamiento 

 
LD50 oral: 0-50 mg/kg 

LD50 dérmica: 0-200 mg/kg 
LD50 inhalación: 0-0.2 mg/L 

Irritación en piel/ojos: severa 
 

II 
Toxicidad 
moderada 

Advertencia 

LD50 oral: >50-500 mg/kg 
LD50 dérmica: >200-2000 mg/kg 
LD50 inhalación: >0.2-2.0 mg/L 

Irritación en piel/ojos: moderada 
 

III Toxicidad leve Precaución 

LD50 oral: 500-5000mg/kg 
LD50 dérmica: >2000-20,000 mg/kg 

LD50 inhalación: >2.0-20 mg/L 
Irritación en piel/ojos: leve 

 

IV No tóxico No requiere 

LD50 oral: >5000 mg/kg 
LD50 dérmica: >20,000 mg/kg 

LD50 inhalación: >20 mg/L 
Irritación en piel/ojos: ninguna 

aCon relación a la toxicidad aguda e irritación de piel y ojos (Kamrin, 1997) 



1.2.1.2 Plaguicidas químicos. 

 

Naturales: Son extractos de plantas de tipo alcaloide (estricnina, nicotina) o no (piretrina, 

rotenona), aunque su uso ha sido reemplazado por productos químicos sintéticos. 

Sintéticos: Según Reigart, 1999, dentro de los plaguicidas más utilizados en la actualidad, se 

destacan: 

a) Carbamatos (ditiocarbamatos, tiocarbamatos): en general son inhibidores de la 

enzima acetil colinesterasa; son fungicidas, herbicidas e insecticidas: carbaril, aldicab, 

molinate, proporxur, etc. 

b) Compuestos nitrofenólicos y nitrocresólicos: constituyen un grupo de fenoles 

substituidos, chermox PE, acetato de dinoseb, endoscan. Éstos son usados como 

herbicidas y muchos de los registros de éstos han sido cancelados por su impacto en 

la salud humana.  

c) Piretroides sintéticos: el grupo se distingue por que causan el síndrome T (tremor) y 

CS (coreoatetosis/salivación) en animales, algunos ejemplos de estos insecticidas 

son: aletrina, cipermetrina, permetrina, resmetrina, tetrametrina, ciflutrina. 

d) Neonicotinoides: son derivados sintéticos de la nicotina y actúan en el sistema 

nervioso central de insectos, los principales compuestos son el imidaclpid, clotianidin, 

tiametoxam, acetamipridy tiacoprid. 

e) Derivados bipiridílicos: son herbicidas orgánicos de contacto; los más aplicados 

son: paraquat y diquat. 

f)    Derivados dicumarínicos: son de tipo anticoagulante, derivados de la 

hidroxicumarina y sus análogos, como: difenacoum, warfarina, con acción raticida. 



g) Derivados de los ácidos tetrónicos: Son de síntesis lipídica, y regulación del 

crecimiento, inhibidores de la acetil CoA carboxilasa, como spirodiclofén, 

spiromesifén, spirotetramat. 

h) Anilinopirimidinas: Son funguicidas que funcionan como disruptores de la síntesis de 

aminoácidos y proteínas tales como: switch y scala. 

 

1.2.2 Clasificación por su persistencia en el ambiente 

 

Los plaguicidas que permanecen más tiempo en el ambiente tienen mayor probabilidad de 

interaccionar con elementos bióticos y abióticos como el suelo, agua y aire. Si la vida media y la 

persistencia de los plaguicidas es mayor a la frecuencia con la que se aplican, tienden a 

acumularse tanto en los suelos como en la biota (Kamrin, 1997). 

De acuerdo con Kamrin, 1997, los plaguicidas se clasifican con base a su periodo de 

persistencia en el ambiente como:  

a) ligeramente persistentes (menos de cuatro semanas). 

b) poco persistentes (de cuatro a 26 semanas). 

c)  moderadamente persistentes (de 26 a 52 semanas).  

d) muy persistentes (más de un año y menos de 20 años). 

e)  permanentes (más de 20 años).  

 

1.2.3 Clasificación química  

Esta clasificación se basa con mayor frecuencia en sus propiedades químicas y las plagas que 

eliminan. En general, se tiende a hacer clasificaciones mixtas por ambos criterios (Tabla 2). 

 

 



 
Tabla 2. Clasificación de los plaguicidas por uso y grupo químico 

 
1.3 Efectos tóxicos de los plaguicidas 
 

Los plaguicidas por sí mismos son tóxicos, pero el riesgo a la salud humana y animal varía 

dependiendo de diversos actores como el ingrediente activo, los componentes de mezclas; el 

tiempo de exposición, dieta, el estilo de vida entre otros. En este rubro se pueden distinguir dos 

tipos de riesgo: 

a)   Envenenamiento agudo, que generalmente se da en su manejo y aplicación.  

b) Riesgos crónicos, por exposición a largo plazo en pequeñas concentraciones, ya sea por 

ingestión o contacto. 

Los efectos genotóxicos de los plaguicidas en los animales incluyendo los seres humanos están 

dados por diversos factores tales como, tipo de compuesto químico, dosis, tiempo de exposición, 

ruta de entrada o absorción al cuerpo (Whitaker, 2004). Los riesgos a la salud pública de los 

plaguicidas no dependen solo de sus compuestos activos, sino también de otros factores como 

el nivel socio-económico de las personas, su estado de salud, entre otros (Whitaker, 2004). 

Los grupos potencialmente expuestos a los plaguicidas según Mansour, 2004 son:  

a) Granjeros y/o agricultores 

b) Trabajadores y obreros de fábrica de plaguicidas. 

c) Población que habita en áreas de aplicación intensa de agroquímicos o cercanas a su 

producción. 

d) Población expuesta a alimentos contaminados por bioacumulación. 

INSECTICIDAS HERBICIDAS FUNGICIDAS 

Organofosforados Bipiridílicos Organomercuriales 

Organoclorados Organoclorados Metoxiacrilatos 

Carbamatos Tiocarbamatos Triazoles 

Piretroides Sulfitos Bencimidazoles 

Neonicotinoides Imidazolinonas Derevados del benceno 

Dicumarínicos Triazinas Ditiocarbamato 

Nitroguanidinas Acetanilidas  

 Benzonitrilos  



Datos epidemiológicos evidencian relación entre la exposición a los plaguicidas y efectos 

adversos a la salud como ceguera, enfermedades del hígado, alergias, asma, (Duramad et al., 

2007), inducción de malformaciones congénitas, alteraciones en la estructura del ADN como 

intercambios de cromátidas hermanas (Calderón-Segura et al., 1999), aberraciones 

cromosómicas, aductos (Grove et al., 2001), micronúcleos (Martínez et al., 2009) y mutaciones 

(Mansour, 2004; Karabay y Oguz, 2005; Bull et al., 2006).  

Se ha publicado que la exposición a los herbicidas ácido fenóxil y otros plaguicidas inducen 

linfoma de no-Hodgkin, sarcomas, cáncer en diversos órganos, leucemias (asociada a 

inmunosupresión), múltiples mielomas y tumores (Mansour, 2004). Algunos son disruptores 

endócrinos, los cuales están relacionados con desórdenes reproductores e inmunosupresión 

(Engel et al, .2005). Se ha observado que algunos plaguicidas producen cáncer pulmonar y 

pancreático, sin embargo, son pocos los reconocidos como carcinogénicos directos por la 

Agencia para la Investigación sobre Cáncer (IARC), la mayoría se consideran activadores 

indirectos de cáncer (Caballo et al,. 1992; Agarwal et al., 1994; Alavanja et al., 2004; Mansour, 

2004).  

La población que probablemente tiene mayor riesgo a recibir los efectos de los plaguicidas es la 

ocupacionalmente expuesta. Según estimaciones anuales de la Organización Mundial de la 

Salud (OMS/WHO por su siglas en inglés) a nivel mundial, en la década de los ochenta se 

presentó un millón de casos graves no intencionales; de éstos el 70% ocurrió por exposición 

laboral (Hernández, 2007). Se ha documentado que en obreros de fábricas de plaguicidas, los 

índices de genotóxicidad son más elevados que en poblaciones no expuestas (Bull et al., 2006). 

Por otro lado, los aplicadores y los floricultores tienen mayor riesgo al daño genético que los 

granjeros, como consecuencia de las condiciones de trabajo y manejo de los plaguicidas (Sailaja 

et al., 2006). No solo existen casos de intoxicación por plaguicidas debido a factores 

ocupacionales o directos; estas sustancias químicas también contaminan los ambientes 



terrestres y  los acuáticos. Los suelos y la biota son los más afectados cuando se aplican 

directamente o se precipitan de la atmósfera, como consecuencia de las aspersiones aéreas, y 

por el riego se contamina los mantos acuíferos. Sí la persistencia es mayor a la frecuencia con la 

que se aplica, el compuesto químico tiende a acumularse tanto en los suelos, mantos acuíferos 

así como en la biota, lo cual puede generar bioacumulación de agentes tóxicos en la cadena 

alimenticia incluyendo al ser humano (Badii et al,. 2006).  

 

1.4 Efectos tóxicos de los plaguicidas en los ecosistemas acuáticos. 

Los ecosistemas acuáticos son de suma importancia para el desarrollo de la vida, pues 

proporcionan el hábitat para la fauna y flora acuática, además de que son fuente de alimento y 

agua. Sin embargo, son altamente vulnerables por su tendencia a acumular contaminantes 

provenientes de los ecosistemas terrestres a su alrededor, así como las entradas directas 

(descargas), por lo que, independientemente de la fuente de la que provengan los 

contaminantes, los sistemas acuáticos son a menudo depósitos para una gran variedad de 

contaminantes (Ahmed et al., 2011). La contaminación de estos ambientes puede tener efectos 

negativos sobre la vida acuática por ejemplo, la alteración de la reproducción de estos 

organismos y la disminución en las poblaciones de las especies, lo que amenaza la seguridad de 

las cadenas tróficas, y afecta directa o indirectamente a la población humana. La actividad 

agrícola se encuentra dentro de aquellas actividades que influyen en el deterioro de la calidad de 

las aguas. Los campos de cultivos generalmente están asociados a llanuras costeras y valles 

cruzados por ríos, por diferentes vías (Orta-Arrazcaeta, 2002). A estos ríos y zonas costeras 

llegan los residuos de los plaguicidas empleados en la protección de esos cultivos. En 1989 se 

estimó que el río Mississippi transportó hacia el Golfo de México, 430 toneladas de atrazina, a 

partir de los campos de cultivos de maíz ubicados cerca de la zona (Carvalho, 1998). La 

contaminación de los ecosistemas acuáticos por plaguicidas puede ser directa, por la aplicación 



directa de plaguicidas usados en agricultura, o indirecta, por la movilidad de los compuestos 

aplicados desde el aire o directamente a los suelos. Esta contaminación puede alcanzar en 

ocasiones un elevado riesgo para la flora y la fauna de los ecosistemas acuáticos, produciendo 

la desaparición de especies y, como consecuencia, la pérdida de equilibrio en las cadenas 

tróficas. Además, puede provocar la reducción de la calidad del agua, como recurso utilizable, y 

la contaminación de los acuíferos, o de otros compartimentos ambientales, como el suelo 

(Barberá, 1989a). El ambiente acuático es altamente complejo y diverso, incluye distintos tipos 

de ecosistemas, corrientes de agua, lagos, ríos, estuarios, costas marinas y las aguas profundas 

de los océanos. Todos ellos tienen diferentes componentes bióticos y abióticos con 

características únicas (Rand, 1995). Los plaguicidas pueden llegar a estos ecosistemas por 

diferentes vías: 

a) deposición atmosférica. 

b) Efluentes industriales.  

c) Escorrentía.  

d) Lixiviación. 

e) Precipitación.  

f) descargas de corrientes de aguas. 

La movilización de los plaguicidas con las aguas superficiales de ríos, arroyos y torrentes, 

permite el desplazamiento de estos compuestos hasta distancias considerables, respecto de la 

zona de aplicación. Además se producen procesos de acumulación, que tienen lugar cuando el 

contaminante transportado entra en los lagos, donde la corriente es menor y la sedimentación de 

los sólidos en suspensión se halla favorecida. La evolución de los plaguicidas en los ambientes 



acuáticos está significativamente influenciada por factores abióticos (fotólisis, volatilización, 

hidrólisis y absorción) y  bióticos (bioacumulación y biotransformación). El empleo incontrolado 

de estos compuestos puede sugerir grave riesgo y efectos negativos, tales como los residuos de 

plaguicidas, y sus metabolitos, en el ambiente y en los alimentos (Cebrián et al., 1988). La 

presencia de estos residuos depende en gran medida del grado de persistencia de los 

plaguicidas, que es muy diverso; mientras unos se degradan con rapidez, otros son muy 

persistentes y para su desaparición, precisan de amplios periodos de tiempo. En muchos casos, 

el suelo y las aguas subterráneas se convierten en reservas ambientales de estos residuos, 

desde los cuales se pueden desplazar, a través de una gran variedad de rutas, a la atmósfera, 

aguas y organismos vivos, donde generan diferentes procesos de acumulación, degradación y 

disipación (Goodman et al., 1992).  

Los ecosistemas acuáticos se adaptan mediante una gran variedad de mecanismos físicos, 

químicos y biológicos a situaciones de estrés, como supone la presencia de sustancias toxicas, 

sin serias implicaciones para la biota endémica, pero cuando la concentración de contaminantes 

tóxicos alcanzan niveles superiores a la capacidad de asimilación de los ecosistemas, aparecen 

importantes efectos en la supervivencia, desarrollo, reproducción o conducta (movilidad) de los 

organismos (Goodman et al., 1992). 

Hay que tener en cuenta que la contaminación de los ecosistemas acuáticos, por plaguicidas, 

produce una gran variedad de efectos, los cuales dependen de algunos factores básicos como la 

concentración de plaguicida, el tiempo de exposición, las características ambientales del 

ecosistema y la presencia de otros tóxicos. De igual manera, el efecto producido sobre la biota 

variarán según las especies de las que se trate, de la edad y de las condiciones de los 

organismos expuestos (Rand, 1995). Si dichos efectos son directos pueden producir la muerte y 

reducción del número de organismos afectados en un corto periodo de tiempo. Si por el contrario 



los efectos son indirectos, su nivel de afectación se observa al transcurrir un cierto intervalo de 

tiempo tras la exposición, provocando la reducción de la densidad y competencia intra-

especifica, migración, recolonización y cambios en la diversidad de las especies del ecosistema.  

1.4.1 Efectos ecológicos  de los plaguicidas en ecosistemas acuáticos. 

En un ecosistema acuático, los plaguicidas afectan particularmente a la base de la cadena 

trófica, los productores primarios, que son utilizados como alimento por los organismos 

filtradores (Ware et al., 1970). El impacto completo o parcial de los plaguicidas sobre la 

población de una especie conduce a un desequilibrio de otras unidades del ecosistema que 

están en interacción (Mulla  et al., 1981).  

La evaluación de los riesgos de los plaguicidas en ambientes acuáticos precisa información 

sobre su toxicidad. Los efectos ecológicos que producen dependen de su actividad biológica y 

de su estabilidad, que cambian en las diferentes condiciones ambientales. En ecosistemas 

naturales, próximos a zonas agrícolas, es probable que ciertos plaguicidas estén presentes a 

concentraciones bajas pero persistentes, causando efectos subletales (reproducción, desarrollo 

entre otros) en un gran número de especies del ecosistema. Sin embargo, hay que tener 

presente, que las complejas interacciones entre los plaguicidas y los componentes abióticos y 

bióticos del ecosistema pueden favorecer o disminuir su toxicidad sobre los organismos 

acuáticos (Mulla  et al., 1981). 

Según Ran, 1995, la vulnerabilidad de un ambiente acuático a un compuesto químico depende 

de varios factores: 

a) Propiedades físico-químicas del compuesto y de sus productos de degradación. 

b) La concentración del compuesto en el medio acuático. 



c) Duración y tipo de entrada (aguda o crónica, descarga intermitente o continua). 

d) Propiedades del ecosistema.  

La repercusión ecológica de estos contaminantes puede ir desde pequeños trastornos hasta 

grandes daños ecológicos, con repercusiones en los peces, las aves y mamíferos, y sobre la 

salud humana (Pimentel, 1997). 

Los efectos ecológicos de los plaguicidas (y otros contaminantes orgánicos) son muy variados y 

están con frecuencia interrelacionados. Estos efectos varían según el organismo sometido a 

investigación y el tipo de plaguicida. Los distintos plaguicidas provocan efectos muy diferentes 

en la vida acuática, por lo que es difícil formular afirmaciones de alcance general. Lo importante 

es que muchos de estos efectos son crónicos (no letales), pasan con frecuencia desapercibidos 

al observador superficial, y sin embargo, tienen consecuencias en toda la cadena trófica, estos 

efectos son los siguientes: 

a) Inhibición o fracaso reproductor. 

b) Supresión del sistema inmune. 

c) Efectos teratogénicos. 

d) Problemas de salud. 

e) Efectos intergeneracionales. 

Estos efectos no son causados necesariamente ni de forma exclusiva por la exposición a los 

plaguicidas u otros contaminantes orgánicos, pero pueden estar asociados a una combinación 

de factores ambientales que conllevan a que se originen dichos efectos (Fasulo et al., 2010). 

Evaluar el impacto de la contaminación de origen humano en una población puede ser difícil por 

diferencias en la biodisponibilidad de contaminantes y las interacciones bioquímicas y 



toxicológicas que pueden existir entre ellos (Fasulo et al., 2010). Por lo que los organismos de 

vida silvestre pueden ser usados para revelar la presencia de contaminación ambiental y 

representan un buen modelo para realizar estudios de exposición y efecto a diferentes 

plaguicidas o a mezclas de ellos, ya que las mezclas de estos generan respuestas a cada uno 

de los grupos de contaminantes presentes en ellas (McKim y Lien, 2001), así como, revelar el 

riesgo en que se encuentran los organismos en su hábitat natural o en sitios potencialmente 

contaminados (Espinosa, 2009). Para poder evaluar el impacto de la contaminación  en especies 

acuáticas, se deben seleccionar de acuerdo a los siguientes criterios: fácil mantenimiento y 

manipulación, biología conocida, amplia distribución geográfica, ciclo de vida corto y conocido, 

relaciones genéticas con otro grupos (Bozo et al., 2007). 

Los peces son comúnmente utilizados para el biomonitoreo de contaminantes en ecosistemas 

acuáticos, debido a que son vertebrados acuáticos que bioacumulan sustancias tóxicas, a través 

de la ingesta de sedimentos o alimentos contaminados (Osman et al., 2012), tienen una amplia 

distribución, aunado a la diversidad e importancia que tienen en estos ambientes, ocupan 

diferentes niveles tróficos y están en contacto directo con los contaminantes (Osman et al., 

2012). Se ha visto que responden con gran sensibilidad a cambios en el ambiente acuático y a 

bajas concentraciones de contaminantes ambientales son especialmente sensibles a disruptores 

endocrinos  (Wheeler et al., 2005).  

Estos organismos constituyen parte de la dieta de mamíferos acuáticos y aves, al igual que 

proporcionan una importante fuente de proteínas en la dieta humana (Oropesa, 2008). La 

toxicidad de los peces es la culminación de una serie de eventos relacionados con diversos 

procesos físicos, químicos y biológicos. Como se mencionó en párrafos anteriores los productos 

químicos que entran al ecosistema acuático provienen de diversas fuentes: efluentes 

industriales, deposición atmosférica, escorrentía; estos se distribuyen a lo largo de la columna de 

agua y sedimento, contaminando el alimento de los peces y a ellos mismos a través del contacto 



con el agua y el sedimento (Oropesa, 2008). Se han realizados múltiples ensayos donde se ha 

utilizado a diversas especies de peces para el biomonitoreo de contaminantes en ecosistemas 

acuáticos. 

II  ANTECEDENTES 

 

2.1 Insecticidas neonicotinoides. 

 

Los neonicotinoides son la clase de insecticidas orgánicos sintéticos más importante en la última 

década, con una aplicación mundial en el 2005 del 17% del total de insecticidas procesados. 

Desde su aparición en 1991 en EUA, las ventas han sido estimadas en mil millones de dólares 

americanos (Matsuda et al., 2001; Tomizawa y Casida, 2005). Estos insecticidas fueron 

sintetizados a partir de nicotinoides sintéticos derivados de la nicotina, que es un alcaloide del 

tabaco, el cual ha sido usado como insecticida minoritario principalmente en China. Debido a su 

poca eficacia y selectividad se realizaron intentos de mejorar su actividad, lo que condujo al 

descubrimiento de los neonicotinoides. El (2-di bromo-nitrometil-3-metilpiridina), fue descubierto 

en 1970 por la Sell Development Company en California, al modificar su estructura  molecular 

optimizaron su acción, culminando con el plaguicida Niatiazin, insecticida de gran efectividad y 

superior a la del metilparation para el combate de la mosca casera (Musca domestica). Sin 

embargo, su foto inestabilidad provocó que decayera su comercialización como ingrediente 

activo de trampas para mosca (Tomizawa,  2003). Nihon Tokoshu Noyaku Seizo en Japón 

(Bayer Cropscience Japón), introdujo el grupo cloropiridinilmetileno, después de varios intentos 

se descubrió el insecticida neonicotinoide imidacloprid por Kabu en 1979 y fue patentado por 

Bayer Agrochem Japón en 1985 (Tomizawa y Casida, 2005), iniciando una nueva era en la 

producción de insecticidas neonicotinoides. Éstos insecticidas son utilizados principalmente 

como compuestos sistémicos para la protección de los cultivos agrícolas, estructuralmente 



similares a los insecticidas nicotinoides, la diferencia primaria radica en la sustitución de una 

amina básica ionizable o imina en los nicotinoides, mientras que los neonicotinoides suelen tener 

sustituyentes nitrometileno (C=CHNO2), nitroguanidina (C=NNO2) y cianoamidina (C=NCN) 

(Tomizawa y Casida, 2005). Con base en estas diferencias los neonicotinoides se han 

subdividido en varios grupos: (a) Cloropirinidilos o cloronicotinilicos de primera generación, (b) 

los Clorotiazolicos de segunda generación y (c) los Tetrahidrofuranilos (Fig. 1). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Grupos de insecticidas neonicotinoides: cloronicotinilicos; IMI, THI, NIT, ACE; 
clorotiazoles como CLO y TMX y tetrahidrofuranilos como el DIN (Ford y Casida, 2008). 
 

El grupo de los insecticidas neonicotinoide cloropiridinil o cloronicotinilicos son empleados 

principalmente para cultivos agrícolas y control de ectoparásitos como áfidos, pulgas entre otros. 

Este grupo está representado por el imidacloprid, tiacloprid y acetamidaprid, insecticidas que 

tienen en común el grupo pirinidilmetileno pero difieren por el grupo sustituyente nitroguanidina y 

cianoamidina en la porción acíclica o cíclica (Fig. 2). Los clorotiazoles, agrupan al clotianidin que 

es aplicado a semillas para el control del gusano trozador, la gallina ciega y el tiametoxam 

empleado principalmente en tratamiento foliar y en el suelo para combatir áfidos, mosca blanca, 

entre otros y los tetrahidrofuranilos como el dinitefuran que es un insecticida de amplio espectro 



usado en vegetales y en interiores, y el nitempiram es aplicado para eliminar pulgas en perros y 

gatos (Ford y Casida, 2008).  

 

 

 

 

 

 

 
 
Figura 2. Estructuras químicas del imidacloprid, tiacloprid y acetamiprid, éstos tienen en común 
el grupo pirinidilmetileno pero difieren por el grupo sustituyente nitroguanidina y cianoamidina en 
la porción acíclica o cíclica (Ford y Casida, 2006). 
 

Los neonicotinoides actualmente son la mejor clase de insecticidas, debido a su baja toxicidad 

en mamíferos, nula acumulación en tejidos animales y  en el ambiente, por lo cual el registro de 

nuevos neonicotinoides en diferentes presentaciones se ha elevado (Tabla 3). 

Tabla 3. Neonicotinoides registrados o están por ser registrados. 

Ingrediente Activo Nombre común Compañía Usos 

Imidacloprid 

Admire 
Gaucho 
Génesis 
Provado 

Leverage1 

Pasada, Alias 
Couraze 

Bayer 
Gustafson 
Gustafson 

Bayer 
Bayer 

Makhteshim 
Cheminova 

En el surco (al sembrar) 
Tratamiento de semillas 
Tratamiento de semillas 

Foliar 
Foliar 

Foliar y suelo 
Foliar y suelo 

Tiamethoxam 
Platinum 
Actara 
Cruiser 

Syngenta 
Syngenta 
Syngenta 

En el surco (al sembrar) 
Foliar 

Tratamiento de semillas 

Acetamiprid Assail Cerexagri Foliar 

Tiacloprid Calypso Bayer  Foliar y en suelo 

Clotianidin 
Poncho 
Belay2 
Clutch2 

Bayer 
Arvesta 
Arvesta 

Tratamiento de semillas 
En el surco (al sembrar) 

Foliar 

Dinotefuran Venom2 Valent En el surco (al sembrar)/ foliar 

1 (mezcla con ciflutrina), 2 (aún no registrado) 
(National Potato Council, 2006). 



Los beneficios que tienen los insecticidas neonicotinoides son (Bolboaca y Jäntschi, 2005): 

a) Pocos efectos tóxicos para los seres humanos y para el ambiente.  

b) Son asperjados sobre superficies a bajas concentraciones por  acre. 

c) Son solubles en agua y altamente sistémicos en semillas. 

d) Son de  gran eficacia para controlar y/o erradicar insectos. 

e) La forma de aplicación ayuda a minimizar los posibles efectos al ambiente. 

f) Son de fácil aspersión y manipulación ya que no requieren de equipo especial. 

g) Sin problemas para ser transportados y/o almacenados. 

h) No tienen olores desagradables. 

i) Son de bajo costo. 

Los principales insectos blanco de los neonicotinoides son: pulgón, escarabajo y moscas 

blancas, tanto de plantas como de animales. Su eficacia es debida a su movilidad en la planta 

(sistémico) y a su solubilidad en el agua (Tomizawa y Casida, 2003). Al aplicar un neonicotinoide 

a semillas, suelo o follaje, la planta es capaz de absorber y transportar el plaguicida hacia los 

tallos en crecimiento, produciendo mayor protección a largo plazo contra los insectos, 

permaneciendo en la planta hasta por 40 días (Tomizawa y Casida, 2005). 

A pesar de los múltiples beneficios que se han mencionado de esta clase de insecticidas, 

también se han registrado alteraciones en el ambiente donde esta clase de insecticida es 

utilizada. Un estudio reciente de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente (PNUMA) 

describió un informe de insecticidas de Bayer, tales como el  imidacloprid y clotianidin, como un 

riesgo para numerosos animales. El estudio reveló que estos productos químicos pueden 

potencialmente causar efectos tóxicos para los polinizadores que no son objetivos de estos 

plaguicidas, así como para animales como mamíferos, peces, aves y otras especies de 

invertebrados. Los estudios de laboratorio han demostrado que estos productos químicos 



pueden causar la pérdida de sentido de dirección, afectar la memoria y el metabolismo cerebral, 

y mortalidad por las causas mencionadas. 

Debido a su alto nivel de persistencia, los neonicotinoides pueden permanecer en el suelo 

durante varios años. Por lo tanto, los cultivos sin tratar con el insecticida, sembrados en campos 

donde los insecticidas fueron utilizados anteriormente pueden adquirir las toxinas del suelo a 

través de sus raíces. 

En 2008 en Baden-Wuerttemberg, en el sur de Alemania, dos tercios de la población de abejas a 

lo largo del río Rin, murió cuando se aplicó clotianidin en el tratamiento de semillas de maíz en 

campos vecinos de maíz. Esto dio lugar a una pérdida media de 17.000 euros para los 

apicultores afectados. Las pruebas en las abejas muertas mostraron que el 99 por ciento tenía 

una acumulación de clotianidin, así como otros animales de la zona tales como mariposas, y 

diversos polinizadores, estos estudios enmarcan el riesgo de utilizar insecticidas neonicotinoides  

para diversas especies. (AGRO - PRENSA, 2012).  

 

2.1.1 Mecanismo de acción 

 

Los neonicotinoides actúan de modo selectivo e irreversible sobre los receptores nicotínicos de 

la acetilcolina en las células nerviosas de los insectos, paralizándolos y provocando su muerte. 

Son una clase de plaguicidas que están químicamente relacionados con la nicotina, la mayoría 

de los neonicotinoides son insecticidas de amplio espectro que actúan por contacto o por 

ingestión. 

Los insecticidas neonicotinoides tienen acción sobre el sistema nervioso central como agonistas 

parciales, súper agonistas y antagonistas del receptor de la acetilcolina-nicotínico (nAChR) de 

insectos y mamíferos. La acetilcolina (ACh) es el antagonista endógeno y neurotransmisor del 

sistema nervioso colinérgico (Tomizawa y Casida, 2003). Los neonicotinoides interactúan a nivel 



de receptores nicotínicos post-sinápticos en el dominio extracelular del complejo nAChR y del 

canal iónico, posteriormente un cambio conformacional abre el canal promoviendo la entrada de 

Na+ y la salida de K+. En los insectos el nAChR, está distribuido extensamente en el sistema 

nervioso central (Ihara et al., 2007).  

La acción de los neonicotinoides en este complejo produce una respuesta bifásica de descarga 

espontánea que es seguida de un bloqueo completo en la propagación del impulso nervioso que 

lleva a la acumulación de acetilcolina, lo cual genera parálisis y la muerte (Karabay y Oguz, 

2005). Así los neonicotinoides son más afines al receptor de acetilcolina-nicotina que la misma 

acetilcolina y tienen mayor selectividad para los insectos que para mamíferos (Tomizawa et al., 

2000). No obstante se ha observado que algunos metabolitos resultantes del imidacloprid son 

menos selectivos para insectos que el compuesto original (Tomizawa et al., 2000).  

 

2.1.2 Efectos tóxicos.  

 

Se ha demostrado que los insecticidas neonicotinoides tienen mayor afinidad por los insectos 

que por los mamíferos; sin embargo, las aves y los peces son extremadamente sensibles a los 

neonicotinoides, teniendo la LD50 de 49 mg/kg y en peces de 31 mg/kg comparada con la LD50 de 

640 mg/kg en ratones. Una desventaja es que varios neonicotinoides son extremadamente 

dañinos para abejas por contacto directo y por ingestión, lo que afecta tanto a la apicultura como 

a los ecosistemas (Tomizawa y Casida, 2005). La toxicidad en mamíferos es similar a la de los 

insecticidas nicotinoides, su acción antagónica y afinidad a los receptores nAChR determina su 

órgano blanco, el cerebro. A exposiciones crónicas, los insecticidas neonicotinoides y algunos de 

sus metabolitos, autorregulan los niveles del nAChR, alterando los sitios de unión, además 

modifican las vías de traducción de señales intracelulares tales como la cascada de la proteína 

cinasa C (Tomizawa y Casida, 2005).  



Por otro lado, se ha observado que esta clase de plaguicidas causan tumores en tiroides, útero 

de rata y en ovarios de ratón a dosis de 1.2 mg/kg por día, por lo que se les considera como 

potentes carcinógenos a exposiciones continuas, además de tener efectos genotóxicos in vitro  

(Caderón-Segura et al., 2012) e in vivo  (Calderón-Segura et al., 2015) y mutagénicos 

(Tomizawa y Casida, 2005). El tiacloprid y el tiametoxam son clasificados como carcinógenos en 

humanos (Tomizawa y Casida, 2005), el imidacloprid induce malformaciones espermáticas en 

Eisenia fetida (Zang et al., 2000), es potencialmente clastogénico e incrementa la frecuencia de 

aberraciones cromosómicas en médula ósea de rata, intercambio de cromátidas hermanas y es 

positivo en la prueba de micronúcleos en cultivo de linfocitos humanos (Karabay y Oguz, 2005), 

se ha reportado que producen  micronúcleos en eritrocitos de rana y daño al ADN detectado por 

el ensayo cometa alcalino (Feng et al., 2004). El acetamiprid es genotóxico y citotóxico en 

linfocitos humanos in vitro (Kocaman y Topaktas, 2007).  

 

2.2.  Poncho® (Clotianidin), insecticida neonicotinoide comercial.  

 

Poncho® es un insecticida que tiene como ingrediente activo el clotianidin -C10H9ClN4S- (Fig. 3), 

que fue patentado por CropScience Bayer EUA, en 1985, junto con otros neonicotinoides como 

el imidacloprid. El clotianidin es un insecticida neonicotinoide comercializado también en otras 

presentaciones como: Belay y Cloch, TI-435, Clotinidin 600 FS. Pertenece al subgrupo de los 

clorotiazoles con un grupo guanidina. Su nombre químico es (E)-1-(2-Cloro-1,3-tiazol-5-ilmetil)-3-

metil-2-nitroguanidina (IUP) (EPA, 2003). Poncho es un insecticida de acción sistémica y de 

contacto para el tratamiento de semillas de maíz; es utilizado en México, por los agricultores del 

Bajío, La Ciénega y el Occidente; es de amplio espectro para plagas de insectos (National 

Registration Authority for Agricultural and Veterinary Chemicals 2001; (Tomizawa y Casida, 



2005) para erradicar al gusano trozador Agrotis sp. (Gallina ciega) y Phyllophaga spp. (Bayer 

CropScience México, 2008). 

Después de la ingestión, poncho es rápidamente absorbido, metabolizado por el cuerpo y 

excretado principalmente en la orina. Es moderadamente tóxico por ingestión oral y por 

inhalación, poco agudo en toxicidad dérmica, no irrita la piel, pero es ligeramente dañino para los 

ojos (NRAAVC 2001; Tomizawa y Casida, 2005). El hígado es el principal órgano blanco de 

Poncho en mamíferos, donde es metabolizado y produce alteraciones de la actividad de algunas 

hormonas esteroides. También tiene efectos en las glándulas tiroides y adrenales, como 

consecuencia, incrementa la actividad hepática. Se ha observado gran incidencia de tumores en 

útero, ovarios y tiroides en ratas y ratones expuestos al tiacloprid sin embargo, no existe 

información concluyente sobre su efecto genotóxico (NRAAVC, 2001; Tomizawa y Casida, 

2005). 

 

 

 

 

 

 

                

 Figura 3. Estructura química de los insecticida neonicotinoide Clotianidin (CLO) Tomizawa y         

Casida, 2005). 

2.2.1  Mecanismo de acción de Clotianidin. 

El Clotianidin es un insecticida desarrollado por Takeda Chemical Industries y Bayer AG. Similar 

a tiametoxam y el imidacloprid. Los neonicotinoides son una clase de insecticidas que son 

químicamente similares a la nicotina, que se ha utilizado como un plaguicida desde finales de 



1700. Clotianidin y otros neonicotinoides actúan sobre el sistema nervioso central de los insectos 

como un agonista de la acetilcolina, el neurotransmisor que estimula nAChR, apuntando el 

mismo sitio del receptor y los receptores de acetilcolina de post-sinápticos de activación pero no 

la inhibición de la AChE. Se ha pensado que la ventaja de clotianidin y otros neonicotinoides es 

que son menos propensos a degradarse en el ambiente. Estudios recientes muestran que el 

polvo de agroquímicos liberados en el período de siembra puede persistir en los campos 

cercanos durante varios años y ser tomado por las plantas no diana, que luego se polinizaban 

por abejas y otros insectos. 

2.2.2  Metabolismo de Clotianidin.  

La ruta metabólica de clotianidin esta descrita con base en pruebas experimentales realizadas 

en ratones expuestos a 20 mg/kg de chlorothiazolylmethyl (clotianidin CLO) durante 4 horas, 

para la caracterización de los metabolitos se realizó una análisis farmacocinético en hígado y 

orina (Yokuta, 2003).  

El compuesto original CLO es excretado en un 19% a  un 55% sin metabolizar y está presente 

en cantidades más grandes que los metabolitos por lo menos los primeros 60 minutos 

posteriormente es excretado como un metabolito (desmetil-clotianidin CLOdm) (Figura 4). Los 

principales metabolitos a los 120 min se generan de la siguiente manera: de clotianidin (CLO) a 

desmetil-clotianidin (CLO-dm), a clotianidin-nitrosoguanidina derivado (CLO-NNO), a clotianidin-

urea (CLO-urea), a chlorothiazolylmethyl (CTM) y finalmente a chlorothiazolecarboxaldehído 

(CTM-a) (Ford y Casida, 2006b).  

Se estableció que el metabolismo de CLO, implica la interacción del citocromo P450s para la 

reducción de CLO a CLO-NNO. La toxicidad de clotianidin se atribuye principalmente a su acción 

como agonista nicotínico de manera directa o en forma de metabolito. En donde CLO y el 

metabolito CLO-dm son muy persistentes en el hígado, ambos pueden interactuar e inducir 



hepatotoxicidad, principalmente CLO-dm a través de la inhibición de la sintasa, el mecanismo de 

inhibición es desconocido pero de gran  relevancia toxicológica (Ford y Casida, 2006b).  

 

Figura 4. Metabolismo de clotianidin CLO Ford y Casida, 2006b. 

2.3  Biomarcadores.  

Un biomarcador es una respuesta biológica a un químico o químicos que da una medida de la 

exposición, y algunas veces también del efecto tóxico (Handy et al., 2003). Los biomarcadores 

son los cambios bioquímicos, fisiológicos o morfológicos medibles que se producen en un 

sistema biológico y se interpretan como reflejo o marcador de la exposición a un agente tóxico 

(Handy et al., 2003; Martínez-Valenzuela y Gómez-Arroyo, 2007).  

El monitoreo ambiental a través de los parámetros de evaluación de biomarcadores en diferentes 

especies es una herramienta útil. Tiene la ventaja de proporcionar una respuesta cuantitativa, así 

como valiosa información de relevancia ecológica sobre los efectos crónicos adversos causados 



por la contaminación del agua (Handy et al., 2003). Las dos características más importantes de 

los biomarcadores son la identificación de las interacciones entre el contaminante y el 

organismo, y la medición de efectos subletales. 

 Por análisis químico solo puede medirse una fracción de los contaminantes presentes sin 

evidenciar los efectos adversos. Los biomarcadores, por su parte, indican la presencia de 

contaminantes tanto conocidos como no identificados (Bozo et al., 2007). 

Aunque algunos de los biomarcadores pueden ser difíciles de clasificar, suelen separarse en 

biomarcadores de exposición, biomarcadores de efecto y biomarcadores de susceptibilidad 

(Bozo et al., 2007). 

Un biomarcador de la exposición puede ser un compuesto exógeno que se introduce en el 

cuerpo, un producto interactivo entre el compuesto y un componente endógeno, o cualquier otro 

hecho relacionado con la exposición. Lo más habitual es que los biomarcadores de exposición a 

compuestos estables, como los metales, comprendan mediciones de las concentraciones del 

metal en muestras apropiadas, como la sangre, el suero o la orina. En el caso de las sustancias 

volátiles puede evaluarse su concentración en el aire espirado (tras la inhalación de aire libre de 

contaminación). Si el compuesto se metaboliza en el cuerpo, pueden elegirse uno o varios 

metabolitos como biomarcadores de la exposición; los metabolitos suelen determinarse en 

muestras de orina (Handy et al., 2003). 

Los biomarcadores de efecto pueden ser componentes endógenos o medidas de la capacidad 

funcional, o cualquier otro indicador del estado o equilibrio del cuerpo o de un sistema orgánico 

afectado por la exposición. Los biomarcadores de efecto pueden ser específicos o no 

específicos. Los específicos son útiles porque indican un efecto biológico de una exposición 

concreta, por lo que aportan datos que pueden ser valiosos de cara a la prevención. Los 

biomarcadores no específicos no indican una causa individual del efecto, pero pueden reflejar el 



efecto total integrado debido a una exposición combinada. No hay una distinción clara entre 

biomarcadores de la exposición y del efecto. Los biomarcadores de efecto suelen indicar 

cambios en las funciones de las células, de los tejidos o del cuerpo en su conjunto (Bozo et al., 

2007). 

Biomarcador de susceptibilidad sea heredada o inducida, es un indicador de que el individuo 

es especialmente sensible al efecto de un compuesto o a los efectos de un grupo de 

compuestos. Se ha hecho hincapié sobre todo en la susceptibilidad genética, aunque hay otros 

factores que pueden tener al menos la misma importancia. La hipersusceptibilidad puede 

deberse a un rasgo heredado, a la constitución del individuo o a factores ambientales. 

De acuerdo con Schlenk et al., 2008, los usos potenciales de los biomarcadores en estudios de 

campo son; 

a) Para evaluar el efecto de un químico desconocido o una mezcla de productos químicos.  

b)  Para demostrar biodisponibilidad o ausencia. 

c) Para demostrar el curso temporal de la absorción. 

d)  Proporcionar oportunidades in vitro de comprensión de mecanismos.  

e) Priorizar sitios, contaminantes o muestras que requieran futuros análisis.  

f)  Para evaluar el curso temporal o éxito de remediación. 

g) Para llevar a cabo vigilancia de los contaminates presentes. 

Las ventajas y limitaciones de los biomarcadores frente a los análisis químicos convencionales 

se presentan en la tabla 4. 

 



Tabla 4. Ventajas y limitaciones del uso de biomarcadores (Bozo et al., 2007).  

 

2.4 Pez cebra (Danio rerio) como modelo animal. 

El pez cebra (Danio rerio) está siendo cada vez más utilizado  como un sistema para estudiar los 

efectos de los contaminantes, especialmente por mezclas de compuestos químicos, como los 

plaguicidas y para la evaluación del efecto de fármacos. Es muy apropiado para estudios de 

genética, embriología, desarrollo, biología celular y para estudiar enfermedades en humanos 

debido a que tiene homólogos cercanos a muchas proteínas humanas y genes con homología a 

rutas apoptóticas en mamíferos (Parng et al., 2002)  

El pez cebra habita naturalmente los ríos del norte de India, Paquistán y Nepal, pertenece a la 

familia Cyprinidae, actualmente es un pez ornamental encontrándose difundido por todo el 

Ventajas Limitaciones 

Proveen una medida integrada de la 
biodisponibilidad de los contaminantes en el 

tiempo. 

Imposibilidad de controlar cambios en las 
variables ambientales. 

Ayudan a establecer la importancia de 
diferentes rutas de exposición. 

En algunos casos baja especificidad del 
biomarcador. 

Permiten la integración de interacciones de 
mezclas de contaminantes para rendir una 

expresión del efecto acumulativo a nivel 
molecular, celular o tisular. 

Es necesario contar con experiencia técnica y 
equipos adecuados para obtener e interpretar 
los resultados. 

El potencial de integración en los diferentes 
niveles de organización biológica puede 

predecir, a corto plazo, los efectos ecológicos 
que se producirán a largo plazo. 

Muchas veces no está claramente establecida 
la relación dosis-respuesta. 

Permiten detectar la exposición a tóxicos y 
metabolitos rápidamente metabolizables y 

eliminados. 

En algunos casos no hay comprensión del 
mecanismo involucrado. 

Son el reflejo de la exposición a 
contaminantes ambientales. 

 



mundo con fines experimentales (Parng et al., 2002). Es un organismo modelo ideal para 

estudiar la genética y el desarrollo de algunos vertebrados debido a que la embriogénesis ocurre 

externamente, además de que los embriones son transparentes lo que permite observar en el 

microscopio todos los estadios de su desarrollo y seguir con detalle las primeras divisiones 

celulares y la formación de las capas embrionarias (ectodermo, mesodermo y endodermo) 

(Maldonado, 2003). El desarrollo de este organismo es rápido y a las 24 horas ya se aprecia la 

diferenciación del sistema nervioso como el tubo neural, la notocorda y las somitas (precursores 

de músculo y esqueleto). Para los cinco días de desarrollo se han formado órganos sensoriales 

como los ojos y los oídos. Asimismo, han aparecido el corazón, el hígado, los riñones y el 

páncreas, además de que los sistemas circulatorio, digestivo y nervioso son perfectamente 

funcionales. En este momento el pez es perfectamente capaz de responder a estímulos visuales, 

olfativos y mecánicos y comienza a nadar buscando alimento (Kimmel et al., 1995). 

Los análisis genéticos y la disponibilidad de material biológico se facilitan por la cantidad de 

embriones (entre 100 y 200 individuos) que una sola pareja de peces puede producir cada 

semana. El pez cebra es diploide y con ciclos generacionales cortos (de 2 a 3 meses), los 

adultos tienen un tamaño de 3 centímetros, por lo que en un laboratorio acondicionado con 50 

tanques se puede albergar una colonia de al menos 500 peces. Aunado a esto, el genoma 

completo del pez cebra se está secuenciando y ya existen mapas muy precisos de marcadores 

genéticos (Maldonado, 2003). Las características anteriormente mencionadas han popularizado 

el uso de esta especie como modelo biológico, siendo empleado para la evaluación y el 

biomonitoreo de contaminantes en ecosistemas acuáticos. Estas pruebas pueden ser realizadas 

en un formato miniaturizado, que reduce las cantidades de productos químicos para desplegar  

el volumen de residuos potencialmente peligrosos (Lammer et al., 2009). 

El pez cebra es un modelo ampliamente utilizado (para estudiar diversas enfermedades 

humanas así como un marcador de contaminación, evaluación de fármacos, formación del 



sistema nervioso, definición de los ejes embrionarios, entre otros que ha permitido el 

entendimiento de varios fenómenos biológicos en los vertebrados (Maldonado, 2003). Existen 

diversos ensayos donde se ha utilizado al pez cebra como modelo biológico para la evaluación 

de la toxicidad de plaguicidas, en donde se ha validado a este modelo como un sistema que 

puede responder a diversos contaminantes (Tabla 5). 

 
Tabla 5. Ensayos con pez cebra (Danio rerio) como modelo biológico para la evaluación de la 
toxicidad de plaguicidas. 
 

 
PLAGUICIDA 

CLASE Y 
FORMULA 
QUIMICA 

 
RESULTADOS 

 
REFERENCIA 

 
Acetofenona 
(insecticida) 

 

 
C8H8O/C6H5COC
H3 

 

 
Embriones en estadio de (blástula) 
fueron expuestos durante 96 horas 
a 2 ml del insecticida acetofenona, 
los cuales  mostraron edema 
pericárdico, el eje central curvado y 
frecuencia cardíaca media en 
comparación con los testigos 
negativos 

 
Xu et al., 2008 

 
 

 
Aldrin 

(insecticida) 
 
 

 
Organoclorados 

C12H8Cl6 

 
Jóvenes expuestos durante 7 días 
con recambios del compuesto cada 
24 horas, a las concentraciones de 
1.0, 10.0 µg/l, del insecticida aldrin, 
mostraron alteraciones  en la 
proliferación celular, anomalías del  
epitelio y dilatación de los capilares 
en las agallas comparados con el 
grupo testigo negativo 

 
Eler  et al., 2007 

 
 

 
Atrazina 

(herbicida) 
 

 
Triazinas 

C8H14CLN5 
 

 
Embriones de 30 hpf, expuestos 
durante 28 días a 0.3, 3, 30 y  90 
g/L del herbicida atraz.na, 
manifestaron aumento en los 
niveles de antioxidantes endogenos 
como súper oxido dismutasa (SOD), 
glutatión peroxidasa (GPx), glutatión 
reductasa (GR), catalasa CAT, 
glutatión S-transferasa (GST) y 
sustancias reactivas al ácido 
tiobarbitúrico (TBARS), con 
respecto al testigo negativo. 

 
Blahová et al., 2013. 

 
 



 
Bifentrina 

(insecticida) 
 
 
 

 
Piretroide sintético 

C23H22ClF3O2 
 
 

 
Embriones de 3 estadios de 
desarrollo expuestos durante 96 
horas a 50, 100 y 200 mg/L bifentrin 
mostraron movimientos 
incontrolados de la cola, curvatura 
del eje del cuerpo y  edema 
pericárdico comparados con el 
grupo testigo. 

 
Jin et al., 2009. 

 
. 
 

 
Carbaril 

(insecticida) 
 
 
 

 
Carbamatos 
C12H11NO2 

 
 
 

 
Embriones de desarrollo temprano 
expuestos durante 144 horas con 
observaciones cada 24 horas, a 
diluciones 1/1000, 1/750, 1/500, y 
1/250 ppm del insecticida carbaril, 
mostraron retraso en el desarrollo 
embrionario comprado con el grupo 
testigo. 

 
Todd et al., 2001 

 
 

 
Cipremetrina 
(insecticida) 

 
 
 

 
Piretroide sintético 

C22H19Cl2NO3 
 
 

 

 
Adultos de 2, 4 y 8 días fueron 
expuestos durante 2 horas a 0.1, 
0.3 y 3 g/L-1, del insecticida 
cipermetina, mostraron inducción de 
daño en el ADN, apoptosis vía 
estrés oxidante en  hepatocitos. 

 
Jin et al., 2010. 

 
 

 
Clorpirifos 

(insecticida) 
 
 
 

 
Organofosforado 
C9H11Cl3NO3PS 

 
 
 

 
Adultos hembras y machos 
expuestos durante  5 días a 0.01, 
0.1 y 1 mg/L-1, del insecticida 
clopirifos, incremento de la actividad 
del citocromo P450 en ambos sexos 
con reducción de la actividad de 
enzima catalasa e  incremento de 
especies reactivas de oxígeno en 
hepatocitos comparado con los 
grupos testigos. 
 

 
  Wang et al., 2014 

 
 

 
 

Deltametrina 
(insecticida) 

 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

Piretroide sintético 
C22H19Br2NO3 

 
 
 
 
 
 
 

 

 
 
Embriones de 3 hpf expuestos 
durante 21 horas, a una proporción 
de (1: 10.000) del insecticida 
deltametrina mostraron, edema 
pericárdico, curvatura del eje y 
malformaciones cranofaciales 
comparados con el grupo testigo. 
 

 
 

Ademicco et al., 
2009. 

 
 

    



Diazinon 
(insecticida) 

 
 
 
 

Organofosforado 
C12H21N2O3PS 

 
 
 
 

Cigotos expuestos durante 96 horas 
a 0.1, 0.5, 1, 2 y 3 mg/L del 
insecticida diazinon, las alteraciones 
mostrados fueron disminución 
significativa de la frecuencia 
cardiaca, edema pericárdico, 
curvatura anormal de la columna y 
la tasa de eclosión se vio afectada 
en comparación con los peces  
grupo testigo negativo. 

Scheil  et al., 2008. 
 
 

 
Diclorvos 
(D.D.V.P) 

(insecticida) 
 
 
 
 

 
Organofosforado 

C4H7Cl2O4P 
 
 
 
 

 
Embriones de 1 hpf expuestos por 
96 hpf a 5, 10, 25, 50, 100 mg/L-1 
del insecticida diclorvos 
evidenciaron edema pericárdico, 
deformaciones en cola y reducción 
significativa en la actividad de la 
natación comparado con el grupos 
testigo. 

 
 

Tsis man et al., 2010 
 
 
 

 
Dicloroanilina 

(herbicida) 
 
 
 
 

 
C6H5Cl2N 

 
 
 

 

 
Cigotos expuestos durante 96 horas 
a  0.5, 0.7, 1.0, 1.5 y 3 mg/L del 
herbicida dicloroanilina, mostraron 
al término de la exposición; edema 
pericárdico y curvatura anormal de 
la columna comparado con los 
grupos testigos. 

 
Scheil et al., 2008. 

 
 

 
 

Difenoconazol
e (Fungucida) 

 
 
 
 

 
 

Triazoles 
C19H17Cl2N3O3 

 
 
 
 

 
Embriones de pez cebra de 1 hpf, 
larvas y adultos expuestos durante 
24 horas a 0.5, 1, 1.5, 2.0 2.5, y 3 
mg/L, del fungicida difenoconazole, 
produjeron disminución del ritmo 
cardiaco, reducción de la longitud 
del cuerpo y disminución del 
movimiento comprado con el grupo 
testigo. 

 
  Mua et al., 2012. 

 
. 
 

 
Endosulfan 
(insecticida) 

 
 
 
 

 
Organoclorado 

C9H6Cl6O3S 
 
 
 
 

 
Se utilizaron células hepáticas de 
machos y hembras adultos de pez 
cebra expuestos a las 
concentraciones de 0.01, 0.1, 1 y 1 
µg/L-1 del insecticida endosulfan, se 
observó que la actividad de las 
enzimas CAT y SOD de células 
hepáticas aumento, así como la se 
presentó un aumento de ROS e 
inducción de daño al ADN 
comparado con los grupos de los 
testigos.  

 
Bo Shao et al., 2012. 

 
 



 
Fenvalerato 
(insecticida) 

 
Piretroide 

C25H22ClNO3 
 

 

 
Adultos de 8 dpf fueron expuestos 
durante 24, 48, 72 y 96 horas a las 
concentraciones finales de 0, 6, 25, 
12, 5, 25, 50 y 100 µg/L, del 
insecticida fenvalerato, al término 
de la exposición se observó una 
curvatura anormal del eje central de 
los peces, alteración de la  actividad 
de la enzima súper oxido dismutasa 
(SOD) y apoptosis principalmente 
en el cerebro comparado con los 
grupos testigos. 
 

 
Aihua Gu et al., 2010. 

 
 

 
Finopril 

(insecticida) 
 
 
 
 
 
 

 
Fenilpirazola 

C12H4CL2F6N4OS 
 
 
 
 
 

 

 
Embriones de 30 y 48 hpf 
expuestos durante 8 horas  a la 
concentración de  0.5 mg/L del 
insecticida Finopril mostraron; 
reducción de la longitud del cuerpo, 
degeneración de la notocorda, 
morfología anormal del musculo 
axial y defectos en la función 
sensomotora comparado con los 
grupos testigos. 

 
Carla M et al., 2006. 

 
 

 
Hexaconazole 

(funguicida) 
 
 
 
 
 

 
Triazol 

C14H17Cl2N3O 
 
 
 
 
 

 
Embriones de estadio blástula 
expuestos hasta las 120 hpf a 
0.625, 1.25, 2.5 mg/L del fungicida 
hexaconazole, para medir la 
actividad de la hormona tiroidea T3 
y T4, redujeron significativamente 
los niveles de T4 y aumento en las 
concentraciones de  T3 a elevadas 
concentraciones  del fungicida 
comparados con los grupos 
testigos. 

 
Yua et al., 2013 

. 

 
Pentaclorofen
ol (insecticida) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Organoclorado 

C6HCl5O 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Adultos fueron expuestos durante 
96 horas a 0.05, 0.10, 0.12, 0.14, 
0.18, 0.20 y 0.25 mg/L de 
pentaclorofenol indujeron  
mutaciones del gen P53 en 
hepatocitos y células de la aleta 
caudal  comprado con los testigos.  

 
 Yin et al., 2006. 

 
 

    



 
Permetrina 
(insecticida) 

 
 
 
 
 
 

 
Piretroide 

C12H20Cl2O3 
 
 
 
 
 
 

 
Embriones de 3 hpf, expuestos 
durante 24 horas a 100, 200, 300, 
400, 600, 800, µg L-1 del insecticida 
permetrina, ocasionaron  edema 
pericárdico, curvatura de la cola, 
espasmos incontrolados, y 
anomalías en la vejiga natatoria, los 
efectos observados fueron 
dependientes de la concentración 

 
Yang  et al., 2013. 

 
 

 
Propoxur 

(insecticida) 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Carbamato 
C11H15NO3 

 
 
 
 
 
 
 

 

Cigotos expuestos durante 5 días a 
25, 50, 100, 200, 400 y 800 µg/ ml 
del insecticida  propoxur, mostraron 
desaceleración de la epibolia 
comparado con el grupo testigo, a 
las 12 hpf causaron edema del saco 
vitelino, edema pericárdico, 
alteraciones en la forma del cuerpo  
apoptosis y daño en ADN. 
 

 
Raj et al., 2013. 

 
 
 

 
Toxafeno 

(insecticida) 
 
 
 
 
 

 
Organoclorado 

C10H10Cl8 
 
 
 
 
 

 
Hembras adultas expuestas durante 
2 semanas a 1.5, 15 y 150 µg del 
insecticida toxafeno, mostraron 
afecciones en el índice 
gonodosomatico, disminución de la 
tasa de ovoposición y alteraciones 
en el desarrollo comparados con el 
grupo testigo. 

Goverdina et al., 
1996 

 

    

 

2.4.1  Estadios del desarrollo de pez cebra (Danio rerio). 

 

Según lo descrito por Kimmel et al., 1995, el desarrollo embrionario  de pez cebra se ha dividido 

en 7 periodos; cigoto, segmentación (en donde se llevan a cabo las divisiones tempranas), 

blástula, gástrula, segmentación, faríngula y eclosión. El periodo de cigoto comprende desde que 

el huevo es fertilizado hasta que ocurre la primera división celular, alrededor de 40 minutos 

después de que ocurre la fertilización, el periodo de segmentación (de divisiones tempranas), se 

considera a partir de la primera división celular, estas divisiones son sincrónicas y el citoplasma 

experimenta una división meroblástica (división celular incompleta) debido a que los blastómeros 



quedan conectados por puentes citoplasmáticos este periodo tiene una duración aproximada de 

0.75 a 2.25 hpf. Blástula (2.25 – 5.25 hpf) inicia a partir de que el blastodisco (parte superior del 

citoplasma que se segrega del vitelo hacia el polo animal) toma una forma de circular hasta la 

gastrulación. La gastrulación (5.25 – 10.33 hpf) se define por la presencia de movimientos 

morfogenéticos que permiten formar las capas germinales primarias (endodermo, mesodermo y 

ectodermo) y los ejes embrionarios. En la fase de segmentación (10.33 – 24 hpf), se comienza a 

formar las somitas precursores del músculo y el esqueleto desde el tronco hasta la cola, siendo 

visibles los primordios de algunos órganos, este periodo contiene las siguientes tapas (Kimmel et 

al., 1995).   

Etapa 1-4 somitas (10.33 hpf): Se observan las primeras formas del surco somitico, después de 

la finalización de la epibolia comienza la aparición de cola y de la placa neural (Kimmel et al., 

1995). 

Etapa 6 somitas (11.6 hpf): Se pueden observar la formación de los primeros pares de  5 a 6 

somitas que se desarrollan alrededor de 3 por hora, la longitud del embrión es de 

aproximadamente 0.8 mm. El primordio del cerebro comienza a hacer su aparición en la quilla 

neural y comienza a distinguirse el primordio óptico desde una vista lateral-dorsal (Kimmel et al., 

1995).   

Etapa 14 a 19 somitas (16 hpf): Se pueden distinguir fácilmente cuatro subdivisiones 

prominentes del cerebro, el telencéfalo, diencéfalo, mesencéfalo y el rombencéfalo. Las somitas 

se forman ahora a una tasa de alrededor de 2 por hora y se comienzan a desarrollar los 

miotomos, los cuales toman la apariencia en forma de V, se inicia la futura división de los 

miotomas en la región dorsal (epaxial) y ventral (hipaxial), se genera un desarrollo miofibrilar y la 

diferenciación de los pioneros de las células musculares. La notocorda se vuelve más 

distinguible de la parte ventral y se genera el alargamiento en la región posterior del vitelo donde 

termina el brote de la cola (Kimmel et al., 1995).   



 

 

Etapa 20 a 25 somitas (19 hpf): La morfogénesis asociada con la constricción del vitelo 

comienza a enderezar el tronco posterior y  el desarrollo continúo de la cola, se produce un 

marcado aumento en la longitud del embrión. El primordio de la línea lateral o posterior reside 

como placoda ectodérmica entre la vesícula óptica y la primer somita. Una parte sustancial del 

primordio pronto comienza a emigrar posteriormente, para la diferenciación de las neuronas, 

incluyendo las motoneuronas espinales primarias, neuronas del ganglio trigémino (Kimmel et al., 

1995). Ahora la mayoría de las somitas del tronco exhiben una forma peculiar de V, los 

miotomas del tronco producen contracciones musculares débiles (movimiento). Las primeras 

contracciones implican miotomas individuales (unilaterales) correlacionandose con el crecimiento 

interno de los axones de las neuronas motoras del desarrollo primario. Progresivamente las 

contracciones empiezan a involucrar a más series de miotomas con lo que se generán 

contraciones más fuertes, coordinadas y frecuentes (Kimmel et al., 1995). El conducto pronéfrico 

se extiende a través de la longitud del tronco y alrededor de la extensión del vitelo, con lo que se 

indica el desarrollo del ano en la línea media ventral (a nivel de la somita 17), lo cual servirá para 

definir el límite entre el tronco y la cola, más tarde debido a reordenamientos morfogenéticos, la 

posición del ano se desplaza al nivel de la somita 15 (Kimmel et al., 1995). 

Etapa 26 somitos (22 h): El enderezamiento del tronco posterior está casi completo, el 

primordio del cerebro es prominente y se pueden reconocer los rudimentos tanto de la epífisis y 

el hipotálamo en el diencéfalo. Se hacen presentes las placodas olfativas y se pueden apreciar 

los otolitos de cada vesícula ótica. El desarrollo de las últimas somitas es más lento y el número 

total que eventualmente se forma es variable, desde 30 hasta 34 pares somiticos. Se hace más 

evidente la división y diferenciación de las células sanguíneas. Las contracciones espontáneas 

de los miotomos ahora producen un movimiento de lado a lado y su frecuencia aumenta 



transitoriamente al retirar el corión, con esta etapa concluye el periodo de segmentación 

iniciando el periodo de faríngula (Kimmel et al., 1995). 

 

El periodo de la faríngula (24 - 48 hpf) se refiere al tiempo al que el embrión se ha desarrollado 

hasta el estadio filotípico (estadio del desarrollo donde los embriones de diferentes especies 

presentan características morfológicas comunes) según lo citado por Kimmel et al., 1995 se 

divide en cuatro etapas; Prim 5, Prim 15, Prim 16 y High pec. Las etapas denominas Prim 

refieren a la migración del primodio de la línea lateral a través de las somitas depositando 

primordios celulares, que posteriormente darán origen a linea lateral la cual proporcionará el 

sistema sensorial del pez (Kimmel et al., 1995) 

Etapa Prim 5 (24 h): El primordio de la línea lateral se encuentra ubicado en el par de somitas 5, 

hay alrededor de 30 somitas desarrolladas, 13 de ellas en la cola el resto en el tronco, el pliegue 

de aleta media es fácilmente reconocible y a las 26 hpf (prim-8) se comienza el desarrollo de los 

brotes de la aleta pectoral que se ubicara en la tercer somita del tronco. La formación del 

pigmento comienza en las células del epitelio retinal y posteriormente en los melanóforos 

ubicados en la epidermis de la región dorso lateral. El corazón es visible por primera vez como 

un tubo en forma de cono profundo, en la parte superior del vitelo, posteriormente será más 

prominente y desarrollara un saco pericárdico en la región más anterior del vitelo, el corazón 

comienza a latir en esta etapa, sin un ritmo aparente definido. Alrededor de las 24-26 hpf 

algunas células sanguíneas se mueven hacia la región entre el vitelo y la notocorda, donde los 

principales vasos sanguíneos que irrigan el tronco y la cola se están formando, las células 

sanguíneas comienzan a ocupar el vitelo sobre regiones muy definidas y amplias que anuncian 

el desarrollo de las venas cardinales comunes, las células sanguíneas comenzarán su por 

primera vez en el vitelo. En esta etapa el embrión continúa exhibiendo espontáneas 

contracciones de lado a lado que ahora implican al tronco y la cola, las contracciones a menudo 



se producen en ráfagas a una tasa de alrededor de 8 episodios por minuto (Kimmel et al., 1995).   

En esta etapa los circuitos reflexivos sensorial-motores son cada vez más funcionales, sin 

embargo en esta etapa no se puede distinguir claramente la capacidad de respuesta a estímulos 

sensoriales del embrión descorionado, posiblemente debido a un nivel bastante alto de 

contracciones espontáneas. Sin embargo alrededor de las 28 hpf (prim-10), se reducen las 

contracciones espontáneas y se pueden generar las primeras respuestas táctiles, las cuales son 

consistentes (Kimmel et al., 1995). 

Etapa Prim-15  (30 h): El primordio de la línea lateral se encuentra ubicado en el par de somitas 

15, el embrión ahora comienza a disminuir su tasa global de alargamiento y la morfogénesis de 

la cola llega a su fin (Kimmel et al., 1995). 

Las células de toda la capa pigmentada de la retina desarrollan gránulos de pigmento visibles, se 

puede distinguir ahora muy fácilmente una gran cantidad de células epiteliales pigmentadas, así 

como los melanóforos mesenquimales de pigmentación obscura. Una agrupación dorsal 

distintiva de melanóforos presagia la formación de la banda dorsal media que cubre las cimas de 

las miotomas que se extiende posteriormente hasta la somita 12. Se genera la aparición de 

nuevos melanóforos en la cabeza, donde algunos de ellos están presentes recubriendo el 

mesencéfalo dorsal y ocasionalmente al cerebro anterior (Kimmel et al., 1995).  

El corazón es aún un tubo recto y su ritmo es cada vez más definido, hay un único arco aórtico y 

el sistema arterial se completa entre la faringe y la cola a través del cual la sangre circula 

lentamente. La frecuencia de las contracciones espontáneas del cuerpo ahora disminuye a 1-2 

episodios por minuto. Los estímulos sensoriales generan respuestas más rápidas, sin embargo 

el embrión no puede moverse todavía efectiva con su cuerpo a través del agua (Kimmel et al., 

1995). 

Etapa Prim-25 (36 h): El  primordio de la línea lateral se encuentra ubicado en el par de somitas 

25, el corazón previamente un tubo recto, ahora se dobla ligeramente, aunque la cavidad 



pericárdica no es todavía un lugar bien definido, la circulación sanguínea se hace más rápida el 

sistema arterial entre la faringe y la cola. 

Los  reflejos a estímulos sensoriales ahora son  más ágiles y con mayor duración, con lo que el 

embrión se puede mover de manera efectiva y con mayor rapidez a través de su cuerpo en el 

agua (Kimmel et al., 1995). 

Etapa de High pec (42 h): En esta etapa así como para los dos siguientes, se aprecia la 

aparición de los rudimentos de las aletas pectorales. Los arcos mandibulares e hioides (el primer 

y segundo arco faríngeo) están bien definidos, posterior  la faringe se desarrolla en la región 

anterior del vitelo. El primordio del hígado y probablemente de la vejiga gaseosa hace su 

aparición a lo largo del tracto intestinal. La curva en el corazón es ahora prominente y marca la 

división entre la aurícula y el ventrículo, el corazón late (alrededor de 180 por minuto) con el 

ritmo auricular anterior al ventrículo. Todavía hay sólo un par de arcos aórticos, la vena cardinal 

común en el saco vitelino es muy amplia y prominente, las arterias segmentarias y venas están 

presentes a lo largo del tronco y cola, estos vasos son profundos en los miotomos y son los más 

fáciles de reconocer ya que recubren la médula espinal. Los embriones sin corión tienen etapas 

de reposo,  donde se les observa en una posición de lado dorsal hacia arriba, sin embargo la 

respuesta a estímulos es más rápida, con esta etapa termina el periodo de faríngula iniciando el 

periodo de eclosión (Kimmel et al., 1995). 

El periodo de eclosión (después de 48 hpf) está definido por la liberación del embrión de su 

corión, con un desarrollo completo de todas las estructuras del organismo, en esta etapa el vitelo 

del embrión ha dejado de ser la fuente principal de su alimento y este es capaz de nadar en 

busca de comida a través de estímulos olfativos, este periodo se divide en dos etapas Long pec 

(48 hpf) y Pec fin (60 hpf) estas etapas refieren al alargamiento y desarrollo de las aletas 

pectorales del pez (Kimmel et al., 1995). Ver imagen 5 estadios de desarrollo de pez cebra 

(Danio rerio). 



 

Figura 5. Estadios embrionarios de pez cebra (Danio rerio) imágenes tomadas por González-

Marín 2014. 

2.5  Electroforesis unicelular alcalina (ensayo cometa alcalino). 

 



Los xenobióticos son capaces de generar rupturas en el ADN, ya sea de cadena doble o sencilla 

en los sitios de reparación retardada del ADN, así como en regiones álcali-lábiles. El ensayo 

cometa se basa en que el ADN fragmentado adquiere una carga neta negativa que le permite 

migrar hacia el ánodo de un campo eléctrico y dependiendo del tamaño de los fragmentos sus 

velocidades serán diferentes, de esta manera se puede observar los núcleos no dañados como 

un circulo brillante (Fig. 6A), mientras que las células dañadas forman la figura de un cometa 

(Fig. 6B), de igual manera se pueden apreciar núcleos con apoptosis los cuales se observaran 

con forma de nubes donde todo el núcleo se encuentra completamente fragmentado (Fig. 6C).  

 

 

Figura 6. Núcleos; (A) sin daño al ADN, (B)  con  daño al ADN (cometa), (C) con apoptosis 
(nube), imágenes tomadas por González-Marín 2014. 
 
 
El ensayo cometa o electroforesis unicelular fue introducido originalmente por Östling y 

Johanson en 1984 como una técnica micro-electroforética para visualizar el daño del ADN en 

células individuales obtenidas de biopsias en pacientes con cáncer sometidos a terapia con 

radiación. Ellos suspendieron las células en un gel de agarosa sobre un portaobjetos, formando 

un microgel que posteriormente sumergieron en una solución de lisis para romper las células y 

poder visualizar los núcleos, los geles se sometieron a una electroforesis neutra, para evidenciar 

la fragmentación de cadena sencilla de ADN y posteriormente se tiñeron con bromuro de etidio 

para observar los núcleos con daño al genoma. Las imágenes obtenidas de estos núcleos fueron 

llamadas “cometas” por su semejanza a estos (Fairbairn et al., 1995). En 1988, Singh et al., 



mejoraron la técnica introduciendo una electroforesis alcalina (pH>13), que a diferencia de la 

neutra mejora el desenrollamiento del ADN y la separación de proteínas asociadas, 

incrementando la movilidad y visualización de los fragmentos de ADN, debido a esto se pueden 

observar rupturas de cadena sencilla y doble; lesiones en los sitios sensibles al álcali y en sitios 

de reparación retardada del ADN; ofreciendo mayor sensibilidad para detectar agentes 

genotóxicos (Fairbairnet et al., 1995). La versión alcalina (pH>13) de la electroforesis en el 

ensayo cometa, fue considerada la mejor y aceptada por el panel Internacional Workshop on 

Genotoxicity Test Procedures como el ensayo de genotóxicidad más sensible, en comparación 

con otros y recientemente se ha usado esta técnica para detectar apoptosis y diferenciarla de la 

necrosis (Rojas et al., 1999). 

Las ventajas del ensayo cometa alcalino según Tice et al., 2000. 

a) Los datos son obtenidos de células individuales, lo que hace posible identificar 

diferentes poblaciones celulares en una misma muestra, además permite observar 

respuestas mixtas de cada célula en la población. 

b) Se requiere un número pequeño de células para llevar a cabo el ensayo. 

c) Se puede aplicar en cualquier célula eucariota. 

d) Es una prueba muy sensible, reproducible, simple y de bajo costo. 

e) Los datos experimentales se obtienen en poco tiempo. 

f) No se necesitan células en proliferación o división celular.  

Los parámetros para evaluar el daño en el ADN, según Woods et al., 1999 pueden ser:  

a) El porcentaje de células con daño al ADN (con cometa) 

b) Longitud y porcentaje de ADN en la cauda (longitud y frecuencia de rompimientos de la         

cadena) 

c) El momento de la cauda entre otros. 



Los parámetros pueden usarse en conjunto o por separado, siendo más utilizados la longitud de 

la cauda, momento de la cauda y el porcentaje de células con cometa (Hellman et al., 1995). 

 

III  JUSTIFICACIÓN 

 

Los plaguicidas neonicotinoides representan el 17% del total de los insecticidas del mercado 

global (Casida, 2008), debido a su baja persistencia en el ambiente, no se acumulan en tejidos 

de animales y son menos tóxicos para los mamíferos con respecto a los otros grupos de 

vertebrados, representan una nueva opción de agroquímicos “menos peligrosos” (Bolboaca y 

Jantschi, 2005; Elbert et al., 2008; Jeschke y Nauen, 2008). Sin embargo, se sabe que los peces 

y las aves son especies sensibles a esta clase de plaguicidas representando un riesgo para 

estos grupos si su utilización no es la adecuada. 

Actualmente México, no cuenta con normas de seguridad para la comercialización de nuevos 

productos de uso agrícola, por lo que la  introducción de plaguicidas es muy fácil, sin que haya  

información suficiente sobre su capacidad de causar toxicidad. La información proporcionada por 

la industria productora es mínima y los experimentos que confirmen su bioseguridad no se 

realizan o son omitidos. Además, las metodologías para determinar los efectos tóxicos no están 

estandarizadas o no se cuenta con modelos animales que permitan realizar su valoración. Por lo 

que es necesario evaluar sus efectos tóxicos con sistemas biológicos in vivo o modelos animales  

para extrapolar sus posibles efectos en la salud de los seres humanos y su impacto en los 

ecosistemas que tiendan a acumular compuestos químicos que pueden mezclarse entre sí y 

alterar el ambiente, tales como los sistemas acuáticos. 

La utilización de modelos biológicos nos permite extrapolar los posibles efectos a otros 

organismos que se encuentren en contacto directo con los contaminantes, tales como los 

insecticidas. Actualmente se encuentran bien estandarizados modelos animales con los que es 



posible evaluar las probables alteraciones generadas por la exposición a plaguicidas o 

contaminantes. El pez cebra está demostrando ser cada vez más útil como un sistema modelo 

para identificar nuevos mecanismos de toxicidad para el desarrollo en los vertebrados (Hill et al., 

2005) y en los peces en particular (Hinton et al., 2005). Esto es debido a su organogénesis, y 

otros procesos de desarrollo que se encuentran bien estandarizados en el pez cebra con 

relación a otras especies de peces.  

También es relevante el uso de marcadores biológicos que  permiten saber si existe riesgo a la 

salud por exposición a productos químicos, tales como los plaguicidas. Actualmente están 

disponibles varios biomarcadores de exposición y de efecto para evaluar los posibles efectos 

genotóxicos de los agentes químicos ambientales, los cuales se basan principalmente en 

pruebas genéticas como el intercambio de cromátidas hermanas, aberraciones cromosómicas, la 

formación de  micronúcleos y el ensayo cometa alcalino entre otros (Tice et al., 2000). El ensayo 

cometa alcalino es eficaz para detectar fragmentación del ADN y en comparación con otras 

pruebas citogenéticas como las anteriormente mencionadas, es una prueba muy rápida para 

evaluar agentes genotóxicos ambientales, ya que no requiere de células en proliferación, es 

aplicable a cualquier célula eucariota y en poco tiempo se obtienen resultados con gran 

reproducibilidad (Speit y Hartmann, 2005).  

Por tales antecedentes el presente estudió evaluó los efectos morfológicos en  embriones de pez 

cebra (Danio rerio) de cuatro estadios de desarrollo (6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec) 

expuestos a tres concentraciones del insecticida neonicotinoide Poncho® (Clotianidin) por 2 h a 

28.5oC. Paralelamente se analizaron sus acciones genotóxica y apoptótica del insecticida, 

mediante el ensayo cometa. 

  

 

IV  OBJETIVO GENERAL 



 
Evaluar los efectos morfológicos, genotóxicos y apoptóticos en los estadios embrionarios (6 

somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec) de pez cebra (Danio rerio) expuestos al insecticida 

neonicotinoide Poncho® (Clotianidin). 

 

OBJETIVOS PARTICULARES 

 

a) Realizar experimentos con tres diferentes concentraciones del insecticida neonicotinoide 

Poncho® (Clotianidin), en los estadios desarrollo (6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High 

pec) de pez cebra (Danio rerio) para analizar las alteraciones morfológicas. 

 

b) Determinar las alteraciones en el desarrollo embrionario de los cuatro estadios de 

desarrollo de pez cebra expuestos al insecticida neonicotinoide Poncho® (Clotianidin). 

 

c) Evaluar los efectos genotóxico y apoptótico en embriones de pez cebra (Danio rerio) 

expuestos al insecticida neonicotinoide Poncho® (Clotianidin) mediante el ensayo 

cometa alcalino. 

 

 

 

 

 

 

 

 

V  HIPÓTESIS 



 

Estudios recientes han demostrado que la exposición al insecticida neonicotinoide Poncho® 

(Clotianidin) provoca daño al ADN y apoptosis vía estrés oxidante en palomas y en ratones 

entonces la exposición de plaguicida a embriones de pez cebra (Danio rerio) inducirá daño al 

ADN, apoptosis y alteraciones morfológicas afectando su desarrollo. 

 

 

 

 



 
VI  MATERIALES Y MÉTODOS 

 

6.1  Elaboración de la solución patrón del insecticida. 

 

Con el objeto de realizar los ensayos de exposición en embriones de pez cebra (Danio rerio),  se 

prepararon tres diluciones, con las siguientes concentraciones 0.015 mg/ml, 7.5 X 10-3  mg/ml y 

3.75 X 10-3 mg/ml del insecticida Poncho (Clotianidin), disueltas en medio de embrión (NaCl, KCl, 

Na2HPO4 anhidro, KH2PO4, CaCl2, MgSO4 7H2O, NaHCO3 ajustada a un pH de 7.4). El 

insecticida neonicotinoide Poncho® fue donado por Bayer CropScience México, con registro 

(RSCO-INAC-0191-003-014-012) el cual contiene 600 g/L de ingrediente activo (Clotianidin). 

 

6.2   Obtención y selección de los embriones de pez cebra (Danio rerio).  

 

Se colocaron cruzas de adultos de pez cebra (Danio rerio) de cepas silvestres, criadas en el 

acuario del Instituto de Fisiología Celular, mantenidos en agua de acuario con azul de metileno al 

0.1% a pH de 7.4, temperatura de 30°C, con un periodo de 12 horas de luz/obscuridad, las 

cruzas de adultos fueron colocados en una pecera con una red de atrape de ovocitos, los cuales 

una vez fertilizados se retiraron cuidadosamente de la pecera, fueron lavados con una solución 

de agua de acuario con azul de metileno al 0.1% y se transfirieron a cajas petri de cristal con 

medio de embrión, (60 embriones por caja). 

Se realizó una serie de experimentos preliminares con diferentes estadios de desarrollo 

embrionario a diversos tiempos de exposición y de concentraciones del plaguicida Poncho®. 

Con base a los datos de los experimentos preliminares se calculó la  dosis letal (LD) (0.125 

mg/ml del insecticida poncho), la dosis letal media (LD50) (0.02375 mg/ml del insecticida poncho), 

y se determinaron los parámetros experimentales; estadios de desarrollo embrionario (6 somitas, 



26 somitas, Prim 6 y High pec), concentración (3.75 X 10-3 mg/ml, 7.5 X 10-3 mg/ml y 0.015 

mg/ml, del insecticida  Poncho®) y tiempo de exposición (2 horas).  

 

6.3 Esquema de tratamiento de embriones de pez cebra (Danio rerio) expuestos al 

insecticida neonicotinoide Poncho® (Clotianidin). 

 

Se utilizaron 40 embriones por estadio de desarrollo (6 somitas, 26 somitas Prim 6 y High pec). 

Los cuales fueron agrupados en 4 grupos con  10 organismos cada uno de la siguiente manera: 

grupo experimental 1) 10 embriones en  6 somitas, 10 en 26 somitas Prim 6 y 10  High pec 

fueron expuestos a  3.75 X 10-3 mg/ml;  grupo experimental 2) 10 embriones en  6 somitas, 10 en 

26 somitas Prim 6 y otros 10 High pec fueron expuestos a  7.5 X 10-3 mg/ml y grupo experimental 

3), 10 embriones en  6 somitas, 10 en 26 somitas Prim 6 y otros 10  High pec fueron expuestos a 

0.015 mg/ml del insecticida Poncho®, durante dos horas a 28.5°C en viales de cristal, y por 

último en grupo testigo se colocó 10 embriones en  6 somitas, 10 en 26 somitas Prim 6 y otros 

10 High pec fueron colocados en medio de embrión bajo las mismas condiciones. Tres 

experimentos independientes se realizaron  para cada estadio embrionario y concentración. 

Después de  las dos horas de exposición se realizaron tres lavados consecutivos con 500 μL de 

medio de embrión para la eliminación del plaguicida, posteriormente fueron transferidos con 

ayuda de una pipeta a una caja petri de cristal con 5 ml de medio de embrión, de manera 

inmediata se realizó su observación en el microscopio estereoscópico con un aumento de 20X y 

40X, para la determinación de alteraciones morfológicas de los embriones, retirando el corion de 

los embriones para la captura de las imágenes mediante una cámara fotográfica Cannon 

adaptada al ocular del microscopio estereoscópico. Paralelamente se tomó una muestra de la 

región afectada de cola de cada individuo de todos los grupos experimentales y de los testigos 

de los cuatro estadios embrionarios (6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec), para la 



realización del ensayo cometa alcalino para analizar el daño en el ADN y frecuencia de 

apoptosis. 

.6.4  Electroforesis unicelular alcalina o ensayo cometa alcalino. 

 

Con el objeto de analizar daño en el ADN de las células de la cola de los embriones de los tres 

grupos experimentales y de los testigos se realizó el ensayo cometa alcalino, bajo la siguiente 

metodología. Se mezcló 50 μL de medio de embrión y de agarosa de bajo punto de fusión 

(LMPA 0.5% Gibco) a 28.5ºC, con células de la cola de cada grupo experimental y testigo, hasta 

obtener una mezcla homogénea. La mezcla fue colocada en un portaobjetos esmerilado (Fisher, 

EUA), el cual contenía una monocapa de agarosa normal (1%, Gibco). Los portaobjetos se 

dejaron solidificar a 4ºC durante 5 minutos y de manera inmediata  los geles fueron sumergidos 

durante 1 h a 4oC, en una solución fresca de lisis final fría, la cual está hecha a base de 2.5 M 

NaCl, 100 mM Na2EDTA, 1% Triton X-100 y10% DMSO, 10 mM Tris, ajustada a pH=10. 

Posteriormente, los geles fueron transferidos a una cámara de electroforesis horizontal 

(Bioselect) con amortiguador alcalino frío (300 mM NaOH, 1mM EDTA, pH=13), durante 20 

minutos para el desenrrollamiento del ADN, a continuación se aplicó una corriente de 25 V, 300 

mA durante 20 minutos para la migración de los fragmentos del ADN. Una vez concluidos los 20 

minutos los portaobjetos fueron retirados de la cámara de electroforesis y lavados durante tres 

veces consecutivas con amortiguador neutralizante (0.4 M Tris a pH 7.5) durante 5 minutos, se 

fijaron en metanol absoluto frío durante 10 minutos y fueron secados al aire en oscuridad y 

guardados en una caja negra para poder ser analizados posteriormente. 

Los geles de todos los grupos experimentales, así como, los testigos, fueron teñidos con 100 

μg/mL de gel red, para examinar el daño sobre el ADN con un objetivo micrométrico a 40X en un 

microscopio de fluorescencia (Axiostar Plus Zeiss), equipado con filtro de excitación de 515-560 

nm y un filtro de barrera de 590 nm. Se analizaron tres parámetros indicadores de daño al ADN: 



a) la frecuencia de núcleos con y sin daño al ADN (con y sin cometa); b) la longitud de la cauda 

del cometa en micrómetros (de la región nuclear terminal hasta el final de la cauda) y c) el 

momento de la cauda con el software Cometa IV (Calderón-Segura et al., 2007). 

 

6.5  Análisis de la frecuencia de apoptosis. 

 

Paralelamente, al análisis genotóxico se evaluó la acción apoptótica del insecticida 

neonicotinoide Poncho® en el mismo tejido de la cola de todos los organismos de los grupos 

experimentales y de los testigos, cuantificando en 100 núcleos consecutivos el número de 

núcleos apoptóticos de tres experimentos independientes.  

 

6.6  Análisis estadístico. 

 

Los valores promedios de la frecuencia de núcleos con daño al ADN (cometa), la longitud de la 

cauda del cometa, el momento de la cauda y apoptosis fueron obtenidos del tejido de la cauda 

de los cuatro estadios embrionarios expuestos a 0.015 mg/ml, 7.5 X 10-3 mg/ml y 3.75 X 10-3 

mg/ml del insecticida Poncho® y del grupo testigo y expresados como promedios ± error 

estándar (E.E). Se aplicó un análisis de varianza (ANOVA, así como una prueba de comparación 

múltiple Tukey, para las diferencias significativas entre los grupos experimentales y testigo de 

cada estadio embrionario (6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec) mediante el software 

Graphpad Prisma. 



VII RESULTADOS 

 

7.1  Alteraciones morfológicas en los estadios embrionarios 6 somitas, 26 somitas, Prim 6 

y High pec de pez cebra (Danio rerio) expuestos al insecticida Poncho® (Clotianidin). 

 

7.1.1  Estadio embrionario 6 somitas. 

 

El análisis morfológico de los organismos en el estadio embrionario de  6 somitas expuestos a 

3.75 x 10-3 mg/ml, 7.5 x 10-3 mg/ml y 0.015 mg/ml del insecticida Poncho®, de 3 experimentos 

independientes después de dos horas mostraron degeneración del surco somitico, del primordio 

óptico, de la notocorda y de la cola, sin embargo, estas alteraciones fueron mayores en el grupo 

experimental 1 que en los grupos 2 y 3 (Figura 7. B, C, D). Los embriones del grupo testigo 

mostraron desarrollo normal del surco somitico (SS), del primordio óptico (PO), de la notocorda 

(N), y de cola (C) (Figura 7. A). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

Figura 7. Embriones de pez cebra de estadio embrionario 6 somitas. A) Embrión de grupo testigo  

con desarrollo embrionario normal, las flechas señalan estructuras como surco somitico (SS), 

primordio óptico (PO), notocorda (N), cola (C) y vitelo (V). Embriones de los grupos 

experimentales las flechas señalan la degeneración del surco somitico (SS), primordio óptico 

(PO), notocorda (N), cola (C). B) Embrión del grupo experimental 3, mayor grado de 

degeneración. C) Embrión del grupo experimental 2, grado medio de degeneración. D) Embrión 

del grupo experimental 1, menor grado de degeneración. 

 

 

 



 

7.1.2  Estadio embrionario 26 somitas. 

 

El análisis morfológico del estadio embrionario 26 somitas de los tres grupos después de 2 horas 

de exposición a, 3.75 x 10-3 mg/ml 7.5 x 10-3 mg/ml  y 0.015 mg/ml del insecticida Poncho®, de 3 

experimentos independientes, mostró ausencia de movimiento y de la respuesta a estímulos 

táctiles, degeneración de la cola y de la notocorda, alteraciones de  las somitas y disminución del 

ritmo cardíaco. Sin embargo la degeneración de la notocorda y cola de los organismos del grupo 

experimental 3 fue mayor con respecto a los grupos experimentales 2 y 1 (Figura 8. B, C, D). Los 

organismos del grupo testigo presentaron desarrollo normal de la cola (C) y notocorda (N), así 

como presencia de movimiento, respuesta a estímulos táctiles y ritmo cardíaco normal (Figura 

8A). 

 

 



 

Figura 8. Embriones de pez cebra en estadio embrionario 26 somitas. A) Embrión de grupo 

testigo con desarrollo embrionario normal, las flechas señalan estructuras como saco pericárdico 

(SP), notocorda (N), cola (C), somitas (S) y vitelo (V). Embriones de los grupos experimentales 

las flechas señalan la degeneración de notocorda y cola. B) Embrión del grupo experimental 3 

mayor grado de degeneración. C) Embrión del grupo experimental 2 grado medio de 

degeneración. D) Embrión del grupo experimental 1 menor grado de degeneración de la 

notocorda y cola. 

 

 

 

 

 

 



 

7.1.3  Estadio embrionario Prim 6. 

 

El análisis morfológico del estadio embrionario Prim 6 de los tres grupos después de 2 horas de 

exposición a, 3.75 x 10-3 mg/ml 7.5 x 10-3 mg/ml  y 0.015 mg/ml del insecticida Poncho®, de 3 

experimentos independientes, evidenciaron ausencia movimiento, respuesta a estímulos táctiles, 

degeneración de la cola y notocorda, modificación de las somitas y disminución del ritmo 

cardíaco. Sin embargo la degeneración de la notocorda y cola de los organismos del grupo 

experimental 3 fue mayor con respecto al grupo experimental 2 y 1  (Figura 9. B, C, D). En los 

organismos del grupo testigo se observó desarrollo normal de la cola (C) y notocorda (N), 

somitas (S), así como presencia de; movimiento, respuesta a estímulos táctiles y ritmo cardíaco 

normal (Figura 9. A). 



 

Figura 9. Embriones de pez cebra en estadio embrionario Prim 6. A) Embrión de grupo testigo 

con desarrollo embrionario normal, las flechas señalan estructuras como saco pericárdico (SP), 

notocorda (N), cola (C), somitas (S) y vitelo (V). Embriones de los grupos experimentales las 

flechas señalan la degeneración de la notocorda (N), cola (C) y alteración en la somitas (S). B) 

Embrión del grupo experimental 3 mayor grado de degeneración. C) Embrión del grupo 

experimental 2 grado medio de degeneración. D) Embrión del grupo experimental 1 menor grado 

de degeneración. 

 

 

 

 

 

 



7.1.4  Estadio embrionario High pec. 

 

El análisis morfológico del estadio embrionario High pec de los tres grupos después de 2 horas 

de exposición a, 3.75 x 10-3 mg/ml 7.5 x 10-3 mg/ml  y 0.015 mg/ml del insecticida Poncho®, de 3 

experimentos independientes, evidenció reducción de la longitud del cuerpo, degeneración de la 

notocorda, cola y aleta caudal, disminución del ritmo cardíaco, ausencia de movimiento y de 

respuesta a estímulos táctiles. Sin embargo la reducción del tamaño del embrión, la 

degeneración de la notocorda, de la cola y de la aleta caudal de los organismos del grupo 

experimental 3 fue mayor con respecto al grupo experimental 2 y 1 (Figura 10. B, C, D). En los 

organismos del grupo testigo, se observó desarrollo normal de la notocorda (N), de la cola (C) y 

de la aleta caudal (AC), así como presencia de movimiento, respuesta a estímulos táctiles y 

ritmo cardíaco normal (Figura 10. A). 

 



 

Figura 10. Embriones de pez cebra en estadio embrionario High pec. A) Embrión de grupo 

testigo con desarrollo embrionario normal, las flechas señalan estructuras como saco pericárdico 

(SP), notocorda (N), cola (C), aleta caudal (AC) y vitelo (V). Embriones de los grupos 

experimentales las flechas señalan la degeneración de la cola (C), aleta caudal (AC) y notocorda 

(N), reducción en la longitud del cuerpo. B) Embrión del grupo experimental 3, mayor grado de 

degeneración. C) Embrión del grupo experimental 2, grado medio de degeneración. D) Embrión 

del grupo experimental 1, menor grado de degeneración. 

 

 

 

 

 

 



7.2 Genotóxicidad y apoptosis del tejido de la cola de los embriones en estadio de 

desarrollo (6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec) de pez cebra (Danio rerio) después 

de la exposición al insecticida neonicotinoide Poncho® (Clotianidin). 

 

 

La Tabla 6 y las Gráficas (1-20) muestran los resultados del análisis genotóxico y de apoptosis 

mediante ensayo cometa alcalino del tejido de la cola de los estadios embrionarios (6 somitas, 

26 somitas, Prim 6 y High pec) de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición a  3.75 x 10-

3 mg/ml, 7.5 x 10-3 mg/ml y 0.015 mg/ml del insecticida Poncho® durante 2 h a 28.5°C, 

demostrando incremento significativo de los tres parámetros genotóxicos: frecuencia de 

cometas, longitud de la cauda del cometa y momento de la cauda, así como aumento 

significativo de la frecuencia de apoptosis con respecto a los valores de los grupos testigos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Tabla 6. Promedios de los parámetros genotóxicos y de la frecuencia de apoptosis del tejido de  

la cola de embriones (6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec) de pez cebra (Danio rerio), 

después de la exposición al insecticida neonicotinoide Poncho®. 

 

 Embriones ± EE ± EE ± EE ± EE

6 somitasb

(mg/ml)

0.0 4.3  ± 0.2 13.01  ± 0.94 0.23  ± 0.07 0.0  ± 0.0

3.75 x 10-3  0.0* ± 0.0 0.0* ± 0.0 0.0* ± 0.0 100* ± 0.0

 7.5 x 10-3 0.0* ± 0.0 0.0* ± 0.0 0.0* ± 0.0 100* ± 0.0

0.015 0.0* ± 0.0 0.0* ± 0.0 0.0* ± 0.0 100* ± 0.0

26 somitasb

(mg/ml)

0.0 3.8 ± 0.3 9.7 ± 0.6 0.1 ± 0.0 0.0 ± 0.0

3.75 x 10-3  9.9* ± 0.1 139.2 * ± 0.7 3.2* ± 0.1 90.1* ± 0.1

 7.5 x 10-3 10* ± 0.0 179.0* ± 2.6 4.5* ± 0.1 90.0* ± 0.0

0.015 3.9 ± 0.2 212.0* ± 5.4 6.5* ± 0.1 96.1* ± 0.2

Prim 6b

(mg/ml)

0.0 2.0 ± 0.2 16.2 ± 1.0 0.4 ± 0.1 0.0 ± 0.0

3.75 x 10-3  7.8* ± 0.3 123.5* ± 1.7 3.7* ± 0.2 92.7* ± 0.473

 7.5 x 10-3 7.3* ± 0.5 168.6* ± 1.3 4.6* ± 0.1 92.7* ± 0.473

0.015 2.2 ± 0.2 193.3* ± 1.4 5.6* ± 0.1 97.9* ± 0.233

High pecb

(mg/ml)

0.0 2.9 ± 0.2 10.3 ± 0.6 0.4 ± 0.0 0.0 ± 0.0

3.75 x 10-3  8.0* ± 0.3 97.88* ± 0.4 3.8* ± 0.1 92.0* ± 0.258
 7.5 x 10-3 6.3* ± 0.2 191.0* ± 0.9 5.6* ± 0.1 93.7* ± 0.153

0.015 2.3 ± 0.2 249.9* ± 9.0 6.9* ± 0.2 97.7* ± 0.213

a Promedio de un experimento n= 100 células
b Estadios embrionarios de pez cebra (Danio rerio ) evaluados para genotóxicidad y apoptosis n=10

* Diferencias significativas de los grupos experimentales de cada estadio embrionario con respecto a su grupo testigo 

  mediante el análisis de varianza (ANOVA) y de Tukey (P<0.001).

Frecuencia de  

apoptosisa (%)

Frecuencia de 

cometasa ( %)

Longitud de Caudaa (µm)
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Estadio embrionario 6 somitas 
 

 

Gráfica 1. Promedios de frecuencia de cometas del tejido de la cola de embriones en estadio 6 
somitas de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al insecticida neonicotinoide 
Poncho®. 
 
 
 

 

 
 
Gráfica 2. Promedios de la longitud de la cauda de los cometas del tejido de la cola de 
embriones en estadio embrionario 6 somitas de pez cebra (Danio rerio), después de la 
exposición al insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 
 
 
 



 

 

Gráfica 3. Promedios del momento de la cauda de los cometas del tejido de la cola de embriones 
en estadio embrionario 6 somitas de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al 
insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 
 
 

 

Gráfica 4. Promedios de la frecuencia de apoptosis del tejido de la cola de los embriones en 
estadio 6 somitas de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al insecticida 
neonicotinoide Poncho®. 
 

 

 



 

Estadio embrionario 26 somitas 

 

 
 
Gráfica 5. Promedios de núcleos con cometa, del tejido de la cola de embriones en estadio 26 
somitas de pez cebra (Danio rerio) después de la exposición al insecticida neonicotinoide 
Poncho®. 
 
 
 
 
 

 
 
Gráfica 6. Promedios de la longitud de la cauda de los cometas del tejido de la cola de 
embriones en estadio embrionario 26 somitas de pez cebra (Danio rerio), después de la 
exposición al insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 



 
Gráfica 7. Promedios del momento de la cauda de los cometas del tejido de la cola de embriones 
en estadio embrionario 26 somitas de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al 
insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 
 

 
 
Gráfica 8. Promedios de la frecuencia de apoptosis del tejido  de la cola de embriones en estadio 
26 somitas de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al insecticida neonicotinoide 
Poncho®. 
 
 
 
 
 
 



Estadio embrionario Prim 6 
 
 

 
 
Gráfica 9. Promedios de la frecuencia de apoptosis del tejido de la cola de embriones en estadio 
Prim 6 de pez cebra (Danio rerio) después de la exposición al insecticida neonicotinoide 
Poncho®. 
 
 

 

 
 
Gráfica 10. Promedios de la frecuencia de apoptosis del tejido de la cola de embriones en 
estadio embrionario Prim 6 de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al insecticida 
neonicotinoide Poncho®. 
 
 



 
 
Gráfica 11. Promedios del momento de la cauda de los cometas del tejido de la cola de 
embriones en estadio embrionario Prim 6 de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al 
insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 
 
 

 
 
Gráfica 12. Promedios de la frecuencia de apoptosis del tejido de la cola de embriones en 
estadio Prim 6 de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al insecticida neonicotinoide 
Poncho®. 
 
 
 
 
 
 



Estadio embrionario High pec 

 

 
 
Gráfica 13. Promedios de la frecuencia de cometas del tejido de la cola de embriones en estadio 
High pec de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al insecticida neonicotinoide 
Poncho®. 
 
 
 

 
 
Gráfica 14. Promedios de la longitud de la cauda de los cometas del tejido de la cola de 
embriones en estadio embrionario High pec de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición 
al insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 



 
 
Gráfica 15. Promedios del momento de la cauda de los cometas del tejido de la cola de 
embriones en estadio embrionario High pec de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición 
al insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 

 
 
Gráfica 16. Promedios de la frecuencia de apoptosis del tejido de la cola de embriones en 
estadio High pec de pez cebra (Danio rerio) después de la exposición al insecticida 
neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 



 
 
 
Gráfica 17. Comparación de los promedios de la frecuencia de cometa del tejido de la cola de 
embriones en los estadios 6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec de pez cebra (Danio rerio) 
después de la exposición al insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 
 

 

 
 
Gráfica 18. Comparación de los promedios de la longitud de la cauda de los cometas del tejido 
de la cola de los embriones en los estadios embrionarios de 6 somitas, de 26 somitas Prim 6 y 
de High pec de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al insecticida neonicotinoide 
Poncho®. 
 



 
 
Gráfica 19. Comparación de los promedios del momento de la cauda de los cometas del tejido  
de la cola de embriones en estadios embrionarios de 6 somitas, de 26 somitas Prim 6 y de High 
pec de pez cebra (Danio rerio), después de la exposición al insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 
 
 
 
 

 
 
 
Gráfica 20. Comparación de los promedios de la frecuencia de apoptosis del tejido de la cola de 
los embriones en estadios de 6 somitas, de 26 somitas, de Prim 6 y de High pec de pez cebra 
(Danio rerio), después de la exposición al insecticida neonicotinoide Poncho®. 
 



 
VIII DISCUSIÓN 

 

Poncho® es un insecticida comercial con el derivado neonicotinoide clotianidin como ingrediente 

activo, el cual se emplea en México para el tratamiento de las semillas de maíz, estudios    

recientes han demostrado que este insecticida, altera la función reproductora e induce daño en 

el ADN de células germinales de ratones (Yokuta, 2003) y en aves (Tokumoto et al., 2013), en 

células periféricas sanguíneas (Calderón-Segura et al., 2015), sin embargo, no hay estudios al 

respecto en peces.  

Con base a lo anterior este estudio fue diseñado para analizar los efectos en el desarrollo 

embrionario de pez cebra (Danio rerio), así como su asociación con el daño al ADN e inducción 

de apoptosis en los estadios embrionarios de 6 y 26 somitas, en Prim 6 y en High pec expuestos 

a 3.75 X 10-3, 7.5 X 10-3 y 0.015 mg/ml, y del insecticida Poncho® (Clotianidin) durante 2 h. Los 

resultados del análisis morfológico de los cuatro estadios embrionarios expuestos al insecticida 

neonicotinoide Poncho®, evidenciaron que este insecticida produce degeneración de la cola, de 

la notocorda, de la aleta caudal, del primordio óptico; reducción de la respuesta motora, 

anomalías en las somitas, disminución de la longitud del cuerpo y del ritmo cardíaco. Estas 

alteraciones indujeron la muerte de todos los organismos de los cuatro estadios embrionarios en 

un periodo de tiempo corto después de la exposición al plaguicida comparados con los grupos 

testigos de los cuatro estadios embrionarios que no presentaron alteraciones en el desarrollo 

embrionario. 

De manera paralela el ensayo cometa alcalino del tejido de la cola de los embriones de los 

estadios de desarrollo demostró después de la exposición al insecticida se produjo daño 

significativo en ADN, aumentando los tres parámetros genotóxicos evaluados; (frecuencia de 

cometas, longitud de la cauda del comenta y momento de la cauda), así como la frecuencia de 

apoptosis del tejido de la cola de cada organismo de todos los grupos experimentales 



comparados con los valores de los grupos testigo. El daño en el ADN y apoptosis se relaciona de 

manera directa con las alteraciones fenotípicas manifestadas en los embriones, donde se infiere 

que el insecticida neonicotinoide Poncho® induce degeneración de las estructuras relacionadas 

con la región caudal (somitas, notocorda, cola y aleta caudal), con alteraciones en el sistema 

nervioso y cardiovascular, donde se disminuyeron o inactivaron las vías de señalización 

neuromusculares para la locomoción y nado, así como la afección del ritmo cardiaco de los 

embriones. Se conoce que el insecticida Poncho® tiene acción sobre el sistema nervioso central 

como agonista parcial, súper agonista y antagonista del receptor de la acetilcolina-nicotínico 

(nAChR) de insectos y mamíferos (Tokumuto et al., 2013 ), el cual interactúa a nivel de 

receptores nicotínicos post-sinápticos en el dominio extracelular del complejo acetilcolina-

nicotínico (nAChR) y del canal iónico, lo que posteriormente da un cambio conformacional el cual 

abre el canal promoviendo la entrada de K+  y la salida de Na+ (Díaz et al., 2006). De esta 

manera se propone que el insecticida neonicotinoide Poncho® funciona como un agonista y 

antagonista en el sistema neuromuscular, el cual podría estar evitando las señalizaciones de los 

músculos desarrollados en la cola que a su vez afecta el comportamiento motor. Las 

alteraciones en el aparato cardiovascular también se asocian con el receptor de la acetilcolina-

nicotínico (nAChR) el cual es capaz de disminuir el impulso cardiaco en algunos vertebrados 

(Díaz et al., 2006). 

Las alteraciones morfológicas inducidas por el insecticida Poncho® en los cuatro estadios 

embrionarios de pez cebra concuerdan con lo reportado por Carla et al., (2006), quienes  

reportan, que embriones de pez cebra a las 30 hpf, expuestos continuamente a 0.23 µg del 

insecticida Finopril, se genera reducción de la longitud del cuerpo, degeneración de la cola, 

notocorda, anormalidades e hipercontractilidad del músculo axial. Otros estudios donde se 

expusieron embriones de pez cebra a diversas clases de insecticidas, asocian deformaciones en 

la notocorda y reducción significativa en la actividad de la natación en embriones de pez cebra 



de estadio blástula expuestos a 2 ml del insecticida Acetofenona (Xu et al., 2008). Otros ensayos 

realizados con embriones de pez cebra de 3 hpf, expuestos durante 24 horas a 100, 200, 300, 

400, 600, 800, µg/L del insecticida Permetrina, demostraron la incidencia de edema pericárdico, 

curvatura de la cola, espasmos incontrolados, y anomalías en la vejiga gaseosa de los 

origenismos expuestos (Yang  et al., 2013). 

Adicionalmente, los resultados del ensayo cometa, evidencian que el insecticida Poncho® es un 

agente genotóxico, al incrementar significativamente los tres parámetros genotóxicos (frecuencia 

de núcleos con cometa, longitud de la cauda, momento de la cauda) y la frecuencia de 

apoptosis. Estudios con el insecticida Endosulfan, reportaron un incremento de especies 

reactivas de oxigeno (eROS), en células hepáticas de adultos de pez cebra expuestos a 0.001, 

0.1 y 1 mg/L del insecticida Endosulfan (Bo Shao et al., 2012). Otro estudio realizado con el 

insecticida Fenevalerato reportó que adultos de pez cebra a las 8 hpf expuestos durante 24, 48, 

72 y 96 horas a 100 µg/L al Fenevalerato, muestran incremento de la actividad de la enzima 

antioxidante superoxido dismutasa (SOD) y apoptosis en células cerebrales (Aihua et al., 2010). 

Ensayos realizados con el insecticida Propoxur, mostraron que en embriones de pez cebra 

expuestos durante 5 días a 25 y 50 µg/ml de Propoxur se indujo daño en el ADN mediante 

estrés oxidante y apoptosis evaluado mediante el ensayo cometa alcalino (Raj et al., 2013). Con 

base en los estudios mencionados, donde se manifiesta la tendencia de algunos insecticidas a 

inducir daño en el ADN y apoptosis vía estrés oxidante sin importar su clase química, se infiere 

que el insecticida Poncho® puede ser inductor de estrés oxidante, a través de la formación de 

especies reactivas de oxigeno (eROS), generadas mediante el metabolismo del mismo 

compuesto, donde el aumento de estrés oxidante en embriones de pez cebra, pudo inducir daño 

en el ADN, lo que posteriormente produjo apoptosis en las células de la cola de los organismos. 

Los datos obtenidos en este ensayo concuerdan con lo publicado por Tokumoto et al., 2013, 

quienes reportaron que a concentraciones de 0.02, 1.0 y 10 mg/kg de peso corporal de 



Clotianidin se induce fragmentación del ADN en hepatocitos y en células germinales de codorniz 

hembra y macho vía estrés oxidante (Tokumuto et al., 2013). En ratones expuestos a 20 y a 50 

mg/kg de peso corporal de Clotianidin por 90 días produce daño en el genoma y apoptosis en 

células germinales. En ratones machos CD1 expuestos por 21 días con 20, 40 y 80 mg/kg de 

peso corporal de Clotianidin produce apoptosis y daño en el ADN en células periféricas 

sanguíneas (Calderón-Segura et al., 2015)    

Aun cuando el mecanismo molecular por el cual los insecticidas neonicotinoides inducen 

genotóxicidad es parcialmente desconocido, se hipotetizo que existe un mecanismo molecular 

multifactorial en el cual el insecticida neonicotinoide Poncho®, podría ser  un agente genotóxico 

de acción directa para la generación de radicales libres tales como las especies reactivas de 

oxígeno (eROS), e indirectamente mediante su biotransformación con la formación de 

intermediarios metabólicos que produjeron daño al genoma y apoptosis en células de la cola de 

embriones de pez cebra y consecuentemente alteraciones en las vías de señalización y 

diferenciación celular de esta estructura embrionaria reflejando en la morfología anormal de los 

organismos lo que finalmente condujo a su muerte. Esta hipótesis es apoyada parcialmente con 

otros resultados obtenidos para los insecticidas neonicotinoides como acetamiprid e imidacloprid 

los cuales han demostrado aumentar significativamente los niveles de (eROS) o radicales libres 

con daño oxidante en el ADN de células germinales y sanguíneas en mamíferos y aves 

(Tokumuto et al., 2013; Calderón-Segura et al., 2015). 

Tanto los mamíferos como los peces exhiben respuestas celulares muy similares ante el estrés 

oxidante (Kelly SA, 1998, Fraga CG, 1996), no obstante, existe variación entre las especies y en 

los individuos debido a diferentes factores tales como la repuesta y la capacidad de las enzimas  

antioxidantes presentes en el organismo (Pedrajas, 1995), el metabolismo, el polimorfismo 

genético, el estatus nutricional entre otros. Diversos estudios han demostrado la importancia de 



las defensas antioxidantes para proteger los sistemas celulares del estrés oxidante inducido por 

xenobióticos (Días Bainy, 1996). 

Por otro lado, se ha comprobado también que los insecticidas neonicotinoides muestran un  

mecanismo común de biotransformación en los grupos de vertebrados desde los peces hasta los 

mamíferos, donde se implica la interacción del citocromo P450s para la reducción de Clotianidin 

(CLO) a su principal metabolito desmetil-clotianidin (CLO-dm). La toxicidad de CLO y CLO-dm, 

se atribuye principalmente a su acción como agonistas nicotínicos directamente en sistema 

nervioso. CLO y CLO-dm son metabolitos muy persistentes en el hígado, mismos que pueden 

interactuar e inducir hepatotoxicidad principalmente por CLO-dm a través de la inhibición de la 

enzima sintasa. Sin embargo, se desconoce por completo el mecanismo de inhibición (Ford y 

Casida, 2006b), por lo cual las rutas metabólicas en los animales podrían representar otro factor 

de riesgo adicional para la salud humana y animal (vía cadena trófica). Ya que se ha sugerido 

que los animales al consumir alimentos contaminados con residuos de plaguicidas y/o sus 

metabolitos podrían ser biotransformados y/o activados por las enzimas del tracto digestivo, 

interaccionando con macromoléculas celulares como el ADN y ARN ocasionado alteraciones 

moleculares, celulares y diversas enfermedades (Calderón-Segura et al., 2007).  

Los resultados de esta investigación a niveles morfológico, genotóxico y apotptótico en 

embriones de pez cebra expuestos al insecticida neonicotinoide Poncho® contribuyen con  

nuevos datos toxicológicos de esta nueva clase de insecticida el cual es ampliamente usado en 

el tratamiento de las semillas y del cultivo de maíz en nuestro país y apoyan que este plaguicida 

es de riesgo potencial para la salud de los organismos acuáticos y quizás para los seres 

humanos, sin embargo, es necesario continuar con los estudios a nivel molecular, bioquímico y 

morfo-fisiológicos en este organismo y en otros modelos animales para identificar los 

mecanismos por los cuales el insecticida neonicotinoide Poncho® (Clotianidin), induce 

alteraciones genotóxicas, morfológicas y apoptótica. 



IX  CONCLUSIONES 

Con base a los resultados obtenidos de esta investigación podemos concluir lo siguiente: 

 

a) El insecticida neonicotinoide Poncho® induce alteraciones morfológicas, genotóxicas y 

apoptótica en los estadios embrionarios; 6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High pec de 

pez cebra (Danio rerio). 

 

b) El insecticida neonicotinoide Poncho® afecta de manera específica la región caudal de 

los organismos expuestos y de manera paralela disminuye el ritmo cardiaco, inhibe el 

movimiento que afectan a los organismos ocasionando su  muerte. 

 

c)  El insecticida neonicotinoide Poncho® induce daño al ADN y apoptosis en el tejido de la 

cola de los embriones en los estadios desarrollo (6 somitas, 26 somitas, Prim 6 y High 

pec) de pez cebra (Danio rerio). 
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