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RESUMEN 

En esta investigación se evalúan los efectos de la bioacumulación de arsénico contenido en el “agua potable” de 
Zimapán, Hidalgo en el pez cebra (Danio rerio) y como indicador del posible daño genotóxico sobre la población 
de Zimapán, expuesta a la contaminación por arsénico. Los ejemplares fueron estudiados durante 180 días en 
tres tratamientos: agua del pozo de referencia, agua de referencia adicionada con 5 mg As (V)/L, y agua del 
pozo Zimapán, con 65 especimenes por lote. Se colocó una hembra y un macho en apareamiento en las mismas 
condiciones de tratamientos, obteniendo que a mayor concentración de As en el agua mayor porcentaje de 
huevos no viables y óvulos, menor porcentaje de huevos viables y de eclosión, mayor porcentaje de alevines 
recién eclosionados y juveniles con malformaciones, y menor porcentaje de juveniles sobrevivientes. Los 
resultados demuestran la genotoxicidad del As en Danio rerio. 

 
 

ABSTRACT 
The teratogenic damages and the induction of micronuclei in gill cells of zebra fish (Danio rerio) waters from a 
reference well and Zimapán 5 well (Z5WW), was studied. For the genotoxicity study, specimens were studied 
during 180 days in 3 separated lots: in reference well water; in reference water to which was added 5 mg/L As 
(V); and in water from Z5WW, with 65 specimens/lot. A female and a male fish   in matching were placed in the 
same conditions of treatments, obtaining that: the higher concentration of As in the water, the higher 
percentage of not viable eggs and ova, the lower percentage of viable eggs and of appearance, the higher 
percentage of fries newly hatched and juvenile with malformations, and the lower percentage of juvenile 
survivors. All these results demonstrate the genotoxicity to Danio rerio of As in the well water.  
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INTRODUCCIÓN 
 
La toxicología genética surgió ante la necesidad de estudiar los efectos de estos agentes contaminantes en la 
actividad fisiológica normal de los seres vivos. Sin embargo, las pruebas que se utilizan para identificar a los 
agentes genotóxicos no pueden ofrecer una evaluación cuantitativa de las respuestas in vivo con relación al 
daño carcinogénico o mutagénico en los tejidos blancos. Por eso, el encontrar marcadores biológicos de 
exposición temprana en tejidos blancos, que puedan permitir la predicción de un daño por agentes 
contaminantes externos sobre la salud en individuos, se ha convertido en un objetivo primordial de la toxicología 
genética y conjuntamente con el área química; de tal manera que puedan realizarse diagnósticos y detecciones 
tempranas, prevenciones y explicar los mecanismos de acción de las sustancias carcinogénicas (Ehling, 1991). 
 
El arsénico (As) es conocido como un agente carcinógeno al que están expuestos numerosos grupos humanos 
en México y en el resto del mundo y cuya actividad genotóxica ha sido demostrada en grupos de individuos 
expuestos (Del Razo et al., 1990). El As y sus compuestos se introducen al organismo principalmente por 
ingestión, en donde el sistema gastrointestinal absorbe en promedio el 80% del As; esta cantidad es variable 
según algunas características del compuesto y del individuo. Navarro et al. (1992), determinaron As total en 
muestras liofilizadas de pescado de la Costa de Granada, España, obteniendo concentraciones de 0,396 a 
45,716 mg/kg. Por otra parte, Schmitt y Brumbaug (1990) participaron en un programa nacional de 
biomonitoreo de la contaminación en Estados Unidos en 1984, donde se colectaron 315 muestras de peces de 
agua dulce de 109 estaciones de todo el país encontrándose una concentración máxima de As total en 
organismo completo de 1,5 mg/kg de peso húmedo. 
 
La bioconcentración del As depende de la velocidad de absorción y eliminación en un organismo, Naqvi et al. 
(1990) midieron la captación y depuración del As en cangrejos de río Procambarus clarkii adultos, exponiéndolos 
a 0,5, 5 y 50 ppm del herbicida metanearsonato de monosodio en agua por 8 semanas. Por otra parte, otros 3 
lotes fueron expuestos a las mismas concentraciones y tiempo, y después fueron transferidos a agua 
desclorinada sin As por 8 semanas adicionales (depuración). En el primer caso la captación fue dependiente de 
la dosis ya que la cantidad de As presente en el tejido variaba de 0,23 a 0,93, de 1,42 a 4,29, y de 2,81 a 4,60 
ppm base húmeda en cada tratamiento al final de las 2 y 8 semanas, respectivamente. En la depuración la 
mayoría del metal acumulado durante la captación fue rápidamente perdida en las primeras 2 semanas. 
 
El trióxido de arsénico causa toxicidad en los peces con una CL50 a las 96 horas de 50-100 mg/l para el pez 
dorado, de 30-40 mg/l para la carpa, de 20-25 mg/l para la trucha, y de 25-30 mg/l para otros. Los arsenitos 
penetran al cuerpo del pez más rápido que los arsenatos y son más tóxicos. La concentración de arsenitos y 
arsenatos, considerada como segura para peces y otros organismos acuáticos, es de 15-23 mg/l (Metelev et al., 
1983). En otro estudio, se obtuvo una CL0 y una CL50 a las 96 horas de 15,73 y 45,32 ppm de As total para la 
tilapia Oreochromis niloticus, administrado como trióxido de As. Asimismo, se sometieron peces sanos a 0, 0,05 
y 15,73 ppm As total en agua del pozo Zimapán 5 (Estado de Hidalgo, México) durante 96 horas, encontrándose 
un aumento en la concentración del metal en el pez completo y en el grado de lipoperoxidación en branquias 
con el incremento de la concentración en el agua y del tiempo (Báez y Prieto, 2004). El As presente en el agua 
se absorbe por las branquias, por el tracto gastrointestinal y por la piel (Albert, 1997). Se distribuye en hígado, 
riñón, piel y escamas (debido a la afinidad de los arsenitos por la queratina), branquias y músculo, donde el As 
inorgánico se biotransforma en As orgánico lipo e hidrosoluble (Lenihan y Fletcher, 1977; Oladimeji et al., 1984). 
En los órganos con más bajo Eh y pH (como el hígado y el riñón) el As III es más hidrosoluble. 
 
El As también causa daños neuromotores, lo cual fue demostrado por McGeachy y Dixon (1992) que 
determinaron el tiempo promedio para la pérdida del equilibrio en la trucha arco iris (Oncorhynchus mykiss) 
expuesta a 240 y 120 mg arsenato/L a 5ºC, así como también a 60 y 120 mg/l a 15ºC, el cual fue de 32,2, 56,8, 
210,0 y 34,8 horas, respectivamente. A estos tiempos promedio, los peces presentaron concentraciones de As 
de 13,5, 8,6, 8,1 y 8,6 mg/kg base húmeda. En otro estudio, Kotsanis e Iliopoulou (1999) inyectaron una 
solución con 21 ng de AsCl3 en el saco vitelino de truchas arco iris sanas y las mantuvieron 6 meses a 12-15ºC, 
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observándose una mortalidad de crías del 64,3% después de 28 días. A los 6 meses de la inyección los alevines 
sobrevivientes fueron sacrificados observándose lesiones en el riñón en el 39,6% de ellos. Estos daños eran 
grandes áreas de fibrosis. En el hígado se observaron lesiones proliferativas y no neoplásicas, también un gran 
desarrollo de hepatocitos y colangiocitos de una manera desorganizada. 
 
Existen informes del daño producido por el As en la reproducción de diferentes animales después de la 
administración de sales inorgánicas. Naqvi y Flagge (1990) llevaron a cabo estudios con el cangrejo de río 
Procambarus clarkii. En esta investigación 36 organismos de ambos sexos fueron expuestos a 100 ppm del 
herbicida metanearsonato de monosodio (MM) por 12 semanas; los machos se retiraron después de la 
fecundación, pero las hembras se intoxicaron por 12 semanas más. Se registró el número de huevos en los 
pleópodos de cada hembra, así como la pérdida o muerte de éstos. Treinta días después de la eclosión, veinte 
crías fueron expuestas en una solución de 15 ppm de MM por 37 semanas. La eclosión fue de 78,08% para los 
huevos control y de 16,97% para los tratados con el herbicida, por lo que se concluyó que el MM la redujo 
drásticamente. 
 
El As puede dañar la médula ósea y por lo tanto la producción de células rojas disminuye. Al respecto, Oladimeji 
et al. (1984) realizaron un estudio de las cinéticas de acumulación del arsenito de sodio y su efecto en el 
crecimiento y hepatología de la trucha arcoiris. Cuatro grupos de peces fueron expuestos a 0, 10, 20 y 30 mg 
As/kg en el alimento. Después de 8 semanas de exposición los organismos de los tratamientos con 10, 20 y 30 
mg As/kg presentaron una reducción en la concentración de hemoglobina corpuscular, lo que sugiere que el 
efecto primario del As en la sangre fue un decremento significativo en la hemoglobina de los eritrocitos sin 
hemólisis de las células. Los organismos expuestos a 10 mg As/kg presentaron un decremento en el hematocrito 
a las 4 y 6 semanas. El hígado acumuló los más altos niveles de As (lo cual pudo causar cambios histológicos 
con alteración de sus funciones) siguiendo la piel (donde el As pudo haberse enlazado a los grupos sulfhidril de 
la piel y escamas). La concentración de As en el músculo húmedo de aquellos expuestos a 20 mg As/kg y 30 mg 
As/kg ascendió hasta 1,59 mg/kg y 2,40 mg/kg después de 4 y 2 semanas de exposición, respectivamente. Se 
observó una disminución del crecimiento que pudo deberse a la inhibición de enzimas, así también como una 
reducida capacidad de transporte de oxígeno en la sangre, que resultó en una ineficiente utilización del 
alimento. 
 
Por otra parte, se han realizado investigaciones genéticas en el pez cebra y su desarrollo embrionario. Por 
ejemplo, se están usando retrovirus que contienen la glicoproteína G del rabdovirus VSV (pseudotipos) para 
mutagénesis insercional masiva (Gaiano y Hopkins, 1996) y es uno de los modelos en los que se avanza en el 
descubrimiento y aplicaciones de los transposones de vertebrados como posibles vectores de transferencia de 
genes (Ivics et al., 1996; Lam et al., 1996; Izsvak et al., 1997). El pez cebra es uno de los peces que se 
encuentran más cercanos a la completa secuenciación de su genoma. Los estudios de biología molecular en 
peces no sólo permiten imaginar una posible gran versatilidad en cuanto al mejor aprovechamiento de estas 
especies como alimento humano sino que además ofrecen otras posibilidades como la reprogramación de 
especies comercializables, y su aprovechamiento como modelos sobre crecimiento, enfermedades genéticas y 
desarrollo aplicables a otros vertebrados incluido el hombre (Burkhart, 2000; Hackett y Álvarez, 2000). 
 
El pez cebra es único para obtener y mantener miles de mutantes gracias a sus especiales características; 
muchos de los fenotipos de los mutantes del pez cebra ya obtenidos se parecen a algunas enfermedades 
genéticas caracterizadas en el hombre, aportando un poderoso instrumento para ahondar en las 
correspondientes patologías humanas. Aunque se sabía que el genoma del hombre y el del ratón contenían 
regiones de genes muy similares (sinténicos), no se esperaba que las estructuras de los cromosomas del pez 
cebra se parecieran tanto a las humanas. Es por ello que se pueden buscar genes candidatos a enfermedades o 
anomalías en regiones cromosómicas humanas definidas por mutaciones en el pez cebra. Las alteraciones 
morfológicas en el desarrollo embrionario del pez cebra se han utilizado desde hace años para estudiar los 
efectos de los contaminantes. En esta investigación se pretende evaluar los efectos de la bioacumulación de 
arsénico contenido en el “agua potable” de Zimapán, Hidalgo y las consecuencias de este proceso en el pez 
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cebra como indicador del posible daño genotóxico sobre la población de Zimapán que está expuesta a la 
contaminación por arsénico. 
 
MATERIALES Y MÉTODOS 
 
Bloque experimental de bioacumulación de arsénico en pez cebra 
 
La metodología experimental se muestra en la Figura 1 en forma de diagrama de flujo (Báez y Prieto, 2004) 
donde se señalan las diferentes etapas de la investigación. Los ejemplares del pez cebra se pusieron en peceras 
respectivas, divididas en tres lotes: control negativo, agua limpia (concentración de As total menor de 0,002 
mg/L) de pozo (UAEHWW) (pozo de la Universidad de Hidalgo, México); control positivo, agua del mismo pozo 
UAEHWW con adición de arseniato ácido de sodio hasta alcanzar una concentración de 5 mg/L de As en el agua; 
y control experimental, agua del pozo V de Zimapán (Z5WW), Hidalgo (concentración de As total de 0,48 mg/L). 
En cada lote se colocaron 50 ejemplares bajo condiciones ideales de temperatura, oxigenación y alimentación. 
Para cada caso se tomaron alícuotas de agua (cinco réplicas) y preparadas en matriz nítrica de 3% y se analizó 
la concentración de As total; para ello se les hizo una pre-reducción y luego se analizaron por espectroscopia de 
absorción atómica con generación de hidruros. 
 
Para la pre-reducción, a 10 ml de aguas de UAEHWW o a 5 ml de Z5WW se le agregó 2 ml de ácido nítrico 
concentrado, 2 ml de ácido clorhídrico concentrado, 2 ml de ioduro potásico al 25% y 2 ml de ácido ascórbico al 
25%, con posterior aforo a 50 y a 100 ml con agua desionizada, respectivamente, de la misma manera se 
prerredujeron los patrones aforando a 50 ml. Posteriormente se midió la absorbancia en el espectrofotómetro 
con borohidruro de sodio al 0,6% - NaOH al 0,5% y HCl 5 M (APHA-AWWA-WEF, 1989; Nölte, 1991). 
 
Asimismo en peces, sacrificando 5 ejemplares por lote (previamente se les retiró las branquias para las 
evaluaciones y ensayos de inducción de micronúcleos); fueron llevados a masa seca en estufa y por su peso 
seco se sometieron a digestión en horno de microondas en ácido nítrico. Posteriormente se analizó la 
concentración de As total.  
 
Pruebas de inducción y frecuencia de micronúcleos (FMNs). Teratogénesis 
 
Se analizó la FMNs en células branquiales a los 0, 1, 2, 3, 15, 30, 60, 90, 120, 150 y 180 días, para lo cual se 
obtuvieron 5 ejemplares de cada tiempo y tratamiento, a los que se les extrajeron las 2 branquias. Cada par de 
branquias fue colocada en una laminilla con una gota de solución de NaCl al 1,5%, luego se trocearon finamente 
con una tijera, se transfirieron a un tubo eppendorf, se aforándose a 1,5 ml con ácido acético al 9%. 
Posteriormente se centrifugó durante 5 min a 833,3 g. Después de desechar el sobrenadante, se aforó a 1,5 ml 
con agua destilada, se dejó reposar 5 min, se centrifugó nuevamente 10 min a 833,3 g, se desechó el 
sobrenadante, se aforó a 0,5 ml con metanol al 100%, se agitó y se vació el contenido en una laminilla, se dejó 
secar a temperatura ambiente. La laminilla se sumergió en un baño de colorante Giemsa al 30% (diluyendo la 
solución madre con buffer de Sorenson) durante 30 min. Luego se retiró el exceso de colorante colocando la 
laminilla en un baño de agua corriente y se dejó secar a temperatura ambiente. Posteriormente se sumergió la 
laminilla 7 min en cada uno de los siguientes baños: 50% etanol a 99º y 50% acetona pura, acetona pura, 
acetona al 50% y xilol al 50%, finalmente xilol al 98,5%. Posteriormente la laminilla fue adherida a un 
cubreojetos con resina, se dejó secar y se contaron 1000 células en un microscopio óptico con una 
magnificación 400x para registrar el número de micronúcleos (frecuencia en 1 000 células). 
 
El siguiente criterio fue usado: a) los MNs deben estar a menos de 1/3 del diámetro del núcleo principal, b) estar 
en el mismo plano de enfoque, c) tener el mismo color, textura y refracción que el núcleo principal, d) tener 
forma oval o redonda, y e) estar claramente separados del núcleo principal. 
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Fig. 1: Diagrama de flujo del experimento (Báez y Prieto, 2004). 
 
 
Para el estudio de la teratogénesis se prepararon 3 peceras con los tratamientos control negativo, control 
positivo y Z5WW. En cada una se colocó una maternidad con una hembra y un macho a 28-29ºC con aireación 
permanente, iluminación natural y artificial, 7,3 L de agua, alimentación con hojuelas Tetramin dos veces al día 
y cambio de agua cada 4 días. Cuando había desove los huevos se colocaban en frascos de vidrio dentro de 
otras peceras, en las mismas condiciones de los tratamientos, hasta que eclosionaban. Posteriormente se 
vaciaban los alevines en sus peceras y se mantenían a 26ºC con cambio diario de agua alimentándolos dos 
veces al día con alimento para alevines marca Sera. A los 25 días se alimentaban con alimento en hojuelas 
Tetramin dos veces al día hasta llegar a adultos, a los 30 días se les cambiaba el agua cada 4 días. 
 
Por otra parte se contaron los huevos para calcular el porcentaje de óvulos, huevos no viables y viables. 
Asimismo se contó el número de alevines eclosionados y de juveniles sobrevivientes, normales y con 
malformaciones, así como el tipo de malformación. 
 
RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
 
Ensayos y evaluación de bioacumulación de arsénico en pez cebra. 
 
La exposición al As se realizó con 6 meses de evaluación. Se observa en el tratamiento Z5WW y en el control 
positivo, el decrecimiento de la concentración de As en el agua con el tiempo, en tanto que en peces se produce 
un incremento. A los 30 días se observó en el control positivo que 47,94% del As que disminuyó en el agua fue 
bioacumulado por el pez y el resto fue eliminado por excreción en los sedimentos; similarmente eso pasó con el 
tratamiento Z5WW donde el 35,35% del As que disminuyó en esta agua fue bioacumulado. En las Figuras 2 y 3 
se muestran las disminuciones e incrementos en aguas y pescados respectivamente, así también como la 
ecuación y coeficiente de correlación. 
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Fig. 2: Disminución de la concentración de As en las aguas en función del tiempo.  
 
 
Como se aprecia en los controles negativos (para aguas y peces) los resultados arrojaron valores menores que 
los respectivos límites de detección (LD) encontrados experimentalmente. En las aguas se observa el 
decrecimiento de las concentraciones de As en el tiempo en tanto que en peces se produce un incremento. Para 
el control positivo de 5 000 μg/L (UAEHWW) se observó una disminución en la concentración de As de las aguas 
de 1000 μg/L aproximadamente en sólo 30 días (35 μg/L/día) en tanto que en peces se incrementó en unos 15 
μg/L en ese mismo tiempo (0,5 μg/L/día). Por su parte las aguas del experimento (Z5WW) mostraron una 
disminución de 200 μg/L (6,7 μg/L/día) y en peces un incremento de 5 μg/L (0,17 μg/L/día) para los mismos 30 
días evaluados. Dada la necesidad de cambiar las aguas en las peceras, no se evaluó a más de 30 días para los 
ensayos de aguas pero si se continuó la evaluación en peces hasta completar 180 días. La Figura 3 muestra de 
manera gráfica los incrementos en peces definiendo una ecuación y regresión lineal de esta tendencia.  
 
Como se observa se logran regresiones mayores de 0,95 y las pendientes de las líneas rectas de incrementos en 
peces de los ensayos de UAEHWW y del experimento Z5WW, se corresponden con valores de 0,45 y 0,14 
μg/L/día. 
 
A los 180 días de exposición la concentración de As en pescados sin branquias del tratamiento Z5WW fue de 
397,76 ppb (base seca) lo cual es cercano a lo reportado por Báez (2001) de 435 ppb (base seca) en pez 
completo a las 96 horas de exponer Oreochromis niloticus a la misma agua. Por otro lado, la concentración de 
As de 4 051,93 ppb en peces del control positivo fue aproximada a lo reportado por Naqvi et al. (1990) de 4 290 
ppb en tejido fresco de cangrejo de río Procambarus clarkii expuesto a 5 ppm del herbicida metanearsenato de 
monosodio en el agua por 8 semanas. Como se observa en la Figura 2, se obtuvo pendientes negativas de 
disminución de As en aguas con valores de -33,847 y -6,5916 ppb/día que corresponden al tratamiento positivo 
y Z5WW, respectivamente. Por otro lado, la bioacumulación de As puede ser expresada como velocidad de 
bioacumulación con valores de 23,614 y 2,2077 ppb/día para los peces de los mismos tratamientos, 
respectivamente, con una tendencia lineal (figura 3). Esto es proporcional con la concentración inicial de As en 
el agua del control positivo que fue 11,2 veces mayor que la del Z5WW. 
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Fig. 3: Incremento de las concentraciones de As en peces. 
 

 
Pruebas de evaluación de inducción y frecuencia de aparición de micronúcleos (FMNs) 
 
Con relación a la inducción de micronúcleos (MNs) evaluados en células sanguíneas de las branquias de los 
peces sacrificados, se puede observar que en los controles negativos existe una inducción por generación 
espontánea de formación de MNs que al término de 30 días es de 8 MNs por cada 1000 células contadas y se 
mantiene en este nivel hasta los 180 días. Por su parte el control positivo de 5000 μg/L de As arrojó una 
inducción de MNs en células sanguíneas de 46,9 veces mayor que el UAEHWW a los 30 días, valor que se 
incrementó hasta 74,6 veces mayor a los 180 días; en tanto que para los peces en las aguas del pozo Z5WW se 
apreció un incremento de inducción de MNs de 17,8 veces más con respecto al control negativo a los 30 días 
(0,38 veces menor que en el control positivo) e incrementó hasta 25,5 veces más a los 180 días de ensayo (0,34 
veces menor que en el control positivo). En la Figura 4 se muestran estos resultados y se puede apreciar 
igualmente las respectivas ecuaciones lineales y sus correspondientes coeficientes de regresiones mayores de 
0,99. Así mismo se puede observar las microfotografías de células con presencia de MNs en la Figura 5. 
 
Con relación a la FMNs en células branquiales, en el control UAEHWW se observó una generación espontánea 
que a los 180 días fue de 0,8 MNs/1 000 células. Por su parte el control positivo presentó una FMNs 163,5 veces 
mayor que el control negativo, en tanto que en los pescados del Z5WW hubo un incremento en la FMNs 56,25 
veces mayor que en el control negativo, apareciendo también otras anormalidades como núcleos lobulados (NT) 
y hendidos (L). En ambos tratamientos el As promovió un cambió celular a concentraciones subletales, con un 
incremento en la FMNs de 0,119 y 0,044 MNS/día (ver en la Figura 4 el término cuadrático), respectivamente, lo 
cual está en una proporción 2.88:1. Comparando la FMNs de 10,2/1000 células a los 30 días en el tratamiento 
Z5WW, es cercano a 10,16/1 000 células reportado por Cavas y Ergene-Gözükara (2003) en células branquiales 
a los 3 días de exponer al pez O. niloticus al 10% de un efluente textil. Por otro lado la FMNs de 4,4 MNS/1000 
células a los 15 días en el mismo tratamiento, se parece a 5,15 MNS/1000 células encontrado por Basu et al. 
(2002) en células de mucosa oral de individuos expuestos a 368,11 μg/L de As en agua potable de pozo. 
 
Es importante mencionar que el Z5WW tuvo mayor concentración de manganeso (330 μg/l) y Pb (12 μg/l) que 
el UAEHWW, y tanto el Mn inorgánico (Joardar y Sharma, 1990) como el Pb (Kapka et al., 2004) inducen MNs 
también. Aunque estos exceden el límite máximo permisible (NOM-127-SSA1-1994, 2000) 2,0 y 1,2 veces 
respectivamente, no se comparan con el As el cual lo excedió 19,2 veces; por esto afirmamos que este 
metaloide causó el principal daño genotóxico. 
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Fig. 4: Evaluación de la inducción de micronúcleos (MNs) en células sanguíneas tomadas de las branquias del 

pez cebra. 
 
 
 

(a) (b) (c) 

(d) (e) (f) 
Fig. 5: Micronúcleos y otras anormalidades nucleicas en células branquiales del pez cebra de los tratamientos Z5WW y 

positivo: (a, b, c y d) muestran micronúcleos; (d, e y f) muestran otras anormalidades nucleicas. M=micronúcleos, L=núcleo 
hendido, NT=núcleo lobulado. La magnificación es 1 000x. 

 
 
Desove, supervivencia y teratogénesis 
 
Respecto al desove y sobrevivencia, a mayor concentración de As en el agua mayor porcentaje de huevos no 
viables y óvulos, menor porcentaje de huevos viables y de eclosión, mayor porcentaje de recién eclosionados y 
juveniles con malformaciones, y menor porcentaje de juveniles sobrevivientes (Tabla 1). Por otra parte, a mayor 
concentración de As, en el agua mayor porcentaje de descendientes con malformaciones en columna.  
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Bodammer (1993), reporta que en los embriones de peces expuestos a una variedad de contaminantes pueden 
ser inducidas teratas como deformación axial (anormalidades del notocordio), defectos craneofaciales, defectos 
del cerebro y ojo (exoftalmia, microftalmia, ciclopodia), defectos cardiovasculares (tubo del corazón), y 
deformación espinal (anormalidades vertebrales). La exposición de embriones de Menidia beryllina al 2,4-
dinitrofenol y al naftaleno, durante la división y blastulación hasta 8 días post fertilización, resultó en defectos 
craneofaciales, cardiovasculares y esqueléticos. Por otra parte la N-nitroso-N-metilurea, N-metil-N’-nitro-
Nnitrosoguanidina y N-nitrosodietilamina, causan mortalidad en embriones del pez medaka (Oryzias latipes) en 
la etapa de blástulas, son teratogénicos al principio de la organogénesis y tienen poco efecto en embriones a 
punto de eclosionar, las teratas fueron anisoftalmia, edema pericardial del tubo del corazón, y anormal 
desarrollo de la vejiga natatoria (falla para inflarse). 
 
 

Tabla 1: Porcentaje de huevos no viables y viables, óvulos, eclosión, eclosionados y alevines con 
malformaciones, y juveniles sobrevivientes. Los números entre paréntesis indican el porcentaje del  

coeficiente de variación. 
 

TRATAMIENTO 
% HUEVOS 
NO VIABLES 

% HUEVOS 
VIABLES 

% 

ÓVULOS 

% 
ECLOSIÓN

% 

ALEVINES 
C/MALFORMACIÓN 

EN COLUMNA  

% ALEVINES 
PREMATUROS

CONTROL 

NEGATIVO 
0.7 (15.91) 99.1 (1.2) 0.1 (21.61) 98.2 (1.6) 0 0 

APZ5 4.1 (13.29)  96.3 (6.0) 0.3 (19.28) 92.0 (7.9) 2.5 (5.94) 0 

CONTROL 
POSITIVO 

  18.4 (2.41) 81.5 (5.6) 0.3 (20.55) 78.0 (10.6) 13.6 (8.37) 10.4 (5.05) 

 
 
La exposición del embrión al cadmio puede: 1) Modificar la permeabilidad de la membrana del huevo antes y 
después de la fertilización; 2) Interrumpir la gastrulación y axiación durante las etapas medias y últimas de la 
embriogénesis; 3) Retardar el crecimiento, desarrollo, y organogénesis; 4) Reducir el ritmo cardiaco; 5) Reducir 
o modificar la movilidad embriónica; 6) Decrementar la actividad de varias enzimas biosintéticas en la última 
etapa del embrión; 7) Interrumpir la osteogénesis normal, resultando en malformaciones esqueléticas; 8) 
Reducir el tamaño del saco vitelino vía efectos osmóticos en el fluido perivitelino, como resultado de que el Cd 
afectó las membranas del huevo; y 9) Una prematura o dilatada eclosión. 
 
Por su parte, el zinc causa cambios degenerativos en músculo y cerebro de embriones de peces, como: 
hinchazón mitocondrial, vacuolización citoplásmica, hinchazón del retículo endoplásmico o sarcoplásmico, y otros 
cambios degenerativos asociados con la muerte celular. A una concentración de 12 ppm de zinc hubo necrosis 
de las células epiteliales, las células cloro tuvieron menos mitocondrias, los organelos Golgi estuvieron ausentes, 
y se observó un retículo endoplásmico liso congestionado. El autor concluye que la exposición de embriones a 
concentraciones de zinc de 6 a 12 ppm puede dañar la capacidad osmorregulatoria (células cloro), respiratoria 
(células epidérmicas), muscular y neural, de la larva recién eclosionada. 
 
En embriones expuestos a hidrocarburos aromáticos, organoclorados y metales pesados, se ha observado el 
retardo metabólico y la inefectiva utilización de la energía. Se plantea la hipótesis de que algunos contaminantes 
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tienen su efecto bloqueando la fosforilación oxidativa, lo que causa la inhibición de la formación de 
adenosinatrifosfato que se necesita para el metabolismo normal. 
 
Debido a la transparencia de sus embriones, el estudio genético de especimenes con mutaciones espontáneas o 
inducidas resulta muy sencillo. En las Figuras 6a y 6b se muestran microfotografía de huevos viables y no 
viables de los controles negativo y Z5WW. En la Figura 6c se muestra la ampliación de un huevecillo no viable 
Z5WW donde se aprecia la magnitud del daño. 
 
 

Fig. 6a: Huevos viables control negativo. Aumento 40x. Fig. 6b: Huevos no viables Z5WW. Aumento 40x. 
  

 

Fig. 6c: Huevos no viables Z5WW. Aumento 100x. 
 
 
Respecto a la teratogénesis, se obtuvo que a mayor concentración de As en el agua, mayor porcentaje de 
malformaciones en columna. En la Figura 7 se muestra el tipo de malformación en columna en alevines de siete 
días. No se observaron malformaciones en aletas y opérculo. 
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(a) (b) 
Fig. 7: Tipo de malformación en columna de alevines (7 días) en los tratamientos. a) Z5WW, columna curveada y,  

b) positivo, columna acortada. 
 
 
El embrión de este tipo de pez tarda muy poco tiempo en desarrollarse y eclosionar, lo que permite llevar a cabo 
un seguimiento sencillo. Un desarrollo embrionario normal del pez cebra puede apreciarse en la Figura 8. En la 
Figura 9 se muestran microfotografías de alevines recién eclosionados y sus malformaciones, en la Figura 9a se 
aprecian las malformaciones de columnas (curveadas), en la Figura 9b malformaciones en columnas (acortadas 
y curveadas), además de ojo dañado y aparición de protuberancias en dorso; finalmente, en la Figura 9c 
columna curveada, excesivamente alargada y delgada. Igualmente se pudo apreciar efectos de enanismo; en la 
Figura 10 se observa una fotografía donde se aprecia la diferencia en tamaños en dos ejemplares adultos 
descedientes de los ensayos en agua del pozo Z5WW y del control negativo respectivamente. 
 
 

 
Fig. 8: Proceso de desarrollo embrionario normal del pez cebra. 
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(a) (b) 
 

(c) 
Fig. 9: a) Alevines recién eclosionados en tratamiento Z5WW y las malformaciones en columnas 

(curveadas) que presentan. b) Alevín recién eclosionado en el control positivo, se aprecia columna 
curveada y acortada, un ojo atrofiado y una pequeña tumoración en la unión cabeza-cuerpo. c) 

Alevín recién eclosionado en tratamiento Z5WWW y columna muy alargada. Todas las 
microfotografías fueron realizadas a 100x. 

 
 

Fig. 10: Enanismo en pez adulto (a la izquierda tratamiento Z5WWW, a la derecha 
control negativo) con la misma edad. 
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CONCLUSIONES 
 
Se puede concluir que los resultados fueron indicativos de que el As causó el mayor daño genotóxico y 
teratogénico en células branquiales y en descendientes del pez cebra, a concentraciones subletales. Respecto al 
desove y sobrevivencia, a mayor concentración de As en el agua mayor porcentaje de huevos no viables y 
óvulos, menor porcentaje de huevos viables y de eclosión, mayor porcentaje de recién eclosionados y juveniles 
con malformaciones, y menor porcentaje de juveniles sobrevivientes. Se observó en la teratogénesis, que a 
mayor concentración de As en el agua, mayor porcentaje de malformaciones en columna. Se observaron 
además malformaciones en opérculo así como enanismo en ejemplares adultos descedientes. 
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