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Summary

The exposure of living creatures to endocrine disruptors is universal, as they are scattered throughout 
the world as a result of its widespread use. The variety of endocrine disruptors is very broad and growing 
every day, including chemicals synthesized by humans, additionally to substances found naturally in the 
environment. The endocrine disruptors constitute a threat not only to animal health and reproduction, but 
possibly to humans as well. Biomarkers are used as risk indicators for endocrine disruption. Considered 
amongst them are plasma steroids levels, induction of vitellogenin and zone radiate protein, and, histology 
and immunohistochemistry of the liver, gonads and other organs. The appropriate and combined use of 
biomarkers has allowed significant advances to understand fish reproductive toxicology in both field and 
laboratory studies. Given that few reports have been published in Colombia on this area, and considering 
its global importance, this article scrutinizes the state of the art on problems caused by the DE and points 
out the need of doing more research on this issue.
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Resumen

La exposición de los seres vivos a los disruptores endocrinos (DE) es global, ya que se encuentran 
dispersos por todo el mundo como consecuencia de su empleo generalizado. El catálogo de DE es muy 
amplio y crece día a día, comprendiendo desde productos químicos sintetizados por el hombre, hasta 
sustancias que se encuentran de manera natural en el medio ambiente. Los DE constituyen una amenaza, 
no solo para la salud general y reproductiva de los animales, sino posiblemente para la salud humana. 
Los biomarcadores son utilizados como indicadores de riesgo de la disrupción endocrina y entre ellos se 
incluyen de manera relevante la determinación de los esteroides en plasma, la inducción de Vitelogenina 
(Vtg) y proteínas de la zona radiada (Zrp) del oocito, junto con la histología e inmunohistoquímica 
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hepática, gonadal y de otros órganos. El uso integrado y adecuado de estos biomarcadores ha permitido 
avanzar en el conocimiento y la comprensión de la toxicología reproductiva de peces, tanto en estudios de 
campo como de laboratorio. Debido a que en Colombia se ha realizado escasas publicaciones sobre este 
tema de importancia mundial, se elaboró este artículo con el objetivo de hacer un escrutinio del estado del 
arte sobre los problemas causados por los DE, e identificar necesidades de investigación sobre este tema 
en Colombia.

Palabras clave: ecotoxicología, estrógenos, peces, vitelogenina.

Resumo

A exposição dos seres vivos aos disruptores endócrinos (DE) é global, devido a que se encontram 
dispersos por todo o planeta como consequência do seu emprego generalizado. O catálogo de DE é 
muito amplo e cresce dia após dia, compreendendo desde produtos químicos sintetizados pelo homem até 
substâncias que se encontram de maneira natural no meio ambiente. Os DE constituem uma ameaça, 
não só para a saúde geral e reprodutiva dos animais, mas também possivelmente para a saúde humana. 
Os biomarcadores são utilizados como indicadores de risco da disrupção endócrina, dentre eles estão à 
determinação de esteroides no plasma, a indução de Vitelogenina (Vtg) e as proteínas da zona radiata 
(Zrp) do oócito, junto com a histologia e a inmunoistoquímica hepática, gonadal e de outros órgãos. O uso 
integrado destes biomarcadores tem permitido avançar no conhecimento e na compreensão da toxicologia 
reprodutiva de peixes, tanto em estudos de campo como de laboratório. Devido a que na Colômbia existem 
escassas publicações sobre este tema de importância mundial, este artigo foi escrito com o objetivo de fazer 
um escrutínio do estado da arte sobre os problemas causados pelos DE e identificar as necessidades de 
pesquisa. 

Palavras chave: ecotoxicologia, estrogénios, peixes, vitelogenina. 

Introducción

Cada vez son mayores las evidencias referentes 
a que los cuerpos de agua reciben cantidades 
tanto de químicos sintéticos (xenobióticos) como 
de químicos naturales que actúan como DE, 
constituyéndose en una amenaza, no solo para la 
salud general y reproductiva de los animales, sino 
para la salud humana (Harrison, 2001; Waring y 
Harris, 2005). 

Los DE alteran el equilibrio hormonal, actúan 
a dosis muy bajas y utilizan mecanismos de 
acción variables. Como resultado de lo anterior, 
se producen trastornos de tipo reproductivo, 
en el desarrollo de órganos y tejidos, así como 
alteraciones en los procesos metabólicos (Arukwe y 
Gokoyr, 2003). 

Las fuentes de DE incluyen las descargas de 
alcantarillados municipales y de algunos efluentes 
industriales como se han reportado principalmente 
en Norteamérica, Europa y Japón (Hutchinson et al., 
2006); Centroamérica (Vega et al., 2007) y Suramérica 
(Suárez et al., 2011). Estos contaminantes constituyen 

un problema global y por esta razón, desde la década 
de los 90´s se han realizado investigaciones con el fin 
de determinar el impacto que los DE producen en la 
salud de poblaciones humanas y animales (Waring y 
Harris, 2005).

No obstante, el gran interés que los DE han 
generado en la comunidad internacional, en 
Colombia se han realizado escasos estudios 
(Gallo, 2006) para identificar el impacto sobre 
los ecosistemas nativos y, sobre la salud pública 
y animal; por esta razón se realizó esta revisión 
de literatura que tiene como objetivo hacer un 
escrutinio del estado del arte sobre los problemas 
causados por los DE, e identificar necesidades de 
investigación sobre este tema en Colombia. Para 
tal efecto, se revisaron aspectos relacionados con 
los mecanismos causantes de disrupción endocrina, 
las fuentes de exposición, los DE comunes en el 
agua, los efectos sobre los peces, los biomarcadores 
de disrupción endocrina. Adicionalmente en 
este artículo se discute la necesidad de realizar 
investigaciones en las que se determine el efecto de 
los agroquímicos de mayor uso en Colombia, que 
puedan servir para comprender la dimensión de este 
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problema en el país, con miras a establecer bases 
para la biorremediación ecológica. 

Definición de disruptor endocrino

El término DE, define un conjunto diverso 
y heterogéneo de compuestos químicos, tanto 
naturales como producidos por el hombre, capaces 
de alterar el equilibrio hormonal, pudiendo interferir 
con las glándulas endocrinas y sus hormonas, 
así como con los órganos donde estas actúan 
(Breithaupt, 2004). Los términos estrógenos 
ambientales, xenoestrógenos y fitoestrógenos son 
considerados como sinónimos de los DE (Arukwe y 
Gokoyr, 2003). 

Mecanismos de disrupción endocrina

Los mecanismos de acción de los DE estudiados 
hasta la fecha incluyen: 1) mimetizar la acción de 
las hormonas ocupando su lugar, 2) antagonizar 
la acción de las hormonas, 3) alterar el patrón de 
síntesis y metabolismo hormonal, y 4) modular el 
número de receptores correspondientes (Escudero, 
2010).

Formas y efectos de exposición a DE

La exposición de los organismos a los DE es 
masiva y universal. Los DE no persistentes pueden 
actuar durante cortos períodos de tiempo, en 
momentos críticos del desarrollo desapareciendo 
del organismo con facilidad. Los DE persistentes 
se acumulan en el organismo y pueden actuar a 
pesar de que la exposición no haya tenido lugar en 
el momento crítico; a lo anterior contribuye su baja 
biodegradabilidad, el transporte a otros lugares por 
el aire y el agua, así como la bioacumulación en la 
cadena trófica (Hutchinson, 2006).

En hábitats acuáticos, los DE son fácilmente 
biodisponibles para los peces a través de una 
variedad de rutas, incluyendo la respiración, la 
osmoregulación, y la transferencia materna de 
contaminantes al embrión vía lípidos del vitelo. El 
contacto dérmico con sedimentos contaminados o la 
ingestión de alimentos contaminados también son 
rutas probables de exposición (Mills y Chichester, 
2005).

Aunque los efectos de los DE varían de una 
especie a otra y son específicos de cada sustancia 
química, pueden formularse cuatro enunciados 
según (Mills y Chichester 2005): 1) los efectos de 
los contaminantes pueden ser distintos sobre el 
embrión, el feto, el organismo perinatal o el adulto, 
2) los efectos se manifiestan con mayor frecuencia 
en la progenie que en el progenitor expuesto, 3) 
el momento en que se expone el organismo en 
desarrollo es decisivo para determinar el carácter, la 
gravedad y la evolución del efecto; y por último y 4) 
aunque la exposición crítica tenga lugar durante el 
desarrollo embrionario, las manifestaciones pueden 
no ser evidentes hasta la madurez del individuo.

DE y fuentes de exposición

Actualmente se conoce un gran número de 
sustancias químicas artificiales, que vertidas al 
medio ambiente tienen el potencial para perturbar el 
sistema endocrino de los organismos. Entre ellas se 
encuentran sustancias persistentes, bioacumulativas 
y organohalógenas como algunos plaguicidas 
(fungicidas, herbicidas e insecticidas), sustancias 
químicas industriales, productos sintéticos y metales 
pesados (Bridges y Bridges, 2004; Mastandrea et 
al., 2005).

Entre los DE encontrados en el medio 
acuático están los esteroides estrogénicos como: 
17β-estradiol, estrona, estriol, los cuales se han 
encontrado en efluentes de alcantarillados en 
concentraciones bajas (Hyndman et al., 2010). Los 
xenoestrógenos al ser su estructura muy similar a 
los estrógenos endógenos se unen a los receptores 
estrogénicos α o β y así ejercerse su efecto aún a 
concentraciones bajas (Larsson y Adolffsson, 2002).

Productos de la biodegradación de los 
detergentes alquil-poliethoxilatos como el 
nonilfenol y octilfenol, se encuentran en efluentes 
de alcantarillados y aguas de desecho de sistemas 
sépticos. Algunos alquilfenoles han mostrado su 
unión a receptores estrogénicos y estimulan una 
respuesta biológica similar a 17β-estradiol, aunque 
se requieren investigaciones adicionales para 
determinar los niveles en el ambiente acuático que 
pueden tener efecto estrogénico. (White et al., 1994)
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El Bisfenol A, usado en resinas epóxicas, 
plásticos policarbonados y sellantes dentales, 
tienen actividad estrogénica tanto en pruebas de 
proliferación celular in vitro como con células 
de cáncer de mama (LaPensee et al., 2010). 
Este compuesto se ha detectado en efluentes de 
alcantarillado y aguas de desecho de sistemas 
sépticos a bajas concentraciones (Korner, 2000; Wei 
et al., 2011). Algunos contaminantes ambientales 
persistentes tales como bifenilos policlorinados 
(PCBs) (Storelli et al., 2009) y pesticidas (DDT y 
sus metabolitos) también se han considerado DE 
(Ssebugere et al., 2009).

Otros DE interactúan con receptores de 
andrógenos, más que con receptores de estrógenos; 
entre estos se encuentran algunos agentes 
terapéuticos como hidroxitamoxifen, flutamide y el 
fungicida vinclozolin. Compuestos como bisfenol 
A, butil-benzil-ftalato. y o,p’-DDT son también 
antiandrógenos (Olea et al., 2002), demostrando 
que un DE químico puede tener actividad hormonal 
múltiple. En efecto, los receptores de hormonas 
esteroides se han denominado como “promiscuos” 
en relación a su unión al ligando; lo anterior, debido 
a que muchos químicos considerado DE se unen con 
más de un tipo de receptor de esteroides (Mills y 
Chichester, 2005).

Los DE tienen una de las siguientes 
características: están presentes en el medio 
ambiente a altas concentraciones, son persistentes y 
bioacumulables o están ingresando constantemente 
al medio ambiente (Mills y Chichester, 2005). Los 
DE resistentes a biodegradación y lipofílicos, como 
pesticidas organoclorados, PCBs y alquifenoles 
se encuentran en el medio acuático y pueden 
bioacumularse en los organismos expuestos. El 
Bisfenol A y el 17β- estradiol no se bioacumulan 
pero están ingresando continuamente al medio 
ambiente acuático (Mills y Chichester, 2005). 

DE como el tributyltin (TBT) se sospecha que 
actúa por mecanismos distintos a la interacción con 
los receptores hormonales. Las evidencias sugieren 
que el TBT ejerce sus efectos por interferencia 
con la enzima aromatasa en la biosíntesis normal 
de hormonas esteroides, más que mediante la 
interacción con los receptores de dichas hormonas 

(Matthiessen y Gibbs, 1998; McAllister y Kime, 
2003).

DE comunes en el medio acuático

Se ha reconocido una gama amplia de 
compuestos químicos encontrados en el ambiente 
acuático que comprometen la capacidad 
reproductiva y el desarrollo sexual de numerosas 
especies. Los siguientes son DE comunes en el 
medio acuático (Tabla 1).

Tabla 1. Disruptores endocrinos comunes en el medio acuático.

Tipo de disruptor Fuente
Esteroides estrogénicos 17β-estradiol, estrona, estriol 
Monómeros de plásticos 
policarbonados P-nonilfenol, octilfenol, bisfenol A

Bifenilos policlorinados 
(PCBs)

Residuos de la producción de cloro, 
PVC, lubricantes, refrigerantes y 
aceites industriales

Insecticidas Organofosforados, organoclorados, 
piretroides y carbamatos 

Herbicidas Atrazina, glifosato

Adaptado de Lesley and Clinton. Science of the Total Environment 
343(2005), 1 – 34.

Estimación de los riesgos de los DE 

Según Mills y Chichester (2005) se plantean 
las siguientes consideraciones sobre la estimación 
de riesgo por DE: 1) los DE no presentan una 
relación unívoca dosis-respuesta. Por el contrario, 
pueden presentar varias respuestas a una misma 
causa, además, estas pueden ocurrir tras períodos 
de latencia de varios años, 2) ningún organismo 
esta expuesto a una sola sustancia a la vez. Por el 
contrario, están expuestos a mezclas y, de hecho, 
cada organismo puede estar contaminado con 
cientos de sustancias químicas sintéticas y cabe 
la posibilidad de que puedan interactuar entre 
si, ya sea inhibiendo sus efectos, sumándolos o 
potenciándolos, 3) la acción hormonal derivada 
de la exposición a DE depende de la presencia de 
la cantidad adecuada de hormonas en el momento 
preciso, variando los efectos según la edad y el 
sexo, 4) la capacidad de los contaminantes de ser 
transportados por el aire, el agua o los alimentos 
y de depositarse en zonas localizadas a miles de 
kilómetros de sus lugares de origen, ha convertido 
el problema de contaminación en un problema 
de exposición global y 5) el hecho de que muchos 
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de los DE sean bioacumulativos dificulta la 
determinación del período de exposición.

Efecto de los DE en peces

En general, la fisiología reproductiva de 
vertebrados tanto mamíferos como no mamíferos 
es similar en estructura y función. De igual manera 
las vías biosintéticas para las hormonas esteroideas 
por sí mismas también están bien conservadas en 
vertebrados mamíferos y no mamíferos. (Mills y 
Chichester, 2005).

Sin embargo, los peces tienen algunos aspectos 
de la fisiología reproductiva que puede causar que 
estos respondan de una manera diferente a los 
DE, por ejemplo, en peces, la secreción de GnRH 
normalmente cambia en respuesta a señales del 
ambiente (Mills y Chichester, 2005). En el mismo 
sentido, se ha demostrado en especies de peces 
que durante una etapa de diferenciación sexual, 
la expresión de genes es regulada por factores 
epigenéticos como la temperatura y otros factores 
ambientales, repercutiendo en la diferenciación 
gonadal y de estructuras sexuales secundarias 
(Méndez et al., 2008). Hay especies de peces 
que pueden ser dioicas (sexos separados) o 
hermafroditas (gónadas de macho y hembra en un 
individuo). Contrario a los mamíferos, los genes que 
determinan el sexo en peces no se han descrito aún, 
aunque se han propuesto algunos candidatos para 
especies en particular como el salmón del atlántico 
(Manolakou et al., 2006)

En hembras de especies de peces ovíparos 
la producción de vitelogenina (Vtg), precursor 
proteico del vitelo, es un proceso crítico para su 
éxito reproductivo. Normalmente, las hembras 
maduras producen estrógenos suficientes para 
inducir la vitelogénesis, pero la exposición a 
químicos estrogénicos en el ambiente, provocan 
respuestas negativas en machos de peces adultos y 
jóvenes (Mills y Chichester, 2005).

En 1993 se publicó, por primera vez, la 
observación experimental relativa a los desórdenes 
de expresión del fenotipo sexual en peces. En 
efecto, los peces machos capturados en las cercanías 
de plantas de tratamiento de aguas residuales 

presentaron características sexuales masculinas y 
femeninas. Se observó también la producción de 
Vtg en el hígado de los peces macho, una proteína 
sintetizada normalmente por las hembras como 
respuesta a una señal estrogénica. Varias sustancias 
químicas, especialmente alquifenoles encontrados 
en detergentes y plásticos se identificaron como 
responsables de estos efectos (Jobling et al., 1996).

Estudios de laboratorio han permitido evaluar 
el impacto de la exposición a tóxicos en peces 
y sus efectos en el desarrollo ovárico. Se ha 
observado efectos como inhibición en el desarrollo 
y maduración de oocitos, incremento de atresia 
folicular, depósito anormal y formación de yema 
en los oocitos, alta mortalidad, machos con 
ovotestis, intersexos, disminución en el crecimiento 
del testículo, reducción del índice gonadosomal, 
histología gonadal alterada y maduración y 
producción anormal de huevos (Mills y Chichester, 
2005).

Wester et al., (1988), observaron el desarrollo de 
ovotestes en machos y la inducción de vitelogénesis 
en peces Medaka (Oryzias latipes) expuestos a β- 
hexachlorocyclohexano (β-HCH), demostrando 
los efectos estrogénicos de este compuesto (Liang 
et al., 1990). En estudios más recientes se han 
observado respuestas similares cuando estos peces 
son expuestos a 4-nonilfenol y Bisfenol A (Mills y 
Chichester, 2005).

La alteración de la función tiroidea, la 
disminución de la fertilidad, la disminución del 
éxito en la incubación, alteraciones morfológicas, 
anormalidades metabólicas y feminización, son 
las consecuencias que como efecto de disrupción 
endocrina, se han presentado en peces en estudios 
tanto de poblaciones en afluentes, estuarios y en 
trabajos experimentales de laboratorio (Mills y 
Chichester, 2005).

En general, los datos experimentales de 
laboratorio apoyan la hipótesis de que los DE en 
el medio ambiente acuático pueden impactar la 
salud reproductiva de varias especies de peces. Sin 
embargo, se necesitan más estudios que determinen 
si las poblaciones de peces rutinariamente expuestas 
a DE en su hábitat están expresando cambios en 
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la estructura de la población (Mills y Chichester, 
2005). La relación, disrupción endocrina y deterioro 
reproductivo con un impacto ecológicamente 
relevante sobre la sostenibilidad de peces, 
permanece, con pocas excepciones, como un desafío 
de investigación (Bridges y Bridges, 2004; Ôrn et 
al., 2003).

Métodos para la identificación de DEs. 
Biomarcadores de disfunción endocrina en peces

Los biomarcadores son indicadores de 
cambios en un organismo a nivel molecular, 
celular, histopatológico debidos a la exposición a 
xenobióticos (Arukwe y Gokoyr, 2003; Fossi et al., 
2002).

De acuerdo a la Organización Mundial de la 
Salud, los biomarcadores pueden subdividirse en 
tres clases: 1) Biomarcadores de Exposición: estos 
incluyen la detección y la medición de una sustancia 
exógena o sus metabolitos o el producto de una 
interacción entre un agente xenobiótico y alguna 
molécula blanco o célula, los cuales se miden en 
un compartimiento dentro de un organismo, 2) 
Biomarcadores de Efecto: incluyen las mediciones 
bioquímicas, fisiológicas u otras alteraciones 
dentro de los tejidos o líquidos corporales de un 
organismo, que pueden reconocerse como asociados 
con el deterioro de la salud o enfermedad, y 3) 
Biomarcadores de Susceptibilidad: indican la 
habilidad hereditaria o adquirida de un organismo 
para responder al desafío de la exposición a 
un xenobiótico específico, incluyendo factores 
genéticos y cambios en los receptores los cuales 
pueden alterar la susceptibilidad de un organismo a 
la exposición.

La exposición a un contaminante ambiental 
y la determinación de sus efectos en peces en 
ecosistemas acuáticos, puede examinarse utilizando 
biomarcadores como: enzimas de biotransformación 
como la citocromo P-450; parámetros de estrés 
oxidativo a partir de la medición de la actividad 
de enzimas como glutatión peroxidasa y catalasa; 
parámetros hematológicos; inmunológicos; 
reproductivos y endocrinos. Así como, parámetros 
genotóxicos, neuromusculares, e histomorfológicos 
(Van der Ven et al., 2003).

Los biomarcadores tienen diferente potencial 
dependiendo de la característica del estudio que 
se realice. En este artículo trataremos de manera 
particular la relevancia de las proteínas oogénicas, 
de la histopatología e inmunohistoquímica (IHQ) 
en los estudios de ecotoxicidad. El uso integrado 
de estos biomarcadores ha permitido avanzar en el 
conocimiento y la comprensión de la toxicología 
reproductiva de peces tanto en estudios de campo 
como en los de laboratorio; además de proporcionar 
los mecanismos de “alerta” para el estudio de 
otras poblaciones acuáticas, que pueden compartir 
sistemas reproductivos hormonales similares 
(Hutchinson et al., 2006; Van der Oost et al., 2003).

Se asume generalmente que los biomarcadores 
indican el estado de salud en general del pez siendo 
el reflejo de los efectos debidos a la exposición 
a xenobióticos. Los cambios agudos se observan 
cuando los niveles de un contaminante son lo 
suficientemente altos, mientras que se requiere la 
exposición crónica a agentes contaminantes para 
determinar los aspectos subletales de los cambios 
observados (Rajeswary y Ramudu, 2005). 

En las dos últimas décadas se ha producido 
información relevante sobre estos aspectos 
histopatológicos debidos a tóxicos o sus mezclas, lo 
que permite su aplicación en estudios integrados de 
campo (Mills y Chichester, 2005).

En algunos casos cuando se evalúa la histología 
gonadal, es posible que las observaciones 
microscópicas puedan sugerir diferentes efectos 
adversos significativos, por ejemplo, si un pez 
expuesto a una sustancia no tiene células de Sertoli, 
como consecuencia de disrupción endocrina durante 
las primeras etapas de su desarrollo será infértil. De 
igual manera, si los peces expuestos a xenobióticos 
no desarrollan su conducto gonadal, los gametos 
no podrán ser transportados al exterior y por ende 
serán infértiles. Por otro lado, si los peces fueron 
expuestos a un DE durante la diferenciación 
sexual, puede que estos tengan reversión sexual; 
la histología gonadal puede no mostrar un impacto 
adverso en el individuo, pero este efecto individual 
podría significar o alertar sobre la existencia de un 
efecto adverso en la población (Arukwe y Gokoyr, 
2003; Hutchinson, 2006).
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Dependiendo de los tejidos u órgano blanco 
a evaluar, se ha desarrollado una amplia 
variedad de pruebas para medir la expresión de 
proteínas oogénicas en peces. Estas incluyen 
radioinmunoensayo (RIA), ELISA e IHQ 
utilizando anticuerpos monoclonales y policlonales 
(Nilsen et al., 2004). En los últimos años, se ha 
incrementado el uso de RT-PCR (Reacción de la 
Cadena de Polimerasa en Transcripción Reversa), 
constituyéndose en una herramienta de trabajo 
valiosa en la evaluación de la expresión génica, por 
ejemplo, del mARN de Vtg (Nilsen et al., 2004). 
En las muestras en plasma, las pruebas varían 
en sensibilidad, pero algunas como el RT-PCR 
tienen la capacidad de detectar muy bajos niveles 
de expresión génica (por debajo de 1 ng/mL). Las 
pruebas para la detección de Vtg que utilizan solo 
anticuerpos policlonales, se restringen para el uso 
con especies homólogas; es importante destacar 
que algunos anticuerpos presentan reacción cruzada 
contra Vtg de otras especies (Hashimoto et al., 
2003; Hutchinson et al., 2006; Aranzazu et al., 
2011).

La localización celular de la síntesis de proteínas 
oogénicas hepáticas por IHQ ha permitido constatar, 
utilizando anticuerpos específicos, el efecto que 
tienen los xenobióticos (Van der Ven et al., 2003). 
La IHQ ha sido una herramienta valiosa para 
evaluar la inducción de la síntesis hepática de Vtg 
(Aranzazu et al., 2009), así como de proteínas 
de la corona radiada (Zrp) (Van der Ven et al., 
2003). Dicha herramienta es especialmente útil 
en situaciones en donde las muestras de sangre 
son difíciles de recolectar como sucede con las 
especies de tamaño muy pequeño. Aunque esta 
técnica demanda tiempo de trabajo, la localización 
de la Vtg en los cortes de hígado y otros órganos 
puede proporcionar conocimientos relevantes de 
los mecanismos patogénicos provocados por los DE 
(Arukwe y Gokoyr, 2003).

En estudios de ecotoxicidad tanto en peces 
como en otros organismos es importante utilizar 
biomarcadores que permitan constatar el potencial 
tóxico o disruptor. Por lo tanto, en peces y otros 
vertebrados ovíparos con frecuencia se utiliza como 
biomarcador la inducción de Vtg (Aranzazu et al., 

2009; Aranzazu et al., 2011) y de la proteína de la 
zona radiada (Zrp) (Fossi et al., 2002). 

La vitelogenina y zona radiada como 
biomarcadores de toxicidad

En peces los principales componentes del 
huevo, como la yema (Vtg) y las proteínas de la 
cáscara del huevo como la (Zrp), son sintetizados 
en el hígado de hembras bajo regulación endocrina 
y trasportados a la sangre para la toma posterior 
por el oocito (Figura 1). Tanto machos y hembras 
tienen receptores hepáticos para estrógenos, pero 
solo los hígados de peces hembras están expuestos 
normalmente a los estrógenos. Por lo tanto, la 
producción de estas proteínas en peces macho o 
peces inmaduros proporciona un indicador útil 
para detectar la presencia de DE con actividad 
estrogénica (Arukwe et al., 1997, Arukwe et al., 
2003).

Figura 1. Biosíntesis de proteínas oogénicas estimuladas por compuestos 
estrogénicos (según Arukwe y Goksoyr, 2003).

La característica útil de la inducción de Vtg 
como biomarcador es su especificidad para los 
estrógenos, la sensibilidad y la magnitud de la 
respuesta posible de tal manera que la concentración 
de Vtg puede incrementarse hasta un millón de 
veces en plasma (Davis et al., 2009; Kashiwada et 
al., 2002; Tyler y Sumpter, 1990). Las pruebas para 
Vtg se han desarrollado para un amplio rango de 
especies de peces y en el momento se encuentran 
disponibles en el mercado algunas de estas (Fossi 
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et al., 2002; Inui et al., 2003; Solé et al., 2002; 
Arukwe et al., 1999). 

La medición del mARN de Vtg también se 
ha utilizado recientemente y su evaluación ha 
demostrado ser igualmente efectiva a la obtenida 
con la medición de la proteína Vtg (Gelbke et al., 
2004; Inui et al., 2003; Larkin et al., 2003). La 
longitud parcial o total de cADNs en longitud 
parcial o total de la Vtg se han clonado en 20 
especies diferentes de peces, convirtiéndose en una 
herramienta diagnóstica potencial. El transcripto 
de mARN de Vtg es inducido rápidamente pocas 
horas después de la exposición a estrógenos, lo 
cual constituye la RT-PCR como una herramienta 
de valor potencial para utilizarse como prueba de 
valoración de la expresión de Vtg en períodos muy 
cortos (Thomas et al., 2003).

El establecimiento de las relaciones entre la 
inducción de Vtg y los efectos adversos en la salud 
en los peces son limitadas. Algunos autores plantean 
que los niveles muy altos de síntesis de Vtg en 
peces adultos pueden inducir falla renal y causar 
alteraciones en la dinámica sanguínea (Scholz y 
Gutzeit, 2000). El impacto de la inducción de bajos 
niveles de Vtg, no está bien definido; sin embargo, 
hay planteamientos teóricos con relación a que la 
síntesis de Vtg en forma precoz, ocasionada por la 
exposición a estrógenos, podría reducir la capacidad 
de supervivencia de peces que se encuentran en 
estadios de la vida donde la provisión de energía es 
muy crítica (Lânge y Hutchinson, 2001). 

Estudios de campo en ciprínidos en ríos del 
Reino Unido han demostrado un incremento en el 
contenido plasmático de Vtg en peces que presentan 
intersexo (Jobling et al., 1998) y que existe una 
correlación, no necesariamente de naturaleza causal, 
entre los niveles elevados de Vtg y la presencia de 
gónadas con intersexo (Arukwe y Gokoyr, 2003).

La aplicación de la Vtg como biomarcador para 
la exposición a estrógenos y los efectos potenciales 
de estos para la salud son complicados de 
determinar debido a que algunas especies de peces 
tienen isoformas de la Vtg (Desantis et al., 2005; 
Diniz et al., 2005; Hutchinson et al., 2006; Solé et 
al., 2002). En el pez zebra (Brachydanio rerio) se 

han identificado nueve mARN para la Vtg (Örn et 
al., 2003) y en los Medakas se han identificado dos 
subtipos de Vtg -1 y 2- (Inui et al, 2003). De esta 
manera pueden encontrarse diferentes sensibilidades 
para la detección de la Vtg según la característica 
del xenobiótico comprometido (Hiramatsu et al., 
2005).

En trabajos realizados con salmones juveniles 
del Atlántico y utilizando diferentes dosis de 
4-nonilfenol (NP), se observó que el tratamiento 
elevó significativamente los niveles plasmáticos de 
Zrp y de Vtg durante las dos semanas del estudio 
in vivo, mostrando la Zrp un incremento mayor en 
respuesta a xenoestrógenos (Arukwe et al., 1997). 
También se encontró un mayor aumento de la Zrp 
cuando se comparó con Vtg utilizando una técnica 
de ELISA en salmones juveniles del Atlántico 
tratados con E2 (Celius y Walther, 1998). En ambos 
estudios, los niveles de inducción de Zrp fueron más 
altos a menor dosis del DE, mientras que la Vtg se 
indujo a altas dosis del DE. Sin embargo, podría 
pensarse que las diferencias en la sensibilidad de 
la técnica ELISA para la detección de Zrp y Vtg 
puede deberse a diferencias en las afinidades de 
los anticuerpos usados en las pruebas para ligarse 
a éstas proteínas, asunto que los investigadores 
tratan de resolver mediante el desarrollo de pruebas 
cuantitativas para los dos grupos de proteínas y sus 
mARNs (Hiramatsu et al., 2005).

Estudios in vivo realizados en tilapias 
(Oreochromis mossambicus) (Davis et al., 2009), 
han demostrado la inducción de Vtg en machos 
utilizando dietas comerciales para truchas; esto 
sugiere la presencia de compuestos estrogénicos en 
esas dietas y la consecuente inducción de Vtg. De 
igual manera la Vtg se ha utilizado como indicador 
de contaminación en tilapias macho en la República 
Africana de Benin (Okoumassoun et al., 2002); en 
ese trabajo se encontraron cantidades significativas 
de Vtg en tejido hepático lo que se relacionó con los 
niveles de pesticidas organoclorados en tejidos.

Clorpirifos y su impacto en los ecosistemas 
acuáticos

Entre los productos químicos más utilizados 
y considerados como disruptores endocrinos en 
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mamíferos, peces e insectos, están los pesticidas 
organofosforados. Los organofosforados inhiben 
la enzima acetilcolinesterasa al producir su 
fosforilación, lo cual causa acumulación del 
neurotransmisor acetilcolina en las sinapsis 
mediadas por éste, con la consecuente aparición de 
un cuadro colinérgico (Córdoba, 2008). 

El mayor uso de estos compuestos está asociado 
a la actividad agrícola, principalmente en los países 
del tercer mundo, ya que son capaces de combatir 
plagas que otros insecticidas no han logrado, lo 
anterior hace predecir su permanencia prolongada 
en el mercado mundial. Estos plaguicidas son 
poco persistentes, lo que implica que sea necesario 
aplicarlos con mayor frecuencia para lograr una 
acción eficiente (Córdoba, 2008).

El clorpirifos es un insecticida organofosforado 
de amplio espectro que se utiliza desde 1970 en 
agricultura, clínica veterinaria y a nivel doméstico; 
además es utilizado para controlar la aparición de 
mosquitos en lagos y estanques (Giesy et al., 1999). 
La sensibilidad de las diversas especies acuáticas 
frente al clorpirifos es muy variable, probablemente 
debido a diferencias en el comportamiento, 
los hábitos alimenticios, la sensibilidad de los 
receptores y la farmacocinética (Giesy et al., 
1999). El clorpirifos es absorbido, metabolizado 
y eliminado por los peces y otros organismos 
acuáticos, con tiempos de eliminación medios 
comprendidos entre 0.5 a 5 días (Montañes et al., 
1995).

En Colombia, en el año 1999 fueron vendidos 
alrededor de unos 2.100.000 litros y 1.6 toneladas 
de clorpirifos, cifras similares a las comercializadas 
hasta el año 2007; siendo éste el organofosforado de 
mayor uso porcentual respecto al total de ventas de 
este grupo de insecticidas en este país (ICA, 2001).

La acción erosiva sobre el suelo, tanto de 
origen pluvial como atribuible a la irrigación, 
es potencialmente responsable del transporte de 
clorpirifos aplicado en áreas agrícolas hacia las 
aguas superficiales. Sin embargo, no se conoce hasta 
el momento datos sobre niveles de clorpirifos en 
aguas para Colombia.

Son pocos los trabajos realizados para 
determinar la toxicidad del clorpirifos y sus 
metabolitos en el medio acuático. Sin embargo, 
algunos trabajos de diferentes países e institutos 
han confirmado que es altamente tóxico para los 
peces y para los invertebrados acuáticos (De Silva y 
Samayawardhena, 2005).

Estudios experimentales de toxicidad aguda 
realizados en estadios tempranos del guppy 
(Poecilia reticulata) revelaron que aún a bajas 
concentraciones de clorpirifos hubo toxicidad 
en los peces juveniles, con una concentración 
letal 50 (CL50) de 7.17 µg/L a las 96 h a 26 °C. 
Las concentraciones bajas de este xenobiótico 
fueron responsables de algunos cambios en el 
comportamiento de nado; de igual manera se 
encontraron malformaciones en la aleta caudal en 
todos los grupos tratados, incrementándose estas 
malformaciones a mayor tiempo de exposición. 
También fueron frecuentes hemorragias en las 
aletas, en el opérculo, así como un considerable 
número de alteraciones en las branquias, a saber: 
acortamiento y fusión de lamelas e incremento en la 
vacuolización del tejido branquial, entre otras (De 
Silva y Samayawardhena, 2002).

Por otro lado, se han determinado alteraciones 
en el rendimiento reproductivo de guppy utilizando 
de igual manera dosis bajas de clorpirifos entre 
(0.002 µg/L-2 µg/L). Con estas concentraciones 
se encontraron efectos en el comportamiento de 
apareamiento, disminución en la descendencia 
y tasas bajas de supervivencia (De Silva y 
Samayawardhena, 2005).

En otro trabajo realizado en el guppy, con 
dosis de 1.47 a 2.10 mg/L, se presentaron cambios 
en el comportamiento como una forma de 
neurotoxicidad; los peces se observaron menos 
activos que el grupo control, presentando pérdida 
del equilibrio, nado errático, y permanencia en el 
nivel medio de la columna de agua por periodos 
prolongados de tiempo (Mahmut et al., 2005).

Por último, trabajos realizados con clorpirifos 
en larvas de tilapia (Oreochromis niloticus) 
demostraron su efecto tóxico; los peces tuvieron 
cambios en el comportamiento a concentraciones 
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muy bajas (1.3, 1.5 y 1.7 μg/L). Las larvas nadaban 
alrededor de su eje, con movimientos lentos y no 
respondían a estímulos externos; adicionalmente se 
observó la pérdida del equilibrio en los peces (Gul, 
2005).

Son escasos los reportes en peces de lesiones 
asociadas al clorpirifos en ecosistemas acuáticos. 
Concretamente para el caso de la tilapia, los 
trabajos se orientan al efecto de inhibición de la 
enzima acetilcolinesterasa y las manifestaciones 
clínicas asociadas. Si bien hay algunos reportes 
que puntualizan lesiones en branquias, hígado y 
cerebro en Oreochromis niloticus con períodos 
de una semana de exposición a concentraciones 
subletales entre el 30 y el 90% de la CL50 
(Rajeswary y Ramudu, 2005), en la actualidad 
no hay evidencia publicada de los efectos sobre la 
salud de esta especie a concentraciones subletales 
inferiores a las antes descritas por períodos más 
prolongados de exposición, así como durante 
su etapa de madurez. Lo anterior es importante 
debido a que las concentraciones de clorpirifos 
verificadas en algunos ecosistemas acuáticos 
tanto norteamericanos como europeos, alcanzan 
aproximadamente entre el 4 y el 10% de la CL50.

Conclusiones

Aunque es evidente que en las últimas dos 
décadas se generó mucha información sobre los 
DE, también es cierto que resultan necesarias 
más investigaciones que permitan responder a 
las múltiples inquietudes que todavía se plantean 
por la comunidad científica. Se conoce un número 
creciente de una amplia variedad de químicos y 
sus productos de degradación; sin embargo, en 
Colombia son muy escasos los estudios que evalúan 
el compromiso de los ecosistemas acuáticos con 
sustancias químicas que puedan determinar efectos 
de disrupción endocrina en las poblaciones de peces.

De esta manera, es importante realizar estudios 
sistemáticos con biomarcadores que permitan 
determinar el riesgo potencial de exposición de 
las poblaciones de peces más vulnerables a estos 
efectos, y de igual manera su estimación como 
factor de riesgo para la población humana.

Un caso concreto de aplicación de lo anterior en 
la investigación toxicológica en Colombia sería, la 
determinación de las concentraciones de clorpirifos 
en ecosistemas acuáticos y la valoración de su 
impacto. Por lo tanto, es relevante conocer en los 
sistemas de producción agropecuaria colombianos 
y en las diferentes cuencas hidrográficas, los 
efectos de la utilización de xenobióticos como el 
clorpirifos que contaminan los recursos hídricos 
por desagüe, sobre la salud de los peces y su 
posible efecto DE. Para este cumplir este propósito 
será importante la implementación de técnicas 
que utilicen biomarcadores histopatológicos 
e inmunohistoquímicos como son la Vtg y 
proteínas de la zona radiada. Estos biomarcadores 
proporcionaran evidencia del impacto de tales 
xenobióticos en las especies piscícolas, lo cual es 
de gran importancia para comprender la dimensión 
de este problema en el país y a nivel mundial, con 
miras a establecer bases para la biorremediación 
ecológica. 
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