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RESUMEN  
 
Los organismos acuáticos pueden estar expuestos a efluentes industriales que con frecuencia contienen hidrocarburos aromáticos 
policíclicos (HAPs). Muchos de sus efectos pueden pasar desapercibidos, por lo que, la valoración de biomarcadores permite eva-
luar los riesgos que pueden generar daños a la salud asociados a su metabolismo. Se evaluaron distintos biomarcadores en Aequi-
dens metae expuesto a HAPs. Se utilizaron adultos de 6,3 ± 1,2 cm y 5,5 ± 1,6 g. Los peces fueron expuestos vía intraperitoneal a 
1, 10 y 50 μg/g de fenantreno (PHE), 0,1, 1; y 10 μg/g de benzo[a]Pireno (B[a]P) y 50 μg/g β-naftoflavona. Se realizaron muestreos 
a los 0, 3 y 10 días. Se tomaron muestras de hígado y sangre periférica para su procesamiento. Se evaluó la actividad 7-
etoxiresorufina-O-deetilasa (EROD), histometría de hepatocitos y frecuencia de micronúcleos y otras anormalidades en sangre. En-
contrando incremento en la actividad EROD al día 3 de exposición para B[a]P de 10 μg/g (11,82 ± 2,27 pmol/mg/min) y BNF (9,11 
± 3,04 pmol/mg/min) con relación al control negativo (p<0,05). También, se presentó respuesta tisular y genotóxica con PHE, B[a]P 
y BNF a las concentraciones medias y altas. Podemos concluir que, bajo las condiciones de este estudio, benzo[a]Pireno es un 
fuerte inductor que activa la vía de biotransformación de CYP1A en comparación a PHE, además que la actividad EROD, las anor-
malidades nucleares y las características histométricas de los hepatocitos son dependientes del tiempo de exposición, la concentra-
ción del HAP y de las características del inductor en A. metae.  
 
Palabras clave: Ecotoxicología, EROD, Genotoxicidad, HAP, Histometría.  

 
ABSTRACT  
 
Aquatic organisms may be exposed to industrial effluents that often contain polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). Many of their ef-
fects may go unnoticed, therefore, the assessment of biomarkers allows the evaluation of the risks that may generate health damage asso-
ciated with their metabolism. Different biomarkers were evaluated in Aequidens metae exposed to PAHs. Adults of 6,3 ± 1,2 cm and 5,5 
± 1,6 g were used. Fish were exposed intraperitoneally to 1, 10 and 50 μg/g phenanthrene (PHE), 0,1, 1; and 10 μg/g benzo[a]Pyrene (B
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[a]P) and 50 μg/g β-naphthoflavone. Sampling was performed at 0, 3 and 10 days. Liver and peripheral blood samples were taken for 
processing. 7-ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity, hepatocyte histometry and frequency of micronuclei and other abnormalities 
in blood were evaluated. We found an increase in EROD activity at day 3 of exposure for B[a]P of 10 μg/g (11,82 ± 2,27 pmol/mg/min) 
and BNF (9,11 ± 3,04 pmol/mg/min) in relation to the negative control (p<0.05). Also, tissue and genotoxic response was presented with 
PHE, B[a]P and BNF at medium and high concentrations. We can conclude that, under the conditions of this study, B[a]P is a strong induc-
er that activates the CYP1A biotransformation pathway compared to PHE, furthermore, EROD activity, nuclear abnormalities and histo-
metric characteristics of hepatocytes dependent on exposure time, PAH concentration and the PAH characteristics in A. metae. 

 
Keywords: Ecotoxicology, EROD, Genotoxicity, PAH, Histometry.  
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INTRODUCCIÓN 

 
La industria petrolera, ha contribuido con el desarrollo 
económico de muchos países desde finales del siglo XIX 
hasta el presente (Craig et al., (2018)), y desde hace mu-
chas décadas los combustibles fósiles como los hidrocar-
buros (petróleo y gas) y carbono, se convirtieron en un 
recurso no renovable fundamental para la sociedad 
(Speight, 2020). Asimismo, diversos estudios demuestran 
su impacto subletal, con implicaciones ecológicas que son 
desconocidas en especies acuáticas (Calderón-Delgado et 
al., 2019; Corredor-Santamaría et al., 2019), ya que la de-
gradación de los componentes tóxicos de los combusti-
bles derivados del petróleo puede generar metabolitos 
solubles en agua, que consiguen tener mayor toxicidad 
(Salvo et al., 2016). Los hidrocarburos aromáticos policícli-
cos (HAPs), han sido ampliamente descritos como conta-
minantes importantes del medio ambiente por sus propie-
dades fisicoquímicas que los convierten en sustancias tóxi-
cas muy estables, persistentes y perjudiciales para el me-
dio acuático (Haritash & Kaushik, 2009).  
 
Para la mayoría de los organismos acuáticos, los HAPs de 
bajo peso molecular formados por dos o tres anillos aro-
máticos como el naftaleno y el fenantreno (PHE), respecti-
vamente, presentan una alta toxicidad aguda, genotoxici-
dad y un bajo potencial carcinogénico (Manzetti, 2013). 
Sin embargo, compuestos de alto peso molecular, que van 
desde cuatro o más anillos como el benzo[a]pireno (B[a]
P), presentan una baja toxicidad aguda, pero un mayor 
potencial carcinogénico (Costa et al., 2011; Santos et al., 
2018). Los organismos pueden absorber estos contami-
nantes orgánicos (Almeda et al., 2013). Los peces pueden 
metabolizar estos compuestos, a su vez los metabolitos 
reaccionan con moléculas intracelulares como el ADN 
desencadenando procesos de oxidación, es por ello, que 
la toxicidad de los HAPs es dependiente de sus formas 
secundarias y de la generación de las especies reactivas de 
oxígeno (ERO) (Peters et al., 1996). Debido al predominio 
de los hidrocarburos en la composición del petróleo, son 
utilizados como indicadores de contaminación ambiental 
(Correia et al., 2007).  

Los biomarcadores se han empleado en estudios y pro-
gramas de monitoreo para determinar la biotransforma-
ción de xenobióticos en peces (Van der Oost et al., 
2003). Bioquímicamente, la mayoría de estas respuestas 
provienen del hígado, órgano que contiene una varie-
dad de enzimas de biotransformación, como el glutatión 
S-transferasa (GST), superóxido dismutasa (SOD), la ca-
talasa (CAT) y las citocromo P 450, entre otras, utiliza-
das para evaluar cambios en el metabolismo. Por ejem-
plo, la actividad 7-etoxiresorufina-O-deetilasa (EROD) es 
una actividad enzimática de la subfamilia CYP1A, que 
participa en las reacciones de catálisis en la fase I del 
metabolismo, por lo que es un biomarcador común y 
ampliamente empleado para detección de HAPs y otros 
compuestos planares (Van der Oost et al., 2003; Santa-
na et al., 2018). Igualmente, los estudios a nivel histológi-
co han evidenciado cambios en la estructura y composi-
ción como respuesta a la exposición a xenobióticos 
(Raibeemol & Chitra, 2020) y estos van acompañados 
de respuestas bioquímicas o genéticas, dado que la res-
puesta de un solo tipo de biomarcador puede no dar 
resultados concluyentes (Esmaeilbeigi et al., 2021).   
 
En especies ícticas como Fundulus heteroclitus y Anguilla 
anguilla se han reportado efectos de genotoxicidad aso-
ciados al daño en el ADN como consecuencia de la 
unión covalente de los metabolitos de B[a]P con el 
ADN, con formación de aductos (Nogueira et al., 2006; 
Jung et al., 2009). En estudios in situ, se ha reportado 
que aguas con presencia de PHE y otros HAPs se aso-
ciaron con la disminución del recuento de eritrocitos y 
linfocitos, concentración de hemoglobina y porcentaje 
de hematocrito, y con el aumento del recuento de trom-
bocitos y neutrófilos en Aequidens metae Eigenmann 
(Corredor-Santamaría et al., 2016). 
 
A. metae en un pez cíclido endémico del río Meta en la 
cuenca del río Orinoco, Colombia, que por sus caracte-
rísticas de sus hábitos alimentarios (omnívora), tamaño 
pequeño, con ciclos reproductivos dinámicos y que ha-
bita en cuerpos de agua con presencia de contamina-
ción se considera una especie indicada para ser bioindi-
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cadora de contaminación (Corredor-Santamaría et al., 
2021; Pahí-Rosero and Velasco-Santamaría, 2022); que 
al igual que sus congéneres Aequidens, es una especie 
apetecible en la pesca de uso ornamental y de consumo 
(DoNascimiento et al., 2018). A. metae habita el río Me-
ta, uno de los departamentos con mayor producción de 
petróleo, convirtiéndose en los últimos años en una es-
pecie de interés para el estudio de biomarcadores de 
perturbación endocrina (Velasco-Santamaría and Nava-
rro-Martin, 2014) y estudios de evaluación de alteración 
bioquímica e histológica como indicador de contamina-
ción de fuentes hídricas (Corredor-Santamaría et al., 
2019; Corredor-Santamaría et al., 2021). Por lo que sería 
importante profundizar en el estudio de esta especie a 
nivel de laboratorio con respecto a la exposición a hi-
drocarburos. Por lo tanto, el objetivo de este estudio fue 
determinar a partir de biomarcadores bioquímicos e 
histológicos la respuesta de A. metae ante la exposición 
aguda de concentraciones conocidas de hidrocarburos 
aromáticos policíclicos en tejido hepático y sanguíneo.   
 
MATERIALES Y MÉTODOS 
 
Concentraciones de HAPs 
Se utilizaron dosis subletales de PHE y B[a]P. Las dosis fue-
ron seleccionadas de acuerdo con ensayos preliminares y 
reportes en la literatura para otras especies de carácidos 
como Oreochromis niloticus y Prochilodus lineatus (Costa 
et al., 2011; Santos et al., 2018). Para este experimento se 
emplearon concentraciones de 0,1, 1 y 10 μg/g para B[a]P 
y de 1, 10 y 50 μg/g para PHE. Además, se utilizó como 
hidrocarburo modelo β-naftoflavona (BNF) de 50 μg/g y 
aceite de canola como vehículo y control solvente 
(Corredor-Santamaría et al., 2023).  
 
Peces  
Se utilizaron especímenes adultos de A. metae (Pisces: 
Cichlidae) de 6,3±1,2 cm y 5,5±1,6 g, clínicamente sa-
nos (aletas definidas, ausencia de ulceras, manchas, he-
morragias, ojos claros y sin abultamientos); obtenidos 
del Caño El Cajui ubicado a 4°05’23.46” N, 73°
35’79.15” O, alejado de centros urbanos, en el departa-
mento del Meta, Colombia, con precipitación media 
anual entre los 2000 a 6000 mm y temperatura que os-
cila entre los 18 y 26 °C (IDEAM, 2018). 
 
Diseño experimental y mantenimiento de peces 
Previo a los experimentos, los peces se aclimataron a las 
condiciones de laboratorio, durante un periodo de 7 
días en acuarios de vidrio de 20 L en la unidad de bioen-
sayos del laboratorio de Toxicología y Biotecnología de 
la Universidad de los Llanos, se emplearon 12 peces por 
tratamiento distribuidos aleatoriamente, 9 tratamientos 
con tres réplicas cada uno. La vía de exposición fue in-

yección intraperitoneal, con muestreos a los 0, 3 y 10 
días. Se realizó un sistema semi-estático con recambio 
de agua del 50 % día de por medio en todos los acua-
rios, los peces fueron alimentados dos veces al día (en la 
mañana 8-9 am y tarde 4-5 pm) al 3% de peso; así como 
toma de parámetros fisicoquímicos (nitritos, amonio, 
oxígeno disuelto, pH y temperatura). Los individuos se 
anestesiaron con 2-fenoxietanol disueltos en agua (400 
µL/L) en el momento de la exposición (inyección) y en 
los días de la toma de muestras. Después del proceso 
de exposición los animales fueron reanimados por oxi-
genación directa, que consistió en colocar los ejempla-
res directamente al lado de la piedra difusora de la oxi-
genación en el agua hasta que este recuperara el eje de 
nado, para ser devueltos a los acuarios. En cada uno de 
los muestreos, los animales fueron anestesiados siguien-
do la metodología previamente enunciada e insensibili-
zados a través de corte medular. Posteriormente se reali-
zó una incisión de forma transversal en el borde ventral, 
anterior al ano, entre este y las aletas pélvicas, posterior-
mente se realizan dos cortes, el primero en la pared ab-
dominal en dirección craneal hasta la línea de la bran-
quia y el segundo desde la incisión inicial en dirección 
cráneo-dorsal (parábola semicircular) hasta llegar al 
opérculo para realizar el corte de la pared dorsolateral 
de la musculatura que cubre la cavidad abdominal, y por 
último se unieron estos cortes para visualizar los órga-
nos (ventana de observación). Se extrajo el tejido hepáti-
co y fue dividido en viales, una alícuota se conservó en 
vapores de nitrógeno líquido (-80 °C), mientras que la 
otra se mantuvo en formaldehido tamponado al 4%, 
hasta su procesamiento en el laboratorio mencionado. 
Todos los procedimientos que implicó el manejo de 
animales se llevaron a cabo siguiendo los estándares y 
procedimientos para el uso de animales de laboratorio 
aprobados por el comité de Bioética de la Universidad 
de los Llanos. 
 
Análisis de la actividad EROD 
La medición de la actividad EROD se realizó según la 
metodología propuesta por Valdehita et al. (2012), con 
adaptaciones realizadas por el grupo de investigación 
BioTox. Se tomaron aproximadamente 100 mg de hígado, 
se homogenizó con pistilos a 4 °C en 1 mL de tampón de 
homogeneización (tampón con inhibidores de proteasas 
+ EDTA 1 mM, sacarosa 0,25 M, KCl 150 mM y glicerol al 
20 %), se centrifugó a 6000 y 16000 gravedades durante 
10 min y 60 min, respectivamente. El sedimento resultan-
te se suspendió en tampón de homogeneización y se 
midió el contenido de proteína según Burke et al. (1974). 
Se realizó una curva estándar con resorufina de 0 a 
100000 pmol/pocillo durante una cinética de 30 min y 
una curva de albúmina de suero de bovino (BSA). Las 
mediciones de fluorescencia se ejecutaron en un espec-



45 Rev. Colomb. Biotecnol. Vol. XXVI No. 1 Enero - Junio 2024,  42 - 51 

 

trofotómetro de microplaca (CYTATION 3, BioTek) en 
placas transparentes de 96 pozos (excitación 580 nm y 
emisión 532 nm) expresando los valores como pmol de 
resorufina/min/mg de proteína. 
 
Histometría 
La porción de tejido hepático fue fijada en formaldehído 
tamponado al 4% (pH 7,2) durante cinco días a 4 °C, 
posteriormente, fue deshidratada utilizando concentra-
ciones crecientes de etanol (70-100 %) para realizar su 
inclusión en parafina (MERCK®, punto de fusión 52-54 °
C), y posterior corte a 3 µm con micrómetro de rotación 
(SLEE Medical GmbH, Alemania). Por último, se realizó 
la tinción con hematoxilina y eosina (H&E). Para la visua-
lización del tejido se utilizó un microscopio óptico 
(Zeiss), con captura de imagen a partir de cámara 
(AxiocamERc5s) adaptada al PC.  
 
En 30 campos fotográficos por hígado de cada individuo 
se empleó una región de interés (ROI) de 10000 μm2 
con el fin de determinar los diámetros (μm) y el área 
(μm2) y el número de los núcleos de los hepatocitos 
(que corresponden al número de hepatocitos en el cam-
po fotográfico observado). Para las mediciones se utilizó 
el software ImageJ (NIH versión 1.53, EE. UU.).  
 
Respuesta de genotoxicidad  
Se extrajo sangre periférica de cada pez de la vena cau-
dal con jeringa heparinizada. Posteriormente, se realizó 
la tinción con Wright-metanol durante 10 minutos. La 
frecuencia de micronúcleos (MN) se determinó analizan-
do 2000 eritrocitos maduros de cada pez y se expresó 
como el número total de MN por cada 1000 células. La 
frecuencia de MN y otras anormalidades nucleares co-
mo eritrocitos con una pequeña invaginación de la 
membrana (blebbed), lobulados (lobed), con invagina-
ción profunda (notched) y binucleados se evaluaron 
siguiendo los criterios de Grisolia et al. (2002), y Carras-
co et al. (1990), respectivamente. 

Análisis estadístico 
Se realizó estadística descriptiva para expresar los resul-
tados como media ± error estándar de la media (SEM). 
Se aplicaron las pruebas de Kolmogórov-Smirnov y de 
Levene´s para comprobar los supuestos de normalidad 
y de homogeneidad de los datos, respectivamente. Al 
no cumplir los supuestos de normalidad, se realizó la 
transformación de los datos por raíz cuadrada (sqrt) y 
posteriormente, se aplicó un análisis de varianza de dos 
vías (ANOVA), donde el factor 1 correspondía a la con-
centración del HAP y el factor 2 al tiempo de exposición 
(Wolińska et al., 2013), con un pos-test de Tukey. Un 

valor de p<0,05 se utilizó como criterio para considerar 
diferencias estadísticas significativas. Los análisis estadís-
ticos se realizaron con el software estadístico SAS v. 9.2 
y GraphPad v.5.0. 
 
RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
 
Parámetros fisicoquímicos  
Se midieron los parámetros fisicoquímicos, no se encon-
traron diferencias significativas con el control negativo 
(nitritos 0,25±0,07 mg/L, amonio 0,56±0,16 mg/L, oxí-
geno disuelto (OD)  7,5±0,1 mg/L, pH 6,41±0,09 y tem-
peratura 25,71±0,10 °C. Los valores registrados están en 
los rangos acordes a las especies de peces que habitan 
zonas del trópico que se reportan en otros estudios 
(Wunderlich et al., 2015).  
 
Actividad EROD 
La actividad EROD registrada en A. metae durante el 
tiempo evaluado en este estudio tuvo un comportamien-
to variable tanto en dosis como en el tiempo de evalua-
ción. A los 3 días de exposición se observó un aumento 
significativo (p<0,05) en el tratamiento de 50 μg/g de 
BNF (4,58 veces mayor al control negativo). Igualmente, 
se obtuvo respuesta en la concentración de 10 μg/g de 
B[a]P en comparación con el control negativo aumen-
tando la inducción 5,94 veces el mismo día (Tabla 1). El 

±
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aumento de la actividad EROD pasadas las 72 horas 
refleja la inducción del sistema CYP como mecanismo 
de biotransformación de compuestos xenobióticos que 
pueden ser fácilmente metabolizados por los peces o 
como es el caso de los HAP desencadenar la generación 
de metabolitos secundarios más tóxicos y generar efec-
tos carcinogénicos (Shirmohammadi et al., 2018). Una 
respuesta similar se evidencia en el aumento de la activi-
dad EROD en el día 3 con respecto al control negativo 
basal (día 0), en peces expuestos a B[a]P 10 μg/g (4,25 
veces, p=0,0030) y β-naftoflavona (2,28 veces, 
p=0,2630). Aunque la respuesta de los peces expuestos 
a BNF no fue estadísticamente significativa, si refleja una 
alta tasa de metabolización en relación con los demás 
tratamientos. Estos hallazgos son similares a los reporta-
dos en otros estudios, donde se reportó un aumento de 
actividad EROD en concentraciones de 18 µg y 1800 
µg/día de B[a]P (Sadauskas-Henrique et al., 2017), lo que 
indica que la actividad máxima de EROD es afectada 
por concentraciones críticas (altas) o por dosis no letales 
(dosis subletales-bajas). Aunque, hay que tener presente 
que se ha reportado respuesta a concentraciones meno-
res de 10 µg/g de B[a]P (Grimard et al., 2020), este con-
traste en la respuesta de la actividad EROD, puede de-
berse a que el proceso de metabolización puede depen-
der de la especie evaluada, en el momento de la trans-
cripción de los genes diana y en última instancia de las 
proteínas de CYP1A responsables del metabolismo he-
pático de xenobióticos por la vía de señalización del 

receptor de hidrocarburos de arilo (AhR), induciendo 
una mayor o menor respuesta a diferentes concentracio-
nes (Incardona et al., 2005). 
 
Por el contrario, durante el mismo periodo de exposición 
no se observó inducción significativa con PHE, contrario a 
lo reportado en otras especies. Se puede inferir que la 
respuesta de los HAPs especialmente con compuestos 
que tienen menos de 4 anillos aromáticos fusionados en 
su estructura como fenantreno, naftaleno, entre otros y 
que se han definido como débiles inductores de la activi-
dad EROD (Gagnon & Rawson, 2017), no es uniforme 
entre especies ni dentro de la misma especie. Específica-
mente, en este estudio la especie A. metae perteneciente 
a la familia Cichlidae, presenta respuestas diferentes entre 
especies relacionadas filogenéticamente, e.g. en Oreochro-
mis mossambicus se observó un incremento en la respues-
ta de la actividad EROD a medida que aumentó la con-
centración de PHE, sin embargo, al compararlo con 
Oreochromis niloticus, esta especie presentó una inhibi-
ción de la actividad EROD en concentraciones más altas 
(Wenju et al., 2009). Por lo tanto, la respuesta de A. metae 
puede ser el resultado de las variaciones intrínsecas en la 
afinidad del AhR de las especies de peces a compuestos 
HAPs de bajo peso molecular. 
 
En contraste A. metae mostró un descenso al día 10 en 
la actividad EROD de BNF y B[a]P 10 μg/g, siendo estas 
dos las más evidentes (Tabla 1). Este comportamiento de 

Figura 1. Evaluación histométrica de A. metae expuesta a B[a]P, PHE y BNF por 10 días. A) Número de núcleos 

de hepatocitos; B) diámetro de núcleos de hepatocitos (m); C) área de núcleos de hepatocitos (m2). * Barras 
con letras diferentes indican diferencias significativas en un mismo tiempo de muestreo, con respecto al control 
negativo basal (día 0). 
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la actividad EROD, probablemente se debe a un punto 
máximo en el proceso de biotransformación en el híga-
do, siendo el tiempo de exposición un factor clave, ya 
que el metabolismo para asimilación y degradación de 
compuestos menos complejos es rápida, pero que tam-
bién se produce una variación de una especie a otra, 
como lo sugieren distintos trabajos con resultados simi-
lares, encontrado que entre 2 a los 14 días después de 
la exposición hay una disminución en la actividad EROD 
regresando a niveles similares a los del tiempo cero 
(Banni et al., 2009). 
  
Histometría 
El análisis histométrico reveló cambios significativos en 
el número de núcleos de hepatocitos (Figura 1a). El con-
trol negativo basal (p<0,05) difiere de todos los grupos 
experimentales en los dos tiempos de muestreo (3 y 10 
días), que puede ser indicativo del aumento de actividad 
metabólica ante el estrés por inyección de xenobióticos, 
incluyendo al vehículo (aceite de canola) usado en este 
estudio. En el día 3 de exposición tanto el control negati-
vo como solvente presentan diferencias con las concen-
traciones más altas usadas de B[a]P 10 µg/g, PHE 50 µg/
g y BNF 50 µg/g, al igual que al día 10 para B[a]P 10 µg/
g. No obstante, se presenta el comportamiento opuesto 
para el día 10 donde las concentraciones bajas de B[a]P 
y PHE son las que muestran diferencias con el solvente y 
control negativo, exceptuando BNF que sigue la misma 
tendencia del tercer día.  
 
Otra variable evaluada fue el cambio en el diámetro de 
los núcleos de hepatocitos, el cual tuvo un comporta-
miento similar al número de hepatocitos donde el con-
trol negativo basal fue significativamente menor compa-
rado con los demás grupos, salvo por el tratamiento 
negativo del día 3 (p=0,82). De igual modo, el área celu-
lar al estar relacionada con el diámetro de los núcleos 
de hepatocitos presentó el mismo comportamiento en 

el día 3. Sin embargo, para el día 10 solamente el con-
trol negativo presenta esta tendencia, ya que el solvente 
no difiere de la concentración de B[a]P 0,1 µg/g (p=1,0) 
(Figura 1c).  
 
Los cambios relacionados anteriormente (número, diá-
metro y área de núcleos de hepatocitos), en los diferen-
tes tratamientos se relacionan considerablemente con 
los resultados obtenidos en la actividad EROD en donde 
los tratamientos con las dosis más altas tanto de B[a]P 
como de BNF ejercen un efecto directo en dicha varia-
ble, esta relación nos indica que efectivamente pasados 
tres días de inyección hay una alta tasa de metaboliza-
ción de los compuestos, este comportamiento se en-
cuentra reportado por Marcon et al. (2017). Así mismo, 
Corredor-Santamaría et al. (2021), además de relacionar 
esta respuesta con una mayor actividad metabólica, la 
correlaciona como una respuesta ante un estímulo estre-
sante frente a condiciones adversas que en este caso 
estaría relacionada con la exposición a compuestos xe-
nobióticos que desencadenan en el organismo de A. 
metae la activación de rutas de biotransformación y con 
ello procesos de detoxificación en donde se generan 
moléculas que interfieren con el metabolismo normal 
del organismo.  
 
Genotoxicidad  
La frecuencia de micronúcleos fue significativamente ma-
yor en los peces expuestos a BNF y la concentración me-
dia y alta de PHE y B[a]P en el día 3 en comparación con 
la medición basal (p<0,05), mientras que para el día 10 no 
hubo diferencias con la concentración media (1µg/g) de B
[a]P (p>0,05). Para el décimo día se puede observar en la 
Figura 2a una disminución en la frecuencia de micronú-
cleos, pero aún persiste un aumento significativo en rela-
ción con el control solvente y negativo para las concentra-
ciones más altas de B[a]P, PHE y BNF. Esta disminución en 
la frecuencia se puede deber a los procesos de reparación 
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del ADN. Entre las anormalidades nucleares se observaron 
núcleos blebbed, que tuvo una gran incidencia en todos 
los tratamientos si se compara con la medida basal del 
control negativo (día 0) (p<0,05), para todas las concentra-
ciones de B[a]P, concentración baja y alta de PHE y BNF 
en el tercer día. Para el día 10 disminuye, sin embargo, 
aún se presentan diferencias con BNF, PHE 50 µg/g y B[a]
P de 0,1 y 10 µg/g. 
 
Si bien, se esperaba que entre el control negativo y sol-
vente no se presentaran diferencias, tanto para el día 3 y 
10 estos fueron significativamente diferentes (p<0,05), y 
comparándolos, el control negativo presentó diferencias 
en todos los tratamientos a diferencia del solvente 
(Figura 3a). Tanto para día 3 como el día 10, la frecuen-
cia de núcleos lobed fue mucho mayor en las concentra-
ciones altas de PHE, B[a]P y BNF para el día 10, en com-
paración con el control negativo basal. A diferencia de 
la anterior anormalidad, el control negativo y solvente 
de los días 3 y 10, no mostraron diferencias entre si 
(p>0,05). Se observó un aumento de la frecuencia en 
algunos tratamientos entre los días 3 y 10; lo cual indica 
que aun pasados los 10 días después de la exposición, 
estas anormalidades persisten (Figura 3b).  
 
De forma similar, los núcleos notched tuvieron una alta 
frecuencia en las concentraciones mayores de HAPs 
con relación al control basal negativo (p<0,05) en todos 
los días de muestreo. Mientras que entre los tratamien-
tos de un mismo día el control solvente y negativo pre-

senta el mismo comportamiento para el día 3, pero con 
una clara disminución para el día 10, excluyendo a BNF 
que aumentó su frecuencia para el día 10 (Figura 3c). Al 
igual que las dos últimas anormalidades descritas, la fre-
cuencia de núcleos binucleados aumentó con relación a 
las concentraciones más altas de los HAPs (p<0,05), y se 
observó el mismo comportamiento para la dosis única 
de BNF utilizada entre el día 3 y la subsecuente depura-
ción o metabolización del compuesto para el día 10 
(Figura 2b). 
 
La presencia, frecuencia y aumento de micronúcleos y 
otras anormalidades nucleares en los eritrocitos de A. 
metae expuestos a la dosis de BNF, así como a dosis 
medias y altas de PHE y B[a]P, reflejan la compleja res-
puesta genotóxica (Salvo et al., 2016), especialmente 
cuando se presenta una respuesta dosis dependiente. 
Respuestas similares han sido reportadas en estudios en 
A. latus (Shirmohammadi et al., 2017), donde la frecuen-
cia de micronúcleos aumentó paralelamente con las 
dosis de PHE suministradas. En el presente estudio no se 
observó una disminución en las variables de genotoxici-
dad a los 10 días de exposición, lo que permite inferir 
que el efecto de los HAPs en A. metae se mantiene a lo 
largo del tiempo generando una respuesta fisiológica. 
Bacolod et al. (2017) reportan que la correlación existen-
te entre biomarcador y genotoxicidad evidencian un 
estrés oxidativo ocasionado por la acumulación del 
compuesto que puede generar daño en el ADN por 
aumento del estrés oxidativo, esto a causa de la oxida-
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ción producida por los radicales libres entre estos las 
ERO, por medio de ataque a las bases nitrogenadas del 
ADN, lo que puede conducir a la alteración de la estruc-
tura y afectar la función del mismo; por medio de la ro-
tura de una o de las dos hebras de ADN, lo que nueva-
mente lleva una alteración a su estructura; por medio de 
la inducción para la formación de productos secunda-
rios de oxidación del ADN, que pueden afectar los pro-
cesos de replicación y reparación, lo que potencia el 
riesgo de mutaciones y por último en la inactivación de 
las enzimas que se involucran en la reparación del ADN, 
lo que conlleva todas estas opciones a la acumulación 
del daño en el ADN (Dizdaroglu et al., 2002, p. 2).  
 
En cuanto a lo relacionado con las alteraciones morfoló-
gicas registradas, los tratamientos de PHE y B[a]P ejer-
cen un efecto genotóxico sobre el organismo de A. me-
tae. Según Caramello et al. (2019) dichas anormalidades 
morfológicas nucleares se presentan cómo resultado de 
interacción con contaminantes ambientales y químicos 
con acciones citotóxicas y mutagénicas; del mismo mo-
do; Corredor-Santamaría et al., (2012) consideran que 
dichas alteraciones pueden estar relacionadas con un 
efecto clastogénico ocasionado por PHE, sumado a esto 
el efecto de citotoxicidad producto del bloqueo de la 
citocinesis durante la división celular anormal, en donde 
se genera  un desequilibrio genético celular el cual pue-
de generar carcinogénesis. 
 
CONCLUSIONES 
 
La dosis única de 50 μg/g de BNF y 50 μg/g B[a]P gene-
raron un aumento en los procesos de biotransformación 
que fueron evidenciados mediante la determinación de 
la actividad EROD hepática. Además de esto se eviden-
cia que estos compuestos son inductores de genotoxici-
dad en adultos de A. metae. Aunque PHE no indujo un 
aumento significativo en la actividad EROD, si generó 
alteraciones histométricas de los hepatocitos y anormali-
dades en micronúcleos en la mayor concentración. Por 
lo anterior, se sugiere evaluar el rango de dosis interme-
dias entre 1 y 10 μg/g para B[a]P, y dosis más altas de 
PHE con el fin de determinar su efecto en estos rangos, 
así como aumentar el tiempo de exposición y muestreos 
más frecuentes que permitan identificar con mayor clari-
dad los procesos de regulación metabólica.  
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