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Abstract. 
 

Despite the ubiquitous presence of multiple pollutants in aqueous environments have been 

extensively demonstrated, the ecological impact of chemical cocktails has not been studied in 

depth. In recent years, environmental studies have mainly focused on the risk assessment of 

isolated chemical substances neglecting the effects of complex mixtures even though it has been 

demonstrated that combined effects exerted by pollutants might represent a greater hazard to the 

biocenosis. The current study aimed to evaluate the oxidative stress status, developmental 

alterations and teratogenic effects induced by isolated forms and binary mixtures of ibuprofen (IBU) 

and aluminum (Al) at environmentally relevant concentrations on juveniles and embryos of Danio 

rerio. Juveniles were exposed to isolated forms of Ibuprofen and Aluminum (0.01 up to 11 µg/L 

and 0.05 mg/L up to 6 mg/L, respectively) and two mixtures for 7, 14, 21 and 28 days. After 

exposure, brain, gills, liver and gut were extracted and biomarkers of cell oxidation such as lipid 

peroxidation (LPO) as well as antioxidant enzymatic activity of superoxide dismutase (SOD), 

catalase (CAT) and glutathione peroxidase (GPX) were evaluated. On the other hand, oocytes 

were exposed for 12, 24, 48, 72 and 96 h to IBU (0.1-20 µg L-1), Al (0.01-8 mg L-1) and one binary 

mixture. The evaluation of embryonic development was performed and the LC50 and EC50 were 

obtained to calculate the Teratogenic Index (TI) of both substances. Results show that both, the 

isolated forms and mixtures were capable to promote the production of radical species and altered 

the oxidative stress status in all evaluated tissues of zebrafish juveniles. Moreover, hatching 

alterations, skeletal malformations, cardiac impairment and delays to embryonic development were 

observed. In all cases the toxic response was altered by the interaction of both substances. 
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1. Resumen. 
 

A pesar de que se ha demostrado ampliamente la presencia ubicua de múltiples contaminantes 

en ambientes acuosos, el impacto ecológico de los cócteles químicos no se ha estudiado en 

profundidad. En los últimos años, los estudios ambientales se han centrado principalmente en la 

evaluación de riesgos de sustancias químicas aisladas despreciando los efectos de mezclas 

complejas, aunque se ha demostrado que los efectos combinados que ejercen los contaminantes 

pueden representar un mayor peligro para la biocenosis. El presente estudio tiene por objetivo la 

evaluación del estado de estrés oxidativo, las alteraciones al desarrollo y los efectos teratogénicos 

inducidos por formas aisladas y mezclas binarias de ibuprofeno (IBU) y aluminio (Al) en 

concentraciones ambientalmente relevantes en organismos juveniles y embriones de Danio rerio. 

Los juveniles fueron expuestos a formas aisladas de ibuprofeno y aluminio (0.01 y 11 µg L-1 y 0.05 

mg L-1 hasta 6 mg L-1, respectivamente) y dos mezclas durante 7, 14, 21 y 28 días. Después de la 

exposición, se extrajeron el cerebro, las branquias, el hígado y el intestino y se evaluaron 

biomarcadores de oxidación celular como la peroxidación lipídica (LPO) y la actividad enzimática 

antioxidante de la enzima superóxido dismutasa (SOD), catalasa (CAT) y glutatión peroxidasa 

(GPX). Por otro lado, los ovocitos fueron expuestos durante 12, 24, 48, 72 y 96 h a IBU (0.1-20 µg 

L-1), Al (0.01-8 mg L-1) y una mezcla binaria. Se realizó la evaluación del desarrollo embrionario y 

se obtuvieron las CL50 y CE50 para calcular el Índice Teratogénico (IT) de ambas sustancias. Los 

resultados muestran que tanto las formas aisladas como las mezclas fueron capaces de promover 

la producción de especies radicales y alterar el estado de estrés oxidativo en todos los tejidos 

evaluados de juveniles de pez cebra. Además, se observaron alteraciones de la eclosión, 

malformaciones esqueléticas, deterioro cardíaco y retrasos en el desarrollo embrionario. En todos 

los casos la respuesta tóxica se vio alterada por la interacción de ambas sustancias. 
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2. Introducción. 
 

Las descargas acuáticas de contaminantes químicos se han convertido en uno de los temas de 

preocupación más relevantes para la comunicad científica en los últimos años. Se sabe que la 

liberación constante de sustancias naturales y antropogénicas en el medio acuático, incluso a 

niveles traza, promueve efectos nocivos no solo en el sistema acuático en sí, sino también en la 

biocenosis debido al ingreso, uso, destino y la eliminación incompleta de contaminantes en las 

plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR’s)  (Gorito et al., 2017; Radović et al., 2015). 

Los metales son sustancias que presentan alta conductividad eléctrica, térmica, maleabilidad, 

facilidad de oxidación y alta densidad. Existen tres principales fuentes de emisión de metales en 

el ambiente. El más evidente de ellos es el proceso de extracción y purificación (minería, fundición 

y refinación). El segundo menos conocido, es la emisión de gases por combustión de carbón y 

petróleo. La tercera y más diversa, es la producción y utilización de productos industriales que los 

contienen y que van aumentando al descubrirse nuevas aplicaciones de estos (Joseph et al., 2019; 

Kim et al., 2019). Los principales reservorios abióticos de los contaminantes son: la columna de 

agua, los sedimentos suspendidos y el agua intersticial (El Azhari et al., 2017). La gran mayoría 

de los metales tóxicos, tienden a acumularse en el fondo de los sedimentos, desde los cuales 

pueden ser liberados a través de varios procesos de removilización, y a lo largo de la cadena 

trófica (Vu et al., 2017). Dentro de estos metales se encuentran el plomo, mercurio, arsénico, 

cadmio, cromo, hierro y aluminio (Mahdi Ahmed et al., 2017).  

Por otro lado Barceló & López (2008) mencionan que desde hace unos años el rápido desarrollo 

de métodos de análisis más sensibles y eficaces ha permitido alertar a la comunidad científica en 

todo el mundo de la presencia de un tipo de contaminantes, potencialmente peligrosos, llamados 

contaminantes de preocupación emergente. Grupos como drogas ilícitas y de abuso, productos 
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farmacéuticos y de cuidado personal (PCPs), bisfenoles, retardantes de llamas, hidrocarburos 

aromáticos policíclicos, compuestos policlorados y polibromados, pesticidas polares, nano 

materiales y aditivos alimentarios han sido ampliamente detectados en diferentes cuerpos de agua 

a concentraciones que van de ng/L hasta µg/L y cuyos efectos todavía no han sido estudiados con 

amplitud (Lapworth et al., 2012). 

Aunado a la detección ambiental de contaminantes químicos convencionales y de preocupación 

emergente, los efectos nocivos derivados de su ocurrencia en el medio acuático pueden ser 

determinados a partir del daño tóxico inducido en los organismos pertenecientes a los 

compartimientos afectados (Gonzalez-Rey & Bebianno, 2012a). Metodológicamente es 

recomendable que los ensayos de toxicidad se lleven a cabo con especies a distintos niveles de 

la cadena trófica; dentro de estos se pueden mencionar los peces teleósteos, organismos 

ampliamente empleados en bioensayos con múltiples fines. El pez cebra Danio rerio posee una 

serie de ventajas por encima de otros organismos bioindicadores entre los que destaca su 

sensibilidad a los compuestos tóxicos además de su fácil manejo a nivel de laboratorio (Kari et al., 

2007) 

Diversos estudios en todo el mundo han demostrado que compuestos como los  AINE’s y los 

metales pesados son ampliamente encontrados en cuerpos de agua contaminados con aguas 

provenientes de efluentes domésticos, industriales y hospitalarios (Pérez-Alvarez et al., 2018; 

Sousa et al., 2018), lo que indica su continua introducción al medio, relativa persistencia y la baja 

tasa de eliminación en las PTAR’s cuando se llevan a cabo tratamientos convencionales de 

remoción. Todas las características anteriormente mencionadas los convierten en candidatos 

ideales para convertirse en marcadores de contaminación de aguas domésticas en ambientes 

acuáticos, particularmente en aguas superficiales y sedimentos (Oberholster et al., 2012a; Parolini 

& Binelli, 2012; Voigt et al., 2015) 



“Toxicidad inducida por la mezcla de Aluminio-Ibuprofeno en el bioindicador pez cebra (Danio rerio)” 

 

 
 

13 
 

3. Antecedentes y generalidades. 
 

         3.1   Contaminación. 
 

El término contaminación se refiere a la presencia en el ambiente, de cualquier forma, de sustancia 

de origen biótico o abiótico como son la energía o compuestos de naturaleza química, física o 

biológica que generan un detrimento en la calidad de vida, el bienestar de la biocenosis o las 

condiciones propias del ecosistema. La contaminación es una consecuencia negativa del aumento 

en los procesos productivos que afectan a la salud humana y a la integridad de los ecosistemas, 

ocasionando daños que en ocasiones se vuelven irreversibles, entre los que se destaca la pérdida 

de biodiversidad (Barrera-escorcia, 2004).  

Hasta hace unos años, la mayoría de los estudios y regulaciones alrededor del mundo sobre 

sustancias químicas y su impacto en el medio ambiente se centraban en la acción de 

contaminantes convencionales como metales pesados, bifenilos policlorados y polibromados, 

plaguicidas y contaminantes orgánicos persistentes (POP’s). Sin embargo, actualmente el 

crecimiento demográfico, el cambio climático, las emisiones industriales, la inefectiva disposición 

de residuos, la falta de normatividad referente a la presencia de micro contaminantes en el medio, 

los derrames accidentales y las actividades de consumo están repercutiendo de manera 

significativa e insostenible en el ecosistema, impactado de forma severa en uno de los recursos 

más esenciales, el agua (Becerril ,2009). 

3.1.1 Contaminación del agua. 
 
El agua es un recurso esencial para la supervivencia humana; la introducción de sustancias de 

origen biológico, químico o físico que da lugar a alteraciones en la composición, contenido o 

calidad de los cuerpos de agua como resultado de actividades naturales y humanas, se denomina 

contaminación del medio acuático. De acuerdo con Notvony (2003) los principales contaminantes 
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del agua se pueden clasificar en los siguientes grupos: a) agentes biológicos patógenos, b) 

desechos y compuestos orgánicos, c) compuestos y nutrientes vegetales inorgánicos, d) 

materiales suspendidos y sedimentos, e) aditivos industriales y alimentarios y f) contaminantes 

físicos incluyendo la contaminación térmica.  

Las fuentes de contaminación del agua se atribuyen generalmente a tres sectores:  social, debido 

a la generación de residuos de origen municipal y hospitalario; agropecuario, por el uso de 

herbicidas, plaguicidas y abonos químicos; e industrial, por la generación y liberación de residuos 

a los sistemas de drenaje (Hernández, 2002). De acuerdo con el ciclo del agua, las principales 

fuentes de ingreso de contaminantes en el medio acuático son las aguas residuales, en las que 

confluyen los efluentes municipales, hospitalarios, industriales y las provenientes de sectores 

primarios como agricultura y ganadería (Farré et al., 2008; González-Alonso et al., 2017) 

Actualmente es complejo precisar los riesgos derivados de la presencia de sustancias tóxicas en 

los cuerpos de agua debido a la diversidad de su naturaleza fisicoquímica, concentraciones bajas 

en algunos casos a niveles traza y al hecho de que no se encuentran de forma aislada, sino como 

parte de mezclas heterogéneas de compuestos, por lo que los efectos nocivos en todos los niveles 

difícilmente pueden ser imputados a un contaminante en particular.  

3.1.2 Contaminación del agua por metales. 

Actualmente, el cuidado de la calidad del agua es considerado una de las mayores preocupaciones 

para la humanidad, ya que es un recurso esencial para la subsistencia. Los recursos hídricos están 

siendo altamente contaminados por sustancias químicas de distinta naturaleza  a un ritmo paralelo 

con el aumento demográfico y el incremento de las  actividades antropogénicas cerca de grandes 

cuerpos de agua (Zubair Alam et al., 2010). Dentro de los grupos de contaminantes más 

importantes se encuentran los metales pesados, que representan un problema mundial debido a  
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que presentan una alta la persistencia a largo plazo en los suelos y el agua y una alta capacidad 

para bioacumularse en los tejidosde los organismos vivos,  lo que aumenta los riesgos geológicos 

y ecológicos e incumple los ciclos biogeoquímicos naturales  (Chabukdhara & Nema, 2012; W. X. 

Liu et al., 2003). Debido a procesos geológicos naturales y actividades humanas como la minería, 

agricultura y ganadería y los procesos industriales de manufactura, la producción y liberación de 

una importante cantidad de metales pesados al medio acuático se vuelve continua y casi inevitable  

Los metales pesados, tanto los esenciales como el hierro, zinc y cobre como los no esenciales 

entre los que destaca el aluminio, presentan efectos toxicos en la biota (Gómez-Oliván et al., 

2017). En un intento por  reducir la descarga de metales pesados en sistemas acuáticos, dese 

hace varios años se están aplicando medidas preventivas entre las que destacan normas de 

carácter doméstico como por ejemplo el Acuerdo Por El Que Se Establecen Los Criterios 

Ecológicos De Calidad Del Agua Ce-Cca-001 / 89 en México el cual establece entre otros aspectos 

los límites máximos permisibles de metales pesados para la protección de la vida acuática 

(SEDUE, 1989) e internacionales como el Final Aquatic Life Ambient Water Quality Criteria for 

Aluminum 2018 (EPA, 2017), en el cuál se establecen recomendaciones en el contexto de la 

calidad de agua con respecto a la presencia de aluminio, sin embargo aún con estos esfuerzos la 

presencia de metales pesados  en el medio acuático sigue siendo relevante. Por ejemplo,Edokpayi 

et al., (2018) estudiaron la contaminación por metales pesados en el río Mvudi en Sudáfrica y 

observaron que la descarga de efluentes de aguas residuales parcialmente tratadas de una PTAR, 

efluentes provenientes de actividades agrícolas y los vertederos cercanos al río son responsables 

de la alta presencia de metales pesados. Yazidi et al., (2017)  evaluaron la contaminación por 

metales pesados en el lago Ichkeulal al norte de Tunisia, y descubrieron que la liberación 

incontrolada de desechos domésticos, efluentes industriales y las aguas residuales resultan ser 

los responsables de la contaminación por metales pesados en el agua del lago. Además,Tenorio-
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Chávez et al., (2020) encontraron una amplia presencia de metales como cadmio, cobre, plomo, 

mercurio y zinc en un efluente tratado pertenenciente a un hospital en Puebla, México.  

 
3.1.3 Contaminación del agua por fármacos. 

Tradicionalmente, los estudios científicos y de monitoreo ambiental se han centrado en la 

detección y cuantificación de contaminantes convencionales, los cuales aún cuando han 

demostrado ser compuestos que vulneran el correcto cuidado y el adecuado mantenimiento del 

equilibrio ecológico, no son los únicos compuestos que deben de ser tomados en cuenta para el 

mantenimiento de la calidad del agua. Investigaciones recientes han revelado la existencia de otros 

contaminantes ambientales importantes que debido a la falta de técnicas e instrumentos 

adecuados , no había sido reconocidos con anterioridad (Richardson & Ternes, 2014). Muchos de 

estos contaminantes no generan toxicidad como algunos de los contaminantes convencionales 

anteriormente mencionados, sino que ejercen sus efectos de formas más agudas, por ejemplo, a 

través de la alteración bioquímica. Y, si bien muchos de estos contaminantes emergentes pueden 

bioacumularse, sus mecanismos de distribución, absorción y su persistencia son completamente 

diferentes a los contaminantes convencionales Como resultado, la mayoría de estos 

contaminantes emergentes tienen propiedades y efectos sumamente variados. Si bien algunos de 

ellos son motivo de preocupación para la salud humana, se ha demostrado que la vida acuática 

presenta una mayor vulnerabilidad. Y, si bien estos contaminantes a menudo se denominan de 

preocupación emergente, la mayoría  han formado parte de los ecosistemas  desde hace muchos 

años, sin embargo,  su relevancia surgió a partir de la apariciñon de instrumentos altamente 

sensibles y apropiados para su detección (Richardson & Kimura, 2017). 

 
 Los productos farmacéuticos y sus productos de transformación (PT) se consideran 

contaminantes de preocupación emergente. La amplia presencia de ingredientes farmacéuticos 
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activos (API) en el medio acuático es el resultado del consumo humano y veterinario irracional, la 

alta persistencia, biodisponibilidad y excreción metabólica, así como la falta de tratamientos de 

eliminación eficaces en las PTAR’s (Khetan & Collins, 2007; Vasquez et al., 2014). Diseñados para 

llevar a cabo una actividad biológica a bajar concentraciones, es muy probable que los productos 

farmacéuticos ambientales induzcan efectos nocivos en especies no objetivo debido a una 

exposición crónica  (Ginebreda et al., 2010). Después de su ingesta, los productos farmacéuticos 

son absorbidos tanto por humanos como por animales para ser degradados a través de vías 

metabólicas, sin embargo, algunas fracciones permanecen como compuestos padres o como 

metabolitos activos que se descargan en las aguas residuales domésticas para su tratamiento  

(Khetan & Collins, 2007). La eliminación incompleta de contaminantes orgánicos con tratamientos 

convencionales en las PTAR’s municipales contribuye a las descargas de compuestos tóxicos al 

medio ambiente (Sousa et al., 2018). La reciente preocupación por la creciente presencia de 

fármacos en el medio acuático se ha visto reflejada en acciones internacionales como la llevada a 

cabo por la Agencia Europea de Medicamentos (EMEA) con la creación de la Guía para la 

Evaluación del Riesgo Ambiental de Productos Medicinales para Uso Humano, cuyo objetivo fue 

la evaluación de los potenciales riesgos generados por la presencia de fármacos en el ecosistema; 

por otro lado en el año 2010 el Parlamento Europeo extendió la legislación aplicable en 

farmacovigilancia al campo de la ecofarmacovigilancia y  más recientemente la Comisión Europea 

añadió el 17 a-etinil estradiol, el 17 b-estradiol y el diclofenaco a su lista de observación en el 

marco de la directiva (2013/39/EU) para su evaluación y futura inclusión en la lista de sustancias 

prioritarias (Mezzelani et al., 2016). Las principales fuentes de ingreso de fármacos al ecosistema 

son a partir de la excreción humana y veterinaria, actividades industriales, PTAR’s entre otros 

(Khadir et al., 2020). Estudios sobre remoción de fármacos con tratamientos convencionales 

reportan que esta se lleva a cabo de forma incompleta generando con ello que su liberación al 
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ambiente resulte ser continua y ubicua. Se ha comprobado que las plantas de tratamiento de aguas 

residuales son la mayor fuente de ingreso de fármacos al ambiente ya que los compuestos 

farmacéuticos inalterados y sus metabolitos son excretados a través de las heces y la orina, 

formando parte de los efluentes municipales y hospitalarios cuyo destino son las plantas de 

tratamiento (Na et al., 2013). En China, Liu et al., (2017) encontraron que únicamente el 14% de 

los fármacos son removidos con una eficiencia del 71%, mientras que el 52% de los fármacos 

estudiados tuvieron una tasa de remoción menor al 30%. Los grupos terapéuticos de alto consumo, 

como los antibióticos, los fármacos contra el cáncer, los estrógenos, los antidepresivos, los beta-

bloqueadores y los fármacos antiinflamatorios, han demostrado su ubicuidad en el medio acuático 

y sus efectos tóxicos a través de una amplia gama de mecanismos (Al Aukidy et al., 2012; Láng & 

Kohidai, 2012). 

3.1.4 Mezclas de contaminantes en medios acuáticos. 
 

En la actualidad la Evaluación del Riesgo Ecotoxicológico requiere del análisis de las interacciones 

entre compuestos que pueden ser encontrados en efluentes de diversos orígenes (Laquaz et al., 

2018).  Las sustancias químicas por lo general forman parte de mezclas, las cuales pueden ser 

producidas de forma intencional para potenciar su efecto (productos farmacéuticos, agentes de 

limpieza, combustibles, plaguicidas, etc.) o de forma no intencionada debido al uso específico de 

cada compuesto. El modelo de sinergismo/antagonismo se puede determinar a partir de un análisis 

isobolográfico, el cuál provee información esencial para la evaluación de las respuestas biológicas 

inducidas por las mezclas de agentes, pudiendo con ello determinar si resultan menores, mayores 

o iguales que aquellas respuestas individuales esperadas para cada componente de la mezcla 

(Nwanyanwu & Adieze, 2017). Los principios generales de toxicidad de mezclas mencionan tres 

tipos básicos de modos de acción de compuestos en mezclas, (1) Acción similar (adición 
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dosis/concentración), (2) Acción distinta (independiente), (3) Interacciones. Para mezclas de 

sustancias químicas de acción similar, los efectos se pueden estimar directamente a partir de la 

suma de las dosis / concentraciones, escaladas por toxicidad relativa (adición de dosis / 

concentración) (Scientific Committee on Consumer Safety (SCCS), 2005). 

Para mezclas de sustancias químicas que actúan de forma independiente, los efectos pueden 

estimarse de forma directa a partir de la probabilidad de respuestas de los componentes de forma 

individual (adición de respuesta) o la suma de respuestas biológicas (adición de efectos). 

Ambos conceptos se basan en el supuesto de que los productos químicos en una mezcla no 

influyen en la toxicidad del otro, es decir, no interactúan entre sí en el sitio diana (Kortenkamp et 

al., 2019). La interacción describe el efecto combinado de dos o más sustancias químicas como 

más fuerte (sinérgico, potenciador, supra-aditivo) o más débil (efecto antagonista, inhibidor, sub-

aditivo, infra- aditivo) de lo que se esperaría sobre la base de la adición o respuesta aditiva dosis 

/ concentración. Por lo tanto, las interacciones pueden variar según los niveles de dosis relativos, 

la vía, el momento y la duración de la exposición (incluida la persistencia biológica de los 

componentes de la mezcla) y la diana biológica (Kortenkamp et al., 2019). 

Los ejemplos de interacciones incluyen (Scientific Committee on Consumer Safety (SCCS), 2005): 

- Interacciones toxicocinéticas; estas son una causa común de desviaciones de la aditividad.  

- Interacciones metabólicas: modifican el metabolismo de otros componentes de la mezcla; 

- Interacciones toxicodinámicas: interacciones entre las respuestas biológicas resultantes de la 

exposición a sustancias químicas individuales. 
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3.2 Aluminio. 
 

3.2.1 Generalidades. 

El aluminio (Al) es el metal más abundante en la corteza terrestre, se distribuye de manera ubicua 

en ambientes naturales debido a su complejo ciclo biogeoquímico (García-Medina et al., 2011; 

Schroniltgen et al., 2007). Este metal puede ser liberado de fuentes naturales como procesos 

geológicos incluyendo actividad volcánica y meteorización, deposiciones atmosféricas y 

acidificación de sistemas acuáticos y, en mayor medida, actividades antropogénicas 

principalmente combustión de compuestos fósiles, industria manufacturera  que comprende 

utensilios para el hogar, latas, alimentos, cosméticos, fármacos, papel, herbicidas, automóviles, 

entre otros, minería, agricultura y procesos de tratamiento de aguas residuales (Authman, 2015; 

Bondy, 2010; Fernández-Dávila et al., 2012a; Long et al., 2017; Michelena et al., 2016). En lagos 

y presas el Al2 (SO4)3 es utilizado como agente clarificante al lograr la reducción en el desarrollo 

de fitoplancton. Aunado a ello, es altamente utilizado en las plantas depuradoras para precipitar 

sólidos en suspensión durante el tratamiento de aguas residuales (Vilando et al., 2019).  El 

aluminio se considera un metal traza no esencial para la biota, su biodisponibilidad y, por lo tanto, 

su toxicidad se ven fuertemente afectadas por los parámetros fisicoquímicos del medio acuático, 

incluidos el pH, la dureza total, el carbono orgánico disuelto (DOC) y la temperatura (DeForest et 

al., 2018a; Santore et al., 2018; Trenfield et al., 2012a). Sin embargo, los estándares y las guías 

regulatorias de calidad del agua en muchos países consideran su toxicidad como un valor único 

sin tomar en cuenta la química de los cuerpos de agua. Esto puede conducir a una protección 

excesiva o insuficiente de la vida acuática en diferentes matrices.  Se considera que el parámetro 

más importante para determinar la forma química del Al presente en el agua es el pH ya que este 

influye en la especiación y solubilidad del metal, sin embargo, otros parámetros fisicoquímicos del 

medio también influyen  significativamente en su forma química y por lo tanto su distribución y 
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biodisponibilidad (Cardwell et al., 2018a). La presencia de Al en ambientes acuáticos muestra una 

gran variabilidad de formas, desde las formas trivalentes Al3+, AlOH2+, Al (OH)2+, Al (OH)3, Al (OH)4- 

hasta complejos inorgánicos con sulfato (SO4 -2) , cloruro (Cl-), fluoruro (F-) y  especies orgánicas 

como los ácidos fúlvico y húmico según la química del agua (DeForest et al., 2018a). El aumento 

de la acidez en el sistema acuático, y la consecuente liberación de formas lábiles de aluminio, son 

fenómenos comunes en regiones que poseen una baja capacidad de amortiguación, lo que ocurre 

principalmente en épocas donde es común el deshielo, durante tormentas intensas generadas 

después de largos periodos de sequía o en suelos pobres en nutrientes afectados por la 

precipitación  ácida (Allin & Wilson, 2000; Epa, 2011). 

Las sales de aluminio (Al) son utilizadas como agentes coagulantes en los procesos de purificación 

del agua y como aditivo alimentario. En humanos, la exposición a Al puede ocurrir como resultado 

de la inhalación a través del aire, el consumo de agua potable, la preparación y almacenamiento 

de alimentos, el uso de anti transpirantes, antiácidos, vacunas y procedimientos de inmunoterapia, 

entre otros (Dzulfakar et al., 2011). Su forma más común es como catión trivalente y su principal 

vía de absorción en el organismo es a través del tracto gastrointestinal (Rawy et al., 2013). La tasa 

de absorción del Al es cercana al 0.2% y una vez que se encuentra formando parte de la circulación 

sanguínea, alrededor del 90% del metal se une a la proteína sérica de transporte de hierro, la 

transferrina (Harris et al., 2003) para ser distribuido por todo el organismo. Se he comprobado que 

el Al3+ puede traspasar la barrera hematoencefálica a través del proceso de endocitosis mediada 

por receptores de la proteína transportadora de Fe y en modelos murinos se reporta que 

aproximadamente el 0.005% de los complejos del metal ingresan al cerebro (Yokel et al., 2006)  

Hasta hace pocos años, el aluminio se consideraba poco peligroso para el ambiente, ya que, en 

solución, las sales de Al3+ forman compuestos monoméricos hidroxilados que al paso del tiempo 

se convierten en polímeros y partículas coloidales, lo que genera que su absorción se vea 



“Toxicidad inducida por la mezcla de Aluminio-Ibuprofeno en el bioindicador pez cebra (Danio rerio)” 

 

 
 

22 
 

dramáticamente limitada y por ello era considerado inocuo, sin embargo, en los últimos años 

diversos estudios han comprobado que este metal es capaz de inducir distintas respuestas tóxicas 

nocivas en organismos vivos incluyendo al hombre, otros mamíferos y animales acuáticos (Bondy, 

2010). Los metales pesados no pueden ser destruidos por degradación biótica y por ello tienen la 

capacidad de acumularse en los organismos acuáticos a través de la cadena trófica y, en 

consecuencia, en los seres humanos que dependen de los productos acuáticos como fuente de 

alimentación (Ashraf, 2005).  

 
3.2.2 Mecanismo de acción tóxica. 

 
En general,  los mecanismos de toxicidad de Al en organismos acuáticos están relacionados con 

la alteración de la homeostasis de metales y iones esenciales incluyendo calcio, potasio, 

magnesio, zinc, hierro y cobre en las células y centros catalíticos de enzimas esenciales para el 

mantenimiento de la homeostasis celular (J. Wu et al., 2005), alteraciones iono y osmorregulatorias 

(Grassie et al., 2013), agotamiento respiratorio debido a daños a nivel de branquias (Voigt et al., 

2015), así como aumento en la mucosidad, hipoxia, acidosis metabólica, hipercapnia, y finalmente 

falla respiratoria (Allin & Wilson, 2000) debido a la deposición de precipitados insolubles en tejidos 

susceptibles. Aunado a ello, este metal forma complejos con grupos sulhidrilo (SH), produciendo 

daño oxidativo en biomoléculas al aumentar las especies reactivas de oxígeno (ROS) 

intracelulares a través de diversos mecanismos (Griffitt et al., 2008; Kumar & Gill, 2014; Maya et 

al., 2016a). Se ha estudiado su papel como neurotoxina y se ha comprobado que el metal tiene la 

capacidad para unirse a las enzimas fenilalanina y tirosina hidroxilasas las cuales participan en los 

mecanismos de síntesis de las catecolaminas, alterando con ello su liberación en el SNC y por lo 

tanto la respuesta de los organismos al estrés (Fernández-Dávila et al., 2012a; Sánchez-Iglesias 

et al., 2009a). Por otro lado, otro de los mecanismos más aceptados es la alteración en el equilibrio 
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redox con el consecuente aumento en el estrés oxidativo vinculado a las reacciones de Fenton 

(Ruipérez et al., 2012; Valko et al., 2005)  

3.2.3 Ocurrencia. 

El Al puede alcanzar niveles de µg hasta mg L-1 en diferentes sistemas acuáticos. Valores de 

concentración del metal entre 6.04 y 24.45 mg L-1 fueron detectados en diversos sitios de muestreo 

del embalse Madin en México (González-González et al., 2014a).Según (G. Li et al., 2016) se 

encontraron concentraciones de Al de 102 a 818 µg L-1 en el agua superficial del lago Chaohu en 

China, mientras que Reutova et al., (2018) detectaron concentraciones que oscilaron entre 65 y 

625 µg L-1 de aluminio en 4 muestras de ríos diferentes en el Cáucaso central. De acuerdo a 

datos reportados en el Portal de datos de calidad del agua (Water Quality Data Portal) en Estados 

unidos entre los años 1991 a 2017, fueron recolectados un total de 7,483 muestras de agua 

superficial (4,991 muestras filtradas y 2,492 sin filtrar) para llevar a cabo el análisis de aluminio 

disuelto y aluminio total, respectivamente, encontrando  concentraciones de aluminio disuelto de 

0.8 µg  L-1 - 20,600 µg L-1 y de aluminio total de 0.9 µg / L como mínimo y  una concentración total 

máxima reportada de 210,000 µg / L (EPA, 2017). Diversos estudios han demostrado que la 

exposición a altas concentraciones de Al es capaz de desencadenar una amplia gama de 

mecanismos de toxicidad en diferentes modelos animales (Martínez-vieyra et al., 2017; 

Mathiyazahan et al., 2015).  
 

3.2.4 Estudios de toxicidad. 
 

La exposición a Al en humanos presenta diversos efectos tóxicos. La acumulación del metal en 

varios órganos principalmente riñón e hígado fue observada en pacientes sometidos a tratamientos 

de diálisis o nutrición parenteral prolongada (García-Medina et al., 2011). Mientras que en los 

mamíferos, se cree que la exposición a aluminio es un factor importante en la patología de  

diversos trastornos neurodegenerativos, en particular las enfermedades de Alzheimer y Parkinson 
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(Esparza et al., 2011; Mathiyazahan et al., 2015),  esclerosis lateral amiotrófica (Maya et al., 2016a; 

McLachlan et al., 2019) y demencia senil (Reutova et al., 2018), en organismos acuáticos la 

exposición ambiental  a Al se ha relacionado con la inducción de estrés oxidativo (Fernández-

Dávila et al., 2012a; García-Medina et al., 2011), geno y citotoxicidad (Martínez-vieyra et al., 2017; 

Quiroga-Santos et al., 2021) embriotoxicidad y malformaciones teratogénicas (Kovrižnych et al., 

2013; Monaco et al., 2017), cambios conductuales y alteraciones morfológicas (Allin & Wilson, 

2000; Anandhan & Hemalatha, 2009; Grassie et al., 2013; Griffitt et al., 2008), cambios iono y osmo 

regulatorios (Rub et al., 2014), disrupción endócrina, modificación en diversos parámetros 

hematológicos y del metabolismo de la glucosa (Sánchez-Iglesias et al., 2009b; Vuorinen et al., 

2003; Ward et al., 2006), neurotoxicidad (Fernández-Dávila et al., 2012a; Monaco et al., 2017) 

entre otros.  

3.3 Ibuprofeno. 
 

3.3.1 Generalidades. 
 

Los antiinflamatorios no esteroideos (AINE’s) comúnmente utilizados para el alivio del dolor y otros 

trastornos inflamatorios, es un grupo heterogéneo que comparte acciones terapéuticas y efectos 

adversos  (Méndez-Arriaga et al., 2008). Este grupo comprende el ácido acetilsalicílico (AAS), 

diclofenaco (DCF), naproxeno (NPX), paracetamol (PCM) e ibuprofeno (IBU) (Bally et al., 2017). 

El ibuprofeno (ácido 2-[4-(2-metilpropil)fenil] propanoico) es un fármaco de venta libre altamente 

consumido debido a sus propiedades antipiréticas, analgésicas y antiinflamatorias (Islas-Flores et 

al., 2014; Jamil et al., 2016). El IBU es un ácido débil mayormente absorbido vía intestinal. En 

cuanto a su distribución,  el IBU se fija en un 99 % a proteínas plasmáticas, principalmente a la 

albúmina y sigue dos principales rutas de biotransformación en el cuerpo humano (1) Fase I: en la 

cual se forma metabolitos hidroxilados en su mayoría (citocromo P4502C9), y la Fase II: donde se 
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forma el glucurónido de ibuprofeno y glucurónidos de OH-ibuprofeno, que resultan tóxicos debido 

a la formación de iso-glucurónidos electrofílicos. Finalmente el IBU es eliminado a través de la 

orina y la bilis (Engbers et al., 2020; Millecam et al., 2019) 

El IBU actúa como un inhibidor no selectivo del sistema enzimático ciclooxigenasa, en particular 

COX-1 y COX-2, involucrados en la conversión del ácido araquidónico en prostaglandinas, 

tromboxanos y leucotrienos (L. H. M. L. M. Santos et al., 2010). Gran cantidad de xenobióticos 

incluidos los AINE’s son biotransformados por el sistema Citocromo P450 (CYP450) en 

metabolitos activos capaces de producir ERO’s a través del ciclo redox o a través del CYP450 de 

forma directa (Parolini & Binelli, 2012).  En humanos, la familia CYP2C9 es conocida por catalizar 

la biotransformación de IBU por hidroxilación del compuesto padre dando lugar a metabolitos como 

los isómeros 1-hidroxiibuprofeno, 2-hidroxiibuprofeno y el 3-hidroxiibuprofeno (1-OH-IBU, 2-OH-

IBU, 3-OH-IBU), además del carboxiibuprofeno (COOH-IBU). Autores como Gomez et al., (2011) 

y Jones et al., (2012) han reportado que el metabolito 2-OH-IBU resulta ser el metabolito 

mayormente identificado en estudios de metabolismo en peces.  Solamente el 15% del compuesto 

padre es excretado de forma inalterada, mientras que el carboxiibuprofeno y los isómeros 

hidroxilados representan el 70% del total de IBU excretado (Di Baccio et al., 2017; Ferrando-

Climent et al., 2012). 

 
3.3.2 Mecanismo de acción tóxica. 

 
Autores como Escher et al., (2005) han sugerido que los compuestos farmacéuticos tienen la 

capacidad de generar ERO’s únicamente a través de la presencia de otros compuestos como los 

metales pesados o como consecuencia de la alteración a nivel mitocondrial. Durante la 

biotransformación de los AINE’s a través de la acción de las isoformas del CYP450 en particular 

la CYP2C9, especies radicales como el radical hidroxi (OH.) y el anión superóxido (O2
-.) son 
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formados al igual que metabolitos hidroxilados cuya toxicidad se observa mayor que la del 

compuesto padre (Blanco et al., 2005; Doi et al., 2002). Por otro lado especies radicales de 

nitrógeno como el peroxinitrito (ONOO-) producto de la reacción del anión superóxido con y el 

óxido nítrico derivado del metabolismo de la arginina, también es formado, mientras que las 

benzoquinonas originadas a partir de los procesos de biotransformación o la degradación abiótica 

de los AINE’s, son moléculas altamente persistentes y electrofílicas que tienen afinidad por las 

biomoléculas nucleofílicas como los lípidos, proteínas y ADN (Doi et al., 2002; Oviedo-Gómez et 

al., 2010). Otros compuestos generados a partir de la Fase II de biotransformación  de los AINE’s 

como los metabolitos acil-glucurónidos altamente reactivos son capaces de formar aductos con 

centros nucleofílicos como son el ADN dañando su estructura y función (Gómez-Oliván, Galar-

Martínez, et al., 2014a).   

Se ha comprobado que las prostaglandinas (PG’s) se encuentran fuertemente relacionadas con la 

regulación de la Na+/K+- ATPasa en mamíferos y en peces su actividad se ha vinculado a la 

osmorregulación en branquias (Choe et al., 2006; Evans et al., 2005). La alteración en la regulación 

iónica inducida por la presencia de IBU, puede ser generada a partir de la inhibición de la ruta de 

síntesis de las PG’s, las cuales pueden modular tanto la producción de cortisol como la activación 

de la bomba de Na+/K+ (Gravel et al., 2009).  

3.3.3 Ocurrencia. 
 

Se ha reportado que el grupo terapéutico de los AINE’s en específico, comprende cerca del 15% 

de los fármacos detectados en programas de monitoreo ambiental alrededor del mundo (L. H. M. 

L. M. Santos et al., 2010). Fármacos ampliamente consumidos como el diclofenaco (DCF), 

ibuprofeno (IBU) y paracetamol (PCM) han sido clasificados como tres de las drogas mayormente 

detectadas en los ecosistemas  acuáticos encontrándose comúnmente en un rango de µg L-1 en 
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muestras tomadas durante el tratamiento de aguas residuales, mientras que en aguas superficiales 

sus concentraciones se encuentran principalmente en el rango de los ng L-1 (Brausch et al., 2012; 

L. H. M. L. M. Santos et al., 2010) 

El IBU se ha detectado ampliamente en aguas naturales y potables, así como en muestras de 

aguas residuales en todo el mundo. Fue encontrado en aguas de efluentes municipales y marinas 

en Noruega a concentraciones de 0.1-20 µg L-1 (Weigel et al., 2004), mientras que en el Rio Turia, 

España fue detectado en aguas superficiales y sedimento en concentraciones de 0.18-7.20 µg L-

1 (Carmona et al., 2014). En Sudáfrica, Madikizela & Chimuka, (2017) informaron sobre la 

presencia de residuos de IBU en muestras de aguas residuales y ríos, encontrando 

concentraciones de 5.1 hasta 72 µg L-1 y 4.8 a 11 µg L-1 respectivamente. González-Alonso et al., 

(2017) estudiaron la ocurrencia de diferentes productos farmacéuticos en la Península Antártica 

encontrando concentraciones de 0.037 hasta 10.05 µg L-1 de IBU luego de muestrear descargas 

de aguas residuales y naturales al mar. Un estudio de la presencia de AINE’s en diferentes lugares 

de la cuenca del Elba mostró que la IBU era el fármaco más abundante en todos los cursos de 

agua con una concentración máxima de 3,2 µg L-1 (Marsik et al., 2017). 

3.3.4 Estudios de toxicidad. 
 

La toxicidad exhibida por el IBU en los organismos de agua dulce ha sido bien documentada. 

Hemocitos de Dreissena polymorpha revelaron fragmentación de ADN y aumento en el porcentaje 

de células apoptóticas después de haber sido expuestas a dosis de 450-909 µg L-1 de ibuprofeno 

(Parolini et al., 2011a). Matozzo et al., (2012) reportaron que Ruditapes philippinarum, exhibió 

alteraciones significativas a nivel inmunológico después de 7 días de exposición al fármaco a 

concentraciones de 500-1000 µg L-1.  La exposición de D. rerio a concentraciones sub-letales de 

ibuprofeno de 0,0001, 0,05, 1, 8 y 25 mg L- 1 mostró un aumento en la actividad de las enzimas 
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antioxidantes y de biotransformación glutatión peroxidasa y glutatión S-transferasa acompañado 

de un aumento significativo en la peroxidación lipídica (Bartoskova et al., 2013). (Gómez-Oliván, 

Galar-Martínez, et al., 2014a) estudiaron a Daphnia magna encontrando alteraciones significativas 

en biomarcadores bioquímicos como la peroxidación de lípidos, contenido de proteínas 

carboniladas, actividad de superóxido dismutasa, catalasa y glutatión peroxidasa (GPx), así como 

daño a ADN a una concentración de 0.017 mg L-1 de IBU. Además, este fármaco fue capaz de 

inducir la producción de radicales libres, estrés oxidativo y citotoxicidad en diferentes tejidos de la 

carpa común (C. carpio) (Islas-Flores et al., 2017a). Xia et al., (2017) encontraron que los AINE’s, 

especialmente el IBU, afectaron significativamente la locomotividad y actuaron como potentes 

neurotóxicos para embriones en desarrollo de pez cebra cuando se exponen a 5, 50 y 500 µg L-1 

a 6 hpf. Más recientemente, (Grzesiuk et al., 2020) revelaron que la exposición crónica a 4 µg L-1 

de ibuprofeno causó deformidades morfológicas letales en embriones en desarrollo y especímenes 

juveniles de Daphnia magna, aunque los marcadores moleculares y los parámetros del ciclo de 

vida de dos generaciones diferentes evaluadas no mostraron cambios significativos. En ese mismo 

sentido, Gutiérrez-Noya et al., (2020) encontraron que IBU a concentraciones ambientalmente 

relevantes (1.5-11.5 µg L-1) es capaz de inducir importantes trastornos al desarrollo embrionario 

y teratogenicidad en ovocitos de C. carpio. 

3.4 Biomarcadores. 
 

Uno de los métodos más ampliamente utilizados para la identificación y cuantificación de la 

exposición a compuestos contaminantes y su impacto en los organismos es el monitoreo biológico 

a través de biomarcadores (Gil, 2000). Estos son parámetros bioquímicos, fisiológicos, 

morfológicos y conductuales que pueden cuantificarse en los organismos y cuya variación indica 

la exposición a un tóxico específico. Tanto Magnarelli, (2015) como  Oost et al., (2003) clasifican 

a los biomarcadores de la siguiente manera:   
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3.4.1 Biomarcador de exposición. 
 
En este tipo de biomarcador se lleva a cabo la detección y medición de sustancias de origen 

externo, metabolitos, sub-productos o los productos generados a partir de la interacción entre los 

xenobióticos y moléculas, células o tejidos dianas medibles en un compartimiento perteneciente a 

un organismo.  

3.4.2 Biomarcador de efecto.  
 

Biomarcador que muestra cambios a nivel celular, dentro de los cuales podemos encontrar la 

expresión alterada de enzimas y marcadores de cambios poco específicos para el agente en 

cuestión. Dentro de ellos podemos incluir la determinación de alteraciones bioquímicas, 

fisiológicas u otro tipo asociadas con una posible causa de deterioro del estado de salud o la 

presencia de alguna enfermedad.   

3.4.3 Biomarcadores de susceptibilidad. 
 

Biomarcadores que pueden indicar una capacidad innata o adquirida del organismo para 

responder a exposiciones a tóxicos específicos. Estas incluyen factores genéticos y cambios en 

receptores que modifican la susceptibilidad de un organismo a una exposición específica. 

3.5 Estrés oxidativo. 
 

3.5.1 Generalidades. 
 

El estrés oxidativo (EO) es reconocido como el resultado de un desequilibrio entre las especies 

reactivas de oxígeno y nitrógeno (ERO´s y ERN’s respectivamente) entre los que se encuentran 

el radical hidroxilo, anión superóxido y el óxido nítrico y la capacidad de las moléculas 

antioxidantes celulares para llevar a cabo una detoxificacion. Los radicales libres son moléculas 

de alta reactividad que generan daño oxidativo. El daño oxidativo se da a partir de la creciente 
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presencia de moléculas que contienen un electrón desapareado en su última capa de valencia 

generadas como resultado de lisis celular, fosforilación oxidativa o debido a la presencia de un 

exceso de iones metálicos libres  (Dennery, 2007; C. Wu et al., 2017). El EO genera una alteración 

en ocasiones irreversible de la homeostasis celular de óxido-reducción, lo que significa la 

existencia de una disparidad entre las moléculas pro-oxidantes y las defensas antioxidantes intra- 

y extracelulares. La principal consecuencia de este desbalance homeostático es la alteración en 

la relación estructura-función de las principales biomoléculas que puede derivar en el deterioro de 

cualquier órgano, sistema o grupo celular especializado (Venero, 2002).   

En las células existen múltiples fuentes de especies reactivas de oxígeno dentro de las cuales se 

encuentran la mitocondria, la NADPH oxidasa, la xantina oxidasa y la enzima óxido nítrico sintasa. 

La mitocondria es reconocida como la fuente primaria de ERO’s durante la actividad aerobia 

normal. Los electrones son liberados de la cadena de transporte de electrones directamente hacia 

el oxígeno molecular, produciendo con ello radicales libres de corta vida media como el anión 

superóxido O2.- el cuál puede ser convertido en una especie no radicalaria como el peróxido de 

hidrógeno (H2O2) ya sea por una reacción de dismutación espontánea o por la acción de la enzima 

superóxido dismutasa (SOD) en la matriz mitocondrial. Por otro lado, el H2O2 puede convertirse 

en el radical hidroxilo (OH.) a partir de las reacciones de Fenton (R. X. Santos et al., 2013). 

3.5.2 Efectos de EO sobre biomoléculas. 
 

3.5.2.1 Daño a lípidos. 
 

Durante la peroxidación lipídica, los ácidos grasos poliinsaturados reaccionan, a través de un 

mecanismo de reacción en cadena, con especies reactivas de oxígeno, principalmente el radical 

hidroxilo (OH.) y el radical peroxinitrito (ONOO-) para formar hidroperóxidos como intermediarios 

que posteriormente se degradan en aldehídos reactivos como MDA y 4. -hidroxi-2-nonenal que 
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reaccionan con proteínas y bases de ADN para generar aductos (Gentile et al., 2017; Wilhelm 

Filho et al., 2005). Por lo tanto, la peroxidación de lípidos se considera uno de los mecanismos 

más dañinos por los cuales los radicales de oxígeno causan daño tisular, alteraciones estructurales 

de las membranas celulares, así como una función celular deteriorada que conduce a la 

interrupción de la función vital en los organismos acuáticos (Barata et al., 2005). 

Las membranas celulares de los organismos aerobios están compuestas por una bicapa de 

fosfolípidos sumamente sensible a las condiciones oxidantes intracelulares y aquellas generadas 

a partir del contacto con compuestos endógenos, cuyo contacto puede generar la pérdida parcial 

o total de su estructura y función, representando una serie amenaza para su integridad. El proceso 

de oxidación de lípidos se genera a partir de un mecanismo de reacciones en cadena, en especial 

de los ácidos grasos poliinsaturados cuyo hidrógeno alílico enlazado con al carbono con una 

energía de enlace muy baja,  presenta una mayor facilidad de abstracción por parte de las especies 

radicales (Valavanidis et al., 2006). 

La oxidación lipídica consta de tres etapas principales (Valavanidis et al., 2006): 

Iniciación: un ácido graso insaturado es atacado por un radical que extrae un átomo de hidrógeno 

de un grupo metileno. Este a su vez se convierte en un radical centrado al carbono que mediante 

un arreglo molecular que da origen a un dieno estable el cual reacciona con oxígeno molecular 

formando un radical peroxilo. 

Propagación: el radical formado en la etapa de iniciación buscará estabilizarse generando la 

abstracción de un hidrógeno perteneciente a una molécula de ácido graso contiguo iniciando una 

reacción en cadena a través de la membrana celular. 

Terminación: esta etapa resulta de la interacción de los radicales lipídicos y/o la formación de 

especies no radicales a partir de los radicales peroxilo. Los peróxidos lipídicos (LOOH) pueden 

descomponerse generando aldehídos y cetonas, especialmente malondialdehído. 
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3.5.2.2 Daño a proteínas. 
 

Las ERO’s generadas a partir de la oxidación de lípidos como los radicales peroxilo (ROO.) son 

iniciadores potenciales de la carbonilación de proteínas. Los radicales lipídicos en conjunto con 

los hidroperóxidos formados como productos secundarios de la lipoperoxidación, funcionan como 

iniciadores y potenciadores de las reacciones de oxidación de proteínas (Estévez et al., 2008)De 

acuerdo con Irazusta et al., 2008 la medición de los productos derivados de la reacción de las 

ERO’s con biomoléculas es una forma indirecta pero eficaz de determinar el grado de EO generado 

en un organismo.  Se cree que la oxidación de proteínas se genera vía reacciones en cadena de 

radicales libres similares a las ocurridas durante la oxidación lipídica sin embargo las rutas y 

efectos generados resultan más complejos en el caso de las proteínas (Hagerman et al., 2003). 

Yao & Rahman, (2011) mencionan que la carbonilación de proteínas, que es la generación de 

grupos carbonilo reactivos como aldehídos, cetonas y metilglioxal, entre otros, mediante la acción 

de moléculas de radicales hidroxilo altamente reactivas que oxidan los residuos de aminoácidos o 

el esqueleto proteico, puede ser considerado un criterio de valoración importante del estrés 

oxidativo, ya que provoca modificaciones irreversibles en la estructura y pérdida de función de 

varias proteínas (Dalle-Donne et al., 2003; Fritz & Petersen, 2011; Stadtman & Levine, 2003). 

La oxidación de proteínas es un fenómeno sumamente complejo puesto que los mecanismos y la 

naturaleza de los productos dependen totalmente de las proteínas iniciadoras, las proteínas 

objetivo y el mecanismo mediante el cual se inicia dicha oxidación.  

 Algunos de los potenciales iniciadores de la oxidación proteica son : (1) Especies reactivas de 

oxígeno, (2) pigmentos heme, (3) iones metálicos, (4) productos de oxidación lipídica, (5) Enzimas 

oxidasas (Yeh et al., 2000) 
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Las rutas específicas y la naturaleza química de los productos finales dependen de la proteína 

objetivo, el sistema de oxidación y la intensidad de las condiciones de oxidación (Dalle-Donne et 

al., 2003). 

3.5.2.3 Daño a ADN. 
 

Los aductos con ADN pueden generarse a partir de su unión con productos de lipoperoxidación 

como el malondialdehído y el 4-hidroxinonenal (4-HNE), aumentando la posibilidad de generar 

mutaciones y aberraciones en la expresión génica. El daño oxidativo al ADN se genera a partir de 

las alteraciones funcionales o estructurales provocadas por las especies reactivas de oxígeno las 

bases nitrogenadas. Los principales medios de daño oxidativo a la biomolécula son la alteración 

reversible e irreversible de las bases las púricas y pirimídicas, así como la ruptura de la doble 

hélice cadena y la formación de aductos (Quiroga-Santos et al., 2021). En general el daño celular 

que se genera viene precedido por perturbaciones a nivel bioquímico que afectan los mecanismos 

o sistemas primarios de supervivencia celular. Cualquier alteración bioquímica puede generar 

anormalidades en las células, tejidos, y órganos, cuya función se puede ver totalmente 

comprometida, por ejemplo, cuando la síntesis de proteínas sufre alteraciones provocadas por el 

deterioro en el material genético (Vindas et al., 2004) 

Como un proceso natural y continuo de la célula, se producen fenómenos como la conversión de 

bases pirimídicas a púricas, la conversión de la 5-metilcitosina en timina, pérdida de bases 

nitrogenadas, ruptura de hebras del ADN, entrecruzamiento de proteínas-ADN, y daño a la 

estructura de desoxirribosa-fosfato, sin embargo, estos fenómenos ocurren a tasas muy bajas y la 

célula cuenta con eficaces mecanismos de reparación (R. X. Santos et al., 2013). 

La alteración más importante observada en el material genético después del ataque de una 

especie radical comúnmente utilizada como biomarcador de EO y genotoxicidad es la presencia 
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de 8-hidroxi-2’- desoxiguanosina y su producto de oxidación 8-oxo-2’- desoxiguanosina  (Irie et al., 

2003)  

3.5.3 Mecanismos intracelulares de defensa antioxidante. 

Se sabe que el sistema de defensa antioxidante en los teleósteos neutraliza la generación de 

EROS como productos de la reactividad redox de los tóxicos a través de una cascada de enzimas 

que eliminan los compuestos reactivos al convertirlos en moléculas menos dañinas (Gómez-

Oliván, Galar-Martínez, et al., 2014a). La primera reacción enzimática realizada por la enzima 

superóxido dismutasa (SOD) conduce el mecanismo de conversión del anión superóxido (O2.-) 

una molécula altamente reactiva y pro-oxidante en compuestos menos reactivos, peróxido de 

hidrógeno (H2O2) y oxígeno diatómico. Dos isoformas de SOD están presentes en diferentes 

compartimentos celulares, CuZnSOD presente en el citosol y MnSOD ubicado en la matriz 

mitocondrial (Rodriguez et al., 2004). El zinc actúa como un estabilizador de la enzima y en su 

variedad mitocondrial contiene manganeso en el sitio activo.  

O2 .- + O2 .- + 2H+ -> H2O2 + O2 

Reacción de superóxido dismutasa 

El producto de la reacción es el peróxido de hidrógeno, compuesto que resulta ser 

extremadamente tóxico para la célula (Yan & Spaulding, 2020)  

 
CAT se considera una segunda línea de defensa contra ROS que reduce H2O2, una molécula no 

radical, en H2O y O2. El H2O2 es considerado un oxidante fuerte y potencialmente dañino que 

reacciona de forma casi inmediata con la enzima catalasa (Kaushal et al., 2018). Esta enzima 

localizada en los peroxisomas ejerce una doble función, la descomposición del peróxido de 

hidrógeno en agua H2O y oxígeno O2, y la oxidación de donadores de protones como metanol, 

fenoles, entre otros. La enzima contiene hematina la cual hace más fácil la detoxificacion del 
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peróxido de hidrógeno H2O2  en subproductos no dañinos para la célula (Nandi et al., 2019; Valko 

et al., 2005) 

Por otro lado, la enzima glutatión peroxidasa GPx también detoxifica el H2O2 y los hidroperóxidos 

orgánicos en especies menos reactivas. Se han identificado dos GPx en diferentes tejidos 

animales, el primero es una enzima dependiente de Se que reduce el H2O2 y los hidroperóxidos 

orgánicos y el segundo es una enzima independiente del Se que reduce solo los hidroperóxidos 

orgánicos (Barata et al., 2005). La defensa antioxidante está regulada por varios factores. El factor 

principal que regula la expresión génica y la actividad desintoxicante es el estado oxidativo de la 

célula, ya que las moléculas pro-oxidantes alteran el equilibrio oxidativo celular y la expresión 

génica antioxidante (Esparza et al., 2011). 
 

3.6 Embriotoxicidad y teratogénesis. 
 

3.6.1 Generalidades. 
 

La embriotoxicidad y la teratogénesis son considerados efectos sub-letales que proveen de 

importante información sobre el estado de salud de los ecosistemas. Junto con la genotoxicidad, 

estos dos efectos son causados por un evento mutagénico, el cual tiene lugar cuando se genera 

una alteración en los procesos de proliferación, diferenciación y apoptosis celular con 

consecuencias observables desde las primeras etapas del desarrollo. Estos eventos mutagénicos 

y las malformaciones derivadas se observan a menudo como una consecuencia de la exposición 

a compuestos nocivos que inicia durante la morfogénesis temprana (Álvarez Garzón, 2011; 

Pašková et al., 2011). 

La embriotoxicidad es entendida como la capacidad que posee un compuesto para producir un 

efecto nocivo en la progenie desde la embriogénesis temprana hasta la etapa fetal. Dentro de 
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estos efectos se pueden encontrar alteraciones morfológicas, conductuales, funcionales e incluso 

la muerte (Ganesan et al., 2016; Mora et al., 2015).  

La teratogenicidad es considerada parte de los efectos de embriotoxicidad observada a partir de 

las malformaciones producidas por la exposición a xenobióticos que inician durante la 

embriogénesis y en ocasiones permanecen hasta la muerte del individuo. Los compuestos 

teratógenos, son aquellos que generan una interferencia en los procesos de organogénesis y la 

formación de tejidos (Peña Hernández, 2008). (Hermsen et al., 2011) ha desarrollado un sistema 

de evaluación basado en puntos asignados a una serie de características observables durante el 

desarrollo normal de pez cebra a distintos tiempos post-fertilización, entre las que se encuentran: 

desplegamiento de la cola, formación de somitas, desarrollo de ojos, movimiento, latido cardiaco, 

circulación sanguínea, pigmentación cabeza-cuerpo, pigmentación de la cola, aparición de la aleta 

pectoral, protuberancia bucal y eclosión.  Este sistema de evaluación tiene como finalidad 

contribuir al establecimiento de los valores del índice teratogénico (IT), que como su nombre lo 

indica es un valor que permite predecir el potencial teratogénico o de malformaciones de un 

compuesto en particular. Este IT se calcula a partir del cociente de  CL50/ CE50, sin embargo al 

tratarse de una medición cuantitativa, la severidad de las malformaciones no se toma en cuenta 

para determinar el potencial teratogénico de una sustancia lo cual si es posible con una escala de 

evaluación general de la morfología (Brannen et al., 2010; Selderslaghs et al., 2009; Ton et al., 

2006). Un IT>1 indica que una sustancia posee un carácter teratogénico, mientras que un IT<1 

indica un efecto de letalidad (Hermsen et al., 2011).   

3.6.2 Relación del EO con la Embriotoxicidad y Teratogénesis. 

El desarrollo es un proceso sumamente complejo y altamente específico que requiere de diversas 

etapas como la proliferación, diferenciación y apoptosis para facilitar la morfogénesis y el 
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funcionamiento normal del organismo. Cuando se lleva cabo la interrupción de uno o más de estos 

procesos o etapas, se da lugar a efectos nocivos que pueden derivar en malformaciones. 

Los teratógenos potenciales pueden exhibir su efecto durante las etapas primarias de desarrollo 

donde el ovocito no posee la capacidad para hacer frente a la creciente generación de ERO’s y 

los cambios en el estado redox celular. En las etapas tempranas del desarrollo, el cigoto altera su 

metabolismo, al pasar del ciclo de Krebs para la obtención de energía a la glucólisis durante la 

etapa de blastocito. Las vías anaeróbicas son utilizadas mayormente hasta las etapas de 

gastrulación y organogénesis temprana para la producción de energía. El metabolismo aeróbico 

se inicia con el desarrollo de un sistema circulatorio y la consecuente dependencia de oxígeno. 

Durante el metabolismo anaeróbico, se forman menos ERO’s mitocondriales, por lo tanto, el 

ambiente celular es altamente reductor (etapa de proliferación). A medida que continúa el 

desarrollo y se produce la organogénesis, el embrión vuelve a obtener energía a partir del ciclo de 

Krebs con el objetivo de satisfacer la exigencia de energía y la maduración de la mitocondria. 

Como anteriormente se mencionó, la fosforilación oxidativa produce ERO’s de forma natural, lo 

que sugiere el cambio un ambiente más oxidativo (etapa de diferenciación). La transición de un 

metabolismo mayormente anaeróbico a un metabolismo aeróbico es la etapa en la cuál se tiene 

una mayor susceptibilidad embrionaria a los compuestos pro-teratógenos. Durante la 

organogénesis temprana los embriones poseen niveles relativamente bajos de actividad 

enzimática antioxidante, pero aumentan a medida que continúa el desarrollo (Hansen et al., 

2018)Los cambios en el estado redox durante la etapa de organogénesis temprana puede generar: 

(a) alteración, disminución o cese de la proliferación y la promoción de la apoptosis; y (b) períodos 

más largos de desequilibrio oxidativo al tener sistemas antioxidantes inmaduros, alterando con ello  

la señalización redox (Hansen, 2006).  
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3.7 Bioindicadores. 
 

3.7.1 Generalidades. 
 

Un bioindicador es un organismo con una sensibilidad o cierto grado de tolerancia a los 

compuestos contaminantes del cual es posible llevar a cabo la observación de sus respuestas 

biológicas frente a una perturbación ambiental y están referidos como organismos o sistemas 

biológicos que sirven para evaluar variaciones en la calidad ambiental. El empleo de 

bioindicadores se enfoca no sólo a medir la salud del sistema acuático, sino también para 

determinar el impacto potencial al ámbito (Bonanno & Orlando-Bonaca, 2018; Khatri & Tyagi, 2015) 

Los cambios en la composición química de los ambientes acuáticos naturales pueden afectar a los 

organismos no-objetivo, particularmente los peces teleósteos. Estos organismos son 

constantemente utilizados para la evaluación del estado de salud de los ambientes acuáticos, 

empleándose por lo general especies de importancia económica, amplia distribución geográfica e 

importancia biológica (López-portillo, 2019) 

3.7.2  Pez cebra Danio rerio.  

Los cambios en la composición química de los ambientes acuáticos naturales pueden afectar a los 

organismos no-objetivo, es por ello que los peces teleósteos han sido ampliamente utilizados para 

evaluar la calidad de los ambientes acuáticos como bioindicadores de contaminantes en el medio 

ambiente. Las especies más utilizadas para evaluar la toxicidad ambiental incluyen pequeños 

peces como Pimephales promelas, Oryzias latipes y Danio rerio hasta especies grandes como 

trucha arcoíris, salmón y pez gato (Zhang et al., 2003). Pez cebra (Danio rerio) es un miembro de 

la familia Cyprinidae originaria del sur de Asia. Prefieren el agua cálida, sin embargo pueden 

habitar en varios ambientes. Pez cebra ha sido utilizado desde los años 30’s como organismo 

modelo para biología, toxicología y recientemente para la farmacología experimental. Son 
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organismos de fácil crianza y mantenimiento económico, los adultos llegan a medir de 4 a 5 cm de 

longitud alcanzando su madurez sexual a los 3-4 meses de edad. Cada hembra tiene la capacidad 

de depositar de 200 a 300 huevos por semana, su desarrollo se lleva a cabo de manera acelerada, 

la embriogénesis está completa 5 días post-fertilización (Spitsbergen & Kent, 2003; Zhang et al., 

2003). El pez cebra (Danio rerio) se considera un modelo animal adecuado para la evaluación del 

riesgo ambiental asociado con contaminantes acuáticos (Scholz et al., 2008) 

Tabla 1. Ventajas y desventajas del uso de D. rerio en estudios de toxicidad (Hill et al., 2005; 

Kari et al., 2007).. 

 

Ventajas Desventajas 
• Facilidad de mantenimiento y alta 

sensibilidad a compuestos xenobióticos. 
• Su uso en estudios de toxicidad 

no se encuentra regulado por 
agencias en USA. 

• Exhibe una gran similitud con los 
mamíferos 

• Su fisiología se encuentra menos 
caracterizada que la de los 
mamíferos  • Fertilización y desarrollo ocurren de 

manera externa permitiendo observación 
• Rápida embriogénesis (5 días) 
• Embriones transparentes 
• Embriones son permeables a moléculas 

pequeñas, las moléculas grandes o 
lipofílicas pueden ser inyectadas. 

• Debido a su tamaño las muestras de 
estudio son pequeñas 

• Su secuencia genómica se encuentra 
estudiada casi por completo 

• Los métodos y las guías de estudios de 
toxicidad están bien establecidos en 
Europa. 
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3.7.3 Desarrollo de Danio rerio. 
 

Según (Kimmel et al., 1995) el desarrollo de D. rerio se divide en 8 etapas principales: 

Tabla 2. Síntesis de las etapas de desarrollo de Danio rerio. 

Periodo Características Imágenes representativas de 
cada etapa 

Cigoto 

(0-3/4 h) 

• Inicia poco tiempo después de la 
fertilización hasta la etapa de 
esfera en el cual se puede 
observar la proliferación celular en 
el polo animal. 

 

Hendidura 

(3/4-2.1/4 h) 

• Inicia en domo hasta estadio de 
escudo 

• Formación de hasta 6 blastómeros 
• Divisiones cada 15 minutos 
• Migración de polo animal hacia los 

lados. 

 

Blástula 

(2 1/4 – 51/4 h) 

• Blastodiscos en forma de balón  
• Inicia con etapa de epíbole hasta la 

formación de somitas (2). 
• El organismo empieza a tomar 

forma ovalada, pudiéndose 
distinguir la cabeza y cola. 
 
 

 

Gástrula 

(51/4-10 h) 

• Distinción cabeza, somitas y vitelio 
• Embrión pasa de forma esférica a 

arriñonada 
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Segmentación 

(10-24 h) 

• Somitogénesis 
• Observación de órganos 

rudimentarios 
• Elongación de cola y separación 

del vitelo. 
• Aparecen primero movimientos 
• Ensanchamiento posterior 

(formación de estructuras 
primarias del SNC) 

• Diferenciación de la notocorda 
• Contracciones musculares débiles. 

 

Faríngula 

(24-48 h) 

• Somitas totalmente formadas 
• Estructura primaria de los arcos 

faríngeos 
• Formación de sistema digestivo 
• Diferenciación de células 

pigmentarias (ionóforos y 
xantóforos) 

• Notocorda bien desarrollada 
• Cabeza se endereza 
• Inicia formación de aletas 
• Formación del sistema circulatorio 
• El corazón es visible  
• Aparece la sensibilidad táctil. 

 

Eclosión 

(48-72 h) 

• Morfogénesis de la mayoría de los 
órganos rudimentarios está 
completa 

• Continúa desarrollo de aletas 
pectorales 

• Se observa la protuberancia bucal 
• El saco vitelino tiene el mismo 

tamaño de la cabeza 
• Se observan las estructuras 

primarias de la vesícula ótica 
• Línea dorsal de melanóforos bien 

definida 
• Latido cardiaco vigoroso 
• Células cartilaginosas se observan 

en los arcos branquiales. 
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Larva 

temprana 

• Vesícula natatoria 
• Desarrollo completo de la 

protuberancia bucal  
• Aparición de iridióforos en la parte 

central del cuerpo 
• El saco vitelino se encuentra casi 

vacío 
• Nado activo 
• Movimiento de mandíbula, solapas 

operculares, aletas pectorales y 
ojos 

• Respuesta a estímulos externos 

 

 

4. Justificación. 
 

En los últimos años, a medida que aumentan las actividades antropogénicas, ha existido un 

creciente interés en los efectos de las mezclas multi-componente de diferentes clases de 

contaminantes químicos convencionales y emergentes, como contaminantes orgánicos 

persistentes, metales pesados, productos de cuidado personal y compuestos farmacéuticos, entre 

otros, sobre la salud humana y sobre el medio ambiente. Las autoridades regulatorias de todo el 

mundo se han basado principalmente en la evaluación de riesgos de formas químicas aisladas sin 

tener en cuenta el impacto de cócteles químicos complejos, aún cuando estudios recientes han 

demostrado que esas combinaciones podrían representar un peligro mayor para la biocenosis. 

Actualmente se observan una gran cantidad de investigaciones científicas enfocadas en la 

evaluación de la ocurrencia de ingredientes farmacéuticos activos (API´s) en los ecosistemas. Sin 

embargo, los efectos potenciales derivados de la presencia de API´s en organismos no diana 

genera una gran incertidumbre debido a sus mecanismos de acción, reactividad y potencial de 

bioconcentración. El IBU es uno de los API´s que se encuentra con mayor frecuencia en aguas 

superficiales alrededor del mundo. Estudios señalan que la presencia de IBU puede inducir efectos 
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tóxicos en diferentes organismos acuáticos, así como daño a nivel renal, reproductivo, de 

desarrollo y neurotóxicos. 

Por otro lado, la presencia de metales se ha convertido en uno de los mayores problemas a nivel 

mundial ya que dichos compuestos pueden estar presentes en diferentes grados en todas las 

fases ambientales, pudiendo experimentar transformaciones y acumulaciones en constituyentes 

bióticos y abióticos. Diversos estudios han demostrado que el Al se acumula en cerebro, riñón, 

corazón, branquias y el músculo esquelético de varias especies, produciendo con ello cambios 

morfológicos, disminución de la actividad enzimática, aumento de la oxidación celular y 

alteraciones a nivel de neurotransmisores en mamíferos, sin embargo su efecto tóxico determinado 

a través de biomarcadores de estrés oxidativo, embrioletalidad y efectos teratogénicos y las 

interacciones con otros compuestos como el IBU en bioindicadores acuáticos como D. rerio no ha 

sido estudiado.   

Es por ello por lo que esta investigación tiene por objetivo evaluar el potencial tóxico del Al, IBU y 

la mezcla de ambos a través de biomarcadores de estrés oxidativo, embriotoxicidad y efectos 

teratogénicos para con ello contribuir a ampliar el conocimiento sobre los efectos biológicos de 

contaminantes y sus interacciones en matrices acuáticas en bioindicadores como D. rerio.  

5. Hipótesis. 
 

La exposición a formas aisladas de IBU, Al y la mezcla binaria inducirán EO en juveniles, así como 

embriotoxicidad y teratogénesis en embriones de D. rerio.  
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6. Objetivos. 
 
             6.1 Objetivo general. 

 

• Evaluar la toxicidad inducida por la mezcla Al- IBP en juveniles y embriones pez cebra D. 
rerio. 
               6.2 Objetivos específicos. 

 

• Determinar biomarcadores de oxidación celular así como de actividad antioxidante en 

órganos de pez cebra expuestos a concentraciones ambientalmente relevantes de Al, IBU 

y la mezcla binaria. 

• Evaluar la embriotoxicidad inducida por IBU, Al y la mezcla binaria en D.rerio. 
 

• Determinar el índice teratogénico (CL50/CE50) 
 

• Identificar y cuantificar las malformaciones inducidas por IBU, Al y la mezcla binaria en 
embriones de pez cebra D.rerio 
 

• Realizar la evaluación general de la morfología de embriones de pez cebra expuestos a 
Al, IBU y la mezcla binaria.  
 

7.  Metodología. 
 

           7.1 Estudio de toxicidad en juveniles. 
 

                   7.1.1 Materiales y reactivos. 
 

Se prepararon soluciones madre de aluminio (1 g L-1) con Cloruro de Aluminio anhidro (AlCl3) 

ReagentPlus® Número CAS 7446-70-0> 99,9% de pureza en agua deionizada, pH 6,0 ± 0,3 y 3 h 

de envejecimiento. Sin filtración de soluciones madre antes de la exposición (EPA, 2017). Para un 

control, Al y mezclas, el pH se ajustó a 6,0 ± 0,3 con HCl 0,1 M de acuerdo con (Cardwell et al., 

2018a). Se prepararon soluciones madre de IBU (1 g L-1) con ibuprofeno (≥98%) número CAS 

15687-27-1. Las soluciones madre se prepararon con agua deionizada. Para un control y tanques 



“Toxicidad inducida por la mezcla de Aluminio-Ibuprofeno en el bioindicador pez cebra (Danio rerio)” 

 

 
 

45 
 

de prueba IBU, el agua mantuvo las mismas características de los tanques de aclimatación. A 

menos que se indique lo contrario, los reactivos fueron proporcionados por Sigma-Aldrich, St Louis. 

                      7.1.2 Mantenimiento de especímenes de D. rerio. 

Se adquirieron especímenes de pez cebra de tres meses de edad (0,89 ± 0,3 g y 3,52 ± 0,05 cm 

de longitud) de un proveedor comercial y se mantuvieron en un período de aclimatación de 15 días 

antes de los experimentos. Los peces se mantuvieron en recipientes de 120 L con agua del grifo 

declorada a 26 ± 2 ° C, pH entre 7.2-7.6, saturación de oxígeno superior al 60% y fotoperiodos 

naturales de 12 h de oscuridad y 12 h de luz. Los organismos se alimentaron dos veces al día con 

alimento comercial en hojuelas (Tetramin Flake) dos veces al día de acuerdo con las metodologías 

propuestas por (Ferdin & Halili, 2017); (Senger et al., 2011) y recomendaciones citadas en las 

directrices de la OCDE (Guideline et al., 2009; OECD, 2013). 

 
                     7.1.3 Ensayos de toxicidad. 

Las pruebas de toxicidad con renovación de medio consistieron en recipientes de vidrio de 25 L 

en condiciones de laboratorio. Los parámetros del agua se mantuvieron constantes: dureza de 120 

± 20 mg / L CaCO3 según (Griffitt et al., 2008),  pH que varía entre 6.0-6.3 para tanques de prueba 

que contienen Al (aislado y mezclas) y 7.2 para tanques que contienen IBU aislado, saturación de 

oxígeno por encima del 60% y temperatura constante de 26 ± 2 ° C (OCDE, 2009). Los organismos 

se alimentaron dos veces al día (Ferdin & Halili, 2017) y se renovó el agua cada 48 h con limpieza 

normal. Se realizaron dos pruebas de control. 

 
                        7.1.3.1 Ensayo de toxicidad con Aluminio. 

Las soluciones madre se prepararon con cloruro de aluminio anhidro (AlCl3) ReagentPlus® 

Número CAS 7446-70-0> 99,9% de pureza en agua deionizada con un pH que oscila entre 6,0-

6,3 y un período de envejecimiento de 3 h después de mezclar las soluciones madre con el agua 
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de los sistemas de prueba. No se realizó ninguna filtración de las soluciones madre antes de la 

exposición. Se utilizaron concentraciones nominales de 0.05 mg L-1 y 6 mg L-1 según la 

concentración máxima permitida para la protección de la vida acuática por las autoridades 

reguladoras mexicanas (SEDUE, 1989) y una concentración ambientalmente relevante 

respectivamente (González-González et al., 2014a). Para un control, el agua de los tanques de 

prueba de Al y las mezclas de Al-IBU se acidificó a un pH que oscilaba entre 6,0 y 6,3 con ácido 

clorhídrico diluido (HCl 0,1 M) según (Cardwell et al., 2018a). 
 

                       7.1.3.2 Ensayo de toxicidad con Ibuprofeno. 

Se prepararon soluciones madre con ibuprofeno IBU C13H18O2 (número CAS 15687-27-1, 

pureza> 98%). Se disolvió IBU en agua deionizada para preparar las soluciones madre. Se 

utilizaron concentraciones de 0.01 µg L-1 y 11 µg L-1 como ambientalmente relevantes (Félix-

Cañedo et al., 2013; Madikizela & Chimuka, 2017). Para un control y tanques de prueba de IBU, 

el agua de prueba mantuvo las mismas características del agua de aclimatación. 
              
                       7.1.3.3 Diseño experimental. 

El experimento se realizó en siete grupos para cada tiempo de exposición (7, 14, 21 y 28 días), 

se utilizaron un total de veinticinco individuos para cada ensayo.  

Grupo- 1: Grupo de control 

Grupo 2: D. rerio expuesta a 0.05 mg L-1 de Al 

Grupo 3: D. rerio expuesto a 6 mg L-1 de Al 

Grupo 4: D. rerio expuesta a 0,1 µg L-1 de IBU 

Grupo 5: D. rerio expuesta a 11 µg L-1 de IBU 

Grupo 6: D. rerio expuesta a la mezcla 1 (M1) 0,1 µg L-1 de IBU + 0,05 mg L-1 de Al 

Grupo- 7: D. rerio expuesta a la mezcla 2 (M2) 11 µg L-1 de IBU + 6 mg L-1 de Al 
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Debido a la presencia de Al, todas las mezclas de agua de los tanques de prueba se acidificaron 

a un pH que oscilaba entre 6,0 y 6,3 con ácido clorhídrico diluido (HCl 0,1 M) según Cardwell et 

al., (2018). 

 
        7.2 Determinación del estrés oxidativo inducido por compuestos    
individuales y mezclas binarias. 

Al final de los ensayos, los organismos fueron anestesiados en hielo hasta la muerte y se extrajeron 

los tejidos del cerebro, las branquias, el hígado y el intestino después de cada período específico 

de 7, 14, 21 y 28 días. Los órganos se suspendieron en 500 µl de buffer de fosfatos pH 7,4, se 

homogeneizaron, se centrifugaron a 12.500 X g a una temperatura de -4 ° C durante 15 min y se 

almacenaron a -80 ° C. La extracción de órganos se llevo a cabo por triplicado para cada muestra. 

Posteriormente, se evaluó el siguiente biomarcador de oxidación celular: Peroxidación de lípidos 

(LPX). Además, también se realizaron ensayos sobre la actividad de las enzimas antioxidantes 

superóxido dismutasa (SOD), catalasa (CAT) y glutatión peroxidasa (GPX). 
 
                  7.2.1 Determinación de Lipoperoxidación. 
 

La determinación de LPO se realizó utilizando el método de sustancias reactivas con ácido 

tiobarbitúrico (TBARS) como lo describen Buege & Aust, (1978) con algunas modificaciones. A 25 

µL de sobrenadante, se añadió solución tampón Tris-HCl pH 7,4 hasta alcanzar un volumen de 

500 µL. Posteriormente, se añadieron a la mezcla 500 µl de reactivo TBA-TCA [ácido tiobarbitúrico 

al 0,375% (Fluka-Sigma-Aldrich, México) en solución de ácido tricoloroacético al 15%] y se agitó 

vigorosamente. La mezcla se calentó hasta ebullición y luego se enfrió rápidamente para crear un 

choque térmico. El precipitado se eliminó mediante centrifugación a 3500 X g durante 10 min. Las 

muestras se leyeron a 535 nm frente a un blanco de reacción con el mismo tratamiento. El 

contenido de malondialdehído (MDA) se calculó usando el coeficiente de extinción molar (MEC) 
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de 1,56 x 10 -5 mM-1 cm-1. Los resultados se expresaron como milimol de MDA por miligramo de 

tejido proteico. El ensayo se realizó por triplicado. 
 
               7.2.2 Determinación de la actividad de superóxido dismutasa (SOD).  

La actividad de SOD fue determinada por el método de Marklund & Marklund, (1974) con 

modificaciones hechas por X. Li, (2012). Primero, las muestras se deslipidaron agregando 15 µL 

de cloroformo y 25 µL de metanol a 50 µL de suero. A continuación, los tubos de mezcla se 

agitaron vigorosamente durante 1 min, se centrifugaron durante 15 min a 6000 X g y se retuvo el 

sobrenadante. En una cubeta de cuarzo, se preparó la siguiente mezcla: se mezclaron 25 µL de 

muestra con 700 µL de una solución tampón Tris-HCl 0,05 M (pH 7,4) y 12,5 µL de solución 

Na2EDTA 1 mM. Posteriormente, se añadieron 12,5 µl de solución de pirogallol (60 Mm en HCl 1 

mM, 37ºC). El blanco de reacción se preparó con el mismo tratamiento utilizando agua destilada. 

La absorbancia se leyó a 420 nm a intervalos de tiempo de 30 s durante 5 min. El ensayo se realizó 

por triplicado y la diferencia se tomó como la densidad óptica (DO) del blanco (blanco ΔDO), que 

representa la diferencia en las DO para la reacción no inhibida de acuerdo con la siguiente fórmula: 
 

| [(Promedio ΔDO muestra x 100)/ (Promedio ΔDO blanco)]-100|x 0.6 

Donde: 

ΔOD muestra= Diferencia en las densidades ópticas de las muestras 

ΔOD blanco= Diferencia en las densidades ópticas del blanco 

                     7.2.3 Determinación de la actividad de catalasa (CAT). 

La actividad de catalasa se realizó de acuerdo con el método de Q et al., (1991). En la curva de 

prueba, se preparó la siguiente mezcla: a 15 µL del sobrenadante se le añadieron 210 µL de 

solución buffer de aislamiento [sacarosa 0,3 M (Vetec-Sigma-Aldrich, St. Louis), 500 µL EDTA, 
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HEPES 5 mM y 5 KH2PO4 mM (Vetec- Sigma-Aldrich, St. Louis)] y 150 µL de una solución de 

peróxido de hidrógeno 20 mM (Vetec-Sigma-Aldrich, St. Louis). La absorbancia se leyó a 240 nm 

después de 0 y 60 s. Los resultados se obtuvieron utilizando la fórmula:  

concentración de CAT = (ΔA) / MEC), donde: 

MEC H2O2 = 0,043 mM-1 cm-1 

La actividad CAT se expresó en términos de mM de H2O2 por miligramo de tejido proteico. 
  
                  7.2.4 Determinación de la actividad de glutatión peroxidasa (GPX).  

La actividad de GPX se determinó según el método propuesto por (Gonzler, 1984) y modificado 

por García-Medina et al., (2013). En la curva de prueba, se preparó la siguiente mezcla: 50 µL de 

sobrenadante, 450 µL de solución tampón de reacción pH 7,0 (K2HPO4 50 mM, KH2PO4 50 mM, 

azida sódica 1 mM, glutatión reducido 3,5 mM, glutatión reductasa 2 U y NADPH 0,12 mM) y se 

añadieron 100 µl de H2O2 0,08 mM y se mezclaron vigorosamente. La absorbancia se leyó a 340 

nm, a 0 y 60 s. La actividad se calculó usando el MEC de NADPH = 6,2 mM-1cm-1. La actividad 

de GPX se expresó en términos de mM de NADPH por miligramo de tejido proteico. 

 
                       7.2.5 Determinación del contenido de proteínas totales. 

 El contenido de proteínas totales se realizó de acuerdo con el método de Bradford (1974). A 6,5 

µL de sobrenadante de tejido se le añadieron 37,5 µL de agua deionizada y 625 µL de reactivo 

de Bradford (0,05 g de azul brillante Cummassie g-250, 25 mL de etanol al 96% y 50 mL de H3PO4 

en 500 mL de agua deionizada preparada en la oscuridad a temperatura ambiente). Los tubos de 

ensayo se agitaron en un vórtex y se dejaron reposar durante 5 min en la oscuridad. La absorción 

se determinó a 595 nm. Los resultados se extrapolaron a una curva estándar elaborada con 

albúmina de suero bovino. 
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                       7.2.6 Análisis estadístico. 

Todos los resultados se evaluaron mediante ANOVA de una vía para probar las diferencias entre 

los tratamientos (controles, formas aisladas y mezclas) y las diferencias entre las medias se 

evaluaron con una prueba de comparación múltiple de Tukey HSD (P <0,05) utilizando el programa 

SPSS v10 (SPSS, Chicago ILLINOIS).  
 

 7.3 Estudio de embriotoxicidad y teratogénesis. 
  

                         7.3.1 Materiales y reactivos. 

Se prepararon soluciones madre de aluminio (100 mg L-1) con cloruro de aluminio anhidro (AlCl3) 

ReagentPlus® Número CAS 7446-70-0> 99,9% de pureza en agua deionizada, pH 6,0 ± 0,3 y 3 h 

de envejecimiento. Sin filtración de soluciones madre antes de la exposición (EPA, 2017). Por otro 

lado, se prepararon soluciones madre de IBU (100 mg L-1) con ibuprofeno (≥98%) número CAS 

15687-27-1. Las soluciones madre se prepararon con agua deionizada. A menos que se indique 

lo contrario, los reactivos fueron proporcionados por Sigma-Aldrich, St Louis. 
 

                    7.3.2 Mantenimiento de progenitores. 

Se adquirieron especímenes sanos de pez cebra de tipo salvaje en madurez sexual (0,89 ± 0,3 gy 

3,52 ± 0,5 cm de longitud) de un proveedor comercial y se mantuvieron en un período de 

aclimatación de 30 días antes de los experimentos. Los peces fueron sexados y mantenidos en 

recipientes de 50 L con agua corriente declorada a 26 ± 2 ° C, pH entre 7.2-7.6, saturación de 

oxígeno superior al 60% y fotoperiodos naturales de 12 h de oscuridad y 12 h de luz. Los 

progenitores se alimentaron con alimento en hojuelas dos veces al día según las metodologías 

seguidas por (Ferdin & Halili, 2017; Guidelines et al., 2013; Senger et al., 2011) Una semana antes 

del desove, los ejemplares se alimentaron exclusivamente con Artemia sp.  
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                       7.3.3 Recolección de ovocitos. 

Las hembras y los machos (2: 1) se colocaron en tres recipientes de desove individuales de 10 L 

con agua del grifo declorada reconstituida con sales comerciales (1 mL / L) a 27 ± 1 ° C. Para 

evitar la depredación, se colocaron cajas de malla dentro de las maternidades. Los ovocitos 

recolectados se seleccionaron al azar y se observaron bajo un microscopio estereoscópico (Zeiss 

Stemi 305) para separar huevos viables y no viables. Solo se utilizaron embriones fertilizados en 

la etapa de blástula (Kimmel et al., 1995). 

 
                     7.3.4 Ensayos de toxicidad de compuestos aislados. 

La exposición se llevó a cabo siguiendo las Directrices de la OCDE para las pruebas de sustancias 

químicas: Prueba de toxicidad en embriones de pez (FET) (OECD, 2013) con algunas 

modificaciones. Los ovocitos viables se expusieron a 0.1, 0.5, 1,3,5,7,9,11, 20 µg L-1 y 0.01,0.05, 

0.1, 1,2,4,6,8 mg L-1 de ibuprofeno y aluminio, respectivamente. Para ambas sustancias, se 

seleccionaron concentraciones ambientalmente relevantes en varios cuerpos de agua (González-

González et al., 2014a; Madikizela & Chimuka, 2017; Millecam et al., 2019). Se utilizaron un total 

de 20 ovocitos para cada concentración y sistemas de control. Todas las pruebas se llevaron a 

cabo por triplicado. Los embriones se colocaron en placas con 24 pocillos con 2 mL de medio 

reconstituido que contenía diferentes concentraciones de IBU y Al y se mantuvieron en una 

incubadora por 96 h a una temperatura controlada de 27 ± 0.5 ° C. Las observaciones se realizaron 

con el microscopio estereoscópico a las 12, 24, 48, 72 y 96 hpf. La determinación de 

embrioletalidad y efectos teratogénicos se realizó a las 96 hpf. Se consideró como letalidad la 

coagulación de los ovocitos y/o la falta de latido cardíaco. 
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                                 7.3.4.1 Determinación de CL50, CE50 e Índice Teratogénico (IT). 

Después de 96 hpf, se cuantificaron los embriones vivos, muertos y malformados, y se utilizó un 

análisis de regresión lineal PROBIT para calcular los valores de Concentración Letal 50 y 

Concentración Efectiva 50 (p˂0,05). El índice teratogénico (TI) tanto del ibuprofeno como del 

aluminio se calculó de acuerdo con el cociente entre LC50 / EC50 (Weigt et al., 2011). 

 
                  7.3.5 Ensayos de toxicidad de la mezcla binaria. 

Para evaluar la letalidad y las alteraciones teratogénicas inducidas por la mezcla de IBU y Al, se 

expusieron ovocitos a concentraciones nominales de ambos tóxicos iguales a los valores de CE50 

obtenidos para las formas aisladas (8.06 µg L-1 de IBU y 5.0 mg L-1 de Al). Posteriormente se 

realizó la metodología de mantenimiento y análisis como se indica en el apartado 7.3.4. 

 
                     7.3.6 Evaluación del desarrollo embrionario. 

Los sistemas mencionados en las secciones 2.4 y 2.5 se utilizaron para la evaluación cualitativa y 

cuantitativa de las características del desarrollo y los efectos teratogénicos de los embriones de 

acuerdo con su morfología visible a 12,24,48,72 y 96 hpf. Las anomalías estructurales y el 

desarrollo retardado se contemplaron como los principales criterios de valoración teratogénicos. 

Todos los embriones se compararon con los embriones de referencia presentados por Kimmel et 

al., 1995). Los criterios de valoración como el desarrollo de los ojos y la cola, la formación de 

somitas, los latidos del corazón, el movimiento de la circulación sanguínea, la pigmentación de la 

cabeza, el cuerpo y la cola, la apariencia de la aleta pectoral, la protuberancia de la boca y la tasa 

de eclosión se evaluaron según la puntuación establecida por (Hermsen et al., 2011) 
 
                  7.3.7 Análisis de malformaciones y efectos teratogénicos. 

La cuantificación de malformaciones y alteraciones teratogénicas se registraron en una base de 

datos después de 12,24,48,72 y 96 hpf. En busca de cualquier malformación visible como edema 
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pericárdico y ocular, malformación de cabeza, otolito, cola y corazón, estructura de notocorda 

modificada (escoliosis) y retraso en el proceso de eclosión (Hermsen et al., 2011),  todos los 

organismos fueron observados bajo el microscopio estereoscópico y fotografiado para su posterior 

análisis. Después del examen, las muestras biológicas se eliminaron siguiendo los estándares 

institucionales. 

 
                  7.3.8 Evaluación de la frecuencia cardíaca. 

Se colocaron diez larvas por grupo de concentración (72 hpf) en placas de Petri que contenían 3% 

de metilcelulosa según la metodología seguida por Antkiewicz et al., (2005) y se registraron 

imágenes cardíacas con una cámara Zeiss Axiocam 5s. Se contaron los latidos ventriculares y 

auriculares en períodos de 15 s y posteriormente se calcularon los latidos por minuto. Se realizaron 

triplicados. Los resultados se compararon con los del grupo de control colocado en condiciones 

idénticas. 

 
               7.3.9 Análisis estadístico. 

Los resultados de LC50 y EC50 se evaluaron mediante el análisis PROBIT (software US-EPA ver 

1.5). Por otro lado, se evaluó la frecuencia de ovocitos / embriones anormales y se analizaron los 

efectos embriotóxicos y teratogénicos, así como la frecuencia cardíaca, mediante la prueba exacta 

de Fisher (P <0.05) SPSS v10 (SPSS, Chicago IL). Los lotes de huevos solo se usaron cuando la 

tasa de fertilización fue superior al 90% y los grupos de control mostraron menos del 10% de 

teratogenicidad a 96 hpf (OECD, 2013).  
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8. Resultados. 

8.1 Biomarcadores de oxidación celular y actividad antioxidante. 
 

8.1.1 Resultados de Lipoperoxidación (LPO). 

Los resultados de LPO para compuestos aislados y mezclas binarias se muestran en la Figura 1. 

En general, la concentración de MDA aumentó significativamente en todos los tejidos y tiempos 

de exposición para la Mezcla 2 con respecto al grupo no expuesto (P <0.05). M1 mostró un 

comportamiento similar principalmente en el cerebro y las branquias en diferentes momentos de 

exposición. Además, la forma aislada de Al a 6 mg L-1 mostró aumentos significativos en las 

branquias, el hígado y el intestino. Se observaron valores significativamente más altos con 

respecto al grupo no expuesto (P <0.05) para IBU (11 µg L-1) en el hígado después de 7, 14 y 28 

d. Por otro lado, los valores de MDA de las concentraciones más bajas de ambos tóxicos no 

cambiaron significativamente. En general, se encontraron diferencias significativas entre las 

formas aisladas y ambas mezclas en todos los momentos de exposición en todos los tejidos 

evaluados. 

 
8.1.2 Resultados de actividad de superóxido dismutasa (SOD). 

Los valores de actividad antioxidante de la enzima SOD se muestran en la Figura 3. Para las 

muestras expuestas a formas aisladas, no se produjeron diferencias con significación estadística 

en comparación con el grupo no expuesto (P <0,05) para IBU o Al en las concentraciones más 

bajas. La actividad de SOD aumentó significativamente para la mezcla M2 en todos los tejidos en 

diferentes momentos de exposición en comparación con el grupo no expuesto (P <0,05). En el 

hígado, la mayor concentración de IBU mostró una mayor actividad antioxidante a los 7, 14 y 28 

d, así como en el intestino a los 14 d. Asimismo, se produjeron valores estadísticamente 

aumentados de actividad enzimática para M1 en branquias, hígado e intestino en diferentes 
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momentos de exposición. Se encontraron diferencias significativas dentro de compuestos aislados 

y mezclas principalmente en branquias, hígado e intestino. 

 
8.1.3 Resultados de la actividad de catalasa (CAT). 

La actividad antioxidante de la enzima CAT se muestra en la Figura 3. Para las muestras expuestas 

a formas aisladas en las concentraciones más bajas, no se produjeron diferencias significativas 

con respecto al grupo no expuesto (P <0,05). Se observaron valores aumentados significativos 

para M1 y M2 en todos los tejidos en diferentes momentos de exposición. La actividad enzimática 

se incrementó significativamente con respecto al grupo no expuesto (P <0.05) en branquias, 

hígado e intestino para Al (6 mg L-1) en diferentes tiempos de exposición. La mayor concentración 

de IBU mostró un aumento estadísticamente significativo a los 21 d en el cerebro. En general, se 

observaron diferencias significativas dentro de los compuestos aislados y ambas mezclas después 

de todos los tiempos de exposición en todos los tejidos evaluados. 

 
8.1.4 Resultados de la actividad de glutatión peroxidasa (GPX). 

Los valores de actividad antioxidante de GPX se muestran en la Figura 4. Se produjeron 

diferencias significativas de actividad con respecto a las muestras no expuestas (P <0,05) para M2 

en todos los tejidos evaluados en varios tiempos de exposición. La actividad enzimática de M1 

también aumentó en el cerebro, las branquias y el hígado. Asimismo, Al (6 mg L-1) indujo la 

actividad en todos los tejidos evaluados con respecto al grupo control (P <0.05). El IBU (11 µg L-

1) aumentó la actividad en branquias e hígado a los 21 y 28 d. Las concentraciones más bajas de 

IBU y Al aumentaron significativamente la actividad de GPX en branquias e intestino a los 21 y 7 

días, respectivamente, en relación con el grupo control (P <0,05). Se encontraron diferencias con 

significancia estadística entre las formas aisladas y las mezclas binarias en diferentes tiempos y 

tejidos.
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Figura 1. Determinación de LPO en cerebro, branquias, hígado e intestino de D
anio rerio después de exposición a IBU, Al y mezclas binarias a los 7, 14, 21 y 28 

días. * Valores estadísticamente diferentes con respecto al grupo no expuesto (P <0.05). Las letras muestran valores estadísticamente diferentes en comparación 

con las muestras expuestas a ibuprofeno 0,1 µg L -1, b ibuprofeno 11 µg L -1, c aluminio 0,05 mg L -1, d aluminio 6 mg L -1, e mezcla 1 (M1), f mezcla 2 (M2). Prueba 

ANOVA y Tukey HSD. 
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Figura 2. Actividad enzimática superóxido dismutasa (SOD) en cerebro, branquias, hígado e intestino de D
anio rerio después de la exposición a IBU, Al y mezclas 

binarias a los 7, 14, 21 y 28 días. * Valores estadísticamente diferentes con respecto al grupo no expuesto (P <0.05). Las letras muestran valores estadísticamente 

diferentes en comparación con las muestras expuestas a  ibuprofeno 0,1 µg L -1, b ibuprofeno 11 µg L -1, c aluminio 0,05 mg L -1, d aluminio 6 mg L -1, e mezcla 1 

(M1), f mezcla 2 (M2). Prueba ANOVA y Tukey HSD. 
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Figura 3. Actividad enzimática de la catalasa (CAT) en cerebro, branquias, hígado e intestino de D
anio rerio después de la exposición a concentraciones de IBU, 

Al y mezclas binarias a los 7, 14, 21 y 28 días. * Valores estadísticamente diferentes con respecto al grupo no expuesto (P <0.05). Las letras muestran valores 

estadísticamente diferentes en comparación con las muestras expuestas a ibuprofeno 0,1 µg L -1, b ibuprofeno 11 µg L -1, c aluminio 0,05 mg L -1, d aluminio 6 mg L -

1, e mezcla 1 (M1), f mezcla 2 (M2). Prueba ANOVA y Tukey HSD. 

 

f
f

ef
f

e
f

f
df

def

e
df

*
df

f
f

e
e

f

df
f

f
de

f

e
f

e

ef

a*
cf*

f

*
*

ab*

a*

e

f

abc*

*

*
ad*

cf*
f

ac*

*

ab*

abcd*

ac*

ac*

acd*

a*

de
*

abcde*

*

ac*

a*

ab*
a*

bd

abc*

0 40 80

120

160

7
14

21
28

7
14

21
28

7
14

21
28

7
14

21
28

Cerebro
Branquias

Hígado
Intestino

CAT (UM H2O2 MG -1 PROTEINA)

TIEMPO (DÍAS)

Control
IBU 0.1 µg L-1

IBU 11 µg L-1
Al 0.05 mg L-1

Al 6 mg L-1
Mezcla 1

Mezcla 2



“Toxicidad inducida por la m
ezcla de Alum

inio-Ibuprofeno en el bioindicador pez cebra (D
anio rerio)” 

 

  

59  

 

Figura 4. Actividad enzimática glutatión peroxidasa (GPX) en cerebro, branquias, hígado e intestino de D
anio rerio después de la exposición a concentraciones 

de IBU, Al y mezclas binarias a los 7, 14, 21 y 28 días. * Valores estadísticamente diferentes con respecto al grupo no expuesto (P <0.05). Las letras muestran 

valores estadísticamente diferentes en comparación con las muestras expuestas a ibuprofeno 0,1 µg L -1, b ibuprofeno 11 µg L -1, c aluminio 0,05 mg L -1, d aluminio 

6 mg L -1, e mezcla 1 (M1), f mezcla 2 (M2). Prueba ANOVA y Tukey HSD. 
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8.1.5 Interacciones aditivas. 

Tabla 3. Valores de los biomarcadores de las interacciones aditivas calculadas entre las formas 

aisladas de Al e IBU, y los valores reales obtenidos tras la exposición a mezclas de ambos 

contaminantes.  
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Biom
arcador 

D
ías 

Ó
rgano 

Interacción 
m

ínim
a 

aditiva  

Interacción 
m

áxim
a 

aditiva  
Valor real 

M
1 

Valor real 
M

2 
Biom

arcador 
D

ías 
Ó

rgano 

Interacción 
m

ínim
a 

aditiva  

Interacció
n m

áxim
a 

aditiva  
Valor real 

M
1 

Valor real 
M

2 

LPX (mM MDA mg-1 proteína) 

7 

C
erebro 

0.00034 
0.00081 

0.00084 a           
0.00061

 a 

SOD (IU SOD mg-1 proteína) 

7 

C
erebro 

5.9E-06 
7.8E-06 

1.3E-06 a,b 
4.2E-06

 a 

B
ranquias 

0.00132 
0.00106 

0.00380 a,b 
0.00328

 a,b 
B

ranquias 
1.6E-06 

1.3E-05 
4.6E-06 a,b 

3.8E-06
 a,b 

H
ígado 

0.00235 
0.00070 

0.00105 a,b  
0.00315

 a,b 
H

ígado 
1.3E-05 

2.4E-05 
6.6E-06 a,b 

1.5E-05
  

Intestino 
0.00105 

0.00075 
0.00115 b 

0.00317
 a,b 

Intestino 
5.8E-06 

7.6E-06 
5.0E-06

 a 
1.2E-05

 a,b 

14 

C
erebro 

0.00052 
0.00270 

0.00097 a,b 
0.00142

 a,b 

14 

C
erebro 

6.1E-06 
8.5E-06 

4.5E-06
 a,b 

3.8E-06
 a 

B
ranquias 

0.00068 
0.00281 

0.00248 a 
0.00416

 a,b 
B

ranquias 
7.9E-06 

1.2E-05 
4.4E-06

 a,b 
4.9E-06

 a,b 

H
ígado 

0.00075 
0.00213 

0.00077 b 
0.00345

 a,b 
H

ígado 
1.5E-05 

2.4E-05 
1.1E-05 

9.3E-06 

Intestino 
0.00184 

0.00198 
0.00185 

0.00337
 a,b 

Intestino 
1.7E-05 

4.0E-05 
9.1E-06

 a,b 
1.9E-05

 b 

21 

C
erebro 

0.00026 
0.00070 

0.00046 b 
0.00123

 a,b 

21 

C
erebro 

3.6E-06 
2.8E-06 

3.7E-06 
1.7E-06 

B
ranquias 

0.00148 
0.00213 

0.00207 a 
0.00281

 a,b 
B

ranquias 
4.5E-06 

7.4E-06 
3.8E-06 

5.0E-06
 b 

H
ígado 

0.00080 
0.00181 

0.00170 a 
0.00250

 a,b 
H

ígado 
7.8E-06 

5.9E-06 
1.1E-05

 a,b 
1.9E-05

 a,b 

Intestino 
0.00148 

0.00263 
0.00378 a,b 

0.00181
 b 

Intestino 
8.6E-06 

7.9E-06 
6.7E-06

 a 
3.7E-06

 a 

28 

C
erebro 

0.00037 
0.00075 

0.00081 a 
0.00154

 a,b 

28 

C
erebro 

3.5E-06 
4.2E-06 

2.1E-06
 a 

1.6E-06 

B
ranquias 

0.00111 
0.00198 

0.00242 a,b 
0.00379

 a,b 
B

ranquias 
5.3E-06 

1.0E-05 
6.0E-06
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a Estadísticamente diferente a los valores de la aditividad mínima. 

b Estadísticamente diferente a los valores de la aditividad máxima. (Tukey HSD P<0.05) 

La Tabla 3 muestra la interacción de los valores reales y la aditividad calculada de IBU y Al 

probados en D. rerio. Los valores aditivos de las concentraciones ambientales de IBU y Al se 

compararon con dos mezclas binarias. En general, para LPO, los valores reales de M1 y M2 fueron 

significativamente más altos que las interacciones aditivas mínimas y máximas calculadas. Se 

encontró que los valores de SOD eran variables para mezclas binarias con respecto a ambas 

interacciones aditivas. En general, se encontró que los valores de CAT y GPX eran más bajos para 

mezclas binarias en diferentes tejidos y tiempos de exposición con respecto a las interacciones 

aditivas calculadas (mínima y máxima). 

 
8.2 Resultados embrioletalidad y teratogénesis. 
 

8.2.1 Datos de embrioletalidad de formas aisladas y la mezcla binaria de Al e 
IBU. 

Los valores porcentuales de mortalidad y malformaciones de embriones expuestos a formas 

aisladas de IBU y Al y la mezcla binaria se presentan en la Tabla 4. El número de malformaciones 

y muertes aumentó de manera dosis-dependiente, excepto para las concentraciones más altas de 

IBU (11 y 20 µg L-1) que mostraron una disminución en el número total de embriones con 

malformaciones. Los valores de LC50 de IBU y Al fueron 8.06 µg L-1 (95% [IC: 6.32-9.45]) y 5.0 

mg L-1 (95% [IC: 3.99-6.47]) respectivamente, mientras que los valores de EC50 fueron 2.85 µg 

L-1 (95% [IC:1,47-3,54]) y 3,85 mg L-1 (95% [IC: 2,27-4,13]). Los valores del índice teratogénico 

fueron 2,82 para IBU y 1,39 para Al. Con base en los valores de TI que oscilaron entre 1,39 y 2,82, 

ambas sustancias pueden clasificarse como teratogénicas con un potencial embriotóxico 

relativamente fuerte, especialmente en el caso del Al (Weigt et al., 2011). Los embriones expuestos 
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a una mezcla compuesta por los valores de CE50 tanto de IBU como de Al mostraron porcentajes 

de mortalidad y efectos teratogénicos superiores al 50%, por lo que es posible inferir que la 

combinación de ambas sustancias es potencialmente tóxica para D. rerio en etapas tempranas. 

de desarrollo. 

Los embriones vivos, muertos y malformados se presentan en la Fig. 5. La tasa de embriones 

vivos disminuyó proporcionalmente a medida que aumentaron las concentraciones de ambas 

sustancias, por el contrario, la mortalidad y las malformaciones aumentaron a medida que se 

alcanzaron concentraciones más altas, sin embargo, las concentraciones más altas de IBU (11 y 

20 µg L-1), mostraron una disminución en la tasa de embriones malformados. En el caso de la 

exposición a la mezcla, los valores de mortalidad y teratogénesis fueron superiores a los obtenidos 

para embriones vivos y normales y las malformaciones fueron múltiples y más graves en 

comparación con las formas aisladas. 

Tabla 4. Porcentajes de embriones muertos y teratogénicos después de la exposición a formas y 

mezclas aisladas de IBU y Al. 

Compuesto Concentración 
de exposición 

Embriones 
expuestos 

Embriones 
muertos 

Mortalidad 
(%) 

Embriones con 
malformación 

Embriones con 
efectos teratogénicos 

(%) 

Ib
up

ro
fe

no
 (µ

g 
L
-1

) 

0 60 0 0 0 0 
0.1 60 7 11.6 23 38.3 
0.5 60 11 18.3 25 41.6 
1 60 16 26.6 28 46.6 
3 60 19 31.6 31 51.6 
5 60 23 38.3 33 55.0 
7 60 26 43.3 35 58.3 
9 60 35 58.3 39 65.0 
11 60 40 66.6 34 56.6 
20 60 46 76.6 29 48.3 

   CL50= 8.06 
IC= [6.32-9.45] 
IT= 2.82 

 CE50= 2.85 
IC= [1.47-3.54] 

A
lu

m
in

io
 

(m
g 

L
-1

) 0 60 0 0 0 0 

0.01 60 10 16.6 18 30.0 



“Toxicidad inducida por la mezcla de Aluminio-Ibuprofeno en el bioindicador pez cebra (Danio rerio)” 

 

 
 

65 
 

 
8.2.2 Principales efectos teratogénicos y alteraciones morfológicas del desarrollo 

embrionario. 
 

Se observaron varias malformaciones luego de tratamientos con formas aisladas y una mezcla de 

IBU y Al. Las malformaciones más frecuentes para IBU aislada fueron retraso en el proceso de 

eclosión, malformaciones de cola y cabeza, casos severos de escoliosis, ausencia de aleta 

pectoral y edema pericárdico. En el caso de Al, las principales alteraciones fueron el retraso de la 

eclosión, hipopigmentación, malformación de la cola y la cabeza, ausencia de aleta pectoral y 

protuberancia bucal, así como edema pericárdico. Las alteraciones de eclosión, malformación de 

la cola, edema pericárdico, deformación de la cabeza, hipopigmentación, edema pericárdico, 

ausencia de aleta pectoral y de protuberancia bucal fueron los trastornos más comunes detectados 

para la mezcla, en cuyo caso las malformaciones fueron múltiples y relativamente más graves en 

comparación con las formas aisladas, poniendo en riesgo la vida de los embriones. 

En la Tabla 5 se presentan fotografías de las principales malformaciones a diferentes tiempos de 

exposición. Como se advirtió, el número y la gravedad de las malformaciones aumentaron con el 

tiempo. A las concentraciones más altas, la mortalidad aumentó debido a la gravedad de las 

0.05 60 12 20.0 20 33.3 

0.1 60 15 25.0 22 36.6 

1 60 17 28.3 27 45.0 

2 60 22 36.6 29 48.3 

4 60 25 41.6 32 53.3 

6 60 32 53.3 42 70.0 

8 60 41 68.3 44 73.3 

   CL50= 5.0 
IC= [3.99-6.47] 
IT= 1.39 

 CE50= 3.58 
IC= [2.27-4.13] 

M
e z

cl
a 

 60 34 56.6 44 73.3 
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malformaciones. Los porcentajes de las malformaciones más frecuentes de las interacciones 

aditivas calculadas entre IBU y Al y los valores reales obtenidos después de la exposición a formas 

aisladas y la mezcla se presentan en la Tabla 6. Los resultados muestran que las formas aisladas, 

la mezcla y los valores aditivos en general aumentaron significativamente en comparación con el 

grupo de control. Además, los valores de la mezcla y los valores aditivos también fueron 

significativamente más altos con respecto a las formas aisladas de ambas sustancias. Los 

porcentajes de retraso del desarrollo, hipopigmentación y malformación de la cabeza obtenidos 

después de la exposición a la mezcla fueron más altos que las sustancias individuales y la 

interacción aditiva. Por el contrario, los porcentajes de estructura modificada de la corda y la cola, 

el edema pericárdico y las alteraciones de la eclosión fueron significativamente menores que los 

valores de interacción aditiva. 

Tabla 5. Fotografías representativas de las principales malformaciones encontradas en embriones 

de Danio rerio después de la exposición a formas aisladas de Al, IBU y la mezcla binaria.
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DAC = desarrollo anormal del cuerpo; RPE = retraso en el proceso de eclosión; RD = retraso en 

el desarrollo; HPO = hipoplasia ocular; MO = malformación ocular; HC = hemorragia en el cuerpo; 

MCZ = malformación de la cabeza; HPM = hipopigmentación; HSV = hemorragia del saco vitelino; 

FSO = falta de somitas; MEC = modificación en la estructura de la corda; SPB = sin protuberancia 

bucal; EP = edema pericárdico; EPT = eclosión prematura; ECL = escoliosis; MCO = malformación 

de la cola; SAP= sin aleta pectoral; DSV = deformación del saco vitelino; ESV = edema del saco 

vitelino. 

Figura 5. Supervivencia, mortalidad y malformaciones cuantificadas en embriones expuestos a 

IBU, Al y la mezcla.  
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Figura 6.  Frecuencia de malformaciones inducidas por formas aisladas de ibuprofeno (a), aluminio 

(b) y la mezcla (c) en embriones de D. rerio. 

Tabla 6. Porcentajes de las malformaciones más frecuentes de los valores reales obtenidos tras 

la exposición a formas aisladas y la mezcla y las interacciones aditivas calculadas entre IBU y Al. 

a Diferencia significativa con respecto al grupo de control 

b Diferencia significativa con respecto al grupo tratado con ibuprofeno. 

c Diferencia significativa con respecto al grupo tratado con aluminio. 

d Diferencia significativa con respecto a la interacción aditiva. 

Malformación Control Ibuprofeno Aluminio Interacción 
aditiva 

Mezcla 

-Retraso desarrollo 0% 14.5% a,d,e 16.25% a,d,e 30.75%  43.3% a,b,c,d 

-Malformación de 
cabeza 

0% 21.5% a,d,e 21.25% a,d,e 42.75%  60% a,b,c,d 

-Estructura modificada 
de corda y cola 

0% 36.9% a,d,e 40.9%a,d,e 77.8% 56% a,b,c,d 

-Hipopigmentación 0% 7.3% a,c,d,e 21.87% a,b,d,e 29.17% 36% a,b,c,d 

-Edema Pericárdico 0% 37% a,d,e 38.3% a,d,e 75.3% 66.6% a,b,c,d 

-Alteraciones en la 
eclosión 

0% 36.8% a,b,d,e 40.83%a,d,e 77.63% 58.3% a,b,c,d 
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e Diferencia significativa con respecto al grupo tratado con la mezcla. 

Prueba ANOVA y Tukey HSD. (p <0,05) 

 
8.2.3 Puntaje de desarrollo de embriones de D. rerio. 

 

Los embriones de D. rerio exhibieron deformaciones múltiples y específicas después de la 

exposición a formas aisladas y la mezcla. El número de embriones que presentaban anomalías 

morfológicas (organismos con evidentes efectos teratogénicos) y los que presentaban alguna 

alteración del desarrollo cuando se aplicó la medida de puntuación, se mostró dosis dependiente 

en todo momento de exposición. La figura 7 muestra cambios estadísticamente significativos (P 

≤0.05) entre las curvas de concentración-respuesta de los embriones expuestos a IBU, Al y la 

mezcla en comparación con el grupo de control, demostrando que existe un efecto nocivo continuo 

y gradual en el desarrollo de los embriones después de la exposición a concentraciones 

ambientalmente relevantes de ambas sustancias. Se observaron disminuciones estadísticamente 

significativas (P ≤0.05) en la puntuación de desarrollo a concentraciones más altas de formas 

aisladas y después de la exposición a la mezcla, lo que sugiere que estas dos sustancias en 

combinación son capaces de retrasar el proceso de desarrollo normal de la embriogénesis. 
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Figura 7. Curvas de concentración-respuesta de IBU (a), Al (b) y la mezcla (c) en embriones de 

D. rerio. 
8.2.4 Evaluación de la frecuencia cardíaca. 

 

Para determinar el deterioro cardíaco causado por la exposición en larvas de pez cebra, se realizó 

la determinación de la frecuencia cardíaca. Después de que los embriones fueron expuestos a 

varias concentraciones de IBU y Al, encontramos que la frecuencia cardíaca en las larvas (72 hpf) 

disminuyó de manera dosis dependiente en comparación con el grupo de control Fig. 8. La mezcla 

también mostró una disminución estadísticamente significativa en comparación al grupo de control. 

Estos resultados apoyan la hipótesis de que IBU, Al y la mezcla pueden actuar como cardiotoxinas 

en el pez cebra en etapa temprana de desarrollo debido a alteraciones de la frecuencia cardíaca, 

sin embargo, se necesita llevar a cabo investigación adicional para identificar completamente los 

mecanismos individuales e interactivos específicos involucrados en este biomarcador. 

Figura 8. Frecuencia cardíaca de las larvas de pez cebra (72 hpf) expuestas a diferentes 

concentraciones de ibuprofeno, aluminio y la mezcla binaria. 
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9. Discusión. 
 

9.1 Discusión de resultados.  
 

9.1.1 Biomarcadores de oxidación celular. 

La exposición a compuestos farmacéuticos y metales promueve la sobreproducción de especies 

radicales e induce efectos nocivos como daño oxidativo y agotamiento de las defensas 

antioxidantes en especies acuáticas (Abdalla et al., 2019; Sivakumar et al., 2012). En México, las 

autoridades regulatorias han establecido concentraciones máximas permitidas de Al para agua 

potable (0.02 mg L-1) y protección de la vida acuática (0.05-0.1 mg L-1) (SEDUE, 1989), sin 

embargo, la presencia de fármacos en ecosistemas acuáticos permanece sin regulación alguna. 

Sobre este tema, el presente estudio tiene como objetivo evaluar si la exposición aguda y sub-

crónica a formas aisladas y mezclas binarias de ibuprofeno y aluminio es capaz de estimular los 

mecanismos de toxicidad implicados en el daño oxidativo a las moléculas diana en organismos en 

edad juvenil de pez cebra D. rerio y embriotoxicidad y efectos teratogénicos en embriones de la 

misma especie. 

El IBU es un derivado del ácido propiónico (Montes et al., 2016) conocido por intervenir en la 

síntesis de prostaglandinas (PGE2) en humanos y animales (Manku et al., 2019; Wagner et al., 

2019). Estos ácidos grasos autocrino-paracrinos producidos por el metabolismo del ácido 

araquidónico, también están involucrados en las contracciones musculares y atonía, presión 

arterial y circulación, neurotransmisión, transporte de iones a través de membranas celulares, 

ovulación, entre otros (Cleuvers, 2004; Takahashi et al., 2018). El IBU es detectado con frecuencia 

en aguas superficiales y efluentes de PTAR’s a niveles de ng a µg L-1. A pesar de los bajos niveles 

ambientales, el IBU y sus metabolitos, junto con otros contaminantes químicos, pueden presentar 

un peligro potencial para la salud humana y el ecosistema acuático (Illés et al., 2013). 
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Se ha demostrado que el IBU sufre reacciones abióticas y bióticas debido a las condiciones 

ambientales y diversas enzimas de biotransformación del citocromo P450 (CYP) presentes en 

varios tejidos de peces (Islas-Flores et al., 2017a). En los seres humanos, los compuestos 

originales generalmente se excretan junto con los productos metabólicos. El IBU se excreta como 

producto inalterado (1%) y metabolitos principalmente hidroxilo (25%) y derivados carboxilo (37%), 

así como compuestos de ibuprofeno conjugado (14%) (Ferrando-Climent et al., 2012; Kasprzyk-

Hordern et al., 2008). 

Al igual que en los mamíferos, se han encontrado productos de transformación biótica IBU y rutas 

metabólicas similares en especies de peces. Según Gomez et al., (2011) el 2-hidroxi-ibuprofeno 

fue el principal metabolito encontrado en los microsomas branquiales y hepáticos de 

Oncorhynchus mykiss. Las larvas de pez cebra pueden metabolizar IBU a un producto considerado 

un metabolito principal en mamíferos (padre hidroxi-ibuprofeno), lo que sugiere que CYP2C9 y 

CYP2C19 también están presentes en los tejidos del pez cebra Jones et al., (2012). Los productos 

de transformación abiótica del ibuprofeno incluyen a la 4-isobutilacetofenona, 1- (6-metoxi-2-naftil) 

etanol y 2-acetil-6-metoxinaftaleno (Loaiza-Ambuludi et al., 2013). Se ha demostrado que estos 

productos de transformación (TP) son más tóxicos para los organismos acuáticos que el 

compuesto original (Illés et al., 2013; Michael et al., 2014). La captación y bioconcentración de 

compuestos farmacéuticos dependen de propiedades fisicoquímicas como la lipofilicidad (Kow) y 

la vida media en los sistemas biológicos (distribución, metabolismo y excreción) (Bhandari & 

Venables, 2011). El carácter hidrófobo del ibuprofeno (Log Kow = 3,97) indica que es posible la 

bioconcentración en los tejidos de los peces (Ferrando-Climent et al., 2012). 

Aunque algunos API’s pueden tener una baja persistencia y un comportamiento no bioacumulativo, 

el ingreso constante de estos compuestos en el medio ambiente y la falta de tratamientos de aguas 

residuales adecuados y eficientes conduce a la liberación de contaminantes como compuestos 
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parentales o como metabolitos activos y más estables que son incluso más peligrosos para el 

medio ambiente que muchos otros contaminantes convencionales como pesticidas o metales 

(Bendz et al., 2005; Rozas et al., 2016).  

El aluminio no se considera esencial para la biota, su biodisponibilidad se ve fuertemente afectada 

por los parámetros fisicoquímicos del medio acuático (Santore et al., 2018; Trenfield et al., 2012b). 

La toxicidad del Al se ve fuertemente afectada por la solubilidad y la especiación, parámetros 

directamente correlacionados con los cambios en el pH del agua (DeForest et al., 2018b). En 

nuestro estudio, se consideró el pH del agua de prueba = 6.0-6.3 ya que representa el rango de 

pH más bajo de muchas aguas naturales que se encuentran en Europa, Estados Unidos y México 

(Cardwell et al., 2018b; González-González et al., 2014a). Además de ello, la biodisponibilidad de 

los metales aumenta cuando el pH es inferior a 6,5 a medida que se encuentran formas más 

solubles (Coz et al., 2004). 

Se ha comprobado que especies de peces teleósteos como Cirrhinus mrigala, Geophagus 

brasiliensis, O. mossambicus y M. salmoides presentaron concentraciones más altas de Al en 

branquias y tejidos intestinales, lo que sugiere que este metal es capaz de bioacumularse después 

de una exposición prolongada (Oberholster et al., 2012b; Sivakumar et al., 2012; Voigt et al., 2015). 

La bioconcentración conduce a la generación de efectos tóxicos a largo plazo debido al aumento 

de las concentraciones tisulares internas (Nallani et al., 2011). 

La peroxidación lipídica es un fenómeno oxidativo mediante el cual los ácidos grasos 

poliinsaturados reaccionan con ROS y RNS para formar hidroperóxidos, MDA y 4-hidroxi-2-

nonenal como productos finales (Gentile et al., 2017; Guéraud et al., 2010; Wilhelm et al., 2009). 

Como se puede observar en la Fig. 1, en general, se obtuvieron valores más altos de MDA en las 

muestras expuestas a mezclas binarias que en las expuestas a formas aisladas, siendo el hígado 

y el intestino los tejidos más dañados. Por otro lado, se ha reportado que a partir de la oxidación 
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lipídica se pueden desencadenar otros fenómenos como la oxidación de proteínas (Wong et al., 

2008) (Wong et al., 2008). (Yao & Rahman, 2011) mencionaron que la carbonilación de proteínas, 

que es la generación de grupos carbonilo reactivos como aldehídos y cetonas , entre otros, 

mediante la acción de moléculas de radicales hidroxilo altamente reactivas que oxidan los residuos 

de aminoácidos o el esqueleto proteico, puede ser considerado un criterio de valoración importante 

del estrés oxidativo, ya que provoca modificaciones irreversibles en la estructura y pérdida de 

función de varias proteínas(Dalle-Donne et al., 2003; Fritz & Petersen, 2011; Stadtman & Levine, 

2003). 

El daño oxidativo observado en el cerebro particularmente debido a la exposición de mezclas 

binarias IBU-Al está de acuerdo con(Fernández-Dávila et al., 2012b; Maheswari et al., 2014; Xia 

et al., 2017b). Varios estudios asocian enfermedades neurodegenerativas como el Alzheimer o el 

desarrollo de la enfermedad de Parkinson con el desequilibrio redox provocado por Al, ya que el 

cerebro es un tejido altamente vulnerable al estrés oxidativo debido a su alto consumo de O2, 

constitución rica en hierro y ácidos grasos, así como sus limitadas defensas antioxidantes (Dehay 

& Bezard, 2011; Nunes et al., 2017). El desequilibrio redox provocado por el aluminio, debido al 

deterioro mitocondrial, puede estar asociado con el daño cerebral. Las mitocondrias se consideran 

una fuente primaria de ERO’s. Además, las mitocondrias se consideran un objetivo importante 

para el daño inducido por especies reactivas observado en eventos patológicos vinculados con 

trastornos neurodegenerativos (Maya et al., 2016b). Kumar et al., (2009) reportan que la 

exposición crónica a Al disminuyó la actividad de MnSOD con el potencial de interrumpir la defensa 

antioxidante afectando el potencial de eliminar los aniones superóxido de las mitocondrias; 

incrementando la peroxidación de lípidos y la carbonilación de proteínas en el cerebro de rata. 

Aunque el Al es capaz de cruzar la barrera hematoencefálica Richetti et al., (2011) al unirse a la 

proteína transportadora de transferrina (Supriadi et al., 2019), el IBU no puede cruzar fácilmente 
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debido a sus propiedades fisicoquímicas (Brown et al., 2007). Las proteínas alteradas por ERO’s 

se han relacionado con la enfermedad de Alzheimer (EA) en mamíferos (Dalle-Donne et al., 2003). 

Diversas evidencias muestran que el Al puede ser considerado un factor etiológico en la EA 

(Mustafa, 2020), por lo que es posible inferir que el daño oxidativo generado por el aluminio puede 

ser un mecanismo que participa en el desarrollo de diferentes trastornos neurodegenerativos. 

Se sabe que los AINE’s, incluido el IBU, afectan el metabolismo mitocondrial con las consiguientes 

alteraciones de la fosforilación oxidativa, lo que conduce a una producción creciente de ERO’s, en 

particular el anión superóxido (O-.2), hinchazón de la membrana mitocondrial y, en algunos casos, 

inducción de la apoptosis (Asensio et al., 2007). Este fenómeno se ha explicado en parte por la 

inhibición estereoselectiva de la vía de beta-oxidación que presentan la mayoría de los AINE’s, 

atribuida a la competencia por el conjunto de CoA o la inhibición de la acetil-CoA carboxilasa 

(Wardhani, 2015).  Según Tsume et al., (2012) el IBU se considera un ácido orgánico débil debido 

a su valor de constante de acidez (pKa) de 4,45. Algunos estudios consideraron que determinados 

ácidos débiles son responsables de la disfunción mitocondrial al desacoplar la fosforilación 

oxidativa. 

De acuerdo con el presente estudio, se observaron valores aumentados de MDA particularmente 

en el tejido branquial generado por formas aisladas de IBU (Flippin et al., 2007; Islas-Flores et al., 

2017b) y aluminio  (Allin & Wilson, 2000; Grassie et al., 2013; Griffitt et al., 2008) en peces. En los 

teleósteos, las branquias representan el sitio principal de contacto con el entorno circundante, por 

lo que desempeñan un papel clave en el intercambio de gases, los mecanismos de regulación 

osmótica e iónica celular y sistémica (Choe et al., 2006; Evans et al., 2005). La creciente evidencia 

muestra que las enzimas COX y las prostaglandinas tienen el potencial de modificar la actividad 

de varias hormonas como el cortisol (liberado en respuesta al estrés) y la Na + / K + - ATPasa 

branquial relacionada con la regulación osmótica e iono-reguladora en el tejido de las branquias 
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de los peces (Van Anholt et al., 2012). Choe et al., (2006) demostraron la creciente expresión de 

COX2 en las células cloro branquiales de Fundulus heteroclitus después de cambios de salinidad 

crónicos y abruptos, lo que sugiere que la COX2 desempeña un papel importante en los 

mecanismos de regulación iónica y la homeostasis en las branquias. Por otro lado, se ha 

demostrado que el aluminio iónico puede causar toxicidad a los peces principalmente a través de 

la interacción con las branquias. Griffitt et al.,( 2008) demostraron que la exposición aguda a AlCl3 

disminuye la actividad de Na + / K + - ATPasa en las branquias con el consiguiente deterioro de 

las actividades tanto osmóticas como iono reguladoras.Grassie et al., (2013) descubrieron que los 

peces expuestos a Al en condiciones ácidas aumentaron la acumulación del metal en las branquias 

y causaron una capacidad osmorreguladora deteriorada, lo que provocó estrés fisiológico 

observado mediante niveles elevados de cortisol y glucosa en plasma. Sivakumar et al., (2012) 

mencionaron que las branquias actúan como el principal mecanismo de barrera que impide la 

absorción de metales del medio circundante, sin embargo, encontraron una concentración 

significativa de Al en las branquias de Cirrhinus mrigala debido a la generación de una capa de 

moco espeso que cubre el órgano causando hipoxia en lugar de alteraciones ionorreguladoras. 

Estudios previos demuestran que el Al es capaz de producir estrés respiratorio como resultado de 

los hidróxidos de Al que se precipitan en la superficie de las branquias del pez cebra, lo que resulta 

en la acumulación de células de cloruro, hinchazón lamelar y producción excesiva de moco (Griffitt 

et al., 2008; Vuorinen et al., 2003). Al igual que en nuestro estudio, Gonzalez-Rey & Bebianno, 

(2012b) encontraron que los fármacos inflamatorios no esteroides junto con el cobre eran capaces 

de promover una mayor inducción de la peroxidación lipídica en las branquias de Mytilus 

galloprovincialis. 

Se encontraron niveles incrementados de MDA en tejido hepático principalmente en muestras 

expuestas a formas aisladas en concentraciones máximas, así como en mezclas binarias. El 
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hígado juega un papel clave en el almacenamiento, redistribución, transformación y detoxificación 

de xenobióticos, ya que actúa como un sitio activo de efectos nocivos inducidos por contaminantes. 

Los metabolitos formados durante las vías metabólicas pueden provocar un daño considerable en 

este órgano (Martínez-vieyra et al., 2017). Se cree que el aumento de la actividad de ciertas 

isoformas del citocromo P450 que se encuentran en los hepatocitos desempeña un papel en el 

daño oxidativo, ya sea a través de la biotransformación directa del ibuprofeno en metabolitos 

electrofílicos que atacan los centros nucleofílicos de biomoléculas o mediante la formación 

indirecta de ROS a través del ciclo redox (Abdollahi et al., 2004). Diversos estudios señalan que 

los subproductos de IBU podrían incrementar la producción de ROS, induciendo alteraciones en 

la homeostasis de especies pro-oxidantes y antioxidantes que pueden conducir al aumento del 

daño celular (Parolini et al., 2011b). Las p-benzoquinonas tóxicas formadas durante la 

transformación biótica y abiótica de IBU son moléculas con un fuerte comportamiento electrofílico 

con alta afinidad por lípidos nucleofílicos, proteínas de membrana, enzimas o incluso bases de 

ADN (Bakr & Rahaman, 2019). Además, los acil-glucurónidos derivados de IBU son capaces de 

formar enlaces covalentes y aductos con residuos de aminoácidos nucleofílicos con 

consecuencias nocivas para las proteínas intra- y extracelulares, así como el ADN (Iwamura et al., 

2017). Nuestros resultados están de acuerdo con Islas-Flores et al. (2014) y (Ogueji et al., 2017) 

quienes concluyeron que los valores de LPX en tejido hepático aumentaron significativamente 

después de la exposición a IBU en C. carpio y Clarias gariepinus, respectivamente. Se han 

propuesto varios mecanismos para explicar el daño hepático inducido por AI. Este metal no tiene 

capacidad redox en sistemas biológicos ya que tiene un estado de oxidación fijo, sin embargo, se 

considera un ion pro-oxidante fuerte (Fernández-Dávila et al., 2012b) ya que es capaz de 

interrumpir el metabolismo del Fe aumentando su concentración intracelular y por ende 

promoviendo la reacción de Fenton (Yousef, 2004). 
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También se cree que este metal causa un daño directo a las mitocondrias y el transporte de 

electrones en la cadena respiratoria (García-Medina et al., 2010a). Diversos estudios muestran 

que el aluminio es capaz de interactuar de forma directa (ion-proteína) e indirecta (proteína-

proteína) con varias proteínas asociadas a numerosos procesos biológicos, componentes 

celulares, así como funciones moleculares en diferentes organismos (Hasan et al., 2018). Este 

órgano, que se considera un sitio primario de proteínas de unión a metales, puede mostrar una 

mayor concentración de metales pesados como el aluminio (Sivakumar et al., 2012) (y, por lo tanto, 

se espera un daño oxidativo importante. Abreo et al., (2004) concluyeron que la acumulación de 

Al en las células podría causar un aumento en el hierro catalítico y, por lo tanto, producir ERO’s 

resultando en daño a los hepatocitos de ratones. Como en nuestro estudio, Jolly et al., (2014) 

encontraron que la exposición sub-crónica a Al (100 µg L-1) aumentó significativamente los 

productos de peroxidación de lípidos en el hígado de Rutilus rutilus L. 

Los valores aumentados de LPO en el intestino de D. rerio encontrados en nuestro estudio están 

en concordancia con Goldsmith et al., (2013) quienes encontraron que algunos AINE’s eran 

capaces de inducir el estrés del retículo endoplásmico y mitocondrial al detener la respuesta de 

estrés celular en el tejido intestinal. Se ha informado que, debido a las propiedades fisicoquímicas 

de la mayoría de los AINE’s, principalmente acidez débil y lipofilicidad, son capaces de interactuar 

con los fosfolípidos de la membrana celular y desacoplar la fosforilación oxidativa mitocondrial que 

conduce a alteraciones en la función de la barrera gastrointestinal en ambos. humanos y ratones 

expuestos a fármacos antiinflamatorios durante largos períodos de tiempo (Morteau et al., 2000; 

Takeuchi et al., 2006). Los daños observados en los tejidos gastrointestinales se explican en parte 

porque los AINE actúan como moléculas anfifílicas capaces de alterar la hidrofobicidad de la 

mucosa gastroduodenal debido a la interacción con la bicapa de fosfolípidos celulares, así como 

a la inhibición del sistema enzimático COX (Bjarnason et al., 2018) . Aunque el pez cebra no posee 
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la misma morfología intestinal que se ve en los vertebrados superiores, existe una homología 

funcional entre ellos (Brugman, 2016). De hecho, el pez cebra se ha utilizado como modelo para 

inducir químicamente la inflamación, ya que muestra cambios similares en el tejido intestinal, la 

participación microbiana y la respuesta a los fármacos antiinflamatorios. Las consecuencias 

dañinas de la reducción de la síntesis de prostaglandinas ejercida por los AINE’s en los tejidos 

intestinales son, entre otras, el aumento de la permeabilidad intestinal, la inflamación y las úlceras 

principalmente debido a la interacción y desacoplamiento fosfolípido-AINE (Bjarnason et al., 2018). 

Los intestinos representan el contacto principal con el entorno dietético al formar la mayor 

superficie del cuerpo y una barrera importante entre el entorno interno y externo. Estudios 

anteriores demostraron que los intestinos proporcionan una barrera de defensa contra múltiples 

agentes dañinos como patógenos y agentes nocivos (Niklasson et al., 2011). La captación de 

aluminio a través de la vía gastrointestinal en vertebrados superiores es un tema complejo 

fuertemente influenciado por el pH, la especiación química del Al, sustancias de coexistencia, entre 

otros  (Vignal et al., 2016). Oberholster et al., (2012b) determinaron concentraciones de Al total en 

diferentes tejidos de peces y detectaron que se encontraron concentraciones más altas del metal 

en los intestinos de O. mossambicus y M. salmoides, lo que sugiere que la bioacumulación de Al 

era posible. El estrés oxidativo inducido por metales en los tejidos intestinales se ha estudiado 

previamente. El pez cebra exhibió efectos oxidativos en el tejido intestinal después de la exposición 

a 5 mg L-1 de nanopartículas de ZnO debido a la creciente formación de OH. (Xiong et al., 2011).  

Las partículas de cobre también se han asociado con la inducción de estrés oxidativo en el intestino 

de la carpa herbívora Ctenopharyngodon idella observada a través de valores significativamente 

altos de MDA intestinal en comparación con los grupos de control  (Jiang et al., 2016). 
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9.1.2 Resultados de biomarcadores de actividad antioxidante. 

En este estudio, se evaluó el estado oxidativo de las muestras expuestas de Danio rerio midiendo 

el biomarcador oxidativo LPX, así como la capacidad antioxidante del bioindicador para neutralizar 

el daño celular en diferentes tejidos. 

La producción sostenida de especies de radicales se considera un fenómeno normal de los 

procesos metabólicos en las células (Urso & Clarkson, 2003). Como mamíferos, los peces 

teleósteos poseen un sistema de defensa antioxidante conocido por neutralizar la generación 

endógena de ROS (Venditti et al., 2013). 

Como se indicó anteriormente, se encontró que la actividad de SOD (Fig. 2) se incrementó 

principalmente en aquellas muestras expuestas a mezclas binarias, sin embargo, este 

comportamiento no fue consistente a lo largo del tiempo. Además, la actividad antioxidante 

enzimática fue mayor en las branquias y el hígado. Nuestros resultados fueron consistentes con 

estudios previos; González-González et al., (2014b) observaron aumentos significativos en la 

actividad de la enzima superóxido dismutasa en los tejidos de la carpa común después de una 

exposición aguda a un efluente que contiene AINE y metales pesados. Song et al., (2018) 

encontraron que la actividad de SOD en el cerebro del pez cebra no mostró cambios significativos 

a los 7 y 14 días, pero aumentó a los 28 días después de la exposición a IBU. En contraste, se 

encontró que IBU induce disminuciones significativas de la actividad de SOD con respecto al grupo 

de control en Hyallella azteca expuesta a 1.7 mg L-1 después de una prueba aguda, mientras que 

la actividad de CAT aumentó significativamente (Gómez-Oliván, Neri-Cruz, et al., 2014) 

Este comportamiento puede explicarse porque el radical anión superóxido se forma durante los 

procesos normales de fosforilación oxidativa celular y en el caso de los AINE’s se considera un 

subproducto reactivo del metabolismo oxidativo que tiene lugar en las mitocondrias (Gómez-

Oliván, Galar-Martínez, et al., 2014b). Valko et al., (2005) sugieren que una actividad SOD 



“Toxicidad inducida por la mezcla de Aluminio-Ibuprofeno en el bioindicador pez cebra (Danio rerio)” 

 

 
 

88 
 

significativamente alta puede compensar los efectos oxidativos inducidos por metales pesados 

como una respuesta adaptativa del organismo para contrarrestar el daño celular. Nuestros valores 

de actividad de SOD significativamente aumentados son consistentes con los resultados de Razo-

Estrada et al., (2013) quienes concluyeron que la exposición a 0.05 hasta 220 mg L-1 de Al fue 

capaz de aumentar la actividad antioxidante de la SOD en el hígado de C. carpio. La falta de 

respuesta de SOD también observada en tejidos donde los valores de actividad enzimática no 

mostraron diferencias significativas podría deberse a una capacidad debilitada de D. rerio para 

responder a través de un comportamiento adaptativo causado por el daño irreversible ejercido en 

la enzima antioxidante. 

Los valores de catalasa (Fig. 3) mostraron variabilidad en la actividad enzimática. Se encontraron 

valores de CAT más altos en hígado e intestino. La regulación positiva de CAT y otras enzimas 

antioxidantes está relacionada con la presencia de productos de peroxidación lipídica como 

hidroperóxidos y MDA  (Khan et al., 2013). Los valores aumentados de actividad de CAT después 

de la exposición a IBU observados en este estudio son consistentes con (Parolini et al., 2011b) 

quienes encontraron aumentos moderados en la actividad de CAT en Dreissena polymorpha 

después de la exposición a 1-35 nM de IBU, así como una activación notable de GPX y Razo-

Estrada et al. (2013) quienes informaron resultados similares y concluyeron que se indujeron 

valores significativamente altos de actividad CAT después de la exposición a dosis bajas de Al en 

el hígado de C. carpio. Como se observó en este estudio, la actividad de la catalasa en el tejido 

hepático de los peces dorados se correlacionó positivamente en los casos correspondientes con 

los niveles de MDA debido al hecho de que los productos de peroxidación de lípidos pueden estar 

involucrados en la regulación al alza de CAT ya que se observaron valores más altos en grupos 

con un notable daño oxidativo (Bagnyukova et al., 2006). Las variaciones en la actividad 

enzimática de la CAT después de la acción oxidante de los tóxicos pueden explicarse debido a 
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que las actividades enzimáticas antioxidantes concomitantes varían como un intento de recuperar 

los niveles homeostáticos de referencia. 

 
Como se observa en la Fig. 4, los valores de la actividad antioxidante de GPX aumentaron tanto 

en concentraciones máximas de formas aisladas como en mezclas binarias en branquias e hígado. 

También se encontraron valores estadísticamente aumentados de actividad GPX después de la 

exposición a IBU  (Gutiérrez-Noya et al., 2020) y Al (González-González et al.,(2014) en diferentes 

tejidos de peces. Como se observa en la actividad de SOD y CAT, tampoco se detectaron 

diferencias significativas en el cerebro, las branquias y el intestino en diferentes tiempos de 

exposición para formas aisladas y mezclas binarias. Este comportamiento puede explicarse por el 

efecto sobre el estrés oxidativo inducido por Al, ya que SOD, CAT y GPX pueden considerarse 

posibles moléculas diana de toxicidad por Al, ya que estas enzimas dependen de varios metales 

traza como para funcionar correctamente (Kumar et al., 2009) o por agotamiento de las 

concentraciones de glutatión antioxidante que actúa como agente quelante de metales y sustrato 

de enzimas depuradoras  (Hossain et al., 2012). El Al es capaz de formar complejos fuertes con 

varios bioligandos que incluyen proteínas de alto peso molecular como la transferrina y moléculas 

de bajo peso molecular como el citrato (De Noronha et al., 2007). Según (Jon I. Mujika et al., 2018; 

Ruipérez et al., 2012),este metal puede unirse con el anión superóxido dando como resultado un 

complejo de anión superóxido de aluminio, que parece tener un carácter pro-oxidante más fuerte 

que el superóxido por sí solo cuando promueve la formación de especies radicales en sistemas 

biológicos. Este comportamiento podría explicar en parte que, aunque en el presente estudio se 

encontraron valores crecientes de superóxido dismutasa y glutatión peroxidasa principalmente 

para mezclas binarias en ciertos tejidos en momentos específicos de exposición, también se 

observaron valores significativamente mayores de peroxidación lipídica. Hasan et al., (2018) 
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detectaron que los iones Al eran capaces de interactuar (ion-proteína / proteína-proteína) 

afectando la función biológica normal de las proteínas diana, incluidas las enzimas antioxidantes 

CAT y GPX, con la consiguiente pérdida de función catalítica. 

Como se observa en la Tabla 3, las actividades antioxidantes de SOD, CAT y GPX mostraron 

variación para mezclas binarias en comparación con la interacción aditiva de formas aisladas de 

IBU y Al a concentraciones tanto mínima como máxima en todos los tejidos evaluados en 

diferentes tiempos de exposición. Se observaron disminuciones principalmente significativas en 

todas las actividades antioxidantes enzimáticas con respecto a los valores calculados del aditivo. 

Según  Gonzalez-Rey & Bebianno, (2014), la acción conjunta de metales como el cobre con 

fármacos antiinflamatorios no esteroideos podría producir interacciones antagonistas en 

comparación con compuestos aislados al promover disminuciones significativas en las actividades 

de SOD y CAT como se observa en el presente estudio.El Al es capaz de promover la oxidación 

enzimática, así como de modificar la actividad de las enzimas antioxidantes debido a su capacidad 

para interactuar e interrumpir la distribución de los metales traza esenciales (Zn, Se, Cu, Fe) que 

forman parte de los sitios y funciones catalíticas de las enzimas antioxidantes (Guo et al., 2002). 

Por otro lado, los API’s como IBU se consideran un inductor potencial de estrés oxidativo, ya que 

la farmacodinamia de la mayoría de los productos farmacéuticos se basa en la reactividad redox 

específica (Martin-Diaz et al., 2009). El IBU es capaz de alterar la actividad enzimática como 

resultado de una sobreproducción de O2.- o como una acción directa del fármaco sobre la síntesis 

de las enzimas. 

9.1.3 Resultados de embriotoxicidad y teratogénesis. 
 

Por otro lado, los resultados relacionados con la embriotoxicidad de la IBU muestran que la CL50, 

CE50 y TI de 96 h fueron de 8,06 µg L-1, 2,85 µg L-1 y 2,82 respectivamente. En estudios 

anteriores, nuestro grupo de investigación informó una CL50 de 4,17 µg L-1, CE50 de 1,39 µg L-1 y 
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IT de 3,0 después de la exposición a concentraciones ambientalmente relevantes de IBU (1,5-11,5 

µg L-1) en ovocitos de carpa común (Gutiérrez-Noya et al., 2020). Además,Luja-Mondragón et al., 

(2019) reportaron una CL50 de 5,65%, CE50 de 3,85% µg L-1 y IT de 1,46 a 96 hpf debido a la 

exposición a un efluente hospitalario que contenía AINE’s entre otros productos farmacéuticos en 

la misma especie. Con base en el valor de IT calculado para IBU 2,82, esta sustancia puede 

clasificarse como potencialmente teratogénica, sin embargo, el valor de IT no considera las curvas 

de concentración-respuesta o la proporción de organismos con efectos letales y teratogénicos, por 

lo tanto, es una estimación del potencial teratogénico de un sustancia. En ese sentido resulta 

indispensable realizar una serie de observaciones y mediciones meticulosas de varias 

caraterísticas morfológicas como las determinados en este estudio, para llevar a cabo una 

evaluación fiable de  la toxicidad de un compuesto (Weigt et al., 2011). 

En el presente estudio, los efectos teratogénicos promovidos por IBU en embriones de D. rerio, 

como alteraciones de la eclosión, malformaciones esqueléticas y deterioro cardíaco, muestran que 

este AINE tiene el potencial de inducir malformaciones importantes a concentraciones 

ambientalmente relevantes. Se han identificado diferentes mecanismos de acción embriotóxica 

tras la exposición a este compuesto farmacéutico. Las sustancias pro-teratógenas pueden 

activarse biológicamente mediante oxidación a metabolitos tóxicos como moléculas electrofílicas 

o subproductos de radicales libres debido a un fenómeno denominado estrés oxidativo (OS) (Wells 

et al., 2005). 

El estrés oxidativo se considera un desequilibrio entre las especies prooxidantes y las defensas 

antioxidantes debido a cambios en el entorno intracelular normal de REDOX (Abdelkhalek & 

Ghazy, 2014; Ganesan et al., 2016). Este mecanismo se ha asociado con un amplio espectro de 

defectos congénitos, que incluyen aberraciones esqueléticas, alteraciones cardiovasculares y 

retrasos en el desarrollo embrionario (Laher, 2014; Pašková et al., 2011). Se ha reconocido en 
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gran medida que las especies reactivas de oxígeno, nitrógeno y azufre influyen en la activación 

transcripcional de genes implicados en la regulación de las actividades celulares, por lo que 

desempeñan un papel esencial en el desarrollo de los vertebrados (Covarrubias et al., 2008; 

Mugoni et al., 2014; Paulsen & Carroll, 2013). Los cambios en el sistema redox se han relacionado 

con efectos nocivos durante el desarrollo embrionario y malformaciones graves en las especies de 

peces, como se observa en el presente estudio (Wells et al., 2005). Además, la biotransformación 

de IBU en subproductos electrofílicos como 2-OH-IBU, p-benzoquinonas y acil glucurónidos 

derivados de IBU pueden provocar daño oxidativo en biomoléculas debido a  la formación indirecta 

de ROS a través del ciclo redox en vertebrados superiores (Barata et al., 2005; Boelsterli, 2003). 

Además, nuestros resultados pueden explicarse por el MOA de los AINE, implicados en la 

inhibición del sistema ciclooxigenasa (COX-1 y COX-2), un grupo de enzimas que catalizan un 

paso clave en la conversión del ácido araquidónico en prostaglandinas (PGH2) (Brausch et al., 

2012). La embriogénesis se ve fuertemente afectada por la síntesis de prostaglandinas y la 

señalización de la ciclooxigenasa (Cha et al., 2006). Se ha considerado que los prostanoides 

participan activamente en el ciclo reproductivo, la homeostasis cardiovascular, el desarrollo de los 

vasos sanguíneos, el desarrollo de los riñones y la condro y osteogénesis (Peltzer et al., 2019). 

La inhibición de la señalización de la ciclooxigenasa después del período de gastrulación da como 

resultado la formación defectuosa del tubo vascular, alteraciones en los vasos intersómicos en la 

región posterior del cuerpo, detención del crecimiento, defectos esqueléticos y malformación del 

conducto nefrítico en embriones de pez cebra (Cha et al., 2006). En el presente estudio, se observó 

un retraso en el proceso de eclosión a 72 hpf. Antes de eclosionar, el corion inicia un proceso de 

ablandamiento debido a la actividad proteolítica de la enzima corionasa potenciando la 

permeabilidad y aumentando así la adsorción de diferentes sustancias del entorno (Tenorio-

Chávez et al., 2020). Las alteraciones en el proceso de eclosión pueden deberse a la actividad 
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inhibida de la corionasa, alteraciones osmóticas que afectan la actividad proteolítica de la enzima, 

consumo elevado de oxígeno durante la fase de hinchamiento y alteraciones del comportamiento 

que resultan en movimientos reducidos necesarios para la rotura mecánica de la membrana. con 

la cola  (Haendel et al., 2004; Strmac, 2002). Además, el deterioro de la frecuencia cardíaca 

observado para las concentraciones más altas de IBU puede deberse a la inhibición de la 

expresión de COX-1 y, por lo tanto, a la vía de señalización de prostaglandinas durante el 

desarrollo de la vasculatura, la diferenciación arterovenosa y el proceso de angiogénesis que 

controlan la homeostasis cardiovascular (Cha et al., 2006). 

Asimismo, la alteración de la frecuencia cardíaca puede considerarse como un efecto secundario 

a la formación de edema pericárdico debido a la compresión mecánica que afecta la circulación 

sanguínea y presuntamente genera alteraciones en la morfología cardíaca (Antkiewicz et al., 

2005). En general, nuestros resultados son consistentes con otros autores que refirieron que el 

IBU genera casos severos de escoliosis, malformaciones de notocorda y cola, edema pericárdico, 

retraso en el desarrollo, defecto de la aleta pectoral, disminución de la frecuencia cardíaca y 

alteraciones del comportamiento en D. rerio y C. carpio en concentraciones entre 1.5-100 µg L-1 

(David y Pancharatna, 2009; Gutiérrez-Noya et al., 2020). 

Por otro lado, los metales pesados inducen alteraciones en el proceso de eclosión, anomalías del 

desarrollo durante la fase de organogénesis y una disminución en la supervivencia de las larvas 

eclosionadas (Jezierska et al., 2009). Los resultados de embrioletalidad encontrados en este 

estudio demuestran que la exposición a Al en concentraciones ambientalmente relevantes y 

concentraciones consideradas seguras para la protección de la vida acuática (SEDUE, 1989) ha 

demostrado ser tóxica para los ovocitos de D. rerio. La CL50, CE50 y IT de 5.0 mg L-1, 3.85 mg L-

1 y 1.39 respectivamente, muestran que este metal puede clasificarse como un compuesto 

teratogénico con un fuerte carácter embrioletal (Lee et al., 2013; Weigt et al., 2011). El aluminio se 
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considera no esencial para la biota, su biodisponibilidad se ve afectada por los parámetros 

fisicoquímicos del medio acuático (Santore et al., 2018; Trenfield et al., 2012b). Se sabe que, 

debido a su estado estable de oxidación, este metal no tiene actividad redox en sistemas 

biológicos, sin embargo, se considera un ion pro-oxidante fuerte (Abreo et al., 2004; Fernández-

Dávila et al., 2012b) capaz de romper metabolismo ion-metal que promueve la reacción de Fenton 

y conduce a la oxidación de las principales biomoléculas (J. I. Mujika et al., 2011; Yousef, 2004). 

Diversos estudios reportan que los peces teleósteos adultos son capaces de bioacumular el metal 

después de la exposición (Oberholster et al., 2012b; Sivakumar et al., 2012; Voigt et al., 2015). 

Gopalakrishnan et al., (2008) informaron sobre la capacidad de los ovocitos y las larvas de 

bioacumular metales pesados. Se ha demostrado que el corion no es capaz de proteger 

completamente al embrión contra la penetración de iones metálicos, principalmente durante el 

hinchamiento del huevo, por lo que es posible la acumulación de metal en los ovocitos (Jezierska 

et al., 2009). Los resultados de las malformaciones identificadas en este estudio se pueden 

explicar por una serie de mecanismos de toxicidad ya descritos para Al en diferentes organismos 

acuáticos (Fernández-Dávila et al., 2012b; García-Medina et al., 2010b; Quiroga-Santos et al., 

2021). Se sabe que este metal deteriora las funciones celulares al alterar la estructura de las 

proteínas debido a su alta afinidad por los grupos sulfhidrilo que se encuentran en las proteínas 

que poseen grupos amino que contienen azufre como la cisteína (Khan et al., 2013). Una vez que 

el Al penetra en el corion, puede unirse a los grupos tiol de proteínas e inducir la formación de 

especies radicales, responsables de efectos embriotóxicos en varios organismos acuáticos 

(Adeyemi et al., 2015; Ganesan et al., 2016). Asimismo, García-Medina et al., (2010) y  Hasan et 

al., (2018) reportaron que este metal es capaz de afectar el transporte de electrones en la cadena 

respiratoria como resultado del daño directo a las mitocondrias e interactuar de manera directa e 

indirecta con diversas proteínas y enzimas esenciales para varios procesos biológicos, así como 
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funciones moleculares en diferentes organismos. Además, las anomalías esqueléticas, 

principalmente las malformaciones craneofaciales y de la cola encontradas en el presente estudio, 

pueden explicarse porque el Al es capaz de acumularse en los huesos, ya que desplaza el calcio 

en la superficie ósea, lo que provoca aberraciones en la mineralización, hipercalcemia, 

hipercalciuria y osteomalacia que afectan la actividad cardíaca, nerviosa. y osteogénesis en 

embriones a través de la inhibición de la vía de señalización Wnt / β-catenina que promueve 

malformaciones axiales como escoliosis, cifosis y lordosis (Brannen et al., 2010; Klein, 2019; Song 

et al., 2018; Sun et al., 2017). Se puede especular que la reducción en la tasa de eclosión 

observada en el presente estudio es el resultado de la interacción del aluminio con la enzima 

corionasa, una metaloproteasa denominada proteasa de eclosión (Scheil et al., 2009). 

También se observó hipopigmentación en embriones expuestos a Al. Se ha reportado que los 

metales generan una disminución en la expresión de genes clave involucrados en la formación de 

la cresta neural, estructura de la cual se derivan neuronas periféricas, glía, elementos del 

esqueleto craneofacial y células pigmentarias (Rocha et al., 2020). El adecuado desarrollo y 

mantenimiento de la cresta neural se ha asociado con la señalización del ácido retinoico (Chawla 

et al., 2018). El ácido retinoico (RA) es un factor poderoso durante la embriogénesis, 

principalmente durante la gastrulación y posterior organogénesis, ya que participa en el 

crecimiento, diferenciación y morfología de diversas células (Kawakami et al., 2005). Las 

alteraciones en su señalización causadas por Al se asocian con malformaciones del sistema 

esquelético, ocular, SNC y cardiovascular (Szutowicz et al., 2015). Nuestro estudio es consistente 

con Tle et al., (2012) quienes encontraron que la privación temprana de AR resultó en una 

deficiencia de células pigmentadas en los ojos de los embriones de pez cebra. Por otro lado, la 

frecuencia de los latidos del corazón se redujo en los embriones expuestos a Al después de 72 

hpf. Se han identificado dos objetivos principales para la acción tóxica del Al, los sistemas nervioso 
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y circulatorio (Monaco et al., 2017). Se han identificado varios mecanismos de alteraciones 

cardiovasculares provocadas por el aluminio, entre ellos la toxicidad directa sobre miocitos 

cardíacos, inhibición de la enzima citocromo C oxidasa, pérdida excesiva de líquidos, toxicidad de 

la glándula suprarrenal, estrés oxidativo, deterioro de la actividad mitocondrial y procesos de 

apoptosis, entre otros (Asghari et al., 2016; Mohan et al., 2015). En concordancia con el presente 

estudio,  Monaco et al., (2017) reportaron la presencia de edema pericárdico y frecuencia cardíaca 

alterada en embriones de pez cebra después de la exposición a 100 mM de Al. 
 

En el caso de mezclas de xenobióticos con distintos MOA específicos, pueden ocurrir interacciones 

y cualquier variación en los biomarcadores evaluados se debe a alteraciones de sus mecanismos 

de toxicidad  (Luja-Mondragón et al., 2019; Pérez-Alvarez et al., 2018). Así, los resultados 

obtenidos tras la exposición a la mezcla consistente en los valores de CE50 de ambas sustancias 

muestran que el número de organismos muertos y malformados fue superior al 50% del total de 

embriones evaluados y los efectos teratogénicos detectados fueron múltiples y relativamente más 

graves que los observados en las formas aisladas. Las malformaciones más frecuentes detectadas 

después de la exposición a la mezcla fueron retrasos en la eclosión, defectos axiales que incluyen 

alteraciones de la cola, cabeza y cuerdas, edema pericárdico, hipopigmentación y retraso en el 

desarrollo, así como deterioro cardíaco. Se pueden considerar efectos sinérgicos cuando el efecto 

de la exposición a una mezcla parece ser mayor o distinto al esperado por la respuesta aditiva, 

por otro lado, el  antagonismo se genera cuando uno o varios compuestos que participan en una 

mezcla interfieren con la acción de otros, por lo que hay una disminución en el efecto previsto de 

cada compuesto con estructuras similares o diferentes (López González et al., 2019; Quiroga-

Santos et al., 2021). Los valores de interacción aditiva de la frecuencia de malformaciones (Tabla 

6) mostraron que el retraso del desarrollo, la hipopigmentación y la malformación de la cabeza 
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exhibieron efectos sinérgicos con respecto a los valores reales obtenidos después de la exposición 

a la mezcla. Por el contrario, los criterios de valoración como los defectos de la cuerda y la cola, 

el retraso de la eclosión, el edema pericárdico, llevaron a resultados significativamente más bajos 

como indicativos de un efecto antagonista de ambas sustancias. Sin embargo, la observación 

cualitativa de los embriones y larvas mostró que a pesar de que la frecuencia de malformaciones 

fluctuaba en comparación con las formas aisladas, las alteraciones del desarrollo inducidas por la 

mezcla parecen ser más severas en todos los puntos finales evaluados poniendo en riesgo la vida 

de los organismos. Los resultados de nuestro estudio concuerdan con otros estudios que evalúan 

efluentes hospitalarios que contienen mezclas de productos farmacéuticos y metales, donde se 

presentan malformaciones graves como microcefalia, daño a la notocorda, cola, aleta e intestino, 

así como alteraciones de la eclosión, edema pericárdico, malformaciones axiales y retraso. en el 

desarrollo se han reportado en X. laevis y D. rerio respectivamente (Pérez-Alvarez et al., 2018; 

Tenorio-Chávez et al., 2020). 

10. Conclusiones. 
 

Los contaminantes del agua nunca están presentes de forma aislada en el medio ambiente, por el 

contrario forman parte de mezclas complejas que en la mayoría de los casos mantienen sus 

propias características químicas promoviendo una serie de mecanismos de toxicidad conjunta 

poco conocidos hasta el día de hoy. Las vías de toxicidad general para muchos contaminantes 

ambientales están mediadas principalmente por el aumento de especies reactivas de oxígeno 

intracelulares y el agotamiento de la defensa antioxidante con el consiguiente estrés oxidativo y 

oxidación de biomoléculas celulares. La exposición subcrónica a las concentraciones ambientales 

de IBU y Al puede representar un peligro considerable para D. rerio en edad adulta. Los 

tratamientos con IBU parecen inducir un aumento de las especies reactivas de oxígeno con el 
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consiguiente aumento del estado de estrés oxidativo principalmente en las branquias, el hígado y 

el intestino del pez cebra. Las vías mediadas químicamente tienen el potencial de aumentar 

considerablemente la formación de especies de radicales como ROS y RSN a nivel intracelular y, 

simultáneamente, niveles excesivos de radicales de oxígeno podrían alterar el metabolismo de los 

xenobióticos, con importantes consecuencias para los organismos expuestos a mezclas químicas 

(Regoli y Giuliani, 2014). ). Los efectos inducidos son mayores en las muestras expuestas a 

mezclas binarias que en aquellas expuestas a formas aisladas de tóxicos evaluados, y es posible 

inferir que las interacciones de potenciación ocurren entre IBU y Al, mientras que las interacciones 

antagonistas ocurren en biomarcadores antioxidantes en comparación con las interacciones 

aditivas. De igual forma el ibuprofeno y el aluminio, en concentraciones ambientalmente 

relevantes, actúan como agentes embriotóxicos y teratogénicos en D. rerio. La respuesta tóxica 

de la mezcla fue diferente en número y gravedad en comparación con las formas aisladas. Las 

vías de toxicidad general de muchos contaminantes ambientales están mediadas principalmente 

a través de interacciones, ya que ninguna sustancia se encuentra aislada en el medio ambiente, 

por lo que el estudio de mezclas complejas puede considerarse relevante. En este estudio, los 

diferentes mecanismos de toxicidad de IBU y Al, incluido el estrés oxidativo, condujeron a varios 

patrones de malformaciones, por lo que, además de la determinación de la potencia embriotóxica, 

la identificación de anomalías morfológicas y bioquímicas es una herramienta útil para dilucidar 

aún más los mecanismos de embriotoxicidad. Este estudio tuvo como objetivo resaltar la 

importancia de investigar los posibles efectos ambientales que pueden surgir cuando los principios 

activos farmacéuticos y los microcontaminantes de otras fuentes convergen e interactúan en los 

sistemas acuáticos. 
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