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Resumen 

 

El bisfenol A es una sustancia química utilizada habitualmente en la fabricación de 

productos de plástico. Su inhalación o ingestión a partir de partículas en suspensión, agua 

y/o alimentos contaminados puede desencadenar efectos tóxicos relacionados con la 

disrupción endocrina, dando lugar a alteraciones hormonales, reproductivas en humanos 

y animales. El pez cebra (Danio rerio) es un modelo experimental ideal para los estudios 

de toxicidad (en adultos y embriones), por la facilidad de mantenimiento y capacidad 

reproductiva. El objetivo principal de este trabajo fue evaluar los efectos tóxicos del 

Bisfenol A sobre la reproducción y el desarrollo embrionario en una generación tras la 

exposición de los peces adultos, y de forma complementaria, se hizo previamente la 

estandarización de los parámetros de calidad de agua de los acuarios, así como de la 

capacidad reproductiva de los peces. Fueron utilizados un total de 80 peces cebra, machos 

y hembras, divididos en cuatro grupos por duplicado (n = 20) fueron expuestos a 

concentraciones de BPA de 500, 50 y 5 µg. L-1, junto con un grupo de control. Los peces 

se mantuvieron en acuarios de reproducción durante 21 días, donde se observó la 

fecundidad y la fertilidad. Los embriones obtenidos en los cruces se incubaron en un 

medio sin Bisfenol A y se evaluaron posibles indicadores de embriotoxicidad. Fue 

realizado el estudio histopatológico de las gónadas de los peces adultos y la cuantificación 

de la concentración de Bisfenol A en el homogeneizado del cuerpo. La fecundidad de los 

peces adultos tras la exposición a 500 µg. L-1 de Bisfenol A, ha disminuido 

significativamente. Los embriones provenientes de tales reproductores fueron los que 

presentaron con mayor frecuencia signos de embriotoxicidad, como mortalidad y 

malformaciones cardíacas y musculoesqueléticas. Las concentraciones de Bisfenol A 

encontrada en el homogeneizado de cuerpo de los peces, fue proporcional a la 

concentración a que fueron expuestos. En los estudios histopatológicos de los individuos 

adultos expuestos a la sustancia, se encontraron alteraciones en la maduración de los 

ovocitos y en la formación de los espermatazoides. Dichas alteraciones se relacionaron 

directamente con la acción del Bisfenol A, afectando a la fecundidad, fertilidad en ambos 

sexos, así como a la viabilidad de su descendencia, de forma proporcional a los niveles 

de Bisfenol A a los que estuvieron expuestos, por lo que nuestros resultados aportan más 

información al asociar los efectos tóxicos en la reproducción de los peces adultos y sobre 

la descendencia, lo que puede, consecuentemente, afectar las siguientes generaciones. 
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Abstract 

 

Bisphenol A is a chemical commonly used in the manufacture of plastic products. Its 

inhalation or ingestion from particulate suspension, contaminated water and/or food can 

trigger toxic effects related to endocrine disruption, leading to hormonal and reproductive 

alterations in humans and animals. The zebrafish (Danio rerio) is an ideal experimental 

model for toxicity studies (in adults and embryos), due to its ease of maintenance and 

reproductive capacity. The main objective of this work was to evaluate the toxic effects 

of Bisphenol A on reproduction and embryonic development in one generation after 

exposure of adult fish, and in a complementary way, the standardisation of the water 

quality parameters of the aquariums, as well as the reproductive capacity of the fish, was 

previously carried out. A total of 80 zebrafish, males and females, divided into four 

groups in duplicate (n = 20) were exposed to BPA concentrations of 500, 50, and 5 µg. 

L−1, along with a control group. The fish were kept in reproduction aquariums for 21 days, 

where fecundity and fertility were observed. The embryos obtained in the crosses were 

incubated in a BPA-free medium and observed for signs of embryotoxicity. A 

histopathological study (under optical and electron microscopes) was performed of adult 

fish gonads and quantification of Bisphenol A concentration in the body homogenate 

were performed. The fecundity of adult fish after exposure to 500 µg. L-1 of Bisphenol A 

significantly decreased. Embryos from such broodstock showed the most frequent signs 

of embryotoxicity, such as mortality and cardiac and musculoskeletal malformations. The 

concentrations of Bisphenol A found in the body homogenate of the fish were 

proportional to the concentration to which they were exposed. In the histopathological 

studies of adult individuals, alterations were found in ovocyte maturation and in 

spermatazoid formation in the groups exposed to the chemical. Those alterations were 

directly related to BPA action, affecting fecundity, fertility in both sexes, as well as the 

viability of their offspring, proportionally to the BPA levels to which they were exposed, 

so that our results provide more information by associating the toxic effects on the 

reproduction of adult fish and on the offspring, which may consequently affect the next 

generation.
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1. Introducción  

 

El bisfenol A (BPA) es un compuesto orgánico sintético que se utiliza en la síntesis de 

carbonatos, resinas epoxi y papel térmico (Hoseinifar et al., 2018; Michałowicz, 2014; 

Vasiljevic y Harner, 2021). Proporciona a los plásticos de policarbonato, por ejemplo, 

una mayor resistencia a las temperaturas altas y bajas, dureza, tenacidad y resistencia a 

muchos ácidos y aceites (Bousoumah et al., 2021). En 2020, la industria europea del 

plástico ha logrado una balanza comercial positiva de 16 millones de euros, con una 

demanda de aproximadamente 49.1 millones de toneladas de plástico (PlasticsEurope, 

2021). La demanda mundial de BPA alcanzó los 7.7 millones de toneladas en 2015 y se 

espera que supere los 10.6 millones en 2022 (Czarny-Krzymińska et al, 2022). 

El uso del BPA en diversos bienes de consumo habitual, como botellas, envases de 

alimentos, etc., podría conducir a la contaminación de los alimentos, el medioambiente, 

los seres humanos y los animales. La exposición puede producirse por vía oral, inhalatoria 

(Vasiljevic y Harner, 2021) o cutánea, mediante el contacto directo o indirecto con el 

producto (Geens et al., 2012). El BPA se considera un xenoestrógeno o disruptor 

endocrino (DE), capaz de actuar en el organismo animal y alterar las funciones 

endocrinas. Lo hace imitando o bloqueando las hormonas endógenas, actuando como 

agonista de los receptores de estrógenos, teniendo un efecto similar al 17β-estradiol, y 

alterando la producción de hormonas tiroideas (Goto et al., 2006; Michałowicz, 2014; 

Schug et al., 2011). En los mamíferos, la metabolización del BPA en el organismo tras su 

ingestión se realiza en el hígado (Geens et al., 2012), y en los peces, además de en el 

hígado, también puede ocurrir en el intestino, como se ha evidenciado en la carpa 

(Cyprinus carpino) (Kang et al., 2007). 

El pez cebra (Danio rerio) es un teleósteo muy utilizado en la investigación durante las 

últimas décadas. Debido a la similitud de su genoma con el humano, su capacidad de 

reproducción durante todo el año, su pequeño tamaño y su bajo coste de mantenimiento, 

se ha convertido en un buen modelo experimental para estudios genéticos y de toxicología 

(Dai et al., 2014; Howe et al., 2017). Para alcanzar buenos resultados en la investigación 

con el pez cebra en edad reproductiva, es necesario mantener un medio acuático en 

condiciones óptimas, la densidad animal por litro en proporciones adecuadas, 

alimentación equilibrada y control de los parámetros de calidad de agua, para garantizar 
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la fiabilidad de los resultados en los distintos estudios, sea de comportamiento, toxicidad, 

reproducción y otros (Lawrence 2007; OECD TG 229, 2012). Todo eso para evitar el 

estrés de los animales, que es uno de los factores más críticos para la salud de los peces 

(Zahangir et al., 2015). La calidad del medio también se aplica a los embriones cuanto, al 

medio embrionario utilizado, que debe mantener parámetros fisicoquímicos adecuados 

(como por ejemplo una conductividad más alta) y mínimo de contaminantes para que 

pueda permitir el desarrollo adecuado de los embriones en condiciones normales (Brand 

et al., 2002).     

Otra ventaja de la utilización del pez cebra es por su alta sensibilidad a las sustancias 

químicas presentes en el agua permite su uso en estudios de evaluación de la toxicidad y 

teratogenicidad de sustancias disruptoras endocrinas como el BPA (Busquet et al., 2014; 

Noyes et al., 2016). El empleo de embriones de pez cebra en ensayos de toxicidad también 

se considera una alternativa al uso de modelos animales; los ensayos de embriotoxicidad 

del pez cebra, Zebrafish Embryotoxicity Test (ZET) (Beekhuijzen et al., 2015) y/o el 

ensayo de toxicidad aguda en embriones de peces, Fish Embryo Acute Toxicity (FET), 

pueden ser un modelo predictivo para los ensayos estándar en mamíferos para la toxicidad 

prenatal del desarrollo (OECD TG 236, 2013).  

Además, existe una preocupación constante por los efectos de los DE en las generaciones 

posteriores. Por ello, la Organización para la Cooperación y el Desarrollo Económico 

(OCDE) está estandarizando actualmente una prueba de reproducción ampliada de una 

generación específica para el pez cebra, Zebrafish Extended One-Generation 

Reproduction Test (ZEOGRT) (OECD 150, 2018). Estas pruebas, basadas en el pez cebra, 

se emplean también para la identificación de los efectos teratogénicos de una determinada 

sustancia en los embriones. Los puntos finales de esa prueba determinan, en embriones y 

larvas, signos de toxicidad en el desarrollo, así como la presencia o ausencia de 

indicadores característicos que deben ser evaluados en cada etapa, como la morfología 

del embrión, la formación de somitas, el movimiento embrionario y los latidos del 

corazón, además de observar posibles alteraciones teratogénicas a nivel cefálico, caudal, 

cardíaco y/o morfológico (Pelayo et al., 2012; OECD TG 236, 2013; Beekhuijzen et al., 

2015). 

Hay algunas pruebas de que la exposición a los DE podría activar o inactivar 

selectivamente partes del genoma, causando efectos epigenéticos y desencadenando 

alteraciones en la reproducción y en las generaciones venideras (Chen et al., 2015; Akhter 
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et al., 2018; Santangeli et al., 2019). Actualmente, el BPA está clasificado como tóxico 

para la reproducción de categoría 1B según el Reglamento de la Unión Europea (UE) 

(Reglamento 2016/1179) por efectos adversos sobre la función sexual y la fertilidad o 

sobre el desarrollo, por lo cual está restringido en numerosos productos de consumo 

principalmente para niños. Por tanto, los estudios de teratogenicidad son necesarios para 

completar los de los DE.  

En 2020, la Unión Europea añadió otra modificación a la Directiva 98/83/CE relativa a 

la calidad del agua de consumo humano con la nueva Directiva (UE) 2020/2184, en la 

que se redujo la concentración aceptable de sustancias DE, microplásticos, incluido el 

BPA. El foco principal de la European Food Safety Authority (EFSA) desde 2015 ha sido 

especialmente el BPA, que se añadió a esta Directiva con un valor paramétrico basado en 

la salud de 2,5 µg L-1 en el agua (Directive 2020/2184; EFSA, 2021). Teniendo en cuenta 

el riesgo de estar expuesto a los DE, este estudio tiene como objetivo determinar los 

cambios causados por el BPA en ovarios y testículos de peces adultos expuestos a él, así 

como evaluar las posibles alteraciones que podría causar esta exposición en el desarrollo 

embrionario de la descendencia. 
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2. Revisión Bibliográfica 

 

2.1. Bisfenol A: Antecedentes y características químicas  

 

El BPA es una sustancia química artificial utilizada, en cantidades masivas, en la síntesis 

de policarbonatos, resinas epoxídicas y papel térmico (Hoekstra y Simoneau, 2013, 

Michalowiscz et al., 2014). Fue sintetizado por primera vez en 1891 por el químico ruso 

Alexander P. Dianin a través de la una reacción de condensación de dos moléculas de 

fenol y una molécula de acetona en presencia de un catalizador como cloruro de 

hidrógeno o resina de intercambio iónico (Michalowiscz et al., 2014). En los años 30, el 

Bisfenol A fue analizado a fondo y durante las investigaciones se descubrió su actividad 

estrogénica, semejante al 17β-estradiol (Rubin, 2011). 

En condiciones normales de temperatura y presión, el BPA es encontrado en forma sólida 

o en polvo de color blanco. Posee baja solubilidad en agua y alta solubilidad en 

disolventes orgánicos (Infosan, 2009; Lusher et al., 2017). Pertenece al grupo de los 

fenoles, con formula química 2,2-bis (4-hydroxyphenyl) propano, C15H16O2 (Figura 1), 

de molaridad M= 228.29 g mol-1 (Infosan, 2009; Vandenberg et al., 2012).  

 

 

Figura 1. Estructura química del Bisfenol A 

 

En 2017, el BPA fue incluido en la lista de sustancias extremadamente preocupantes por 

su capacidad de alteración endocrina, con posibles efectos tóxicos en la salud humano de 

forma tan preocupante como las sustancias cancerígenas, mutagénicas y tóxicas para la 

reproducción (ECHA, 2018; Directive 2184/2020; EFSA, 2021). Además, los análogos y 

sustitutos del BPA, tales como el bisfenol S (BPS), bisfenol AF (BPAF), bisfenol F (BPF) 

y bisfenol E, M y Z (BPE, BPM, BPZ respectivamente) entre otros, también presentan 

potencial tóxico como DE, incluso mayor que el proprio BPA, por eso siguen las 
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investigaciones de toxicidad de los bisfenoles para mejor esclarecimiento del riesgo de 

cada uno a la salud pública (ECHA, 2018, 2022; den Braver-Sewradj et al., 2020).  

 

2.2.  Utilización del Bisfenol A y formas de exposición  

 

El BPA es uno de los productos químicos más producidos mundialmente, se utiliza 

principalmente en la fabricación de policarbonato y resinas epoxi‐fenólicas (FAO, 2017; 

Czarny-Krzymińska et al., 2022). Los productos de plástico de policarbonato son de 

aspecto rígido transparente que se usa tanto para hacer envases de alimentos como otros 

muchos objetos no relacionados con la alimentación (González et al., 2019)  Incluyen una 

gran variedad de bienes de consumo común que entran en contacto con alimentos, como 

biberones, vajillas, microondas, recipientes para alimentos, botellas de agua, botellas de 

leche y bebidas, equipos deportivos, CD y DVD, equipos de procesamiento y tuberías de 

agua (AESAN, 2021). Las resinas epóxicas son utilizadas como un revestimiento 

protector de latas con alimentos en conserva, bebidas y como un recubrimiento en tapas 

metálicas para frascos y botellas de vidrio, incluidos los contenedores utilizados para la 

fórmula infantil (AESAN, 2021; Vasiljevic y Harner, 2021). 

Además, el BPA también puede ser utilizado como aditivo en otros polímeros (PE, PP, 

PVC) y es uno los aditivos más comunes utilizados en los procesos de fabricación y de 

los macros y microplásticos (poseen entre 5 ng/g a 200 ng/g de BPA, encontrados en 

microplástico retirados del océano) (FAO, 2017). Los microplásticos y los macroplásticos 

contienen una mezcla de productos químicos añadidos durante la fabricación 

contaminantes del entorno (FAO, 2017), tal como el BPA y demás compuestos como 

bifenilos policlorados (PCB), hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP), pesticidas 

clorados y trazos de metales. Tales sustancias pueden ser bioacumulables en los 

organismos y ocasionar problemas en corto a largo plazo (FAO, 2017).  La preocupación 

con la contaminación por los plásticos se hace cada vez necesaria una vez que los datos 

toxicológicos (como la toxicocinética) sobre los efectos de los micro y nanoplásticos, son 

esencialmente deficientes e indispensables para la evaluación de la seguridad del riesgo 

alimentario (FAO, 2017). En general, después de la ingestión oral, cercas de 90% de los 

micro y nanoplásticos ingeridos son excretados a través de las heces, aunque los de menor 

partícula pueden translocarse a través del epitelio intestinal, causando exposición 

sistémica (EFSA, 2016). Tal exposición puede conducir a la inmunotoxicidad con acción 
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inmunosupresora, puede aumentar el riesgo de desarrollar enfermedades alérgicas y 

autoinmunes, respuestas inflamatorias anormales (EFSA, 2016). 

Los seres humanos y animales pueden entrar en contacto con el BPA por diferentes vías 

de exposición: vía oral, vía inhalatoria y vía cutánea (González et al., 2019). Siendo la 

fuente de contaminación más importante a través de la dieta, agua, polvo, el contacto con 

papel térmico, materiales dentales, y dispositivos o aparatos utilizados en medicina 

(Geens et al., 2012; Kolatorova et al., 2018).  

Por si tratar de un producto que está directamente en contacto con los alimentos, la 

contaminación por la dieta tiene especial importancia. Además, su gran utilización en los 

últimos años hace con que el BPA sea encontrado en el medioambiente, en agua, suelo, 

peces, animales silvestres, como también en tejidos humanos (sangre, cordón umbilical, 

leche y grasa) (Geens et al., 2012). La población general también puede estar expuesta al 

BPA por la inhalación de polvo y los trabajadores industriales normalmente están 

expuestos tanto por inhalación como por contacto dérmico, durante el proceso de 

producción de productos plásticos (He et al., 2009; Geens et al., 2012; Bousoumah et al., 

2021). 

Los policarbonatos pueden liberar más fácilmente el BPA en al agua o alimento con la 

baja del pH en soluciones, con el uso prolongado de botellas de plástico y biberones de 

niños, asociado también a la exposición de tales materiales a un aumento de temperatura 

(Mercea, 2009; Nam et al, 2010, Michalowiscz et al., 2014). Las resinas epoxi protegen 

los alimentos de la contaminación por metales durante su esterilización y 

almacenamiento. Estudios demuestran que la temperatura de calentamiento tenía un 

efecto significativo en la migración de BPA, más significativo comparado al tiempo de 

calentamiento (Kang et al., 2003). Además, las soluciones de aceite vegetal y cloruro de 

sodio favorecen también la migración del BPA al alimento (Vandenberg et al., 2007). Las 

categorías de alimentos envasados donde se observaron las concentraciones más 

relevantes de BPA fueron cereales, legumbres, carnes, pescados, condimentos, comida 

preparada, snacks y helados (EFSA, 2015; García et al., 2015).  

La exposición de los animales y de la materia prima vegetal al BPA lleva a una 

consecuente contaminación de la carne y la acumulación de BPA en el medio ambiente. 

Se detectó BPA en concentraciones significativas en productos cárnicos de 0.49–56 g/kg, 

pescado de 7.1–102.7 g/kg, verduras y frutas de 11.0–95.3 g/kg y cereales de 1.0–3.8 g/kg 
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(Michalowicz, 2014). En un estudio por hecho por EFSA (2015) fueron evaluados la 

presencia de BPA en distintos productos envasados, como muestra la Figura 2, adaptada 

de García et al. (2015). 

 

 

Figura 2.Concentraciones medias de BPA en alimentos envasados y no envasados. Se 

observa una mayor concentración de BPA en productos envasados como snacks y 

helados. 

 

La evaluación de la exposición humana diaria al BPA en la población en general, 

mediante biomonitorización de la excreción orinaría de sus metabolitos, ha variado 

ampliamente desde 0.16 μg/kg de peso corporal (p.c.) en Estados Unidos y de 0.04 – 0.08 

peso corporal μg/kg p.c. en Japón (Infosan, 2009). En Europa, la ingesta diaria de BPA 

según datos de 2015, fueron de aproximadamente 0.13 μg/kg p.c. al día (FAO, 2017). La 

ingesta diaria tolerable de BPA, según EFSA (2015), es de 4 µg/kg de p.c. al día. 

En los casos de ingestión por el consumo de agua contaminada, es conocido que, en los 

medios acuáticos, el BPA ha sido detectado en aguas superficiales, aguas subterráneas, 
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aguas residuales, aguas de escorrentía y lixiviados de rellenos sanitarios (Vermeissen et 

al., 2017). Según distintas investigaciones, la concentración de BPA en diferentes fuentes 

de agua fue: agua de río (Portugal) 28.7–98.4 g/dm3 (Rocha et al., 2013); lodos de aguas 

residuales sin tratar (Canadá) 36.7 mg/kg, agua de grifo (Europa, Asia, Norte América) 

0.099–0.317 g/dm3 (Arnold et al., 2013); agua embotellada (Francia) 0.07–4.21 g/dm3 

(Colin et al., 2013). 

Ciudades como Osaka, Japón mostró la presencia de BPA en la concentración media de 

740 g/dm3 en aguas subterráneas; en Portugal, menos de la mitad de los ríos presentaron 

concentraciones 28.7 a 98.4 ng/dm3. En Alemania se encontraron altas concentraciones 

de BPA en el agua del río Elba en las concentraciones de 4–92 g/dm3 y en sus sedimentos 

10–380 g/kg (Stachel et al., 2003; Kawagoshi et al., 2003; Rocha et al., 2013). 

La exposición aérea al BPA ocurre por su emisión en la atmosfera (aire y polvo) por la 

actividad antropogénicas y un resultado de la destrucción térmica de los materiales que 

contienen BPA, con liberaciones anuales de cerca de 100 toneladas al año (Michalowicz, 

2014). Los informes actuales sobre los niveles de BPA en el aire son limitados y se 

centran en el análisis de los efluentes y de las aguas superficiales (debido a la propensión 

del BPA a su distribución ambiental en el agua), además la presencia de BPA en la parte 

del mundo en desarrollo es especialmente preocupante debido a la falta de regulaciones 

y a las incineraciones incontroladas de residuos domésticos e importados (Vasiljevic y 

Harner, 2021). 

 

2.3. Biodegradación y metabolización del Bisfenol A 

  

 El BPA encontrado en la naturaleza y animales una vez contaminados por distintas 

formas. Su biodegradación puede ocurrir por microrganismos (como bacterias y hongos) 

distribuidos en el medio ambiente, y su metabolización por enzimas existentes en plantas 

y animales (Kang et al., 2006; Michalowicz, 2014). 

En el medioambiente acuático, las bacterias capaces de biodegradar BPA se distribuyen 

en el agua de los ríos. La vida media o el tiempo para la biodegradación del BPA tiene 

como promedio menos de 5 días, en condiciones aeróbicas (West et al., 2001; Kang et al.,  

2006). Aunque hay muchas bacterias capaces de degradar el BPA en las aguas de los ríos, 

las bacterias con alta biodegradabilidad del BPA son limitadas (Pseudomonas sp., 
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Pseudomonas putida y Streptomyces sp. con aproximadamente 90% de efectividad) y no 

siempre son capaces de realizar la degradación completa del BPA (Kang et al., 2006; 

Zhang et al., 2007; Kamaraj et al., 2014). La biodegradación del BPA por los hongos 

puede ocurrir, pero tal como ocurre con la degradación bacteriana, los tipos de hongos 

con alta capacidad de degradabilidad del compuesto también son limitados (Yim et al., 

2003; Chai et al., 2005).  

El medio acuático también cuenta con las algas en el proceso de degradación de 

compuestos tóxicos. Las especies de algas verdes, Chlorella fusca var. Vacuolata y 

Monoraphidum braunii, por ejemplo, podrían biodegradar el BPA y eliminar su actividad 

estrogénica, dependente de la concentración del compuesto en agua (Hirooka et al., 2005; 

Gattullo et al., 2012). También las plantas terrestres pueden actuar en degradación, 

filtración y eliminación de sustancias tóxicas. En la biodegradación del BPA por enzimas 

vegetales, el pH y la temperatura ejercen una influencia importante en la eliminación 

oxidativa de BPA (Xuan et al., 2002; Yoshida et al., 2002; Sakuyama et al., 2003; Kang 

et al., 2006). Los metabolitos de tal biodegradación no mostraron actividad estrogénica, 

lo que ha demostrado que la glicosilación del BPA en plantas ocurre de manera similar al 

metabolismo del BPA en las algas, llevando a la disminución del efecto tóxico de esta 

sustancia (Nakajima et al., 2002). 

La metabolización del BPA en los animales también es una forma de biodegradación, una 

vez que ocurre su transformación en metabolitos más o menos tóxicos, o su eliminación 

de forma inalterada (Michalowicz, 2014). Los peces normalmente son muy sensibles a 

cualquier alteración en el medio acuático, de este modo, la contaminación por sustancias 

como el BPA puede llevar a alteraciones en la fisiología de estos animales en una o más 

generaciones. En peces cebra (Danio rerio), tras la exposición al BPA se identificaron 

dos metabolitos, el sulfato de BPA y ácido glucurónico de BPA. El metabolismo puede 

ocurrir en el intestino como evidenciado en carpas (Cyprinus carpino), donde se ha 

detectado un aumento de la actividad de UDP-glucuronosiltransferasa (UGT), y posterior 

transformación del bisfenol A en glucurónido de BPA, principalmente. Los niveles de 

metabolismo de BPA pueden variar con las especies de peces. Por ejemplo, el 

metabolismo del BPA fue más rápido en el hígado de pez cebra que en el hígado de trucha 

arco iris. Al transferir el pez cebra a un medio sin contaminación, la eliminación de 30% 

del compuesto puede realizarse en dos horas (Yokota et al., 2002; Kang et al., 2006). 
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En mamíferos, la metabolización del BPA en el organismo tras su ingestión, se hace el 

hígado con mucha rapidez, convirtiéndose en un metabolito muy soluble: BPA-

glucuronido (BPA-GLU) (Völkel et al., 2002). Una parte se conjuga con sulfato (BPA-

Sulfato), otra parte se queda libre y también se producen metabolitos (Geens et al., 2012). 

La parte conjugada normalmente es eliminada de forma eficiente por la orina, (Matthews 

et al., 2001). Tras la exposición oral, el BPA libre es muy poco biodisponible, lo que 

demuestra la eficacia del primer paso hepático del metabolismo del BPA (EFSA, 2008). 

A pesar de las diferentes vías de exposición y la dosis a que se expone los animales, en 

general, el BPA libre se excreta por las heces (entre 56 a 82%) y los metabolitos 

excretados en la orina (entre 13 y 28%) (Knaak y Sullivan, 1966; Yokota et al., 1999; 

Pottenger et al., 2000; Snyder et al., 2000; Michalowicz et al 2014). 

 

 2.4. Toxicidad y efectos tóxicos relacionados con el Bisfenol A 

 

El BPA exhibe una toxicidad aguda moderada en la población general, debido 

principalmente a la forma de exposición que normalmente es por la contaminación 

ambiental, favoreciendo a una exposición a niveles más bajos de BPA por largos periodos 

de forma crónica (Serria et al., 2019). En casos donde pueda haber una exposición a altas 

dosis de BPA, las señales de toxicidad aguda descritas por Pant y Deshpande (2012) 

fueron bradicardia, hipotensión, paro respiratorio asociado a una posible depresión 

medular (centros respiratorios y vasomotor) por acción del BPA, con la disminución del 

tono simpático e hipercapnia. Estudios apuntan que la exposición dérmica al BPA en 

fábricas de resinas epoxi, puede llevar al surgimiento de síntomas de alergia y aumento 

de la temperatura en la piel en caso de contacto directo (Chu et al., 2006). 

Debido a su capacidad de desempeñar efecto estrogénico (principalmente 17β-estradiol), 

androgénico, hormona tiroidea (afecta el desarrollo), prolactina e insulina, la inmunidad, 

entre otros, el BPA es considerado un DE sintético o xenoestrógeno (Goto et al., 2006; 

Michałowicz, 2014; Schug et al., 2011). Es decir, es capaz de actuar en el organismo 

animal alterando las funciones endocrinas, al imitar o bloquear las hormonas endógenas 

(Schug et al., 2011; Michalowicz et al 2014; Santos, 2016) (Figura 3). Es importante 

destacar que los efectos de los DE pueden producirse en dosis bajas, por debajo del rango 

capaz de provocar efectos tóxicos agudos en los adultos (Welshons et al., 2003, 2006; 

vom Saal et al., 2012).  
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Figura 3. Esquema de los mecanismos de acción de los disruptores endocrinos. El nº 1 

representa la acción normal de una hormona endógena que actúa en un receptor específico 

trasmitiendo señales indispensables a la célula; el nº 2 representa la acción de un DE que 

envía otro tipo de señal alternado el funcionamiento normal del organismo; el nº 3 

representa el bloqueo del receptor que permanece ocupado con la sustancia DE 

 

La exposición crónica al BPA puede causar principalmente alteraciones hormonales en 

humanos y animales, debido a su clasificación como DE, además de estar asociado a la 

ocurrencia de obesidad, diabetes, enfermedades cardíacas, hepatotoxicidad, 

inmunotoxicidad, teratogenicidad, efecto mutagénico y cáncer (Michalowicz et al, 2014; 

Chen et al., 2015; Akhter et al., 2018; Santangeli et al., 2019; EFSA, 2021). La exposición 

al BPA está asociada, según algunos autores a diversas enfermedades (Li et al., 2010; 

Wang et al., 2012; Michalowicz et al, 2014), tales como expuesto en la Tabla 1, adaptada 

de García et al., 2015). Los bisfenoles pueden acumularse en el tejido adiposo dando lugar 

a niveles séricos persistentes, aunque bajos (vom Saal y Welshons 2006). 
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Tabla 1. Efectos tóxicos relacionados con el Bisfenol A en la reproducción, desarrollo, 

metabolismo y otros. 
 

 Tipo de alteración  

Reproducción 

Fertilidad 

Función sexual masculina 

Reducción de la calidad espermática 

Concentración de hormonas sexuales  

Síndrome de ovario poliquístico  

Cáncer de mama 

Aborto involuntario  

Nascimiento prematuro  

Desarrollo 

Peso de nacimiento  

Anormalidades en los genitales masculinos  

Alteraciones de comportamiento/neurodesarrollo  

Asma y problemas respiratorios en la infancia  

Metabolismo 

Diabetes tipo 2 

Alteraciones cardiovasculares, hipertensión y niveles de colesterol  

Obesidad 

Otros 

Función tiroidea  

Función inmunológica  

Albuminuria 

Estrés oxidativo e inflamación 

Expresión genética  

 

 

Su actividad estrogénica es potente y que actúan a concentraciones muy bajas a través de 

receptores extra nucleares (REα, REβ) moviéndose al núcleo y actuando como factores 

de transcripción que se unen a los elementos de respuesta al estrógeno (Nadal et al., 2018). 

En un estudio hecho por Richter et al. (2007) ratas y ratones en fase de crecimiento y 

expuestos al BPA, presentaron alteraciones en la estructura y funciones cerebrales debido 

al efecto de este compuesto en los receptores de hormonas y neurohormonas. También se 

demostró que el BPA altera el desarrollo de los órganos reproductivos, la excreción de 

testosterona y la producción de esperma en estos animales. Tales alteraciones ocurrieron 

por el efecto del BPA sobre la función del eje de las glándulas pituitarias y el cerebro, 

según los investigadores. 

Evaluando los efectos en la tiroides, basándose en la similitud estructural del BPA con 

las hormonas tiroideas (TH) (debido a sus 2 anillos benzoicos), se ha propuesto que el 

BPA puede actuar como un antagonista o agonista de TH y causar la interrupción del 

sistema tiroideo, datos obtenidos en modelos de metamorfosis de anfibios (Zoeller et al. 

2005; Hiroi et al. 2006; Jung et al.2007). Iwamuro et al. (2006) también mostraron que 

BPA disminuyó la expresión de genes relacionado con la metamorfosis en un cultivo de 

células de la cola, lo que refuerza la hipótesis de que el BPA induce su efecto al unirse 
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directamente a los receptores de hormonas tiroideas (Iwamuro et al. 2003; Zoeller, 2005; 

Canesi y Fabbri, 2015).  

Así como otros DE, el BPA puede estar contribuyendo al desarrollo de la obesidad más 

adelante en la vida, por el efecto inhibidor sobre el número de adipocitos y la lipogénesis 

(Welshons et al., 2006; vom Saal et al., 2012). Hay evidencias experimentales de que en 

ratones adultos el estrógeno endógeno más potente, el 17β-estradiol, actúa a través del 

REα para tener un efecto inhibidor sobre el número de adipocitos y la lipogénesis (vom 

Saal et al., 2012). También fue relatado que esta asociación positiva entre el BPA y la 

diabetes estuvo presente entre pacientes de peso normal y con sobrepeso (obesidad), 

fumadores y no fumadores (Shankar y Teppala, 2011). 

Estudios han apuntado una correlación entre la exposición al BPA e la estimulación e 

inhibir la actividad de las células del sistema inmune de los linfocitos T y B, interferencia 

en la producción de interleucinas, actuando de forma negativa en el sistema 

inmunológico, lo que puede predisponer a enfermedades inflamatorias (Rogers et al., 

2013; Michalowicz et al, 2014). El BPA tiene la capacidad de generar especies reactivas 

de oxígeno (ROS), que están implicadas en la apoptosis, la activación de las células de 

presentación de antígenos y la iniciación o amplificación de diversas reacciones 

inmunológicas que pueden estar implicadas en la patogenia de las enfermedades 

autoinmunes (tanto en la aparición como en la exacerbación de la autoinmunidad) 

(Namazi, 2009; Kharrazian, 2014). 

También hay estudios que demuestran que el BPA puede provocar alteraciones a nivel 

neuronal. La morfología de las neuronas motoras primarias y secundarias, se ve afectada 

bajo una exposición de 15 μM en embriones del pez cebra (Danio rerio) (Wang et al., 

2013). El BPA también puede aumentar la excitabilidad de la neurona postsináptica, 

provocando una alteración en el comportamiento de ratones hembra, expuestas a 4 mg/kg 

peso corporal. Fue detectada la aparición de síntomas de ansiedad y el mecanismo por el 

cual se produce parece estar relacionado con una inhibición de la vía gabaérgica. Por lo 

que el BPA puede tener efectos relacionados con la ansiedad (Zhou et al., 2013). 

El hígado es uno de los órganos donde se metaboliza el BPA y tal contacto directo puede 

llevar a la ocurrencia de alteraciones en su estructura. En estudios de Lang et al. (2008), 

se correlacionaron de forma significativa los niveles de BPA urinario más alto con las 

elevaciones en las enzimas hepáticas fosfatasa alcalina, gamma-glutamiltransferasa y 
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lactato deshidrogenasa. También tiene la capacidad de alterar las enzimas del citocromo 

P450, tal como las monooxigenasas (CYP) que actúan en la oxidación de sustancias 

orgánicas y la bioactivación de fármacos y xenoestrógenos (tal como el BPA) en el hígado 

y en otros tejidos llevando su conversión a metabolitos inactivos o activos con potencial 

tóxico (Wang et al., 2011; Kharrazian, 2014).  

También se han identificado toxicidad y estrogenicidad en los metabolitos de BPA, tal 

como el 4-metil-2,4-bis (p-hidroxifenil) pent-1-eno (MBP) que potencializa la capacidad 

estrogénica del BPA de dos a cinco veces más en estudios con ratas (Yoshihara et al., 

2001). El MBP en el medaka (Oryzias latipes), presenta mayor toxicidad en la edad 

temprana de desarrollo y capacidad estrogénica cerca de 250 veces más alta que el BPA 

(Ishibashi et al., 2005). Otro metabolito, el bisfenol-o-quinona, también presenta 

toxicidad, pudiendo unirse al ADN (Atkinson y Roy, 1995).  

La capacidad del BPA en provocar cáncer fue descrita por diversos autores. La Agencia 

Europea de Sustancias y Mezclas Químicas (ECHA), en 2017. En ratas, incluso en 

cantidades bajas puede llevar al desarrollo de cánceres de seno, próstata y pezón (Soto et 

al., 2013, Seachrist et al., 2016), debido a estimulación excesiva de los receptores de 

andrógenos (Wetherill et al., 2005).  

La dosis letal (DL50) de BPA para Ratas es entre 3300 a 4240 mg/kg (vía oral), para 

ratones varía entre 2500 a 5200 mg/kg por via oral y en peces (Pimephales promelas) es 

de 4.6 mg/L (Staples et al., 1998; Richer et al., 2007). Y según estudios de Pant y 

Deshpande (2012) en ratas, la dosis letal encontrada por vía intraperitoneal fue de 841 

mg/Kg y la dosis letal intravenosa de 35.26 mg/Kg de peso corporal. 

 

2.4.1 Alteraciones en la reproducción y efectos teratogénicos del Bisfenol A 

 

Alteraciones reproductivas pueden ocurrir por interferencias de compuestos tóxicos, que 

pueden alterar la fisiología del organismo animal y consecuentemente afectar de forma 

directa o indirecta la reproducción de los animales.  La influencia de sustancias tal como 

el BPA puede afectar negativamente la producción hormonal en los animales 

perjudicando la reproducción de una o más generaciones, como se describe en el pez 

cebra y en ratas (Anway et al., 2005; Akhter et al., 2018).  Otro efecto transgeneracional 

provocado por el BPA seria la interrupción de la cardiogénesis en generaciones 
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posteriores en el pez cebra (Lombo et al., 2015). Diversos estudios en animales de 

laboratorio han sugerido que el BPA puede ser tóxico para la reproducción humana 

(Richter et al., 2007; Rochester, 2013; Akhter et al., 2018). 

Akhter et al. (2018) concluyeron que los efectos del BPA, en pez cebra macho y hembra 

adulto provocan en hembras una retracción ovárica y reducción tanto de la fertilidad como 

de la tasa de supervivencia en la descendencia (F1). En estudios de Molina et al. (2013) 

la exposición de 14 días de tratamiento con BPA causó un aumento en los porcentajes de 

folículos atrésicos en hembras de pez cebra. La transmisión transgeneracional de la acción 

del BPA por vía materna en la fisiología reproductiva en hembras de pez cebra fue 

determinada por la disminución de la fertilidad observado en la generación F2 (Santangeli 

et al., 2019). 

Otros autores como Laing et al. (2016), descubrieron que el BPA puede interferir con la 

reproducción del pez cebra al alterar la transcripción de varios genes involucrados en la 

regulación epigenética y al disminuir la metilación global del ADN. Además, se descubrió 

que la exposición continua a BPA (1 nM) durante dos generaciones en el pez cebra afecta 

la proporción de sexos y la cantidad y calidad de esperma en adultos de la generación F1 

y F2 que causan defectos reproductivos específicos de los machos (Chen et al., 2015). 

A pesar de varios estudios acerca de las alteraciones reproductivas y transgeneracionales, 

se recomiendan más estudios acerca del tema. 

 

 2.5. Legislación relacionada con el Bisfenol A 

 

En 2010 Canadá se convirtió en el primer país en declarar que el BPA es un compuesto 

tóxico y requirió su eliminación de todos los biberones de fórmula infantil. Antes de esto 

BPA había sido prohibido en biberones en Dinamarca, aunque no declarado un 

compuesto tóxico en ese momento. A partir de 2011 (Reglamento 321/2011 y en el 

Reglamento (UE) nº 609/2013 del Parlamento Europeo y del Consejo) el BPA ha sido 

prohibido en la formulación de biberones de niños en toda Europa (Rogers et al., 2013). 

Esta restricción se aplicó a partir del 1 de mayo de 2011 en relación con su fabricación y 

a partir del 1 de junio de 2011 respecto a su comercialización e importación en la UE 

(Reglamento UE 321/2011, 2011; Reglamento UE nº 2018/213, 2018). 
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En la Unión Europea (UE) el BPA se considera un producto autorizado para la utilización 

como material de envases, recipientes destinados a entrar en contacto con los alimentos 

desde que respecte el límite de migración específica (LME) (Reglamento UE 10/2011, 

2011). En 2018 la comisión de 12 de febrero ha aprobado el Reglamento (UE) 2018/213 

sobre el uso de bisfenol A en los barnices y revestimientos destinados a entrar en contacto 

con los alimentos, en modificación del Reglamento (UE) nº 10/2011. Se aprobó la 

reducción del LME aplicable a plásticos, recubrimientos y barnices para metales y otras 

fuentes de contacto del BPA de 0.6 mg/kg a 0.05 mg/kg. También se impuso una 

prohibición de la presencia de bisfenol A en botellas de plástico y envases que contengan 

alimentos para bebés y niños menores de tres años (Reglamento UE nº 2018/213, 2018). 

También fue establecido el límite de BPA que puede desprenderse de los juguetes para 

niños de hasta tres años, bajando el límite de migración de 0.1 mg/l de BPA para 0.04 

mg/l. 

En referencia a el aspecto legislativo en España, se ha modificado el Anexo II del Real 

Decreto 866/2008 (RD, 2008), por el cual se aprueba la lista de sustancias permitidas para 

la fabricación de materiales y objetos de plásticos destinados a entrar en contacto con los 

alimentos y se regulan determinadas condiciones de ensayo, mediante la Orden 

PRE/628/2011 (2011). Esta modificación se basa en la inclusión en la normativa en 

referencia al BPA de: “no utilizar en la fabricación de biberones de policarbonato para 

lactantes” (RD 866/2008).  

En 2020, en cambio a la Directiva 98/83/CE, se establece su modificación con la Directiva 

(UE) 2020/2184, relativa a la calidad de las aguas destinadas al consumo humano. El 

BPA ha sido incluido en BPA entre las sustancias que tuvieron la disminución de los 

límites máximos aceptables en agua, pasando a la concentración 2.5 μg/L. Tal 

preocupación y la toma de medidas estuvieron basadas en los informes de la Autoridad 

Europea de Seguridad Alimentaria (EFSA) de 2015.  

Teniendo en cuenta la posible migración de BPA de policarbonatos a alimentos y agua, 

así como una toxicidad significativa de este compuesto, algunos países dejaron de 

producir biberones hechos con polímeros de BPA, tales como Canadá en 2010 que 

reemplazó el BPA por bisfenol S (BPS) (Morrissey, 2008) y luego China en 2011 también 

ha prohibido su uso en productos infantiles. En Francia se ha aprobado una proposición 

de ley que prohíbe la utilización del BPA en envases alimentarios, con aplicación desde 

2015.  
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 2.6. Pez cebra (Danio rerio) 

 

 El pez cebra (Danio rerio) es una especie tropical de agua dulce originario del sur de 

Asia, y se distribuye ampliamente en partes de India, Bangladesh, Nepal, Myanmar y 

Pakistán (Lawrence, 2007). Es una de aproximadamente 45 especies de Danio en todo el 

mundo (Fang, 2003). Regiones con estaciones lluviosas y secas pronunciadas, fatores que 

tienen un profundo efecto en los parámetros del hábitat, incluida la química del agua y la 

abundancia de recursos (Spence et al., 2008; Graham et al., 2018). 

Es un pez teleósteo de la familia Cyprinidae, ovíparo, que presenta alta tasa de fertilidad, 

de acuerdo con las condiciones ambientales a las cuales está expuesto (Segner, 2009). El 

sexo de los juveniles no se puede distinguir de manera confiable sin disección y mientras 

que las hembras antes de la puesta tienen una forma corporal más redondeada, la 

característica diagnóstica más confiable es la presencia de una pequeña papila genital 

frente al origen de la aleta anal (Laale, 1977, Spence et al., 2008; Graham et al., 2018).  

El patrón de color comprende tres tipos de células de pigmento, melanóforos de color 

azul oscuro, xantóforos dorados e iridóforos iridiscentes (Parichy, 2006). Las hembras 

tienen un color un poco más dorado, abdomen más ancho (cuando llevan huevos), más 

robustas comparada a los machos. Los machos tienen un cuerpo más delgado con líneas 

azules longitudinales más pronunciadas y tienen una coloración más amarilla en la aleta 

anal (Figura 4) (Schilling, 2002; Ruhl et al 2009). Un pez cebra adulto suele tener menos 

de 5 cm de longitud, su forma corporal es fusiforme y comprimida lateralmente, con una 

boca oblicua terminal dirigida hacia arriba (Spence et al., 2008; Reed y Jennings, 2010). 

 

 

Figura 4.Hembra (superior) y macho (inferior) de pez cebra (Danio rerio). Fuente:  

© Grupo ECOticias S.L. 
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2.6.1. Mantenimiento del pez cebra 

 

La investigación en ecología acuática requiere frecuentemente condiciones 

experimentales que permitan aislar factores que difícilmente pueden ser monitorizados o 

controlados in situ. El sistema debe ser fácil y muy bien controlado en el mantenimiento 

del pez cebra, para eso se utilizan dos tipos de sistemas, abiertos y cerrados (Lawrence 

2012).  

Los sistemas abiertos normalmente son utilizados en los grandes centros de 

experimentación animal, donde se puede controlar todos los acuarios de forma 

automática, regulando todos los parámetros para garantizar la permanencia de los peces 

en condiciones óptimas. La limpieza de los acuarios se realiza de forma regular para evitar 

el crecimiento de algas, así como la limpieza de los diferentes filtros que pueden ser 

utilizados, de carbón y/o filtros biológicos, que deben ser limpiados y/o cambiados 

(Avdesh et al., 2012; Lawrence, 2012). 

En un sistema cerrado se realiza de forma manual, tanto el cambio de agua como el 

monitoreo de la calidad de agua. Es necesarios el uso de pruebas colorimétricas y/o de 

aparatos específicos para medir parámetros como pH, conductividad, residuos 

nitrogenados y etc. Cada acuario debe tener su propio filtro (con o sin carbón), un 

calentador (controle de temperatura manual de acuerdo con la evaluación diaria) y 

aireadores (Matthews et al. 2002). 

El pez cebra es una especie que resiste a distintas condiciones ambientales, reflejo de la 

diversidad de su hábitat natural en condiciones fisicoquímicas del agua, flotaciones 

estacionales con alta frecuencia de lluvias (Lawrence, 2007). Sin embrago, a pesar de la 

gran resistencia de la especie, cuando no está en un medio en condiciones óptimas, el 

animal se gasta mucha energía para mantener las funciones normales en homeostasis, 

crecimiento, producción de gametos y la función del sistema inmune (Clark et al., 2011).  

Los principales parámetros de calidad de agua son: 

- pH: indica la concentración de iones de hidrógeno presentes en el agua, que 

pueden ser aniones, de radical hidroxilo (HO-) o cationes, de Hidrógeno (H+). La 

concentración mayor o menor de cada uno de estos iones determinara el valor de 

pH del agua. En el caso de un pH muy extremo convertiría el agua en un medio 

corrosivo (con extrema acidez) o cáustico (con extrema alcalinidad) (Lawrence, 
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2007). El pH es un parámetro medido en el agua que influye profundamente sobre 

los procesos biológicos en los peces, tal como en la supervivencia de bacterias 

que actúan como biopelículas que metabolizan los desechos nitrogenados 

excretados por los peces (zebrafish.web.unc.edu). Lo ideal es mantener el pH más 

cerca del neutro o un poco más básico, en los rangos, según Avdesh et al. (2012) 

de 6.8-7.5 (6.0-8.5 tolerable), para Sanders (2009) entre 6-8 y para Masser et al. 

(1999), entre 7 y 8. En el documento de la OECD 229 la recomendación de rango 

ideal de pH de 6.5 a 8.5. 

 

- Conductividad: La conductividad es una medida que indica la cantidad de sales 

disueltas en el medio, un parámetro importante a ser evaluado en el mantenimiento 

de peces de agua dulce que son hiperosmóticos para los medios en que viven 

(Buttner et al., 1993; Lawrence, 2007). Para mantener los niveles internos de agua 

y sal en concentraciones adecuadas, los peces normalmente eliminan la sal y agua 

por la orina, mientras otra parte retorna a la sangre (reabsorción por el epitelio 

branquial) en forma de cloruro (Lawrence, 2007). Los niveles ideales de 

conductividad según Lawrence (2007) son de 0.25 a 0.75 ppt y según Brand et al. 

(2002) 180 a 350 μS y según Sanders (2009) 300 a 1500 μS.  

 

- Temperatura: El pez cebra es una especie ectotérmica, o sea, depende 

principalmente de fuentes de calor externas para mantener su temperatura 

corporal, así que puede cambiar de acuerdo con la temperatura del medio 

ambiente. Por lo tanto, la temperatura es un factor de extrema importancia en su 

mantenimiento (López-Olmeda y Sánchez-Vázquez, 2011). Temperaturas fuera 

del límite adecuado influyen negativamente en la salud de los peces al aumentar 

la tasa metabólica, el consumo de oxígeno y la invasión y virulencia de los 

patógenos, interrumpir la producción de enzimas esteroidogénicas que regulan la 

diferenciación sexual que y una variedad de trastornos fisiopatológicos que puede 

conducir a la muerte de peces (Uchida et al., 2004; Gordon, 2005; Dalvietal., 

2009). Los peces adultos toleran a un amplio rango de temperatura del agua, que 

pueden variar de 16.5 a 33 ºC (Spence et al., 2006), pero el rango óptimo de 

temperatura según Avdesh et al. (2012) es de 26-28.5 ºC para peces adultos. 
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- Residuos nitrogenados: Presentes en el agua como consecuencia de la 

descomposición de materia orgánica (peces muertos, restos de alimentos, 

excreción por las branquias, heces) (Lawrence, 2007). El amoníaco (NH3) es 

altamente tóxico, con lo cual sus niveles deben variar entre 0 y 0.02 ppm. Para su 

transformación en amonio (NH4), su forma no tóxica, es necesario a presencia de 

bacterias nitrificantes y un pH en torno de 7 (Wilkie, 2002). Luego otra 

transformación importante es la oxidación del amoníaco generando nitritos (NO2), 

sustancia altamente tóxica que puede producir necrosis puntuales del tejido 

branquial e incluso la muerte de los peces si se mantiene por largos periodos en 

niveles altos. La última conversión es del nitrito a nitrato (NO3), sustancia 

generalmente no toxica, aunque exposiciones prolongadas pueden, a niveles altos, 

ser problemáticas (Camargo et al., 2005). El valor máximo aceptable por peces 

para la concentración de nitrito en el agua es de 1 ppm, bajos por su alta toxicidad 

(Buttner et al., 1993). Para nitrato el nivel máximo tolerable por el pez cebra es 

de 200 ppm (Camargo et al., 2005). Una parte de estas sustancias son absorbidos 

por plantas o bacterias, y en acuariofilia se puede reducir los niveles de los 

residuos nitrogenados con la limpieza del fondo de los acuarios tras alimentación 

y con cambios frecuentes de agua de los acuarios (Westerfield, 2007; Lawrence, 

2007).   

 

- Alcalinidad: mide la capacidad del agua en neutralizar ácidos. La alcalinidad total 

(KH) es una medida de partes por millón de todos los álcalis (todos los iones de 

carbonato, bicarbonato e hidróxido) presentes en el agua (zebrafish.web.unc.edu). 

Los valores ideales están entre 50 – 150 mg/L (Sanders, 2009) o 50 – 100 mg/l de 

CaCO3 (Schneider et al., 2009).  

 

- Dureza: Es una medida de la cantidad de iones divalentes, principalmente calcio, 

magnesio y en menor medida, hierro y selenio, en agua (Wurts, 2002). Los peces 

requieren estos iones para la función biológica (la osificación, la coagulación de 

la sangre), y se deben proporcionar a los peces en cautiverio en sus aguas y/o dieta 

(Wurts, 1993; Matthews et al., 2002; Spence et al., 2006). El grado de dureza 

también puede afectar la osmorregulación y algunas veces, la capacidad de 

amortiguación del agua (Lawrence, 2007). Para el pez cebra, el nivel ideal de 
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dureza debe ser superior a 100 mg/L de CaCO3 (Brand et al., 2002) y según 

Sanders (2009) 80 a 300 mg/L. 

Respecto a la alimentación del pez cebra, la especie es generalista y consume una amplia 

variedad de crustáceos bentónicos y planctónicos, además de gusanos y larvas de insectos 

(Dutta, 1993; Shrestha, 1990). En laboratorio la alimentación se basa en alimento seco, 

pienso comercial tipo escamas, que sirven como alimento completo para peces adultos. 

También se utiliza una suplementación proteica con incremento de alimento vivo, 

utilizando Artemia, un pequeño crustáceo, o Paramecium, un protozoario, principalmente 

para complementar el requerimiento energético para la reproducción (Matthews et al., 

2002; Braunbeck y Lammer, 2006). En una frecuencia de dos a tres veces al día según en 

cantidad proporcional a la cantidad de comida que puedan comer en este periodo de 

tiempo, conocido como "la regla de los cinco minutos" o en cantidad máxima 

correspondiente a 1–10% del peso de los peces (Braunbeck y Lammer, 2006; Westerfield, 

2007). Las larvas son típicamente alimentadas más veces al día que los peces adultos, 

recibiendo hasta 50-300% de su peso corporal de comida cada día (Lawrence, 2007). 

 

2.6.2. Reproducción  

 

Aunque el pez cebra alcanza la madurez sexual en 10-12 semanas, el pez reproductor 

debe tener entre 7 y 18 meses de edad para la producción máxima de embriones 

(Westerfield, 2007). El comportamiento de apareamiento del pez cebra parece estar 

influenciado por la exposición de machos y hembras (exposición femenina a las 

feromonas gonadales masculinas) durante las 24 horas antes de que comience el desove 

(al amanecer) (Delaney et al. 2002; Darrow y Harris, 2004; Spencer et al., 2008). Exhiben 

este patrón circadiano robusto de actividad diurna y descanso nocturno (Zhdanova 2005).  

La actividad de desove coincide con el primer pico de actividad y generalmente comienza 

dentro del primer minuto de exposición a la luz después de la oscuridad, continuando 

durante aproximadamente una hora (Darrow y Harris, 2004). La frecuencia de desove 

puede variar de 1 a 6 días, con una media de 1.5 días (Spencer et al., 2008). 

Según Spencer et al. (2008), los huevos al entrar en contacto con el medio de desove se 

activan y luego sigue una ventana de oportunidad restringida (probablemente menos de 

30 segundos, pero tal vez solo entre 5 y 10 segundos) para que los espermatozoides 
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fertilicen el óvulo. Según los mismos autores, la estrategia de tener poco tiempo para la 

fecundación espermática ayuda a garantizar que solo el esperma del macho exitoso 

emparejado con la hembra pueda fertilizar sus óvulos, una ventaja evolutiva al pez cebra.  

La producción de gametos en los machos, la espermatogénesis es un proceso organizado 

y coordinado donde las espermatogonias diploides se dividen y se diferencian en 

sucesivas etapas hasta formar el espermatozoide. Se puede clasificar las etapas de la 

espermatogénesis, según González et al. (2012) en: 

 Mitótica: fase donde se desencadena una serie de divisiones celulares muy 

rápidas que producen un aumento de espermatogonias.  

 Meiótica: diferenciación de las espermatogonias en espermatocitos por profases. 

Y tras la metafase, formación de células haploides o espermáticas. 

 Espermática: se producen cambios morfológicos en las células espermáticas y 

las transforman en espermatozoides. 

 Maduración: fase donde los espermatozoides adquieren la movilidad y la 

capacidad de fertilización.   

Anatómicamente, los testículos del pez cebra son órganos laterales, en pares, que 

comprenden una serie de túbulos o sacos ciegos, que están revestidos con epitelio 

espermatogénico, túnica albugínea (Roberts y Ellis 2001). Está unido a la parte dorsal de 

la pared del cuerpo por el mesorquio y se conecta al exterior mediante un conducto 

deferente que se origina en su región dorsal y que abre al exterior en la papila urogenital 

(Figura 5) (González et al., 2012).  
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Figura 5.Anatomía del pez cebra macho. Adaptado de Tokarz et al., 2013 
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En las hembras, el proceso de oogénesis se ha dividido en cinco, seis u ocho etapas en la 

mayoría de los teleósteos, pero la mayoría de los autores coinciden en la clasificación de 

seis fases (Ünver y Saraydin 2004): 

 Oogonias: El primer paso en la oogénesis es similar al desarrollo encontrado en 

la espermatogénesis, ya que las oogonias experimentan proliferación por 

divisiones mitóticas. 

 Cromatina nuclear: durante esta fase la estructura citoplasmática llamada de 

núcleo o cuerpo vitelinos de Balbiani, inicia su desarrollo. 

 Fase perinuclear: donde se inicia la migración de múltiples nucleolos hacia el 

nucleoplasma periférico, que será llamado de vesícula germinal. 

 Alvéolo cortical (vesícula vitelina): formación de vesículas vitelinas alrededor 

de la vesícula germinal, que se inicia en la periferia del ooplasma y con el proceso 

de desarrollo va distribuyéndose por todo citoplasma. Las células foliculares son 

de apariencia escamosa en la fase temprana, transformándose en cuboidales en la 

fase tardía (Leino et al., 2005). En el pez cebra esta fase se puede iniciarse de 

forma conjunta con la vitelina (Nagahama 1983, Takashima y Hibiya 1995) 

 Vitelogénesis: ocurre a principio un crecimiento citoplasmático, con incremento 

de organelos (mitocondrias, retículo endoplasmático, etc), además de 

tranformaciones nucleares y neonucleares. Tras estas transfromaciones, el oocito 

empieza a aumentar de tamaño de forma prolongada y sostenido. En los teleósteos 

el crecimiento, llamado de índice gonadosomático (IGS), puede ser desde 1 a 20% 

o más, de acuerdo con la especie. En esta fase se caracteriza la formación de vitelo 

fuera del oocito (vitelogénesis exógena) y la incorporación de materiales al oocito 

por micropinositosis, formando gránulos de vitelo. Estos gránulos inicialmente 

dispersos en el citoplasma periférico crecen y emigran hacia el interior celular, 

desplazando los alveolos corticales hacia la periferia (Nagahama 1983, Leino et 

al., 2005). La vitelogenina (Vtg) es una proteína compleja de alta masa molecular 

compuesta por azúcar, lípidos y fósforo y que presenta otros elementos como 

calcio, hierro y zinc; expresada específicamente en el suero sanguíneo femenino 

durante la vitelogénesis. La administración de estrógenos a peces machos o 

juveniles induce la producción de vitelogenina en plasma. Además, la Vtg es un 

precursor de las proteínas de la yema de huevo que reacciona con los anticuerpos 
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producidos contra los extractos de huevo (Sullivan y Yilmaz, 2018). La E2 

circulante induce a los hepatocitos en el hígado a sintetizar y secretar Vtgs, 

además de hacer la retroalimentación para actuar sobre el cerebro y la glándula 

pituitaria, proporcionando control homeostático de la vitelogénesis y los procesos 

de maduración posteriores (Sullivan y Yilmaz, 2018).  

 Maduración: ocurre la migración de la vesícula germinal hacia el polo animal, 

su ruptura y se produce la clarificación del vitelo, el aumento de tamaño por la 

hidratación. Es esta etapa de concluye la primera división meiótica con la 

expulsión del primer cuerpo polar, para volver a detenerse (en metafase de la 

segunda división), para luego ser ovulado y desovado (Patrifniani, 2014). 

Los ovarios en los teleósteos son estructuras bilobuladas que se encuentran envueltos por 

una delgada túnica albugínea de tejido conectivo laxo, la cual presenta engrosamiento 

donde existen vasos sanguíneos que irrigan la gónada (Valdebenito et al., 2011; Tokarz 

et al., 2013). La unidad funcional del ovario es el folículo ovárico, donde está localizado 

el oocito, rodeado por una capa acelular denominada corion, la envuelta vitelina o zona 

radiata. Los ovarios están compuestos por un oviducto corto que conduce los huevos hacia 

el exterior, por la papila o poro genital (Figura 6) (Menke et al., 2011).   

 

 

 

El ovario, después de la ovulación y desove, se compone por folículos post ovulatorios, 

ovas no desovadas, oocitos adultos inmaduros, oogonias y en algunas especies de peces, 

oocitos en varias etapas de desarrollo (Takashima y Hibiya 1995, Ünver y Saraydin 2004; 
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Figura 6.Anatomía del pez cebra hembra. Adaptado de Tokarz et al., 2013 
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Valdebenito et al., 2011). También se encuentran los folículos atrésicos, un proceso de 

degeneración que pueden sufrir algunos oocitos durante su desarrollo y es un proceso 

multifuncional (Nagahama 1994; Valdebenito et al., 2011). 

La atresia folicular “normal” se presenta como un proceso estratégico establecido dentro 

del ciclo de desarrollo gonadal de diversas especies, el cual permite un reciclaje 

energético, bajo condiciones adversas. sin embargo, este proceso puede verse alterado en 

algunas especies. Y la atresia folicular “patológica” afecta a individuos con alto nivel de 

estrés, en los cuales debido a factores internos no pueden mantener una adecuada 

homeostasis de sus procesos fisiológicos, lo que altera la ovogénesis en cualquiera de sus 

etapas, pudiendo llevar a la muerte de la hembra si el proceso se detiene durante la etapa 

final de desarrollo del oocito (Valdebenito et al., 2011) (Tabla 2). 

 

Tabla 2. Características generales de los tipos de atresia folicular en peces. 

 

 

Parámetro evaluado Atresia “normal” Atresia “patológica” 

Etapa del desarrollo 
Cualquier etapa del desarrollo 

folicular 

Etapas avanzadas 

(vitelogénesis en adelante) 

Ovulación 
Presente, aunque puede variar (atresia 

mayor) 

Ausente, todos los folículos 

comprometidos 

Tamaño ovárico Normal Aumento de volumen 

Consistencia ovárica Tejido normal, relativa laxitud 
Duro, firme al corte, 

probablemente mineralizado 

Condiciones ambientales 
Tanto en vida silvestre, como en 

condiciones de cultivo 

Condiciones de cultivo 

controlado 

Ocurrencia 
Generalmente al final del ciclo 

reproductivo 

Cualquier momento del ciclo 

reproductivo 

Prevalencia 
Variable, según etapa de la estación 

reproductiva 
Alta en algunas cohortes 

Estado del vitelo Licuefacto con presencia de vacuolas Endurecido 

Reabsorción Activa por fagocitosis y/o apoptosis Ausente 

Factores causantes 

comprometidos 

Extrínsecos, relacionados con 

estímulos ambientales 
Extrínseco e intrínsecos 

 

El control endocrino de la reproducción ocurre con una integración entre los sistemas 

sensoriales interno y externo (pareja potencial, temperatura, fotoperiodo, metabolismo, 
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reservas de energía, estado gonadal y entre otros estímulos ambientales) y la secreción de 

hormonas por el sistema hipotalámico-pituitario-gonadal (HPG) (Valdebenito et al., 

2011). El hipotálamo, en respuesta a las condiciones ambientales y/o fisiológicas, 

sintetiza y libera neuropéptidos y monoaminas tales como la hormona liberadora de 

gonadotropina (GnRH), dopamina (efecto negativo en la actividad HPG), kisspeptinas 

(regula la liberación de 17β-estradiol), neuroquinina B (NKB) (maduración final del 

ovocito), que son los principales involucrados en la reproducción de los peces (Biran y 

Levavi-Sivan, 2018). 

Hay tres formas de GnRH en los teleósteos, pero el pez cebra posee apenas dos de ellos, 

el GnRH-2 localizados en el mesencéfalo donde puede actuar como neurotransmisor y/o 

neuromodulador, además de estar involucrado en la ingesta de alimentos y el 

comportamiento reproductivo y el GnRH-3 localizado en el nervio terminal y los bulbos 

olfatorios con función neuromoduladora (Biran y Levavi-Sivan, 2018).  

La regulación de la reproducción implica en la síntesis y secreción de hormonas de la 

adenohipófisis incluyendo la hormona foliculoestimulante (FSH) (también conocidos en 

los peces como gonadotropina GTH-I) y hormona luteinizante (LH) (GTH-II) (Zanuy et 

al., 2009). El FSH (GTH I) induce la captura de vitelogenina y, dependiendo de la especie, 

puede estimular la esteroidogénesis y liberación de adenosín monofosfato cíclico 

(AMPc), por lo cual se la denomina hormona vitelogénica mientras que la LH (GTH II) 

induce la maduración de los oocitos, la ovulación, además de estimular la formación de 

AMPc, denominándose hormona madurativa (Zanuy et al., 2009; Luckenbach et al., 

2010). Al contrario de los mamíferos que poseen receptores específicos para las 

gonadotropinas, en varias especies de peces hay una promiscuidad ligando-receptor para 

los receptores de FSH y LH (FSHR y LHR, respectivamente), donde los FSHR pueden 

unirse tanto a hormonas FSH como LH, pero los LHR son altamente específicos a LH. 

Estos receptores se expresan en las células foliculares de la teca y granulosa y células 

intersticiales y nodrizas de los testículos (células de Leydig y Sertoli), trasmitiendo de 

retroalimentación positiva o negativa para a síntesis de gonadotropinas. El FSH y LH 

estimula la producción de tres esteroides sexuales claves en la reproducción, son ellos: 

estrógeno (E2) que estimula la proliferación y el crecimiento de células germinales y la 

vitelogénesis; 11-cetotestosterona (11-KT) que sirve como andrógeno central regulando 

la espermatogénesis y la espermiogénesis; 17α,20β-dihydroxy-4-pregnen-3-one (DHP), 

que regula la maduración final y la ovulación de los ovocitos e inicio de la meiosis de las 
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oogonias en el ovario, actuando también en los machos, en la maduración, la 

espermiación y motilidad de los espermatozoides (Nagahama 1983; Zanury et al., 2009; 

Scott et al., 2010).  

En los machos, las hormonas esteroideas, progesterona, andrógenos y estrógenos son 

principalmente producidos en las gónadas, variando la concentración durante la 

maduración sexual (Miura, 2011. En los machos también se circulan los estrógenos (E2) 

en concentraciones bajas en el suero sanguíneo (Amer et al., 2001; Chaves-Pozo et al., 

2008). Los receptores de andrógenos son expresados en las células de Sertoli y en el tejido 

intersticial pero no en las células germinales (Ikeuchi et al., 2001), sugiriendo que los 

andrógenos desarrollan su actividad biológica a través de las células somáticas 

testiculares y son de gran importancia en todos los procesos de la espermatogénesis, 

actuando también en la pubertad (González et al., 2012). 

El E2 tiene efectos reguladores (directos e indirectos) en la expresión de genes importantes 

para la regulación de la esteroidogénesis y la espermatogénesis. Así se ha comprobado 

que los estrógenos controlan la homeostasis del ácido retinoico en el testículo, el cual es 

requerido para la proliferación y diferenciación de las espermatogonias no diferenciadas 

en ratón (Zhou et al., 2008), aunque parece menos relevante en el pez cebra (Alsop et al., 

2008). 

La proliferación de espermatogonias hacia la meiosis es iniciada por 11-cetotestosterona 

(11-KT), producido por el FSH. La meiosis es inducida por la hormona 17α, 20β-DHP 

(DHP) a través de la acción de la tirosina. La estimulación gonadotrópica en las células 

de Leydig en los testículos lleva a síntesis y liberación del 11-KT que activa las células 

de Sertoli, resultando en la estimulación de la espermatogénesis. Con el avance de la 

espermiogénesis, disminuyen los niveles de 11-KT y aumentan los niveles de DHP para 

inducción de la espermiogénesis (Figura 7) (Biran y Levavi-Sivan, 2018).  
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Figura 7. Diagrama esquemático de la espermiogénesis en peces. Adaptado de Biran y 

Levavi-Sivan, 2018.  

 

En las hembras, los esteroides tienen funciones más complejas en la regulación por 

retroalimentación y desarrollo gonadal. Los estrógenos inducen la síntesis y liberación de 

vitelogenina (Vtg), la proteína de almacenamiento principal en los ovocitos en la yema. 

Durante la primera fase, luego después del crecimiento de los ovocitos vitelogénicos los 

folículos ováricos producen altas cantidades de estrógenos y poca progesterona, 

activando la vía inhibitoria de la maduración, mientras que, en la segunda fase, la vía 

estrogénica cambia a la producción de progestágenos y disminuyen los estrógenos 

suprimiendo la vía inhibitoria (Figura 8) (Zanuy et al., 2009; Luckenbach et al., 2010).  

Los folículos postovulatorios recientes han sido caracterizados por un alto grado de 

vascularización de la capa tecal e hipertrofia de las células de la granulosa y al igual que 

en la granulosa de los folículos en crecimiento (Nagahama y Kagawa 1982; Nagahama 

1983, Takashima y Hibiya 1995). 
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Figura 8. Esquema del mecanismo de control endocrino e interacción folicular en peces 

teleósteos. PDR pares distales rostrales; PDP pares distales proximales; PI pares 

intermedia (modificado de Zanuy y Carrillo 1987). 

 

Los xenoestrógenos presentes en el medioambiente pueden interferir el eje HPG y actuar 

directamente sobre el hígado para inducir una vitelogénesis anormal en peces machos y 

juveniles, lo que a veces resulta en la aparición de machos 'intersexuales' con ovocitos 

previtelogénicos en sus testículos, generando insuficiencia reproductiva en machos 

(Sullivan y Yilmaz, 2018). La vitelogénesis es altamente sensible a los estrógenos 

sintéticos (tal como el BPA) y naturales, de este modo, las Vtg de peces se han adoptado 

a nivel mundial como biomarcadores de la presencia de contaminantes químicos 

estrogénicos en ambientes acuáticos, lo cual está indicado por niveles elevados de Vtg en 

la sangre o tejidos de peces machos y / o juveniles. (Dang, 2016; Adeel et al., 2017). 
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2.6.3. Embriogénesis 

 

Tras la fecundación, los embriones de los óvulos recién fertilizados son llamados de 

cigoto hasta que se produzca la primera división celular (Kimmel et al., 1995). Una serie 

de estadios marcan el desarrollo de los embriones a partir de las primeras divisiones 

celulares y mismo perteneciendo a una misma puesta (mismos padres), los embriones de 

del pez cebra, presentan un desarrollo en tasas ligeramente diferentes. La asincronía surge 

en las primeras etapas de división celular, y se vuelve más pronunciada a medida que pasa 

el tiempo (Kimmel et al., 1995), pero al alcanzar la madurez reproductiva, suelen 

presentar tamaños similares (Spence et al, 2008).  

La fase embrionaria empieza en el tiempo 0 y dura hasta las 72 hpf, aproximadamente. 

En este periodo lo ideal es que los embriones permanezcan en medio adecuado con 

temperaturas entre 26.5 – 28.5 ºC, para su crecimiento óptimo (Brand et al., 2002; 

Westerfield, 2007; Avdesh et al., 2012). En condiciones laboratoriales, los embriones 

pueden ser incubados en placas de Petri con agua del sistema o un medio embrionario 

(E3) preparado. La composición del medio E3 puede variar un poco en la concentración 

de cada mineral según distintos autores, pero básicamente está compuesto por: 5 mM 

NaCl, 0.17 mM KCl, 0.33 mM CaCl2, 0.33 mM MgSO4, 0.1 ppm de azul de metileno 

(Brand et al., 2002; Burgess y Granato, 2007; Best y Vijayan, 2018). 

Durante el periodo embrionario se observan los estadios del desarrollo conocidos como: 

cigoto, estadio de división, de blástula, etapa gástrula, de segmentación, faríngula y 

eclosión, que ocurren de forma rápida (Figura 9) (Kimmel et al, 1995; Aluro 2017).  
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Figura 9. Desarrollo embrionario del pez cebra (Danio rerio) desde de la fecundación, 

(cigoto) hasta la edad adulta. Adaptado de Aluro 2017. 

 

Las características de cada fase son: 

 Cigoto: son formados luego después de la fertilización de los huevos (entre 0 – 45 

minutos post fertilización), compuestos por apenas una célula (Kimmel et al, 

1995). En el centro del embrión se reconoce una gran cantidad de vitelo en el polo 

vegetativo y en el lado opuesto, localizado sobre el vitelo, está el polo animal, por 

donde fluye el citoplasma formando el blastodisco. En la parte externa se observa 

el corión liso y transparente (Kimmel et al, 1995) (Figura 10). 

 

Figura 10. Cigoto 1 célula (0 – 45 min post fertilización) 

 

 Estadio de división: En este periodo se activan los movimientos citoplasmáticos, 

con las primeras etapas de división, iniciada a los 45 minutos post fertilización. 

Polo animal 

Polo vegetativo 

Corion 

Espacio perivitelino 
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Después de la primera división, las células, o blastómeros, se dividen a intervalos 

de aproximadamente 15 minutos, donde el embrión pasa de 2 a 64 células (de 45 

min a 2 ¼ hpf) tras las divisiones que ocurren en este estadio (Figura 11) (Kimmel 

et al, 1995).  

 

Figura 11.División celular de los embriones. En A y B se observan dos células y en C un 

embrión con múltiples células, en los tiempos de 45 min a 2¼ hpf. 

 

 Estadio de Blástula: es una etapa que dura aproximadamente del periodo de 2 ¼ - 

5 ¼ hpf. Esta etapa se refiere al período en el que el blastodisco comienza a verse 

como una bola y los ciclos celulares rápidos y metasincrónicos (inicialmente con 

128 células) dan paso al alargamiento y una asincronía en el desarrollo y se inicia 

la epibolia (empieza a tomar forma el cuerpo del embrión, cerca de 30%) (Kimmel 

et al, 1995; He et al., 2014) (Figura 12). 

 

Figura 12.Fase de blástula embriones con 3 a 6 hpf (A, B y C en orden cronológico, de 

2 ¼ - 5 ¼ hpf). Figura C adaptada de He et al., 2014. 

   

 Etapa de Gástrula: es la etapa que ocurre entre las 5 ¼ - 10 hpf. Durante este 

proceso el embrión adquiere tres capas germinales (ectodermo, mesodermo y 

endodermo) y adquiere una orientación axial. El proceso de gastrulación implica 



Revisión Bibliográfica  

47 
 

un crecimiento embrionario, aumentando el tamaño. Formación del cerebro 

rudimental más espeso, brote de la cola prominente, rudimento de notocorda 

distinto de la quilla neural y formación del epibole al 100% (Figura 13) (Kimmel 

et al, 1995). 

 

Figura 13. Fase de gástrula, 8 hpf. 

  

 Estadio de segmentación: en este estadio, que ocurre entre 10 – 24 hpf, se produce 

una gran variedad de movimientos morfogenéticos, se desarrollan las somitas y 

se hacen visibles los rudimentos de los órganos primarios (primordios del arco 

faríngeo y neurómeros) (Figura 14). También hay la formación de la cola que se 

vuelve más prominente, el embrión se alarga, las primeras células se diferencian 

morfológicamente y aparecen los primeros movimientos corporales, espasmos 

musculares, flexiones de lado a lado, formación del cristalino, vesícula ótica y 

otolitos (Gilbert et al., 1994; Kimmel et al., 1995). 

 

 

Figura 14. Fase de segmentación embriones de entre 10 y 24 hpf (figuras en orden 

cronológico). 

   

 Estadio de Faríngula: El embrión presenta su forma más evidente en etapa 

filotípica (entre las 24 – 48 hpf), comienzan a desarrollar el sistema circulatorio, 

los arcos faríngeos, la pigmentación y las aletas también comienzan a 
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desarrollarse (Figura 15). Es visible el latido cardiaco (48 hpf) y formación de 

cámaras bien delineadas, además del inicio de la circulación a través de un 

conjunto cerrado de canales. (Kimmel et al., 1995).  

 

 

Figura 15. Fase de faríngula, embriones de 48 hpf. 

 

 Estadio de Eclosión: La eclosión puede ocurrir a partir de las 48 hpf, pero suele 

ocurrir más a las 72 hpf. En este estadio, ocurre la finalización de la morfogénesis 

rápida de los sistemas de órganos primarios, desarrollo de cartílago en la cabeza 

y estaño pectoral (Figura 16). La morfogénesis de muchos de los órganos es 

bastante completa y se ralentiza considerablemente, con algunas excepciones 

notables que incluyen el intestino y sus órganos asociados (Kimmel et al., 1995). 

La pigmentación (melanóforos) es prominente en los ojos, pero aún es lo 

suficientemente ligera como para poder visualizar fácilmente los núcleos celulares 

no pigmentados en este epitelio retiniano y los melanóforos también aparecen 

lateralmente en el tronco y la cola (Spencer et al., 2008). 

 

 

Figura 16. Proceso de eclosión de un embrión (A) y larva tras eclosión (B) a las 72 hpf. 
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Después de la eclosión el periodo en que se considera el pez cebra como larva se extiende 

hasta los 29 días post fertilización, cuando el embrión ha completado la mayor parte de 

su morfogénesis y continúa creciendo rápidamente. La tasa de crecimiento es más alta en 

los tres primeros meses y case nula a los 18 meses (Spencer et al., 2008). Son consideradas 

larvas tempranas con edad entre 72 horas a 13 días después de la fertilización. En el quinto 

día, o justo antes de este día (generalmente relacionado con la temperatura del agua), las 

larvas inflan sus vejigas de gas al nadar y tragan aire en la superficie. Después de este 

punto, tienen una flotabilidad neutra y son capaces de nadar continuamente y mantener 

su posición dentro de la columna de agua (Figura 17) (Kimmel et al 1995; He et al. (2014). 

De los 30 días a 3 o 4 meses, son considerados peces juveniles, etapa en la cual se van 

definiendo el sexo fenotípico de los peces (Uchida et al. 2003) 

 

 

Figura 17. Larva de aproximadamente 120 hpf. (Adaptado de He et al., 2014). 

 

El desarrollo de las gónadas para ambos sexos es precedido por una etapa de ovario 

juvenil, que luego se convierte en un ovario maduro en hembras, pero se degenera en los 

machos por medio de apoptosis (Rodriguez-Mari et al., 2010; Uchida et al. 2003). Esta 

etapa en el pez cebra es clasificada como etapa intersexual, que en los machos dura hasta 

las 5-7 semanas, periodo en lo cual el ovario juvenil comienza a diferenciarse, la gónada 

se reestructura para formar los testículos (Maack y Segner 2003; Nasiadka y Clark, 2012) 

y el desarrollo normal termina al tercer mes, dependiendo de la tensión y las condiciones 

de cría (Devlin y Nagahama, 2002; Maack y Segner, 2003).  

Las primeras etapas de vida del pez cebra, son muy susceptibles a los efectos adversos, 

efectos de drogas y productos químicos en el medio acuático (von Hellfeld et al., 2020). 

El pez cebra ofrece varias ventajas para las pruebas de toxicidad, debido a características 

como alta fecundidad, rápido desarrollo externo, los huevos permanecen transparentes 

desde de la fertilización hasta la fase de faríngula (poco antes de la eclosión) cuando se 
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forman los tejidos y ocurre a pigmentación (permiten ver los cambios morfológicos), 

además de un mantenimiento más económico y por cumplir las recomendaciones de las 

“3Rs” (Selderslaghs et al., 2009; He et al., 2014; von Hellfeld et al., 2020). 

La utilización de los embriones en ensayos de embriotoxicidad es una alternativa para 

evaluación del riesgo de diversas sustancias químicas potencialmente prejudiciales a los 

humanos, animales y medio ambiente una vez que es capaz de predecir los resultados de 

la prueba estándar de mamíferos para la toxicidad prenatal del desarrollo (Stephens et al., 

2019. Los embriones son considerados la alternativa más prometedora y desde una 

perspectiva regulatoria, ya han reemplazado el uso de peces juveniles/adultos para 

pruebas de toxicidad aguda de efluentes en Alemania, donde desde 2005 se exige la 

"prueba del huevo de pez cebra" (ISO, 2007, Busquet et al., 2014). 

  

2.6.4. Pez cebra en estudios de ecotoxicología  

 

Hace algunas décadas el pez cebra, fue introducido en investigación como modelo animal 

para estudios en genética, una vez que su genoma fue totalmente secuenciado y presenta 

gran similitud con el genoma humano. Se ha demostrado que aproximadamente el 70% 

de los genes que codifican proteínas y más del 80% de los genes de morbilidad 

relacionados con diversas enfermedades tienen al menos un ortólogo en el pez cebra, lo 

que los convierte en un modelo de vertebrado genéticamente manejable para la 

investigación de enfermedades humanas (Howe et al, 2013, Lakstygal et al., 2019).  

Hoy se utiliza el pez cebra para investigación de enfermedades tales como cáncer 

(Feitsma y Cuppen, 2008; White et al., 2011), epilepsia y enfermedades neurológicas; en 

estudios comportamentales (Cachat et al., 2010), detección de drogas (Rubinstein, 2006) 

y xenotrasplante (White et al., 2008). Es un modelo perfecto para estudios en 

farmacología, toxicología y ecotoxicología (Braunbeck y Lammer, 2006; Scholz et al. 

2008; Dai et al., 2014). Los peces actúan como centinelas a cualquier alteración en la 

calidad de las aguas de los medios acuáticos y desde el punto de vista emocional y político 

ayuda en la detección, monitoreo y control del exceso de contaminantes en el agua 

(Braunbeck y Lammer, 2006).  

Para las condiciones laboratoriales el pez cebra es un modelo experimental de fácil 

manejo por su tamaño pequeño que permite un numero alto de peces en un espacio 
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reducido (Matthews et al., 2002). Tales características se encajan perfectamente en la idea 

de las 3R’s (refinar, reducir, reemplazar) para la utilización racional de los animales en 

investigación, pensando también en su bienestar (OECD 171, 2012).  

Estudios con etapas tempranas de la vida del pez cebra pueden predecir la toxicidad a 

largo plazo y reemplazar las pruebas de toxicidad aguda en peces adultos. Los embriones 

son más sensibles a sustancias con baja y alta toxicidad, presentando resultados fiables 

en la comparación con las pruebas en peces adultos (Nagel, 2002, Braunbeck et al., 2005; 

Braunbeck y Lammer, 2006; Noyes et al., 2018)   

La actividad humana contribuye cada vez más para la polución ambiental, siendo el medio 

acuático unos de los más afectados. La contaminación del agua no solo afecta la 

supervivencia y reproducción de los organismos acuáticos, sino que también afecta 

negativamente la salud humana a través de la bioconcentración. Por la sensibilidad del 

pez cebra a la exposición a sustancias químicas en el agua, la capacidad de acumulación 

en diferentes tejidos, su utilización en los estudios en toxicología y farmacología son 

útiles en la investigar el poder teratogénico y la capacidad de DE presentado por algunas 

sustancias, tal como el BPA (Law, 2001; Parng et al., 2002; Brannen et al., 2010; Dai et 

al., 2014; Noyes et al., 2018; Brundo y Salvaggio, 2018). 
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3. Objetivos 

 

Debido a la gran problemática que envuelve a los disruptores endocrinos actualmente, tal 

como el BPA y sus efectos tóxicos a corto y a largo plazo en las siguientes generaciones, 

nuestro estudio tuvo los siguientes objetivos (principales y secundarios): 

 

- Principales  

1. Evaluar los efectos tóxicos del BPA en el desarrollo embrionario 

(embriotoxicidad) del pez cebra, tras la exposición de los padres a distintas 

concentraciones de BPA (500, 50 y 5 μg L−1 de BPA) durante 21 días.  

2. Evaluar las posibles alteraciones histopatológicas en las gónadas de los peces 

adultos tras la exposición de 21 días al BPA. 

 

-  Secundarios  

1. Determinar los valores estándares del medio acuático para los parámetros de 

calidad de agua en estudios con el pez cebra para promover el bienestar de los 

animales durante las subsecuentes investigaciones y obtención de resultados 

fiables.  

2. Evaluar los parámetros reproductivos de fecundidad y fertilidad tras la realización 

de cruces del pez cebra en las condiciones laboratoriales estandarizadas. 

3. Evaluar la eficacia del azul de metileno y del medio embrionario E3 en la 

incubación de embriones de pez cebra. 

4. Determinar la concentración de BPA en el cuerpo de los peces expuestos para 

evaluar la capacidad de absorción del producto por parte de los animales y su 

correlación con la concentración a la que fueron expuestos.  
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4. Material y Métodos  

 

Todos los procedimientos contaban con el asesoramiento y autorización del Comité de 

Experimentación Animal (CEEA) de la Universidad de Córdoba (UCO) 

(04/05/2018/076). También estaban de acuerdo con las directrices de la Organisation for 

Economic Cooperation and Development - OECD (OECD TG 229, 2012; OECD TG 236, 

2013), y las directrices de la Directiva 2010/63/UE, siguiendo las recomendaciones 

europeas de bienestar animal. Los procedimientos experimentales se realizaron en 

Servicio de Experimentación Animal de la UCO, así como en los laboratorios del Área 

de Toxicología del Departamento de Anatomía y Anatomía Patológica Comparadas y 

Toxicología de la Facultad de Veterinaria de la UCO. 

 

4.1. Estandarización del medio acuático, de la fertilidad la fecundidad y viabilidad 

embrionaria   

 

El planteamiento de esta fase se hizo con la intención de regular los parámetros de calidad 

de agua para garantizar el bienestar de los peces, antes de cualquier prueba de toxicidad. 

Así como establecer los primeros parámetros reproductivos donde se realizaron cruces y 

se evaluó la fecundidad, fertilidad y viabilidad de la descendencia tras distintos 

tratamientos y utilización de medios embrionarios en la incubación.   

 

4.1.1. Animales 

 

Fueron utilizados pez cebra 44 peces cebra (20 machos y 24 hembras), clínicamente 

sanos, con aproximadamente 28 semanas de edad al inicio de la prueba, provenientes de 

un criadero idóneo y utilizados apenas en las pruebas de estandarización. Mantenidos en 

acuarios separados por sexo durante el periodo de estandarización de 12-13 meses para 

adaptación del sistema y regulación de los parámetros ideales de mantenimiento, retirados 

apenas para las pruebas de reproducción y evaluación embrionaria, que se realizaban en 

tanques de reproducción preparados para los cruces. Los peces fueron alimentados con 

comida seca comercial (Vitality e Color®) ad libitum dos veces al día con ayuda de 
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comederos automáticos (EHEIM®) complementada con Artemia salina (Ocean 

Nutrition™) almacenada de forma congelada.  

 

4.1.2 - Instalaciones y evaluación del medio acuático  

 

La sala de estabulación de los animales contaba con el control de la temperatura y 

humedad, el fotoperiodo fue de 14/10 (oscuridad/ luz), temperatura media del agua de 

24.2±1.4°C. Se ha utilizado el sistema tipo cerrado, donde los cambios de agua y los 

parámetros de calidad de agua se hacían manualmente.   

Durante el periodo de estandarización, los peces fueron divididos por sexo en dos 

acuarios, A y B. El acuario A, compuesto por hembras, tenía una capacidad de 120 L 

(dimensiones de 40 x 30 x100 cm) y el acuario B, compuesto por machos, tenía la 

capacidad de 100 L (dimensiones de 40 x 27 x 79 cm). Los dos acuarios fueron llenados 

hasta aproximadamente 60-62% de su capacidad total y el cambio de agua realizado a 

cada semana en un total de 25% de renovación de agua por acuario, en un sistema cerrado.  

Las condiciones adaptadas según las recomendaciones de distintos trabajos de referencia, 

considerando el tamaño del acuario y la cantidad de peces, así como las condiciones 

laboratoriales disponibles (Lawrence 2007; Westerfield, 2007; OECD 234, 2011; Avdesh 

et al., 2012; OECD 229, 2012). 

Para la reposición de los acuarios A y B se ha utilizado un acuario de Reposición, donde 

el agua, sin peces, permanecía con filtro, oxigenación y temperatura adecuada. El acuario 

R se llenaba con el agua proveniente del sistema de distribución general con un 

incremento de 10% de agua destilada, adición de anticloro y ocasionalmente la adicción 

de antifúngico. El tanque de Reposición permanecía cerca de 48 h recirculando el agua 

antes de ser utilizado en la reposición de los acuarios A y B en cada cambio de agua. 

También se controlado la calidad de agua en el tanque de Reposición, con evaluaciones 

de dureza, pH, conductividad, alcalinidad, temperatura y residuos nitrogenados en la 

misma frecuencia en que se hizo en los tanques A y B.    

En cada acuario (A, B y Reposición), se hizo el control del pH, temperatura interna de los 

acuarios y externa (sala), dureza, alcalinidad, nitrito, nitrato, amonio. Para medir las 

temperaturas (acuarios y sala) fueron utilizados termómetros de mercurio y otro digital 
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(Thermo-Hygrometer DC 105) (respectivamente), con registro de los datos diariamente. 

Se utilizó un medidor portátil de pH (PHMT-030-001 DE Lab box) y un conductímetro 

portátil (CD 310 DE EC Tester) para medir la conductividad, también realizados a diario 

en cada acuario. Para los demás parámetros se utilizaron kits de test rápido colorimétrico 

(NTLABS). Además, se utilizaron termorreguladores (EHEIM®), filtro (EHEIM®) y 

aireadores (Silent pump – SI200).  

 

4.1.3 - Evaluación de la fecundidad y la fertilidad  

 

Los tanques de reproducción tenían de proporción 17 x 26.5 x 13.5 cm, con capacidad de 

6 L pero llenados hasta el volumen de 4.5 L. Dentro habían separaciones, que consistía 

en red fina al fondo, pero que permitía el pasaje de los huevos a la parte inferior de cada 

tanque y al mismo tiempo impedía que los adultos tuvieran acceso a los embriones. 

También había una separación intermedia para evitar el contacto físico entre machos y 

hembras durante la noche (Figura 18).  

 

 

Figura 18. Acuario de reproducción utilizados en los ensayos con el pez cebra. 

 

Se utilizaron cruces en la proporción de 6 hembras/5 machos en cuatro acuarios distintos, 

divididos en grupos de reproductores: R1, R2, R3 y R4. Los peces permanecieron en 
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acuarios de cruces por tres días seguidos, donde se evaluaba a la presencio de embriones 

y su retirada del acuario. Estos periodos de cruces se repitieron seis veces con intervalos 

de descanso entre ellos de aproximadamente una semana. 

Se registraron los valores de fecundidad (FEC): número de huevos desovados sobre el 

número de hembras al día (incluyen los huevos con signos de coagulación y no 

fecundados) (OECD 229; OECD 240). También se registró la fertilidad (FER) de los 

peces: número de embriones fertilizados y viables sobre el número total de huevos 

desovados (OECD 240), para control también de la capacidad reproductiva de los peces 

en el sistema utilizado.  

 

4.1.4. Evaluación de viabilidad embrionaria 

 

Azul de metileno 

En la recolecta de los embriones de los acuarios, normalmente los mismos pueden venir 

con suciedades (residuos de comida y heces de los peces adultos) lo que puede aumentar 

la carga de microorganismo nocivos a los embriones, provocando su inviabilidad.  

El azul de metileno (3,7-bis (dimetilamino)-cloruro de fenazationio) fue utilizado como 

desinfectante (bactericida y fungicida) (Christou et al. 2020). Para su utilización, se hizo 

una solución base de azul de metileno (Scharlau®, C.I. 52015 extra pure) a 0.1% en agua 

destilada y luego se añadió 3 ml de tal solución para cada litro de agua del sistema 

(solución final - SF) para ser utilizado como medio base para los embriones durante la 

incubación (medio con concentración final de azul de metileno a 3x10-5 %). 

Para la prueba, los embriones fueron divididos en distintos tratamientos (T1, T2, T3) y 

un control, según el lavado y medio base para incubación: 

 T1 – embriones lavados en agua del sistema y puestos solución final de azul de 

metileno; 

 T2 - embriones lavados con solución final de azul de metileno y puestos en agua 

del sistema; 

 T3 - embriones lavados y puestos en solución final de azul de metileno; 

 Control – embriones lavados y puestos en agua del sistema. 



Material y Métodos  

57 
 

 

Fueron utilizadas placas de Petri (90 x15 mm, PS, con 3 compartimentos), en un total de 

cuatro placas y una media de 58.75 ± 1.74 embriones/placa, cerca de 20 embriones por 

compartimento (Figura 19). Los embriones fueron incubados en estufa a 27 ºC y 

evaluados en los tiempos de 24, 48, 72 y 96 hpf para determinación del: 

-  Número de coagulados.  

- Tasa de mortalidad (total de embriones muertos por tiempo dividido por el total 

de embriones viables incubados).  

- Tasa de eclosión a partir de las 48 hpf (total de eclosiones dividido por el total de 

embriones viables).  

- Posibles malformaciones (columna irregular, edemas de corazón y/o saco vitelino, 

embriones completamente deformes).  

 

 

 

Figura 19. Placas de Petri separadas por grupos de tratamiento para la prueba del azul de 

metileno, incubadas en estufa a 27 ºC. 

 

Los parámetros fueron evaluados comparando las medias entre los grupos, de los 

resultados encontrados por placa. 

 

Medio embrionario E3  

 

Tras los resultados con azul metileno, fueron realizadas las pruebas con el medio 

embrionario E3. La composición del medio E3 utilizada fue: 5 mM NaCl, 0.17 mM KCl, 

0.33 mM CaCl2, 0.33 mM MgSO4, (PanReac Química SLU, España) (Brand et al., 2002, 

Burgess y Granato, 2007, Cold Spring Harb Protoc 2012, Best y Vijayan, 2018), como 

solución base 60x diluidos en 1 L de agua declorada y mantenida en nevera. Para la 
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preparación del E3 final, para servir de medio a los embriones, fueron diluidos 16 ml de 

la solución descrita anteriormente, en 1L de agua destilada, donde se podría añadir o no 

100 µl de azul metileno 0.1 %, como antifúngico (1x10-6 % de concentración final del 

azul de metileno).  

Realizamos pruebas para evaluar la eficacia del medio E3 en la viabilidad de los 

embriones separándolos en distintos grupos, con distintos medios (M): 

 M1 – agua del sistema utilizada como medio.  

 M2 – medio embrionario E3. 

 M3 – medio embrionario E3 + 100 µl de azul metileno 0.1% (0.1 µl/L). 

El pH de los medios M1, M2 y M3, fueron 7.84, 8.05 y 7.99 respectivamente y la 

conductividad de 790, 1030 y 1010 µS.  

Hemos realizados dos pruebas distintas, una con cantidad más baja (carga baja de 

embriones por placa) de embriones por placa y otra con cantidad más alta (carga alta de 

embriones por placa):  

 Carga baja: utilizados tres placas de Petri por grupo, con cerca de 45 embriones 

por placa, 15 embriones por compartimiento o sección de la placa.  

 Carga alta: utilizados seis placas de Petri por grupo, con cerca de 60 embriones 

por placa, 20 embriones por compartimiento/sección. 

Todos los embriones fueron incubados a 27 ºC en placas de Petri (90 x 15 mm, PS, con 3 

compartimentos) y evaluados a las 24, 48, 72 y 96 hpf. Igual que en la prueba del apartado 

anterior, del azul de metileno, se hizo la evaluación embrionaria por placas en cada grupo 

de prueba del medio y se contabilizó la media de huevos por placa en el tiempo cero, 

embriones viables a las 24 hpf, coagulados a las 24 hpf, tasa de mortalidad, tasa de 

eclosión a partir de las 48 hpf y posibles malformaciones. 
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4.2. Exposición de los peces adultos al BPA 

 

4.2.1. Animales  

 

Para la prueba de exposición, fueron utilizados otros 80 peces cebra (40 machos y 40 

hembras), clínicamente sanos, con aproximadamente 28 semanas de edad, peso medio de 

0.56 ± 0.14 g y una longitud furcal media de 4.57 ± 0.24 cm provenientes de un criadero 

idóneo. Para la reproducción, en cada acuario utilizado, los peces se mantuvieron 

separados hembras y machos durante todas las noches, ciclo de 14/10 (oscuridad/luz), 

para permitir la estimulación hormonal y reproducción del pez cebra (OECD 229, 2012). 

Los tanques de reproducción tenían de proporción 17 x 26.5 x 13.5 cm, con capacidad de 

6 L pero llenados hasta el volumen de 4.5 L, cada acuario tenía un termostato (EHEIM®), 

aireadores (Silent pump – SI200) y termómetro interno y digitales (Termohigrómetro 

DC105). Por las mañanas se quitaba la separación para permitir el cruce y posterior 

colecta de los embriones (que se quedaban al fondo de los acuarios de reproducción). En 

la sala de permanencia de los animales, hemos monitoreado a diario la temperatura y 

humedad. Los peces fueron alimentados con comida seca comercial (Vitality e Color®) 

ad libitum dos veces al día con ayuda de comederos automáticos (EHEIM®) 

complementada con Artemia salina (Ocean Nutrition™) almacenada de forma congelada. 

 

4.2.2. Fase de aclimatación  

 

Antes de la exposición de los animales al BPA, se realizó un periodo de aclimatación 

(preexposición) durante dos semanas (14 días) para ambientación de los animales al 

sistema, observación y obtención de datos referentes a la producción de huevos y 

viabilidad hasta 96 hpf, según recomendación de la OECD TG 229 (2012). 

 

4.2.3. Evaluación del medio acuático  

 

La medición del pH, conductividad, temperatura y humedad se realizó diariamente con 

ayuda de un pH metro (PHMT-030-001 DE Lab box), conductímetro (CD 310 DE EC 
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Tester), termómetros de mercurio y digitales (Thermo-Hygrometer DC 105) mientras que 

la dureza, alcalinidad, nitritos, nitratos y amonio, determinados una vez a la semana con 

la realización de test rápido (NTLABS). El mantenimiento de la calidad de agua se hizo 

a diario para el pH, temperatura y conductividad  y  cada seis días (justo antes de los 

cambios de agua) para el control de dureza, alcalinidad, nitrito, nitrato y amonio (Avdesh 

et al., 2012; OECD TG 229, 2012; Busquet et al., 2014; Tsang et al., 2017). Los cambios 

de agua en esta fase fueron de 25% del volumen total de agua y de 50 % durante la 

exposición al BPA a cada cinco días en la fase de. Se utilizó un sistema cerrado. 

 

4.2.4. Reactivos  

 

Para la fase de exposición el BPA (99%, 2,2-bis (4-hidroxifenil) propano (Sigma® 

Aldrich, CO, USA) se diluyo previamente en etanol y se diluyó en agua destilada para la 

preparación de una solución base. A continuación, se añadió se añadió al agua de los 

acuarios de exposición a concentraciones de 500, 50 y 5 μg L−1 (vom Saal y Welshons, 

2006; Wetherill et al., 2007; Ji et al., 2013). Las disoluciones fueron preparadas justo 

antes de ser añadidas a los acuarios, incluyendo en los momentos de los cambios de agua, 

donde se añadieron cantidades de BPA proporcional al volumen a ser repuestos.  

 

4.2.5. Determinación de Bisfenol A en agua y en los peces 

 

Para la evaluación de la concentración de BPA durante el período de prueba, se tomaron 

muestras de 20 mL de agua en cada acuario una vez a la semana (días 7, 14 y 21 de la 

exposición). Las muestras se mantuvieron congeladas a -20 ºC hasta la verificación 

analítica de las concentraciones mencionadas. Antes del análisis, las muestras se 

descongelaron y se procesaron para su acondicionamiento con hidróxido de amonio; 

después, se filtraron a través de 0.22 μm y se evaluaron en un sistema LC-MS/MS de 

ionización negativa con un límite de detección de 0.2-0.3 µg L-1.  

También se evaluó la concentración de BPA en los peces tras 21 días de exposición 

mediante el homogeneizado individual de los cuerpos de tres hembras y tres machos, que 

fueron seleccionados al azar de cada grupo experimental. Las muestras de peces se 
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homogenizaron a 10.000 G en tubos de 1 mL, en una proporción de 1:2 del peso corporal, 

en una solución tampón (50 mM Tris-HCl pH 7.4). Las muestras fueron posteriormente 

procesadas para su extracción y purificación y finalmente transferidas a viales, utilizando 

para ello una modificación de la técnica empleada por Schmidt et al. (2008). A 

continuación, se inyectaron 20 µl en un sistema LC-MS/MS de triple cuadrupolo con 

detector 1200 L para la cuantificación final del BPA. Las condiciones del sistema HPLC 

fueron las mismas que las descritas anteriormente por nuestro grupo de investigación 

(Molina et al., 2018).  

 

4.2.6. Grupos experimentales  

 

En la fase de estandarización, los peces fueron mantenidos en acuarios de reproducción 

durante todo el periodo de aclimatación. El total de peces fue dividido de forma aleatoria 

entre cuatro grupos GP1, GP2, GP3 y GP4, cada grupo se realizó en duplicado (8 acuarios 

en total) (mismos grupos de reproductores utilizados posteriormente en la exposición). El 

total de peces adultos, la división de los grupos experimentales, la recolecta y evaluación 

de embriones, el mantenimiento diario de los acuarios ha seguido la misma dinámica 

realizada a posteriori en la exposición de los animales al BPA, descritas en el siguiente 

apartado. En esta fase se observó el comportamiento de los peces durante la adaptación 

al sistema, mirando cambios como agresividad, hiperventilación (por la calidad de agua). 

Se ha evaluado la reproducción de los peces contabilizando el número de puestas efectivas 

en el periodo, calculando la fecundidad (FEC), la fertilidad (FER), número de coagulados 

y embriones viables a las 24hpf, para verificar se tenían condiciones reproductivas 

adecuadas para la obtención de los embriones viables.  

Tras la adaptación de los peces a las condiciones del sistema, se procedió la exposición 

de los animales al BPA en distintas concentraciones por grupo: 500, 50 y 5 μg L−1, grupos 

G1, G2 y G3 respectivamente, además de un grupo Control (sin contacto con el BPA). 

Para el ensayo, los peces permanecieron en acuarios de reproducción (con separaciones 

internas para evitar la depredación de los huevos) durante todo el periodo de exposición, 

que fue de 21 días. Se realizó un duplicado de cada grupo. Se utilizaron ocho acuarios 

(dos por grupo), con un total de 10 peces por acuario (n=20 por grupo) (Figura 20). 
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Figura 20. Esquema de la distribución de los grupos experimentales y distribución de los 

animales en el sistema. 

 

4.2.7. Evaluación de los peces adultos (reproductores): Signos de toxicidad, 

Fecundidad y Fertilidad  

 

Los peces fueron observados durante el ensayo para observación de cualquier 

comportamiento anormal (relativo a los controles), signos de toxicidad general, como 

hiperventilación, natación descoordinada, pérdida de equilibrio e inactividad o 

alimentación atípica. Además, de la observación de anomalías externas (como 

hemorragia, decoloración). Dichos signos de toxicidad son importantes para la 

interpretación de los datos. Observación del pez cebra en el comportamiento 

característico de apareamiento y desove después del inicio de la luz en el amanecer, si se 

ve reducido u obstaculizado por la exposición estrogénica o anti-androgénica. Algunos 

aspectos de la apariencia (principalmente el color) también fueron evaluados para 

determinación de posibles efectos tóxicos del químico durante el curso de la prueba. 

Características externas observadas en el color del cuerpo (claro u oscuro), patrones de 

coloración (presencia de bandas verticales) y forma del cuerpo (cabeza y región pectoral). 
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Fueron contabilizados los huevos producidos en cada acuario de réplica en los grupos 

para la evaluación de la capacidad reproductiva de los peces adultos (fecundidad y 

fertilidad). La fecundidad y fertilidad se evaluaron durante la preexposición y tras la 

exposición a los 21 días en cada replica de cruce expuestos a las distintas concentraciones 

de BPA además del grupo control (OECD 229; OECD 236, OECD 240). Para evaluar la 

fecundidad también se consideran huevo coagulados y no fecundados, mientras que la 

fertilidad considera apenas los embriones viables. Además, se evaluaron la viabilidad de 

los embriones hasta las 96 hpf (descritos en el apartado sobre la evaluación embrionaria).  

 

4.2.8. Evaluación de los embriones (F1) 

 

La recolecta y observación de los embriones tuvo la misma metodología tanto en la fase 

de preexposición como en la fase de exposición, donde se observaron las alteraciones 

caracterizadas como embriotoxicidad. 

Los embriones obtenidos durante el periodo de prueba fueron recolectados por la 

filtración del agua de los acuarios a través de un colador y lavados (medio E3 sin adicción 

de BPA). Para la recolecta, los padres fueron desplazados a un vaso de precipitado de 3 

litros (con parte del agua del proprio tanque de reproducción) y luego se realizó la 

filtración del agua del acuario con ayuda de un colador. Los embriones atrapados en el 

colador fueron transferidos a un vaso de precipitado de 200 ml con medio embrionario 

E3 y luego a otro vaso también con medio E3 para la limpieza y retirado de suciedades 

mezcladas con los embriones (Figura 21) (OECD TG 236, 2013). Luego los embriones 

fueron puestos en una placa de Petri para evaluación de las señales de fertilización (4 - 

32 células en división) y descarte de aquellos que presentaban señales prematuras de 

coagulación, formación de burbujas en los polos y asimetría alrededor del corion. Por 

último, los embriones em proceso de desarrollo fueron puestos en placas de Petri (de tres 

secciones) con medio E3 en la proporción de aproximadamente 45 embriones por placa 

(15 por sección). Tales procedimientos fueron realizados en cada acuario a cada dos días 

y los lavados tenían como objetivo la retirada de las suciedades y residuos de BPA en el 

medio.  
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Figura 21. Representación esquemática de la reproducción, colecta, evaluación y 

almacenamiento de los embriones de pez cebra (Adaptado de OECD TG 236, 2013). 

 

Todos los embriones fueron inspeccionados visualmente bajo un microscopio 

estereoscópico a las 24, 48, 72 y 96 horas post fertilización (hpf) (Hallare y Kohler, 2004; 

Selderslaghs et al., 2009; van den Bulck et al., 2011). Se evaluó: el total de embriones, 

porcentaje de coagulados, la tasa de mortalidad y de eclosión. Igualmente, se evaluó el 

desarrollo embrionario, determinando la tasa de deformidades (número de embriones 

anormales frente al número total de embriones), relacionada con la presencia de posibles 

alteraciones de embriotoxicidad y malformaciones. Para la evaluación de 

embriotoxicidad fueron observados características generales del desarrollo embrionario 

que no estaban presentes, tales como: desprendimiento de cola, formación de somitas, 

desarrollo ocular y/o oídos y pigmentación del cuerpo a partir de las 24 hpf y latido 

cardíaco, circulación sanguínea y movimientos a partir de 48 hpf. Para las alteraciones 

teratogénicas, los puntos finales observados entre 24 y 96 hpf, fueron: malformaciones 

en la cabeza (falta de estructuras como ojos, mandíbula u ojos de tamaños desiguales), 

malformación del corazón (edema, irregularidad de forma y latido), forma del cuerpo 

irregular (escoliosis, raquisquisis) y edema del saco vitelinico (OECD TG 236, 

Selderslaghs et al., 2009; J.-H. He et al, 2014; Beekhuijzen et al., 2015). 
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4.2.9. Eutanasia 

 

Transcurridas las 3 semanas de prueba, los reproductores de los distintos grupos de 

estudio fueron eutanasiados utilizando metanosulfonato de tricaina (MS-222) en dosis de 

500 mg/L adicionado en el agua, en combinación con bicarbonato de sodio para 

neutralizar el pH (Directiva 2010/63/UE, 2010). Posteriormente se procedió la medición 

de la longitud del cuerpo (desde el hocico hasta el punto de la horquilla de la aleta caudal). 

Se realizó la necropsia de los reproductores para extracción de las gónadas y peces enteros 

para posterior evaluación histopatológica y de las concentraciones de BPA en los 

animales. 

 

4.2.10. Estudio histopatológico estructural y ultraestructural  

 

Tras la eutanasia y necropsia de los peces adultos, fueron colectados muestras de las 

gónadas (ovarios y testículos), de 56 animales (siete hembras y siete machos) de cada uno 

de los distintos grupos expuestos al BPA y grupo control. Posteriormente, para la 

histología, los fragmentos fueron almacenados en formol (Sigma® Aldrich, CO, USA) 

tamponado a 10% y deshidratados posteriormente en escala ascendente de etanol para el 

procesamiento en parafina (Sigma® Aldrich, CO, USA). Las secciones de cada bloque 

fueron teñidas con hematoxilina-eosina (HE), para observación y toma de fotos a través 

de fotomicroscopio Leitz Ortholux (ORTHOLUX microscope. Ernst Leitz GMBH 

Wetzlar).  

Para la microscopia electrónica, los fragmentos fueron conservados en glutaraldehído a 

2% en solución 0.1 M de buffer fosfato (pH 7.4) a 4ºC durante toda la noche y, 

posteriormente refijadas en tetróxido de osmio`1% en tampón fosfato 0.1 M (pH 7.4) 

durante 30 minutos. Después de la deshidratación en escala ascendente de etanol e 

inclusión en Araldita, los cortes semifinos y ultrafinos se realizaron en un ultramicrotomo 

LKB (Ultratome Nova LKB Bromma) (Servicios Centrales de Investigación, SCAI, 

Universidad de Córdoba). Los cortes semifinos se tiñeron con azul de toluidina (Sigma® 

Aldrich, CO, USA), mientras que en los cortes ultrafinos se realizó doble tinción con 

acetato de uranilo y citrato de plomo. Los cortes para el estudio ultraestructural fueron 
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estudiados y fotografiados en un microscopio electrónico de transmisión JEM 1400 

(TEM; JEOL, Ltd. Freising, Alemania). 

 

4.3. Análisis estadístico  

 

Los resultados se analizaron mediante un análisis de la varianza (ANOVA) de una o dos 

vías por el programa GraphPadPrism versión 9.0.0, (San Diego, CA, USA). Los 

parámetros que seguían distribución normal fueron evaluados por la prueba de Tukey, los 

no paramétricos aplicando la prueba de Kruskal-Wallis y los estudios de correlación entre 

variables se ha utilizado la prueba de Pearson r y en las comparaciones. Para 

comparaciones entre dos grupos hemos utilizado la prueba t de Student. Los resultados 

se consideraron significativos cuando p < 0.05. 

Todas las alteraciones de embriotoxicidad se recopilaron en plantillas de Excel para el 

análisis cuantitativo, con un cálculo de sus porcentajes en los diferentes grupos de 

evaluación (Selderslaghs et al., 2009). El porcentaje de embriotoxicidad, en cada hora 

post fecundación, se calculó por la proporción de embriones y larvas alterados sobre el 

número de embriones vivos a las 24 h. Igualmente, el porcentaje de embriones coagulados 

se calculó tomando la proporción de estos últimos sobre el total de embriones recogidos 

en cada grupo antes de las 24 hpf. Además, se evaluaron los porcentajes de mortalidad y 

eclosión en cada tiempo de observación, calculándolos en base al número total de 

embriones y/o larvas en cada uno. Para la evaluación de los indicadores de 

embriotoxicidad se utilizó el programa GraphPadPrism versión 9.0.0, aplicando la prueba 

de Kruskal-Wallis una vez que los datos no siguieron una distribución normal, 

considerando las diferencias estadísticamente significativas entre los grupos estudiados 

con un valor de p < 0.05. 

Para los análisis cuantitativos y estadísticos de las principales alteraciones 

histopatológicas, los hallazgos se tipificaron en diferentes categorías en función de la 

variable analizada. Se utilizó el test de Chi-cuadrado para verificar el grado de correlación 

entre las lesiones encontradas y las dosis de BPA administradas. También se aplicó la 

comparación de proporciones entre dosis para determinar las diferencias significativas 

entre los distintos grupos, considerando p < 0.05 como valor significativo. 
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5. Resultados 

 

5.1. Estandarización del medio acuático, de la fertilidad, la fecundidad viabilidad 

embrionaria  

 

5.1.1. Evaluación del medio acuático  

 

Los valores obtenidos tras la evaluación del pH, alcalinidad, temperatura del agua, 

conductividad, dureza y residuos nitrogenados (amonio, nitrito y nitrato), están descritos 

en la Tabla 3.  

 

Tabla 3. Promedio y desviación estándar general de los parámetros de calidad de agua, 

pH, temperatura, conductividad, dureza y alcalinidad, en los acuarios A, B y Reposición 

 

Parámetro 
Acuarios 

A (♀) B (♂) Reposición 

pH 7.67±0.39a 7.70±0.41a 7.93±0.49b 

Temperatura (°C) 26.34±0.80a 26.67±0.81b 26.62±1.37b 

Conductividad (µS) 703.10±101.10a 624.10±88.70b 245.30±15.00c 

Dureza (ppm) 236.50±60.68a 223.00±53.86a 66.39±10.82b 

Alcalinidad (ppm) 46.29±21.20a 51.18±21.84a 52.16±9.82a 

Nitrato (mg/L) 63.80±25.47a 42.60±25.53b 4.27±2.30c 

Nitrito (mg/L) 0.23±0.39a 0.23±0.24a 0.15±0.14a 

Amonio (ppm) 0.07±0.15a 0.02±0.06b 0.00±0.00b 

 a, b, c Medias con letra iguales, en cada fila, no difieren estadísticamente. Medias con letras 

distintas difieren estadísticamente (p ˂ 0.05) según la prueba de Tukey.  

 

Se observa que en las comparaciones entre los promedios de los acuarios A y B, no hubo 

diferencias significativas para el pH, dureza, alcalinidad y nitrito. Mientras que, para los 

parámetros, temperatura (media más alta en B, 26.67±0.81 ºC), conductividad (media más 

alta en A, 703.10±101.10 µS), nitrato (media más alta en A, 63.80±25.47 mg/L) y amonio 

(media más alta en A, 0.07±0.15 ppm) hubo diferencias (p < 0.05). 

En las comparaciones de medias entre el acuario de Reposición y los acuarios con peces 

(A y B), solo la alcalinidad y los residuos de nitrito, no presentaron diferencia entre los 
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tanques. Para las demás variables, hubo diferencias entre el acuario de Reposición con 

uno o con los A y B. 

Evaluando las medias de los cada uno de los parámetros de calidad por meses, se ha 

observado una diferencia significativa p < 0.0001 en A, B y Reposición para pH (Figura 

22), temperatura (Figura 23), conductividad (Figura 24), dureza (Figura 25), alcalinidad 

(Figura 26) y nitrato (Figura 27). Una diferencia de las medias de nitrito (Figura 28) entre 

los meses de p < 0.05 y sin diferencia estadística para los valores de amonio (Figura 29) 

entre los meses en ninguno de los acuarios. Las comparaciones realizadas por la  

prueba t.  

En ninguno de los acuarios hubo variaciones de más de 1.5 del pH. En la evaluación 

mensual de los acuarios, fue observado los valores más bajos o más neutros de pH (más 

próximo a 7), en los meses de agosto y septiembre (Figura 22). Al evaluar la correlacionar 

del pH con los demás parámetros de calidad de agua en los acuarios con peces, A y B, no 

se ha observado ninguna correlación significativa. Los cambios en el pH fueron muy 

bajos y no se vieron afectados por las pequeñas variaciones del medio acuático.  
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Figura 22. Promedio de los valores mensuales de pH en los acuarios A, B, Reposición. 
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La temperatura de los acuarios evaluados no ha sufrido variaciones altas (menos de 1ºC 

en los acuarios con peces) (Figura 23). En un análisis correlativo de la temperatura con 

los demás parámetros en el acuario A, no se ha observado relación de la temperatura con 

ninguno de ellos. La temperatura del acuario B si tuvo una correlación significativa con 

la conductividad (p = 0.047), pero ninguna interacción con el pH, dureza, alcalinidad o 

con los residuos nitrogenados. 

La temperatura de la sala (Figura 23), en la comparación entre las medias de cada mes, 

también ha presentado significancia por la prueba t (p < 0.0001). 
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Figura 23. Promedio de los valores mensuales de Temperatura (ºC) en los acuarios A, B, 

Reposición. 

 

Los valores medios mensuales para la conductividad pueden ser visualizados en la Figura 

24, donde se observa una constancia de cada acuario entre sus propias medias. Haciendo 

la correlación de la conductividad con las medidas de pH y nitrato, no se ha observado 

significancia con tales parámetros. Pero hubo correlación significativa al comparar con la 

temperatura en B (como comentado anteriormente), con la dureza en A (p = 0.0023) y B 

(p = 0.139), la alcalinidad en A (p = 0.0096), nitrito en A (p = 0.0010) y residuos de 

amonio en A (p = 0.0003) y B (p = 0.0306).  
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Figura 24. Promedio de los valores mensuales de conductividad (µS) en los acuarios A, 

B, Reposición. 

 

A pesar de las medias de dureza (Figura 25) más altas estén concentradas en los meses de 

verano en los acuarios A y B, no se ha observado correlación de la dureza con la 

temperatura. Las correlaciones significativas encontradas, fueron además de la 

conductividad en A y B (mencionada anteriormente), con los residuos de nitrito en A (p 

= 0.0009) y B (p = 0.0253) y residuos de amonio en el acuario A (p = 0.0414). Con los 

demás parámetros no se ha observado correlación entre ellos y la dureza.  

A lo largo de los meses la media de alcalinidad fue bajando en todos los acuarios, 

principalmente en A y B (Figura 26). En la evaluación de la correlación con los demás 

parámetros, se ha correlacionado con la conductividad en el acuario A, con el nitrato en 

el acuario B (p = 0.0010) y con residuos de amonio en A (p = 0.0081) y B (p = 0.0171).  
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Figura 25. Promedio de los valores mensuales de dureza (ppm) en los acuarios A, B, 

Reposición. 
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Figura 26. Promedio de los valores mensuales de alcalinidad (ppm) en los acuarios A, B, 

Reposición. 

 

Las variaciones a lo largo de los meses no han seguido un padrón lineal (Figura 27). En 

la correlación de los residuos de nitrato (NO3) con los demás parámetros, se ha observado 

significancia con la alcalinidad en el acuario B (mencionada anteriormente) y con el 

amonio en A (p = 0007) y B (p = 0.0273).  



Resultados  

72 
 

 

  

M
ar

zo

A
bri

l

M
ay

o

Ju
nio

Ju
lio

A
go

st
o

Sep
tie

m
bre

O
ct

ubre

N
ov

ie
m

bre

D
ic

ie
m

bre

E
ner

o

Feb
re

ro

M
ar

zo

0

20

40

60

80

100
N

it
ra

to
 (

m
g
/L

)

Acuario A

Acuario B

Reposición

 

Figura 27. Promedio de los valores mensuales de nitrato (mg/L) en los acuarios A, B, 

Reposición. 

 

Los residuos de nitrito (NO2) en el acuario A, en el primer mes los niveles de nitrito 

presentaron una media más alta, pero con la regularización del mantenimiento los 

siguientes meses y se mantuvieron en todos los acuarios en el rango aceptable (Figura 

28). En el análisis de correlación hubo una correlación significa con la dureza en A y B, 

con la conductividad en A y amonio, también en A (p = 0.0015). 

Se observa que el acuario A presenta una más alta variabilidad en la medida de amonio 

(NH3), como se puede observar en la Figura 29, donde los niveles de amonio en los 

últimos meses se mantuvieron alrededor de cero. Otro punto importante fue la correlación 

que los niveles de amonio tuvieron con los casi todos los parámetros, siendo significativo 

con la conductividad, alcalinidad y nitrato en A y B y con la dureza y nitrito en A.   
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Figura 28. Promedio de los valores mensuales de nitrito (mg/L) en los acuarios A, B, 

Reposición. 
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Figura 29. Promedio de los valores mensuales de amonio (ppm) en los acuarios A, B, 

Reposición. 
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En agosto, el mes más cálido en la ciudad, ha presentado la humedad más baja y la media 

de temperatura más alta, correlacionando de forma significativa entre las dos variables 

(Figura 30).   
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Figura 30. Valores medios de temperatura y humedad de la sala donde estaban instalados 

los acuarios. Correlación prueba de Pearson r (p < 0.05). 

 

Correlacionando la temperatura de la sala con la de los acuarios, no hubo interacción con 

el acuario A pero si hubo significancia en la comparación con B (p = 0.0311). Para la 

humedad, también solo hubo correlación con la temperatura del acuario B (p = 0.0341). 

 

5.1.2. Evaluación de fecundidad y fertilidad   

 

En los grupos de reproductores, el porcentaje de desova efectiva sobre el total de cruces 

fue de 66.7% (cuatro desoves/seis cruces) en el grupo R1 y de 83.3 % (cinco desoves/seis 

cruces) en los demás grupos (R2, R3 y R4).  

Hubo una gran variabilidad en el número absoluto de huevos por puestas en los grupos, 

llegando a un desove de apenas dos huevos en R3 a 978 huevos en R1, a pesar de 

sometidos a las mismas condiciones de mantenimiento y numero de reproductores. La 

comparación entre las desovas totales de los grupos no ha demostrado ninguna diferencia 
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significativa, tras la realización de prueba no paramétrica, por no seguir una distribución 

normal. 

La presencia de huevos coagulados a las 2 hpf, también ha demostrado gran variabilidad, 

desde cero coagulados en puestas de los grupos R1, R3 y R4 a puestas donde todos los 

embriones coagularon como observado en puestas de pequeño número de huevos, como 

el grupo R1 (4 coagulados de un total de 4 huevos), grupo R2 (seis coagulados de seis) y 

grupo R3 (dos coagulados de dos huevos totales). En las puestas con números más 

considerables de huevos se ha observado un porcentaje de coagulados de 0.2% en el grupo 

R1 (un coagulado de 458 huevos) a 30% en el grupo R2 (259 coagulados de 852 huevos). 

En las comparaciones del número de coagulados entre los grupos no se ha observado 

diferencia estadística.   

En la evaluación de la FEC y la FER tampoco se ha observado diferencia significativa 

entre los grupos de reproductores. El más alto número para la fecundidad fue encontrado 

en el grupo R1 en un desove con media de 163 huevos/ hembra, también ha sido el grupo 

con mayor media general de huevos por hembra al día con valor de 64.71, pero fue el 

grupo con baja fertilidad a las 2 hpf con 71% de huevos fertilizados (variando entre 100% 

de fertilidad a 84%). En cambio, el grupo R4 ha presentado media general de fecundidad 

más baja entre los grupos, de 19.13 huevos/hembra/puesta pero una fertilidad, en media, 

más eficiente, de 92% (ha variado de 84 a 100%) (Tabla 4).  

A las 24 hpf se ha observado una gran pérdida de huevos, con alto porcentaje de 

coagulados, con valores más altos en el grupo R4, con media de 58% de coagulados 

(variando de 24 a 98%). El porcentaje medio más bajo fue en el grupo R3, con 31% 

(variando de 15 a 34%). La comparación entre los grupos no ha presentado diferencia 

estadística.  

La viabilidad evidenciada a las 24 hpf ha resultado, más baja, teniendo en cuento el 

aumento de coagulados en el periodo. Alcanzando la mayor media en el grupo R3, con 

fertilidad de 57%, seguida del grupo R2 con 46%, grupo R4 con 41% y grupo R1 con el 

valor más bajo, 35%. Estadísticamente no hubo diferencia entre los grupos a pesar de la 

diferencia en el porcentaje (Tabla 5).  
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Tabla 4. Huevos por cruce, embriones, coagulados y embriones viables a las 2 hpf, 

además del cálculo de la fecundidad y fertilidad de los desoves efectivos en cuatro grupos 

de reproductores (R1, R2, R3 y R4) puestos en cruces en seis momentos distintos. 

 

Grupo Huevos/cruce 
Coagulados 

2hpf 

Embriones viables  

en 2hpf 
FEC FER (%)  

R1 

458 1 457 76.33 100 

0 0 0 - - 

4 4 0 0.67 0 

113 0 113 18.83 100 

0 0 0 - - 

978 158 820 163.00 84 

Total 1553 163 1390     

Promedio 388.3±43.2 40.75±78.2 347.50±370.1 64.71±73.0 71 

R2 

136 1 135 22.67 99 

0 0 0 - - 

6 6 0 1,00 0 

172 1 171 28.67 99 

372 15 357 62.00 96 

852 259 593 142.00 70 

Total 1538.00 282.00 1256,00     

Promedio 307.60±331.4 56.40±113.4 251.20±229.7 51.27±55.2 73 

R3 

0 0 0 - - 

157 3 154 26.17 98 

2 2 0 0.33 0 

142 0 142 23.67 100 

421 6 415 70.17 99 

350 39 311 58.33 89 

Total 1072 50 1022     

Promedio 214.40±169.4 10.00±16.4 204.40±161.2 35.73±28.2 77 

R4 

0 0 0 - - 

57 0 57 9.50 100 

171 5 166 28.50 97 

171 28 143 28.50 84 

132 13 119 22.00 90 

43 5 38 7.17 88 

Total 574 51 523     

Promedio 114.80±61.46 10.20±11 104.60±55.1 19.13±10.2 92 

*promedios solo de las puestas efectivas  
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Tabla 5. Evaluación a las 24 hpf, con el número de coagulados, embriones viables y la 

fertilidad comparada con los embriones viables a las 2 hpf, en los cuatro grupos de 

reproductores (R1, R2, R3 y R4) 

 

Grupos Coagulados 24 hpf† Embriones viables en 24 hpf Viabilidad 24 hpf*(%) 

R1 

386 (84%) 71 16 

0 0 0 

59 (52%) 54 48 

185 (23%) 635 77 

Total 630 760  

Promedio 

 

157.50±170.8  

(45%) 
190.0±298.2 35 

R2 

53 (39%) 82 61 

0 0 0 

22 (13%) 149 87 

321 (90%) 36 10 

163 (27%) 430 73 

Total 559,00 697.00  

Promedio 

 

111.80±132.7  

(45%) 
139.4±171.7 46 

R3 

52 (34%) 102 66 

0 0 0 

21 (15%) 121 85 

141 (34%) 274 66 

102 (33%) 209 67 

Total 316 706  

Promedio 

 

63.20±58  

(31%) 
141.2±105 57 

R4 

56 (98%) 1 2 

79 (48%) 87 52 

63 (44%) 80 56 

94 (79%) 25 21 

9 (24%) 29 76 

Total 301 222  

Promedio 

 

60.20±32.2  

(58%) 
44.4±37.4 41 

† (%) coagulados = nº de coagulados a 24 hpf/total de embriones viables a las 2 hpf x 100. 

*Viabilidad= nº embriones viables a las 24 hpf/total de embriones x 100 

 

Hubo un cambio en la viabilidad de las puestas por grupo en la evaluación en 24 hpf 

comparada a las 2 hpf. Anteriormente el grupo 4 tenía la fertilidad más alta, pero los altos 

niveles de coagulados a las 24 hpf hicieron con ese cuadro cambiara. A pesar de los 

cambios, de posición, los cruces mantuvieran alteraciones similares en todos los grupos. 

El medio y tratamiento de los embriones fue igual en todos los grupos, lo que demuestra 

la sensibilidad de los embriones en las primeras de vida.  
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5.1.3. Evaluación de viabilidad embrionaria  

 

Azul de metileno 

En la evaluación del azul de metileno, los embriones fueron divididos en cuatro placas 

con una variación media de 57.25±5.50 (T3) a 60.50±1.00 (Control). El total absoluto de 

embriones evaluados en cada uno de los tratamientos fue de 242, 240, 229 y 229 

embriones en los grupos Control, T1, T2 y T3 respectivamente. Los resultados de la 

comparación de embriones incubados tras distinto tratamientos están expuestos en la 

Tabla 6. 

 

Tabla 6. Medias y desvíos del total de embriones viables por placas y tasas de muertes 

en 48 horas post fertilización en los distintos grupos 

 

Medio utilizado 
Embriones por 

placa 

Embriones viables 

(24 hpf) 

Coagulados 

(hasta 24 

hpf) 

Tasa de 

muerte 

(48 hpf) 

Control 60.50±1.00a 21.00±10.10ª 39.50±9.75a 0.02±0.02ª 

T1 60.00±0.00a 18.75±10.21ª 41.25±10.21a 0.02±0.02ª 

T2 57.25±5.50ª 14.75±9.03ª 42.50±11.00a 0.17±0.12ª 

T3 57.25±5.50ª 19.25±9.46ª 38.00±11.52a 0.29±0.42ª 
a, b, c Medias con letra iguales, en cada columna, no difieren estadísticamente. Medias con letras 

distintas difieren estadísticamente según ANOVA, en múltiples comparaciones por la prueba de 

Tukey (p ˂ 0.05) 

 

En las primeras 24 hpf el número de coagulados ha llegado a más de la mitad de los 

embriones por placa. Con menor media en el control, 39.50±9.75 embriones coagulados 

(cerca de 65.3% de coagulados en relación con el promedio de embriones viables puesto 

por placa) y más alto en T2, con media de 42.50±11.0 embriones coagulados (cerca de 

74.2% de coagulados) (Tabla 6). De este modo, la viabilidad en 24 hpf ha variado 

14.75±9.03 embriones en T2 y 21.0±10.1 en el control.  

La mortalidad en 48 hpf ha sido más baja en los grupos Control y T1 (media de 0.02±0.02 

embriones muertos sobre el total de viables en el periodo), con un promedio de muertes 

por placa de 0.5±0.6 embriones en 48 hpf, y más alta tasa de mortalidad fue encontrada 
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en T3, con media de 0.29±0.42 embriones muertos/total viables y un promedio de muertes 

por placa de 5.8±7.8.  

Los grupos tratados con azul de metileno no presentaron mejoras con relación al grupo 

sin contacto con el producto. La comparación entre las medias de los grupos de 

tratamiento para número de embriones por placa, la viabilidad de los embriones, 

coagulados y muertes a las 24 hpf, no presentaron diferencias entre las múltiples 

comparaciones.  

Respecto a las tasas de eclosión, se ha observados las primeras larvas en 48 hpf, con 

media de eclosiones de 3% (T3) hasta 8% (control y T1). A las 72 hpf se alcanzaron 

porcentajes de eclosiones de 49 % en T2 hasta el máximo de 78% en T1. Los niveles 

máximos de eclosionados se han observados a las 96 hpf, con tasa de eclosión más alta 

en T1 con media 0.97±0.03 (97%) de eclosionados en relación al total de individuos en 

96 hpf, una media que fue diferente significativamente (p < 0.05) del tratamiento T2 que 

obtuvo la baja tasa de eclosión entre los tratamientos, con media de 0.77±0.13 (77%) de 

eclosiones/total individuos. En contrapartida, no hubo diferencia entre el T1 y los grupos 

Control (96% de eclosionados) y T3 (92% de eclosionados) a las 96 hpf (Tabla 7).  

 

Tabla 7. Medias y desvíos de la tasa de eclosión a las 48, 72 y 96 hpf y de malformaciones 

en los distintos grupos. 

 

Medio 

utilizado 

Tasa de eclosión 

(48 hpf) 

Tasa de eclosión 

(72 hpf) 

Tasa de eclosión 

(96 hpf) 

Tasa de 

Malformaciones 

Control 0.08±0.16ª 0.64±0.13ª 0.96±0.05abc 0.03±0.03a 

T1 0.08±0.16ª 0.78±0.20ª 0.97±0.03ab 0.02±0.05a 

T2 0.04±0.05ª 0.49±0.14ª 0.77±0.13ac 0.04±0.05a 

T3 0.03±0.07ª 0.79±0.23ª 0.92±0.11abc 0.00±0.00a 
a, b, c Medias con letra iguales, en cada columna, no difieren estadísticamente. Medias con letras 

distintas difieren estadísticamente según ANOVA, en múltiples comparaciones por la prueba de 

Tukey (p ˂ 0.05) 

 

También se ha evaluado la presencia de alteraciones en el desarrollo embrionario en los 

distintos tiempos post fertilización. El único grupo que no ha presentado malformaciones 

fue el T3 y el grupo con más alteraciones fue el T2 con tasa media de malformaciones de 
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0.04±0.05 (4% de individuos alterados/total de viables, en valores absolutos representa 

un total de dos embriones alterados), aun así, no se observó diferencia estadísticamente 

entre ninguno de los tratamientos aplicados (Tabla 7). El total absoluto de embriones 

alterados en los demás grupos fue de tres alterados en T1 y dos alterados en el control. 

Las alteraciones encontradas fueron de edema de saco vitelino y en ocasionalmente en la 

columna (lordosis, escoliosis o cifosis).  

  

Medio embrionario E3 

 

 Placas con carga baja de embriones  

En un primer momento se probó la carga embrionaria baja, que ha variado de 42.33±4.62 

a 46.33±2.31 embriones/placa entre los distintos medios utilizados (Tabla 8) en tres 

placas.  

 

Tabla 8. Prueba con una carga baja de embriones por placa. Medias y desvíos del total 

de embriones recogidos y viables, coagulados en 24 hpf y tasas de eclosión a las 72 y 96 

hpf en los distintos grupos 

 

Medio utilizado 
Embriones 

por placa 

Embriones viables 

(24 hpf) 

Coagulados 

(24 hpf) 

M1 45.33±0.58a 12.00±3.61ª 33.00±3.61ª 

M2 46.33±2.31a 10.67±4.04ª 35.67±2.08ª 

M3 42.33±4.62ª 9.00±2.65ª 33.33±6.66ª 

a, b Medias con letra iguales, en cada columna, no difieren estadísticamente. Medias con letras 

distintas difieren estadísticamente según ANOVA, en múltiples comparaciones por la prueba de 

Tukey (p ˂ 0.05) 

 

La media de coagulados en las primeras 24 hpf fue similar estadísticamente entre los 

grupos, con medias variando de 33.00±3.61 (el equivalente a 72.8% del total de 

individuos) coagulados en M1, 35.67±2.08 (cerca de 77.2% de coagulados) en M2 y 

33.33±6.66 (cerca de 78.3% de coagulados) en M3. Consecuentemente la media de 

embriones viables fue reducida como se puede observar en la Tabla 8. En ningunas de las 

variables, coagulados y embriones viables, se ha observado diferencia entre los grupos en 

la prueba estadística. No hubo muertes después de las 24 hpf en ninguno de los 

tratamientos.  
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Las eclosiones empezaron en todos los grupos a partir de las 72 hpf. La tasa de eclosión 

entre los tratamientos a las 72 hpf fue más elevada el M2 con 0.68±0.07 (68%) de 

eclosiones/total de individuos viables, presentando una diferencia estadística (p = 0.0002) 

al M1 que tenía una tasa de eclosión de 0.03±0.04 (3%). El M3 tenía una tasa de eclosión 

de 0.61±0.11 (61%) eclosiones/total individuos viables y también ha presentado 

diferencia (p = 0.0003) comparado al M1 (Tabla 9).  

Las eclosiones a las 96 hpf llegaron al 100% de embriones eclosionados en los grupos 

M2 y M3, lo que han diferido de forma significativa (p = 0.0019 y p = 0.0019, 

respectivamente) del grupo M1 que ha presentado cerca de 24% de embriones 

eclosionados en 96 hpf) (Tabla 9).   

 

Tabla 9. Prueba con una carga baja de embriones por placa. Medias y desvíos del total 

de embriones recogidos y viables, coagulados en 24 hpf y tasas de eclosión a las 72 y 96 

hpf en los distintos grupos 

 

Medio utilizado 
Tasa de eclosión 

(72 hpf) 

Tasa de eclosión 

(96 hpf) 

Tasa de 

Malformaciones 

M1 0.03±0.04ª 0.24±0.26a 0.048±0.042a 

M2 0.68±0.07b 1.00±0.00b 0.044±0.077 a 

M3 0.61±0.11b 1.00±0.00b 0.030±0.052 a 
a, b Medias con letra iguales, en cada columna, no difieren estadísticamente. Medias con letras 

distintas difieren estadísticamente según ANOVA, en múltiples comparaciones por la prueba de 

Tukey (p ˂ 0.05) 

 

Respecto a las malformaciones, se ha observado una tasa muy similar entre los grupos, 

donde M1 ha presentado 0.048±0.042 malformaciones/total de individuos viables (un 

total absoluto de dos individuos alterados en este grupo); M2 presentó una tasa de 

malformaciones de 0.044±0.077 (total absoluto de dos individuos alterados en este 

grupo); M3 con media de 0.030±0.052 (total absoluto de un individuo alterado (Tabla 9). 
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 Placas con carga alta de embriones  

En un segundo momento, utilizando una carga más alta de embriones por placas, donde 

fueron evaluadas seis placas con una media entre 59.33±1.63 (M1 y M3) y 60.17±0.41 

(M2) embriones/placa por grupo de tratamiento (Tabla 10). 

 

Tabla 10. Prueba con una carga alta de embriones por placa. Medias y desvíos del total 

de embriones recogidos y viables, tasa de muertes en 24 y 48 hpf en los distintos grupos 

 

Medio utilizado 
Embriones por 

placa 

Embriones 

viables 

(24 hpf) 

Coagulados  

(24 hpf) 

Tasa de 

muerte 

(48 hpf) 

M1 59.33±1.63a 21.00±3.29ª 38.50±3.21ª 0.00±0.00ª 

M2 60.17±0.41a 22.33±3.56ª 37.67±3.78ª 0.016±0.03b 

M3 59.33±1.63ª 20.33±4.59ª 37.67±6.83ª 0.018±0.05b 
a, b, c Medias con letra iguales, en cada columna, no difieren estadísticamente. Medias con letras 

distintas difieren estadísticamente según ANOVA, en múltiples comparaciones por la prueba de 

Tukey (p ˂ 0.05) 

 

El promedio de coagulados a las 24 hpf todavía ha ultrapasado más de la mitad de los 

embriones. Se encontró el mayor número de coagulados en M1 con una media de 

38.50±3.21 embriones coagulados (lo que equivale a 64.9% de coagulados sobre el total 

de embriones por placas) y la media más baja en M2, con 37.67±3.78 embriones 

coagulados (62.6% de coagulados/total embriones por placa) (Tabla 10). El porcentaje de 

coagulados en esta prueba ha presentado mejores resultados al comparar con la prueba de 

carga embrionaria por placa más baja. 

La mortalidad en 48 hpf ocurrió en M2 y M3, con tasa de mortalidad de 0.016±0.03 y 

0.018±0.05 muertes/total de individuos, respectivamente entre los grupos (Tabla 11). En 

M1 no hubo mortalidad a las 48 hpf pero aun así, las medias encontrada entre los grupo 

no difieren entre ellas.  
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Tabla 11. Carga alta. Medias y desvíos de la tasa de eclosión en 48, 72 y 96 hpf y 

malformaciones en los distintos grupos 

 

Medio 

utilizado 

Tasa de eclosión 

(48 hpf) 
 

Tasa de eclosión 

(72 hpf) 

Tasa de eclosión 

(96 hpf) 

Tasa de 

malformaciones 

M1  0.03±0.04a 0.40±0.20ª 0.73±0.11ª 0.022±0.025ª 

M2  0.00±0.00a 0.52±0.15ªb 0.93±0.05b 0.016±0.025ª 

M3  0.03±0.05ª 0.73±0.17b 0.93±0.09b 0.029±0.057ª 
a, b, c Medias con letra iguales, en cada columna, no difieren estadísticamente. Medias con letras 

distintas difieren estadísticamente según ANOVA, en múltiples comparaciones por la prueba de 

Tukey (p ˂ 0.05) 

 

En 48 hpf, empezaron las eclosiones en M1 y M3, con tasas de 0.03±0.04 y 0.03±0.05 

eclosionados/total individuos, respectivamente, mientras que el M2 no ha presentado 

eclosiones en este tiempo de evaluación. A las 72 hpf, las eclosiones fueron más elevadas 

en M3 con 73% de eclosiones (tasa de 0.73±0.17 eclosionados/total individuos viables), 

tasa que ha diferido de forma significativa (p = 0.0112) de M1 que ha alcanzado un 

porcentaje de 40% de eclosionados (tasa de 0.40±0.20), pero no hubo diferencia en la 

comparación con M2 que llegó a 52% de eclosiones (tasa de 0.52±0.15) (Tabla 11).  

A las eclosiones a las 96 hpf en M2 y M3 iguales estadísticamente con porcentaje de 93 

% de eclosiones/total de individuos viables, pero con relación a M1 los dos grupos 

difieren (p = 0.0027 en la comparación con M2 y p = 0.0038 con M3), la tasa media de 

eclosiones en M1 fue de 0.73±0.11 (73%) (Tabla 11).  

Las malformaciones encontradas en esta etapa fueron similares, con tasa medias en M1, 

M2 y M3 de 0.022±0.025, 0.016±0.025, 0.029±0.057 embriones alterados/total de 

individuos viables, respectivamente (Tabla 11). Igualmente, el número absoluto de 

individuos con malformaciones fueron de tres en M1 y M3 y de dos en M2. Las 

alteraciones fueron en el saco vitelino (edema) y en algunos también alteraciones en la 

columna (lordosis, cifosis o escoliosis) en las pruebas (carga baja y alta de embriones) 

con los medios embrionarios.  
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5.2. Exposición de los peces adultos al Bisfenol A  

 

5.2.1. Evaluación del medio acuático  

 

La temperatura de la sala durante el periodo de prueba fue en media de 24.33±1.72 y la 

humedad 45.42% (variando entre 38 a 56%). La temperatura media de la sala durante el 

periodo de exposición tuvo una media de 25.99±1.77 ºC y la media de humedad en torno 

de 43.32%, con variación de 39 a 52 %.    

En la comparación entre las medias de grupos de la preexposición, el GP1 que ha 

presentado un pH medio de 8.24±0.08 tuvo diferencia significativa (p < 0.05) del GP2 

(media de 8.10±0.06) y G3 (8.15±0.06). El grupo GP4, con media de pH de 8.18±0.06 

solo ha presentado diferencia significativa (p < 0.05) al GP3 (Tabla 12). Las demás 

comparaciones no fueron diferentes según la prueba de Tukey en múltiples 

comparaciones.  

En la evaluación del pH durante la fase de exposición las medias en los grupos fueron: 

8.13±0.15; 8.13±0.19; 8.12±0.21 y 8.10±0.09 en G1, G2, G3 y Control, respectivamente 

(Tabla 12). En las comparaciones de las medias no hubo diferencia estadística entre los 

grupos de prueba. Tampoco hubo diferencia significativa para el pH entre las dos fases 

de prueba.  
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Tabla 12. Promedio y desviación estándar de los parámetros de calidad de agua en la preexposición (GP1, GP2, GP3 y GP4) y en la exposición al 

BPA (G1, G2, G3 y Control) 

 

Parámetro 

Acuarios - preexposición y Exposición al BPA 

GP1 
G1 

(BPA) 
GP2 

G2 

(BPA) 
GP3 

G3 

(BPA) 
GP4 Control 

pH 8.24±0.08 8.13±0.15 8.10±0.06 8.13±0.19 8.15±0.06 8.12±0.21 8.18±0.06 8.10±0.09 

Temperatura (°C) 25.90±0.59 26.58±0.80 25.87±0.42 26.50±0.73 25.90±0.36 26.52±0.64 25.06±0.55 26.16±0.69 

Conductividad (µS) 382.9±41.37 291.1±18.51 375.6±40.78 285.0±15.89 376.3±39.88 288.0±17.30 375.6±39.46 292.3±18.43 

Dureza (ppm) 112.7±13.59 89.0±5.63 106.8±15.42 86.03±4.60 103.7±13.46 86.03±9.19 106.8±8.90 86.02±4.60 

Alcalinidad (ppm) 62.30±0.0 56.37±19.23 62.30±0.0 56.37±16.57 68.23±5.14 53.40±17.80 65.27±10.28 50.43±17.50 

Nitrato (mg/L) 40.0±0.0 27.50±20.92 40.0±0.0 32.08±24.41 40.0±0.0 43.33±32.66 40.0±0.0 36.50±21.48 

Nitrito (mg/L) 1.50±0.50 2.60±2.20 1.25±0.66 2.67±2.14 1.25±0.66 3.88±3.45 1.08±0.52 2.67±2.35 

 Amonio (ppm) 1.0±0.0 0.45±0.48 0.92±0.14 0.23±0.18 1.17±0.29 0.31±00.47 1.08±0.38 0.28±0.48 
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La temperatura de los acuarios ha variado de 25.06±0.55 en grupo GP4, 25.90±0.59 ºC 

en el GP1, 25.87±0.42 ºC en GP2 y 25.90±0.36 ºC en GP3, durante la preexposición. 

Hubo diferencia estadística en GP4 y todos los demás grupos (p < 0.05), pero sin 

diferencia significativa en las demás comparaciones entre grupos. Durante la fase de 

exposición, la temperatura también se mantuvo en el rango ideal para el pez cebra. Las 

medias encontradas fueron: 26.58±0.80; 26.50±0.73; 26.52±0.64 y 26.16±0.70 ºC en G1, 

G2, G3 y Control, respectivamente (Tabla 12). Tampoco se ha observado diferencia 

estadística entre los grupos. 

Los valores medios de dureza, alcalinidad y conductividad no han presentado diferencias 

significativas entre los grupos experimentales. Las medias mínimas y máximas para estos 

parámetros fueron: en dureza de 103.70±13.46 ppm en GP3 y 112.70±13.59 ppm en GP1; 

para alcalinidad de 62.30 (sin variaciones) en GP1 y GP2 y 68.23±5.14 en GP3; para la 

conductividad de 382.90±41.37 en GP1 y 375.60±40.78 en GP2, 375.60±39.46 en el 

grupo GP4 (Tabla 12).  

Evaluando los valores de dureza, alcalinidad y conductividad tampoco se ha observado 

diferencias estadísticas entre los grupos en la fase de exposición. Las medias de dureza 

encontradas para dureza fueron: 86.03±4.50, 86.03±9.19, 86.03± 9.19 ppm (G2, G3, 

Control) y 89.00±5.63 ppm (G1). Para la alcalinidad la media mínima fue presentado por 

el grupo Control (50.43±17.50 ppm) y máxima en los grupos G1 y G2 (56.37±19.23 y 

56.37±16.57 ppm). La conductividad mínima se ha encontrado en G2 con media de 

285.00±15.89 (µS) y la máxima en el Control 292.30±18.43 (µS) (Tabla 12). 

Para los residuos nitrogenados, por la concentración de animales por acuario, los niveles 

de nitrito, nitrato y de amonio se mantuvieron en el nivel muy similar en los acuarios de 

prueba, sin diferencia estadística en las múltiples comparaciones. El nitrato se mantuvo a 

40.0 (mg/L), sin variaciones durante el periodo de prueba. Los valores de nitrito (mínimo 

de 1.25±0.66 mg/L en GP2 y GP3 y máximo de 1.50±0.52 mg/L en GP1). Mientras que 

los valores para el amonio, mínimo de 0.92±0.14 mg/L en GP2 y 1.17±0.29 mg/L en GP3. 

Para controlar los niveles de amonio los cambios de agua que serían de intervalos de seis 

días pasaron a cinco días y el volumen de cambio de agua de 25 a 50% del volumen total 

(Tabla 12).  

Durante la fase de exposición, se ha utilizado una prueba no paramétrica, la prueba de 

Kruskal Wallis y no se ha observado diferencia estadística entre los grupos. La media de 
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los niveles de nitrato, mínimo y máximo, encontrados fueron 27.50±20.92 (mg/L) en G1 

y 43.33±32.66 (mg/L) en G3. Para nitrito, los niveles mínimo y máximo fueron:2.60±2.19 

(mg/L) en G1 y 3.88±3.45 (mg/L) en G3. El amonio tuvo como media mínima y máxima 

de 0.23± 0.18 en G2 (mg/L) y 0.45±0.48 (mg/L) en G1 (Tabla 12).   

 

5.2.2. Evaluación de los peces adultos (reproductores) 

 

Preexposición  

 

En las semanas de preexposición el número de puestas ha variado de una a máximo de 4 

entre las réplicas de reproductores de los grupos. El valor medio de huevos totales 

desovados fue más alto en grupo GP3 con un total medio 1067±299.1 huevos y más bajo 

en el grupo GP2 con una desova media total de 818±77.78 huevos, pero sin diferencia 

estadística entre los grupos (Tabla 13). 

 

Tabla 13. Promedio del total de huevos desovados, los embriones viables, la fecundidad 

(FEC) y fertilidad (FER) en cada grupo de la preexposición 

 

Grupos 
Promedio  

huevos 
Embriones viables 

Puestas 

efectivas 
FEC FER (%) 

GP1 830±568.50 415±152.0 1-3 83.87±2.45 57 

GP2 818±77.78 541±176.80 1-3 105.40±66.75 65 

GP3 1067±299.1 389±24.04 2-3 92.40±50.06 38 

GP4 1005±49.50 413±154.10 4-3 54.08±14.73 42 

Sin diferencia significativa entre las medias de las distintas variables según evaluación no 

paramétrica con test de Kruskall-Wallis, p < 0.05. 

 

En las primeras 24 hpf fueron descartados los huevos con señales de coagulación. El valor 

medio de coagulados entre los grupos fue: 415.5±416.5 en GP1, lo que representa 50.1% 

de la media de huevos producidos; en GP2 de 277.0±98.99 lo equivalente a 33.9% de 

coagulados también respeto al toral de huevos producidos; 677.5±323.1 en GP3, cerca de 

63.5% del total desovado y 592.0±203.6 en GP4, que representa 58,9% de coagulados. 
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En la comparación estadística, no paramétrica debido a la ausencia de normalidad en la 

distribución de los datos, no se ha observado diferencia significativa para la media de 

coagulados en los grupos.  

Los embriones viables a las 24 hpf fueron en media de 389±24.04 embriones en el GP3 

como valor mínimo y máximo de 415±152.0 en GP1. Así como en los datos anteriores, 

no hubo diferencia entre los grupos cuanto a la media de embriones viables.  

La FEC ha variado entre los grupos, llegando a valores medios de 54.08±14.73 

huevos/hembra/puesta en GP4 a 105.40±66.75 huevos/hembra/puesta en GP2. A pesar de 

la variación, estadísticamente no se ha observado diferencias significativas entre los 

grupos. La FEC más baja coincide con el mayor número de puestas, en el caso de observa 

en el GP4, como se pude observar en la Tabla 13. El hecho de tener más puestas parece 

una adaptación para eliminar los huevos de forma más gradual.  

La FER de huevos que significa la eficiencia reproductiva de los peces ha demostrado 

que, a pesar de presentar elevada media de huevos desovados, muchas veces la 

fecundación no es efectiva y se pierden muchos posibles embriones. En GP2, se nota una 

más alta eficiencia reproductiva de los peces, una vez que ha tenido mayor FEC y mayor 

fertilidad, llegando a los 65% de FER. El GP3 por ejemplo que obtuvo la segunda mayor 

media de FEC ha presentado la más baja fertilidad en comparación con los demás grupos, 

con un porcentaje de 38%. El GP4, que tuvo mayor número de puestas y menor FEC ha 

presentado una media de fertilidad de 42%. Y por fin el GP1 ha presentado una FER 

media de 57% (Tabla 13).  

 

Exposición al Bisfenol A 

 

Durante la exposición al BPA, no se ha observado ninguna señal de toxicidad, tales como 

descoordinación, hiperventilación, inactividad, hemorragias o despigmentación, tampoco 

hubo mortalidad en los acuarios, en ninguna de las concentraciones de BPA utilizada y 

grupo Control.  

La media total de embriones viables por grupo, en la fase de exposición, a las 24 hpf fue 

de 300.0 ± 113.1 embriones en el G1; 301.5 ± 242.5 en el G2; 294.0 ± 31.1 en el G3 y 
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302.0 ± 113.1 en el grupo control (Tabla 14). Con medias sin diferencia estadística entre 

los grupos.  

Tabla 14. Promedio del total de huevos desovados, los embriones viables, la fecundidad 

(FEC) y fertilidad (FER) entre las réplicas de cada grupo en la fase de exposición de los 

peces adultos 

 

Grupos 

Promedio 

embriones / 

desove 

Embriones viables 
Puestas 

efectivas* 
FEC FER (%) 

G1 702.0±328.1 300.0±113,1 3-4 39.02±10.87 43,7 

G2 679.5±494.3 301.5±242,5 2-6 33.65±0.92 42.7 

G3   679.0±7.1 294.0±31,1 2-6 45.10±31.54 43.3 

Control 776.5±194.5 302.0±113,1 3-5 39.58±4.27 38.3 

*rango de puesta de por lo menos un embrión. 

Sin diferencia significativa entre las medias de las distintas variables según evaluación no 

paramétrica con test de Kruskall-Wallis, p<0.05. 

 

La FEC media más alta fue encontrada en el G3, 45.10±31.54 huevos/hembra/puesta y la 

más baja en el G2, 33.65±0.92 huevos/hembra/puesta. La comparación de la media ha 

mostrado una igualdad entre todas. El número medio de puestas entre los grupos fue de 

3.5 a 4 puestas por grupo, con una variabilidad entre las réplicas (la variabilidad entre las 

réplicas en cada grupo está expuesto en la Tabla 14.  

Los resultados de la FER presentaron valores muy similares entre los grupos, sin 

significancia estadística. La mayor media fue de 43.7% en G1 y 43.3% en G3, mientras 

que en el Control ha presentado la menor media, 38.3% huevos fertilizados/total huevos. 

Comparando entre los resultados obtenidos antes de la exposición (preexposición) el 

número de embriones viables ha disminuido en todos los grupos. Se observa una 

disminución en media de la FEC en todos los grupos correspondientes. En la comparación 

de cada grupo con los valores de FEC antes de la exposición y tras la exposición, ha 

demostrado diferencia significativa (p < 0.05) apenas en el G1 entre las dos fases de la 

prueba. La diferencia en la FEC en GP1 y en G1 fue de 44.85±7.88 

embriones/hembra/puesta (Figura 31).  

Para la FER, se nota una disminución en los grupos G1 (preexposición GP1), G2 

(preexposición GP2) y Control (preexposición GP4) y un aumento, aunque ligero, en la 
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FER del G3, pero se observa diferencia significativa entre las medias anteriores y 

posteriores (Figura 32).  
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Figura 31. Promedio de la fecundación (FEC) de cada grupo de reproductores en dos 

momentos, en la preexposición y exposición. (*) medias entre cada momento son 

diferentes según la prueba t no pareada (p < 0.05). 

 

Hay que destacar que a pesar de la gran variabilidad entre las distintas fases de pruebas 

(Pre y exposición), el grupo Control fue el presentó mayor homogeneidad tanto para FEC 

cuanto para FER. 
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Figura 32. Promedio de la fertilidad (FER) de cada grupo de reproductores en dos 

momentos, en la preexposición y exposición. Las medias entre cada momento son iguales 

según test t no pareada (p < 0.05). 

 

5.2.3. Evaluación de los embriones (F1) 

 

Preexposición 

Los embriones viables a las 24 hpf y puesto para incubar en medio E3, fueron evaluados 

cuanto, al porcentaje de muertes, eclosiones y alteraciones en el desarrollo, en los tiempos 

de 24, 48, 72 y 96 hpf (Tabla 15).  

En la evaluación de los grupos a las 24 hpf, no se observaron muertes o embriones con 

alteraciones en el desarrollo. Una vez que ya se habían descartados los huevos 

coagulados. Las eclosiones en 24 hpf normalmente no ocurren por la etapa de desarrollo 

del embrión, por eso tampoco se ha observado en los embriones incubados.   

 

 

 

 



Resultados  

92 
 

Tabla 15. Promedio del total de embriones y larvas por tiempo, alteraciones encontradas 

en cada tiempo de evaluación, tasas de muertes y de eclosión en los grupos GP1, GP2, 

GP3 y GP4 

 

Tiempo 

(hpf) 
Grupos 

Embriones y/o 

larvas 

Muertes 

(%) 

Eclosión 

(%) 

Embriones y/o 

larvas 

alteradas (%) 

24 GP1 414.5±152.0 - - 0 

GP2 541.0±176.8 - - 0 

GP3 389.0±24.0 - - 0 

GP4 413.0±154.2 - - 0 

48 GP1 414.5±152.0 0 14.25 0 

GP2 541.0±176.8 0.18 14.79 0.28 

GP3 389.0±24.0 0.51 11.57 0 

GP4 413.0±154.2 0.73 9.93 0 

72 GP1 414.5±152.0 0 72.95 0.12 

GP2 539.5±25.46 0.19 60.00 0.28 

GP3 387.0±10.6 0.52 68.09 0.78 

GP4 410.0±98.9 0.49 53.90 0.49 

96 GP1 414.5±152.0 0 99.03 0.12 

GP2 539.5±25.5 0 95.74 0 

GP3 385.0±2.8 0.39 97.01 0.78 

GP4 408.0±90.51 0.74 80.88 0.49 

  

En 48 hpf la tasa de mortalidad entre los grupos ha variado de cero en GP1 a 0.73% 

(media de tres embriones muertos) en GP4. El porcentaje de eclosión en el mismo tiempo 

de evaluación ha llegado a 9.93 en GP4 y 14.79% en GP2. Para alteraciones en el 

desarrollo solo se ha observado alteración en GP2 con media de 1.5 embriones alterados, 

0.28%.  

A las 72 hpf, también hubo algunos embriones muertos en porcentajes que no alcanzaban 

el uno por ciento, con media mínima de cero en GP1, 0.19% (un embrión muerto) en el 

GP1 y máxima de 0.52% (dos embriones muertos) en GP3. También se ha observado que 

el porcentaje de eclosiones ultrapasaba el 50% con media mínima de 53.9% de eclosión 

en GP4 y máxima en GP1, con 72.95%. Se ha observados alteraciones en el desarrollo en 

todos los grupos con media de 0.12 (media de 0.5 individuos alterados), 0.28 (media de 

1.5 individuos alterados), 0.78% (media de 3 individuos) y 0.49% (media de 2 alterados) 

en GP1, GP2, GP3 y GP4 respectivamente.  

En el último tiempo evaluado, a las 96 hpf, la mortalidad sigue baja, con media mínima 

de cero en GP1 y GP2, 0.39% (media de 1.5 individuos muertos) y máximo de 0.74% 
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(tres muertes) en GP4. Las eclosiones alcanzaron sus niveles máximos en esta última 

evaluación, llegando a porcentajes mínimas de 80.88% en GP4, 95.74% en GP2 y máxima 

de 99.03% en GP1. Y, por último, la evaluación de las alteraciones en el desarrollo de 

embriones y/o larvas fue de cero en GP2, 0.12% (media de 0.5 individuos alterados) en 

GP1, 0.8% (media de dos individuos) en GP4 y 0.9% (media de tres individuos) en GP3.  

La evaluación estadística de muertes, eclosiones y alteraciones en el desarrollo no ha 

presentado diferencia entre los grupos para cada una de las variables, tanto en las 

comparaciones por tiempo como en la evaluación general. Se hizo la evaluación no 

paramétrica con test de Kruskall-Wallis, p<0.05.  

 

Evaluación de los embriones (F1) 

 

Durante las primeras 24 hpf, se descartaron los embriones con signos de coagulación 

(Figura 33). La media de los coagulados había variado de 378.0 ± 251.7 (58% del total) 

huevos en G2 y 418.0 ± 161.2 (56% del total) en el grupo de control. El análisis estadístico 

no arrojó diferencias significativas entre los grupos. 

 

 

Figura 33. Huevo de pez cebra aparentemente normal (A), y huevos con indicios de 

coagulación (A1 y A2). 

  

Los embriones viables a las 24 hpf en cada uno de los grupos se evaluaron para detectar 

signos de embriotoxicidad, como la mortalidad, la eclosión y las alteraciones específicas 

de malformación. La media total de embriones viables por grupo a las 24 hpf fue de 

300±113.1 embriones en el G1; 301.5±242.5 en el G2; 294±31.1 en el G3 y 302±113.1 

en el grupo control (Figura 34 y Tabla 16). 
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Tabla 16. Promedio del total de embriones y larvas por tiempo, alteraciones encontradas 

en cada tiempo de evaluación, tasas de muertes y de eclosión en los grupos expuestos a 

distintas concentraciones de BPA más el grupo control 

 

Tiempo 

(hpf) 
Grupos 

Promedio de 

embriones y/o larvas 

Promedio de 

Embriotoxicidad 

Muertes 

(%) 

Tasa de 

eclosión 

(%) 

24 

G1 300±113.1 
16 ±8.5 

(5.3%) 
- - 

G2 301.5±242.5 
1±0  

(0.3%) 
- - 

G3 294±31.1 
7± 7.1 

(2.4%) 
- - 

Control 302±113.1 0 - - 

48 

G1 300±113.1 
38±11.3  

(12.7%) 
5.3 9.7 

G2 301.5±242.5 
31.5±14.8  

(10.4%) 
0 22.7 

G3 294±31.1 
19± 15.6 

(6.5%) 
0.9 7.3 

Control 301.5±113.1 
1.5± 0.7 

(0.2%) 
0.1 6.6 

72 

G1 284±132.9 
32±31.1 

(11.3%) 
0.9 84 

G2 301.5±242.5 
36.5± 17.7 

(12.1%) 
0.3 72.1 

G3 291.5±33.2 
19 ±15.6 

(6.5%) 
0.7 86.4 

Control 300.5±112.4 
2.5 ±0.7 

(0.8%) 
0.3 68.8 

96 

G1 281.5±136.5 
14 ±19.8 

(5.0%) 
2.5 93.1 

G2 300.5±242.5 
7.5 ±0.7 

(2.5%) 
0.3 94.7 

G3 289.5±36.1 
13.5±17.7 

 (4.7%) 
0.7 96.7 

Control 298±109.6 
1.5± 0.7 

(0.3%) 
0.2 95.9 

G1 = grupo de padres expuesto a 500 µgL-1; G2 = grupo de padres expuesto a 50 µgL-1; G3 = 

grupo de padres expuesto a 5 µgL-1; grupo control. 

 

En la evaluación de la mortalidad se observó la ausencia de latidos, el establecimiento 

incorrecto de la corriente sanguínea y la falta de movimientos. El porcentaje de 

mortalidad (mortalidad embrionaria sobre el total de embriones viables evaluados) fue 

generalmente bajo a partir de las 24 hpf. Sin embargo, al comparar los diferentes grupos 

de exposición, la mortalidad fue mayor en los embriones del G1 (500 µg L-1) en todos los 

momentos evaluados (Figura 35), con una mortalidad media de 0.02±0.02 (entre todos 

los tiempos evaluados) y alcanzando el valor más alto a las 48 hpf con un porcentaje de 
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mortalidad de alrededor del 5.3% (Tabla 16). El mismo grupo a las 72 y 96 hpf ha 

presentado 0.9 y 2.5% de mortalidad. El segundo grupo con más mortalidad fue el G3 

con porcentajes de 0.9, 0.7 y 0.7 en 48, 72 y 96 hpf. A pesar de la de G1 presentar media 

más alta de mortalidad, no hubo diferencia significativa para las medias de los demás 

grupos. 

Otro punto de evaluación fue la eclosión de los embriones que también ayudó a interpretar 

los signos de toxicidad del BPA. La eclosión, en todos los grupos de exposición, comenzó 

a las 48 hpf, siendo el porcentaje de eclosión (número total de larvas sobre el total de 

embriones) en este momento, mayor en los embriones procedentes del grupo expuesto a 

50 µgL-1 (G2), con un porcentaje correspondiente del 22.7% de eclosión. Sin embargo, a 

las 72 y 96 hpf, el porcentaje de eclosión fue mayor (86.4 y 96.7%, respectivamente) en 

el grupo expuesto a la concentración más baja (G3), con una eclosión media de 0,63 ± 

0.49, siendo ésta muy cercana a la del grupo G2 (0.63±0.37). Además, los grupos control 

y G1 tuvieron una eclosión media de 0.56±0.44 y 0.62±0.46, respectivamente, sin que se 

encontraran diferencias estadísticamente significativas entre ninguno de los grupos 

evaluados (Figura 34).  
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Figura 34. Promedio del total de embriones y/o larvas viables y eclosiones hasta 96 hpf. 
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En la evaluación de los embriones en cuanto a los indicadores de embriotoxicidad, 

además de los vínculos con las malformaciones (no desprendimiento de la cola, falta de 

somitas, ausencia de latidos, malformaciones esqueléticas y cardíacas, edema en el saco 

vitelino), los grupos expuestos fueron los más afectados. En una evaluación general, el 

G1 dio, en todos los tiempos de observación, los mayores porcentajes de embriotoxicidad 

(total de embriones y/o larvas con indicadores de embriotoxicidad sobre el total de 

embriones evaluados), en relación con el resto de los grupos expuestos. La media de 

embriotoxicidad en el G1 fue mayor, 0.09±0.04, que las medias de los demás grupos, y 

fue estadísticamente significativa (p ˂ 0.05) en comparación con el grupo de control, que 

dio una media de embriotoxicidad de 0.004±0.003 (Figura 35). 
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Figura 35. Promedio de las tasas de mortalidad e individuos con señales de 

embriotoxicidad hasta 96 hpf. 

 

Los porcentajes de embriotoxicidad descritos en más detalles por tiempo de evaluación y 

por grupos se encuentran en la Tabla 16. En el G1 se observa que, en 24, 48 y 96 hpf, los 

mayores valores medio de individuos alterados fueron respectivamente, 16 ±8.5 (5.3%), 

38±11.3 (12.7%), 14 ±19.8 (5.0%) embriones y/o larvas con signos de embriotoxicidad 

con relación al total de embriones y/o larvas viables en cada tiempo post fertilización. En 

72 hpf, el mayor número ha sido en el grupo G2 con 36.5± 17.7 (12.1%) de individuos 

alterados.  
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Con respecto a los indicadores de embriotoxicidad, en una evaluación separada de cada 

alteración encontrada, las que se refieren a la no formación de somitas o el no 

desprendimiento de la cola (Figura 36 (B1, B2)) fueron predominantes en G1, con 50% 

(media de 8 embriones) de sus embriones con signos de embriotoxicidad, con tal 

alteración a las 24 hpf y con un 21 % (media de 8 embriones) de embriones afectados a 

las 48 hpf (Tabla 17). En los grupos G2 y G3, la variación de individuos afectados fue 

entre cero y dos individuos entre 24 y 48 hpf. El grupo control no presentó ninguna de 

estas alteraciones. 

 

Tabla 17. Número medio entre las réplicas, en cada grupo, referente a las alteraciones de 

embriotoxicidad en embriones y/o larvas en los distintos tiempos de evaluación post 

fertilización 

 

Tiempo 

(hpf)* 
Grupos 

No 

desprendimient

o de cola 

No 

desarroll

o de 

somitas 

Malformaciones 
Edema 

saco 

vitelino 
Cabeza Corazón Columna 

24 

G1 8 8 0 0 1 8 

G2 1 1 0 0 0 0 

G3 1.5 1 0 0 1 6 

Control 0 0 0 0 0 0 

48 

G1 8 1 1 9.5 17.5 20 

G2 1 0.5 0 1 3.5 29 

G3 0.5 0.5 1 4 7 18 

Control  0 0 0 0 0.5 0.5 

72 

G1 - - 0 22 13 18.5 

G2 - - 1 2.5 6 30 

G3 - - 0 8 6.5 17.5 

Control - - 0 1 1 1 

96 

G1 - - 4 11 3 13 

G2 - - 1.5 1 4 5.5 

G3 - - 1 9.5 5.5 11.5 

Control - - 0 1 1 1 

(-) destaca que tales alteraciones normalmente no se observan al tiempo post fertilización 

señalado. Obs.  La tabla refleja el número de individuos que presentaron cada una de las 

alteraciones, pero cabe resaltar que un mismo individuo puede tener más de un tipo de 

malformación. El número de total de individuos con señales de embriotoxicidad esta descrita en 

la Tabla 16. 

 

Se encontraron malformaciones cefálicas en todos los grupos tratados, a excepción del 

control, con un mayor porcentaje en el G1 a las 96 hpf cuando el 29% (media de 4 larvas), 

del total de embriones con malformaciones, estaban alterados (Figura 36 (C1, C5)). El 
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G2, presentó en segundo número más alto de individuos con malformaciones de la cabeza, 

con 20% (media de 1.5 larvas) de sus individuos alterados, con esa malformación a las 

96 hpf. En el grupo G3, a las 96 hpf, solo un individuo ha presentado malformaciones 

cefálicas (Tabla 17).    

Con relación a las alteraciones cardíacas (Figura 36 (C2, C4, C5, C6), éstas se observaron 

con mayor frecuencia en los individuos del grupo G1 a partir de las 48 hpf, siendo más 

evidentes a las 72 hpf, cuando se observaron en 69%, (media de 22 individuos) del total 

de individuos alterados. En el mismo grupo a las 96 hpf se ha observado el edema en 79% 

del total de alterados (media de 11 individuos). En el G3 fue el segundo con mayor 

número individuos con malformaciones en el corazón, con cerca de 42% (media de 8 

individuos) y 67% (media de 9 individuos), en 72 y 96 hpf respectivamente, calculado 

sobre el total de individuos con signos de embriotoxicidad en el grupo (Tabla 17). En el 

grupo control no se ha observado tal alteración.  

Las anomalías a nivel esquelético (Figura 36 (C1-C6)) se evidenciaron en los individuos 

de todos los grupos de exposición, con una mayor incidencia en el G1 a las 48 y 72 hpf 

(46% y 41%, respectivamente, del total de individuos con malformaciones), a los que 

siguió el G3 a las 96 hpf (41% del total de embriones con malformaciones). Fueron 

visualizadas alteraciones como escoliosis, cifosis y lordosis en distintos grados. En el 

grupo control, se ha encontrado alteraciones en la columna en un rango de cero a un 

individuo (Tabla 17).   

Cabe destacar la alta incidencia de la presencia de edemas en el saco vitelino encontrado 

(Figura 1(C3-C6)). Esta anomalía apareció con mayor frecuencia en G1 a las 96 hpf, 

cuando el 93% (media de 13 individuos), y los valores a las 48 y 72 hpf fueron de 53% 

(media de 20 individuos) y 58% (media de 18.5 individuos) del total de alterados. 

Asimismo, en G2, a las 48 y 72 hpf, esta alteración se observó en el 92% (media de 29 

individuos) y el 82% (media de 30 individuos), respectivamente, de los embriones con 

malformaciones registrados.  En el grupo control ocurrió como alteración al acaso en un 

rango de cero a dos individuos afectados entre los tiempos de evaluación (Tabla 17).  

Ninguno de los grupos evaluados demostró falta de pigmentación corporal ni ausencia de 

la esfera ocular o de los oídos. 
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Figura 36. Embriones y larvas normales (grupo de Control) y con indicadores 

característicos de embriotoxicidad, procedentes de grupos tratados con BPA. Embriones 

(A) (24 hpf), (B) (48 hpf), y larva (C) (72 hpf) normales (grupo Control); Embrión de G3 
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(A1) sin desprendimiento de cola (24 hpf); Embrión de G2 (A2) con malformación 

musculoesquelética y sin formación de somitas (24 hpf); Embriones (B1) de G2 y (B2) 

de G1 con malformaciones musculoesqueléticas, edema en el saco vitelino, corazón y 

malformaciones cefálicas (entre 48 y 72 hpf); Larvas de G1 (C1,C5) con malformaciones 

cefálicas (entre 72 y 96 hpf), donde la larva de la imagen C1 (dos fotos) muestra la 

formación discrepante de los ojos; Larvas (C2) de G2, (C4,C5) de G1 y G3 (C6) con 

edema subendocárdico (punto rojo) (entre 72 y 96 hpf); Larvas de G2 (C3), G1 (C4,C5) 

y G3 (C6) con edema en el saco vitelino (*) (entre 72 y 96 hpf); Larvas (C2 -C6) con 

alteraciones musculoesqueléticas (flecha) (lordosis en C2, escoliosis en C4 y C5, leve 

cifosis en C6, una especie de fractura en C3) entre 72 y 96 hpf. 

 

Comparando entre los resultados obtenidos en los grupos experimentales en la fase de 

preexposición, periodo necesario para adaptación y conocimiento de los parámetros 

normales tanto de comportamiento como reproductivo de los peces, los resultados de la 

fase de exposición al BPA, evaluamos las medias generales de alteraciones en el 

desarrollo embrionario. Al comparar cada grupo en las distintas fases fue observado un 

aumento del valor medio en todos los grupos, pero en niveles considerables en los grupos 

expuestos al BPA.  

La diferencia media entre el promedio de embriones y/o larvas con alteraciones en el 

desarrollo (hasta 96 hpf) encontradas en el GP1 (preexposición) y el G1 (padres expuestos 

a 500 µgL-1 de BPA) fue de 85%, con diferencia estadística significativa en múltiples 

comparaciones por el test de Bonferroni (p < 0.05). La comparación del GP2 

(preexposición) y el G2 (padres expuestos a 50 µgL-1 de BPA) mostro un porcentaje 

medio de la diferencia entre las fases de 62%, también con significancia estadística por 

la misma prueba, (p < 0.05). Mientras que las comparaciones entre GP3 y G3, GP4 y 

control, presentaron diferencias medias entre las fases de 46 y 2% respectivamente, no 

presentando diferencia significativa en ninguno de los dos grupos (Figura 37).   
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Figura 37. Comparación entre el promedio de alteraciones en el desarrollo embrionario 

en la fase de preexposición (PPEEX) y después de la exposición (EXPO) de los peces 

adultos al BPA en distintas concentraciones. Diferencia significativa en la comparación 

GP1 x G1 (***) (p=0.0004) y en la comparación GP2 x G2 (**) (p=0.0097) en múltiples 

comparaciones por la prueba de Bonferroni 

 

5.2.4. Estudio Histopatológico  

 

En las observaciones macroscópicas de las gónadas realizadas en la necropsia de los 

peces, no se observan alteraciones y muestran un aspecto aparentemente normal, tanto en 

el grupo control como en los grupos tratados. Todos los hallazgos en el estudio estructural 

y ultraestructural están descritos a continuación, en cada grupo experimental: 

 

Ovarios 

 

En el estudio histopatológico micro y ultraestructural de los ovarios evaluados del grupo 

Control, no se observan alteraciones en el parénquima del ovario. Se observó un amplio 

desarrollo de sus folículos, exhibiendo una distribución correcta de todos sus elementos 

(Figura 38. A). El folículo primordial (Figura 38.B) es la primera fase de la evolución 

folicular y está integrado por el ovocito recubierto por una capa de células foliculares 

planas, que establecen un epitelio simple plano. El ovocito integrante del folículo 
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primordial tiene un núcleo esférico de gran tamaño y un citoplasma con una basofilia muy 

intensa. El inicio del desarrollo del folículo en transformación (Figura 38.C) viene 

marcado por un notable aumento en el tamaño del ovocito. En las zonas periféricas de su 

citoplasma, aparecen las vesículas vitelinas lo que hace que el núcleo se comprima en la 

zona central, siendo este núcleo de un tamaño aún más evidente que en los folículos 

primordiales.  

Los folículos en crecimiento (Figura 38 D) están formados por el ovocito rodeado por 

una gruesa membrana pelúcida acidófila que lo rodea totalmente, manteniéndose los 

núcleos en el centro del ovocito. Los folículos maduros (Figura 38 D) representan los 

ovocitos que en su fase final serán liberados al exterior. En estos folículos se produce un 

enmascaramiento del núcleo, por lo que podemos destacar sobre todo el citoplasma, de 

gran proporción ocupado prácticamente en su totalidad por grandes gránulos de vitelo y 

vacuolas lipídicas. En la fase de atresia (Figura 38 D) se produce la fagocitosis e invasión 

por parte de las células foliculares de los restos citoplasmáticos del ovocito, 

produciéndose la atresia y reabsorción de los folículos ováricos. Al microscopio 

electrónico podemos observar en detalles los folículos primordiales, en crecimiento 

(detalle de una membrana pelúcida en un folículo en crecimiento) y los maduros (detalle 

de los gránulos de vitelo y todos los componentes aparentemente normales). 

En el G3 (5 µg L−1) (Figura 38.B) se encontraron los mismos tipos de folículos descritos 

previamente en el grupo control (Tabla 18). Todos ellos mantenían la composición y el 

tipo de células de revestimiento, escasos folículos atrésicos y sin evidencias de lesiones. 

Tampoco fue evidenciado lesiones mediante microscopía electrónica.  

En el G2 (50 µg. L−1) (Figura 38.C), fueron observadas vacuolizaciones en el citoplasma 

de los folículos primordiales. En los folículos en crecimiento se observaron que la 

membrana de los núcleos presentaba bordes anfractuosos y un aumento moderado (en 

71,4% de las muestras) en la proporción de vesículas y gotas lipídicas, alteración con 

diferencia significativa comparada a los grupos control y G3 (p ˂ 0.05). También había 

un aumento moderado de folículos atrésicos (57,1% de las hembras evaluadas) pero sin 

diferencia a los demás grupos, y moderada desintegración de los componentes foliculares 

(71,4% de las muestras, también visualizada en microscopio electrónico), con diferencia 

significativa para los otros grupos expuestos a concentraciones menores (p ˂ 0.05) (Tabla 

18).  
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En el grupo expuesto a la concentración más alta, G1 (500 µg. L−1), (Figura 38 D, E) tanto 

los folículos en crecimiento como los maduros presentan un gran desarrollo, con 

abundantes gránulos y gotas lipídicas, elevada proporción de folículos atrésicos y grave 

degradación de todos los componentes del folículo ovárico. Estas alteraciones presentaron 

una elevada gravedad con diferencias estadísticas significativas con relación a los otros 

grupos (p ˂ 0,05). En el G1 también se destacó una fibrosis intersticial caracterizada por 

la presencia de tejido conectivo fibroso en el interior del estroma ovárico, con 

infiltraciones granulomatosas. Por tanto, se observan alteraciones en el estroma 

conectivo, granulocitos eosinofílicos evidenciadas apenas en G1, en todas las muestras, 

presentando diferencia significativa con el resto de los grupos (p ˂ 0.05) (Tabla 18). 

Además, fue observado al microscopio electrónico en el G1, un aumento 

significativamente alto de vacuolizaciones en el citoplasma, núcleos muy 

desestructurados y extensos procesos degenerativos, en los que había abundantes 

folículos atrésicos con una severa degradación de todos sus componentes (p ˂ 0.05) 

(Figura 38.E). 

 

Tabla 18. Clasificación de las alteraciones en los ovarios de peces cebras en los distintos 

grupos experimentales, valorados según la gravedad de lesión histopatológica y el 

porcentaje de animales que las presentaron. 

 

Alteraciones Control G3 

(50 µg. L−1) 

G2 

(50 µg. L−1) 

G1 

(50 µg. L−1) 

Degradación del parénquima 

ovárico  

- 

(100%)  

- 

(100%)  

- 

(100%)  

+ + + 

(100%) 

Aumento de gránulos y gotas 

lipídicas 

- 

(100%)  

- 

(100%)  

+ +  

(71.4%) 

+ + + 

(85.7%) 

Degradación de los 

componentes foliculares  

- 

(100%)  

- 

(100%)  

+ +  

(85.7%) 

+ + + 

(100%) 

Aumento de la proporción de 

folículos atrésicos  

- 

(100%)  

- 

(100%)  

+ + 

(57.1%) 

+ + +  

(57.1%) 

(-) sin alteraciones; (+) leve/baja; (++) moderada; (+++) grave/alta 
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Figura 38. Parénquima ovárico en el pez cebra expuesto durante 21 días al BPA, más el 

grupo de control, evaluado con microscopio óptico y electrónico: (A) Grupo de control: 

Parénquima ovárico normal, con numerosos folículos primordiales. Detalle del folículo 

primario (FP) y del folículo en crecimiento (GF); (B) Grupo 3 (5 µg L-1): Folículos 

ováricos diversos; folículo primario (FP) con citoplasma muy vacuolizado; folículos en 

crecimiento (GF) con un núcleo con bordes rugosos; (C) Grupo 2 (50 µg L-1): Folículos 

ováricos diversos; folículos en crecimiento con una membrana pelúcida muy 

desarrollada, un folículo maduro (MF) y un folículo atrésico (AF); (D) Grupo 1 (500 µg 

L-1): Numerosos folículos atrésicos (FA); los folículos maduros (MF) muestran 

abundantes granulaciones y gotitas lipídicas; (E) Bajo microscopio electrónico (Grupo 

1): restos citoplasmáticos del ovocito atrésico degenerado. 
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Testículos 

 

El parénquima testicular del pez cebra correspondiente al grupo control (Figura 39.A), se 

observó organizado con numerosas bolsas seminíferas ampliamente desarrolladas, 

exhibiendo todos los componentes celulares con una distribución normal. El intersticio 

presentaba abundantes células conectivas y vasos sanguíneos. Al microscopio electrónico 

las células de Sertoli forman un tapizado continuo de las bolsas seminíferas, sin alteración 

aparente. Se definen como células voluminosas, con un núcleo homogéneo y basófilo, de 

gran tamaño, con un nucleolo grande y evidente. Los contornos de las células de Sertoli 

son poco precisos e irregulares. 

Las espermatogonias son de morfología inespecífica, en tanto que los espermatocitos 

tienen condensaciones cromatínicas, y en estos elementos celulares se destacan las 

divisiones meióticas que definen a estas poblaciones celulares. Las espermátidas tienen 

diferentes formas, pero en la última fase se aprecia una escotadura nuclear, donde se 

engastan un centríolo. Finalmente, el espermatozoide, muestra una cabeza 

fundamentalmente esférica, aunque algunas pueden ser ovaladas, en donde se destaca un 

núcleo muy denso con una escotadura donde se integra un centriolo que se constituye en 

el cuerpo basal de un cilio extremadamente largo. El citoplasma apenas existe y solo hay 

un abultamiento en el que se agrupan algunas mitocondrias que se relacionan con el cilio 

y una proyección laminar delgada que nace en la base ciliar. Las espermatogonias, 

situadas en la periferia de los túbulos, sobre la lámina basal y entre los polos basales de 

las células de Sertoli; son en general células de pequeño tamaño, con un amplio núcleo 

rodeado de un citoplasma evidente. Los espermatocitos primarios, en fase de 

preleptotene, los encontramos situados en hileras próximos a la membrana basal de los 

túbulos, detectándose por los complejos sinaptonémicos que aparecen como manchas 

hipercromáticas tanto al microscopio óptico como al electrónico. Las espermátidas fueron 

las células más numerosas del epitelio seminífero, distribuidas en amplios mosaicos, 

mostrando morfologías muy diferentes al ser su metamorfosis el hecho más característico 

de la espermiogénesis. Destacaron en agrupaciones de núcleo redondeado o alargado que 

evidencian el inicio de la formación del acrosoma. Finalmente, los espermatozoides 

muestran una cabeza fundamentalmente esférica, aunque algunas pueden ser ovaladas, en 

donde se destaca un núcleo muy denso con una escotadura donde se integra un centríolo 

que se constituye en el cuerpo basal de un cilio extremadamente largo del tipo 9+2. El 
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citoplasma apenas existe y solo hay un abultamiento en el que se agrupan algunas 

mitocondrias que se relacionan con el cilio y una proyección laminar delgada que nace 

en la base ciliar. En resumen, en el grupo control no ha presentado alteraciones 

importantes en la morfología testicular (Figura 39.A).   

En G3 (Figura 39.B), el parénquima testicular mostraba signos leves de degeneración de 

los componentes celulares en el 85.7 % de los individuos evaluados, con diferencia 

significativa (p ˂ 0.05) para los demás grupos (Tabla 19). Se observó una tumefacción de 

las células de Sertoli y una pérdida parcial de las células productoras de espermatogonias. 

Aunque el número de espermatozoides se mantuvo en proporciones normales en 85.7 % 

de los individuos evaluados, hubo una discontinuidad de los cordones testiculares, de 

modo que algunos espermatozoides se liberaron al interior del testículo. Tales 

alteraciones también fueron visualizadas en microscopia electrónica, donde se observó 

una leve degeneración de los componentes celulares, pero el resto de los componentes 

observados eran muy similar al grupo control. 

El estudio de los testículos en G2 revelaron signos moderados de degeneración (Figura 

39.C), con diferencia estadística respecto a los demás grupos (p ˂  0.05). Estas alteraciones 

se producen en todos los componentes celulares, con una pérdida celular y disminución 

drástica del número de espermatozoides, vacuolizaciones citoplasmáticas y 

desorganización de las bolsas testiculares (Tabla 19). Al microscopio electrónico se 

observaron alteraciones en todos los componentes celulares en un alto porcentaje de 

machos. Las células de Sertoli presentaban se degeneradas con vacuolizaciones del 

citoplasma. Las espermatogonias presentaban degeneración y tumefacción; degradación 

de la cromatina de los espermatocitos, núcleos y fosetas de implantación de las 

espermátidas. Además, los espermatozoides tenían formas inmaduras y degeneradas. Para 

todas estas alteraciones, se encontraron diferencias significativas en comparación con los 

individuos expuestos a concentraciones más bajas, así como con el grupo de control  

(p ˂ 0.05). 

El G1 presentó un parénquima con alteraciones severas, como degeneraciones celulares, 

edema muy marcado y procesos hemorrágicos (Figura 39.D) en todos los machos 

evaluados, con diferencias estadísticamente significativas respecto al G3 y al grupo 

control (p ˂ 0.05) (Tabla 19). Al microscopio electrónico, estos hallazgos se registraron 

con frecuencia e intensidad similares. En general, se observaron degeneraciones 

celulares, así como un aumento muy significativo de las células de Sertoli y una 
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morfología de células activas, con espermatogonias disminuidas en número y 

degenerados. Aunque alterados, los espermatocitos mantuvieron sus divisiones meióticas. 

Se observaron procesos de vacuolización de las espermátidas tanto en su citoplasma como 

su envoltura nuclear. Los espermatozoides estaban muy disminuidos en cuanto al número, 

algunos con una morfología normal y otros con procesos degenerativos, es decir, 

tumefacción e hipertrofia y formas monstruosas (Figura 39.E). Se encontraron diferencias 

significativas para todas estas alteraciones en comparación con lo descrito para G3 y el 

grupo control (p ˂ 0.05). 

 

Tabla 19. Clasificación de las alteraciones testiculares en peces cebras en los distintos 

grupos experimentales, valorados según la gravedad de lesión histopatológica y el 

porcentaje de animales que las presentaron 

 

Alteración Control G3 

(50 µg. L−1) 

G2 

(50 µg. L−1) 

G1 

(50 µg. L−1) 

Grado de degradación del 

parénquima testicular 

- 

(100%) 

+ 

(85.7%) 

+ + 

(71.4%) 

+ + + 

(100%) 

Frecuencia de 

espermatogonias degeneradas 

- 

(100%) 

+ 

(85.7%) 

+ + + 

(71.4%) 

+ + + 

(100%) 

Alteraciones en las células de 

Sertoli 

- 

(100%) 

+ 

(85.7%) 

+ + + 

(57.1%) 

+ + + 

(100%) 

(-) ausente; (+) leve/baja; (++) moderada; (+++) grave/alta 
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Figura 39. Parénquima testicular del pez cebra expuesto durante 21 días al BPA más el 

grupo de control, evaluado con microscopios ópticos y electrónicos. Microscopio óptico. 

(A) Grupo de control: componentes celulares que forman la espermatogénesis, así como 

las células de Sertoli (SC), abundantes espermatozoides (S) en las luces del cordón 

espermático; (B) Grupo 3 (5 µg L-1): se observó hinchazón en las células de Sertoli (SC), 

junto con la liberación de espermatozoides (S) debido a la discontinuidad en los cordones 

testiculares; (C) Grupo 2 (50 µg L-1): pérdida de células con una drástica disminución 

del número de espermatozoides (S), vacuolizaciones citoplasmáticas y desorganización 

en los cordones testiculares; (D) Grupo 1(500 µg L-1): parénquima muy degenerado, 

edematoso y hemorrágico (círculo). (E) Al microscopio electrónico (Grupo 1): Célula de 

Sertoli en el parénquima testicular con hinchazón e hipertrofia. 
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5.2.5 - Cuantificación del Bisfenol A en el agua y en el homogeneizado del cuerpo 

de los peces 

 

 

Para la cuantificación del BPA en agua, se tomaron muestras en los días 7, 14 y 21 de la 

exposición al BPA. El volumen de cada muestra de agua fue de 20 mL de agua de cada 

tanque.  

Para el grupo G1 la concentración de BPA ha variado, entre los tiempos, de 

480.757±0.002 µg L−1, en el último día de prueba y 484.871±0.001 µg L−1 a los siete días 

de prueba, donde la concentración de objetivo era 500 µg L−1. El grupo G2, entramos 

concentraciones de 47.312±0.003 µg L−1 a los siete días y máxima a los 14 días, con 

concentración de 48.449±0.012 µg L−1, donde el objetivo para este grupo era de 50 µg 

L−1. Finalmente, en el G3, donde la concentración esperada era de 5 µg L−1 

Las medias encontradas variaron de 4.545±0.005 µg L−1 a los siete días y 4.753±0.011 

µg L−1. En ninguna de las concentraciones se ha observado diferencia estadística con la 

concentración esperada en cada grupo de exposición al BPA y el grupo Control no ha 

presentado ningún trazo de BPA (Tabla 20).  

 

Tabla 20. Concentración de BPA en muestras de agua de los acuarios de prueba en 

distintos tiempos. 

 

BPA EN AGUA (µg L−1) 

Grupo/BPA (µg L−1) 7 días 14 días 21 días 

G1 (500) 484.871 ± 0.001 482.442 ± 0.004 480.757 ± 0.002 

G2 (50) 47.312 ± 0.003 48.449 ± 0.012 47.357 ± 0.008 

G3 (5) 4.545 ± 0.005 4.694 ± 0.008 4.753 ± 0.011 

Control nd nd nd 

*Muestras de agua (por duplicado) días 7, 14 y 21 de exposición 

 

 

En la evaluación de la concentración de BPA en los peces, se ha hecho un homogeneizado 

del cuerpo en un total de seis peces (3 machos y 3 hembras) al final de los 21 días de 

exposición. La media de la concentración encontrada en cada grupo está en la Tabla 21. 

Hubo una correlación positiva entre la concentración de BPA encontrada en los peces en 

comparación con la encontrada en el agua (p=0.0014), tras la prueba de Pearson r.  
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Tabla 21. Concentración de BPA en homogeneizado de cuerpo de peces expuestos más 

el grupo Control. 

 

Grupo/BPA (µg L−1) Concentración de BPA (μg/g) en los peces 

G1 (500) 14.781 ± 0.026 

G2 (50) 0.285 ± 0.0013 

G3 (5) 0.035 ± 0.004 

Control nd* 

*nd= no detectado   
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6. Discusión 

 

6.1. Evaluación del medio acuático  

 

A pesar de la resistencia del pez cebra a distintas variaciones en el medio acuático, 

mantener las condiciones de calidad de agua, alimentación y ambiente externo en niveles 

adecuados, es de extrema importancia para garantizar el bienestar de los animales, 

alcanzar condiciones óptimas para la reproducción, la supervivencia y calidad de la 

descendencia (Haywood, 1983; Lawrence, 2007). Residuos orgánicos producidos por los 

peces o dentro del medio acuático pueden ser potencialmente tóxicos cuando en altas 

concentraciones. Estos fatores estresantes cuando son por periodos cortos o puntuales no 

tienen efectos graves en la salud, pero el estrés a largo plazo o el estrés severo a corto 

plazo contribuyen a muchas de las enfermedades que incluso pueden provocar la muerte 

de los peces (Zahangir et al., 2015). 

Eso porque los sistemas acuáticos pueden ser afectados por muchos factores internos y 

externos, tal como el clima de la región y de la sala (lo que requiere el ajuste/control de 

la temperatura ambiente de la sala de prueba), el tipo de sistema (abierto o cerrado), la 

calidad de agua del sistema de distribución de la región (agua menos o más dura, por 

ejemplo), la cantidad de peces por litro por tanque, la alimentación (la frecuencia y la 

cantidad de comida), la limpieza de cada acuario y de los filtros, los cambios de agua y 

utilización de productos tales como anticloros (Linbo, 2009; Lawrence 2012). Por lo 

tanto, son muchos factores que por mínimos que sean pueden cambiar en medio acuático 

y una alteración significativa en uno de sus parámetros de calidad (pH, temperatura, 

residuos nitrogenados, etc.) puede ser un factor estresante a los peces, como dicho 

anteriormente, y actuar como una reacción en cadena donde un parámetro alterado afecte 

a los demás parámetros.    

La evaluación del pH, temperatura y conductividad a diario y la dureza, alcalinidad, 

nitrito, nitrato y amonio a la semana (antes de cada cambio de agua) ha estado dentro de 

los rangos aceptables para el pez cebra y su frecuencia de evaluación también seguía lo 

recomendado en la literatura (Lawrence, 2007; Westerfield, 2007; OECD TG 234, 2011; 

OECD TG 229, 2012; Avdesh et al., 2012). 
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El porcentaje de agua retirado en cada cambio también fue otro punto que no está 

estandarizado según los datos de literatura. Se sabe que cambios de más de 50% del 

volumen de agua de un acuario puede suponer un factor muy estresante a los peces por la 

alteración brusca en el medio, que puede provocar en los parámetros de calidad de agua 

(tal como el pH), por eso algunos autores remiendan de hasta 50% una vez a la semana 

en sistemas cerrados que contengan un filtro interno en cada acuario (Westerfield, 2007) 

o en casos de sistema abierto, con cambios constantes de agua y filtros externos de 

purificación de agua, se puede cambiar al día cerca de 5-10% del volumen de agua (Linbo, 

2009). En nuestro estudio, utilizando un sistema cerrado, optamos por cambiar 25% del 

volumen total de agua de cada tanque para evitar alteraciones muy bruscas a los peces y 

ha funcionado de forma satisfactoria, una vez que se pudo mantener los parámetros de 

calidad bajo control. 

En los cambios de agua en la fase de PREEX, se utilizó el mismo porcentaje de la 

estandarización (25%), pero con el aumento de los residuos nitrogenados detectado en los 

primeros cambios de agua, aumentamos el cambio de agua a 50% (valor máximo para no 

provocar estrés en los peces) (Spence et al., 2006; Westerfield, 2007; Linbo, 2009). Y en 

estas etapas de prueba, igual que en la estandarización, la reposición de volumen de los 

acuarios de reproducción se hacía desde un tanque de reposición que recirculaba el agua 

proveniente del sistema de distribución de la ciudad, se trataba con anticloro.  

En los resultados de calidad de agua encontrados en el acuario reposición de la fase de 

estandarización, se observa una diferencia significativa esperada entre los acuarios con 

peces para algunos parámetros, tales como pH (más alcalino comparado a las medias de 

A y B), temperatura diferente al acuario A (puede deberse a los cambios más constantes 

de agua que influyeron en una mayor variabilidad de temperatura en el acuario R), 

conductividad con media cerca de tres veces más baja (por la ausencia de peces, que por 

los cambios osmóticos agregan sal al agua (Lawrence, 2007), la dureza también con 

media más baja en relación a A y B (una vez que llevaba añadido agua destilada con la 

finalidad de reducir la dureza del agua), la alcalinidad y nitrito en cambio tuvieron valores 

muy similares a los acuarios con peces (se mantuvieron con baja variación entre las 

medias por meses en comparación con A y B que tuvieron valores desvío de la media), el 

nitrato también fue encontrado en concentraciones mucho más bajas y el amonio que fue 

de cero (por la ausencia de los peces que elimina amonio por las branquias, 

descomposición de materia orgánica de heces y comidas de los peces (Wilkie, 2002; 
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Lawrence, 2007). Parece que el agua del sistema de distribución de la ciudad llega con 

algún nivel de residuos nitrogenados, y con la filtración en el acuario la acción de las 

bacterias nitrificantes y desnitrificantes contribuyeron para la ausencia de amonio y para 

los valores bajos de nitrito y nitrato.  

Los resultados de calidad de agua en los acuarios A y B tenían valores aceptables, como 

comentado anteriormente, pero para evaluar si había diferencias entre los dos tanques, se 

hizo una comparación entre ellos. La separación de los peces por sexo, A (hembras) y B 

(machos), se hizo para evitar constantes desovas y la depredación de los embriones por 

parte de los padres, una vez que los acuarios no tenían separaciones para evitar tales 

problemas. En nuestro estudio además de mirar la variabilidad en los parámetros de 

calidad de agua en acuarios sometidos a las mismas condiciones de mantenimiento, 

concentración de pez por litro (densidad de peces en A y B fue de un pez para cada tres 

litros de agua), se puede incluir la variable de la influencia del sexo en tales parámetros, 

una vez que no hemos encontrado relatos de cambios significativos en acuarios 

compuestos solo por hembras o machos. Además, se hizo la corrección interna de cada 

acuario entre los parámetros medidos, para determinar las influencia o interacción entre 

ellas (por la prueba de Pearson p < 0.05).  

El pH es uno de los factores más importantes en la acuicultura siendo un factor 

potencialmente estresante a los peces, por eso su evaluación debe ser a diario. Los peces 

no toleran cambios bruscos en los niveles de pH cuando ultrapasan el ±1.5 de variación, 

aunque que estén dentro del rango aceptable para la especie (Fenner, 2001). Valores de 

pH intolerables para los peces están debajo de 4.5 y por encima de 10.0 (Zahangir et al., 

2015). La OECD TG 234 (2011), 229 (2012) recomiendan una variación aún menor, que 

no sea mayor o menor que 0.5 unidades en los ensayos de toxicidad con el pez cebra. En 

las comparaciones de medias entre los acuarios de estandarización A y B para el pH, no 

hubo diferencia entre ellos y tampoco hubo variaciones de pH de ±0.5 entre las medias 

de los meses evaluados, como es recomendable OECD TG 229 (2012) y Avdesh et al., 

(2012). Como el pH en los tanques de prueba no tuvieron amplia variabilidad, no ha 

interferido o ayudado en el cambio de las condiciones del medio acuático o en las 

concentraciones de los residuos nitrogenados (principales sustancias que sufren la 

influencia de los cambios de pH en la comunidad bacteriana) (Lawrence 2007). Lo mismo 

se observó en la fase de exposición, donde los acuarios de prueba antes y post adicción 

del BPA, no presentaron diferencia entre los valores de pH, tampoco variaciones bruscas 
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o superiores a lo recomendable, aunque que un poco más Alcaino en comparación con 

los valores de la estandarización. Según Spence et al. (2006) el pez cebra, que es una 

especie que prefiere un ambiente así, más alcalino.  

Otro parámetro medido a diario por su papel esencial para los peces teleósteos es la 

temperatura. En los acuarios con peces de todas las fases de pruebas, la temperatura se 

mantuvo dentro del rango adecuado y sin variaciones superiores a ±0.8ºC, aunque 

evaluadas tanto en verano e invierno en el caso de la estandarización. Lo que demuestra 

que la regulación de la temperatura interna de los acuarios a través de un termostato 

interno en conjunto con el control de la temperatura de la sala (con calefactores y aire 

acondicionado tal como recomendado por Lawrence y Mason (2012) ha sido eficiente. 

Aunque la variación entre los acuarios haya sido pequeña, hubo diferencia significativa 

de la temperatura en A (media más baja comparada a B), posiblemente por el tamaño del 

acuario, donde la superficie era mayor, favoreciendo la disminución de la temperatura. 

Mientras que los tanques de prueba en la exposición al BPA no presentaron diferencias 

significativas de temperatura en la comparación de sus medias.  

La temperatura fue correlacionada de forma significa en el acuario de estandarización de 

los machos (B) con la conductividad. Se ha observado un aumento ascendente de la 

conductividad desde el inicio de la prueba (marzo) hasta agosto, una ligera bajada de 

septiembre a diciembre y en enero otra subida ligera lo que ha coincidido con el aumento 

gradual de la temperatura en verano (interna del acuario B y ambiente) y bajada en 

invierno, aunque que no fue lineal entre todos los meses. Los niveles de salinidad varían 

con frecuencia en los sistemas de pez cebra cada vez que se añade agua fresca al sistema 

o cuando se pierde agua por evaporación (Lawrence y Mason 2015), lo que justificaría la 

correlación con la temperatura en el acuario B, en los meses de verano e invierno. 

Además, los cambios de temperatura de la sala se correlacionaron con el acuario B, lo 

que puede haber influido tanto en la temperatura del acuario como en su conductividad.    

La conductividad también fue otro parámetro medido a diario, presentando media general 

más alta en el acuario A, comparado a B, diferencia que fue significativa. Tal diferencia 

puede deberse al tamaño del tanque A que tenía una capacidad de 120L, una superficie 

mayor que el acuario B (capacidad de 100L) lo que favorece la evaporación y 

concentración de las sales, una vez que los acuarios no llevaban tapas. Mientras que los 

acuarios de prueba en la fase de exposición, la comparación de las fases de PREEX y 

EXP entre todos los grupos correspondientes fue diferente significativamente, lo que 
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puede deberse a los cambios de agua que fueron más frecuentes y en mayores 

proporciones (50%) en la EXP. Lo que también puede justificar la diferencia encontrada 

al comparar la dureza entre los grupos correspondientes entre la PREEX y EXP, con 

excepción del grupo G3 que en la comparación con la fase de PREEX (GP3), el único 

grupo que no ha presentado diferencia estadística entre las medias de cada fase.  

Los parámetros, dureza, alcalinidad, nitrato, nitrito y amonio se correlacionaron casi 

todos entre ellos, en cada uno de los acuarios A y B. La dureza depende del suministro 

de agua la geomorfología regional donde se puede encontrar un agua “más dura” y los 

minerales también pueden ser expuestos por la alimentación (Lawrence, 2007). El pez 

cebra es considerado de aguas dureza alta, con valores superiores a 100 mg/l de CaCO3, 

por los niveles altos de calcio en estas situaciones (Chen et al., 2003), lo que favorece la 

reproducción y procesos fisiológicos en el animal dependientes de calcio (Lawrence, 

2007). En nuestro estudio controlamos la dureza del agua proveniente de sistema de 

distribución de la ciudad con adición de agua destilada y aun así se mantuve en niveles 

ideales para los peces. En ninguna de las fases de pruebas se ha observado diferencias de 

las medias de dureza entre los acuarios. 

La alcalinidad total (KH) fue otro parámetro sin variaciones importantes, su control es 

ideal en las pruebas de toxicidad, además de mantener el bienestar de los animales es por 

garantizar que sus valores no interfieran en los resultados. Una vez que tanto a alcalinidad 

como la acidez del agua pueden contribuir para aumentar o neutralizar los efectos tóxicos 

de algunas sustancias (Sanders, 2009). El Bisfenol A es un compuesto químico que posee 

baja solubilidad en agua y alta solubilidad en disolventes orgánicos (Infosan, 2009; 

Michałowicz 2014; Lusher et al., 2017). La solubilidad del BPA en agua es de 120-300 

mg/l, y suele ser mayor si el pH es alcalino (Staples et al., 1997). Pero, el hecho del pH 

estar un poco más alcalino en las dos etapas de prueba no fue intencionado, además tal 

pH puede favorecer la permanencia de las baterías que funciona como biofiltro para el 

agua, contribuyendo para mantener los parámetros normales, aunque sin filtro interno en 

los acuarios.  

Los residuos nitrogenados son una gran preocupación en los acuarios por el potencial 

toxico tanto del amonio como de los nitritos (Lawrence, 2007). Para controlar sus niveles 

se puede hacer un cambio de agua, cerca de 5-10% al día y disminuir la frecuencia de 

alimentación para una vez al día (Eshchar et al., 2006; Linbo, 2009). A pesar de 
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preocupación con los valores de amonio en la fase de exposición de los peces adultos, las 

comparaciones de medias entre los acuarios antes y post contacto con el BPA no 

presentaron diferencias estadísticas. 

Evaluando la corrección observada entre muchos de estos parámetros de evaluación 

semanal, en la fase de estandarización, se observó medias más altas en el compuesto por 

hembras, para la mayoría de los parámetros, lo que sugiere que a pesar de la carga de 

peces haber sido igual (un pez/tres litros de agua/acuario), las hembras por recibieren 

mayor proporción de suplementación alimentario para favorecer la reproducción, puede 

haber generado mayor acumulo de materia orgánica, y excreción de sustancias como el 

amonio. 

No se ha observado señales de toxicidad en los peces, que podrían indicar que la calidad 

del medio acuático no era adecuada o por exposición al BPA. Las señales que caracterizan 

reacción de los peces a toxicidad son principalmente desequilibrio, respiración acelerada, 

pérdida de movimiento, incoordinación, peces que se quedan en el fondo del tanque o se 

mueven por un solo lugar, períodos de excitación, convulsiones, movimientos en círculos, 

perdida de pigmentación de la piel, apatía y muerte (Kane et al., 2005; Dobsikova et al., 

2006, Khoshbavar-Rostami et al., 2006; Velisek et al., 2009; Zahangir et al., 2015). 

 

6.2. Evaluación de los peces adultos (reproductores) 

 

En la fase de estandarización, entre los seis cruces, el número de embriones totales a día 

de prueba fue muy variable. Se sabe que las hembras de pez cebra son capaces de desovar 

con frecuencia, pero irregular, con varios cientos de huevos en una sesión de desove 

(Alsop et al., 2009), tal como hemos observado. En todos los grupos hubo puestas de 

menos de diez embriones y otras que ultrapasaron los 100 embriones totales. En grupos 

de reproductores, como el 2 y 3, la suma diaria en una de las puestas llegó a los 978 y 852 

huevos, respectivamente.  

Según la OECD TG 229 (2012), aunque adaptado para estudios de toxicidad, puede servir 

como referencia, donde se recomienda como ideal un promedio de más de 10 

huevos/hembra/día, cosa que al final se ha logrado en todos los acuarios (en números 

promedios), incluyendo el grupo 4 a pesar de tener números de huevos por puesta más 

reducidos (aunque más equilibrado en números diarios) comparados a los demás grupos. 
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La FEC media entre los grupos ha variado de 64.7 huevos/hembra/puesta (R1) y 19.1 

huevos/hembra/puesta (R4). También según el mismo documento de la OECD TG 229 

(2012), puestas de hasta 20 huevos/5 hembras/día (FEC = 4 huevos/hembra/día) es 

considerado bajo; hasta 100 huevos/5 hembras/día (FEC = 20 huevos/hembra/día) es 

considerado medio; más de 100 huevos/5 hembras/día (FEC = más de 20 

huevos/hembra/día) es considerado alto. De este modo en el grupo R1 y R2 ha oscilado, 

a cada puesta, en desoves considerados de bajo a alto, mientras que los grupos 3 y 4 

oscilaron entre bajo y medio.  

En la fase aclimatación para exposición al BPA, las medias de FEC, las medias variaron 

de 54.08± 14.73 (GP4) a 105.4±66.75 (GP2), una tasa de fecundación aceptables, con 

producciones de huevos variando de medio a alto en la evaluación según los criterios de 

la OECD TG 229 (2012). Estos se aceptaron para seguir con los reproductores para la 

fase de exposición una vez que se ha encontrado una fecundidad buena y número 

suficiente de embriones por grupo para la evaluación del desarrollo.  

Una vez expuestos al BPA la reducción de la FEC fue observado en el grupo de mayor 

concentración (500 µg L-1). Esa disminución en la capacidad de desova de las hembras 

puede ser un indicativo de los efectos en la reproducción provocados por la exposición al 

BPA (dato que corrobora con los resultados de la histopatología expuestos en otro 

apartado). Nuestros resultados coinciden con los estudios de Canonica et al. (2008) que 

han demostrado que la exposición crónica del pez cebra a sustancias como el 17α-

tinilestradiol (estrógeno sintético), que puede estar presente en las aguas residuales y en 

las aguas superficiales, induce un retraso en el inicio del desove y una reducción de la 

fecundidad y del éxito de la fertilización en concentraciones de ng/L (Segner, 2009). La 

exposición a los microplásticos (que también contienen BPA en su composición) se ha 

asociado con una serie de efectos negativos para la salud, tanto humana o como animal, 

entre ellas la disminución de la fecundidad y un impacto negativo en las generaciones 

posteriores (Sussarellu et al., 2016, FAO, 2017). En especies marinas, tal como 

Paracyclopina nana, un copépodo marino (pequeño crustáceo), se ha retrasos en el 

desarrollo y una menor fecundidad, tras la exposición a los microplásticos (Jeong et al., 

2017). Las altas dosis y la duración de la exposición a tales productos pueden disminuirla 

riqueza de especies y el número total de organismos, así como reducir directa o 

indirectamente (FAO, 2017). 
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En cuanto a los coagulados, los porcentajes fueron muy variables en todas las fases, 

alcanzando más de 50% en la mayoría de los cruces.   

El porcentaje de FER en la fase de estandarización a las 2 hpf en todos los grupos fue 

superior a 70%, con mayor porcentaje en el grupo R4 (tuvo menor puesta y mayor FEC 

a las 2hpf), un porcentaje considerado bueno y parecido a los encontrados en el grupo 

control en estudios realizados por Martínez-Sales et al. (2015). En contrapartida, al mirar 

la viabilidad (mismo cálculo de la FER) de los embriones a las 24 hpf se observa una gran 

reducción media de embriones viables, con porcentajes entre 35% (grupo R1) y 57% 

(grupo R3), debido al alto número de coagulados. En nuestro estudio la evaluación de la 

FER, en los ensayos de toxicidad al BPA en los peces adultos, no ha sido muy 

determinante en la evaluación de la reproducción, una vez que los porcentajes 

encontrados no se diferenciaron de los datos encontrados en el grupo control, tampoco en 

la comparación de cada grupo con los datos previos a la exposición de los animales al 

BPA.  

Son muchos los factores que pueden afectar la eficiencia reproductiva de los peces y la 

tasa de viabilidad de la prole, tales como la especie y el tipo fertilización (externa o 

interna), la edad de los reproductores, la nutrición y el estrés (por las instalaciones, 

densidad animal, productos químicos) (Campbell et al., 1994; Spence y Smith, 2005; 

Braunbeck y Lammer, 2006; Lawrence, 2007; Westerfield 2007; Carfagnini et al., 2009; 

Nasiadka y Clark, 2012; Delomas y Dabrowski, 2018). 

La edad de los peces influye de forma directa en la reproducción, donde normalmente las 

hembras más viejas (aproximadamente 18 meses) empiezan a disminuir su capacidad 

reproductiva significamnete (Nasiadka y Clark, 2012). Según, Sullivan (2007) y 

Wssterfield (2007) aunque que el pez cebra posee la edad reproductiva a partir de las 10-

12 semanas, el mejor rango de edad para la reproducción es entre 7 y 18 meses. En 

nuestros estudios los animales utilizados tenían edad alrededor de los 7 meses, según o 

recomendable, así que el factor edad en nuestro caso no ha sido un problema.   

Como la intención en la fase de estandarización era evaluar la capacidad de poner huevos 

viables, el intervalo de cruces fue de una semana. Según estudios de Nasiadka y Clark 

(2012), el exceso de desove puede disminuir la cantidad y la calidad de los huevos y 

recomienda tener al menos una semana de descanso antes de utilizar a los reproductores 

en el siguiente desove, por otro lado, si los peces no desovan con frecuencia, los huevos 
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se reabsorben en la hembra (Nasiadka y Clark, 2012). Pero estudios anteriores de Eaton 

et al. (1974), determinaron que el pez cebra es capaz de desovar en intervalos medios de 

1.9 días. 

Markovich et al. (2007) han evaluado el efecto de diferentes dietas sobre desove y la 

supervivencia donde se ha demostrado que la suplementación con dietas más grasas, 

como el uso de Artemia sp. resultaba en mayor número de huevos comparada a dietas 

secas y que se divida en tres veces al día. Otros autores recomiendan la alimentación en 

una frecuencia de una a dos veces al día, dependiendo de las condiciones de calidad de 

agua (Avdesh et al., 2012; OECD TG 229, 2012; Lawrence y Mason 2015)  

El desove y el éxito reproductivo se ven muy influenciados por el estrés (Ramsay et al. 

2009) y el estado de salud de la hembra (Matthews 2004; Ramsay et al. 2009). En nuestros 

estudios no se ha observado agresividad entre los peces, tanto por parte de los machos 

como de las hembras además la calidad de agua estaba entre los parámetros ideales y la 

densidad de peces en los acuarios de reproducción pueden llegar a cinco adultos por litro 

(Brand et al., 2002), en nuestros estudios la densidad de peces por litro fue inferior a esa 

proporción., además la densidad de macho estaba equilibrada. 

Las señales olfativas desempeñan un papel fundamental en la reproducción del pez cebra. 

La liberación de esteroides glucurónicos en el agua por parte de los machos induce la 

ovulación en las hembras (Lawrence, 2007). Después de la ovulación, las hembras liberan 

hormonas que a su vez que a su vez provocan el comportamiento de apareamiento de los 

machos, que precede inmediatamente y provoca la oviposición y el desove (van den Hurk 

y Lambert, 1983). Las feromonas también parecen tener la capacidad de suprimir la 

reproducción, donde las hembras "dominantes" del pez cebra pueden inhibir el desove de 

las hembras subordinadas (Gerlach, 2006). Tales factores pueden justificar la diferencia 

de puestas entre los grupos de reproductores.  

Además, una combinación de una mayor filtración química y la tasa de reposición de agua 

en los sistemas de recirculación puede ayudar tanto a reducir las interacciones de 

dominancia entre hembras, por la dilución homogenización de las feromonas en el acuario 

o dependiendo de la frecuencia y cantidad de agua retirada, disminuir los niveles de los 

mismos (Lawrence, 2007). 
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6.3. Evaluación de viabilidad embrionaria  

 

El azul de metileno (AM) es un agente antifúngico comúnmente utilizado en la cría de 

embriones de pez cebra agregándolo al agua o al medio embrionario (Hedge et al., 2017; 

Peneyra et al., 2020). En humanos, su acción como inhibidor del óxido nítrico sintasa y 

de la guanilato ciclasa tiene muchos usos en medicina en tratamientos para mejora de 

cuadros de hipoxia, hipotensión y la función cardíaca en el shock séptico (Ginimuge y 

Jyothi, 2010). A pesar de los beneficios citados, también están descritas alteraciones que 

el AM puede provocar, tales como efectos teratogénicos en peces de la especie 

Pterophyllum scalare, conocido como pez ángel (Perlberg et al., 2008), aumento de la 

muerte fetal (ratas y humanos) y producir hiperbilirrubinemia, anemia hemolítica y atresia 

intestinal (humanos) (Hedge et al., 2017). 

La propuesta de hacer lavados previos de los embriones antes de la incubación es para 

promover la entrada mínima de microorganismo en el medio de incubación, la propuesta 

de Willliams y Renquist (2016) y que aplicamos entre los protocolos de manipulación de 

los embriones, fue de hacer tres “lavados” tras la recogida de los embriones de los 

acuarios de reproducción. 

Al evaluar los resultados en T2, que fueron los peores, principalmente respecto a la 

eclosión en 96 hpf, se observa que solamente la desinfección de los embriones antes de 

incubar y luego incubarlos en medio con agua del sistema no ha sido efectivo en mantener 

la viabilidad embrionaria. En nuestro estudio, todos los grupos tuvieron mejores 

resultados de eclosión a las 96 hpf, incluyendo el control, y adaptando tal evaluación a 

este caso, no se puede afirmar que el AM haya demostrado toxicidad por la reducción de 

las eclosiones en T2 por el hecho de haber sido una exposición significativa como para 

provocar toxicidad, además en el grupo donde se hizo la desinfección y incubación de los 

embriones en AM (T3) las tasas de eclosión fueron similares las encontradas en los grupos 

Control y T1.   

Respecto a las malformaciones no fue observado alteraciones en embriones en contacto 

constante con el AM.  En contrapartida, estudios de Perlberg et al. (2008) efectos 

teratogénicos tal como en fase de inflación de la vejiga natatoria a los 4 días post 

fertilización en peces de la especie Pterophyllum scalare, al contrario de lo que 

observamos nosotros. 
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El medio E3 es muy utilizado en estudios con embriones de pez cebra (Avdesh et al., 

2012; Celienni et al., 2017; Fuad et al., 2017; Best y Vijayan, 2018; Lackmann et al., 

2018), donde en los diversos trabajos lo único que puede cambiar es la cantidad de cada 

sustancia utilizada y la utilización o no del azul de metileno a distintas concentraciones.  

En nuestro estudio seguimos el protocolo de producción del medio E3 adaptado a lo 

propuesto por Brand et al. (2002). Además de la evaluación de la eficiencia en el uso del 

medio embrionario, se ha evaluado la carga de embriones por placa, que un factor muy 

importante para la viabilidad embrionaria por la cantidad de oxígeno disponible. Kimmel 

et al. (1995) y Walker (2007) recomiendan el uso de 5 – 10 embriones por ml de medio, 

para su incubación. Brand et al. (2002), propone un protocolo de recogido de embriones 

donde recomienda llenar una placa de Petri de 90 mm hasta ¾ de su volumen para permitir 

el intercambio de oxígeno con el exterior y una cara de 60 embriones por placa. Nosotros 

adoptamos el protocolo de Brand et al. (2002) adaptándolo al uso en placa de Petri de tres 

secciones para facilitar la observación embrionaria, evaluando el uso del medio E3 con y 

sin azul de metileno, además probamos la carga de embriones por placa de 45 y 60 

embriones. La temperatura de incubación dentro del límite ideal para embriones de pez 

cebra (Walker, 2007). 

Según von Hellfeld et al. (2020), la coagulación suele ocurrir en las primeras 24 hpf y es 

indicativa de una muerte temprana (sólo en raras ocasiones ocurre en las posteriores fases 

del desarrollo). También según los mismos autores, ocurre por detención de la 

gastrulación, fase de formación de cerebro y notocorda rudimentarios y empieza con 50 

% de epibolia formado (Kimmel et al., 1995), pero también puede observarse en 

embriones con un grave retraso en el desarrollo. En el caso de nuestros los niveles de 

embriones coagulados no se debían a la toxicidad de sustancias, una vez que los medios 

embrionarios utilizados estaban controlados, se asocia al caso de muerte temprana (von 

Hellfeld et al., 2020) que puede ocurrir por factores relacionados con los reproductores y 

en las primeras horas post fecundación por el fallo en la fertilización (Mason, 2007).  

En general el medio E3 con y sin azul de metileno ha demostrado mejores resultados 

principalmente respecto a las tasas eclosiones a las 48 hpf, en comparación con medio 

compuesto por agua limpia proveniente del acuario de reposición de agua de los acuarios 

de los peces adultos. Embriones incubados en agua retrasaron las eclosiones tanto en 

placas de carga baja como alta, con diferencias significativas a los grupos M2 y M3, tanto 

en 72 hpf como a las 96 hpf. El medio E3 sin y con azul de metileno mostró ser eficaz, 
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favoreciendo el desarrollo del embrión al promover la eclosión, en los tiempos ideales 

descritos para el pez cebra (Kimmel et al., 1995; Brand et al., 2002; Westerfield, 2007). 

En los estudios de toxicidad la eclosión es considerado uno de los puntos finales de 

evaluación de alteraciones en el desarrollo, una vez que ocurre cuando la anatomía 

general está principalmente desarrollada y los embriones están listos para la eclosión 

(Beekhuijzen et al., 2015), además el desarrollo de los embriones ocurre de forma 

sincrónica, después de las primeras horas post fertilización (Kimmel et al., 1995). 

En nuestra evaluación el medio embrionario puede ser utilizado en los estudios del 

desarrollo embrionario por permitir tasas de eclosión en los tiempos normales para el pez 

cebra y no provocar alteraciones significativas en los embriones cuanto a malformaciones 

y mortalidad. 

 

6.4. Evaluación de los embriones (F1) 

 

Varios autores describen el impacto negativo del BPA en el desarrollo del embrión de los 

peces y crecimiento tanto en la fase larvaria como en la juvenil (Faheem, et al., 2021). 

Además, la exposición de la generación F0 de pez cebra expuestos a concentraciones 

entre 10 y 400 μg/L de BPA, provocó efectos en la generación F2, tales como peso y 

longitud corporal reducidos en comparación con los individuos F2 del grupo de control 

(Keiter et al., 2012; Faheem, et al., 2021). 

Es conocido el efecto del BPA sobre el desarrollo de embriones de pez cebra, la 

ocurrencia de malformaciones en exposiciones de los mismos a distintas concentraciones, 

puede causar alteraciones que provocan la muerte, el retraso de desarrollo o 

malformaciones a largo plazo (Akhter et al., 2018). Los DE pueden interferir en las 

funciones del sistema endocrino, así como en la síntesis, liberación y el metabolismo de 

las hormonas (Chen et al., 2019). Afectando la reproducción al interferir en el eje 

hipotálamo-hipófisis-gónada (HPG) que también sufre alteraciones por las condiciones 

del medio ambiente (Musumeci et al., 2015; Tao et al. 2022). 

La tasa de coagulados es un parámetro de evaluación de toxicidad principalmente en los 

estudios de DL50, que puede indicar la de muerte temprana del embrión posiblemente por 

relacionado la detención de la gastrulación (von Hellfeld et al. (2020). En nuestro estudio, 

no se ha observado diferencias estadísticas entre la tasa de coagulados en las primeras 24 
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hpf, en los distintos grupos. No se puede, en este caso, asociar tales perdidas a la toxicidad 

del BPA, una vez que también se ha observado una tasa de coagulados similar en el grupo 

control y, además, los embriones no habían permanecido en medio embrionario 

contaminado con el BPA. Muchas veces el fallo en la fertilización puede llevar el embrión 

a coagular y las señales coagulación, además del color blanco lechoso en que se convierte 

el huevo puede aparecer con la presencia de burbujas, en un huevo aparentemente normal, 

en el polo animal del huevo hasta las 4 hpf (Beekhuijzen et al., 2015), nosotros 

seleccionamos los embriones en las primeras 2 hpf para evitar la manipulación excesiva 

de los embriones al quitarlos de los acuarios de prueba. 

Los DE pueden activar, reprimir o interferir en la síntesis y el metabolismo de las 

hormonas. El BPA, un DE muy conocido en la actualidad, posee la capacidad agonista de 

los receptores de estrógeno y también es capaz de antagonizarlos en tejidos como el 

cerebro y en los órganos reproductores de humanos, rata, ratón y peces como el pez cebra 

(vom Saal et al., 2006; Richter et al., 2007; Chung et al., 2011; Canesi, 2015;).  

Dado que no se encontraron número de alteraciones en ninguna de las etapas de 

crecimiento del grupo de control del pez cebra, se pudo asociar un mayor número de 

embriones alterados con los grupos de exposición al BPA (G1, G2 y G3). Estas 

alteraciones pueden explicarse por la acción estrogénica del compuesto y el refuerzo de 

los efectos sobre la hormona tiroidea de los peces en crecimiento. En este sentido, el BPA 

actúa provocando la alteración de la transcripción de diferentes genes sensibles a la T3, 

que son marcadores biológicos relacionados con la función de la hormona tiroidea en el 

crecimiento del esqueleto y los huesos, así como en el desarrollo ocular y hematopoyético 

(Bhandari et al., 2015). Además, con respecto a la mayor mortalidad observada, aunque 

ésta ya había sido descrita en embriones expuestos directamente a concentraciones de 

5000 a 20.000 µg L-1 durante varias horas (Pelayo, 2012), en nuestro estudio se observó 

que la acción del BPA en concentraciones mucho más bajas como las utilizadas 

(aproximadamente 500, 50 y 5 µg L-1), en las que, además, los embriones no estuvieron 

expuestos más de una hora hasta su recogida, fueron suficientes para provocar un 

porcentaje de mortalidad considerable, principalmente en la concentración de 500 µgL-1, 

generando importantes alteraciones en el crecimiento, básicamente clasificadas como 

teratogénicas.  

Las alteraciones de no formación de somitas y no desprendimiento de cola son 

alteraciones consideradas letales (OECD TG 236, 2013; von Hellfeld et al., 2020). 



Discusión  

124 
 

Mientras que las malformaciones de la cabeza, de la columna vertebral, edema 

pericárdico y de saco vitelino son consideradas subletales, con potencial o no 

regeneración (von Hellfeld et al., 2020). 

Nuestros resultados coinciden con los de otros estudios publicados relacionados con la 

exposición a concentraciones crecientes de BPA. Estos incluyen un aumento de las 

malformaciones cardíacas y cefálicas, alteraciones en la vejiga natatoria, formación de 

edemas en el saco vitelino, no formación de somitas, así como el no desprendimiento de 

la cola (Lam et al., 2012; Tišler et al., 2016). Estas alteraciones están relacionadas con la 

desregulación de genes relacionados con el sistema endocrino (regulador del crecimiento 

embrionario (Egr2)) causada por el BPA, afectando principalmente al desarrollo 

cardiovascular y neurológico (Lam et al., 2012). En estudios de Cypher et al. (2015), 

demostraron que la exposición al BPA tiene un efecto mínimo durante la normoxia pero 

puede afectar gravemente al sistema cardiovascular durante un evento hipóxico en larvas 

de pez cebra, se sabe que la vía de acción durante la hipoxia es por la interacción entre el 

BPA y la vía del factor inducible por hipoxia (HIF-1α). La asociación entre la exposición 

embrionaria directa al BPA y la presencia de malformaciones cardíacas y cefálicas 

también fue descrita por otros autores (Duan et al., 2008; Gilbert et al., 2011). Las 

alteraciones encontradas por nosotros coinciden con las de esos autores a pesar de que los 

embriones de nuestro estudio no estuvieron en contacto con el BPA durante el tiempo de 

evaluación (96 hpf). Esto demostró que los efectos del BPA podrían estar en la generación 

F1, independientemente de que haya habido o no contacto directo con el producto 

químico.  

Las alteraciones musculoesqueléticas y malformaciones de la cabeza pueden relacionarse 

son los posibles efectos neurotóxicos de los DE. Estudios realizados in vitro demostraron 

que el BPA puede ser tóxico para las células del sistema nervioso. Se observó que el BPA 

en altas concentraciones (por encima de 100 µM) inducía la apoptosis de las células 

neuronales del hipocampo (Michałowicz, 2014). La actividad locomotora se ha utilizado 

ampliamente para estudiar los efectos de las sustancias químicas neurotóxicas en el neuro 

comportamiento del pez cebra, la exposición a un análogo del BPA, el BPS en la dosis de 

3 mg/L, provocó en larvas de pez cebra presentaron alteraciones en la estructura de la 

retina, afectó al comportamiento locomotor, además de bajar los genes necesarios para el 

desarrollo neural normal (Gu et al., 2019). En estudios recientes se comprobó que, tras la 

exposición al BPA, larvas de pez cebra presentaron alteraciones de comportamiento (tal 
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como preferencia de colores), una disminución de la distancia recorrida y movimiento 

lento (Kim et al., 2020). En nuestras observaciones, no hemos observados diferencias 

entre el comportamiento de larvas entre los grupos, por lo menos en los momentos de 

evaluación de las demás alteraciones embrionarias, lo que es muy poco tiempo para 

determinar que no haya podido ocurrir tales alteraciones comportamentales en los 

individuos tratados en esta investigación.  

La alteración relacionada con la formación de edemas en el saco vitelino podría estar 

vinculada a la interrupción del metabolismo de los lípidos provocada por el BPA una vez 

que el saco vitelino actúa como órgano de reserva de nutrientes, como fosfolípidos y 

triacilgliceroles, para el crecimiento del embrión. Por tanto, las alteraciones lipídicas 

podrían afectar directamente al saco vitelino. En ratas y ratones, por ejemplo, el BPA es 

capaz de aumentar la densidad celular de los adipocitos e inducir la acumulación de 

lípidos hepáticos, lo que refuerza la hipótesis de que el metabolismo de los lípidos es una 

de las principales vías del BPA (Mu et al., 2018).  

Con respecto al porcentaje de eclosión, se obtuvieron valores más altos en los embriones 

de progenitores expuestos al BPA, coincidiendo los primeros registros en todos los casos, 

aunque en menor proporción a las 48 hpf. Los mayores porcentajes de eclosión se 

registraron entre las 72 y 96 hpf. Estos resultados coinciden con lo esperado en relación 

con el tiempo de eclosión, que osciló en torno a las 72 hpf. La tasa de eclosión a las 72 

hpf es descrita por Martinez-Sales et al. (2015) como un bueno indicador de 

embriotoxicidad  en embriones de pez cebra tras la exposición a sustancias toxicas (tal 

como los disruptores endocrinos) que pueden disminuir o inhibir la eclosión a este tiempo 

post fertilización Los datos de la bibliografía respecto a este parámetro en ensayos con 

BPA son controvertidos, ya que algunos estudios señalan que el BPA es una sustancia 

capaz de provocar un retraso en la eclosión a las 72 hpf en el pez cebra (Tišler et al., 

2016), y otros no encontraron diferencias aparentes entre los grupos evaluados (Mu et al., 

2018). La acumulación de BPA en huevos de trucha arco iris, antes de la fecundación, no 

modificó su tasa de fecundación, pero retrasó la eclosión y el crecimiento larvario en 

comparación con los controles (Aluru et al., 2010). En un estudio similar al nuestro, la 

exposición de los padres al BPS (análogos del BPA) provocó un retraso en la eclosión de 

la generación F1 del pez cebra (Ji et al., 2013), pero esto no se evidenció 

significativamente en nuestro estudio con BPA. 
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Estas alteraciones del desarrollo tras la exposición de los adultos en edad reproductiva a 

disruptores endocrinos puede reflejar en el desarrollo de la siguiente generación (Xu et 

al., 2017). En los seres humanos, la exposición a dosis más altas de BPA que las utilizadas 

en este estudio (concentraciones relevantes para la salud humana) puede conducir a una 

pubertad más temprana en los individuos expuestos durante la fase fetal y a un mayor 

crecimiento de la próstata en los seres humanos (Wolstenholme et al., 2011), lo que se 

atribuye a los conocidos efectos epigenéticos de las sustancias alteradoras endocrinas 

(Xin et al., 2015). En estudios de evaluación de la fecundidad de otras generaciones de 

peces cebra, también se observaron efectos transgeneracionales adversos sobre la 

fecundidad en la descendencia de los peces expuestos al BPA (Akhter et al., 2018). 

 

6.5. Concentración de BPA en los peces y en el agua 

 

La concentración de BPA medida en agua y en los peces expuestos en los grupos G1 (500 

µg L-1), G2 (50 µg L-1) y G3 (5 µg L-1), se correlacionaban significativamente, lo que 

comprueba la absorción del producto de forma ascendente cuanto más alta la 

concentración de BPA en el agua, resultados que coinciden con los encontrados por 

Molina et al. (2013).  

Respecto a la acumulación de BPA en el cuerpo, estudios en humanos han detectado BPA 

en cerebro, hígado, tejido adiposo (Fernández et al. 2007; Geens et al. 2012), pero su 

acumulo en el cuerpo por largos periodos todavía no está esclarecido, una vez que en 

algunos estudios e ha encontrado la misma concentración de BPA en la sangre era muy 

próxima a lo encontrado en los órganos, y se elimina por la orina (Volkel et al. 2008). 

Mientras que otros estudios plantean su acumulo en compartimentos corporales y 

eliminación lenta, tras su entrada por vía alimentarias y no alimentarias (Stahlhut et al., 

2009). Aunque son capaces de excretar fácilmente el BPA los organismos acuáticos 

pueden estar expuestos crónicamente al compuesto y en estos casos la excreción puede 

verse desbordada (Canesi y Fabbri, 2015). 

En estudios de Molina et al., 2013 la evaluación de la concentración de BPA en el pez 

cebra se ha detectado la acumulación de BPA en los tejidos del pez cebra, que aumentó a 

medida que la concentración de BPA se elevaba. En nuestros estudios debido a la 

exposición constante, los niveles de BPA en el cuerpo de los animales se mantuvieron 
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durante el periodo de prueba, no se ha evaluado de forma individual la concentración de 

BPA en los órganos, pero también se ha confirmado su acúmulo el cuerpo proporcional 

a la concentración expuesta. 

La eficacia de la degradación del BPA en agua puede ser muy afectada por el pH y la 

temperatura, considerando la especiación de cloramina y BPA, según descritos en 

estudios de He et al. (2017). A pesar de que el pH favorece su dilución, también favorece 

su eliminación, igual que temperaturas altas (en torno a 30ºC) también provocan el mismo 

efecto en estudios en conjunto con la decloración del agua (He et al., 2017).  En nuestros 

estudios, los cambios de agua y reposición de proporcional a la concentración de BPA en 

cada acuario de prueba fueron realizados con frecuencia, pensando una la posible 

degradación del producto, y de este modo hemos podido mantener el BPA en las 

concentraciones propuestas.  

 

6.6. Evaluación histopatología de peces expuestos al Bisfenol A 

 

Con respecto a los estudios histopatológicos, hay que tener en cuenta la característica del 

BPA de ser un modulador selectivo de los receptores de estrógenos REα y REβ, como se 

ha comentado anteriormente. Su actividad estrogénica actúa directamente sobre la 

vitelogenina, que es una proteína secretada por los hepatocitos del hígado que se sintetiza 

en respuesta a los estrógenos endógenos, como el 17β-estradiol (E2), se libera al torrente 

sanguíneo y se transporta a los ovarios, actuando en el desarrollo del ovocito (Wetherill 

et al., 2007; Bhandari et al., 2015; Matozzo et al., 2008).  

El BPA, como DE, puede aumentar significativamente la transcripción de la vitelogenina 

(Bhandari et al., 2015), siendo así capaz de causar efectos negativos en la función y el 

desarrollo de los sistemas reproductivo y neurológico (Tse et al., 2013). Los ratones 

hembra expuestos prematuramente al BPA manifestaron una reducción de la fertilidad y 

la fecundidad (Cabaton et al., 2011). También puede alterar la morfología y la 

funcionalidad del tracto reproductivo de las hembras, así como afectar al desarrollo de la 

glándula mamaria en la pubertad y comprometer la diferenciación sexual en el cerebro 

(Markey et al., 2005; Muñoz-de-Toro et al., 2005; Nakamura et al., 2006).  
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Las concentraciones de BPA utilizadas en los grupos de experimentación están en el 

rango considerado como una dosis baja para los animales acuáticos, que es inferior a 1000 

µg L-1 de BPA en el agua (vom Saal, Welshons, 2006).  A pesar de la baja dosis utilizada, 

en nuestro estudio se encontraron alteraciones significativas, tanto en el microscopio 

óptico como en el electrónico, siendo éstas más evidentes en los individuos expuestos a 

concentraciones más altas de BPA (500 µg L-1). 

Una de las alteraciones encontradas en el estudio histopatológico, tanto del grupo G1 

como del G2, fue la presencia de numerosas vesículas lipídicas (gránulos y gotas 

lipídicas) en su citoplasma. En este sentido, hay que considerar que los lípidos que se 

encuentran de forma natural en los huevos de los peces provienen de los ácidos grasos de 

su dieta, de las reservas, y/o son sintetizados por el organismo del animal (Wiegand, 

1996). Además, los lípidos llegan a los ovocitos a través de la vitelogenina, que es rica 

en lípidos polares, y probablemente a través de otras lipoproteínas especialmente de baja 

densidad que son ricas en triaglicerol, que ayudarán a suministrar energía para el 

desarrollo embrionario y larvario (Wiegand, 1996). Esto significa que la composición 

lipídica de los ovocitos está directamente relacionada con la concentración de 

vitelogénesis en la sangre, principalmente durante la fase de vitelogénesis, en la que se 

produce la yema del huevo (Biran y Levavi-Sivan, 2018).  

Como las alteraciones encontradas fueron más acentuadas en los grupos con mayor 

concentración de BPA, se puede asociar directamente su acción tóxica en las gónadas de 

las hembras de pez cebra expuestas. Una vez que la acción estrogénica del BPA ha 

influido en la concentración de vitelogenina al alza, el BPA también puede estar asociado 

a la aparición de folículos numerosos atróficos y a la degradación de todos los 

componentes del folículo, siendo ambas alteraciones más frecuentes y evidentes en los 

grupos tratados con BPA. Estos resultados coinciden con los publicados por otros autores 

(Flint et al., 2012; Molina, et al., 2018).  

La alteración de la maduración de los ovocitos porcinos tras el tratamiento con BPA se 

evidenció en estudios in vitro, lo que se debió principalmente a alteraciones en el 

citoesqueleto de los ovocitos, a la modificación epigenética, al estrés oxidativo, a la 

autofagia y a la apoptosis de los ovocitos, comprometiendo los sistemas reproductivos 

porcinos (Wang et al., 2012). Además, se ha descrito el proceso de atresia folicular 

observado en grupos expuestos a BPA en individuos en los que no hay puesta de huevos 

y el ovocito es reabsorbido por el organismo del animal, que se incrementa en poblaciones 
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cultivadas o silvestres sometidas a altos niveles de explotación y captura, siendo 

posiblemente originado por diferentes disfunciones o alteraciones reproductivas 

(Valdebenito et al., 2011; Abdollahpour et al., 2020). 

Se observaron alteraciones en la evaluación estructural y microestructural de los machos, 

como la degeneración del parénquima, la inflamación de las células de Sertoli y la 

disminución del número de espermatozoides; esto último se agravó proporcionalmente 

cuanto mayor fueron las concentraciones de BPA utilizadas. En la concentración más alta, 

500 µg L-1 en G1, se encontraron alteraciones aún más graves, como edema y hemorragia 

en el parénquima, disminución de las espermatogonias, aumento de las células de Sertoli 

que permanecían activas, reducción de los espermatozoides y alteraciones en su 

morfología. Esas alteraciones podrían deberse al aumento de las acciones estrogénicas 

una vez que el BPA puede actuar como E2. El E2 está normalmente presente en bajas 

concentraciones en la sangre de los varones, actuando de forma importante en la 

expresión génica de los testículos (Miura et al., 1999; Schulz et al., 2010). El aumento de 

E2 en los varones puede confirmarse por el aumento concomitante de la vitelogenina en 

su sangre, una vez que el E2 tiene la capacidad de inducir el gen codificador de la 

vitelogenina entre 10 y 30 veces.  

Además, la exposición a altos niveles de estrógenos puede reducir el volumen del líquido 

seminal, aumentar la densidad de los espermatozoides y provocar infertilidad (Schulz et 

al., 2010). El BPA también puede actuar como receptor de esteroides (Michałowicz, 2014; 

Schug et al., 2011), que está asociado al proceso de maduración testicular y a la 

espermatogénesis. Las alteraciones espermáticas evidenciadas en este estudio corroboran 

las alteraciones causadas por el BPA en algunas especies de peces de trucha marrón 

(Salmo trutta) y Pimephales promelas, en las que se produjo una reducción de la densidad 

y la motilidad espermáticas (Lahnsteiner et al., 2005) y de la producción de esperma 

(Sohoni et al., 2001).  

La grave reducción del recuento de espermatozoides encontrada en nuestro estudio 

confirma los hallazgos de estudios similares de varias crías de pez cebra tras la exposición 

al BPA (Lahnsteiner et al., 2005; Bhandari et al., 2015; Chen et al., 2015). La mayoría de 

estos cambios en la maturación de la expresión génica parecen estar altamente 

correlacionados con los cambios en los niveles de andrógenos circulantes (Schulz et al., 

2010), lo cual es otro indicador del hecho de que la presencia de BPA puede estar 

alterando negativamente la espermatogénesis. Los machos se mostraron extremadamente 
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sensibles al BPA, ya que, a partir del grupo con la menor concentración (G3-5 µg L-1), se 

observaron ya alteraciones estructurales en sus testículos. La gravedad de esas 

alteraciones estaba directamente relacionada con el aumento de BPA en los grupos. 
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7. Conclusiones  

 

PRIMERA: 

Respecto a la calidad de agua, se observa una gran variabilidad de los parámetros en los 

distintos meses del año, referente a la estación del año. La variación en uno de los 

parámetros puede interferir en los demás siendo el amonio uno de los más preocupantes 

durante el mantenimiento. Los acuarios compuestos solamente por hembras pueden 

presentar valores de residuos nitrogenados ligeramente más altos comparados a los 

acuarios con machos, lo que puede deberse, posiblemente, al mayor aporte de comida por 

parte de las hembras requerido para la reproducción.   

SEGUNDA: 

La utilización del azul de metileno en la desinfección (lavados previos a la incubación) 

agregado al medio embrionario ha demostrado mayor eficacia en la viabilidad 

embrionaria, principalmente referente a las tasas de eclosión. El medio embrionario E3, 

con o sin la adicción de azul de metileno, es una buena alternativa, favoreciendo 

principalmente la tasa de eclosión entre las 72 y 96 hpf. Además, la carga de embriones 

menor o igual a 60 embriones ha demostrado buenos resultados. 

TERCERA: 

Cuando las condiciones de calidad de agua se mantienen estables y se realizan cruces con 

intervalo de, al menos, una semana, se pueden alcanzar tasas de fecundidad (huevos 

producidos por hembra en una desova) y fertilidad (huevos fertilizados sobre el total 

producido) en niveles considerados adecuados para la especie. Aunque también 

observamos una gran variabilidad en producción de huevos entre grupos de reproductores 

y puestas muy discrepantes en número total absoluto (pero sin diferencia estadística) entre 

el desove en una semana, comparada a las siguientes. 
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CUARTA: 

Al exponer el pez cebra al BPA, la absorción del producto por los animales es 

directamente proporcional a la concentración expuesta, tras un periodo de 21 días. La 

comparación entre la fertilidad media de los peces pertenecientes a los mismos grupos en 

la preexposición y la fase de exposición al BPA evidenció una considerable reducción de 

la fecundidad de los peces expuestos a la concentración más alta de BPA (500 µgL-1).  

QUINTA: 

En la generación F1 de embriones de reproductores expuestos a BPA se obtuvieron 

alteraciones en su desarrollo clasificadas como indicadores de embriotoxicidad. Estas 

malformaciones fueron más frecuentes en los individuos del grupo expuesto a la mayor 

concentración (500 µgL-1). Entre las malformaciones de mayor incidencia observadas, 

destacaron la ausencia de desprendimiento de la cola, la no formación de somitas, las 

malformaciones cefálicas, las alteraciones cardíacas y musculoesqueléticas, y el edema 

del saco vitelino, siendo este último el más frecuente entre los individuos evaluados. Estos 

indicadores de embriotoxicidad podrían estar asociados a la acción tóxica y estrogénica 

del BPA, como demostró la baja incidencia observada en el grupo de control.  

SEXTA: 

Se observó que el BPA es capaz de provocar alteraciones estructurales y 

microestructurales en las gónadas del pez cebra adulto tras la exposición durante 21 días. 

Las alteraciones ováricas percibidas fueron atresia, degeneración y, en los testículos, 

degeneración celular y pérdida de estructuras celulares normales, lo que podría reducir 

considerablemente la fecundidad, tanto en hembras como en machos.  

SÉPTIMA: 

Teniendo en cuenta los puntos finales específicos de ciertos disruptores endocrinos, este 

estudio puede aportar pruebas útiles sobre la probable causalidad de los efectos 

transgeneracionales del BPA, siendo ésta una cuestión clave en la propia definición de 

los disruptores endocrinos. 
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