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El universo (que otros llaman Biblioteca) se compone de un número indefinido y 
talvez infinito de galerías hexagonales… La distribución de las galerías es 
invariable. Veinte anaqueles, a cinco largos anaqueles por lado, cubren todos los 
lados menos dos. 
 
A cada uno de los muros de cada hexágono corresponden cinco anaqueles; 
cada anaquel encierra treinta y dos libros de formato uniforme, cada libro es de 
cuatrocientas diez páginas; cada página de cuarenta renglones, cada renglón, 
de unas ochenta letras de color negro… 
 
Un bibliotecario pensador observó que todos los libros, por diversos que sean, 
constan de elementos iguales: el espacio, el punto, la coma, las ventidós letras 
del alfabeto. También agregó un hecho que todos los viajeros han confirmado. 
No hay, en la vasta Biblioteca,  dos libros idénticos. De esas premisas 
incontrovertibles dedujo que la biblioteca es total y que sus anaqueles registran 
todas las posibles combinaciones de los ventitantos símbolos ortográficos 
(número aunque vastísimo no infinito) o sea todo lo que es dable expresar: en 
todos los idiomas. Todo: la historia minuciosa del porvenir, las autobiografías de 
los arcángeles, el catálogo fiel de la Biblioteca, miles y miles de catálogos 
falsos…  
 
Otros inversamente, creyeron que lo primordial era eliminar las obras inútiles. … 
pero quienes deploran los ¨tesoros¨ que su frenesí destruyó, negligen dos 
hechos. Uno: la Biblioteca es tan enorme que toda reducción de origen humano 
resulta infinitesimal. Otro: cada ejemplar es único irreemplazable, pero (como la 
Biblioteca es total) hay siempre varios centenares de miles de facsímiles 
imperfectos: de obras que no difieren sino por una letra o por una coma… 
sospecho que la especie humana- la única- está por extinguirse y que la 
Biblioteca perdurará: iluminada, solitaria, infinita, perfectamente inmóvil, armada 
de volúmenes preciosos, inútil, incorruptible, secreta…  
 
      La Biblioteca de Babel. 
       Jorge Luis Borges, 1941. 
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RESUMEN. 
 
En la actualidad, el uso intensivo de compuestos agroindustriales genera un 
grave problema mundial por contaminación de aire, suelo y agua. Los sistemas 
biológicos más vulnerables a la contaminación por este tipo de contaminantes 
son los sistemas costeros. Ante tal situación se han celebrado una serie de 
convenciones en las cuales se propone erradicar y eliminar un conjunto de 
productos altamente contaminantes y persistentes en el medio natural, dichos 
contaminantes son conocidos como compuestos orgánicos persistentes (COPs). 
En dicha lista se incluyen 17 productos donde 12 de éstos son plaguicidas; en 
este trabajo presentamos la caracterización de uno de estos plaguicidas el 
lindano o gama-hexacloro ciclohexano (γHCH).  
 
Se realizaron bioensayos de exposición en el ostión del Pacífico Crassostrea 
gigas con distintas concentraciones del tóxico y con periodos de exposición 
diversos. El efecto tóxico del γHCH fue evaluado usando diferentes 
biomarcadores de efecto o exposición. Se observaron efectos significativos 
desde las menores concentraciones utilizadas y fueron relacionadas con el nivel 
de organización biológica. El orden de sensibilidad de los bioindicadores de 
mayor a menor fue el siguiente: 
 

Disminución de la actividad de alimentación > inhibición de 
actividad enzimática por AChE > daño en la molécula de DNA > 
viabilidad celular > efecto letal. 

 
En lo que respecta al orden de sensibilidad de mayor a menor de los niveles de 
organización biológica se reporta como: 
 

Efecto en la actividad fisiológica > alteraciones funcionales y 
estructurales de moléculas > toxicidad celular > mortalidad de los 
organismos. 

 
Adicionalmente se evaluó el efecto de una exposición crónica subletal de γHCH 
en la expresión de genes en tejido de la glándula digestiva. Se obtuvieron más 
de 1200 secuencias de fragmentos génicos diferencialmente expresados 
(etiquetas de secuencias expresadas ó EST) por exposición a γHCH. Análisis 
bioinformáticos de estas EST mostraron un alto porcentaje de secuencias sin 
similitud a proteínas o genes registrados en GenBank (41.6%). En las genotecas 
de genes inducidos se reconoció un incremento en el número de genes 
ribosomales y factores de transcripción con porcentajes superiores al 26%. Se 
reconocieron más de 160 genes putativos con alta similitud a las EST de genes 
inducidos o inhibidos. Dentro de esta lista de genes se encuentran genes 
relacionados con la respuesta a estrés ambiental y estrés oxidante (HSP70, 
SOD, ferritina, SHG, óxido nítrico sintasa), genes relacionados con metabolismo  
de lípidos y otras macromoléculas (delta-9-desaturasa, proteína Myc, proteasas), 
genes relacionados con transporte de macromoléculas o iones (dineina, 



transportador de taurina, canales iónicos) y genes involucrados en el ciclo 
celular o apoptosis como factores de necrosis tumoral (proteína QM, proteína 
Ran). 
 
Se evaluó la cinética de expresión de cuatro EST correspondientes a la SOD, 
ferritina GF2, proteína QM y proteína SHG. Obteniendo respuestas distintas en 
cada uno de los EST evaluados. La SOD mostró una respuesta intensa y 
temprana, posteriormente disminuyó su expresión. La ferritina incrementó su 
expresión de una forma retardada, sólo después de los 15 y 30 días. Las 
proteínas QM y SHG mostraron incrementos en la expresión mantenidos durante 
todo el periodo de exposición. La proteína SHG fue la que menor nivel de 
expresión presentó previo a la exposición de γHCH y la que mostró las mayores 
diferencias de los niveles de expresión entre los organismos expuestos y los 
organismos control. 
 
 
Estos resultados aportan importante información sobre las características tóxicas 
del γHCH en especies de molusco bivalvos como C. gigas; la respuesta biológica  
que esta especie es capaz de presentar ante eventos de exposición a 
contaminantes químicos y una serie de genes interesantes para emplearse 
como posibles biomarcadores de exposición a plaguicidas organoclorados en 
especies de moluscos bivalvos.   
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       Dra. Celia Vázquez Boucard  
 Director de Tesis 



ABSTRACT. 
 
Nowadays, the employment of agrochemical compounds produces a very 
dangerous world problem caused by air, ground, and water pollution. Coastal 
systems are the most vulnerable to pollution by agrochemical compounds. For 
this reason, several conventions were celebrated with the aim of regulating and 
eliminating a group of highly toxic and persistent chemical compounds in the 
environment. Such compounds are known as persistent organic pollutants 
(POPs). The list includes 17 chemicals where 12 of these are pesticides. 
 
In this work, we present the toxic characterization of one of these pesticides, the 
organochlorinated pesticide lindane (γHCH). Exposure bioassays were 
performed in the Pacific oyster Crassostrea gigas with several concentrations of 
pesticide and with diverse time periods. The toxic effect of γHCH was evaluated 
using different biomarkers of effect or exposure. Significant effects were 
observed at the lowest concentrations of γHCH, and were related with the 
biologic organizational level of each biomarker tested.  
 
Sensitivity of the biomarkers from the highest to the lowest was: 
 

Decrease of feeding activity > inhibition of enzymatic activity of AChE > 
Breaks in DNA molecule > Cell viability > Lethal effect. 

 
Sensivity of the biological organizational level from the highest to the lowest was: 
 

Phisyological activity response > Alteration on function or structure of 
biomolecules > Cell toxicity > Dead of organisms. 

 
Additionally, the effect of a chronic and sub lethal exposure to γHCH in the gene 
expression in digestive gland tissue was evaluated. More than 1200 sequences 
of EST expressed differentially by a γHCH were obtained. The bioinformatics 
analysis of EST showed a high percentage of sequences without hit or similarity 
to genes or proteins registered in GenBank database (41.6%). In the gene 
libraries of genes induced, we recognized an increment in the number of 
ribosomal genes and transcription factors with percentages up of 26%, and more 
than 160 putative genes with high similarity to EST of induced or inhibited genes. 
 
In this group of genes, we observed genes related to environmental stress 
response and oxidative stress (HSP70, SOD, ferritin, SHG, nitric oxide 
synthase); genes of lipid metabolism and metabolism of other macromolecules 
(delta-9-desaturase, Myc protein, proteases), genes related with the transport of 
ions and macromolecules (dynein, taurine transporter, ionic channels), and 
genes involved in cellular cycle or necrosis tumoral factors (QM protein, Ran 
protein). 
 



We evaluated the kinetic gene expression of 4 of these EST with similarity to 
SOD, ferritin GF2, QM protein and SHG protein, and obtained several responses 
of these genes to γHCH exposure.  The EST similar to SOD showed an early 
intense response, and this response was reduced to prolonged exposures.  
Ferritin increased the expression more slowly only after 15 and 30 days. The QM 
and SHG proteins showed an increment in the expression values in all the 
periods evaluated, from the beginning to the end of the bioassay. The SHG 
protein showed the lowest value of expression before exposure, and the highest 
differences between expression values of control and the exposed organisms   
 
These results provide very important information about the toxic characteristics of 
γHCH in bivalve mollusk species, like C.gigas; the biological response that this 
specie develops against chemical pollutant exposure; and a series of interesting 
genes to be employed as biomarkers of exposure to organochlorine pesticides in 
bivalves species. 
 
Key words: 
 
Toxicology Crassostrea gigas  Lindane 



CONTENIDO. 
 
1. INTRODUCCION. 
1.1. Necesidad del uso de plaguicidas y sus repercusiones……………………..   1 
1.2. Riesgos de exposición a plaguicidas en la población…………...…………..    2 
1.3. Daño por liberación de plaguicidas al ambiente……………..……………….   4 
2. ANTECEDENTES. 
2.1. Denominación de algunos plaguicidas como contaminantes  
orgánicos persistentes (COPs)………………………………………………………  7 
2.2. Clasificación de los plaguicidas………….………………………………...…..   8 
2.2.1. Plaguicidas organoclorados: Características químicas,  
tóxicas y efectos al ambiente……………………………………………………….    9 
2.3. Lindano: Historia, obtención y características químicas…………………..... 12 
2.3.1. Uso agrícola, farmacéutico e industrial del lindano…………………...…... 15 
2.3.2. Degradación y biodegradación del lindano en el ambiente……............... 15 
2.3.3. Efecto de lindano al ser humano, a la fauna y  
a las poblaciones silvestres…………………………………………………………. 17 
2.3.4. Presencia del lindano y sus isómeros  en México y el mundo…………... 20 
2.4. Especies indicadoras de contaminación: Descripción,  
selección y ventajas de  su uso…………………………………………………….  22 
2.4.1. Moluscos bivalvos y gasterópodos en estudios toxicológicos…..…..…..  24 
2.4.2. Modelo biológico de estudio: Ostión del Pacífico  
Crassostrea gigas (Thunberg 1795)……………………………………………….  25 
2.4.2.1. Información taxonómica y estructural de la especie………...…………. 25 
2.4.2.2. Anatomia, fisiologia y metabolismo de C. gigas……………..…………. 27 
2.4.2.3. Sistemas y procesos con posible afección por  
contaminación química……………………………………………………………... 31 
2.4.2.4. Trabajos de toxicología ambiental en C. gigas……………..………...... 35 
2.4.2.5. Justificación de uso de C. gigas como  
modelo biológico de contaminación ambiental…………………...…………...…. 36 
2.5. Biomarcadores de contaminación…………………………….…………........ 37 
2.5.1. Clasificación y uso de biomarcadores en ciencias ambientales………… 40 
2.6. Toxicogenómica y sus potencialidad en ecotoxicología  
y toxicología ambiental………………………………………………………….…... 43 
3. HIPOTESIS………………………………………………………………….…….. 47 
4. OBJETIVOS. 
4.1. Objetivo general……………………………..……………………………….… 48 
4.2. Objetivos específicos……………………..………...……………………….… 48 
5. MATERIALES Y METODOS. 
5.1. Pureza y calidad del material químico……………………………………..… 50 
5.1.2. Obtención y preparación del plaguicida 
para los bioensayos de exposición……………………………………………....... 50 
5.2. Obtención, mantenimiento y aclimatación de  
los organismos en el laboratorio…………………………………….………..….... 51 
5.3. Bioensayo de exposición a concentración letal……………………….....…. 51 
5.3.1. Cálculo de mortalidad y concentración letal media (CL50)…………...….. 52 



5.4. Bioensayo de exposición y efecto adverso………..…………..……….……. 52 
5.4.1. Prueba de citotoxicidad en hemocitos………………….…………….….… 53 
5.4.2. Prueba de genotoxicidad en hemocitos…………….……………………... 54 
5.4.3. Prueba de efecto en filtración de alimento…………….…………………... 55 
5.4.4. Prueba de actividad enzimática de la AChE………………………………. 56 
5.5. Bioensayo de exposición crónica subletal…………………..……………..… 57 
5.5.1. Preparación de las muestras para la elaboración  
de las genotecas de expresión diferencial…………….………………………….. 58 
5.5.2. Análisis de las etiquetas de secuencias  
expresadas (EST)……..……………………………………………………...……... 61 
5.5.3. Preparación de las muestras para la evaluación  
de la cinética de expresión génica…………………………………………...…….. 61 
5.5.4. Análisis semicuantitativo de la cinética de expresión génica……….….... 62 
5.6. Análisis estadísticos…………………………………………………………..... 64 
6. RESULTADOS. 
6.1. Bioensayo de exposición a concentración letal de γHCH….…..…………... 66 
6.2. Efecto citotóxico del lindano en hemocitos de C. gigas…………………….. 67 
6.3. Efecto genotóxico del lindano en hemocitos de C.  gigas……………..….... 69 
6.4. Efecto de lindano en la actividad AChE en  
branquias de C.  gigas…..………………………..…………………..………….….. 73 
6.5. Efecto de lindano en la actividad de 
 alimentación en C. gigas……………………….……..…………………………..... 74 
 
6.6. Efecto de la exposición crónica subletal  de lindano en la  
expresión de genes de la glándula digestiva de C.  gigas……………………..... 77 
6.7 Evaluación de genes diferencialmente expresados  
por la exposición a lindano………………………………………….………………. 87 
7. DISCUSIÓN. 
7.1. Sensibilidad del ostión C.  gigas a  
la exposición de lindano   …………………………………………………………… 94 
7.2. Efectos citotóxicos y genotóxicos del lindano  
en hemocitos de C. gigas…………………………………………………….…..... 100 
7.3. Biomarcadores de exposición o efecto de lindano en C. gigas………....…106 
7.4. Efecto en la expresión génica de la glándula digestiva 
 de C. gigas por exposición crónica subletal a lindano…….………………........108 
8. CONCLUSIONES...…………………………………………….……………..… 118 
9. PERSPECTIVAS………………………………………………….……......…… 122 
10. LITERATURA CITADA………………………………………………….…..… 124 
11. APÉNDICES…………………………………………………………….………. 158 
(A) Anguiano, G., et al. 2007. Subchronic organismal toxicity, cytotoxicity, genotoxicity, and 
feeding response of Pacific oyster (Crassostrea gigas) to lindane (g-HCH) exposure under 
experimental conditions. ET&C. 26(10): 2192-2197. 
 . 
(B) Anguiano, G., et al. 2008. Acetylcholinesterase activity in the gills of the Pacific oyster 
Crassostrea gigas as a feasible biomarker of exposure to Oxamyl, Carbofuran, Dichlorvos,  
and Lindane. Environmental Toxicology. (En revision). 
 



LISTA DE FIGURAS. 
 
Figura 1. Estructura química del lindano (γHCH)………………………………,,. 12 
Figura 2. Clasificación taxonómica del ostión del  
Pacífico Crassostrea gigas……………………………………………..………..…. 26 
Figura 3. Anatomía general del ostión Crassostrea sp……………………..…... 28 
Figura 4. Esquema de las clases de biomarcadores en  
el proceso de asimilación desde la exposición hasta el  
surgimiento de la enfermedad…………………………….……………………...… 42 
Figura 5. Proceso de supresión por hibridación sustractiva………….……….... 60 
Figura 6. Curva dosis-respuesta de la mortalidad acumulada de  
Crassostrea gigas expuesto a diferentes concentraciones de  
γHCH durante 12 días………………………………………..……………………... 67 
Figura 7. Ajuste de la mortalidad por el método Probit para calcular  
la concentración letal media (CL50) de Crassostrea gigas  
expuesto a diferentes concentraciones de γHCH durante 12 días…...........….. 68 
Figura 8. Efecto citotóxico del γHCH en  
hemocitos de Crassostrea gigas….…………………………………………....….. 69 
Figura 9. Efecto tóxico del γHCH por rompimiento del 
DNA en hemocitos de Crassostrea gigas……………….…………………….….. 70 
Figura 10. Correlación de la concentración de γHCH y  
daño al DNA en hemocitos de Crassostrea gigas………………………….….… 71 
Figura 11. Frecuencia de hemocitos por nivel de daño al 
DNA de Crassostrea gigas expuesto a diferentes  
concentraciones de γHCH………………………………………………………….. 72 
Figura 12. Inhibición de la actividad de la acetilcholinesterasa (AChE)  
en branquia de Crassostrea gigas expuesto a γHCH………………………...…. 73 
Figura 13. Efecto del γHCH en la actividad de filtración de alimento……........ 76 
Figura 14. Porcentaje de las secuencias obtenidas de  
las genotecas de glándula digestiva de Crassostrea gigas  
expuesto a 0.2 mg L-1 de γHCH durante 15 días………………...…………...…. 79 
Figura 15. Porcentaje de las secuencias obtenidas de  
las genotecas de glándula digestiva de Crassostrea gigas  
expuesto a 0.2 mg L-1 de γHCH durante 30 días…………………...……..…….. 80 
Figura 16. Expresión de genes inducidos o inhibidos por  
exposición a  0.2 mg L-1 de γHCH…………………………………………...……. 89 
Figura 17. Expresión de genes inducidos o inhibidos por  
exposición a  0.2 mg L-1 de γHCH……………………………………………...…. 90 
Figura 18. Expresión del gen inducido por  
exposición a  0.2 mg L-1 de γHCH……………………………………………...….. 91 
Figura 19. Cinética de expresión de genes presentes en  
las genotecas de glándula digestiva de Crassostrea gigas de  
organismos expuestos  a 0.2 mg L-1 de γHCH…..…………….…………………. 92 
 



Figura 20. Sensibilidad de biomarcadores a la  
exposición por 12 días a γHCH…………………………………………….……… 107 



LISTA DE TABLAS 
 
TABLA I. Propiedades fisico-químicas del lindano….…………………………..…. 14 
TABLA II. Secuencias de los primers diseñados   
para la cinética de expresión…………………………………………….………….... 63 
TABLA III. Mortalidad diaria y acumulada de organismos  
Crassostrea gigas expuestos a diversas concentraciones de γHCH…................ 66 
TABLA IV. Efecto de exposición a γHCH en organismos 
Crassostrea gigas evaluado a diferentes niveles  
de organización biológica……………………………………………………...…..…. 74 
TABLA V. Resumen general de secuencias obtenidas por  
las genotecas de glándula digestiva de Crassostrea gigas en  
organismos expuestos  a 0.2 mg L-1 de γHCH…….…………………………….…. 78 
TABLA VI. Genes putativos inducidos por exposición  
a γHCH 0.2 mg L-1 durante 15 días………..…………………………….…………... 82 
TABLA VII. Genes putativos inhibidos por exposición  
a γHCH 0.2 mg L-1 durante 15 días…..………………………….………………..…. 84 
TABLA VIII. Genes putativos inducidos por exposición  
a γHCH 0.2 mg L-1 durante 30 días…………..……………………………..……….. 85 
TABLA IX. Genes putativos inhibidos por exposición  
a γHCH 0.2 mg L-1 durante 30 días…………….………..…………………..………. 87 



ABREVIATURAS. 

o C   grados centígrados 
%   porcentaje 
αHCH   isómero alfa del hexacloro ciclohexano 
βHCH   isómero beta del hexacloro ciclohexano 
γHCH   isómero gama del hexacloro ciclohexano 
μg   microgramos 
μL   microlitros 
μM   micromolar 
40s   subunidad menor del ribosoma de eucarionte 
60s   subunidad mayor del ribosoma de eucarionte 
AChE   acetil colinesterasa 
ADN   ácido desoxirribonucleico 
Anabaena sp. organismos del Género Anabaena 
BrEt   bromuro de etidio 
CAS   servicio de resúmenes químicos 
cc   centímetros cúbicos  
cDNA   ácido desoxirribonucleico complementario 
CL50   concentración letal media 
Crassostrea sp. organismos del Género Crassostrea 
C. gigas  Crassostrea gigas 
C. virginica  Crassostrea virginica 
cm   centímetros 
COP   contaminante orgánico persistente 
DDT   dicloro difenil tricloroetano 
DL50   dosis letal media 
DMSO  dimetil sulfóxido 
DNA   ácido desoxirribonucleico 
DO   densidad óptica 
DS   desviación estándar 
E   valor de similitud entre dos secuencias génicas 
EDTA   ácido etilendiamina triacético 
EST   etiqueta de secuencia expresada 
FAO   Organización para la agricultura y alimentación 
FDA   diacetato de fluoresceína 
FDA-BrEt  tinción dual diacetato de fluoresceína y bromuro de etidio 
g   gramos 
g   gravedades 
GABA   ácido gama-aminobutírico 
GPx   glutatión peroxidasa 
GSH   glutatión reducido 
GST   glutatión S-transferasa 
h   horas 
HCH   hexacloro ciclohexano 
HPA   hidrocarburos poliaromáticos 



HPLC   cromatografía líquida de alta resolución 
HSP70  proteína de choque térmico de 70 kilodaltons 
I. galbana  Isochrisys galbana 
INE   Instituto Nacional de Ecología de México 
Kow   coeficiente de partición en octanol/agua 
Koc   coeficiente de absorción en carbono orgánico 
L   litro 
log   logaritmo base 10 
M   molar 
mA   miliamperes 
MAP kinasa  cascada de transducción de señales inducidas ´por   
   proteínas activadas por mitógenos 
mg   miligramos 
min   minutos 
mL   mililitros 
mm   milímetros 
mM   milimolar 
mRNA   ácido ribonucleico mensajero 
Myc   proteína nuclear myc 
MXR   proteína de respuesta multixenobiótica 
m/v proporción de masa/volumen 
M. galloprovincialis Mytilus galloprovincialis 
n número de datos por grupo experimental 
nm nanometros 
NRC Concilio Nacional de Investigación de los Estados Unidos de 

América 
OMS   Organización Mundial de la Salud 
ONU   Organización de las Naciones Unidas 
org organismo 
p   valor de confianza estadística por probabilidad  
PCR   reacción en cadena de la polimerasa 
PCB bifenilos policlorados 
pH potencial de H+, logaritmo negativo de la concentración de 

protones 
Pleurotus sp. organismos del Género Pleurotus 
POPRC Comité de investigacion de contaminantes orgánicos 

persistentes 
p/v   proporción de peso/volumen 
Pseudomonas sp. organismos del Género Pseudomonas 
QM   proteína de necrósis tumoral QM 
r   coeficiente de correlación lineal 
r2   coeficiente de determinación 
Ran   proteína Ran del ciclo celular 
RNA   ácido ribonucleico 
ROS   especies reactivas de oxígeno  
RSA I   enzima digestiva de DNA tipo RSA I    



s   segundos 
S. A. de C. V. Sociedad Anónima de Capital Variable 
SCGE   electroforesis en gel de células unitarias 
SHG   proteína de estrés oxitante SHG 
SOD   superóxido dismutasa 
Sphingomonas sp.   organismos del Género Sphingomonas 
SSH   supresión por hibridación sustractivas 
TBT   tribultiltín 
UA   unidades arbitrarias 
UFC   unidad formadora de colonia 
v/v   proporción de volumen/volumen 



1. INTRODUCCION. 

1.1. Necesidad del uso de plaguicidas y sus repercusiones.  

 

La Organización de las Naciones Unidas (ONU), a través de sus organismos 

especializados, calcula que para el año 2050 el total de la población en el mundo 

será entre 7.1 y 10.6 mil millones de personas (ONU, 2005). Este acelerado 

crecimiento en la población mundial trae consigo la necesidad de satisfacer sus 

requerimientos básicos.  Ante tal situación un desafío a resolver es el incrementar 

la producción de alimentos de origen vegetal tanto para consumo humano como 

para el suministro de insumos alimenticios para la industria pecuaria. 

 

Considerando la imposibilidad de incrementar la extensión de tierras cultivables a 

nivel mundial, ya que este aumento sería a costa de la deforestación de zonas 

ecológicas de vital importancia, aunado a los problemas de erosión, desertificación 

de zonas agrícolas y el cambio de uso de suelo debido al constante crecimiento 

urbano. Desde 1950 se ha  promovido el desarrollo de tecnologías de cultivo que 

permitan incrementar el rendimiento de las cosechas. Estas tecnologías de 

producción intensiva requieren el uso de compuestos químicos complementarios 

(fertilizantes y plaguicidas) que minimizan los efectos negativos de escasez de 

nutrientes y la merma por efecto de factores biológicos indeseables (bacterias, 

hongos e insectos, entre otros) (Carvalho, 2006). Sin embargo el uso intensivo de 

estos compuestos agroquímicos genera efectos colaterales que perjudican las 

condiciones del ambiente y el estado de salud de las poblaciones silvestres y 
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humanas (Alavanja et al., 2004; Colborn et al.; 1993; Depledge y Galloway, 2005; 

Heeren et al., 2003; Fry, 1995). 

 

El enfoque en la investigación científica en agricultura se dirige hacia la obtención 

de variedades de plantas biotecnológicamente modificadas con características de 

interés: alto rendimiento de la cosecha, resistencia a patógenos,  sequía o 

salinidad (Khush, 2002; Hayashi et al., 1997); así como a la implementación de 

tecnologías de cultivo menos perjudiciales al ambiente, basadas en el empleo de 

productos agroquímicos de menor persistencia y nuevos métodos de control 

biológico de plagas (Lewis et al., 1997), el empleo de estas tecnologías no es 

suficiente para cubrir la demanda de consumo  mundial. 

 

 A la fecha el uso de productos químicos como herbicidas, insecticidas y 

fungicidas se ha incrementado sustancialmente a nivel mundial con cerca de 6 

millones de toneladas producidas en el 2005; reconociendo que el empleo de 

estos químicos es el principal medio para la obtención de volúmenes de alimento 

con los rendimientos aceptables para abastecer las necesidades del mercado 

internacional (Carvalho, 2006).   

 

1.2.  Riesgos de exposición a plaguicidas en la población. 

 

El riesgo de exposición a plaguicidas en la población se incrementa en países 

pobres o en vías de desarrollo, tanto por exposición laboral como por consumo 
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incidental de alimentos o líquidos contaminados. En estos países el uso de 

plaguicidas es frecuente y escasamente controlado. Los plaguicidas son 

ampliamente utilizados por la industria agrícola para control de plagas nocivas o 

en campañas de control sanitario de vectores transmisores de enfermedades 

como dengue, paludismo, entre otras. El alto riesgo de exposición se debe a 

diversas causas, entre las que destacan: (1) El empleo de plaguicidas 

descontinuados o prohibidos en países desarrollados por su alta toxicidad y 

persistencia en el ambiente, ya que estos productos son de menor precio al haber 

caducado sus patentes o por presentar métodos de fabricación de menor 

complejidad. (2) El hecho de que la mayoría de estos países se encuentren en 

climas tropicales incide en la cantidad de plaguicidas y frecuencia de aplicación en 

las plantaciones. (3) La escasa infraestructura de almacenamiento y deficiencia en 

los procedimientos de aplicación y manejo de tóxicos. (4) Mínimo o nulo control de 

las autoridades correspondientes en la importación, registro, comercialización, 

empleo y destino final de los desechos contaminados. (5) Deficiente regulación 

legal y monitoreo de contenido de residuos de plaguicidas en agua, alimentos o 

liberados al ambiente y (6) el bajo nivel educativo de la población y el 

desconocimiento de la peligrosidad de uso y almacenamiento de estos productos 

lo cual incrementa la posibilidad de exposición e intoxicación (Goldman y Tran, 

2002; Ecobichon, 2001). 
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1.3. Daño por liberación de plaguicidas al ambiente. 

 

El uso extensivo de plaguicidas por la industria agrícola genera una elevada 

cantidad de residuos que se incorporan directamente en los ecosistemas tanto 

terrestres como acuáticos (Henriques et al., 1997). En dichas comunidades estos 

compuestos tóxicos no solo impactan en las especies patógenas, sino que inciden 

en la población de otras especies, como la fauna de invertebrados, peces, aves o 

mamíferos presentes en la zona (Charlier y Plomteux, 2002). Los plaguicidas 

generan mortalidad en los organismos por exposición directa al tóxico o 

indirectamente por consumo de alimentos contaminados (Mañosa y Guitart, 2001). 

Adicionalmente estos compuestos pueden alterar funciones o procesos biológicos 

de primordial importancia para las poblaciones naturales, tales como el proceso 

reproductivo o del desarrollo, e inducir disfunción hormonal, neurológica o 

metabólica (Colborn et al., 1993; Fry, 1995; Soengas et al., 1997). 

 

Varias especies de invertebrados terrestres son fuertemente perjudicadas por 

exposición a plaguicidas, principalmente artrópodos, anélidos y gasterópodos 

(Lock et al., 2002; Dallinger et al., 2004). Algunas especies acuáticas de 

crustáceos, moluscos y peces muestran alta sensibilidad a contaminantes 

químicos como metales pesados, hidrocarburos y plaguicidas (Broeg et al., 2005; 

Buckler et al., 2005; Sarkar et al., 2006). Esta situación convierte a las 

comunidades dulceacuícolas y marinas en ambientes de alta fragilidad por 

contaminación química (Castillo et al., 1997; Hodkinson y Jackson, 2005). Debido 
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a la importancia económica y ecológica que poseen las zonas costeras, se han 

desarrollado un alto número de proyectos de investigación y de evaluación de 

salud ambiental por monitoreo para comunidades marinas con potencial afección. 

Dentro de estos ambientes las comunidades de mayor impacto por contaminación 

química son los manglares, zonas de pastos marinos y comunidades arrecifales 

(Peters et al., 1997). 

 

Por la información descrita anteriormente, se reconoce que los agroquímicos y 

compuestos tóxicos de control de plagas son insumos imprescindibles para la 

producción alimentaria en los volúmenes requeridos para satisfacer las demandas 

de la población. Sin embargo, estas sustancias tóxicas conllevan riesgos de 

peligrosidad por contaminación al ambiente y en la salud humana. Por ello, existe  

la imperiosa necesidad de regular y monitorear las condiciones de uso, manejo y 

liberación de estos productos al ambiente mediante el desarrollo de tecnologías 

sensibles y confiables que determinen la presencia y exposición de tóxicos en 

comunidades silvestres y humanas, y que aseguren el uso correcto de estos 

compuestos y los mínimos niveles de contaminación o efecto en las comunidades 

naturales.  

 

Con el presente trabajo pretendemos contribuir en la resolución de esta 

problemática en varios sentidos: (1) Obteniendo información de los efectos tóxicos 

de un plaguicida modelo con amplia distribución mundial, lindano (γHCH)  en una 
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especie marina cosmopolita de importancia ecológica, comercial y comúnmente 

utilizada como bioindicadora de alteración ambiental. (2) Adaptando una serie de 

biomarcadores de exposición o efecto por contaminantes en células de 

organismos marinos, concretamente en moluscos bivalvos. (3) Describiendo el 

efecto en la expresión de genes por exposición crónica a γHCH, reconociendο  los 

posibles mecanismos de respuesta del ostión al estrés químico y los procesos que 

se ven alterados debido a la exposición al tóxico.  (4) Evaluando la posibilidad de 

empleo de algunos de los genes alterados en su expresión como nuevos 

biomarcadores de alta especificidad y sensibilidad a la presencia de plaguicidas 

organoclorados  y al γHCH. 
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2. ANTECEDENTES.  

2.1. Denominación de algunos plaguicidas como contaminantes orgánicos 

persistentes (COPs). 

 

Ante los riesgos ambientales que conllevan la producción, manejo y eliminación de 

desechos de productos industriales tóxicos, entre ellos los plaguicidas, la ONU 

convocó y coordinó una serie de convenciones internacionales con la intención de 

regular, eliminar o disminuir el uso de los compuestos tóxicos más perjudiciales a 

nivel mundial. Es así que se elaboró una lista de los compuestos con mayor 

toxicidad, dispersión en el ambiente, persistencia y bioacumulación, dichos 

compuestos químicos son denominados: contaminantes orgánicos persistentes 

(COPs). Uno de los convenios más importantes en materia de eliminación de 

COPs, es el conocido como “Convención de Estocolmo”, dicho convenio establece 

una lista de los doce COPs más perjudiciales, las acciones necesarias para la 

eliminación de estos productos y los criterios para incluir otros compuestos tóxicos 

dentro del convenio (Fernández et al., 2005).   

 

De los doce COPs incluidos en la Convención de Estocolmo, nueve de ellos 

corresponden a plaguicidas organoclorados (DDT, aldrin, dieldrin, endrín, mirex, 

toxafeno, hexaclorobenceno, clordano y heptacloro), el resto corresponden a 

compuestos industriales utilizados para diversos fines o productos secundarios de 

la combustión (bifenilos policlorados, furanos y dioxinas). Actualmente esta lista se 

ha incrementado, siendo diecisiete los compuestos incluidos en este convenio 



 8

Entre los nuevos COPs se incluyen los plaguicidas lindano y clordecona; los 

retardantes de flama pentabromo difenil eter y hexabromo difenilo y el surfactante 

y antiadherente perfluoro octosulfonato (Fernández et al.,2005)..  

 

2.2. Clasificación de los plaguicidas. 

 

Los plaguicidas se pueden clasificar empleando distintos criterios: industrialmente 

se clasifican por el uso reconocido del producto, según el tipo de plaga hacia el 

cual va dirigido, es decir existen herbicidas, fungicidas, insecticidas, entre otros. 

Otra clasificación sumamente importante, que ha sido impulsada a nivel mundial 

por la Organización Mundial de la Salud (OMS) y auspiciada por la ONU, es la 

clasificación por el grado de toxicidad o peligrosidad de los plaguicidas para la 

salud humana o ambiental (WHO, 2005). En esta clasificación se reconocen 

cuatro categorías de toxicidad basadas en la dosis letal media (DL50) del 

ingrediente activo o la mezcla de ellos, que va desde extremadamente peligroso 

hasta aparentemente inocuo para el hombre. Dicha clasificación debe ser tomada 

en cuenta en la producción industrial, siendo obligatorio etiquetar el producto con 

el  nivel de toxicidad mediante un código de colores (WHO, 2005). Una tercera 

clasificación ampliamente utilizada en el ambiente académico y médico se basa en 

la estructura química de los plaguicidas, reconociendo familias o grupos de 

compuestos que presentan características químicas y estructurales compartidas. 

Así se  consideran varios grupos de tóxicos entre los que destacan: los plaguicidas 
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organoclorados o hidrocarburoclorinados, los organofosforados, los carbamatos y 

las piretrinas, entre otros (Salem y Olajos, 1988). 

  

2.2.1. Plaguicidas organoclorados: Características químicas, tóxicas y 

efectos al ambiente. 

 

Los plaguicidas organoclorados fueron los primeros compuestos tóxicos orgánicos 

sintetizados y utilizados industrialmente desde 1940. Estos son una agrupación 

heterogénea de compuestos que presentan moléculas aromáticas halogenadas, 

ciclodienos, cicloparafinas o terpenos clorinados (Al-Saleh, 1994). De ellos 

destacan el dicloro difenil tricloroetano (DDT), primer plaguicida orgánico utilizado 

extensivamente, el hexacloro ciclohexano (HCH) y su isómero gama-HCH o 

lindano (γHCH) y el grupo de plaguicidas conocidos como ciclodienos, los cuales 

se constituyen de dos anillos hexaméricos o pentaméricos de carbono 

policlorados, dentro de estos se destacan el aldrin, el dieldrin y el clordano (Salem 

y Olajos, 1988).  

 

Adicionalmente a su estructura química, los plaguicidas organoclorados comparten 

características fisicoquímicas que les confieren gran importancia como 

contaminantes ambientales. Éstos son compuestos orgánicos con anillos 

aromáticos de alta hidrofobicidad y liposolubles, dicho rasgo les permite 

acumularse en los tejidos grasos de organismos expuestos. El enlace cloro-
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carbono es muy estable, por lo que se requiere una elevada cantidad de energía 

para su degradación por vía fotolítica o enzimática y propicia una alta persistencia 

en el ambiente y en los organismos expuestos (Al-Saleh, 1994). Finalmente la alta 

toxicidad que muestran los plaguicidas organoclorados en especies de peces e 

invertebrados marinos y terrestres los colocan como tóxicos de alto riesgo 

ambiental  (Geyer et al., 1997; Bellas et al., 2005a).  

 

El efecto tóxico agudo de los plaguicidas organoclorados incide sobre el 

funcionamiento del sistema nervioso en general. El grado de toxicidad esta 

relacionado con la concentración del plaguicida en el tejido, este efecto es 

revertido cuando la concentración del plaguicida disminuye. En mamíferos los 

niveles tóxicos de plaguicidas organoclorados en tejido nervioso producen 

ansiedad, temblor, hiperexcitabilidad, convulsiones y pueden ocasionar la muerte 

del individuo (Al-Saleh, 1994). Adicionalmente, bajas dosis de exposición por 

periodos subcrónicos o crónicos reportan efecto en la incidencia cáncer de 

diferentes tejidos (páncreas, hígado, riñón, testículos y leucemia, entre otros). Se 

reconoce la acumulación de plaguicidas organoclorados en tejidos de pacientes 

con problemas de Parkinson, Alzheimer, demencia y otros trastornos nerviosos 

(Alavanja y Mc Gregor, 2004; Dich et al., 1997). Los plaguicidas organoclorados 

también son considerados como xenoestrógenos o alteradores de la función 

endocrina, al mostrar efectos sobre órganos y tejidos involucrados en procesos 

hormonalmente controlados como los procesos de maduración gonádica y 
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expresión de proteínas involucradas en eventos reproductivos (Charlier y 

Plomteux, 2002; Brown et al., 2004; Cheek et al., 2001). 

 

De los efectos inducidos por plaguicidas organoclorados a nivel ecológico, la 

transferencia y magnificación de residuos de plaguicidas en la cadena trófica es un 

fenómeno reiteradamente descrito y considerado como el principal riesgo para el 

ambiente. Al mostrar los plaguicidas una baja biodegradación y alto 

almacenamiento en tejido, se genera un fenómeno denominado como 

bioacumulación. Esta acumulación además de afectar a los organismos expuestos 

a dichos plaguicidas incide en las especies consumidoras de éstos, provocando 

que dichos predadores ingieran y bioacumulen cantidades elevadas de plaguicidas 

con riesgo para su salud o que interfieran con procesos esenciales para 

subsistencia de la especie; como son el proceso reproductivo o el desarrollo 

embrionario (Borga et al., 2004), siendo este efecto conocido como 

biomagnificación. Otro fenómeno de alto riesgo en la salud ambiental corresponde 

a la presencia y deposición de residuos contaminantes en las regiones polares. 

Este fenómeno es propiciado por el transporte de los contaminantes, 

principalmente COPs y metales pesados, por corrientes de vientos, 

condensándose en las zonas mas frías del planeta. Por las extremosas 

condiciones ambientales, la fauna y los grupos humanos residentes del ártico 

muestran ciertos rasgos biológicos como alto contenido de tejido graso y dietas 

con elevado porcentaje en alimento de fuente animal, que las hacen 

potencialmente vulnerables a los efectos de exposición, acumulación y 
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biomagnificación de residuos tóxicos y con alto riesgo a la salud (Tenenbaum, 

1998). 

 

 2.3. Lindano: Historia, obtención y características químicas.  

 

El hexacloro ciclohexano (HCH) fue sintetizado químicamente en 1825 por Michael 

Faraday, su estructura química muestra un anillo hexamérico de carbono con seis 

átomos de cloro y presenta ocho estereoisómeros. Hasta el año de 1912 se 

consiguió aislar los isómeros alfa, beta, gama y sigma a partir de la mezcla técnica 

de HCH por Teunis van der Linden (fig. 1). El γHCH fue descrito y comercializado 

como un potente insecticida hasta el año de 1941 en Francia; este compuesto fue 

denominado lindano (INE, 2004).  

 

 

Figura 1. Estructura química del lindano (γHCH). Tomado de Saleh et al. (1982). 

 

El lindano fue el plaguicida organoclorado mayormente utilizado en Francia y otros 

países industrializados entre 1940 y 1960, al igual que algunos otros plaguicidas 
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organoclorados de su generación como el DDT. Se estima que desde 1950 y 

hasta el año 2000 se utilizaron alrededor de 450 mil toneladas de lindano en la 

producción agrícola mundial y sumada con otros usos médicos e industriales la 

cifra se incrementa a las 600 000 toneladas (Vijgen, 2006). 

 

El proceso de síntesis del lindano no ha variado mucho del descrito por Faraday. 

Mediante la fotoclorinación del benceno, haciendo reaccionar al benceno con 

moléculas de cloro en presencia de luz ultravioleta, se produce un polvo blanco 

conteniendo cinco isómeros del HCH. Esta mezcla de HCH se conoce 

industrialmente con HCH técnico, el cual posee aproximadamente un 15% de 

γHCH. El lindano puede ser purificado por cristalización fraccionada con metanol 

obteniendo γHCH con un 99% de pureza (POPRC, 2005; Sang et al., 1999). El 

resto de los isómeros no tiene una aplicación industrial importante por lo que son 

considerados como desechos industriales de potencial toxicidad. Si se calcula que 

se han producido alrededor de 600 000 toneladas de lindano y considerando que 

solo el 15% del HCH técnico corresponde a γHCH, existen aproximadamente 4800 

millones de toneladas de isómeros de HCH que permanecen almacenadas o 

depositadas en los terrenos aledaños a los sitios de producción y embarque 

(Vijgen, 2006).  
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Tabla I. Propiedades físico-químicas del lindano. Tomado de  Sang et al. (1999). 
 

 
 
 

El γHCH es un polvo blanco cristalino,  relativamente estable al calor, aire y ácidos 

fuertes. Por sus características físico-químicas (tabla I), el lindano conserva los 

rasgos de los plaguicidas organoclorados: es altamente persistente, presenta alta 

volatilización y diseminación en el ambiente y posee un elevado factor de 

bioacumulación en tejidos lipídicos (INE, 2004).   
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2.3.1. Uso agrícola,  farmacéutico e industrial del lindano. 

 

El lindano es un plaguicida de amplio espectro, cuyo principal uso está dirigido al 

control de insectos. En la industria agrícola y forestal, se han desarrollado 

tecnologías para tratamiento de semillas destinadas a la siembra y consumo; así 

como diversas legumbres y árboles (Sang et al., 1999).  En México las variedades 

de semillas de siembra permitidas para ser tratadas con lindano o mezcla técnica 

de HCH son: avena, cebada, frijol, maíz, sorgo y trigo (INE, 2004). El uso 

veterinario de lindano está dirigido al ganado bovino y porcino para controlar 

problemas de ectoparásitos como: larvas de moscas, ácaros de la sarna, piojos, 

pulgas y garrapatas. También es utilizado en otras especies de animales 

domésticos como perros y gatos. En los programas de control sanitario el lindano 

es empleado para control de alacranes y como tratamiento contra piojos y sarna 

(Avalos y Ramírez, 2003). Aún cuando el uso del lindano es amplio, las principales 

formas de liberación al ambiente son debidas al uso agrícola o en los procesos de 

fabricación, formulación, envasado y transporte del producto (Vijgen, 2006; Avalos 

y Ramirez, 2003).  

 

2.3.2. Degradación y biodegradación del lindano en el ambiente. 

 

El γHCH puede ser degradado por fotólisis o hidrólisis; la velocidad de 

fotodegradación esta en función de la intensidad luminosa recibida y la 
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temperatura ambiental. Existe también una tasa de isomerización del γHCH 

producida por la luz solar que contribuye a eliminar la concentración del γHCH 

liberado al ambiente. Los principales factores involucrados en la degradación de 

γHCH en suelo son: la temperatura, humedad, alcalinidad, intensidad luminosa y 

contenido de materia orgánica, entre otros. En sedimento terrestre, la vida media 

del γHCH se registra entre 6 semanas y 2 años, dependiendo de la cantidad y 

frecuencia de aplicación del plaguicida (Phillips et al., 2005). Sin embargo, los 

isómeros de mayor persistencia como el βHCH puede permanecer en el suelo 

hasta por 15 años (Lichtenstein et al., 1971). En sistemas acuosos la hidrólisis y 

fotolisis del γHCH se registra con mayor velocidad que en suelo. Bajo condiciones 

alcalinas (pH 9.3), el tiempo de vida media de γHCH es de 92 horas (Saleh et al., 

1982). 

 

El lindano también es degradado por efecto de actividad bacteriana (Mohn y 

Tiedje, 1992). En la literatura científica se han descrito algunas especies 

bacterianas capaces de utilizar al HCH como única fuente de carbono. Estas 

especies corresponden a bacterias obtenidas de muestras de suelos agrícolas 

tratados reiteradamente con γHCH ó HCH técnico. Los principales géneros 

bacterianos capaces de mineralizar por completo al HCH son: Sphingomonas sp. y 

Pseudomonas sp. (Phillips et al., 2005). Otras especies de bacterias y hongos 

tienen posibilidad de degradar al lindano como: Anabaena sp., Nostoc 
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ellipsosporum, Escherichia coli, Pleurotus sp., entre otras (Francis et al., 1975; 

Phillips et al., 2005).  

 

La biodegradación bacteriana puede llevarse acabo tanto en condiciones 

aeróbicas como anaeróbicas, sin embargo la mineralización completa de la 

molécula de γHCH a sido reportada solo en condiciones aeróbicas. En particular el 

proceso de biodegradación ha sido minuciosamente descrito para Sphigomonas 

pausimobilis UT26. Se han descrito unas decenas de genes, enzimas y proteínas 

transportadoras involucrados en el procesos de declorinación del lindano, su 

transporte y mineralización total al incorporarlo al ciclo de Krebs (Nagata et al., 

2007).  

 

2.3.3. Efecto de lindano al ser humano, a la fauna y a las poblaciones 

silvestres. 

 

El lindano produce graves efectos en la salud humana y de organismos silvestres 

expuestos, así como en sus poblaciones naturales. Existe amplia información de 

los efectos del γHCH en células humanas y de vertebrados, principalmente rata y 

ratón. En células sanguíneas de humano, el lindano induce incremento en la 

actividad de enzimas antioxidantes, como la catalasa, glutatión-S-transferasa 

(GST), superóxido dismutasa (SOD), glutation peroxidasa (GPx), entre otras; 

también induce peroxidación lipídica (Banerjee et al., 1999). En células tumorales 
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de tejido mamario y próstatico, el lindano induce un incremento significativo de 

micronúcleos (Kalantzi et al., 2004),  siendo estos un indicativo de efecto 

genotóxico en estos tejidos. 

 

El efecto tóxico del lindano también ha sido evaluado en tejido nervioso y 

muscular. El γHCH actúa sobre la actividad de canales de sodio y potasio; en 

cerebro de ratón reduce la actividad de los canales de sodio sensibles a glicina y 

al ácido gama-aminobutírico (GABA), se reconoce efecto genotóxico por 

rompimiento de la hebra de DNA en células de epitelio nasal expuestas γHCH e 

incremento de actividad fosfatidil inositolsintasa (Vale et al., 2003; Pool-Zobel et 

al., 1993; Parries y Hokin-Neaverson, 1985). En cerebro de rata inhibe la 

expresión de genes de la familia de las calmodulinas y se incrementa la actividad 

citocromo P450 (Barrón et al., 1995; Parmar et al., 2003). En tejido muscular 

cardiaco de rata el γHCH incrementa la actividad de enzimas antioxidantes SOD, 

catalasa,  inhibe la concentración del glutatión reducido (GSH) e incrementa la 

peroxidación lipídica. Adicionalmente decrece la actividad miometrial del útero de 

rata y se inhibe la comunicación por las uniones de comunicación (gap junctions) 

(Ananya et al., 2005; Loch-Caruso et al., 2003). En tejido cardiaco de rana se 

reporta un efecto de retraso en el bloqueo de la actividad del canales de potasio 

(Sauviat et al., 2002). Diversos trabajos en peces reportan efectos de exposición a 

γHCH. En cerebro de trucha (Oncorhinchus mykiss), se incrementa la 
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concentración de cortisol y se presentan cambios en la actividad metabólica de 

serotonina, GABA y carbohidratos (Aldegunde et al., 1999; Soengas et al., 1997). 

 

Los invertebrados terrestres, dulceacuícolas y marinos han sido objeto de estudio 

y evaluación ecotoxicológica por sus características biológicas y sensibilidad a 

compuestos tóxicos o a eventos de estrés ambiental (Hodkinson y Jackson, 2005; 

Sarkar et al., 2006). Efectos tóxicos del γHCH se han reportado en diversas 

especies de  invertebrados terrestres como: anélidos, artrópodos y crustáceos 

(Lock et al., 2002). El γHCH produce mortalidad e incremento en la concentración 

de proteínas de estrés  como la heat shock protein 70 (HSP70) en isópodos 

(Kölher et al., 1999). Se ha descrito el proceso de asimilación y la toxicocinética 

del lindano en isópodos terrestres (Loureiro et al., 2002).  

 

La exposición a γHCH en invertebrados dulceacuícolas y marinos induce efectos 

tóxicos diversos. En especies marinas de moluscos bivalvos se ha reportado 

incremento en la actividad de enzimas de respuesta a estrés oxidativo como la 

catalasa e inhibición de la actividad enzimática de la acetil colinesterasa (AChE), 

(Hamza-Chaffai et al.,1998; Khessiba et al., 2005), exposición a γHCH durante 96 

h produce alteración en la fecundidad y cambios en la cantidad de huevos 

ovopositados en gasterópodos (Eisler, 1970). En crustáceos se reportan efectos 

de mortalidad en la microfauna del zooplacton, inhibición de AChE, incremento en 

la concentración de estradiol y descenso de la concentración de testosterona,  así 
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como alteración en el proceso de regulación osmótica y en el proceso reproductivo 

(Blockwell et al., 1999; Huang et al., 2004; Cuppen et al., 2002; Galindo-Reyes et 

al., 2000). 

 

2.3.4. Presencia del lindano y sus isómeros  en México y el mundo. 

 

A nivel mundial existen numerosos reportes de contaminación ambiental por 

plaguicidas en ecosistemas terrestres, dulceacuícolas y marinos. Donde el γHCH y 

sus isómeros αHCH y βHCH son identificados en sedimentos, agua o tejidos 

orgánicos de diversas especies. Desde 1970 a la fecha se han reportado residuos 

del HCH en países americanos, europeos, africanos y asiáticos como: Canadá, 

Estados Unidos, México, Costa Rica, Colombia, Francia, España, Albania, Ghana, 

India, China, entre otros, por lo que se puede considerar al lindano y sus isómeros 

como contaminantes orgánicos de dispersión mundial, de alta persistencia y riesgo 

a la salud ambiental (Mañosa y Guitart, 2001; Ueno et al., 2004; Rajendrana et al., 

2005; Chen et al., 2002; Otchere, 2005; Koci et al., 2006; Donald et al., 2005, 

Berny et al., 2002; Castillo et al., 1997; Henriques et al., 1997). 

 

En México se ha reportado la presencia de lindano y sus isómeros en las costas 

norte y sur del Golfo de México, en lagunas tropicales del Pacifico sur, en el Golfo 

de California (Gold-Bouchot et al., 1995; Botello et al., 2000; Galindo-Reyes et al., 

1999; Rakocinski et al., 1997) y en Estados costeros del noroeste de México 
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como: Sonora, Sinaloa, Nayarit y Baja California Sur (Osuna-Flores y Riva, 2002, 

Burgos-Hernández et al., 2005; Vazquez-Boucard, com pers). Adicionalmente se 

reporta la presencia de γHCH en muestras sanguíneas de aves silvestres de Baja 

California Sur (Rivera, 2007). Se ha detectado la presencia de γHCH en análisis de 

sangre y leche materna de personas en el Estado de Veracruz,  así como en leche 

de consumo humano y productos lácteos por arriba de los límites recomendados 

por la FAO (Waliszewski et al., 1999; Waliszewski et al., 1996; Pardio et al., 2003). 

 

Los datos anteriormente mencionados colocan al lindano (γHCH) como un 

plaguicida de alto riesgo a la salud humana y ambiental. Sustentan  la importancia 

de desarrollar proyectos de investigación toxicológica que permitan desarrollar 

herramientas de detección de HCH en el ambiente; y refuerzan la necesidad de 

establecer  programas de monitoreo ambiental de sitios naturales potencialmente 

expuestos a este tipo de contaminantes, siendo estas medidas tópicos de alta 

prioridad para el adecuado manejo de zonas agrícolas, preservación de sitios 

costeros y en la promoción de una industria agrícola mexicana ecológicamente 

responsable. 
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2.4. Especies indicadoras de contaminación: Descripción, selección y 

ventajas de  su uso. 

 

Frecuentemente, en estudios de contaminación de sitios naturales se reporta la 

presencia directa de moléculas tóxicas o sus productos de degradación en 

diversas matrices: aire, agua, suelo o tejidos orgánicos (Chrysikou et al., 2007; 

Kallenborn, et al., 2007; Ueno et al., 2004; Zhang, et al., 2007; Páez-Osuna et al., 

2002). Estos resultados son altamente confiables en el sentido que informan sobre 

la concentración y nombre del compuesto contenido en la muestra. Sin embargo 

tienen la limitante de ser análisis específicos para el momento, sitio y tipo de tóxico 

por analizar, ya que son incapaces de identificar compuestos no considerados en 

el estudio y los efectos tóxicos que puedan generar éstos en los organismos. 

 

En otro tipo de estudios se ha tratado de abordar el problema evaluando los 

efectos subletales que pueden ocasionar contaminantes ambientales en 

organismos potencialmente expuestos a ellos (Coeurdassier et al., 2001; 

Baudrimont et al., 1997; Brown et al., 2004; Duquesne et al., 2004; Irwin et al., 

2001). Estos trabajos tienen la ventaja de presentar los resultados del daño 

propiciado por compuestos tóxicos en los organismos y poblaciones de sitios 

contaminados, aun cuando se desconozca específicamente el tipo de tóxico 

responsable de la alteración.  
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Las especies seleccionadas para evaluar los efectos de contaminación son 

consideradas como indicadoras indirectas de presencia de compuestos tóxicos y 

se les denomina como especies bioindicadoras o centinelas de contaminación 

(Tanabe y Subramanian, 2003; O'Brien et al., 1993). Dichas especies son elegidas 

en base a diversas características de interés, por ejemplo, las especies que 

muestren mayor sensibilidad a determinado tipo de contaminante; la factibilidad de 

muestreo o condiciones especiales de su biología; la importancia ecológica o 

comercial de la especie,  entre otras (Hodkinson et al., 2005; Le Blanc y Bain, 

1997).  

 

Las especies centinelas son modelos biológicos de gran importancia en 

toxicología ambiental y en ecotoxicología. Por ello, es sumamente necesario 

obtener información biológica amplia y detallada de procesos fisiológicos, 

metabólicos y ontogénicos en estas especies que faciliten la identificación y 

evaluación de posibles rasgos o funciones biológicas a utilizar como marcadores 

de alteración ambiental. Adicionalmente es de gran utilidad la caracterización de 

los niveles de actividad o condición natural de estos marcadores en las especies 

centinela y la correlación existente entre dichos marcadores y la presencia del 

contaminante en los organismos (Tanabe y Subramanian, 2003; Rittschof y 

McClellan-Green, 2005). 
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 2.4.1. Moluscos bivalvos y gasterópodos en estudios toxicológicos. 

 

Los moluscos pertenecen a un grupo taxonómico de gran importancia por el rol 

desempeñado en los ecosistemas donde se presentan. Adicionalmente ciertas 

especies tiene un importante valor económico al ser utilizados como alimento o 

como fuente de otros productos no comestibles (Rana e Immink, 2001). En 

estudios toxicológicos, diversas especies de moluscos, principalmente bivalvos y 

gasterópodos, son frecuentemente utilizadas como modelos de experimentación y 

análisis. Entre las principales ventajas que muestran estas especies resaltan la 

amplia distribución en la mayoría de los ambientes acuáticos, alta conservación y 

homología de sus procesos biológicos y metabólicos con los de vertebrados, 

algunos rasgos de su biología que favorecen la evaluación de bioacumulación y 

respuesta a compuestos tóxicos, como ser organismos bentónicos, filtradores, con 

vida sésil o sedentaria en su fase adulta, entre otros (Rittschof y McClellan-Green, 

2005). Recientemente se han hecho importantes esfuerzos en la caracterización y 

descripción de secuencias génicas y proteicas de moluscos bivalvos con 

importancia ecológica o económica, con lo que se ha incrementando el 

conocimiento molecular de estas especies y la posibilidad de emplearse como 

bioindicadoras de contaminación ambiental (Cunningham et al., 2006; McKillen et 

al., 2005; Tanguy, en prensa). 
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2.4.2. Modelo biológico de estudio: Ostión del Pacífico Crassostrea gigas 

(Thunberg 1795).  

 

Ostión japones u ostión del Pacífico es el nombre común utilizado para la especie 

de molusco bivalvo Crassostrea gigas. Esta es una especie originaria de Japón 

que fue introducida a diferentes regiones del mundo. Gracias a su gran capacidad 

de adaptación y al amplio rango de tolerancia a factores bióticos y abióticos, 

actualmente es considerada una especie cosmopolita de gran importancia 

comercial. C. gigas fue introducida en México a principios de los años setenta y su 

cultivo se encuentra altamente desarrollado en los Estados de Sonora, Sinaloa, 

Baja California y Baja California Sur (Barbosa, 2004). 

 

2.4.2.1. Información taxonómica y estructural de C. gigas. 

 

El Phylum Mollusca es muy amplio y de gran diversidad, se han descrito más de 

50 000 especies, de ellas cerca de 30 000 son especies marinas. Se reconocen 

seis Clases principales: Gasterópoda, Bivalvia, Cephalopoda, Polyplacophora, 

Monoplacophora y Schaphopoda. Los moluscos se caracterizan por ser animales 

de cuerpo blando aunque algunos grupos muestran estructuras sólidas conocidas 

como conchas o valvas que les confieren protección al ambiente (Gosling, 2003).  

 

La Clase Bivalvia es el taxón con mayores modificaciones biológicas en moluscos. 

Dentro de esta Clase se reconocen tres Subclases: Protobranchia, 
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Lamellibranchia y Anomalodesmata. Los ostiones, mejillones, almejas, ostras y 

escalopas se ubican dentro del Superorden Filibranchia (Pteriomorphia), Subclase 

Lamellibranchia (Brusca y Brusca, 2003).  La clasificación completa del ostión del 

Pacífico se observa en la figura 2.  

Figura 2. Clasificación taxonómica del ostión del Pacífico Crassostrea gigas. (Brusca y Brusca, 

2003). 

 

Los bivalvos lamelibranquios presentan una estructura planar, con dos lóbulos de 

manto que secretan un par de valvas y recubren completamente los órganos del 

sistema respiratorio, digestivo, reproductivo y excretor, y un par de músculos 

abductores que controlan la apertura y cierre de las valvas.  

 

Los moluscos bivalvos han desarrollado un eficiente sistema de filtración de 

alimento, que involucra un sistema de flujo de agua que le permite la captura 
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selectiva de material suspendido por estructuras branquiales especializadas y la 

deposición del alimento en la boca del animal (Gosling, 2003).   

 

2.4.2.2. Anatomia, fisiologia y metabolismo de C. gigas. 

 

Las principales estructuras biológicas de los moluscos bivalvos son las valvas, el 

tejido del manto, el pie, las estructuras branquiales, órganos del sistema digestivo, 

excretor y estructuras gonádicas (fig. 3). 

 

Las valvas en los ostreídos (ostras y ostiones) son asimétricas, en especial para el 

Género Crassostrea sp. La valva derecha tiene forma plana y delgada mientras 

que la valva izquierda es más cóncava y alargada. El color exterior puede variar 

de tono entre amarillo o crema hasta colores marrón violáceos, en el interior las 

valvas presentan coloraciones blanco aperladas. 

 

En el ostión el manto se conforma de dos lóbulos delgados que recubren todos los 

órganos del mismo. El manto es una estructura delgada y translucida que puede 

estar pigmentada en sus márgenes. En general el manto esta constituido por tres 

capas interpuestas conformadas por tejido conectivo, estructuras nerviosas y 

receptores además de tejido muscular. En el Género Crassostrea sp. como en 

otros ostiones, la capa mas externa del manto muestra principalmente una función 

secretora y formadora de las valvas. La capa intermedia esta profusamente 

integrada de terminaciones nerviosas, con quimiorreceptores y estructuras  
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Figura 3. Anatomía general del ostión Crassostrea sp. Valva izquierda del ostión. Tomado de  

Eble y Scro (1996). 

 

especializadas de pequeños cilios táctiles, teniendo un papel importante en la 

selección de presas y dirigiéndolas al sistema branquial. La capa interna del manto 

esta conformada principalmente por tejido muscular y regula el flujo de entrada y 

salida de agua en la cavidad del manto. El manto puede bioacumular metales 

tóxicos y otros compuestos xenobióticos pero en menor proporción que otros 

órganos como riñón o glándula digestiva (Gosling, 2003). 
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El pie de los moluscos esta estrechamente relacionado con el hábitat de la 

especie. Las especies infaunales de moluscos bivalvos han adaptado el pie para 

introducirse en sitios intersticiales del fondo fangoso o arenosos. En otras 

especies de bivalvos que presentan adhesión a objetos estáticos, como los 

ostiones esta estructura se reduce o elimina en su fase adulta, durante la 

metamorfosis (Trueman y Clarke, 1983; Gosling, 2003).  

 

Las branquias son estructuras que contienen alto contenido de colágeno. En los 

moluscos lamelibranquios las branquias presentan una estructura curva a lo largo 

de la concha para obtener el máximo de superficie de exposición. Los filamentos 

branquiales muestran forma de W y están profusamente irrigados por vasos 

hemolinfáticos. Estos filamentos poseen estructuras especializadas de cilios y 

filamentos importantes para la función alimenticia. En el sistema branquial se 

desarrolla principalmente la función de intercambio de gases,  pero adicionalmente 

las branquias tienen la función del filtrado del alimento y su deposición en la boca 

del animal. Las branquias son capaces de acumular compuestos y metales 

tóxicos; estos compuestos pueden causar lesiones en el tejido branquial e inducir 

la síntesis de proteínas relacionadas con el transporte de metales o en la 

eliminación de radicales libres (Gosling, 2003). 

 

En el sistema digestivo de los moluscos bivalvos posee varias estructuras 

anatómicas, siendo una de las más importantes la glándula digestiva. 
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Anatómicamente se conecta al estomago; físicamente la glándula recubre en su 

totalidad  al estómago y se conecta posteriormente al tubo digestivo. La glándula 

digestiva del Género Crassostrea sp. posee tres tipos celulares: el primer tipo de 

células digestivas están provistas de microvellosidades, en ellas se lleva acabo la 

absorción de las partículas, la asimilación celular de los nutrimentos y su 

transporte al torrente hemolinfático. Un segundo tipo de células secretoras de 

forma piramidal, con un sistema de síntesis proteica bien desarrollado por la 

abundancia de organelos como el aparato de Golgi y el sistema de retículos 

endoplásmicos, produce y libera enzimas digestivas de azucares y proteasas que 

actúan a nivel extracelular. Existe un tercer tipo de células flageladas y 

columnares pero sin el desarrollo de organelos como en los tipos anteriores, la 

función de estas células en el proceso digestivo no se ha dilucidado aún (Gosling, 

2003).  

 

La glándula digestiva está involucrada también en el almacenamiento de azúcares 

y lípidos. Estas reservas energéticas son movilizadas durante los procesos de 

gametogénesis o utilizadas en los eventos de estrés ambiental (Gosling, 2003). 

 

Por la función endocitótica de la glándula digestiva, ésta estructura es el principal 

sitio de acumulación de compuestos y metales tóxicos. Diversas enzimas 

involucradas en procesos de biotransformación de contaminantes orgánicos han 

sido detectadas en la glándula digestiva de numerosas especies de bivalvos. 
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El sistema reproductivo de los bivalvos es relativamente simple. Las gónadas son 

pareadas y recubren la glándula digestiva. En la gran mayoría de las especies la 

fertilización es externa y los gametos son expelidos por el organismo al medio. En 

C. gigas las gónadas poseen un grosor de 6 a 8 mm y pueden comprender hasta 

un tercio del peso total del organismo (Gosling, 2003).  

 

2.4.2.3. Sistemas y procesos con posibles afección por contaminación 

química. 

 

Entre los procesos fisiológicos y celulares que son principalmente afectados por 

compuestos xenobióticos se encuentran: la transmisión de impulsos nerviosos, el 

ciclo celular, el proceso digestivo, el reproductivo y excretor así como el sistema 

de respuesta inmunitaria. 

 

Los compuestos con propiedades neurotóxicas inducen alteraciones en los 

procesos de comunicación neuronal, por ejemplo, la inhibición de la actividad de la 

AChE por plaguicidas organofosforados y carbamatos o la alteración de la 

actividad de canales iónicos en membranas neuronales por plaguicidas 

organoclorados como el γHCH (Bocquene et al., 1997; Hamza-Chaffai et al., 1998; 

Vale et al., 2003). 
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Otro proceso que puede sufrir alteraciones por efecto de exposición a xenobióticos 

es el ciclo celular,  éste puede ser afectado a causa de lesiones o daño molecular 

a la hebra de DNA. Este tipo de alteraciones induce un bloqueo de las fase del 

ciclo, hasta que dichas lesiones sean reparadas, si éstas no pueden ser 

corregidas, entonces la célula será eliminada por apoptosis. En caso de no ser 

eliminada, esta célula será duplicada pudiendo generar problemas de 

mutagénesis, clastogénesis, teratogénesis o carcinogénesis. Los compuestos que 

inducen este tipo de efectos son denominados genotóxicos. Algunos ejemplos de 

estos compuestos genotóxicos son: el benzopireno, la atrazina y algunos 

plaguicidas organoclorados (Siu et al., 2004; Bouilly et al., 2003; Rocher et al., 

2006).  

 

En el proceso respiratorio, la presencia de xenobióticos pueden modificar la tasa 

de respiración y generar alteraciones celulares en el tejido a causa de 

peroxidación de membranas y la oxidación de macromoléculas por acción de 

especies reactivas de oxigeno (ROS, por sus siglas en inglés) (Bellas et al., 

2005b; Vlahogianni et al., 2007). 

 

El proceso digestivo de moluscos bivalvos ha descrito alteraciones por estrés 

oxidante y acumulación de sustancias orgánicas tóxicas liposolubles en los tejidos 

con alto contenido de lípidos. Estos compuestos inducen respuestas celulares a 

ROS y enzimas de biotransformación y eliminación de moléculas hidrófobas como 

el sistema monoxigenasa (citocromo P450, reducción de glutatión). De igual 
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manera se induce la síntesis de proteínas quelantes de metales como las 

metalotioneinas (Gamble et al., 1995; Solé et al., 1994; Bebianno et al., 2000). 

 

En moluscos bivalvos, los principales órganos excretores son las glándulas 

pericárdicas y los riñones. El riñón tiene un papel importante en la eliminación de 

hidrocarburos y metales tóxicos que son almacenados en lisosomas y 

eventualmente eliminados por la orina.  La acumulación de estos metales en los 

tejidos renales han reportado incremento en la presencia de daño renal (Soto et 

al., 1996).  

 

El efecto de compuestos tóxicos al proceso reproductivo es el mayormente 

documentado por la magnitud del daño que puede ocasionar en las poblaciones 

silvestres (Sumpter y Jobling 1995; Ankley et al., 1998; Donohoe et al., 1999; 

Tamamoto et al., 2001), ya que incide directamente sobre la capacidad de las 

especies para preservarse en el tiempo. Este tipo de compuestos son clasificados 

como xenoestrógenos o endocrino-alterantes como el tribultiltin (TBT), plaguicidas 

organoclorados y bifenilos policlorados (PCB, por sus siglas en inglés), los cuales 

tienen la capacidad de inducir esterilidad, feminización de machos o 

masculinización de hembras, además de causar decremento en la tasa de 

fecundidad y la disminución en la producción de gametos viables, entre otras 

alteraciones (Alzieu, 1998; Fry, 1995, Chu et al., 2003). 
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La sensibilidad del sistema inmunitario ante xenobióticos diversos como PBC, 

hidrocarburos poliaromáticos (HPA) o plaguicidas ha sido estudiada en diversos 

organismos (Betoulle et al., 2000; Russo y Madec, 2007; Ilback y Friman, 2007; 

Cabassi, 2007). 

 

La mayoría de los trabajos en inmunotoxicología ambiental se han realizado en 

peces y algunos invertebrados marinos como moluscos y crustáceos (Zelikoff et 

al., 2000; Bayne et al., 1996). Se conocen efectos citotóxicos de células del 

sistema inmunitario de peces, causando un incremento en la concentración de 

calcio intracelular (Betoulle et al., 2000). En específico para moluscos bivalvos se 

ha relacionado el incremento en la actividad inmunitaria de hemocitos con la 

presencia de xenobióticos en tejido (Oliver et al., 2001). La exposición en 

laboratorio de ostiones Ostrea edulis a metales tóxicos como cadmio y cobre 

provoca un decremento en la actividad de fagocitosis y otros procesos 

subcelulares en hemocitos (Auffret et al., 2002). A nivel transcripcional, se han 

realizado estudios de expresión de genes donde se reconocen proteínas 

relacionadas al sistema inmunitario que son estimuladas o inhibidas por 

exposición a diversos herbicidas y otros contaminantes en laboratorio (Tanguy et 

al., 2005; Boutet et al., 2004). 

 

 

 

 



 35

2.4.2.4. Trabajos de toxicología ambiental en C. gigas. 

 

Diversos estudios se han desarrollado en el tema de toxicología ambiental usando 

como modelo la especie de C. gigas. Se conocen estudios en los diferentes 

estadios de vida de la especie, desde efecto en células sexuales (esperma y 

ovocitos) y estadios larvarios hasta la fase juvenil o adulta (Geffard et al., 2000; 

His y Seaman, 1993; Moraga et al., 2000). 

 

De los principales reportes realizados por exposición a xenobióticos en C. gigas  

destacan: (1) el efecto de plaguicidas organofosforados y carbamatos sobre la 

actividad AChE, asi como la caracterización molecular y enzimática de esta 

proteína (Bocquene et al., 1997); (2) la respuesta al estrés oxidante en la glándula 

digestiva por efecto a diversos COPs (Orbea et al., 2002; Solé et al., 1994); (3) el 

efecto genotóxico de aneuploidia por exposición cadmio y atrazina (Bouilly et al., 

2003; Bouilly et al., 2006) y (4) la agregación de hemocitos por efecto de 

xenobióticos (Auffret et al., 1997).  

 

 A nivel molecular se han descrito un alto número de proteínas y genes 

relacionados con la respuesta de C. gigas a compuestos xenobióticos como la 

metalotioneina, proteína de estrés térmico (HSP70), proteína de respuesta 

multixenobiótica (MXR), peroxirredoxina 6, fosfoglucomutasa (Tanguy et al., 2002; 

Boutet et al., 2003; Minier et al., 2002; Tanguy et al., 2006; David et al., 2007), 

entre algunas otras. 
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Se han desarrollado una serie de genotecas de expresión que fueron obtenidas 

por exposición a diferentes xenobióticos con un vasto número de fragmentos de 

etiquetas de secuencias expresadas (EST, por sus siglas en inglés) que permiten 

tener una gama de posibles proteínas sensibles a eventos de exposición a 

contaminantes y factores de estrés ambiental (Moraga y Tanguy, 2000; Boutet et 

al., 2004; David et al., 2005; Tanguy et al., en prensa). 

 

2.4.2.5. Justificación de uso de C. gigas como modelo biológico de 

contaminación ambiental. 

 

Por lo mencionado en los apartados anteriores, el ostión del Pacífico C. gigas ha 

confirmado ser un buen modelo biológico para emplearse como especie 

indicadora de alteración por contaminantes ambientales. El ostión del Pacifico es 

una especie que cuenta con información sobre  la secuencia de varios genes y 

proteinas, así como la posible funcion de estas moléculas; dicha información se 

encuentra organizada en bancos informáticos y puede ser consultada y 

relacionada con el efecto de estrés ambiental.  

 

Considerando que el desarrollo de biomarcadores de exposición o toxicidad a 

diversos xenobióticos y factores de estrés ambiental es un tema de investigación 

de amplio interés por la comunidad científica internacional, el análisis y evaluación 

de biomarcadores de efecto o exposición al γHCH así como los genes que 
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modifican su expresión por la exposición crónica al plaguicida identificados en este 

trabajo pueden ser aplicados a programas de monitoreo ambiental a mediano y 

corto plazo. Adicionalmente, estos trabajos aportan información útil para resolver y 

prevenir eventos perjudiciales para la industria ostrícola, tales como la aparición 

de mortalidades masivas, el surgimiento de enfermedades, la disminución del 

estado de salud o retraso en la tasa de crecimiento de los organismos. 

 

2.5. Biomarcadores de contaminación. 

 

El término biomarcador fue reconocido por el Comité en Marcadores Biológicos 

adscrito al Concilio Nacional de Investigación de los Estados Unidos de América 

(NRC, por sus siglas en inglés); y es definido como “Indicador de evento o efecto 

en una muestra o sistema biológico por exposición a un compuesto químico 

xenobiótico” (Schlenk, 1999).  Los biomarcadores fueron inicialmente utilizados en 

toxicología humana para detectar y medir la exposición de un individuo a 

xenobióticos. Las ventajas de su uso radica en que la obtención de la muestra no 

es invasiva para el tejido o fluido biológico del paciente, muestra alta precisión de 

evaluación, es capaz de indicar la dosis efectiva a un órgano específico y en 

ocasiones indicar posible susceptibilidad individual (Forbes et al.,  2006).  

 

El fundamento del uso de biomarcadores de contaminación en ecotoxicología se 

describe como la posibilidad de emplear indicadores tempranos de alteración por 

exposición a contaminantes, que tengan relación directa o generen efectos 
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adversos en la poblaciones o comunidades ecológicas estudiadas (Vasseur y 

Cossu-Leguille, 2003).  

 

El éxito en la búsqueda de estos biomarcadores ha sido parcial y controvertido, 

pues si bien existe cierto número de biomarcadores, principalmente enzimáticos, 

utilizados regularmente para reconocer la presencia de compuestos tóxicos como 

plaguicidas, productos de hidrocarburos o metales tóxicos, estos tienen 

respuestas ambiguas o poco claras, que complican su interpretación o reducen su 

valía como indicadores de alteración en ambientes naturales (Forbes et al., 2006; 

Sarkar et al., 2006; Lagadic et al., 1994). Pocos casos se tienen documentados de 

biomarcadores altamente específicos a compuestos xenobióticos que tengan 

efectos directos a nivel poblacional. El más destacado se refiere al efecto del TBT 

en la inducción de formación de rasgos genitales masculinos en hembras de 

caracoles gasterópodos denominado como imposex. Este compuesto fue 

empleado principalmente como pintura antiadherente de fauna marina en los 

cascos de barcos, actualmente esta prohibido o restringido en varios países 

(Alzieu, 1998). El fenómeno imposex ha sido evaluado y descrito a nivel ecológico 

en diversos países, principalmente europeos, reconociendo un efecto directo en 

las comunidades de gasterópodos, al incidir en la esterilidad de las hembras, la 

disminución de individuos o la extinción local de algunas especies de caracoles 

(Barreiro et al., 2004; Oberdörster y McClellan-Green, 2002).  
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Las principales ventajas que los biomarcadores de contaminación presentan 

(Sarkar, et al., 2006):  

 

a) Se puede reconocer la interacción del tóxico con los organismos y medir el 

efecto de la exposición a niveles subletales. 

b) Pueden detectar la presencia de contaminantes conocidos y desconocidos. 

c) La detección temprana y subletal de efectos de exposición permite tomar 

las acciones pertinentes para remediar o prevenir desastres ecológicos. 

d) Permiten una evaluación espacial y temporal de contaminantes 

biodisponibles. 

e) Son capaces de indicar la peligrosidad o riesgo ambiental que muestra un 

compuesto contaminante. 

f)   Funcionan para tóxicos emparentados químicamente, como plaguicidas 

organoclorados, organofosforados, metales tóxicos, hidrocarburos 

poliaromáticos y otros. 

g) Ayudan a establecer las rutas de exposición a diferentes niveles tróficos y 

priorizar  esquemas de monitoreo y estrategias de remediación. 

h) Permiten integrar interacciones toxicológicas que conllevan a la expresión 

de un efecto acumulativo en diversos niveles de organización biológica. 

i) Actúan como indicadores de corto plazo de procesos ecológicos de 

mediano o largo plazo.  
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El desarrollo de nuevos biomarcadores que tengan implicación en procesos 

ecológicos relevantes es un tema de actualidad. Debido al potencial que tiene el 

establecimiento de biomarcadores eficientes para el uso en toxicología ambiental y 

ecotoxicología; donde se trabaja intensamente con las metodologías y técnicas de 

vanguardia.  

 

Sin embargo la aplicación de biomarcadores de contaminación en ciencias 

ambientales requiere de adaptaciones importantes para considerarse como 

herramientas eficientes en evaluación de riesgo ecológico o presencia de 

xenobióticos, debido al enfoque con que deben ser desarrollados este tipo de  

estudios.  

 

2.5.1. Clasificación y uso de biomarcadores en ciencias ambientales. 

 

Un biomarcador es considerado como una modificación a una molécula biológica 

que puede ser cuantificada. Los biomarcadores de contaminación se pueden 

clasificar en biomarcadores de exposición, biomarcadores de toxicidad o efecto 

adverso y biomarcadores de susceptibilidad (Schlenk, 1999). 

 

Los biomarcadores de exposición son definidos como el resultado o respuesta 

biológica ante la presencia de un xenobiótico; este tipo de biomarcadores 

considera tanto a los metabolitos generados a partir del tóxico asimilado, como a 

las moléculas inducidas por la presencia del mismo. Algunos de los biomarcadores 
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de exposición más estudiados son la inducción de citocromo P450A1 por 

compuestos aromáticos planares, como los PCB o HPA; y la inducción de la 

molécula de vitelogenina en sangre o hígado por la exposición a xenoestrógenos 

(Schlenk, 1999). Estos biomarcadores son eventos ocurridos al inicio del la 

exposición o en concentraciones bajas cercanas a la dosis mínima de efecto 

biológico (fig. 4). 

 

Los biomarcadores de efecto son indicadores que pueden ser evaluados a 

diferentes niveles de organización biológica, desde el nivel  molecular o subcelular 

hasta indicadores ecológicos en la comunidad o la población. El uso de 

biomarcadores de efecto se basa en la premisa de que previo al efecto ecológico o 

poblacional existen respuestas celulares en los tejidos para corregir éste. Cuando 

los sistemas de reparación o detoxificación son alterados o saturados se generan 

daños celulares e histológicos en los tejidos que causan problemas en la salud 

individual. Esto origina alteraciones en el proceso reproductivo, del desarrollo o del 

crecimiento y en determinados casos conducen a la muerte de los individuos. 

 

Esta mortalidad impacta directamente sobre indicadores de la población y la 

comunidad (Schlenk, 1999). Entre los biomarcadores de efecto biológico destacan 

la evaluación de la actividad de la AChE, el daño oxidante en diferentes 

biomoleculas como lípidos, DNA o proteínas y la concentración de metalotioneina 

en tejido renal o hepático (Sarkar et al., 2006). 
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Figura 4. Esquema de las clases de biomarcadores en el proceso de asimilación desde la 

exposición hasta el surgimiento de la enfermedad. Tomado de Schlenk (1999). 

 

Finalmente los biomarcadores de susceptibilidad son los indicadores menos 

conocidos en el área de toxicología ambiental, ya que la mayoría de la información 

conocida sobre estos biomarcadores se ha generado en humanos. Los 

biomarcadores de susceptibilidad son definidos como indicadores de procesos 

causantes de la variabilidad observada durante la evaluación de individuos 

expuestos a un contaminante determinado. Las variaciones de susceptibilidad de 

los individuos en una población expuesta a xenobióticos, esta relacionada con las 

variantes en las secuencia de los genes implicados en la predisposición a 

enfermedades específicas, como por ejemplo: genes del citocromo P450, genes 

de reparación del DNA, o daño celular, donde el polimorfismo génico, de proteínas 
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involucradas en el metabolismo de xenóbióticos o de reparación de daño y las 

diferencias de procesamiento de tóxicos en especies o poblaciones por exposición 

crónica pueden mostrar información importante sobre estos biomarcadores 

(Schlenk, 1999; Thier et al., 2003). 

 

2.6. Toxicogenomica y su potencialidad en ecotoxicología y toxicología 

ambiental. 

 

En años recientes se han realizado significativos avances en el conocimiento de la 

biología molecular de diversos organismos, principalmente en el ser humano y 

mamíferos, pero también en otras especies de animales, plantas y 

microorganismos. Estos trabajos han producido una enorme cantidad de 

secuencias de genes y proteínas que son depositadas en bases de datos 

especializadas de acceso mundial. Dicha información ha requerido de programas, 

sistemas de análisis y de clasificación computarizada, por lo que este grupo de 

herramientas informáticas ha tomado enorme importancia en las ciencias 

biológicas y a la fecha se han generado numerosos estudios en el tema, 

conformándose como una novedosa rama del conocimiento conocida como 

bioinformática (Lomax, 2005). La bioinformática permite realizar diversos análisis 

de alta complejidad utilizando las secuencias reportadas en las bases de 

información para diversos fines. 
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Adicionalmente a la cantidad de información disponible y a los potentes programas 

desarrollados para su análisis, ha surgido un sistema tecnológico para la 

evaluación de la actividad génica con alta precisión. Dicho sistema es  conocido 

como microarreglos de DNA. Los microarreglos son pequeñas matrices de miles 

de genes que permiten evaluar la actividad o expresión de un grupo de genes de 

un tejido específico o de un grupo de células sometidas a un evento determinado 

(Ramírez et al., 2003). Los microarreglos contienen decenas de miles de 

fragmentos de secuencias en un espacio cercano a un centímetro cuadrado. Con 

esta tecnología es posible realizar análisis de expresión de miles de genes al 

mismo tiempo, lo que permite la evaluación de una respuesta génica coordinada o 

el descubrimiento de relaciones entre un conjunto de genes (Vrana et al., 2003). 

 

Con la disponibilidad de estas poderosas herramientas y junto con otras 

tecnologías como el análisis proteómico, se han fortalecido tópicos de 

investigación básica como la genómica, proteómica, transcriptómica, 

metabolómica o integrómica. Estas nuevas áreas del conocimiento intentan 

reconocer y caracterizar la actividad coordinada de un conjunto de 

macromoléculas, como genes y proteínas, enzimas,  etc. 

 

Diversas ramas de la biología se han beneficiado con estos avances tecnológicos, 

en especial la toxicología ha incorporado la bioinformática y el sistema de 

microarreglos a una nueva rama denominada como toxicogenómica (Pennie et al., 

2000). La toxicogenómica es considerada como el estudio de la actividad de 
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genes en relación a su transcripción, traducción y regulación de un tipo celular en 

respuesta a la exposición a un xenobiótico (Aardemaa y MacGregor, 2002). La 

toxicogenómica intenta evaluar y reconocer la actividad génica en conjunto para 

identificar las relaciones de coordinación en un grupo de genes que responden 

ante un factor de estrés (Maggioli et al., 2006).  

 

Bajo este enfoque es posible identificar relaciones directas e indirectas entre 

genes involucrados en el daño generado por un tóxico, trazar sistemas 

metabólicos de procesamiento de xenobióticos o reconocer nuevos mecanismos 

de respuesta a estrés. Es posible identificar y desarrollar nuevos y más sensibles 

biomarcadores moleculares de exposición,  de efecto adverso o de susceptibilidad 

en diversos organismos, además de realizar evaluaciones de toxicocinética 

comparativa entre especies distintas (Pennie et al., 2000; Aardemaa y MacGregor, 

2002). 

 

La toxicogenómica puede aportar importante información para emplearse en 

toxicología ambiental, para ello se requiere tener conocimiento previo en genómica 

y proteómica relacionada a genes involucrados en eventos de estrés ambiental. 

Por ello se han realizado esfuerzos en la caracterización u obtención de 

secuencias génicas provenientes de especies marinas y terrestre con interés 

ecotoxicológico (Iguchi et al., 2006). En el caso de moluscos bivalvos destacan los 

trabajos de diseño de microarreglos para dos especies de ostión Crassostrea 

virginica y C. gigas (Jenny et al., 2007), las genotecas de expresión obtenidas a 
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partir de exposiciones a xenobióticos y factores ambientales de estrés en diversos 

órganos del ostión C. gigas (Boutet et al., 2004; David et al., 2005; Tanguy et al., 

en prensa; Cunningham et al., 2006; Tanguy et al., 2005), así como la 

conformación de un consorcio internacional de investigación para obtener la 

secuencia completa del genoma de C. gigas y C. virginica (Cunningham et al., 

2006). 
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3. HIPOTESIS. 

 

La hipótesis trazada en este proyecto considera que: 

 

La exposición del ostión del Pacífico Crassostrea gigas al plaguicida γHCH 

generará efectos a diferentes niveles de organización biológica relacionados con 

la concentración y el tiempo de exposición de los organismos al toxico. Estas 

respuestas podrán ser analizadas de manera integral como biomarcadores de 

exposición y efecto relativos a éste y otros compuestos clorados en moluscos 

bivalvos. 
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4. OBJETIVOS. 

4.1.  Objetivo general. 

 

Desarrollo y evaluación de biomarcadores de exposición y efecto a γHCH en el 

ostión del Pacífico Crassostrea gigas, para emplearse como herramientas de 

evaluación ante eventos de contaminación ambiental  por plaguicidas. 

 

4.2. Objetivos específicos. 

 

• Caracterización de efecto tóxico letal del γHCH en organismos de C. gigas 

a diferentes dosis en exposición subcrónica. 

 

• Evaluación del efecto tóxico en células de hemolinfa de C. gigas por 

exposición a γHCH. 

 

• Análisis genotóxico por daño en la molécula de DNA de células de 

hemolinfa de C. gigas por exposición a γHCH. 

 

• Desarrollo y análisis de una genoteca de expresión de la glándula 

digestiva de C. gigas por exposición crónica de γHCH a concentración 

subletal. 
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• Identificación de genes de C. gigas con potencial para ser empleados 

como biomarcadores de exposición a γHCH. 



 50

5. MATERIALES Y MÉTODOS. 

5.1. Pureza y calidad del material químico. 

 

Todos los reactivos químicos utilizados en este trabajo fueron de pureza grado 

analítico, obtenidos de las compañías enlistadas a continuación: Sigma 

Chemical Co. St. Louis, MO. E.E:U.U.; Bio-Rad Laboratorios, Hercules, CA. 

E.E.U.U.; Aldrich Chemical Co., Milwaukee, WO., E.E.U.U.; J.T. Baker, 

Phillipsburg, NJ., E.E.U.U.; Calbiochem-Novabiochem, Laufelfingen, Suiza; 

Ambion, Austin, TX. E.E.U.U.; Promega, Madison, WI., E.E.U.U.; Eurobion, Le 

Ulise, Francia; Clontech, Palo Alto, CA. E.E:U.U.; Invitrogen Corporation, 

Carisbad, CA. E.E.U.U.  

 

5.1.1. Obtención y preparación del plaguicida γHCH para los bioensayos de 

exposición. 

  

El lindano (CAS No. 58-89-9) utilizado en este trabajo fue adquirido a la empresa 

Aldrich (No. Cat. 233390) 1,2,3,4,5,6- Hexacloro ciclohexano, isomero γ con 97% 

de pureza.  El γHCH fue pesado en balanza analítica y se preparó una solución 

concentrada a 25 mg mL-1 de γHCH en acetona grado HPLC. Esta solución fue 

empleada en todos los bioensayos experimentales de exposición, aplicando la 

cantidad necesaria para  obtener la concentración γHCH determinada para cada 

grupo experimental. 
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5.2. Obtención, mantenimiento y aclimatación de los organismos en el 

laboratorio. 

 

Los ostiones utilizados en este trabajo fueron adquiridos de la granja ostrícola  

“Sol Azul. S. A. de C.V.”, Laguna San Ignacio, Baja California Sur, México. Se 

emplearon 250 ostiones adultos de Crassostrea gigas con un peso de 100±15 g.  

Los organismos fueron aclimatados en lotes de 15 animales, durante 15 días. Se 

mantuvieron en contenedores plásticos de 60 L con agua marina filtrada (filtro de 

arena, filtro de partículas 0.5 micrómetros y filtro de carbón activado) a 22±1oC, 

salinidad de 37±2 partes por millar, pH 8.0±0.9 y aireación continua. Los 

ostiones fueron alimentados diariamente con microalgas de Isochrisys galbana a 

concentraciones de 60x104 células mL-1 org-1, se realizó recambio total de agua 

diariamente.  

 

5.3. Bioensayo de exposición a concentración letal. 

  

El bioensayo de exposición a concentración letal fue estático, con aireación 

constante, recambio total, alimentación y exposición cada 24 horas; durante 12 

días. En recipientes plásticos con 12 L de agua marina filtrada se colocaron 

cuatro ostiones por recipiente. Los organismos se distribuyeron en 7 grupos 

experimentales con 8 ostiones cada uno: cinco de los cuales fueron expuestos a 

γHCH en concentraciones de 0.3, 0.7, 1.0, 5.0 y 10.0 mg L-1; otro grupo fue 

expuesto a acetona a 0.4 mL L-1 y uno más se mantuvo solo con alimentación y 
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recambio. Diariamente se realizó recambio total de agua, posteriormente se 

alimentaron con I. galbana 60x104 células mL-1 org-1. La exposición al tóxico se 

aplicó 20 min después de la alimentación.  

 

Al concluir el bioensayo se tomaron muestras de hemolinfa de tres organismos 

sobrevivientes en los grupos donde fue posible. La muestra de hemolinfa fue 

obtenida del músculo abductor usando una jeringa hipodérmica de 3 cc y 

depositada a 4oC para su análisis inmediato y preparación de laminillas. 

  

5.3.1. Cálculo de mortalidad y concentración letal media (CL50). 

 

Durante el bioensayo de exposición a concentración letal se registró la 

mortalidad de los organismos a las 4, 8, 12 y 24 horas iniciales y cada 24 horas 

a partir del segundo día de exposición. Al terminar el periodo del bioensayo (12 

días), se calculó la mortalidad acumulada en cada grupo; esta tabla fue utilizada 

para construir una curva de dosis-respuesta a la exposición de γHCH. El cálculo 

de la CL50 fue realizado empleando el método de ajuste Probit (Bliss, 1935). 

 

5.4. Bioensayo de exposición y efecto adverso. 

 

Los ostiones utilizados para este bioensayo fueron manejados bajo las mismas 

condiciones de mantenimiento y experimentación del bioensayo de  exposición a 

concentración letal. Se utilizaron 8 grupos experimentales con 8 individuos cada 
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uno; seis de los cuales fueron expuestos a γHCH durante 12 días en 

concentraciones de 0.1, 0.2, 0.3, 0.4, 0.5 y 0.7 mg L-1. Dos grupos control fueron 

utilizados: uno expuesto a 0.4 mL L-1 de acetona y otro manejado únicamente 

con recambio y alimentación diaria. Al término del bioensayo se tomaron 

muestras de hemolinfa y tejido branquial de seis organismos vivos. La hemolinfa 

fue mantenida a 4oC para su inmediato análisis y preparación de laminillas. Las 

branquias fueron congeladas a -70oC hasta su análisis. 

 

5.4.1. Prueba de citotoxicidad en hemocitos. 

 

Las muestras de hemolinfa fueron analizadas inmediatamente después de la 

extracción de los hemocitos. Se emplearon las pruebas de tinción por azul 

tripano (Phillips y Terryberry, 1957) y de la tinción dual con diacetato de 

fluoresceína y bromuro de etidio (FDA-BrEt) (Gray y Morris, 1987). Las muestras 

fueron diluidas en solución salina 3% estéril y azul tripano 0.08% (1:1 v/v). La 

concentración celular y el porcentaje de mortalidad fueron cuantificados por 

microscopía óptica (200X), empleando una cámara de Neubauer. La viabilidad 

celular fue cuantificada por tinción dual. La hemolinfa fue diluida en solución 

salina al 3% estéril con 3 μg mL-1 de FDA y 8 μg mL-1 de BrEt (1:1 v/v). El 

porcentaje de viabilidad celular fue calculado observando 100 hemocitos de 

cada muestra por microscopía de fluorescencia (200X), en un sistema Nikon 

Optiphot-2 Episcopic-Fluorescence attachment EF-D (Nikon, Melville, NY., 
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E.E.U.U.), con un filtro de excitación de 450 a 490 nm y un filtro de emisión de 

510 nm (Nikon, VA520). 

 

5.4.2. Prueba de genotoxicidad en hemocitos. 

 

Los efectos genotóxicos fueron evaluados en hemocitos por electroforésis en gel 

de células unitarias (SCGE, por sus siglas en inglés). La preparación de las 

laminillas y electroforesis se realizó con la metodología descrita por Rojas et al., 

(1999) con modificaciones específicas para células de bivalvos marinos 

(Carrisoza, 2006). Cada muestra fue preparada por triplicado o cuadruplicado en 

laminillas para microscopía; las laminillas fueron cubiertas por tres capas de 

agarosa (0.5% p/v), la capa intermedia contenía los hemocitos en cantidad de  

1x104 a 2x104 células por laminilla. Estas fueron inmersas en una solución de 

lisis altamente concentrada en sales (NaCl, 2.5 M; EDTA disódico 100 mM; 

Trizma base, 1mM; DMSO, 10%; Tritón 100X, 1%) y mantenidas a 4oC por una 

hora. Posteriormente se realizó una electroforesis horizontal a 4oC, con 

amortiguador alcalino (NaOH, 300 mM; EDTA disódico, 1mM; pH ≥ 13). Las 

laminillas fueron inmersas en el amortiguador durante 5 min y se aplicó una 

corriente eléctrica (0.7 V cm-1, 300 mA) por 10 min, finalmente las laminillas 

fueron neutralizadas con amortiguador (Trizma base 0.4 M; pH 7.5) y 

deshidratadas con etanol absoluto. Las laminillas fueron teñidas con una 

solución de BrEt (2 μg mL-1) y analizadas por microscopía de fluorescencia 

(400X) con un filtro de excitación 510 to 560 nm y emisión 580 nm (Nikon, G2A).  
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Las células fueron evaluadas visualmente y agrupadas en cinco categorías 

según el nivel de daño en la hebra de DNA, tomando en cuenta la cantidad de 

DNA presente en el núcleo y la proporción de DNA fragmentado en la cola del 

cometa. A cada una de las 100 células evaluadas por laminilla se le asignó una 

categoría entre 0 y 4; donde el valor 0 corresponde a células sin daño, el nivel 1 

a células con daño menor al 25%, nivel 2 menor de 50%, nivel 3 menor al 75% y 

el nivel 4 corresponde a células con daño superior al 75%. El valor total de daño 

en una laminilla fue determinado por unidades arbitrarias (UA), donde cada una 

de las células es sumada con su valor correspondiente a la categoría de daño, 

siendo 400 el valor de daño máximo para una laminilla y 0 el mínimo (Collins, 

2004). Los promedios y desviaciones estándar fueron calculados con las UA 

para cada organismo y tratamiento. 

 

5.4.3. Prueba de efecto en filtración de alimento. 

 

El efecto fisiológico por exposición a γHCH fue evaluado por la tasa de filtración 

de alimento (McLusky, 1973) modificado. En el primer y el décimo primer día de 

exposición en el bioensayo de exposición y efecto tóxico se tomaron muestras 

de 50 mL de agua a las 0, 1, 2, 4, 8 y 24 horas  posteriores a la aplicación del 

γHCH. Las muestras fueron preservadas adicionando 200 μL de lugol (KI, 2%; I2, 

1%) y mantenidas a 4oC. La concentración de microalgas fue cuantificada por 

microscopía óptica a (200X) en cámara de Neubauer por triplicado. La cantidad 

de microalgas filtradas se obtuvo restando la concentración de microalgas de 
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cada tiempo a la concentración inicial. La tasa de filtración de cada grupo fue 

calculada como la pendiente de la curva obtenida por regresión lineal de las 4 

horas iniciales de filtrado. 

 

5.4.4. Prueba de actividad enzimática de la AChE. 

 

Se realizó la prueba de análisis de la actividad de la AChE en espectrofotometría 

por el método de Ellman (Ellman, 1961) en microplaca. Las muestras de 

branquia fueron homogeneizadas individualmente con una solución de 

extracción (NaH2PO4-Na2HPO4, 0.1 M; Tritón 100x, 0.1%; pH 8.0) en proporción 

de 1:4 (m/v). La homogenización se realizó en tres ocasiones por 10 s  en  baño 

de hielo. El homogenado obtenido fue centrifugado 10000 g por 10 min a 4oC. El 

sobrenadante fue recuperado y utilizado para determinar el contenido de 

proteínas totales por el método de Bradford adaptado a microplaca (Bocquene et 

al., 1997), usando una solución  de Coomassie Plus-200 Protein Assay Reagent 

and serum Albumin Standard (Bio-Rad). Las mediciones fueron realizadas con 

filtro de 412 nm en un equipo lector de placas Multiscan MK3 (Labsystems, Oy, 

Helsinki, Finlandia). El Cálculo de la actividad AChE fue realizada mediante el 

método descrito por Padilla (1995). 
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5.5. Bioensayo de exposición crónica subletal. 

 

El bioensayo de exposición crónica fue estático, con aireación constante, 

recambio total, alimentación y exposición cada 24 horas; durante 30 días. En 

recipientes plásticos con 60 L de agua marina filtrada se colocaron 15 ostiones 

por recipiente. Los organismos se distribuyeron en dos grupos experimentales: 

uno de ellos fue expuesto a γHCH en concentraciones de 0.2 mg L-1; otro grupo 

se mantuvo solo con alimentación y recambio. Diariamente se realizó recambio 

total de agua, posteriormente se alimentaron con I. galbana 60x104 células mL-1 

org-1. La exposición al tóxico se aplicó 20 min después de la alimentación.  

 

Cinco organismos del grupo de exposición y del control fueron disecados; se les 

tomó una muestra de glándula digestiva en el momento previo a la exposición 

inicial y a los días 7, 15, 21 y 30. Las muestras de glándula digestiva fueron 

seccionadas, colocadas en solución de RNAlater (Ambion) en proporción 1:6 

(m/v) y preservadas  a -20oC.  En los días 15 y 30 de exposición se tomaron 

ocho organismos adicionales de cada grupo. Estos ostiones fueron disecados y 

se les extrajo la glándula digestiva. Inmediatamente después de la extracción las 

glándulas digestivas completas fueron seccionadas y almacenadas por grupo en 

12 mL de RNAlater y preservadas a -70oC hasta su uso.  

 



 58

5.5.1. Preparación de las muestras para la elaboración de las genotecas de 

expresión diferencial. 

 

Las muestras de glándula digestiva colectadas en grupo de ocho organismos 

provenientes del bioensayo exposición crónica subletal a 15 y 30 días fueron 

utilizadas para construir cuatro genotecas de expresión independientes: dos de 

ellas con los genes inducidos por la exposición a γHCH durante 15 ó 30 días y 

las otras dos con los genes inhibidos por la exposición a γHCH durante 15 ó 30 

días. Las muestras de glándula digestiva conservadas en solución de RNAlater y 

fueron congeladas con nitrógeno líquido, pulverizadas y colocadas en un tubo de 

plástico de 50 mL. Las glándulas fueron inmersas en RNAable (Eurobion) en 

proporción 1:10 (v/v) y se les extrajo el RNA total siguiendo las especificaciones 

del fabricante.  

 

Las muestras de RNA total se resuspendieron en agua, fueron cuantificadas y 

evaluada la pureza por espectrofotometría 260/280 nm. Se calculó la 

concentración de RNA total considerando 40 μg de RNA por cada unidad de 

absorbencia a 260 nm.   

 

A partir de 600 μg de RNA total se purificó el RNA mensajero por el sistema de 

purificación PolyATtract mRNA (Promega), siguiendo las especificaciones del 

fabricante. Al RNA mensajero purificado se le agregó isopropanol absoluto (1:1 

v/v), acetato de amonio 3 M (1:0.1 v/v) y  se almacenó a -20oC.  
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Aproximadamente 0.6 mL de RNA mensajero fue centrifugado a 15 000 g por 30 

min a 4oC, se agregaron 0.5 mL de etanol 70%  al precipitado y se centrifugó a 

18000 g por 5 min a 4oC. El precipitado fue recuperado, evaporado el etanol y 

resuspendido en 0.01 mL de agua en hielo.  

 

Las genotecas de expresión génica diferencial fueron elaboradas por la técnica 

de supresión por hibridación sustractiva (SSH, por sus siglas en inglés), 

utilizando el kit comercial BD PCR-select cDNA Subtraction kit (Clontech). Se 

utilizaron 2 mg de RNA mensajero de cada una de las muestras control y 

experimentales. La síntesis de DNA complementario (cDNA) de doble hebra, la 

digestión enzimática con Rsa I, la ligación a oligosnucleotidos adaptadores, la 

hibridación de las muestras y la amplificación mediante la reacción en cadena de 

la polimerasa (PCR por sus siglas en inglés) fueron realizadas bajo las 

especificaciones del fabricante.  

 

La construcción de genotecas de expresión SSH, utiliza dos grupos de cDNA 

(grupo de exposición y grupo control), donde la genoteca de genes inducidos 

tiene como control el grupo no expuesto y la genoteca de genes inhibidos utiliza 

como control al grupo expuesto (fig.5).  

 

Los productos de amplificación de PCR diferencialmente expresados fueron 

ligados al vector pGEM-T (Promega) y clonados en bacterias de Escherichia coli.  
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Figura 5. Proceso de supresión por hibridación sustractiva. El cDNA de ambos grupos es 

digerido con Rsa I; el grupo experimental es dividido en dos porciones y cada una es ligada a un 

oligonucleótido adaptador (A: cuadrado blanco y B: cuadrado negro). Se realiza una hibridación 

inicial con las porciones A  y B, por separado, con exceso de cDNA control, obteniendo 

diferentes posibilidades de hibridación: los fragmentos que no han hibridado con segmentos de 

grupo control (denotados con asteriscos) son alineados con su contraparte en una segunda 

hibridación de las dos porciones A y B; los segmentos de interés son completados con su 

secuencia correspondiente y amplificados por PCR. Tomado de Cekan (2004). 
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Para cada genoteca fueron seleccionadas 384 UFC de color blanco y se 

crecieron en medio líquido Luria-Bertani con 0.1 g L-1 de ampicilina. Las colonias 

fueron aplicadas a microplacas de secuenciación de 384 pozos y enviadas a 

secuenciar a Centro Nacional de Secuenciación “Genoscope” (Evry, Francia). 

 

5.5.2. Análisis de las etiquetas de secuencias expresadas (EST). 

 

Las secuencias génicas obtenidas fueron ubicadas por las secuencias de los 

adaptadores y sometidas a búsqueda de proteínas con alta similitud registradas 

en la base de datos de GenBank mediante el programa BLASTx 

(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/BLAST/).  

 

5.5.3. Preparación de las muestras para la evaluación de la cinética de 

expresión génica. 

 

Las muestras de glándula digestiva de los cinco organismos del grupo expuesto 

y del control a los 0, 7, 15, 21 y 30 días fueron destinadas para la extracción de 

RNA total. Las muestras fueron procesadas individualmente bajo el mismo 

procedimiento anteriormente mencionado. El RNA total fue cuantificado y 

analizada su pureza por espectrofotometría 260/280 nm.  
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A 2 μg  de RNA total se les agregó 2 U de DNasa I (Invitrogen) para eliminar 

posibles residuos de DNA genómico. Se tomaron 0.7 μg de RNA total libre de 

DNA y se utilizaron para sintetizar cDNA usando el sistema First-Strand 

Synthesis, SuperScript III (Invitrogen), con primers oligo dT. El proceso fue 

realizado bajo las indicaciones del fabricante. El volumen total del cDNA fue 

diluido en agua en proporción. 1:3 (v/v) y almacenado a -20oC hasta su uso. 

 

5.5.4. Análisis semicuantitativo de la cinética de expresión génica. 

 

El análisis de la cinética de expresión se realizó mediante la amplificación de 

cDNA por PCR. Para ello se desarrollaron una serie de primers específicos de 

los genes a evaluar: superóxido dismutasa (SOD), ferritina GF2, proteína QM y 

SHG. El gen de actina fue utilizado como control de expresión interno (tabla II). 

Las secuencias utilizadas para la síntesis del los primers corresponden a los 

EST obtenidos de las genotecas generadas en este proyecto que mostraron alta 

similitud a los genes registrados en GenBank. 

 

La amplificación se realizó con 1μL de cDNA de cada organismo, los primers 

específicos del gen a 0.5 μM y la enzima comercial Taq JumpStart Ready Mix 

(Sigma). La reacción de amplificación se realizó bajo las especificaciones del 

fabricante utilizando el siguiente programa de corrida. Un paso inicial de 94oC 

por 4 min; 32 ciclos con tres pasos cada ciclo: 94oC por 30 s, 60oC por 30 s y 

72oC por 30 s; al terminar el ciclo se realizó un paso final a 72oC por 7 min. En el  
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TABLA II. Secuencias de los primers diseñados para la cinética de expresión. 

 

 

caso del gen de la proteína QM se realizó el paso de repetición con 31 ciclos 

para evitar la saturación de la intensidad de banda.  

 

Al término de la amplificación, 10 μL del producto fueron corridos en 

electroforesis con gel de agarosa 1% y amortiguador TBE (Trizma base 0.089 M, 

ácido bórico 0.089 M, EDTA 0.5 M, pH 8.0). El gel fue teñido con una solución 

de BrEt (0.02 g L-1) por 2 min y digitalizado bajo luz ultravioleta en un equipo 

fotodocumentador de geles UVP Bio Doc System (UVP, Upland, CA., E.E.U.U.).  
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La imágenes digitalizadas fueron analizadas por el programa computarizado 

ImageJ 1.38x del National Institutes of Health, USA (http://rsb.info.nih.gov/ij/). 

 

La expresión relativa del gen fue considerada como el valor numérico de la 

densidad óptica (DO) de la banda del gen en cuestión, dividida por la DO de la 

banda del gen de actina para cada una de las muestras y calculada con la 

fórmula: 

 

(1) Expresión relativa gen = (DO gen/ DO actina) 

 

Los promedios de la expresión relativa y sus desviaciones estándar fueron 

calculados para cada gen y tiempo de exposición. 

 

5.6. Análisis estadísticos. 

 

 Para la evaluación de los efectos de citotoxicidad, genotoxicidad por UA y 

actividad de la AChE se realizaron análisis exploratorios de normalidad por la 

prueba de Saphiro-Wilk W y heterocedasticidad por la prueba de Levéne para 

los valores del porcentaje de viabilidad celular, daño al DNA por UA y pendiente 

de la actividad enzimática, respectivamente.  
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Posteriormente se realizó un análisis de comparación de varianzas (ANOVA) de 

una vía por la prueba de Tukey para cada uno de los efectos evaluados, 

considerando el nivel de significancia de p< 0.05. Estos análisis fueron 

realizados con el programa estadítico (Statistica, StatSoft. Tulsa, TX. E.E.U.U.).  

 

Adicionalmente al efecto genotóxico por UA se realizó una correlación entre la 

concentración del γHCH y el daño al DNA (UA) por la prueba de Pearson 

(Statistica, StatSoft) y un análisis de la frecuencia de células en todas las 

categorías de daño por la prueba de Xi cuadrada para tablas de contingencia 

(Zar, 1999). El análisis de efecto en la tasa de filtración de alimento fue realizado 

mediante la comparación de pendientes por la prueba de t de student (Zar, 

1999). 

 

Los análisis de la cinética de expresión génica fueron elaborados por análisis de 

exploración de normalidad por la prueba de Saphiro-Wilk W y por análisis de 

comparación de varianzas (ANOVA) de una vía por la prueba de Tukey, para 

cada tiempo de exposición. El nivel de significancia estadística fue de p < 0.05 

(Statistica, StatSoft). 
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6. RESULTADOS. 

6.1. Bioensayo de exposición a concentración letal delindano. 

 

El bioensayo de concentración letal mostró mortalidades en las diferentes 

concentraciones utilizadas. La menor concentración que registró mortalidad fue 

0.3 mg L-1 (12.5%) y la mayor concentración utilizada (10 mg L-1) mostró un 87.5% 

de mortalidad después de 12 días de exposición (tabla III). 

 

Los valores de mortalidad acumulada obtenidos en las diversas concentraciones 

de γHCH fueron utilizados para construir la curva dosis-respuesta (fig. 6). La curva 

presenta comportamiento característico de un bioensayo de exposición letal (r= 

0.9654). Una segunda gráfica fue realizada utilizando el método de ajuste de 

mortalidad de Probit (fig. 7). Por este método se calculó la CL50 del γHCH en 

organismos adultos del ostión Crassostrea gigas expuestos por 12 días. El valor 

de CL50 calculado fue de 2.21 mg L-1 (r= 0.9648).   

 

Tabla III. Mortalidad diaria y acumulada de organismos Crassostrea gigas expuestos a diversas 

concentraciones de γHCH. 
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Figura 6. Curva dosis-respuesta de la mortalidad acumulada de Crassostrea gigas expuesto a  

diferentes concentraciones de γHCH durante 12 días. 

 

6.2. Efecto citotóxico del lindano en hemocitos de C. gigas. 

 

Los porcentajes de viabilidad celular en hemocitos de ostiones expuestos a γHCH 

se mantuvieron por arriba del 85% en el grupo control y en los organismos 

expuestos hasta  los 0.5 mg L-1 (fig. 8). 
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Figura 7. Ajuste de la mortalidad por el método Probit para calcular la concentración letal media 

(CL50) de Crassostrea gigas expuesto a γHCH durante 12 días. 

 

Los valores de viabilidad en la concentración de 0.7 mg L-1 registraron porcentajes 

de 86 y 81%, en las pruebas de tinción con azul tripano y tinción dual con FDA-

BrEt respectivamente (fig. 8). Los porcentajes de viabilidad celular en las 

concentraciones de 1.0 mg L-1 y 5.0 mg L-1 fueron menores al 70%, (62.3 y 65.3% 

para 1.0 mg L-1 y 67 y 64% para 5.0 mg L-1). Las diferencias de viabilidad de estos 

grupos respecto al grupo control  fueron estadísticamente significativas con p<0.05 

(tabla IV).  
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Figura 8. Efecto citotóxico del γHCH en hemocitos de Crassostrea gigas. (FDA-BrEt)  Diacetato de 

fluoresceína-bromuro de etidio; (* diferencia estadísticamente significativa p< 0.05). 

 

6.3. Efecto genotóxico del lindano en hemocitos de C. gigas. 

 

El efecto genotóxico del γHCH fue evaluado por el daño en la hebra de DNA de 

hemocitos usando la técnica de SCGE, los valores fueron comparados por UA (fig. 

9). Las UA registradas entre los organismos del grupo control y el grupo expuesto 

al solvente (acetona 0.4 mL L-1) no mostraron diferencias estadísticas 

significativas. 
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Figura 9. Efecto tóxico del γHCH por rompimiento del DNA en hemocitos de Crassostrea gigas. DS 

(desviación estándar); (* diferencia estadísticamente significativa p< 0.05). 

 

Los hemocitos de ostiones que fueron expuestos a concentraciones menores a 0.7 

mg L-1 y los del grupo control presentan valores  muy cercanos a 100 UA. Los 

valores de los grupos 0.7, 1.0 y 5.0 mg L-1 mostraron diferencias significativas 

comparados con el grupo control con valores de 149.5, 210.1 y 158.1 UA 

respectivamente (tabla IV). 
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Figura 10. Correlación de la concentración de γHCH y daño al DNA en hemocitos de Crassostrea 

gigas.  Promedio de UA por organismo. 

 

Los valores de UA de hemocitos de los organismos expuestos a γHCH fueron 

utilizados en la evaluación de correlación entre la exposición por 12 días de γHCH a 

las diferentes concentraciones y el efecto en el daño a hebra de DNA (fig. 10). La 

correlación obtenida muestra efecto positivo de la concentración del plaguicida en el 

daño al DNA de hemocitos de organismos expuestos p<0.05 (r= 0.7286). 
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Figura 11. Frecuencia de hemocitos por nivel de daño al DNA de Crassostrea gigas expuesto a 

diferentes concentraciones de γHCH. (* Diferencia estadísticamente significativa p< 0.05). 

 

Finalmente el efecto genotóxico del γHCH en hemocitos de ostión fue evaluado 

como la frecuencia de células distribuidas por categoría de daño al DNA (fig. 11). 

Los porcentajes de frecuencia en el grupo control y en los organismos expuestos a 

concentraciones menores a 0.7 mg L-1 no mostraron diferencias estadísticamente 

significativas. Los porcentajes de frecuencia de hemocitos de organismos expuestos  

a 0.7, 1.0 y 5.0 mg L-1 mostraron diferencias significativas respecto al grupo control 

por la prueba de Xi cuadrada para tablas de contingencia con p< 0.05.  
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Figura 12. Inhibición de la actividad de la acetilcolinesterasa (AChE) en branquia de Crassostrea 

gigas expuesto a γHCH. (*diferencia estadísticamente significativa p<0.05). 

 

6.4. Efecto de lindano en la actividad AChE en branquias de C. gigas. 

 

Tejido de branquias de C. gigas fue utilizado para evaluar el efecto tóxico por 

exposición a diferentes concentraciones de γHCH (fig. 12).  Los niveles de actividad 

enzimática en las diferentes concentraciones de exposición fueron expresadas 

como porcentaje de inhibición de la actividad AChE de organismos control no 

expuestos a γHCH. 
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La menor concentración evaluada (0.3 mg L-1) presentó un 0.94% de inhibición. Las 

concentraciones restantes de 0.4, 0.5 y 0.7 mg L-1 presentaron inhibiciones 

significativas y superiores al 22% (tabla IV). El mayor porcentaje de inhibición de la 

actividad AChE se registró en los organismos expuestos a 0.4 mg L-1 con 30.1%. 

Para las concentraciones de 0.5 y 0.7 mg L-1 la inhibición se vio reducida a 22.3 y 

22.2%. 

 

Tabla IV. Efecto de exposición a γHCH en organismos Crassostrea gigas evaluado a diferentes 

niveles de organización biológica. 

 

 

6.5. Efecto de lindano en la actividad de alimentación en C. gigas. 

 

El efecto en la actividad de alimentación de C. gigas fue evaluado por la filtración de 

de microalgas presentes en el agua. Las curvas de filtración se realizaron con los 

valores obtenidos en las primeras cuatro horas de exposición a γHCH en el primer 
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día de bioensayo y en las cuatro horas posteriores a la alimentación del décimo-

primer día. Los valores obtenidos permitieron construir las curvas de filtración de 

alimento (fig. 13).  

 

Las pendientes de los grupos control presentaron valores de  49.14x104 y 52.83x104 

células h-1 para el primer y el décimo-primer día respectivamente. Únicamente la 

pendiente de la filtración del alimento de los organismos expuestos a 0.2 mg L-1 en 

el primer día, mostró una pendiente cercana al valor del grupo control (47.29x104 

células h-1). Para el resto de las curvas de filtración durante el primer y décimo-

primer día se calcularon pendientes por debajo de 37.0 x104 células h-1. 

 

Las diferencias de las pendientes de filtración de alimento fueron evaluadas por la 

prueba t para comparación de pendientes. Los resultados muestran diferencias 

significativas en todas las concentraciones de γHCH en los dos días evaluados; a 

excepción de la pendiente de 0.2 mg L-1 del primer día de bioensayo. 

 

El efecto tóxico del γHCH en la actividad de alimentación fue calculado como 

porcentaje de tasa de filtración respecto al grupo control (tabla IV). Donde se 

observa el descenso de la actividad de alimentación de los grupos expuestos en 

todas las concentraciones evaluadas entre 73.5 y 27.5% para ambos días de 

evaluación.  
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Figura 13. Efecto de γHCH en la actividad de filtración de alimento. (A) filtración de las primeras 

cuatro horas de exposición. (B) filtración después de once días de exposición. 
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Solamente el grupo expuesto a 0.2 mg L-1 evaluado al primer día registra un leve 

decremento de la actividad de filtración de alimento con un porcentaje del  96.2 %. 

 

6.6. Efecto de la exposición crónica subletal de lindano en la expresión de 

genes de la glándula digestiva de C. gigas.  

 

Las glándulas digestivas de ostiones C. gigas que fueron expuestos a 0.2 mg L-1 

de γHCH durante 15 ó 30 días se utilizaron para generar cuatro genotecas de 

expresión. Correspondientes a secuencias de genes inducidos o inhibidos por la 

exposición a γHCH  por 15 ó 30 días. 

 

De cada una de las cuatro genotecas se secuenciaron 384 clonas, de las cuales 

se obtuvieron 1289 secuencias de aceptable calidad. La técnica de obtención de 

secuencias diferencialmente expresadas por SSH fue capaz de reconocer un 

número importante de secuencias en las cuatro genotecas realizadas. Dichas 

secuencias están en proceso de incorporarse a la base de datos de Genbank.  

 

Paralelamente, las secuencias de las genotecas fueron sometidas a un análisis 

bioinformático (BLASTx) para identificar posibles genes y proteínas de alta 

similitud, registradas en la base de datos de GenBank (tabla V). La mayor cantidad 

de genes putativos fueron reconocidos en las bancas de inducción tanto para los 

15 como a los 30 días de exposición a γHCH.  
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Los valores de redundancia registrados en la tabla V son considerados como el 

número de genes putativos reconocidos en las bancas entre el número de 

secuencias diferencialmente expresadas considerando un límite mínimo de 

similitud entre secuencia de  E>10-2.  

 

Tabla V. Resumen general de secuencias obtenidas por las genotecas de glándula digestiva de 

Crassostrea gigas en organismos expuestos a 0.2 mg/L de γHCH. 

 

 
 

De las 266 secuencias los genes inducidos a 15 días se reconocen 122 

secuencias de baja similitud o sin registro de proteínas en GenBank, 84 

secuencias similares a genes de proteínas ribosomales y factores de transcripción 

y 58 secuencias de alta similitud a genes de proteínas estructurales o funcionales 

lo que corresponde al 45.9, 31.6 y 22.5% del total, respectivamente (fig. 14A).   
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Figura 14. Porcentaje de las secuencias obtenidas de las genotecas de glándula digestiva de 

Crassostrea gigas expuesto a 0.2 mg L-1 de γHCH durante 15 días. (A) genoteca de genes 

inducidos. (B) genoteca de genes inhibidos. 

 

La genoteca de genes inhibidos a 15 días presentó 172 secuencias 

diferencialmente expresadas, de las cuales 136 secuencias fueron desconocidas, 

3 presentan similitud a proteínas ribosomales y 33 a genes estructurales o 

funcionales correspondiendo al 79.1, 1.7 y 19.2% del total, respectivamente (fig. 

14B). 

 

La genoteca de genes inducidos a 30 días mostró 264 secuencias 

diferencialmente expresadas. Con 121 secuencias desconocidas, 71 secuencias 

con similitud a genes de proteínas ribosomales o factores de transcripción y 72 

secuencias de genes estructurales, correspondiendo al 45.8, 26.9 y 27.3% del 

total, respectivamente (fig. 15A). 
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Figura 15. Porcentaje de las secuencias obtenidas de las genotecas de glándula digestiva de 

Crassostrea gigas expuesto a 0.2 mg L-1 de γHCH durante 30 días. (A) genoteca de genes 

inducidos. (B) genoteca de genes inhibidos. 

 

Finalmente se obtuvieron 210 secuencias de genes diferencialmente expresados 

en la genoteca de genes inhibidos a 30 días. De ellas 160 secuencias no 

presentan alta similitud a genes de la base informática de GenBank, 24 

secuencias tienen similitud a genes de proteínas ribosomales y 26 a genes de 

proteínas estructurales o funcionales, estos valores corresponden al 76.2, 11.4 y 

12.4% del total de secuencias (fig. 15B). 

 

De las secuencias de genes putativos inducidos a 15 días de exposición se 

reconocen 16 genes descritos para la C. gigas, 1 gen del género Crassostrea sp., 

12 genes de moluscos bivalvos, 3 genes de moluscos, 25 genes de invertebrados, 

12 genes de peces, 9 genes de mamíferos, 7 genes de vertebrados y 3 
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secuencias de otros taxa.  La secuencia de mayor similitud mostró un valor de 

E=3x10-146 y la menor similitud presento un valor de E=1.9x10-2 (tabla VI). 

 

La genoteca de genes inhibidos a 15 días presenta: 3 genes putativos de C. gigas, 

1 gen de molusco bivalvo, 2 genes de invertebrados, 3 genes de peces, 1 gen de 

mamífero y 2 genes de otros vertebrados. La mayor similitud registrada fue de 

E=9x10-57 y la menor fue de E=9x10-3  (tabla VII). 

 

Para la genoteca de genes inducidos por exposición a γHCH por 30 días se 

reconocieron 13 genes putativos de C. gigas, 1 gen del genero Crassostrea sp., 15 

genes de otros bivalvos, 3 genes de moluscos, 13 genes de invertebrados, 11 

genes de peces, 5 genes de mamíferos y 3 de otros taxa. La mayor similitud 

registrada fue de E=4x10-120 y el menor valor de E fue de 3x10-3 (tabla VIII). 

 

Las secuencias de la genoteca de genes inhibidos a 30 días mostraron: 2 genes 

putativos  de  C. gigas,  2  genes  de  otros  bivalvos, 1 gen de molusco, 3 genes 

de invertebrados, 3 genes de peces y 1 gen de mamífero. La secuencia de mayor 

similitud registró un valor E=7x10-74 y la de menor valor fue de E=2x10-7 (tabla IX). 
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Tabla VI. Genes putativos inducidos por exposición a γHCH 0.2 mg L-1 durante 15 días. 

 Proteína   Especie GenBank Valor E 
1.  40S ribosomal protein S2  [Ictalurus punctatus] 

[Strongylocentrotus purpuratus] 
[Urechis caupo] 

AAK95183.1 
XP_795432.1 
P49154 

2.00E-19  
2.00E-50 
1.00E-49 

2.  40S ribosomal protein SA (p40) (34/67 kDa 
laminin binding protein) 

[Urechis caupo] P38981 1.00E-86 

3.  60S ribosomal protein L13A  [Mytilus edulis]  ABA46793.1 5.00E-51 
4.  60S ribosomal protein L17  [Podocoryne carnea] CAA50504.1 1.00E-40 
5.  60S ribosomal protein L23  [Ixodes scapularis] AAY66949.1 2.00E-56 
6.  60S ribosomal protein L3 [Toxocara canis] 

[Argopecten irradians]  
P49149 
AAN05614.1 

7.00E-34 
9.00E-40 

7.  60S ribosomal protein L6  [Pagrus major] 
[Strongylocentrotus purpuratus] 
[Ictalurus punctatus] 

AAP20201.1 
XP_788067.1 
AAK95130.1 

1.00E-51 
8.00E-55 
2.00E-30 

8.  60S ribosomal protein P2  [Cryptochiton stelleri]  
[Culicoides sonorensis] 

AAC15656.1 
AAV84269.1 

6.00E-15 
3.00E-19 

9.  Acetyl-Coenzyme A dehydrogenase, long-
chain  

[Rattus norvegicus] 
[Mus musculus] 

AAH62006.1 
AAC52329.1 

1.90E-02 
4.00E-03 

10.  arginine kinase  [Crassostrea gigas] BAD11950.1 3.00E-23 
11.  ATP synthase beta subunit  [Nucula proxima]  AAT06142.1 3.00E-60 
12. Mitochondrial H+ ATPase a subunit  [Pinctada fucata]  ABJ51956 4.00E-47 
13.  BTF3a  [Pagrus major] AAP20163.1 9.00E-23 
14.  cathepsin L  [Hymeniacidon perlevis] ABB91778.1 2.20E-03 
15.  chitinase  [Haemaphysalis longicornis] BAC06447.1 3.00E-05 
16.  cystatin A1  [Dictyostelium discoideum] XP_629960.1 5.00E-09 
17.  cytochrome c oxidase subunit II  [Crassostrea gigas] NP_037546.1 7.00E-66 
18.  delta-9-desaturase  [Ctenopharyngodon idella] CAB53008.1 4.00E-34 
19.  disrupted transposase of Tn10  [uncultured bacterium] CAH64774.1 3.00E-146 
20.  ENSANGP00000014070  [Anopheles gambiae str. PEST] EAA11925.2 7.00E-08 
21.  eukaryotic translation elongation factor 1 

delta  
[Xenopus tropicalis] CAJ83858.1 8.00E-25 

22.  eukaryotic translation elongation factor 1 
gamma  

[Branchiostoma lanceolatum] AAM93480.1 9.00E-46 

23.  Eukaryotic translation elongation factor 2  [Xenopus tropicalis] AAH84061.1 1.00E-24 
24.  Ferritin GF1  [Crassostrea gigas] AAP83793.1 3.00E-34 
25.  Ferritin GF2  [Crassostrea gigas] AAP83794.1 7.00E-75 
26.  GA10443-PA  [Drosophila pseudoobscura] EAL33959.1 2.00E-12 
27.  H(+)-transporting ATP synthase  [Rattus norvegicus] CAA39599.1 1.00E-40 
28.  heat shock protein 70  [Crassostrea gigas] AAD31042.1 5.00E-105 
29.  IF protein  [Lineus viridis] CAA69027.1 9.00E-17 
30. Ribosomal protein L10a  [Suberites domuncula] 

[Apis mellifera] 
AAX48842.1 
XP_397307.2 

4.00E-42 
5.00E-41 

31.  MGC80014 protein  [Xenopus laevis] AAH77266.1 4.00E-20 
32. Mitochondrial ATP synthase  

gamma subunit 
[Theromyzon tessulatum] 
[Cyprinus carpio] 

AAW02966.1 
BAB47390.1 

2.00E-15 
8.00E-12 
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Tabla VI Continuación. 

 

 Proteína   Especie GenBank Valor E 
33.  mitochondrial ATPase alpha subunit  [Ictalurus punctatus] ABD65517.1 5.00E-41 
34.  Myc homolog  [Crassostrea virginica] AAB34577.1 1.00E-05 
35.  nitric oxide synthase 2  [Lymnaea stagnalis]  AAW88577.1 1.00E-13 
36.  novel histone H2A family member  [Mus musculus] CAI26006.1 4.00E-29 
37. O-sialoglycoprotein endopeptidase-like 1  [Danio rerio] AAI09474.1 4.00E-11 
38.  PREDICTED: similar to 60S ribosomal protein 

L29 (Cell surface heparin binding protein HIP)  
[Pan troglodytes] XP_517026.1 2.00E-12 

39.  PREDICTED: similar to chromosome 13 
open reading frame 12; 2510048O06Rik  

[Gallus gallus] XP_417119.1 6.00E-21 

40. PREDICTED: similar to Cytochrome c oxidase 
subunit IV isoform 1, mitochondrial precursor 
(COX IV-1) (Cytochrome c oxidase polypeptide 
IV) 

[Strongylocentrotus purpuratus] XP_796538.1 2.00E-03 

41. PREDICTED: similar to ribosomal protein L18a 
isoform 3 

[Bos taurus] XP_886640.1 1.00E-29 

42. PREDICTED: similar to ribosomal protein L27 
isoform 1 

[Strongylocentrotus purpuratus] XP_780039.1 9.00E-03 

43. PREDICTED: similar to small optic lobes [Danio rerio] XP_697368.1 6.00E-04 
44. PREDICTED: similar to SOP2 [Apis mellifera] XP_392430.1 7.00E-03 
45. putative HMG-like protein [Crassostrea gigas] CAD91447.1 2.00E-49 
46. QM protein [Pinctada fucata] AAN85578.1 1.00E-30 
47. Receptor of Activated Kinase C 1 [Mya arenaria] CAL48986.1 2.00E-119 
48. ribosomal protein L [Argopecten irradians] AAN05596.1 2.00E-68 
49. ribosomal protein L10a isoform B [Lysiphlebus testaceipes] AAX62471.1 3.00E-40 
50. ribosomal protein L13 [Ictalurus punctatus] AAK95139.1 8.00E-17 
51. ribosomal protein L14 [Argopecten irradians] AAN05609.1 5.00E-23 
52. ribosomal protein L17A [Argopecten irradians] 

[Crassostrea gigas] 
AAN05612.1 
CAD91439.1 

6.00E-68 
4.00E-48 

53. ribosomal protein L18 [Crassostrea gigas] CAD91422.1 5.00E-67 
54. ribosomal protein L18a variant [Homo sapiens] BAD96367.1 2.00E-30 
55. ribosomal protein L19 [Crassostrea gigas] CAD91441.1 1.00E-27 
56. ribosomal protein L26 [Argopecten irradians] AAN05608.1 2.00E-22 
57. ribosomal protein L32 [Crassostrea gigas] 

[Xenopus laevis] 
CAD79337.1 
CAA38849.1 

3.00E-27 
1.00E-40 

58. ribosomal protein L35Ae [Carabus granulatus] CAJ17420.1 5.00E-40 
59. ribosomal protein L40 [Crassostrea gigas] CAD91438.1 8.00E-18 
60. ribosomal protein L5 [Crassostrea gigas] CAD91421.1 8.00E-31 
61. ribosomal protein S11 [Crassostrea gigas] CAD91419.1 3.00E-28 
62. Ribosomal protein S14 [Danio rerio] 

[Stomoxys calcitrans] 
AAH59561.1 
AAD26263.1 

5.00E-27 
1.00E-45 

63.  ribosomal protein S27-1  [Crassostrea gigas] CAD91436.1 2.00E-45 
64.  ribosomal protein S4  [Argopecten irradians] AAN05593.1 8.00E-52 
65.  ribosomal protein S5  [Crassostrea gigas] CAD91445.1 7.00E-74 
66.  ribosomal protein S6 [Gallus gallus] 

[Homo sapiens] 
AAF18987.1 
AAH13296.1 

1.00E-62 
2.00E-75 
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Tabla VI Continuación. 

 Proteína   Especie GenBank Valor E 
67.  ribosomal protein S8  [Crassostrea gigas] CAD91426.1 2.00E-59 
68.  Rps9-prov protein  [Xenopus laevis] AAH41242.1 2.00E-50 
69.  RSSA_URECA 40S ribosomal protein SA 

(p40) (34/67 kDa laminin binding protein) 
[Urechis caupo] P38981 3.00E-86 

 
70.  SHG  stress oxydatif [Littorina littorea]  AAM20843.1 2.00E-02 
71.  SJCHGC02562 protein  [Schistosoma japonicum] AAX30262.1 6.00E-15 
72. TGF beta-inducible nuclear protein  [Aplysia californica]  AAU05111.1 4.00E-53 
73.  translation elongation factor-1 gamma  [Locusta migratoria] AAL78751.1 3.00E-33 
74.  vitellogenin  [Verasper moseri] BAD93696.1 1.00E-43 
75.  voltage dependent anion channel  [Rattus norvegicus] AAD22723.1 2.00E-11 

 

 

Tabla VII. Genes putativos inhibidos por exposición a γHCH 0.2 mg L-1 durante 15 días. 

 

 

 

 

 Proteína Especie GenBank Valor E 

1.  DC2-related axonemal dynein intermediate chain 4  [Ciona intestinalis] BAE71135.1 3.00E-12 

2. 
 Elongation factor 2  [Oxyuranus scutellatus 

scutellatus] 

AAY33974.1 8.00E-26 
 

3.  Heat shock protein 1  [Lonomia obliqua] AAV91360.1 5.00E-06 

4.  Hemocyte extracellular superoxide dismutase  [Crassostrea gigas] AAY60161.1 5.00E-49 

5. 

 Lipoprotein lipase  [Danio rerio]  

[Oncorhynchus mykiss] 

[Siniperca chuatsi] 

AAH64296.1 

CAB40545.1 

AAX56090.1 

9.00E-12 

6.00E-15 

3.00E-13 

6.  MGC53587 protein  [Xenopus laevis] AAH41749.1 9.00E-03 

7.  MLE_PATYE Myosin, essential light chain, adductor muscle 
(Sulfhydryl light chain) (SHLC) 

[Mizuhopecten yessoensis] P07290 2.00E-09 

8.  Myosin essential light chain  [Crassostrea gigas] CAD91423.1 7.00E-08 

9.  NADH dehydrogenase 1  [Crassostrea gigas] AAF20051.1 9.00E-57 

10.  Ubiquinol-cytochrome c oxidoreductase subunit 9 and Rieske 
iron sulfur protein 

[Pithecia irrorata] AAR32721.1 1.00E-26 
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Tabla VIII. Genes putativos inducidos por exposición a γHCH 0.2 mg L-1 durante 30 días. 

 Proteína Especie GenBank Valor E 
1.  40S ribosomal protein S4  [Mytilus edulis]  

[Argopecten irradians] 
ABA55738.1 
AAN05593.1 

4.00E-40 
4.00E-41 

2.  40S ribosomal protein S9  [Ictalurus punctatus]  
[Ixodes scapularis] 

AAK95191.1 
AAY66962.1 

6.00E-65 
2.00E-15 

3.  60S ribosomal protein L13A  [Mytilus edulis] ABA46793.1| 4.00E-46 
4.  alpha-1 type XI collagen [Gallus gallus] AAA48707.1 2.00E-11 
5.  Apolipophorins precursor  [Locusta migratoria] Q9U943 5.00E-16 
6.  ATP synthase beta subunit  [Pinctada fucata] ABC86835.1 4.00E-52 
7.  brain acidic ribosomal phosphoprotein P0  [Rana sylvatica] AAG09233.1| 6.00E-23 
8.  carboxypeptidase B  [Litopenaeus vannamei] ABD65300.1 3.00E-28 
9.  cathepsin  [Branchiostoma 

lanceolatum] 
AAQ01137.1 1.00E-26 

10. cathepsin L  [Hymeniacidon perlevis] ABB91778.1 2.00E-03 
11. cavortin  [Crassostrea gigas] AAP12558.1 1.00E-31 
12 chitinase 10  [Tribolium castaneum NP_001036067.1 1.00E-03 
13.  cytochrome P450 like_TBP  [Citrullus lanatus] BAD26579.1 3.00E-22 
14.  defensin  [Anopheles sinensis] AAY21793.1 2.00E-06 
15.  delta-9-desaturase  [Ctenopharyngodon idella] CAB53008.1 1.00E-23 
16.  elongation factor 1 alpha  [Crassostrea gigas] BAD15289.1 1.00E-91 
17 elongation factor 2  [Oxyuranus scutellatus 

scutellatus] 
AAY33974.1 8.00E-26 

18.  ER-resident chaperone calreticulin  [Ictalurus punctatus] AAQ19852.1 4.00E-13 
19  Eukaryotic translation elongation factor 2  [Gallus gallus]  

[Xenopus tropicalis] 
NP_990699.1 
AAH84061.1| 

2.00E-58 
1.00E-25 

20.  ferritin GF1  [Crassostrea gigas] AAP83793.1 2.00E-42 
21.  fertilization envelope outer layer protein  [Cyprinus carpio] AAD23572.1 3.00E-14 
22.  glutamine synthetase  [Crassostrea gigas] CAD90162.1 2.00E-78 
23.  glyceraldehyde 3-phosphate dehydrogenase  [Crassostrea gigas] CAD67717.1 2.00E-37 
24.  GTP-binding nuclear protein Ran  [Bombyx mori] ABD36346.1 4.00E-40 
25.  guanine nucleotide-binding protein  [Petromyzon marinus] AAM88904.1 8.00E-33 
26.  heat shock protein 70  [Crassostrea gigas] AAD31042.1 1.00E-105 
27.  hemolectin  [Drosophila melanogaster] BAA88518.1 7.00E-09 
28. heterogeneous nuclear ribonucleoprotein D  [Mus musculus] NP_031542.1 5.00E-22 
29.  histone H1  [Mytilus chilensis]  

[Mytilus trossulus] 
CAC94905.1 
CAC94908.1 

1.00E-08 
1.00E-08 

30.  Hypothetical 18K protein  [Carassius auratus] JC1348 3.00E-03 
31. MGC80014 protein  [Xenopus laevis] AAH77266.1 5.00E-20 
32. Mitochondrial H+ ATPase a subunit  [Pinctada fucata] ABJ51956.1 1.00E-24 
33.  Myc homolog  [Crassostrea virginica] AAB34577.1 1.00E-05 
34.  Myeloid leukemia-associated SET translocation  

protein  
[Danio rerio] AAQ97849.1 2.00E-18 

35.  NADH dehydrogenase 1  [Crassostrea gigas] AAF20051.1 3.00E-59 
36.  NADH dehydrogenase subunit 6  [Crassostrea gigas] NP_037551.1 1.00E-20 
37.  novel protein similar to vertebrate eukaryotic 

translation elongation factor 1 delta  
[Danio rerio] CAI21007.1 2.00E-51 
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Tabla VIII. Continuación. 

 Proteína Especie GenBank Valor E 
38.  PREDICTED: methionine adenosyltransferase I, 

alpha  
[Rattus norvegicus] XP_579352.1 4.00E-38 

39. PREDICTED: similar to 60S ribosomal protein L6  [Strongylocentrotus 
purpuratus] 

XP_788067.1 2.00E-38 

40.  PREDICTED: similar to eukaryotic translation 
elongation factor 1 beta 2  

[Homo sapiens] XP_944971.1 3.00E-29 

41.  PREDICTED: similar to GA13976-PA  [Apis mellifera] XP_394269.2 5.00E-15 
42.  PREDICTED: similar to Intestinal mucin-like 

protein (MLP), partial  
[Danio rerio] XP_684190.1 4.00E-06 

43.  PREDICTED: similar to male sterility domain 
containing 1  

[Rattus norvegicus] XP_575726.1 7.00E-11 

44.  PREDICTED: similar to NADH dehydrogenase 
(ubiquinone) 1 alpha subcomplex, 5  

[Mus musculus] XP_899400.1 5.00E-10 

45.  PREDICTED: similar to PTEN induced putative 
kinase 1  

[Danio rerio] XP_688367.1 1.00E-11 
 

46.  QM protein  [Pinctada fucata] AAN85578.1 1.00E-30 
47.  Ran protein  [Salmo salar] CAA10040.1 1.00E-16 
48.  ribosomal protein L  [Argopecten irradians] AAN05596.1 4.00E-68 
49.  ribosomal protein L17A  [Argopecten irradians] 

[Crassostrea gigas] 
AAN05612.1 
CAD91439.1 

6.00E-68 
9.00E-45 

50.  ribosomal protein L18  [Crassostrea gigas] CAD91422.1 5.00E-67 
51.  ribosomal protein L27 [Pisum sativum] |1909362A 7.00E-16 
52.  ribosomal protein L3  [Argopecten irradians] 

[Toxocara canis] 
[Apis mellifera] 

AAN05614.1 
P49149 
XP_624821.1 

9.00E-40 
7.00E-34 
1.00E-39 

53.  ribosomal protein L35a  [Cirrhinus molitorella] AAY21901.1 6.00E-31 
54. ribosomal protein L35Ae  [Carabus granulatus] CAJ17420.1 5.00E-40 
55.  ribosomal protein L7  [Crassostrea gigas] CAD89885.1 2.00E-35 
56.  ribosomal protein L9  [Argopecten irradians] AAN05606.1 3.00E-26 
57.  ribosomal protein P2-like  [Culicoides sonorensis] AAV84269.1 3.00E-19 
58.  ribosomal protein S13  [Argopecten irradians] AAN05601.1 5.00E-25 
59.  ribosomal protein S18  [Crassostrea gigas] BAE16014.1 6.00E-28 
60.  ribosomal protein S2  [Chlamys farreri] 

[Urechis caupo] 
AAM94271.1 
P49154 

1.00E-51 
1.00E-50 

61.  ribosomal protein S27-1  [Crassostrea gigas] CAD91436.1 2.00E-45 
62.  ribosomal protein S3a  [Crassostrea gigas] CAD91420.1 4.00E-120 
63.  similar to Drosophila melanogaster alphaTub84B  [Drosophila yakuba] AAR09810.1 1.00E-86 
64.  taurine transporter  [Crassostrea gigas] BAE80716.1 2.00E-56 
65. TGF beta-inducible nuclear protein  

 
[Aplysia californica] AAU05111.1 2.00E-39 

66.  thioester-containing protein  [Euphaedusa tau] BAE44110.1 4.00E-33 
67.  thymosin beta 4  [Gallus gallus] NP_001001315.1 6.00E-12 
68.  translation elongation factor 1-gamma  [Danio rerio] NP_001019390.1 1.00E-25 
69.  translationally-controlled tumor protein  [Branchiostoma belcheri] AAK84394.1 1.00E-16 
70.  vdg3  [Mytilus edulis] ABB76764.1 4.00E-10 
71.  vitelline membrane outer layer protein I-like protein  [Pacifastacus leniusculus] AAX54597.1 1.00E-13 
72.  vitellogenin  [Verasper moseri] BAD93696.1 1.00E-17 
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Tabla IX. Genes putativos inhibidos por exposición a γHCH 0.2 mg L-1 durante 30 días. 

 

6.7. Evaluación de genes diferencialmente expresados por la exposición a 

lindano. 

 

Cuatro EST de alta similitud a genes en procesos de estrés ambiental fueron 

seleccionadas para ser evaluadas por cinética de expresión. El criterio de 

selección se basó en la función molecular reconocida para los genes putativos,  

donde dicha función este relacionada a los mecanismos de respuesta del 

organismo al estrés químico o a proceso fisiológicos y celulares sensibles a la 

exposición del tóxico. De esta forma se seleccionaron los EST con similitud a los 

genes de la superóxido dismutasa (SOD), la ferritina GF2 y  la proteína SHG; 

estas proteínas muestran relación con la presencia de especies reactivadas de 

 Proteína Especie GenBank Valor E 

1.  Death-associated protein  [Ixodes scapularis] 

[Apis mellifera] 

AAY66888.1 

XP_392446.1 

2.00E-15 

9.00E-14 

2.  Dynein cytoplasmic 1 heavy chain 1  [Danio rerio] ABC59849.1 2.00E-33 

3.  NADH dehydrogenase subunit 3  [Crassostrea gigas] NP_037552.1 4.00E-14 

4.  PREDICTED: similar to 60S ribosomal protein L17 

(L23)  

[Canis familiaris] XP_849424.1 2.00E-10 

5.  PREDICTED: similar to Apolipoprotein(a) 

precursor (Apo(a)) (Lp(a))  

[Strongylocentrotus purpuratus] XP_783458.1 2.00E-07 

 

6.  Ribosomal protein L22  [Argopecten irradians] AAN05585.1 4.00E-12 

7.  Ribosomal protein S19  [Chlamys farreri] AAO11519.1 1.00E-15 

8.  Ribosomal protein S24  [Bombyx mori] AAV34881.1 2.00E-15 

9.  Ribosomal protein S5  [Crassostrea gigas] 

[Danio rerio] 

CAD91445.1 

AAH59443.1 

7.00E-74 

4.00E-59 

10.  Vitellogenin  [Verasper moseri] BAD93696.1| 7.00E-40 
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oxigeno (ROS) y radicales libres. El cuarto EST seleccionado muestra similitud al 

gen de la proteína QM; dicho gen codifica para una proteína involucrada en el ciclo 

celular y es reconocido como factor supresor de tumores. Adicionalmente fue 

utilizado el gen de actina como gen de referencia en la cuantificación relativa de la 

expresión.  

 

Muestras individuales de glándula digestiva de cinco ostiones expuestos a 0.2 mg 

L-1 fueron tomadas en el día previo y a los 7, 15 y 30 días de exposición. El RNA 

total fue purificado y se sintetizó el cDNA correspondiente para cada muestra. Los 

cDNA  fueron amplificados por PCR utilizando primers específicos diseñados en 

base a la secuencia de las EST obtenidas para los genes de actina, SOD, ferritina 

GF2, proteina QM y proteína SHG. El producto de amplificación de cada 

organismo para los cinco genes evaluados fue corrido por electroforesis horizontal 

y fue detectado por luz ultravioleta en una solución de BrEt. La imagen digitalizada 

fue analizada por el programa ImageJ generando un gráfico de la densidad óptica 

(DO) de la columna de pixeles en el eje de las ordenadas, eje X (figs.16, 17 y 18). 

 

De acuerdo a lo esperado, las diferencias de expresión del gen de actina al tiempo 

inicial y en los días 7, 15 y 30 posteriores a la exposición de γHCH no presentaron 

diferencias de expresión significativas entre ellas.  
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Figura 16. Expresión de genes inducidos o inhibidos por exposición a 0.2 mg L-1 de γHCH. Los 

genes de actina y SOD fueron amplificados por 32 ciclos. Las gráficas indican el valor numérico de 

la intensidad de la banda en la imagen digitalizada. Los primeros cinco carriles corresponden a los 

organismos sin exposición a γHCH; del 6 al 10 a organismos expuestos a γHCH por 7 días, del 11 

al 15 a organismos expuestos por 15 días y del 16 al 20 a organismos expuestos por 30 días. 
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Figura 17. Expresión de genes inducidos por exposición a 0.2 mg L-1 de γHCH. Los genes de 

ferritina GF2 y SHG fueron amplificados por 32 ciclos. Las gráficas indican el valor numérico de la 

intensidad de la banda en la imagen digitalizada. Los primeros cinco carriles corresponden a los 

organismos sin exposición a γHCH; del 6 al 10 a organismos expuestos a γHCH por 7 días, del 11 

al 15 a organismos expuestos por 15 días y del 16 al 20 a organismos expuestos por 30 días. 
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Figura 18. Expresión del gen inducido por exposición a 0.2 mg L-1 de γHCH. El gen de la proteína 

QM fue amplificado por 31 ciclos. Las gráficas indican el valor numérico de la intensidad de la 

banda en la imagen digitalizada. Los primeros cinco carriles corresponden organismos sin 

exposición a γHCH; del 6 al 10 a organismos expuestos a  γHCH por 7 días, del 11 al 15  a 

organismos expuestos por 15 días y del 16 al 20 a organismos expuestos por 30 días. 

. 

Estos valores fueron utilizados para evaluar la expresión de los genes restantes en 

términos relativos a la expresión de actina para cada organismo.  

 

La expresión relativa de SOD, Ferritina GF2, QM y SHG muestran diferencias 

significativas entre los diferentes tiempos de exposición a γHCH (fig. 19). 

 

Los niveles de expresión relativos de los genes evaluados en el día previo a la 

exposición son superiores entre1.5 y 2.5 veces a la expresión del gen constitutivo  
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Figura 19. Cinética de expresión de genes presentes en las genotecas de glándula digestiva de 

Crassostrea gigas de organismos expuestos a 0.2 mg/L de γHCH. A) Expresión relativa del gen de 

la proteína SOD; B) Expresión relativa del gen de ferritina GF2; C) Expresión relativa del gen de la 

proteína QM; D) Expresión relativa de la proteína SHG. Las letras minúsculas en cada grafico 

indican diferencias significativas entre grupos (p< 0.05). 

 

de actina (fig. 19A-C). Únicamente el gen de SHG mostró valores inferiores (0.8) al 

gen de actina (fig. 19D). 
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El gen de SOD muestra inducción significativa a los siete días de exposición a 

γHCH, para los días 15 y 30 esta expresión fue disminuyendo hasta no mostrar 

diferencias estadísticas significativas con respecto al tiempo inicial (fig. 19A).   

 

El gen de ferritina FG2  no muestra incremento en su expresión después de 7 días 

de exposición; a los 15 y 30 días se registraron incrementos significativos 

comparados con la expresión previa a la exposición de γHCH (fig. 19B). 

 

El gen de la proteína QM muestra incremento significativo en la expresión a los 7 y 

30 días de exposición. Para  la expresión registrada a los 15 días aún cuando fue 

superior a la expresión del tiempo inicial su diferencia no fue significativa (fig. 

19C). 

 

Finalmente la expresión del gen de la proteína SHG mostró las mayores 

diferencias entre la expresión del gen previo a la exposición a  γHCH y los valores 

registrados en los tres tiempos evaluados, las diferencias en todos los casos 

fueron significativas con respecto al control (fig. 19D). 
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7. DISCUSION. 

7.1. Sensibilidad del ostión C. gigas a la exposición de lindano.   

 

La exposición del ostión del pacífico Crassostrea gigas al plaguicida 

organoclorado γHCH fue caracterizada por su efecto letal como CL50. En este 

trabajo se reporta una CL50 de 2.21 mg L-1 a 12 días de exposición. Trabajos 

realizados con estadios larvarios de C. gigas registraron valores de CL50 de 0.17 

mg L-1 después de 9 días de exposición (His y Seaman, 1993) y en otras especies 

de moluscos bivalvos se han reportados CL50 de 145 mg L-1 a 4 días de exposición 

para la especie dulce acuícola Egeria radiata (Udoidiong y Akpan 1991) y 1.5 mg 

L-1 después de 7 días de exposición en Mytilus galloprovincialis. (Rao, 1981)  

 

 Las diferencias en la sensibilidad de organismos adultos de C. gigas  comparados 

con organismos en estadio larvario o con otras especies de bivalvos pueden ser 

originadas por diversos factores;  la concentración y el tiempo de exposición son 

las condiciónes de mayor peso. Las CL50 de γHCH para moluscos bivalvos se 

ubican entre 0.17 y 145 mg L-1 con tiempos de exposición entre 4 y 12 días. De 

estos datos se reconoce que la menor CL50 reportada fue realizada en organismos 

en estadio larvario a 9 días de exposición y la mayor CL50 está reportada para una 

especie dulceacuícola después de 4 días de exposición. Las comparación de las 

CL50 de organismos adultos de C.gigas y M. galloprovincialis son las mas 
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cercanas en concentración (2.21 y 1.5 mg L-1) y en los tiempos de exposición (12 y 

7 días) respectivamente. 

 

Algunos factores biológicos que influyen en la sensibilidad al efecto letal de 

plaguicidas organoclorados son: el contenido lipídico de los organismos 

expuestos, las condiciones metabólicas y procesos o estados fisiológicos en los 

que se encuentran los organismos, así como factores de estrés y condición de 

salud de los organismos (Geyer et al., 1997; His et al., 1999). 

 

Las concentraciones letales reportadas para γHCH y los tiempos de exposición en 

los bioensayos realizados con especies de moluscos son altos comparados con 

las CL50 de especies de peces (Geyer, et al., 1993). Estas diferencias pueden 

deberse a la capacidad de los bivalvos para controlar el flujo de agua en el interior 

de las valvas; convirtiéndose ésta en una primera respuesta de los moluscos 

bivalvos ante la presencia de agentes estresantes como plaguicidas, metales 

tóxicos o elementos radiactivos (Fournier et al., 2004; Duquesne et al., 2004). 

Aunado a la disminución de la exposición por el cierre de las valvas; los moluscos 

bivalvos tienen la capacidad de modificar su actividad metabólica y fisiológica 

logrando subsistir por tiempos prolongados sin ingestión de alimento (Heinonen et 

al., 2003; Smolders et al., 2004). Adicionalmente los moluscos bivalvos tienden a 

presentar mayor acumulación de compuestos tóxicos lipofilicos en sus tejidos 

grasos debido a las diferencias en la capacidad para metabolizar compuestos 
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exógenos por la glándula digestiva de moluscos y el hígado de peces o de 

vertebrados terrestres (McDollew, 1996).  

 

En diversos trabajos científicos se ha utilizado la actividad de filtración de agua en 

los organismos bivalvos como indicadores de estrés ambiental (Das y Jana,  2003; 

Smaal et al., 1991). En este proyecto se realizó una evaluación del efecto de la 

exposición de γHCH en la actividad de alimentación de C. gigas, cuantificada 

como filtración de microalgas por tiempo (tasa de filtración). 

 

La actividad de alimentación de los bivalvos esta estrechamente relacionada con 

la tasa de filtración de agua. En este proceso se involucra el músculo abductor, los 

lóbulos del manto y el sistema branquial. Cuando las valvas se encuentran 

abiertas los lóbulos del manto regulan la presión y velocidad de entrada y salida 

de agua en función de la concentración de microalgas presentes, que serán 

retenidas en el sistema branquial y dirigidas hacia la cavidad bucal (Gosling, 

2003).   

 

Los resultados comparativos de las tasas de filtración durante las primeras cuatro 

horas de exposición a γHCH muestran decrementos en el porcentaje de actividad 

de alimentación, con inhibiciones significativas entre el 73.5 y 38.2%. Estos 

porcentajes se registraron desde la menor concentración 0.1 mg L-1 hasta los  0.7 

mg L-1; sólo la concentración de 0.2 mg L-1 no mostró cambios significativos 
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(96.2%) respecto del grupo control. El análisis de la actividad de alimentación 

medida por la tasa de filtración fue  realizado durante las primeras cuatro horas de 

exposición a γHCH; esto se debe a que en este tiempo el comportamiento de la 

curva de filtración es lineal. Las mediciones posteriores a las cuatro horas tienden 

a disminuir la pendiente y en los grupos control y expuestos a las menores 

concentraciones de γHCH la concentración de microalgas es escasa. En base a 

los resultados se puede reconocer que a partir de los 0.3 mg L-1 de γHCH la 

actividad de alimentación de los organismos expuestos se ve inhibida 

significativamente en porcentajes de 65.8 a 38.2% evidenciando una respuesta 

inmediata a la presencia del plaguicida. Las inhibiciones registradas para las 

primeras cuatro horas de exposición a γHCH en el décimoprimer día del bioensayo 

mostraron un efecto inhibitorio significativo entre 60.4% y 30.9% de actividad en 

todos los grupos de exposición de 0.1 a 0.7 mg L-1.  

 

La baja inhibición en la tasa de filtración del grupo 0.2 mg L-1 al primer día de 

exposición puede ser debida a que la cuantificación fue registrada como resultado 

de la actividad de alimentación por grupo de cuatro ostiones. En donde algún 

animal del grupo no haya modificado su actividad o que presentara una velocidad 

de alimentación por arriba del promedio de los organismos. 

 

 El efecto inhibitorio de la actividad de alimentación tanto para el primer día como 

para el décimoprimero, si bien tienen diferencia significativa con el grupo control, 



 98

no se reconoce una relación entre la concentración de γHCH y el porcentaje de 

actividad de alimentación debido posiblemente a diferencias en las respuestas de 

alimentación entre los organismos en el grupo evaluado. 

 

Es importante mencionar que el cambio en la actividad de alimentación de los 

organismos no puede ser considerado como efecto tóxico del γHCH. Pero la 

inhibición prolongada de la actividad es probable que propicie cambios 

metabólicos y fisiológicos que alterarían la condición nutricional de los organismos 

expuestos y en consecuencia incidirían en la condición de salud de los organismos 

y en la actividad de procesos fisiológicos como la maduración gonádica o el 

desarrollo ontológico, en los mecanismos de respuesta a patógenos y 

enfermedades, así como en la respuesta a otros factores de estrés ambiental 

como hipoxia por eutrofización o por contaminantes químicos como plaguicidas, 

hidrocarburos  y metales tóxicos. 

 

El efecto en la actividad enzimática de la AChE por exposición a γHCH fue 

evaluado como la inhibición de la actividad AChE por el método de Ellman. La 

exposición a γHCH durante 12 días indujo inhibición de la actividad AChE a 30.1, 

22.3 y 22.2% en las concentraciones de 0.4, 0.5 y 0.7 mg L-1 respectivamente. 

Estas inhibiciones son bajas comparadas con las producidas por exposición a 

plaguicidas organofosforados y carbamatos a concentraciones semejantes 

(Anguiano et al., APENDICE B); sin embargo, considerando la familia química a la 
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cual pertenece el γHCH, el reporte de efecto inhibitorio en la actividad AChE por 

plaguicidas organoclorados  lo hace relevante.  

 

Esta ampliamente documentado el efecto de inhibición de la actividad AChE en 

organismos marinos por exposición a plaguicidas organofosforados y carbamatos 

(Ozmen et al., 1999; Printes y Callaghan, 2004; Pfeifer et al., 2005). Se ha 

caracterizado la enzima AChE de C. gigas (Bocquene et al., 1997) y se reporta su 

uso como biomarcador de exposición plaguicidas organofosforados en diversas 

especies de organismos marinos, incluyendo algunas especies de moluscos 

bivalvos (Sandhal y Jenkins, 2002; Dembélé et al., 1999; Corsi et al., 2003; 

Valbonesi et al., 2003).  Aunque el principal efecto neurotóxico del γHCH ha sido 

caracterizado por alteración a los canales iónicos de sodio, cloro y potasio (Vale et 

al., 2003; Parries y Hokin-Neaverson,, 1985; Sauviat et al., 2002). Existe un 

reporte de inhibición de la actividad AChE en branquias por exposición a γHCH en 

la especie de bivalvo Rudatipes decussatus (Hamza-Chaffai et al., 1998). Sin 

embargo no puede descartase que la inhibición en la actividad de la enzima AChE 

se genere por el efecto oxidante del plaguicida sobre dicha proteína, y no por 

presentar las características de un inhibidor enzimático especifico, como es el 

caso de los plaguicidas organofosforados o carbamatos (Ozmen et al., 1999).  
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7.2. Efectos citotóxicos y genotóxicos del lindano en hemocitos de C. gigas. 

 

La evaluación del efecto subletal del γHCH se realizó a diferentes niveles de 

organización biológica. El efecto en toxicidad de la célula se efectuó en hemocitos 

de ostiones C. gigas expuestos a γHCH por la técnica de tinción con azul tripano y 

la tinción dual con FDA-BrEt. El azul tripano es un colorante comúnmente utilizado 

para la cuantificación de células en solución, donde las células muertas o con 

problemas de integridad de membrana permiten la entrada del colorante a su 

interior tiñéndose la célula de azul. Las células vivas por el contrario permanecen 

sin coloración y se realiza el conteo de las proporciones de células azules y 

blancas para obtener indicadores de porcentaje de viabilidad y concentración de 

células vivas en cámara de Neubauer. 

 

La técnica de tinción dual se basa en la detección por fluorescencia del producto 

metabolizado de FDA, este compuesto atraviesa la membrana celular y en el 

citoplasma de células con la maquinaria metabólica intacta se produce un 

metabolito fluorescente en color verde intenso. Cuando la célula esta muerta o su 

sistema metabólico dañado no se genera la fluorescencia. Adicionalmente la 

presencia de BrEt en la solución permite reconocer células con rompimiento de 

membrana, dicha alteración permite el paso del BrEt tiñendo el núcleo de la célula 

en rojo bajo luz ultravioleta. De la misma forma que la tinción con azul tripano es 

posible realizar una cuantificación de la proporción de células verdes (viables) y 
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células de núcleo rojo (células dañadas) obteniendo el porcentaje de viabilidad 

celular. 

 

Los efectos de citotoxicidad del γHCH evaluado por ambas técnicas muestran 

resultados similares, ya que las concentraciones menores de 1 mg L-1 de γHCH no 

muestran diferencias significativas con respecto al grupo control y en ambas 

tinciones los porcentajes de viabilidad  de los grupos expuestos son superiores al 

80%. La viabilidad registrada para los grupos de 1.0 y 5.0 mg L-1 presentaron un 

descenso en porcentajes del 67.0% o menores, siendo estas diferencias 

estadísticamente significativas con respecto al grupo control de organismos no 

expuestos a γHCH.  

 

Existe una ligera diferencia entre los porcentajes viabilidad registrados por azul 

tripano y la tinción dual, donde la tinción con azul tripano presenta valores 

superiores a los registrados por la tinción dual, dicha diferencia puede deberse a 

que estas técnicas utilizan diferentes parámetros de evaluación. La primera evalúa 

la integridad de la membrana celular y la otra evalúa la actividad metabólica de la 

célula y la permeabilidad de membrana a BrEt. Siendo posible detectar los efectos 

oxidantes del tóxico sobre los compuestos citoplasmaticos, concretamente sobre 

la capacidad de metabolización del FDA y la peroxidación de la membrana 

nuclear, con mayor sensibilidad comparada con el efecto del rompimiento de la 

membrana lipidica de la celular por la peroxidación de ésta. 
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El efecto de γHCH en la citotoxicidad de moluscos bivalvos esta poco 

documentado pero se reconoce efecto de estrés oxidante en diversas células de 

peces por exposición a plaguicidas organoclorados u organofosforados (Dorsey y 

Tchounwou,  2004; Li y Zhang, 2002), y se ha reportado efecto citotóxico de γHCH 

en células nerviosas y hemáticas de mamíferos (Rosa et al., 1996; Verma et al., 

1992). La probable acción del γHCH en hemocitos de C. gigas se dirige hacia la 

integridad de la membrana lipídica extracelular e intracelulares; generando 

peroxidación lipídica de membranas como principal efecto tóxico de la exposición 

a γHCH (Banerjee et al., 1999). Mayores concentraciones de éste agente oxidante 

pueden inducir daño en otros tipos de macromoléculas como proteínas o ácidos 

nucleicos. 

 

La cuantificación de la toxicidad celular por exposición a un compuesto químico es 

un requisito previo para la evaluación genotóxica por el método de SCGE (Tice et 

al., 2000), de forma que la determinación de genotoxicidad de un compuesto debe 

de presentarse en ausencia de daño citotóxico o que la toxicidad celular sea muy 

ligera. En general se recomienda que las muestras empleadas para la evaluación 

de genotoxicidad por SCGE presenten viabilidades celulares superiores al 85%  

(Coughlan et al., 2002; Hartmann et al., 2003). Las muestras de hemocitos de 

ostiones expuestos a γHCH presenta estas condiciones en los grupos expuestos 

entre 0.1 y  0.7 mg L-1. Sin embargo la evaluación de daño a la hebra de DNA por 
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γHCH se extendió a los grupos de 0.1 a 5.0 mg L1 que registraron porcentajes de 

viabilidad celular por debajo del 68%.  

 

El efecto genotóxico de γHCH en hemocitos de C. gigas fue analizado  como  UA 

de daño al DNA por grupo de exposición. Los resultados obtenidos muestran 

diferencias significativas respecto al control en las concentraciones de  0.7, 1.0 y 

5.0 mg L-1. Al considerar el efecto citotóxico de γHCH se puede observar que la 

concentración de 0.7 mg L-1 registra daño significativo en la molécula de DNA de 

hemocitos sin mostrar efecto citotóxico. Las concentraciones de 1.0 y 5.0 mg L-1 

aun cuando muestran daño significativo al DNA, los porcentajes de viabilidad 

celular son bajos, indicando que dicha alteración puede ser magnificada por el 

efecto citotóxico. Por estas causas se puede reconocer que la exposición a 0.7 mg 

L-1 de γHCH durante 12 días muestra efecto genotóxico en hemocitos de C. gigas. 

 

La evaluación genotóxica del γHCH también fue realizada con el porcentaje de 

frecuencia de los hemocitos en cada categoría de daño al DNA y se obtuvieron 

resultados similares a la evaluación por  UA. Las concentraciones de 0.7, 1.0 y 5.0 

mg L-1 presentaron diferencias significativas respecto al control. El gráfico de 

frecuencia de daño (ver 6.Resultados, fig. 11, pág. 72) permite observar un 

incremento en el porcentaje de células con niveles de daño (2 y 3) conforme se 

incrementa la concentración del γHCH, disminuyendo el porcentaje de células sin 

daño (nivel 0), Estas diferencias sin llegar a ser estadísticamente significativas se 
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pueden observar en hemocitos de organismos expuestos a γHCH a partir en las 

concentraciones de 0.3, 0.4 y 0.5 mg L-1. 

 

Los resultados anteriormente mencionados fueron confirmados cuando se realizó 

el análisis de correlación entre el nivel de daño al DNA de cada organismo y la 

concentración de γHCH. Se reconoce una correlación lineal positiva por exposición 

a concentraciones de 0.1 a 1.0 mg L-1 de γHCH (r=0.7286). Para este análisis no 

fue considerado el grupo de concentración a 0.5 mg L-1 debido a que los valores 

de UA disminuyeron respecto a la concentración de 1.0 mg L-1. Esta situación 

puede deberse a que se observa un descenso significativo en el porcentaje de 

viabilidad celular de ambos grupos (entre 62.3 y 67%) y a que el número de 

organismos de grupo expuesto a 0.5 mg L-1 de γHCH fue bajo (n=3), ya que en 

esta concentración se registraron altas mortalidades después de 12 días de 

exposición; dando la posibilidad de que los organismos evaluados correspondan a 

los animales con mayor resistencia al daño por exposición a γHCH. 

 

Los hemocitos presentaron efecto genotóxico por exposición a γHCH en los tres 

análisis efectuados. El uso de hemolinfa ha sido reportado en trabajos de 

toxicología ambiental y genotoxicidad de especies de moluscos bivalvos (Cheung 

et al., 2006; Hamoutene et al., 2002). La ventaja del uso de este tipo celular sobre 

otros, como el tejido branquial, el manto o la glándula digestiva, se debe a que el 

procedimiento de preparación de la muestra se simplifica y que al ser un tejido 
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celular ampliamente distribuido en los organismos la evaluación de hemolinfa 

muestra el efecto sistémico del tóxico. Adicionalmente, resultados reportados para 

tejidos de branquia y glándula digestiva muestran importantes niveles de ruido de 

fondo en la evaluación por fluorescencia (Rigonato et al., 2005; Carrisoza, 2006). 

 

El γHCH ha sido reportado como agente genotóxico en diferentes tejidos de 

mamíferos. Es capaz de inducir daño en la molécula de DNA de células epiteliales 

humanas evaluada por SCGE (Pool-Zobel et al., 1993), induce la aparición de 

micronúcleos y daño al DNA en hepatocitos murinos y humanos (Mattioli et al., 

1996; Kalantzi et al., 2004). En invertebrados terrestres se reporta efecto 

genotóxico del γHCH en anélidos  et al.,2005). El probable modo de acción del 

γHCH para generar daño al DNA se debe a la capacidad de éste compuesto de 

generar estrés oxidante en las células expuestas, dicha capacidad ha sido 

comprobada por reportes donde la exposición a γHCH induce respuestas en la 

concentración y  actividad de enzimas antioxidantes (Rocher et al., 2006; Ananya 

et al., 2005). La molécula de DNA presente en las células muestra alta sensibilidad 

al efecto de compuestos oxidantes como el γHCH y a ROS como los radicales 

hidroxilo. La heterogenicidad y estructura química del DNA la hace vulnerable a la 

exposición de ROS tanto en las bases nucleotídicas como en las azúcares 

fosfatadas presentes en el esqueleto de carbono de la molécula. Sin embargo se 

reportan mayor sensibildad de la estructura nucleotidas sobre la alteración de los 

azucares del esqueleto de carbono.  
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La principal alteración ocasionada por estrés oxidante incide en la base 2- 

deoxiguanosina inducioendo su oxidación a la forma 8-oxo 2-hidroxiguanosina. 

Adicionalmente alteraciones en los azúcares de la DNA produce sitios apurinicos 

donde las bases han sido removidas y rompimiento de la cadena sencilla o doble 

donde los azúcares han sido oxidados (Valavanidis et al., 2006). 

   

7.3. Biomarcadores de exposición o efecto de lindano en C. gigas. 

 

El análisis integral de los efectos tóxicos inducidos por exposición a γHCH muestra  

diferencias en la concentración mínima de efecto observado para los distintos 

parámetros o biomarcadores utilizados. Esta información puede ser ordenada en 

escala gradual de menor a mayor concentración y relacionarse con el nivel de 

organización biológica en el cual se ubique el biomarcador (fig. 20). 

 

La menor concentración en la cual se observa efecto fue 0.1 mg L-1 registrado 

para el efecto en la actividad de alimentación o tasa de filtración después de once 

días de exposición. La inhibición de la actividad AChE mostró efecto significativo a 

0.4 mg L-1. El efecto genotóxico fue observado en hemocitos por SCGE en la 

concentración de 0.7 mg L-1 y se observó efecto citotóxico en hemocitos en 

concentraciones  de 1.0 mg L-1. Finalmente se calculó el efecto letal como CL50 

después de 12 días de exposición a γHCH obteniendo un valor de 2.219 mg L-‘1.y  

registrando mortalidad de organismos en concentraciones a partir de 0.3 mg L-1.  
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Figura 20. Sensibilidad de biomarcadores utilizados a la exposición por 12 días a γHCH. En los 

recuadros se indica el nivel de organización biológica de cada biomarcador. 

 

Se observa que las menores concentraciones tienen efecto en los niveles de 

organización inferiores a nivel subcelular o del comportamiento en respuesta a 

factores de estrés y al incrementarse la concentración del tóxico se encuentran 

daños significativos a niveles tisulares, orgánicos o sistémicos hasta incidir en 

efectos letales de los organismos expuestos. Estos datos concuerdan con los 

patrones de respuesta propuestos para los biomarcadores de exposición y 

toxicidad en organismos silvestres (Schlenk, 1999; Vasseur y Cossu-Leguille, 

2003; Sarkar et al., 2006) 

 

La evaluación del efecto tóxico del γHCH en este proyecto fue realizada hasta el 

nivel individual en bioensayos de laboratorio. Los análisis de los resultados 

sugieren la posibilidad de que la exposición a lindano en ambientes naturales en 

concentraciones de 0.4 mg L-1 por tiempos prolongados incidirían en procesos 

biológicos y en la subsistencia de organismos de la población con las 

consecuentes repercusiones ecológicas para el sistema. 
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7.4. Efecto en la expresión génica de la glándula digestiva de C. gigas por 

exposición crónica subletal a lindano. 

 

El bioensayo de exposición a 0.2 mg L-1 de γHCH durante 15 y 30 días fue 

realizado para analizar el efecto en la expresión de genes de la glándula digestiva  

por exposición crónica subletal a lindano.  

 

La técnica de hibridación por supresión sustractiva (SSH) fue exitosamente 

utilizada para la obtención de EST diferencialmente expresadas en las cuatro 

genotecas generadas, obteniendo 1289 secuencias de alta calidad. Esta técnica 

de obtención de genotecas ha sido utilizada para obtener genes expresados en 

diferentes tejidos de diversas especies de organismos y bajos varios factores de 

estrés ambiental (Straub et al., 2004; Boutet et al., 2004; Miao et al., 2006; David 

et al., 2005). 

 

Las genotecas obtenidas fueron clasificadas como secuencias de genes inducidos 

y genes inhibidos por la exposición a γHCH durante 15 y 30 días en relación con la 

expresión de genes del grupo control. La mayoría de las secuencias obtenidas no 

presentaron similitud significativa con secuencias registradas en GenBank (E>10-2) 

con un porcentaje general de 41.6% y entre el 45.8 y 79.1% en las diversas 

genotecas. Estas cifras revelan que aun cuando la especie de C. gigas ha sido  un 
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modelo biologico ampliamente utilizado en diversos estudios y procesos biologicos 

a nivel molecular; existe en la actualidad un gran cantidad de genes y proteinas de 

la cuales se desconoce la funcion molecular y el proceso biologico en el cual 

participan. Las bancas de genes inducidos presentaron elevados porcentajes de 

EST con similitud a genes ribosomales, factores reguladores de trascripción y 

factores de traducción; en su conjunto estas EST representan entre el 31.6 y el 

26.9% para los 15 y 30 días respectivamente. Estos porcentajes de secuencias 

son indicativos de intensa actividad de la maquinaria celular relacionada a la 

expresión génica. 

 

El resto de las secuencias presentaron similitud con 168 genes registrados en 

GenBank; de ellas el 20.3% corresponden a genes de Crassostrea gigas, 21.4% a 

genes del Género Crassostrea sp., 39.2% a genes de moluscos bivalvos, 43.4% 

genes pertenecientes a organismos de Phylum Mollusca y 69% a genes de 

invertebrados. Estos resultados indican que las genotecas generadas fueron 

eficientemente selectivas para EST de C. gigas y la técnica de SSH presenta alta 

eficiencia para enriquecer y normalizar EST de bajo número de copias. 

 

Por los resultados obtenidos en este trabajo queda de manifiesto que los 

principales procesos biológicos que se ven afectados por la exposición crónica a 

0.2 mg L-1 de γHCH son los procesos de transcripción y traducción de genes, los 

procesos metabólicos para proteínas, lípidos y ácidos nucleicos, mecanismos de 
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respuesta a estrés oxidante y moléculas transportadoras de iones y electrones. 

Dichos procesos han sido reportados por su sensibilidad a factores ambientales 

como hidrocarburos, plaguicidas o eventos de hipoxia (Tanguy et al., 2008). 

 

De los genes putativos reconocidos en las genotecas resaltan por su función 

molecular y por su importancia potencial como posible biomarcador: proteínas de 

estrés oxidante o reguladoras de iones metálicos como la ferritina GF1 y GF2, la 

superóxido dismutasa (SOD) o cavortina, la óxido nítrico sintasa y la SHG. 

Proteínas de metabolismo de lípidos como la delta 9 desaturasa. Proteínas 

reguladoras de transcripción y traducción de genes como la proteína Myc y la 

proteína QM. Algunos de estos considerados como protoncogenes inductores 

proliferación celular en tumores o genes con actividad supresora de tumores 

Proteínas transportadoras de lípidos o proteínas como la vitelogenina, la dineina y 

la proteina Ran,  asi como proteínas relacionadas a estrés como la HSP 70. 

 

La evaluación de la cinética de expresión génica se enfocó en el análisis de cuatro 

de los más relevantes EST, que presentaron similitud a genes reportados para la 

SOD, la ferritina GF2, la proteína QM y la proteína SHG. La expresión  génica fue 

evaluada por análisis semicuantitativo en muestras de glándula digestiva al día 0, 

7, 15 y  30 de exposición a 0.2 mg L-1 de γHCH. 
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La cinética de expresión observada en los cuatro EST evaluados concuerda con 

los resultados de las genotecas obtenidas. Dichos EST se encuentran 

diferencialmente expresados en las genotecas de inducción a 15 o 30 días. En 

todos los casos se registró un incremento de expresión génica significativo en por 

lo menos uno de los tiempos de exposición evaluados. La expresión de la SOD 

registró diferencias significativas respecto al grupo control a los 7 y 15 días de 

exposición a γHCH. Sin embargo, la SOD mostró un descenso en los niveles de 

expresión a los 15 y 30 días comparados con la expresión para los días 7 y 15, 

respectivamente. La expresión de SOD no presentó diferencias significativas a los 

30 días de exposición a γHCH respecto al día cero. Las genotecas de expresión 

reportan inhibición del gen de SOD a los 15 días e inducción de este para los 30 

días. Los valores de expresión relativa obtenidos tanto para los 15 y 30 días se 

encuentran ligeramente por arriba del valor al del grupo control, sin embargo  el 

incremento no es significativo para el día 30. 

 

La SOD forma parte de una serie de enzimas que regulan la acción de 

compuestos ROS altamente oxidantes y constituyen una batería de proteínas que 

responden a eventos de estrés oxidante (Valavanidis et al., 2006). La catalasa, la 

glutation-S transferasa y la SOD son enzimas antioxidantes comúnmente 

utilizadas como indicadoras de alteración por ROS (Vlahogianni et al., 2007). Este 

tipo de enzimas responden a diversos factores de estrés ambiental, siendo 

sensibles a contaminantes diversos como plaguicidas, metales tóxicos o 
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hidrocarburos (Valavanidis et al., 2006; Romero-Ruiz et al., 2003; Khessiba et al., 

2005; Orbea et al., 2002) y a múltiples parámetros ambientales como temperatura, 

salinidad o concentración de oxígeno, entre otros (Rodríguez-Ortega et al., 2002). 

 

Por los resultados obtenidos podemos reconocer que la inducción de la SOD en 

glándula digestiva por exposición a γHCH muestra una respuesta temprana al 

plaguicida, dicha respuesta va disminuyendo respecto al tiempo de exposición al 

tóxico hasta mostrar valores de expresión similares a los registrados para 

organismos no expuestos. El incremento en la expresión de la SOD puede ser el 

inicio de una respuesta integral y coordinada de una batería de enzimas y 

compuestos antioxidantes con la intención de abatir el estrés oxidante (Valavanidis 

et al., 2006). Donde la expresión de las enzimas de la batería está regulada por 

diferentes factores de transcripcion (Scandalios, 2005), por lo que se pueden 

generar fluctuaciones en la expresión y concentración de las diferentes enzimas 

en función de la concentración del agente oxidante y el tiempo de exposición al 

mismo.  

 

La cinética de expresión del EST con alta similitud a ferritina muestra que para el 

día 7 de exposición los valores de expresión son muy similares al grupo control y 

para los 15 y 30 días una inducción significativa respecto al día cero de exposición 

al plaguicida. Las genotecas de expresión presentaron inducción en la expresión 

de los genes de ferritina GF1 y GF2 tanto para la exposición a 15 como a 30 días.  
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La ferritina es una proteína involucrada en los procesos de transporte y regulación 

del ion ferroso en tejido sanguíneo y otros (Torti y Torti, 2002). La acción del ion 

ferroso y algunas enzimas involucradas en su homeostasis tienen estrecha 

relación con la presencia de ROS (Puntarulo, 2005). Aunado a ello la expresión de 

ferritina puede ser inducida por diversos factores, influyendo la concentración de 

otras enzimas antioxidantes y del sistema inmune, así como factores relacionados 

como el sistema glutatión reductasa (Torti yTorti, 2002).  

 

La ferritina juega un papel primordial en la captación y detoxificación de iones 

ferrosos que puedan encontrarse de forma libre en el sistema. Ya que este tipo de 

iones son altamente toxico por sus características oxidantes, adicionalmente se 

reconoce un papel protector ante eventos de estrés oxidante por la presencia de 

ROS (Orino et al., 2001). Aun cuando el mecanismo de eliminación reducion de 

ROS no ha sido dilucidado completamente existen reportes de efecto protector 

ante estrés oxidante por el incremento en la expresión del gen de ferritina (Torti y 

Torti, 2002).  

 

La inducción del gen de ferritina GF2 por exposición a γHCH tiene una respuesta a 

partir de los 15 días de exposición. Por lo que puede considerarse que este EST  

muestra una respuesta de expresión retardada y que puede estar relacionada en 

la respuesta a factores de estrés oxidante cuando los tiempos de exposición son 
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prolongados o crónicos. Existen estudios que demuestran la inducción a la 

expresión de Ferritina y otros componentes del metabolismo del hierro por un 

incremento en la concentración de la SOD (Danzeisen et al., 2006), estos sugieren 

una posible respuesta coordinada entre un conjunto de enzimas y proteínas 

involucradas en el proceso de homeostasis por agentes oxidantes.  

 

La evaluación del EST con similitud al gen de la proteína QM muestra incrementos 

significativos a los 7 y 30 días de exposición respecto al control; el incremento de 

expresión a los 15 días de exposición no fue significativo respecto al tiempo cero. 

Sin embargo este valor tampoco muestra diferencia significativa con la expresión 

registrada para los 30 días. Este EST fue el que mostró mayor nivel de expresión 

en el tiempo inicial, al mostrar valor de expresión relativos a actina por arriba de 2 

y que fue necesario reducir el número de ciclos de amplificación del mismo para 

no saturar la lectura de la densidad óptica. 

 

La proteína QM esta reportada como un factor supresor de tumores en mamíferos 

(Dowdy et al., 1991) y ha sido caracterizada para el molusco bivalvo Pincatada 

fucata (Zhang et al., 2004). El gen de QM se implica en la transcripción de 

proteinas ribosomales y en la unión de las sub unidades ribosomales 40s y 60s  

(Eisinger et al., 1997). Adicionalmente es capaz de unirse a otras proteínas 

reguladoras de la transcripción como c-Jun, dicha union bloquea la capacidad la 

proteína c-Jun inducir la expresión de genes, relacionados con la proliferación 

celular en tumores de mamíferos. La proteína QM es sensible a iones metálicos 
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como el Zinc que bloquea su capacidad para unirse a c-Jun (Monteclaro et al., 

1993).  

 

El Factor de transcripción c-Jun es una proteína activadora de la expresión de 

genes que ha sido localizada dentro del principal mecanismo de transduccion de 

señales en la cascada de proteinas mitogénicas activadas por kinasa (MAP 

kinasas, por sus siglas en inglés). Esta cascada ha sido relacionada con la 

proliferación celular en tumores, inducida por hipoxia. La cascada de señalización 

MAP kinasas, donde se ubica c-Jun, es sensible diversos factores de crecimiento, 

factores supresores de tumores (como es el caso de la proteina QM), compuestos 

mitogenicos y factores de estrés ambiental como por ejemplo; el desbalance en la 

concentración de oxígeno (Kunz y Ibrahim, 2003).  

 

La exposición γHCH podria inducir procesos mitogénicos por la vía del factor de 

transcripción c-Jun y el incremento de la expresión del gen de la proteína QM 

puede ser generada como respuesta a la actividad de c-Jun, con la intensión de 

mitigar posibles procesos mitogénicos por proliferación celular.  

 

El EST con similitud a la SHG fue el que mostró las más altas diferencias entre los 

valores de expresión del grupo control y los tiempos de exposición a 7, 15 y 30 

días. Para todos los tiempos evaluados las diferencias fueron significativas 

respecto al tiempo cero. Adicionalmente la expresión del tiempo cero se encuentra 
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por debajo de la expresión del gen constitutivo de actina y el incremento de la 

expresión en los organismos expuestos fue superior al doble de la expresión del 

gen de actina.  

 

Estos resultados indican que el EST con similitud a la SHG fue el que mostró el 

mayor incremento de expresión por exposición a γHCH, sin embargo existe un 

muy escaso conocimiento sobre la secuencia, estructura,  función molecular y 

proceso biologico en el cual esta involucrado,  

  

La SHG es una proteína relacionada con procesos de estrés oxidante o hipoxia; 

fue caracterizada en el molusco gasterópodo Littorina littorea, esta secuencia esta 

registrada en el GenBank (No. AAM 20842.1) y fue obtenida a partir de 

bioensayos de baja concentración de oxigeno (Larade 2001, datos no publicados). 

Este EST mostró un valor de similitud (E) muy cercano al límite mínimo para este 

trabajo (E 2x10-2). Esta situación recalca la importancia que tiene la gran cantidad 

de secuencias que fueron obtenidas en las genotecas y que no presentaron 

similitudes significativas o que no tienen registros similares en las bases de datos 

bioinformáticas. Muy probablemente alguno de estos EST posea características 

adecuadas para ser utilizado como biomarcador de exposición o efecto de γHCH u 

otros plaguicidas organoclorados.  
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Otro EST de C. gigas con alta similitud a SHG han sido obtenido de bioensayos de 

exposición a condiciones de hipoxia (David et al., 2005), sin embargo no se han 

desarrollado trabajos mas profundos sobre  la caracterización de dicho gen en C. 

gigas. Aun cuando existe un gran un vacio en la caracterizacion del  

probable gen de SHG en C. gigas. Este EST no debe ser descartado como 

candidato a biomarcador de estrés oxidante y probablemente a compuestos 

tóxicos como los plaguicidas organoclorados.  

 

El análisis general de la respuesta de expresión de estos cuatro EST por 

exposición crónica a 0.2 mg L-1 indican que estos genes muestran una cinética de  

respuesta distintos entre ellos.  

 

En resumen, el gen de SOD muestra una respuesta de expresión temprana 

intensa, dicha inducción va disminuyendo con respecto al tiempo. El gen de la 

ferritina presenta una respuesta de expresión tardía a partir de los 15 días de 

exposición y se mantuvo por lo menos hasta los 30 días. Los genes de QM y SHG 

mostraron respuestas tempranas y mantenidas durante todos los tiempos 

analizados. El gen QM mostró niveles de expresión elevados respecto al gen 

constitutivo en los organismos expuestos al plaguicida y en organismos al tiempo 

cero. Por otro lado el gen de SHG mostró los niveles de expresión al tiempo inicial 

más bajos y las más altas diferencias de expresión de los organismos expuestos 

con respecto al grupo control. 
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8. CONCLUSIONES. 

 

Este proyecto permitió profundizar en el conocimiento toxicológico tanto del 

plaguicida organoclorado lindano (γHCH) como en los efectos biológicos 

causados por éste en el ostión del Pacífico Crassostrea gigas. Se observaron 

efectos en diferentes indicadores biológicos a distintas concentraciones del 

tóxico y tiempos de exposición. 

 

La concentración letal media (CL50) del γHCH para ostiones adultos C. gigas 

expuestos durante 12 días fue  de 2.219 mg L-1.  

 

El efecto citotóxico del γHCH en hemocitos de C. gigas expuestos por 12 días 

mostró mortalidad significativa  en concentraciones de 1.0 mg L-1.  

 

El γHCH registró efecto genotóxico en hemocitos de organismos expuestos a 0.7 

mg L-1 durante 12 días. 

 

La actividad enzimática de la AChE reportó inhibiciones superiores al 22% en 

concentraciones de 0.4 mg L-1 y superiores después de 12 días de exposición. 

 

La actividad de alimentación fue sensible a la exposición de γHCH en las cuatro 

primeras horas de exposición a partir de los 0.3 mg L-1 y después de 12 días de 

exposición la concentración mínima de efecto fue 0.1 mg L-1. 
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Se reconoció un cambio en la expresión génica de células de glándula digestiva 

por exposición a 0.2 mg L-1 de γHCH durante 15 y 30 días. 

  

A partir de los resultados anteriores, se obtuvo una lista de sensibilidad a la 

presencia de γHCH en los diferentes biomarcadores evaluados y el efecto en la 

expresión génica y se relacionó con el nivel de organización biológica al cual 

pertenecen.  

 

La sensibilidad  de cada biomarcador en orden de mayor a menor fue: 

 

Tasa de filtración de alimento> Inhibición o inducción de la expresión de  

génes> Actividad enzimática AChE> Daño a la hebra de DNA> Mortalidad 

de hemocitos> Efecto letal (CL50). 

 

El orden por nivel de organización biológica: 

 

Respuesta de comportamiento> Respuesta de expresión génica>  

Estructura y actividad molecular> Toxicidad celular y de tejidos> 

Mortalidad de individuos. 

 

La exposición crónica a γHCH induce cambios en la expresión de genes 

relacionados con diversos procesos biológicos. Los principalmente 

afectados son: 
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El proceso de transcripción y traducción génica, los mecanismos de respuesta a 

estrés ambiental y preponderantemente respuesta a estrés oxidante, los 

procesos de metabolismo de lípidos, proteínas y ácidos nucleicos, y procesos 

celulares que implican transporte de electrones o iones. 

 

Se obtuvo un número muy importante de etiquetas de secuencias expresadas 

(EST) diferencialmente expresadas similares a más de 160 genes de proteínas 

conocidas y en un porcentaje mayoritario EST correspondientes a genes 

desconocidos.  

 

Los genes sensibles a la exposición por γHCH muestran cinéticas de expresión 

con respuestas diversas. La SOD muestra incrementos en los tiempos iniciales y 

decae paulatinamente. La ferritina tiene un retraso en la inducción de su 

expresión hasta los 15 y 30 días. Los genes QM y SHG muestran cambios de 

expresión en los primeros días de exposición y permanecen alterados durante 

todo el tiempo en el que se expusieron los animales. 

 

La exposición al γHCH en diferentes concentraciones a 12 dias de exposición 

muestra efectos en la condición fisiologica y patológica en los organismos de C. 

gigas que pueden ser analizados de forma integral. 
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El efecto tóxico a los diferentes niveles de organización biológica analizados 

indicó incrementos graduales de alteración en los biomarcadores evaluados  

relacionados con la concentración del tóxico; siendo los niveles de respuesta por 

comportamiento, respuesta molecular por expresión génica y la alteración 

funcional  o estructural de macromoléculas los niveles de mayor sensibilidad a la 

exposición de γHCH. 

 

Es factible evaluar la exposición a γHCH de forma integral, reconociendo los 

probables niveles de concentración de este contaminante en función del grado 

de las alteraciones en los biomarcadores observadas en conjunto y con mayor 

sensibilidad si se emplean métodos de evaluación de expresión molecular como 

la cinetica de expresión génica de genes involucrados en la respuesta a la 

exposición de γHCH. 

 

Finalmente el principal efecto toxico observado por la exposición a γHCH fue por 

estrés oxidante, dicho efecto puede incidir con diferente intesidad en los distintos 

niveles de organización. El ostión responde a esto mediante la disminución de 

su actividad de filtración para reducir la exposición a γHCH  y con la inducción de 

genes destinados a restablecer las alteraciones generadas por éste. 
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9. PERSPECTIVAS. 

 

El área de la toxicogenómica ambiental requiere de estudios profundos que 

evalúen los cambios en la expresión de genes sensibles a compuestos tóxicos 

ambientales. El reconocimiento de EST con expresión diferencial por exposición 

a tóxicos modelo como es el caso del γHCH es el primer paso para identificar y 

reconocer posibles genes y proteínas con capacidad de uso como 

biomarcadores. 

 

Se requiere evaluar intensivamente las EST obtenidas en este trabajo. 

Cuantificando la expresión de los genes de interés por técnicas de alta 

sensibilidad como PCR tiempo real y relacionarse con la concentración de la 

proteína correspondiente en la célula, así como la evaluación de la actividad de 

ésta; tanto en organismos expuestos al tóxico en bioensayo, como de 

organismos provenientes de sitios costeros con reporte de presencia de lindano 

u otros plaguicidas. 

 

Los genes de QM y SHG requieren de ser caracterizados por su estructura y 

función molecular, realizar evaluaciones de las proteínas correspondientes a 

dichos genes y comportamiento  de los genes y proteínas en organismos de 

sitios costeros contaminados.  
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Existe un grupo  de EST obtenidos en este trabajo que muestran alta similitud a 

genes putativos de interes para ser utilizados como biomarcadores de 

contaminación, es necesario  realizar un estudio más extenso de estos EST para 

identificar algunos otros genes con alta probabilidad de uso en toxicología 

ambiental. 

 

Se tienen identificados diversos sitios costeros en el Golfo de California y en la 

costa del Pacifico de Baja California Sur con reporte de presencia de lindano en 

tejido de organismos C. gigas, Siendo  interesante evaluar la expresión génica 

de los EST estudiados, asi como otros biomarcadores utilizados en este 

proyecto. 
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