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RESUMEN 

 

La comunidad de Santa María Texcalac, en el estado de Tlaxcala, México, se 

encuentra impactada tanto por las descargas en el rio Texcalac provenientes de 

industrias de diversos giros considerados fuentes potenciales de algunos 

Compuestos Orgánicos Persistentes (COP), así como, por el uso de plaguicidas en 

zonas agrícolas. En este estudio se evaluó el riesgo potencial por exposición a COP 

mediante la cuantificación de estos compuestos por cromatografía de gases 

acoplada a espectrometría de masas, el análisis de parámetros clínicos y la 

determinación de daño al ADN mediante el ensayo de micronúcleos en sangre de 

estudiantes de nivel medio superior de la comunidad de Santa María Texcalac, los 

cuales se contrastaron con un grupo de referencia de la comunidad de Huiloapan. 

Los valores obtenidos en la biometría hemática y en la química sanguínea de ambos 

grupos de estudio estuvieron dentro de los valores normales y no presentaron 

diferencias estadísticamente significativas, por lo que, los individuos se encuentran 

clínicamente sanos. Los resultados de citotoxicidad y genotoxicidad mostraron un 

incremento significativo (p<0.001) en la frecuencia de células apoptóticas, así como, 

en micronúcleos, núcleos lobulados y puentes de cromatina, respectivamente. La 

concentración de COP en plasma fue similar en ambos grupos, sin embargo, estos 

compuestos se detectaron en mayor porcentaje en el grupo de Texcalac, de los 

cuales, el heptacloro epóxido presentó una concentración significativamente 

superior (p<0.05) respecto al grupo de referencia. Además, se encontró una 

asociación positiva y significativa entre la suma de COP y la genotoxicidad total. En 

el grupo de Texcalac el mayor coeficiente de determinación estuvo dado por el 4,4’ 

DDT y el heptacloro epóxido con la variable de núcleos lobulados. El biomonitoreo 

en población humana es complejo y de difícil evaluación, ya que en algunos casos 

las rutas y vías de exposición no son evidentes. Este trabajo es el primer estudio en 

Tlaxcala en términos de evaluación de riesgo en salud humana, en donde se 

demuestra la presencia de diversos COP.  
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ABSTRACT 

 

The community of Santa María Texcalac, in the state of Tlaxcala, Mexico, is 

impacted by both the discharges into the Texcalac River from industries of various 

turns considered potential sources of some Persistent Organic Pollutants (POPs), 

as well as, by the use of pesticides in agricultural areas. In this study, the potential 

risk of exposure to POPs was evaluated by quantifying these compounds by gas 

chromatography coupled to mass spectrometry, the analysis of clinical parameters 

and the determination of DNA damage by the micronucleus test in blood of 

preparatory students from the community of Santa María Texcalac, which were 

contrasted with a reference group of the community of Huiloapan. The values 

obtained in the blood count and in the blood chemistry of both study groups were 

within normal values and did not present statistically significant differences, 

therefore, the individuals are clinically healthy. The results of cytotoxicity and 

genotoxicity showed a significant increase (p <0.001) in the frequency of apoptotic 

cells, as well as in micronuclei, nuclear buds and nucleoplasmic bridges, 

respectively. The concentration of POPs in plasma was similar in both groups, 

however, these compounds were detected in a higher percentage in the Texcalac 

group, of which heptachlor epoxide had a significantly higher concentration (p <0.05) 

than the reference group. In addition, a positive and significant association was 

found between the sum of POPs and the total genotoxicity. In the Texcalac group, 

the highest coefficient of determination was given by the 4,4 'DDT and the heptachlor 

epoxide with the variable of nuclear buds. Biomonitoring in the human population is 

complex and difficult to evaluate, since in some cases pathway and route of 

exposure are not evident. This work is the first study in Tlaxcala in terms of risk 

assessment in human health, where the presence of several POPs is demonstrated. 
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I. INTRODUCCIÓN 

I.1 Los compuestos orgánicos en el ambiente 

 

Los compuestos orgánicos, son aquellos que contienen en su estructura química al 

elemento carbono, el cual está unido principalmente a átomos de hidrógeno. Sin 

embargo, los carbonos también pueden unirse a elementos como: flúor, cloro, 

bromo, yodo, oxígeno, nitrógeno, azufre, fósforo, entre otros. Cada ordenamiento 

atómico diferente corresponde a un compuesto distinto y por lo tanto, posee un 

conjunto propio de características físicas y químicas. En algunos casos, dichas 

características les confieren estabilidad química y difícil degradación, 

convirtiéndolos en agentes tóxicos y como consecuencia generadores de serios 

problemas de contaminación ambiental (Morrison y Boyd, 1998).  

 

De acuerdo a las características que comparten, estos agentes tóxicos se han 

agrupado en: Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (HAP), Compuestos Orgánicos 

Volátiles (COV) y Compuestos Orgánicos Persistentes (COP). Estos contaminantes 

son ubicuos y su introducción en el medio ambiente puede ser natural al originarse 

en incendios forestales, erupciones volcánicas y fuentes biogénicas (emisiones de 

plantas, árboles, animales, procesos anaerobios en turberas y pantanos) y por 

actividades antrópicas, como la combustión incompleta de materiales orgánicos 

durante actividades industriales, la calefacción doméstica, la generación de energía, 

la incineración, el refinado de las industrias petroquímicas, las emisiones de 

vehículos, la generación de productos de uso doméstico y comercial (Puente y 

Ramaroson, 2006; Haryanto, 2012; Rocha et al., 2017). 

 

Sin embargo, algunos han sido creados con un fin específico, por lo que han sido 

de gran importancia en procesos industriales, la agricultura y el control de 

enfermedades endémicas, por ello, su uso ha sido muy diverso y extenso al ser 

empleados en plaguicidas, pinturas, fluidos dieléctricos, disolventes, adhesivos, 

plásticos, aromatizantes, repelentes, aerosoles, productos de uso automotor, entre 

otros (Albert, 1995). 
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I.1.1 Compuestos orgánicos persistentes (COP) 
 

Los COP presentan estructuras en anillo con una cadena sencilla o ramificada, son 

compuestos halogenados en su mayoría clorados. Los enlaces carbono–cloro son 

muy estables a la hidrólisis y a mayor número de estos enlaces, más elevada es la 

resistencia a la degradación por acción fotolítica o biológica (El-Shadawi, 2010). 

 

Tienen en común cuatro propiedades: 1) persistencia, que es la capacidad de 

permanecer intactos durante largos periodos en diversas matrices tales como aire, 

suelo, agua y sedimento; 2) bioacumulación, la capacidad de acumularse en tejidos 

grasos, debido a su elevado coeficiente de partición octanol-agua (Kow) y poco a 

poco concentrarse (biomagnificarse) a medida que los organismos consumen a 

otros a lo largo de la cadena alimenticia, alcanzando niveles superiores a las del 

medio ambiente circundante; 3) semivolatilidad, pueden ser transportados a larga 

distancia y causar una contaminación peligrosa en lugares muy lejanos de aquellos 

en donde la sustancia química entró originalmente al medio ambiente, incluso en 

los casquetes polares del Ártico y Antártico o en islas remotas del Pacífico; 4) 

toxicidad, tienen el potencial para causar efectos negativos a la salud humana y/o a 

los ecosistemas (Wahlstrom, 2003; Ashraf et al., 2015). 

 

La combinación de dichas características resulta peligrosa, por lo que a nivel 

internacional se han implementado acciones para contrarrestarlos. El primer 

instrumento jurídico internacional vinculante fue el Protocolo sobre Contaminantes 

Orgánicos Persistentes, del Convenio de Ginebra de 1979, adoptado en Aarhus 

(Dinamarca), en 1998. Basado en este Protocolo, el Programa de Naciones Unidas 

para el Medio Ambiente (PNUMA), inició la negociación del Convenio de Estocolmo, 

que se firmó en mayo de 2001 y entró en vigor el 17 de mayo de 2004 (UNEP, 2010; 

García et al., 2016).  

 

El convenio tiene como objetivo proteger la salud humana y el medio ambiente de 

los COP, por lo que se prohibió el uso intencional y se restringió el uso de algunos 

compuestos, se establecieron las medidas a tomar para minimizar las emisiones no 
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intencionales. Inicialmente se identificaron 12 compuestos (Figura 1) conocidos 

como la “docena sucia”, estos incluían nueve plaguicidas: aldrín, clordano, 

diclorodifeniltricloroetano (DDT), dieldrín, endrín, heptacloro, hexaclorobenceno 

(HCB), mirex, y toxafeno; dos compuestos generados de forma no intencional las 

policlorodibenzo-p-dioxinas (PCDD) y los policlorodibenzo-furanos (PCDF); y un 

químico industrial, los bifenilos policlorados(BPC) (UNEP, 2004; UNEP, 2017a).  

 

 

Figura 1. Estructura química de algunos COP (Modificado de Ashraf, 2017). 

 

Actualmente, 181 partes han añadido 16 COP al Convenio de Estocolmo, de los 

cuales 6 son plaguicidas: alfa hexaclorociclohexano (α-HCH), beta 

hexaclorociclohexano (β-HCH), clordecona, lindano, endosulfán técnico y sus 

isómeros relacionados, pentaclorofenol y sus sales y ésteres; los compuestos 

restantes son químicos industriales: hexabromobifenilo, éter de hexabromodifenilo 

y éter de heptabromodifenilo, pentaclorobenceno, éter de tetrabromodifenilo y éter 

de pentabromodifenilo, ácido perfluorooctano y sus sales y fluoruro sulfonilo 

perfluorooctano, hexabromociclododecano (HBCDD), hexaclorobutadieno (HCBD), 
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naftalenos policlorados, decabromodifenil éter (c-decaBDE) y parafinas cloradas de 

cadena corta (PCCC) (UNEP, 2017b). 

 

Los plaguicidas se han producido en grandes cantidades y usado ampliamente a 

nivel mundial, prácticamente, desde la segunda mitad del siglo XX como principal 

opción para controlar insectos plaga, incluidos los vectores de enfermedades 

humanas y de animales, así como las especies no deseadas que causan perjuicio 

o interfieren con la producción agropecuaria y forestal, lo que ha permitido minimizar 

las pérdidas de las cosechas en todo el mundo. Su uso aumentó, de manera 

descontrolada, de casi 280 mil toneladas en 1964 solo para Estados Unidos hasta 

más de 2.3 millones de toneladas en 2007 a nivel mundial (EPA, 2011). 

 

En México, el uso de plaguicidas comenzó en 1946 con fines sanitarios y agrícolas, 

teniendo un incremento constante en el mercado de 14 000 ton en 1960 a 60 000 

ton en 1986. Entre los principales cultivos en los que se han aplicado se encuentran: 

maíz, caña, frutales, cítricos, frijol, arroz, trigo, chile y coco. Sin embargo, desde 

2002, en el marco del Convenio de Estocolmo y del Plan de Acción Regional de 

América del Norte, su producción y uso fue prohibido y en algunos casos restringido, 

a pesar de ello, aún se ha registrado la presencia de residuos en suelos urbanos y 

agrícolas (Yáñez et al., 2002). 

 

En el territorio mexicano se han identificado 45 sitios con posible contaminación por 

plaguicidas localizados en 17 estados. Aquéllos con mayor número de sitios 

registrados son: el Estado de México, Guanajuato, Sinaloa y San Luis Potosí, donde 

el 27% de los sitios identificados corresponden a vertederos, el 22% a almacenes, 

el 16% a áreas agrícolas y el 13% a antiguas fábricas (Velasco et al., 2014). Es 

importante mencionar que los valles Yaqui y Mayo de la región sur de Sonora y la 

Comarca Lagunera (estados de Coahuila y Durango) son posiblemente las zonas 

más afectadas, debido al uso histórico de plaguicidas y la producción intensiva 

actual de cultivos (Rodríguez et al., 2006). 
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El DDT fue utilizado en campañas de salud para el control de la malaria, donde se 

aplicó cada seis meses tanto en interiores como en exteriores desde 1957 con una 

cobertura de 2 g/m2 y en actividades agrícolas se utilizaron hasta 1000 ton al año. 

Las tasas de aplicación en el sureste de México, tanto en las zonas endémicas de 

paludismo y las zonas agrícolas están entre las más altas del mundo (Díaz-Barriga 

et al., 2003). 

 

El lindano es el isómero gamma del hexaclorociclohexano y de los 5 isómeros 

encontrados en la formulación técnica, es el único que posee propiedades 

insecticidas, como resultado, este isómero es aislado, comercializado y usado 

extensivamente en varios países (Saradha et al., 2008). Se ha utilizado como 

plaguicida de amplio espectro para cultivos, semillas, suelos, en preservación de 

árboles y maderas, tratamiento contra ectoparásitos en ganado y para sarna y piojos 

en seres humanos. Algunos estudios realizados en México han detectado HCH alfa, 

beta y gamma en leche de vaca, mantequilla y grasa bovina con posterior 

transferencia a productos lácteos (Ramos et al., 2011). 

 

La clordecona y el mirex fueron utilizados en las décadas de 1960 y 1970. El mirex 

fue utilizado como pesticida para el control de las hormigas rojas, así como, en forma 

de aditivo retardante de la acción del fuego en plásticos, gomas, pinturas, papeles 

y artículos eléctricos desde 1959 hasta 1972. La clordecona fue utilizada para 

controlar los insectos que atacaban los cultivos de plátano, los árboles de cítricos, 

el tabaco y las plantas ornamentales. También se utilizó en productos para el hogar 

como insecticida en trampas contra hormigas y cucarachas (ATSDR, 1995). 

 

Por su efectiva acción tóxica contra una gran diversidad de organismos, el 

pentaclorofenol fue originalmente registrado como plaguicida de amplio espectro, el 

principal uso que se le ha dado es la preservación de la madera y sus productos 

derivados. En la agricultura ha sido empleado para asegurar la maduración y la 

apertura de las cápsulas de algodón y como herbicida en cultivos de arroz, piña y 

caña de azúcar. Como aditivo en pinturas y durante la fermentación de melaza, en 
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la formulación de jabones, productos de lavandería, medicamentos dérmicos y 

cosméticos. También se ha utilizado ampliamente como preservativo de hule, 

textiles y cuero, además en la prevención de la formación de moho en cuartos de 

refrigeración (ATSDR, 2001). 

 

Otros plaguicidas también utilizados han sido el hexaclorobenceno, un sólido 

cristalino blanco empleado hasta 1965, en la elaboración de fuegos artificiales, 

municiones y caucho sintético (ATSDR, 2002). El aldrín se preparó por primera vez 

en 1948 y se utilizó principalmente contra insectos en el suelo, donde fue eficaz a 

tasas considerablemente inferiores a las del DDT. El dieldrín resultó como producto 

de hacer al aldrín menos volátil. Debido a su menor volatilidad, fue muy eficaz contra 

plagas en cultivos y forrajes, así como en los ectoparásitos de ganado vacuno y 

ovino (Zitko, 2003). 

 

Por otro lado, aquellos COP que no se encuentran dentro del gupo de los 

plaguicidas, también han sido ampliamente utilizados en diversos ámbitos, como las 

PCCC que se producen por cloración de fracciones de parafina de cadena lineal. 

Son aceites viscosos incoloros o amarillentos densos con presiones de vapor bajas, 

prácticamente insolubles en agua, alcoholes, glicerol y glicoles, pero son solubles 

en disolventes clorados, hidrocarburos aromáticos, cetonas, ésteres, éteres, aceites 

minerales y algunos aceites de corte. Tienen múltiples aplicaciones, pero las 

principales son: plastificantes para PVC, aditivos para lubricantes de metales que 

trabajan a alta presión, retardantes de flama y aditivos en pinturas, selladores y 

adhesivos (OMS, 1996). 

 

Las PCDD y los PCDF forman un grupo de 210 congéneres, 75 y 135 

respectivamente. Estas sustancias están constituidas por dos anillos bencénicos, 

en el caso de las PCDD la unión de estos anillos tiene lugar a través de dos átomos 

de oxígeno, mientras que en los PCDF se realiza solo con uno, además de un enlace 

carbono-carbono. En los dos casos estas uniones confieren a la molécula una 

configuración plana, son muy estables químicamente y presentan diferentes grados 
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de toxicidad, ejemplos de estos es la 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-p-dioxina (2,3,7,8-

TCDD) reconocida como cancerígeno, mutagénico y teratogénico (McKay, 2002). 

Estas sustancias no se fabrican industrialmente, se forman de manera espontánea 

en cantidades traza, en procesos térmicos cuando hay oxígeno, carbón, hidrógeno, 

cloro, temperaturas entre 200 y 650 °C y bajo condiciones de alcalinidad (PNUMA, 

2005).  

 

Dentro de las fuentes naturales se encuentran las erupciones volcánicas, incendios 

y reacciones fotolíticas, entre las antrópicas están las emisiones de motores a base 

de gasolina, la incineración de residuos hospitalarios y urbanos, la síntesis de 

herbicidas y algunos accidentes industriales como el incendio producido en la planta 

química de Anaversa, en 1991, en Córdoba, Veracruz, donde se dieron las 

condiciones que favorecieron la formación de dioxinas y furanos (EPA, 2000; 

Costner 2006; Cruz et al., 2010).  

 

Los BPC son productos químicos industriales usados históricamente como fluidos 

dieléctricos de condensadores, transformadores y balastros de luces fluorescentes. 

También se han utilizado en aceites de inmersión de microscopio, papel copia sin 

carbón, aceites de corte, enfriadores, lubricantes, adhesivos, selladores en 

empaques, pinturas y como ingrediente en plaguicidas. (Breivik et al., 2002). Todos 

los BPC tienen en su molécula dos anillos de benceno unidos (bifenilo) con un 

mínimo de uno y no más de diez átomos de cloro, los cuales, dependiendo de su 

posición en los enlaces carbono-carbono del bifenilo, se designan como orto, meta 

y para, que a la vez permite la formación de 209 congéneres (Miller-Pérez et al., 

2009). 

 

Los BPC se dividen en dos categorías: 1) Similar a dioxinas, donde se encuentran 

12 congéneres, en los cuales las características conformacionales de las moléculas 

no presentan la rotación del enlace C-C por lo tanto, presentan una estructura planar 

similar a las dioxinas, lo que les confiere efectos similares a ellas; 2) No similar a 
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dioxinas, en este se agrupan los 197 congéneres restantes que tienen una 

estructura y efectos diferentes a las dioxinas (Crinnion, 2011). 

 

En México, el consumo de BPC se inició durante la década de 1940 con la 

importación de grandes cantidades de equipo eléctrico, principalmente 

transformadores y capacitores. Del total que se introdujo al país la mayor parte fue 

producida en los Estados Unidos de América, aunque también se importaron de 

Europa y Japón, de los BPC utilizados comercialmente, el 50% se aplicó a 

capacitores, 27% a transformadores, 9% como plastificantes, 6% para fluidos 

hidráulicos y lubricantes, 1% para aditivos de petróleo y el 7% restante para usos 

industriales diversos. Se sabe que aproximadamente el 40% de la producción de 

BPC ha entrado al ambiente, el otro 60% se encuentra distribuido entre residuos y 

equipos en desuso o almacenados y equipo eléctrico aún en operación (Cortinas, 

2001). 

 

En el país se estima, que la cantidad de BPC existente es de ocho mil toneladas, 

perteneciente en su mayor parte a equipo eléctrico de la Comisión Federal de 

Electricidad (CFE), de Luz y Fuerza del Centro (LyFC), de Petróleos Mexicanos 

(Pemex) y del Sistema de Transporte Colectivo METRO y en menor proporción, a 

equipo eléctrico de la industria de fabricación de transformadores, capacitores, del 

acero y minera, así como de empresas con subestaciones propias, talleres de 

reparación de equipo eléctrico y plantas de recuperación y tratamiento de fluidos 

aislantes (Valle y Cruz, 1997). 

 

La producción de BPC se interrumpió entre 1983 y 1993, pero los BPC siguen 

presentes en algunos transformadores eléctricos, viejos capacitores, y superficies 

tratadas con pinturas que contienen BPC, en sellantes de edificios y otras 

aplicaciones. Además, se han detectado regularmente en los sedimentos de ríos, 

lagos y canales, y en el tejido adiposo de la biota, aunque a menudo en 

concentraciones relativamente bajas. El Convenio de Estocolmo requiere la 

eliminación gradual del uso de BPC para 2025 (UNEP, 2011). 
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I.1.2 Comportamiento ambiental de los COP 
 

El comportamiento y destino ambiental de los COP están determinados por 

propiedades fisicoquímicas como el Kow, el coeficiente de partición de carbono 

orgánico (Koc), el coeficiente de partición octanol-aire (Koa), la constante de la ley 

de Henry y la presión de vapor. Además de las condiciones del viento, la humedad 

y la temperatura del ambiente (Buccini, 2003).  

 

Los COP, al momento de ser emitidos como vapores o partículas sólidas (partículas 

de suelo, sedimento o ceniza) hacia la atmósfera, migran en sintonía con los 

cambios de temperatura en latitudes medias. Por lo que, las temperaturas cálidas 

favorecen la evaporación en regiones tropicales y subtropicales, y las temperaturas 

frías en las latitudes más altas favorecen la deposición en forma húmeda (lluvia o 

nieve) o seca (polvo) desde la atmósfera hacia la vegetación, el suelo y el agua (Teil 

et al., 2004). 

 

Diversos factores están involucrados en los procesos de condensar, depositar y 

acumular los COP en ecosistemas fríos. Las temperaturas frías, favorecen la 

adsorción de estos compuestos a partículas atmosféricas, que después se 

depositan en la superficie. De acuerdo a esto, las concentraciones de los COP 

relativamente móviles en el suelo, agua y otros medios no gaseosos, aumentan en 

un gradiente desde puntos de liberación cálidos en el ambiente hasta puntos de 

migración en frío. Lo que conlleva a un gradiente de concentración "invertida", es 

decir, bajas concentraciones en los trópicos y altas concentraciones en las regiones 

polares (Dai et al., 2009). 

 

La solubilidad de la mayoría de los COP en el agua es mínima, pero en fluidos 

orgánicos (aceites, grasas y combustibles líquidos) aumenta considerablemente. 

Estos compuestos son fácilmente capturados por partículas sólidas, por lo tanto, 

entre mayor cantidad de partículas sólidas y líquidos orgánicos estén presentes en 

el agua, mayor será su contenido (Hellou et al., 2012). Sin embargo, algunos COP 

como los HCH y los sulfonatos de perfluorooctano, al presentar una solubilidad 
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relativamente mayor, pueden entrar en aguas superficiales y luego pasar a las 

corrientes oceánicas y sufrir transporte oceánico global (Yamashita et al., 2008).  

 

La circulación atmosférica y las corrientes oceánicas son dos maneras principales 

en las que los COP se transportan a nivel mundial. Estos procesos explican la 

presencia de dichos compuestos en regiones donde no han sido usados, como es 

el caso del Ártico y la Antártida. Durante el proceso atmosférico, la temperatura 

juega un papel importante, cuando disminuye los COP se depositan en la superficie 

terrestre y al aumentar se evaporan en la atmósfera para migrar de nuevo. Este 

proceso se produce continuamente, por lo que pueden ser transportados y 

depositados en áreas remotas. Este es el llamado efecto saltamontes (Figura 2) 

(Wania y Mackay, 1996; Gouin et al., 2004). 

 

  
Figura 2. Proceso de transporte de los COP (Modificado de Wania y Mackay, 1996).  
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Las interacciones entre los suelos y COP en el medio ambiente están relacionadas 

con la persistencia, la fotodegradación, la degradación química y la degradación 

microbiana, afectando de esta forma la movilidad, la sorción, la absorción de 

plantas, la volatilización, la erosión eólica, el escurrimiento y la lixiviación de los 

mismos (Kim y Smith, 2001; Gavrilescu, 2005; Ashraf, 2017). 

 

En cuanto a la contaminación de la vegetación, esta sucede de dos maneras: 1) por 

deposición atmosférica y por la interacción de las ceras y grasas propias de las 

plantas en las hojas; 2) a través de la absorción por la raíz y su transporte a la parte 

superior de la planta. Existen ciertas características de las plantas como la pilosidad 

y el contenido de cera de la cutícula, que determinan el grado de acumulación de 

partículas lipofílicas asociadas con los contaminantes orgánicos (Sojinu, 2012). 

 

I.1.3 Exposición humana a los COP 
 

Los COP debido a su origen, características y comportamiento están ampliamente 

distribuidos en el medio ambiente, por lo que pueden entrar en contacto con la 

población humana de forma ambiental, ocupacional o por ingesta de alimentos 

contaminados, principalmente a través de vías como: inhalación, ingestión, 

absorción dérmica, así como por transferencia placentaria y lactancia (Luzardo et 

al., 2012).  

 

La ingesta de COP por los seres humanos convierte a la dieta en un vector 

importante, sobre todo a través de los alimentos con alto contenido de grasas, como 

es el consumo de peces, mariscos, mamíferos marinos, ganado (incluyendo 

productos lácteos) y huevo, debido a que su metabolismo es lento y se acumulan 

en el tejido adiposo (Lee et al., 2010; Mamontova, 2017).  

 

Por otra parte, la contaminación de los alimentos por plaguicidas es considerable, 

puesto que, los plaguicidas organoclorados permanecen en el suelo sin 

degradación significativa hasta 30 años después de haber sido aplicados. Esa 
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permanencia favorece la incorporación a la cadena trófica, ya que, puede ser la 

principal vía de contaminación de productos animales y de la acumulación en frutas 

y verduras. Además, los residuos de plaguicidas en el suelo representan otra forma 

de ingesta para la población, especialmente en los niños debido a sus hábitos de 

jugar en el suelo (Cantu-Soto, et al., 2011; Rychen et al., 2013). 

 

La inhalación y el contacto con la piel también son una vía de exposición a los 

plaguicidas, incluso, algunos estudios sugieren que la inhalación es más 

significativa que la ingesta de alimentos, un claro ejemplo, es la aplicación de 

plaguicidas por los agricultores, que en la mayoría de los casos no utilizan el equipo 

adecuado para su protección y a pesar de que, la mayoría de estos compuestos no 

son muy volátiles, pueden ser transportados e inhalados tanto en la fase de vapor 

como unidos a partículas (Baibergenova et al., 2003; Huang, 2006; Dhananjayan et 

al., 2012). 

 

La exposición humana a los COP se puede dar desde el período de vida uterina 

mediante transferencia placentaria. La placenta es un órgano crucial para el 

suministro de oxígeno y elementos nutricionales de la madre al feto. A pesar de su 

capacidad para impedir la transferencia de algunos contaminantes, algunos 

estudios han reportado evidencia de que los COP, incluso los de alto peso 

molecular, pueden llegar a los fetos (Vizcaino et al., 2011; Vizcaino, 2014).  

 

Jeong et al. (2017), reportaron que los COP de menor peso molecular se transportan 

preferentemente de la sangre materna a la placenta y que los contaminantes de 

peso molecular mayor tienden a permanecer en los tejidos placentarios, por lo que, 

se ha sugerido que la placenta puede ser utilizada como una matriz no invasiva para 

la vigilancia biológica de la exposición prenatal a este tipo de compuestos.  

 

La presencia de COP en la sangre y leche humana es motivo de preocupación a 

nivel mundial, debido a que la leche materna es el alimento de los bebés durante 

sus primeros meses de vida y los compuestos tóxicos pueden ser transferidos por 
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esta vía. La leche humana es, junto con el aire, el compartimento seleccionado por 

el PNUMA para la vigilancia mundial de los COP (Massart et al., 2005; Castillo-

Castañeda et al., 2016). 

 
La exposición a los COP, durante las etapas prenatal y postnatal temprana puede 

tener efectos importantes en el desarrollo y crecimiento del bebé, predisponiéndolo 

a enfermedades durante la adolescencia y en la vida adulta (CCA, 2014). 

 

I.1.4 Efectos asociados a los COP 
 

La preocupación pública por la toxicidad de los COP, ha cobrado importancia debido 

a que se han evidenciado efectos adversos tanto en especies silvestres como en 

las diferentes etapas de desarrollo de los seres humanos. En consecuencia, estos 

compuestos cada vez más, son objeto de investigación y atención de salud pública 

debido a su fuerte relación con el mal funcionamiento de los sistemas endocrino y 

reproductivo, en problemas de aprendizaje, defectos de nacimiento, trastornos 

conductuales, neurológicos, inmunológicos, en la intensificación de las infecciones, 

en la generación y aumento de tumores, por lo que, han sido considerados factores 

de riesgo sustanciales en la etiología del cáncer humano (Sweetman et al., 2005; 

Lee et al., 2011, Park et al., 2014).  

 

Se han relacionado con los efectos tóxicos observados en diferentes sistemas del 

cuerpo humano, incluidos el sistema hepático, endocrino, cardíaco, inmunológico, 

nervioso, dermatológico, reproductivo, gastrointestinal y respiratorio. Así como, 

efectos mutagénicos y carcinogénicos, por lo que, también juegan un papel 

importante en la promoción de tumores (Tharappel et al., 2002). 

 

Los plaguicidas afectan a los receptores involucrados en el metabolismo de los 

carbohidratos, grasas y proteínas. También inducen una disminución en la 

producción de insulina que afecta a la glucólisis y aumenta el riesgo de diabetes tipo 

II (Karami-Mohajeri y Abdollahi, 2011). En cuanto al lindano, se ha reportado que 

sus órganos diana son el sistema nervioso central, el sistema inmunológico, el 
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hígado, los riñones, el páncreas, los testículos y las membranas mucosas de la nariz 

(Saradha et al., 2009).  

 

La transferencia de los COP durante la etapa del embarazo puede tener 

implicaciones para la salud del feto, ya que, al igual que los niños, son más 

vulnerables que los adultos, debido a que su sistema inmunológico y sus 

mecanismos de desintoxicación no están completamente desarrollados. Por ello, la 

exposición intrauterina a estos compuestos conlleva a repercusiones graves en los 

recién nacidos, efectos adversos en los niños, como el daño al cerebro, pues se ha 

demostrado que pueden producir disminución del coeficiente intelectual y pueden 

predisponer a efectos deletéreos en adultos mayores (Vizcaino, 2014; Muhammad, 

2017).  

 

I.1.4.1 Inmunosupresión 
 

El sistema inmunológico es un sistema biológico que protege al organismo de 

enfermedades. Se divide en dos categorías principales: 1) el sistema innato (células 

asesinas naturales (células NK), eosinófilos, basófilos, neutrófilos, macrófagos) que 

proporcionan una defensa inmediata contra la infección; y 2) el sistema adaptativo 

(anticuerpos producidos por células B y respuesta inmediata regulada por citoquinas 

liberadas por las células T) que proporciona inmunidad duradera a través de la 

respuesta humoral. El desarrollo de ambos sistemas se origina a partir de la 

capacidad del cuerpo para producir una respuesta inmune normal posterior a la 

exposición a un antígeno, la cual, comienza después del nacimiento y continua 

durante los primeros años de vida (Busse et al., 2010, Gascon et al., 2013). 

 

Este sistema es altamente sensible a los efectos tóxicos de los COP, pero se sabe 

poco sobre las consecuencias a largo plazo en la población general expuesta a 

bajas concentraciones de estos compuestos. Algunos estudios, han planteado 

preocupaciones sobre los efectos, pues se ha evidenciado que los COP, son 

capaces de producir inmunosupresión, lo que puede afectar tanto a los 

componentes humorales como a los mediados por células. Los efectos observados 
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pueden variar desde una ligera modulación de las respuestas inmunitarias, en 

ausencia de cualquier evidencia de deterioro de la salud, hasta el desarrollo de una 

enfermedad inmunológica clínica (Glynn et al., 2008).  

 

Entre las alteraciones reportadas por la exposición accidental, ocupacional o 

ambiental a las PCDD y los BPC similares a dioxinas, se encuentran los cambios 

en los subgrupos de linfocitos o la producción de anticuerpos, así como, el 

desencadenamiento de la activación incontrolada del sistema del complemento lo 

que puede llevar a atacar las células hospederas (Weisglas-Kuperus et al., 2000). 

 

Las exposiciones durante la vida pre y posnatal temprana a los COP pueden afectar 

directamente el desarrollo y la función de la inmunidad, lo que podría manifestarse 

como una disminución de la resistencia del hospedero, una mayor incidencia y 

gravedad a las enfermedades infecciosas (Levin et al., 2005; Langer, 2009). Se han 

documentado asociaciones entre exposición y enfermedades infecciosas, 

especialmente en niños cuyas madres estuvieron expuestas a altos niveles de BPC 

y PCDD, los cuales presentaron tasas más altas de bronquitis, infecciones 

respiratorias y otitis media, de las que normalmente se encuentran en poblaciones 

de referencia (Guo et al., 2004).  

 

Por otra parte, se ha reportado que en bebés expuestos a BPC, PCDD, DDT y sus 

metabolitos, se presentan alteraciones en los marcadores de la función inmune, 

como los recuentos de glóbulos blancos y el número de subgrupos de linfocitos 

durante la infancia (Belles-Isles et al., 2002). Además, se ha encontrado una 

asociación positiva entre la exposición temprana a BPC y la incidencia de asma o 

alergias en la etapa infantil (ten Tusscher et al., 2003).  

 

De igual forma, la exposición prenatal a los BPC puede afectar negativamente las 

respuestas inmunitarias a las vacunaciones infantiles, debido a los cambios en las 

distribuciones de linfocitos T, B y células NK. Se ha observado una respuesta menor 

de anticuerpos después de la vacunación contra el tétanos y la difteria, en niños 
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expuestos a altos niveles de BPC (Heilmann et al., 2006; Hertz-Picciotto et al., 

2008), dichos cambios pueden persistir en la edad adulta y presagiar padecimientos 

como alergias o autoinmunidad (Nagayama et al., 2007). 

 

En general, los efectos de las PCDD y de los BPC similares a dioxinas en el sistema 

inmune son de señalización dependiente, a través, de un receptor intracelular 

conocido como Receptor Aril Hidrocarburo (AhR). Muchos de los efectos de estos 

compuestos sobre el sistema inmune son dependientes de la modulación que el 

AhR ejerce sobre la vía de señalización del Factor Nuclear potenciador de las 

cadenas Kappa de las células B activadas (NF-kB), y la regulación de genes que 

codifican para factores de crecimiento, citoquinas y factores pro-apoptóticos y anti-

apoptóticos. La vía de señalización de NF-kB es compleja y las funciones del 

sistema inmune dependen de una estrecha regulación de la proliferación celular, el 

crecimiento, la supervivencia y la apoptosis en muchas situaciones fisiológicas, 

como el desarrollo ontogénico, respuesta inmune celular y humoral adaptativa, la 

inflamación y la respuesta inmune innata (Mann et al., 2001). 

 

Por otra parte, a pesar de que los BPC no similares a dioxinas tienen poca o ninguna 

afinidad por el receptor (AhR), también son capaces de modular respuestas 

inmunitarias o cambios bioquímicos celulares, pues se ha evidenciado que los BPC 

no similares a dioxinas, producen una supresión de la fagocitosis, lo cual puede 

aumentar la susceptibilidad de un individuo a una variedad de enfermedades. 

Además, si las funciones de los monocitos se deterioran después de que las células 

maduran en macrófagos de tejido, los efectos adversos pueden extenderse al 

sistema inmune adaptativo a través de defectos en la presentación del antígeno 

(Levin et al., 2004).  

 

I.1.4.2 Disrupción endocrina 
 

Los disruptores endocrinos (DE) son agentes exógenos que interfieren con la 

síntesis, secreción, transporte, unión, acción o eliminación de hormonas naturales 

en el cuerpo que son responsables del mantenimiento de la homeostasis, 
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reproducción, desarrollo y/o el comportamiento (EPA, 1997). Los mecanismos de 

acción de los DE son muy amplios e implican diferentes vías moleculares. Pueden 

actuar a través de receptores de membrana, receptores de dopamina, serotonina y 

norepinefrina, receptor AhR, vías enzimáticas implicadas en la biosíntesis de 

esteroides, el metabolismo y la neurotransmisión (Diamanti-Kandarakis et al., 2009). 

 

Estudios previos han demostrado que los COP presentan potencial capacidad para 

actuar como DE, puesto que, pueden unirse a diferentes receptores nucleares, 

desplazando ligandos endógenos e interactuando con vías de señalización y 

sistemas hormonales, por lo que, pueden afectar el hígado, la tiroides, el páncreas, 

las gónadas, las suprarrenales y desencadenar diversas patologías (Asp et al., 

2010; De Tata, 2014). 

 

Se ha sugerido que los COP pueden provocar efectos adversos en los sistemas 

reproductivos y de desarrollo, tales como, disfunción ovárica, insuficiencia ovárica 

prematura e hiperplasia endometrial. Además, algunos estudios in vivo e in vitro han 

proporcionado evidencia de una asociación entre estos contaminantes y la 

desregulación del metabolismo de la glucosa en sangre y la resistencia a la insulina, 

que son fundamentales para la patogénesis del síndrome de ovario poliquístico 

(Hectors et al., 2011; Casals-Casas y Desvergne, 2011). 

 

Las PCDD y los BPC que actúan a través del AhR alteran la expresión de 

importantes genes relacionados con la adipogénesis, el metabolismo lipídico y los 

factores inflamatorios (Novelli et al., 2005). Sin embargo, estudios experimentales 

sobre plaguicidas organoclorados sin actividades similares a las dioxinas, también 

han mostrado efectos sobre el peso, lo que indica que podría haber mecanismos 

perturbadores de la homeostasis de energía independiente del AhR (Polyzoz et al., 

2012). 

 

La exposición durante la gestación temprana a BPC, HCB y DDT, puede conducir 

al desarrollo de la obesidad en etapas posteriores. El HCB se ha asociado con un 
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crecimiento rápido en los primeros 6 meses de vida, la obesidad en la infancia y la 

niñez (Tang-Peronard et al., 2014; Casas et al., 2015). De forma similar, la 

exposición prenatal a congéneres de BPC produce un aumento del Índice de Masa 

Corporal (IMC) a los 5 y 7 años de edad (Valvi et al., 2013). La exposición prenatal 

al diclorodifenildicloroetileno (DDE) puede promover el rápido aumento de peso en 

los primeros 6 meses de vida y el consiguiente sobrepeso a los 14 meses. (Valvi et 

al., 2014).  

 

Por otro lado, se ha evidenciado que el endrín, el aldrín y el dieldrín inducen una 

inhibición en la adipogénesis (Moreno-Aliaga y Matsumura, 1999). En cambio, el 

DDT y sus metabolitos se han asociado con un aumento en la adipogénesis, 

además de inducir un mayor riesgo de peso corporal alto, resistencia a la insulina, 

diabetes mellitus tipo II y dislipidemia (Howell y Mangum, 2011). 

 

Tras la exposición, las PCDD se concentran en el tejido adiposo y afectan 

negativamente a muchos órganos, incluido el hígado (Kern et al., 2002). Entre los 

efectos a este órgano, se ha evidenciado la inducción del síndrome de desgaste 

cuya característica principal es la gluconeogénesis hepática suprimida (Diani-Moore 

et al., 2010). Las dioxinas y compuestos relacionados se han asociado con una 

mayor prevalencia de hígado graso en humanos. La disfunción mitocondrial y las 

perturbaciones del metabolismo de los ácidos grasos pueden contribuir a la 

hepatotoxicidad (Lu et al., 2010). Los BPC no similares a dioxinas, pueden ser un 

segundo golpe en la progresión de la esteatosis inducida por la dieta a la 

esteatohepatitis, que puede progresar a cirrosis y carcinoma hepatocelular (Lee et 

al., 2010). 

 
La exposición a los COP, incluidos los BPC, DDT y su metabolito DDE se ha 

asociado con la alteración de las hormonas tiroideas en varios estudios 

epidemiológicos humanos (Alvarez-Pedrerol et al., 2009; Golder et al., 2010). La 

literatura reciente informa que los mecanismos relevantes de la alteración tiroidea 

por los COP en general son: a) alteración de la actividad general de la glándula 

tiroides por interferencia con los receptores de Hormonas Tiroideas (HT); b) 
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estimulación o inhibición de las funciones enzimáticas que median la captación de 

yodo de la glándula tiroides en la síntesis de Triyodotironina (T3) y Tiroxina (T4); y 

c) desplazamiento competitivo de HT en sus proteínas de unión (Boas et al., 2012; 

Berg et al., 2017). 

 

Los BPC tienen similitud estructural con la T4, por lo que, la exposición prenatal a 

estos compuestos es de particular interés, debido a que pueden atravesar la 

placenta e interferir con la producción de la hormona tiroidea, la unión del receptor 

o el transporte, provocando alteraciones en los niveles de la hormona (Mazdai et 

al., 2003). Los niveles más bajos de T4 se asocian con el deterioro del desarrollo 

cerebral (Howdeshell, 2002). 

 

Varios COP en el suero del cordón umbilical han mostrado asociaciones negativas 

con los niveles de T3 y T4, y al mismo tiempo mostraron asociaciones positivas con 

los niveles de hormona estimulante de la tiroides (TSH). Algunos estudios 

experimentales sugieren que los plaguicidas organoclorados pueden estar 

asociados con hipotiroidismo subclínico en mujeres embarazadas y recién nacidos 

(Darras, 2008; Kim, et al., 2015). 

 

En cuanto al eje hipotálamo-hipófisis-suprarrenal (HPS), los COP se han 

relacionado con la interrupción de glucocorticoides y se ha descubierto que los 

metabolitos de metilsulfonilo de BPC actúan como antagonistas de estas hormonas 

(Johansson et al., 1998). También pueden alterar la regulación de la secreción y la 

función de la hormona suprarrenal en diferentes niveles del eje HPS. El lindano se 

ha asociado con la disminución de la producción de hormonas suprarrenales 

(Ulleras et al., 2008). Los cambios en este eje HPS pueden conducir a respuestas 

de estrés alteradas y cambios en las funciones cognitivas. Los niveles elevados de 

cortisol y aldosterona están asociados con bajo peso al nacer (Martínez-Aguayo et 

al., 2011). La interrupción de la señalización también puede tener implicaciones para 

la obesidad, ya que este sistema es fundamental para la diferenciación de los 

adipocitos (Wilson et al., 2016). 
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I.1.4.3 Cáncer  

 

El cáncer es uno de los problemas de salud más importantes en el mundo, en el 

2012 se le atribuyeron 8.2 millones de muertes, esta enfermedad comienza con la 

alteración de una sola célula, que puede ser causada por agentes externos, tanto 

físicos, químicos y/o biológicos, así como, por factores genéticos heredados (OMS, 

2017). 

 

Algunos estudios in vitro han demostrado que los COP promueven el crecimiento 

de células tumorales a través de la alteración de los genes supresores de tumores 

(Frigo et al., 2004; Rattenborg, 2002). Por otro lado, estudios epidemiológicos han 

mostrado que dichos compuestos pueden estar asociados con el riesgo de 

cánceres, como el de mama (Khanjani et al., 2007), próstata (Lim et al., 2017), colon 

y recto (Brustad et al., 2007), páncreas, útero, hígado, (Botella et al., 2004), piel 

(melanoma cutáneo) y pulmón (Purdue et al., 2007).  

 

El cáncer de mama es el más común entre las mujeres en el mundo, en 2012 se 

diagnosticaron casi 1.67 millones de nuevos casos (25% de todos los cánceres), y 

la mayoría de los casos se presentaron en mujeres de países en desarrollo (Ferlay 

et al., 2012). De acuerdo a los resultados de numerosos estudios se ha indicado 

una fuerte asociación entre la exposición a los COP a través de la dieta y su 

bioacumulación en el tejido adiposo, con la promoción del desarrollo de la obesidad 

y la influencia en el desarrollo y/o progresión del cáncer de mama (Cabaravdic, 

2006).  

 

La población esquimal de Groenlandia y Canadá tuvo una de las tasas más bajas 

de cáncer de mama en el mundo, hasta 1967, sin embargo, se informó un aumento 

de 193 casos entre 1969 y 1997 (Nielsen y Hansen 1980, Bonefeld-Jorgensen et 

al., 2011). Congruentemente, la población esquimal exhibió algunas de las 

concentraciones séricas más altas de los COP en todo el mundo. Por lo que, se ha 

propuesto que esta bioacumulación es un resultado directo del alto consumo 
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dietético de grasas de peces, focas, ballenas, osos polares y aves marinas, lo que 

llevó a proponer que la alta concentración de COP encontrada en los tejidos estaba 

relacionada con el reciente aumento del número de casos de cáncer de mama 

(Bonefeld-Jorgensen et al., 2014). 

 

La mayoría de las asociaciones entre los COP y el riesgo de cáncer de mama se 

han atribuido a los efectos estrogénicos de determinados COP. Los estrógenos se 

encargan de regular la deposición del tejido adiposo, la adipogénesis y la 

diferenciación de los adipocitos. Cualquier desregulación en la producción o 

distribución de estrógenos podría provocar enfermedades, entre ellas cáncer de 

mama (Park et al., 2014; Planey et al., 2014). Otro posible mecanismo de acción 

para los COP y la obesidad en la tumorigénesis mamaria es a través de la acción 

de la ácido graso sintasa, una enzima responsable de producir ácidos grasos 

endógenos. Se ha evidenciado que esta enzima es necesaria para la proliferación 

y los efectos de supervivencia de numerosos cánceres malignos, promoviendo la 

agresión tumoral (Puig et al., 2009). 

 

Boada et al. (2012) plantearon que una mezcla de contaminantes en lugar de 

contaminantes individuales puede jugar un papel importante en la incidencia del 

cáncer de mama, tal como lo reportaron, Arrebola et al. (2015), quienes encontraron 

que el 24.8 % de los pacientes con cáncer de mama tenían una combinación de 

aldrin, DDD y DDE, mientras que ninguna persona sana tenía esta combinación de 

químicos. En otro estudio, se encontraron niveles significativamente más altos de β 

y -HCH en 135 pacientes con cáncer de mama en la India (Mathur et al., 2002). De 

la misma manera, la mayoría de los BPC se han asociado significativamente con el 

riesgo de cáncer de mama (Wilsoe et al., 2017). 

 

Por otra parte, se ha reportado que la exposición en la aplicación y fabricación de 

plaguicidas organoclorados incrementa el riesgo en el desarrollo del cáncer de 

próstata en los trabajadores. Además, se ha informado que lo anterior, también es 

riesgo de cáncer infantil (Carozza et al., 2008), cáncer linfohematopoyético 
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(Kokouva et al., 2011) y cáncer de pulmón (Wesseling et al., 1999). También, se 

han encontrado tendencias positivas con la exposición al lindano y al DDT con el 

desarrollo de linfoma no Hodgking (Brown et al., 1993), el uso de clordano y 

heptacloro con leucemia (Schinasi et al., 2014) y el clordano y DDT con mieloma 

múltiple (Presutti et al., 2016). 

 

En cuanto al cáncer colorectal, se sabe que, el p, p'-DDE puede inducir la 

generación de especies reactivas de oxígeno (ERO), por lo que, las vías mediadas 

de estrés oxidativo son un mecanismo de toxicidad de este compuesto considerado 

precursor de dicho cáncer (Song et al., 2014).  

 

I.1.5 Mecanismos de toxicidad de los bifenilos policlorados (BPC) 

 

Las evidencias de los estudios realizados sobre BPC indican que la exposición a 

estos contaminantes interfiere con el funcionamiento de diferentes órganos y 

sistemas, por lo que pueden considerarse como un factor de riesgo para la salud 

humana (Long et al., 2007). 

 

Los mecanismos por los cuales se desarrolla la amplia gama de efectos tóxicos 

observados por los BPC varía considerablemente entre ellos, esto depende de 

diferentes factores como su estructura, tipo de BPC (si es una mezcla o congénere), 

la dosis y la vía de exposición. Además, la toxicidad debida al mecanismo que 

depende del receptor AhR es diferente a la de aquellos que no dependen de este 

receptor (Kumar et al., 2014). 

 

I.1.5.1 Dependientes del receptor aril hidrocarburo  

 

El receptor aril hidrocarburo, pertenece a la familia básica de factores de 

transcripción basic helix loop helix-PER-ARNT-SIM (bHLH-PAS) (Hahn, 2002) y se 

encuentra altamente expresado en placenta, pulmón, corazón, hígado, páncreas; 

en menor proporción, en cerebro, riñón y músculo esquelético (Tanaka et al., 2005). 
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Se sabe que la vida media del receptor es de 28 h cuando no hay ligando y de 3 h 

horas cuando éste se encuentra presente (Andersson, 2003).  

 

En ausencia de ligandos, el AhR se localiza en el citoplasma, unido a un complejo 

proteico, formado por un dímero de la proteína de choque térmico 90 (Hsp90), una 

proteína de choque térmico con un peso de 23 KDa (p23) y una proteína de 

interacción con AhR parecida a la inmunofilina (AIP), también conocida como XAP2 

o Ara9 (Beischlag et al., 2008) (Figura 3). Hsp90 es un componente esencial de la 

vía de señalización del AhR encargada de dirigir el plegamiento y el mantenimiento 

adecuados de la conformación de unión al ligando (Soshilov et al. 2006). Aunque 

los otros dos miembros (XAP2 y p23) no son esenciales para la señalización del 

AhR, juegan un papel importante para la estabilización del complejo citosólico. 

(Kuzhandaivelu et al., 1996). Además, XAP2 protege al AhR de la ubiquitinación 

(Morales y Perdew, 2007).  

 

La activación del AhR está dada por la unión de un ligando, como sucede con otros 

receptores, éste tiene diferentes ligandos entre ellos se encuentran los BPC 

similares a dioxinas, que por ser compuestos liposolubles, difunden a través de la 

membrana celular y en el citoplasma se ligan a los dominios del receptor formando 

el complejo ligando-receptor, que posteriormente es movilizado hacia el núcleo, 

donde se disocia (Figura 3) (Baba et al., 2005). 

 

Una vez en el núcleo, el AhR, forma un heterodímero con la proteína translocador 

nuclear del receptor de arilos (ARNT). Este heterodímero AhR/ARNT interacciona 

con proteínas acetil transferasas de histonas y factores remodeladores de 

cromatina, lo que provoca la unión del complejo AhR/ARNT en una secuencia de 

ADN consenso (GCGTGA) conocida como elemento de respuesta a xenobióticos o 

elementos de respuesta a dioxinas (XRE, DRE) (Figura 3). Esta secuencia está 

localizada aproximadamente a 1 Kb corriente arriba de sus genes diana. Dentro de 

estos genes se incluyen aquéllos que codifican enzimas de la fase I del metabolismo 

de xenobióticos, tales como, citocromos P450 (CYP450). Los genes de la fase I, 
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regulados por el AhR/ARNT, sólo incluyen a los miembros de la familia CYP1 

(CYP1A1, CYP1A2 y CYP1B1) (Fujii-Kuriyama y Mimura, 2005). 

 

El incremento de la actividad de CYP1, provoca la generación de metabolitos 

tóxicos, formados a partir de la monooxigenación de los BPC similares a dioxinas, 

que conducen a la formación de metabolitos hidroxilados, de los cuales, existen 837 

posibles productos monohidroxilados (Rayne y Forest, 2010). Sin embargo, pueden 

someterse a una segunda hidroxilación, produciendo un derivado de BPC 

dihidroxilado, ya sea como catecol (grupos hidroxilo en la configuración orto) o como 

hidroquinona (grupos hidroxilo en la configuración para) (McLean et al., 1996). Estos 

productos pueden ser oxidados por peroxidasas y prostaglandina sintasa, dando 

lugar a la formación de BPC electrófilos altamente reactivos (Amaro et al., 1996; 

Wangpradit et al. 2009).  

 

Los productos intermedios, así como, los óxidos de areno y las quinonas, son 

probablemente los más relevantes para la carcinogénesis inducida por BPC, ya que, 

pueden considerarse intermediarios genotóxicos de acción directa. Algunos 

estudios han indicado que un óxido de areno intermedio y/o una quinona es la última 

especie de unión al ADN, y que la guanina es el principal sitio objetivo en el ADN. 

Además, las BPC quinonas también se unen a proteínas celulares. No obstante, 

todos los metabolitos de BPC electrófilos con reactividad química elevada deben 

considerarse como probables iniciadores de cáncer (Amaro et al., 1996; Bender et 

al., 2006). 

 

Además, los BPC dihidroxilados y sus BPC quinonas correspondientes pueden 

someterse a ciclos redox, generando ERO, que se consideran activos en la 

iniciación, promoción y progresión del cáncer. Las mutaciones inducidas por estas 

reacciones pueden conducir a la activación de oncogenes o la inhibición de los 

genes supresores de tumores, contribuyendo así al potencial carcinogénico de los 

BPC (Oakley et al., 1996). La formación de ERO también puede inducir rupturas de 

cadena de ADN. Además de las mutaciones genéticas, otras formas de 
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genotoxicidad observadas después de la exposición a los BPC incluyen la inducción 

de rupturas de cadenas de ADN y la segregación anómala de los cromosomas 

(Srinivasan et al., 2001). 

 

La unión de los BPC similares a dioxinas al AhR y la producción de metabolitos 

hidroxilados juegan un papel importante en la generación de efectos biológicos, 

pues representan una de las vias mediante la cual se desencadenan muchos de los 

efectos a los cuales se han asociado dichos compuestos.  

 

 

Figura 3. Mecanismo de toxicidad de los BPC similares a dioxina (Modificado de Murray et al., 2014). 

 

I.1.5.2 No dependientes del receptor aril hidrocarburo 

 

Los congéneres de BPC que no presentan afinidad con el AhR, tienen un perfil 

diferente de acciones, mediante los cuales desencadenan diversos efectos en la 
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salud. Se ha reportado la capacidad de estos compuestos para unirse a diversos 

receptores tales como: el receptor constitutivo de androstano (CAR), receptor X de 

pregnano (PXR), receptor de glucocorticoides (GR), receptor de rianodina (RyR), 

receptor activado por proliferadores de peroxisomas (PPAR), receptor de estrógeno 

(RE), receptor de andrógeno (RA), receptor de progesterona (RP), transportador de 

monoamina vesicular (VMAT) y receptor de hormonas tiroideas (RT) (IARC, 2016).  

 

Los BPC no similares a dioxinas y sus metabolitos ejercen un efecto antagónico 

sobre el PXR, cuya función principal es detectar la presencia de sustancias tóxicas 

y en respuesta regular la expresión de una gran cantidad de genes implicados en 

diferentes aspectos del metabolismo de xenobióticos. Entre los genes de la fase de 

oxidación se encuentra el de CYP3A, en el caso de la conjugación, el de las enzimas 

glutatión-S-transferasa, sulfotransferasa, UDP-glucoronosiltransferasa y 

carboxilesterasa y en el transporte Oatp2 y MRP2 (Watkins et al., 2001).  

 

El PXR se encuentra altamente expresado en el hígado, el intestino delgado y el 

colon. Notablemente, estos son los mismos tejidos donde los genes CYP3A son 

mayormente expresados e inducidos (Zhang et al., 1999). En humanos, se ha 

detectado ARNm de PXR en tejido mamario tanto normal como neoplásico (Dotzlaw 

et al., 1999). El antagonismo de la activación de PXR y la modulación hormonal 

inapropiada por subconjuntos de BPC antagonistas podría conducir a muchos de 

los efectos reproductivos y de desarrollo en seres humanos (Tabb et al., 2004). 

 

El fenobarbital (FB) es el prototipo de un gran grupo de xenobióticos 

estructuralmente diversos. Los BPC 101, BPC 153, BPC 180 y BPC 194, presentan 

un mecanismo de acción del tipo FB, mediante la activación del CAR. Dicho 

receptor, se encuentra localizado predominantemente en el citoplasma en su estado 

inactivo. Una vez que los BPC activan el CAR promueven su translocación al núcleo, 

donde induce la expresión de los genes CYP dentro de las subfamilias CYP2A, 

CYP2B, CYP2C y CYP3A, siendo los genes CYP2B los más inducidos, produciendo 
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de esta forma entre otros efectos, hipertrofia e hiperplasia en el hígado (Moore et 

al., 2000; Kawamoto et al., 1999). 

 

También se ha evidenciado que la mayoría de los BPC no similares a dioxinas, son 

capaces de imitar algunas de las actividades biológicas de los estrógenos 

(Carpenter, 2006). En función de su estructura química, se ha sugerido que los 

congéneres de BPC que poseen sustituyentes orto pueden desencadenar 

respuestas estrogénicas después de la hidroxilación en una posición para (Gierthy 

et al.1997). Bonefeld-Jorgensen et al., (2001) reportó que los di-orto BPC 153, BPC 

138 y BPC 180 actuaron sobre las funciones de RE y la proliferación celular, además 

de que el BPC 138 también actuó en actividades de RA. Por lo tanto, estos 

congéneres de BPC individuales tienen el potencial de competir con el ligando 

natural por la unión a su receptor. En cuanto al BPC138, también presentó actividad 

antiandrogénica significativa dependiente de la dosis.  

 

Los OH-BPC con un grupo hidroxilo para o meta sustituido con átomos de cloro 

adyacentes en las posiciones orto y meta muestran similitudes estructurales con HT 

y, por lo tanto, una alta afinidad por transtiretina (TTR), una proteína de transporte 

de T4 (Purkey et al., 2004), por ende, los OH-BPC pueden unirse con TTR e 

interrumpir el transporte de HT y retinol e inducir actividades enzimáticas 

microsómicas (Hallgren et al., 2001). Ciertos congéneres de OH-BPC han mostrado 

hasta 10 veces mayor afinidad de unión por TTR con respecto a la T4 (Brouwer et 

al., 1998). Debido a que la T4 puede pasar a través de la barrera hematoencefálica 

(BHE) con unión a TTR, los BPC unidos a TTR también la pueden cruzar y 

acumularse en el cerebro. Por lo tanto, el desarrollo anormal del cerebro puede ser 

inducido por la acción directa de los BPC (Darnerud et al., 1996). 

 

Además, algunos estudios han reportado otros mecanismos para la interrupción de 

las HT por OH-BPC, como el de Kato et al., (2000), donde se reportó que los 

metabolitos 3-MeSO2-BPC 132, 3-MeSO2-BPC 141, 3-MeSO2-BPC 149 y 4-MeSO2-

BPC 149 redujeron los niveles de hormona tiroidea en sangre y aumentaron el peso 
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de la tiroides y los niveles de proteína hepática CYP en ratas. También se ha 

informado que algunos 3-MeSO2-BPC inducen altamente las enzimas P450, 

potencian el catabolismo de la progesterona y disminuyen las concentraciones 

plasmáticas de la hormona tiroidea (Karlson et al., 2000).  

 

Por otro lado, en ausencia de ligando, RT se une a una secuencia de nucleótidos 

específica, conocida como elemento de respuesta de la hormona tiroidea (ERT), 

localizada en la región promotora de su gen diana formando un complejo con un 

correpresor y su proteína relacionada, histona deacetilasa, e induce la represión de 

la transcripción. Una vez que un ligando se une a TR, los complejos disociados 

incluyendo coactivadores como el coactivador 1 del receptor esteroide (SRC-1), se 

unen para inducir la activación transcripcional de la UDP-glucuronosiltransferasa 

hepática involucrada en el metabolismo de la hormona tiroidea y el desplazamiento 

de T4 de las proteínas séricas (Lazar, 1993; Giesy y Kannan, 1998). Estos dos 

efectos parecen interactuar para producir una reducción significativa en los niveles 

circulantes de T4 y T3 totales y libres. Estas observaciones han llevado a la 

predicción de que los BPC producen déficits neurológicos al generar hipotiroidismo 

(Zhang y Lazar, 2000; Smith et al., 2002).  

 

I.2 Evaluación de riesgo potencial 

 

El término riesgo hace referencia a la probabilidad de que una sustancia peligrosa 

produzca un daño, y el término peligroso se describe como la capacidad de una 

sustancia para producir efectos adversos en los organismos (Peña et al., 2001).  

 

La evaluación del riesgo es un proceso cuyo objetivo es asignar magnitudes y 

probabilidades a los efectos adversos de la contaminación. Por lo que, es un 

instrumento que puede utilizarse para definir si un sitio contaminado merece o no 

ser evaluado. Se han propuesto metodologías independientes para evaluar el riesgo 

ecológico y el riesgo a la salud humana, sin embargo, en la toma de decisiones 

resulta necesaria la aplicación de una metodología que englobe a la población 
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humana y a los receptores biológicos, por lo que se ha planteado una metodología 

para la evaluación integrada del riesgo (Torres et al., 2006).  

 

Por lo descrito, la metodología de evaluación integral de riesgo comprende los 

puntos clave de las metodologías de evaluación de riesgo a la salud y riesgo 

ecológico, de tal forma que propone cinco etapas principales: 1) descripción del sitio, 

2) análisis de la contaminación ambiental, 3) valoración de los componentes 

bióticos, 4) valoración de los componentes humanos y 5) caracterización del riesgo 

(Mejía et al., 2002; Torres et al., 2006). 

 

La primera etapa conciste en describir el sitio a evaluar, para ello, se deben obtener 

datos de identidad del sitio tales como: ubicación, actividades que se desempeñan, 

información geográfica y demográfica, características ecológicas, posibles 

contaminantes, rutas de exposición, entre otros, toda la información debe ser 

verificada con la visita al sitio (Mejía et al., 2002; Torres et al., 2006).  

 

En la segunda etapa debe realizarse el análisis de la contaminación ambiental, lo 

que incluye un plan de muestreo donde se considera la matriz ambiental que más 

interese de acuerdo al contaminante en cuestión, los sitios de muestreo de mayor 

importancia previamente identificados en las rutas de exposición, así como, de 

áreas no contaminadas con el objetivo de obtener valores basales. Después de que 

se han determinado los compuestos a evaluar, se debe investigar sobre sus 

características toxicológicas y comportamiento ambiental, para realizar una 

priorización de contaminantes y poder definir aquellos que representen un riesgo 

(Mejía et al., 2002; Torres et al., 2006). 

 

La siguiente etapa comprende la generación de un índice de toxicidad ambiental de 

las matrices evaluadas que representarían mayor riesgo para la biota. Luego se 

obtiene un índice de integridad biótica el cual proporciona un esquema de la salud 

del ecosistema y finalmente se realiza un estudio con las especies nativas, donde 
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se emplean diversos marcadores de exposición y efecto (Mejía et al., 2002; Torres 

et al., 2006). 

 

La otra etapa imprescindible es la valoración de los componentes humanos, donde 

debe seleccionarse a la población de mayor exposición a los contaminantes y la que 

sea más susceptible a los efectos tóxicos. La evaluación de la exposicón implica la 

cuantificación de biomarcadores de exposición y efecto. Posteriormente, se 

analizan los resultados obtenidos así como, las fuentes de datos estadísticos 

locales, estatales o nacionales que sean relevantes para la zona de estudio (Mejía 

et al., 2002; Torres et al., 2006).  

 

Por último, se realiza la caracterización del riesgo, cuyo objetivo es conocer si existe 

un riesgo ecológico y/o humano, y si este existe, debe establecerse un modelo 

definitivo del sitio a fin de establecer las rutas de exposición que deben ser 

controladas para reducir el riesgo. De acuerdo con esta metodología, cada sección 

debe ser discutida por separado y subsiguientemente de forma integrada. En cada 

punto se discutirán las limitantes, incertidumbres y factores confundentes. Además, 

el análisis de la información se realizará con criterios rigurosos, consultando 

antecedentes científicos y contrastando con los valores de referencia reportados en 

la literatura científica (Mejía et al., 2002; Torres et al., 2006). 

 

La mayoría de los estudios sobre la exposición a xenobióticos se han limitado a la 

cuantificación de sustancias químicas debido a que los efectos que provocan en la 

salud son complejos y difíciles de predecir. Estas características complican la 

detección de interacciones dañinas (Silins y Hogberg, 2011). Sin embargo, la 

metodología para la evaluación integrada del riesgo, plantea el uso de 

biomarcadores adecuados y confiables. El término biomarcador se define como un 

cambio bioquímico, morfológico o funcional que indica exposición, respuesta o 

susceptibilidad potencial a una sustancia o agente ambiental (Herkovits, 2000).  
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I.3 Biomarcadores de exposición 

 

Los biomarcadores de exposición, son aquellos que evalúan en un organismo la 

presencia de una sustancia exógena, un metabolito o el producto de la interacción 

entre el agente xenobiótico y una molécula o célula diana (OMS, 1993). 

 

Estos biomarcadores se dividen en dos: 1) biomarcadores de dosis interna o de 

exposición y 2) biomarcadores de dosis efectiva o de efecto. Los primeros, indican 

el grado de exposición del organismo, puesto que miden un compuesto o sus 

metabolitos en fluidos corporales; y los segundos, indican que la exposición a un 

compuesto particular o su metabolito han alcanzado un blanco toxicológicamente 

significativo, los cuales se determinan midiendo aductos específicos en tejidos 

(Timbrell, 1998).  

 

La dosis interna, es la cantidad total de un xenobiótico absorbido por el organismo 

durante un período de tiempo. De la cantidad total absorbida, solo una porción se 

entregará a un tejido diana. Una porción alcanzará las macromoléculas internas, y 

una proporción más pequeña alcanzará el sitio crítico en la macromolécula, con solo 

una fracción de la última cantidad actuando como la dosis biológicamente efectiva 

(OMS, 1993). 

 

Esta dosis puede evaluarse mediante análisis adecuados de biomarcadores en 

muestras biológicas tales como: cabello, uñas, aire espirado, orina, heces, sangre 

y/o sus componentes (Mussali-Galante et al., 2013). No obstante, deben 

considerarse factores propios del individuo y del contaminante para definir cual de 

los biomarcadores, tejidos o fluidos están más relacionados con la exposición. Por 

lo que, la selección del biomarcador debe estar precedido de un análisis riguroso de 

literarura para elegir el más adecuado (Díaz-Barriga, 1999).  

 

Los biomarcadores para cada una de estas formas de dosis son útiles en la 

evaluación de riesgo, ya que, son una herramienta válida que permite identificar los 
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cambios biológicos producidos por la exposición a bajas concentraciones de 

diferentes compuestos, además ayudan en la comprensión de los mecanismos de 

acción de diferentes xenobióticos y sirven de base para la elaboración de guías de 

biomonitoreo (Arango, 2012). 

 

I.3.1 Cuantificación de compuestos orgánicos persistentes en plasma 

sanguíneo  

 

En la evaluación de los niveles de exposición de los seres humanos a los COP, es 

necesario disponer de medios de cuantificación idóneos. Considerando que estos 

compuestos son liposolubles, las matrices más adecuadas para su cuantificación 

son los tejidos grasos, la leche materna y el plasma sanguíneo. Varios estudios han 

empleado tejido adiposo en la cuantificación de los COP, pero debido a las 

dificultades para obtener muestras de tejido adiposo, el plasma sanguíneo se 

considera una matriz más adecuada para estudios de biomonitoreo en población 

humana, además de que, al estar en contacto con todos los tejidos y órganos, existe 

un equilibrio dinámico entre los contaminantes presentes en ellos y el plasma 

(Równicka-Zubik et al., 2014). 

 

Después de la absorción, los COP se unen a las lipoproteínas y se distribuyen a 

través de la sangre en los tejidos, primero en aquellos que son altamente 

perfundidos (hígado y músculo) y luego se redistribuyen a los tejidos con alto 

contenido en lípidos y baja perfusión (tejido adiposo y piel) (Garner y Matthews, 

1998; Lotti, 2003). Las grasas de la sangre se encuentran en forma de glóbulos 

esféricos suspendidos en el plasma y a su vez, el glóbulo graso es una masa de 

triglicéridos de 3 a 4 micras de diámetro envuelta por una membrana formada por 

proteínas, fosfolípidos, colesterol, cerebrósidos y agua. Condición que favorece las 

caractieristicas de fijación de los COP (Aguayo et al., 2004). 

 

Por ello, el proceso de separación y caracterización de los COP, no es sencillo, 

puesto que, implica una serie de tratamientos para la extracción del analito y la 
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posterior limpieza de los extractos. La preparación y la cantidad de muestra son 

pasos críticos en el procedimiento de análisis de estos compuestos, ya que pueden 

influir en los resultados. Por lo tanto, se requieren métodos para la cuantificación, 

que sean altamente selectivos y sensibles. Entre ellos, se encuentra la 

cromatografía de gases acoplada a espectrometría de masas (CGEM) (Korytár et 

al., 2006).  

 

Generalmente las concentraciones de los COP en plasma se expresan como 

valores estandarizados de lípidos, donde las concentraciones séricas se dividen por 

lípidos séricos. Las concentraciones de los COP suelen expresarse en ng/g de 

lípidos, lo que permite obtener valores que reflejen la carga corporal (Bergonzi et al, 

2009; Schisterman et al., 2005; Rylander et al., 2006). Para el caso de los BPC, en 

algunos estudios se han reportado las concentraciones como suma de congéneres 

individuales (IPCS, 2003). Sin embargo, la forma más apropiada es reportar 

congéneres individuales (Humphrey et al., 2000). 

 

I.4 Biomarcadores de efecto 

 

Un biomarcador de efecto es una alteración bioquímica, fisiológica, conductual u 

otra que se pueda medir dentro de un organismo, la cual dependiendo de la 

magnitud, puede reconocerse como asociada con un impedimento o enfermedad 

establecida o posible (Knudsen y Hansen, 2007). 

 

En los individuos existen amplias variaciones en la respuesta a dosis equivalentes 

de xenobióticos. El efecto de un compuesto en un individuo puede predecirse con 

mayor precisión a partir de los biomarcadores de efecto, los cuales, pueden no ser 

específicos para un único agente causal. Algunos marcadores biológicos pueden 

identificar daños incipientes por toxicidad a nivel preclínico y/o clínico, además de 

que permiten establecer la variación en los procesos de toxicidad y enfermedad que 

ocurre entre los diferentes individuos (Mendrick 2008). 
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Muchos biomarcadores de efecto se utilizan cotidianamente para ayudar en el 

diagnóstico clínico, pero para fines preventivos, un biomarcador de efecto ideal es 

aquel que mide el cambio que aún es reversible. Sin embargo, ciertos 

biomarcadores de efectos no reversibles pueden ser muy útiles en estudios 

epidemiológicos para brindar la oportunidad de una intervención clínica temprana 

(OMS, 1993). 

 

Entre los biomarcadores de efecto se encuentran los que evalúan cambios 

bioquímicos, que brindan información sobre el daño oxidativo en ADN y proteínas, 

alteraciones en una amplia gama de enzimas, como enzimas reparadoras de ADN 

y proteínas de unión a xenobióticos, entre otros. Los biomarcadores de efecto 

también, miden las alteraciones en objetivos genéticos importantes como el ADN, 

para los cuales se han utilizado modelos in vitro e in vivo, dichos biomarcadores son 

de genotoxicidad ya que, evaluan las rupturas de ADN, aberraciones 

cromosómicas, intercambio de cromátidas hermanas y micronúcleos, entre otros 

(Sarasin, 2003). 

 

I.4.1 Análisis clínicos 
 

Los análisis clínicos son una de las herramientas principales para evaluar el estado 

de salud de la población, ya que, brindan información fundamental en el diagnóstico, 

prevención y/o tratamiento de enfermedades. Entre estos análisis, se encuentran la 

citometría hemática y la química sanguínea. 

 

La citometría hemática determina el número, variedad, porcentaje, concentración y 

calidad de las células sanguíneas. Además, es el examen de laboratorio de mayor 

utilidad debido a que, en un solo estudio se analizan tres líneas celulares 

completamente diferentes: eritroide, leucocitaria y plaquetaria, que no sólo orientan 

a patologías hematológicas; sino también a enfermedades de diferentes órganos y 

sistemas (Fischbach, 1997). 
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En la serie eritroide los 3 valores principales son: la determinación de la de 

hemoglobina (HB) en g/dL; la proporción del hematocrito (HT), que es el volumen 

empacado de eritrocitos por litro de sangre, y la cuenta de reticulocitos (en 

porcentaje). Es importante considerar que estos parámetros varían de acuerdo con 

la altura sobre el nivel del mar, la edad y el género del paciente. Por otra parte, los 

índices eritrocitarios que indican el contenido de hemoglobina por eritrocito y el 

tamaño de cada uno de ellos, son datos importantes que orientan a las posibles 

etiologías en pacientes con anemia (Almaguer, 2003; Hurtado et al., 2010; López-

Santiago, 2016).  

 

En cuanto a la evaluación de la línea leucocitaria, ésta consiste en la interpretación 

cuantitativa total de los leucocitos y de los subtipos celulares. La causa principal de 

modificaciones en el número total y diferencial de leucocitos son los procesos 

infecciosos locales o sistémicos. La leucocitosis es la elevación de leucocitos totales 

en la circulación; cuando es secundaria a infecciones bacterianas predominan los 

neutrófilos y puede haber un incremento de bandas; en cambio, ante la presencia 

de infecciones virales tiende a aparecer un marcado incremento de linfocitos. Las 

enfermedades hematológicas malignas son una causa frecuente de 

leucocitosis/leucopenia. En estos casos es necesaria una revisión cuidadosa del 

frotis de sangre periférica (Almaguer, 2003; Hurtado et al., 2010; López-Santiago, 

2016).  

 

La tercera línea celular corresponde a las plaquetas, las cuales, son fragmentos 

anucleados del citoplasma de los megacariocitos presentes en la médula ósea, que 

sólo contienen algunas mitocondrias, glucógeno y gránulos específicos importantes 

para la coagulación. Las alteraciones numéricas de las plaquetas se pueden evaluar 

considerando el volumen plaquetario medio, si es elevado, indica una proliferación 

acelerada en la médula ósea (anemias hemolíticas, aumento de destrucción en la 

circulación), mientras que si es disminuido se asocia con reducción en la 

trombopoyesis (Almaguer, 2003; Hurtado et al., 2010; López-Santiago, 2016). 
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Tal como se ha descrito anteriormente en este documento, los COP tienen la 

capacidad de generar efectos adversos en la salud humana. Por lo que, este análisis 

clínico también es de utilidad para evaluar la inmunotoxicidad en humanos, ya que, 

el recuento total de glóbulos blancos se ha considerado como un marcador útil de 

los cambios inmunes, sobre todo con números absolutos que proporcionan 

información más confiable que los porcentajes (Tryphonas, 2001). 

 

Por otro lado, la química sanguínea, es una serie de pruebas realizadas en sangre 

para determinar la cantidad de ciertas sustancias en el cuerpo. Entre las sustancias 

que se analizan se incluyen: glucosa, proteínas, lípidos, enzimas, hormonas y 

electrolitos. Las cuales, dan indicio sobre las condiciones del metabolismo en el 

cuerpo y de cómo funcionan ciertos órganos (NCI, 2017). 

 

La química sanguínea parcial comprende la determinación de urea, creatinina, 

nitrógeno ureico y glucosa. Los primeros tres parámetros son indicadores del 

funcionamiento renal y el cuarto proporciona información sobre el desarrollo de 

diabetes. Por un lado, la creatinina es una sustancia de producción endógena 

derivada del metabolismo de la creatina y fosfocreatina en el tejido muscular, por lo 

que, la creatinina libre no es utilizada por el organismo, solo es un producto de 

desecho (Villegas, 2015).  

 

La mayoría de la creatinina es filtrada libremente por el glomérulo y no se reabsorbe 

ni metaboliza por los túbulos renales. Si el filtrado del riñón es deficiente, los niveles 

de creatinina en la sangre se elevan, por lo que, la determinación de creatinina 

sérica se utiliza principalmente para evaluar la función renal, debido a que es un 

buen indicador de la tasa de filtración glomerular (TFG) que se define como el 

aclaramiento renal de una sustancia particular del plasma y se expresa como el 

volumen del plasma que puede ser completamente aclarado de esa sustancia en 

unidad de tiempo (Bilbao et al., 2009).  
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En cuanto a la urea, es el producto principal de desecho del metabolismo de las 

proteínas provenientes tanto de la dieta como del recambio fisiológico, 

representando la forma mayoritaria de eliminación de nitrógeno. Es muy soluble en 

agua, lo que le permite filtrarse libremente por el glomérulo y ser reabsorbida por 

los túbulos proximales y distales. El contenido de urea se puede expresar como 

concentración de urea o bien como, concentración de nitrógeno ureico (Traynor et 

al., 2006; Villegas, 2015). 

 

Un aumento en el nitrógeno ureico se asocia con diversos factores, tales como: 1) 

Causas prerrenales, donde la manifestación más común es la hipovolemia. Debido 

a la escasez de suministro de sangre renal, la tasa de filtración glomerular se 

reduce, lo que provoca un aumento de nitrógeno ureico. El cual puede ser resultado 

de una hemorragia gastrointestinal o diarrea. 2) Causas intrarenales, como 

glomerulonefritis, pielonefritis crónica y nefritis tóxica. La deficiencia de la función 

renal causa una excreción reducida y conduce a la acumulación de urea (Wang et 

al., 2014). 

 

La glucosa es la principal fuente de energía del organismo, es utilizada por el hígado 

en la formación de glucógeno, en el mantenimiento del nivel glucémico, en la 

formación de sustancias grasas, en la glucolisis y en la sintesis de aminoácidos y 

glucoproteínas. El interés clínico de la cuantificación de la glucosa en sangre, se 

debe en gran parte a la elevada insidencia de diabetes mellitus, como transtorno 

metabolico más frecuente y de graves consecuencias clínicas (Portillo et al., 1997; 

Voet y Voet, 2006).  

 

En humanos, los niveles de glucosa en ayunas están regulados dentro de un 

estrecho rango homeostático; los niveles elevados de glucosa son un signo de 

secreción o reducción en la acción de la insulina y se usan para evaluar y 

diagnosticar la diabetes tipo 2. Los niveles elevados de glucosa en ayunas dentro 

del rango normal no diabético predicen el riesgo futuro de diabetes y se asocian con 
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la enfermedad cardiovascular incidente en individuos no diabéticos (Barker et al., 

2011). 

 

I.4.2 Ensayo de micronúcleos con bloqueo de citocinesis 

 

El ensayo de micronúcleos (MN) fue desarrollado por Schmid en 1975, para 

emplearse en medula ósea de ratón. Posteriormente, se implementó en diversos 

tejidos tanto en especies animales (eritrocitos, fibroblastos, linfocitos y células 

epiteliales) como vegetales (meristemos) (Zúñiga y Gómez, 2006).  

 

La realización de este ensayo implica la utilización de células en constante división, 

por lo que, la evaluación de (MN) en humanos se ha realizado principalmente en 

epitelio bucal y linfocitos de sangre periférica. Las células epiteliales exfoliadas se 

pueden recolectar fácilmente mediante procedimientos no invasivos. Además, 

alrededor del 90% de los cánceres surgen en los tejidos epiteliales al estar en 

contacto inmediato con agentes genotóxicos inhalados e ingeridos (Torres-Bugarín 

y Ramos-Ibarra, 2013). 

 

Sin embargo, el empleo de linfocitos es sumamente importante, ya que, los linfocitos 

desde la sangre migran al bazo, ganglios linfáticos y otros tejidos periféricos, para 

luego regresar a la sangre. En este sentido, los linfocitos con aberraciones 

cromosómicas que han sido inducidas en cualquier parte del cuerpo, estarán en la 

sangre periférica, por lo que, estos linfocitos se pueden emplear como modelo 

experimental, permitendo detectar el daño cromosómico inducido en la sangre 

periférica y el inducido en cualquiera de los compartimentos donde estas células se 

distribuyen (Wuestermann y Cronkite, 1995; Arencibia y Rosario, 2009). 

 

Fenech y Morley (1985), mejoraron la técnica descrita por Schmid y desarrollaron el 

ensayo de micronúcleos con bloqueo de citocinesis (CBMN: cytokinesisblock 

micronucleus) cuyo fundamento es el empleo de citocalasina-B, para impedir la 

citocinesis celular, después de que la célula ha sufrido una división nuclear, 
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permitiendo así, la obtención de células binucleadas (BI) en las que se evaluaran 

MN. 

 

Desde la década de los 80, el ensayo fue adoptado por numerosos laboratorios a 

nivel mundial, por lo que, en 1997 se inició el programa internacional de 

micronúcleos humanos (HUMN: Human MicroNucleus Project), donde se recabaron 

datos de 25 laboratorios y 7 000 individuos de diferentes países, para ser analizados 

e identificar las fuentes y los niveles de variabilidad, así como, la reproducibilidad 

del ensayo y finalmente poder validar la técnica (Fenech et al., 1999). 

 

Inicialmente, el ensayo se desarrolló para evaluar micronúcleos (MN) 

específicamente en células binucleadas (BI). Sin embargo, a medida que los 

mecanismos de formación de MN y otros biomarcadores asociados al daño del ADN 

como los puentes de cromatina (PC), los núcleos lobulados (NL), la apoptosis (AP) 

y la necrosis (NC) se hicieron más evidentes, este método evolucionó al ensayo de 

micronúcleos con bloqueo de citocinesis enfoque citoma (CBMN: cytokinesisblock 

micronucleus “cytome”) diseñado para capturar y evaluar todos estos eventos 

(Figura 4) (Fenech, 2006).  

 

Los MN son fragmentos de cromosomas o cromosomas completos que no se 

incorporaron en los núcleos principales en la división celular (Fenech y Morley, 

1985). La formación de MN puede ser provocada por agentes clastogénicos que 

inducen la ruptura de la doble hélice de ADN, originando fragmentos acéntricos 

incapaces de unirse al huso, por lo que quedan rezagados en la mitosis. Por otro 

lado, los agentes aneugénicos inhiben la formación del huso durante la mitosis, 

generando cromosomas enteros retrasados en anafase, que quedan fuera del 

núcleo al final de la mitosis (Lindberg et al., 2007).  

 

Los PC se producen cuando los centrómeros de los cromosomas dicéntricos se 

empujan a los polos opuestos de la célula en anafase. En las células BI es posible 

observar PC porque se inhibe la citocinesis y finalmente se forma la membrana 
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nuclear alrededor de los cromosomas. Estos PC son importantes porque 

proporcionan una medida de reordenamiento cromosómico (Fenech y Crott, 2002).  

 

 

Figura 4. Biomarcadores de daño al ADN, evaluados mediante el ensayo de micronúcleos con 

bloqueo de citocinesis enfoque citoma (Modificado de Fenech, 2007). 

 

Otra de las anormalidades nucleares evaluadas son los NL. Estos se forman en la 

fase S del ciclo celular a partir de la eliminación de ADN amplificado que se localiza 

selectivamente en sitios específicos de la periferia del núcleo (Shimizu et al., 1998).  
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Por otro lado, eventos genotóxicos como los aductos de ADN, aductos de proteínas 

y ruptura en la cadena de ADN pueden inducir apoptosis o necrosis. La apoptosis 

es una muerte celular controlada, donde la membrana plasmática se conserva hasta 

una etapa tardía del proceso, permitiendo que los gránulos se desintegren en 

vesículas unidas a la membrana sin fugas de los componentes intracelulares. En 

contraste, la necrosis provoca una reacción inflamatoria local debido a la liberación 

de enzimas tóxicas en el tejido circundante (Kirsch-Volders y Fenech, 2001). 

 

En general, los eventos antes descritos, pueden ocurrir simultáneamente y en 

diferentes grados dependiendo de la dosis y del agente químico presente en el 

organismo. Su evaluación es importante, puesto que permite obtener información 

sobre el nivel de daño y reparación del ADN, la inestabilidad cromosómica, 

anomalías mitóticas y muerte celular, permitiendo la medición de diversos aspectos 

de la disfunción celular y nuclear (Fenech, 2007). 

 

El biomonitoreo humano requiere metodologías precisas, sensibles y sencillas para 

evaluar los efectos genéticos tempranos causados por xenobióticos. El ensayo de 

MN tiene gran importancia toxicológica, pues, en las últimas décadas ha mostrado 

ser una herramienta eficaz en la detección de daño a nivel cromosómico en 

poblaciones expuestas a diferentes factores ambientales, ocupacionales y estilo de 

vida (Fenech, 2000; Matheus-Lobo y Bolaños, 2014).  

 

I.4.3 Ensayo cometa  

 

El ensayo cometa también conocido como electroforesis en gel de células 

individuales, es una prueba sensible, versátil, simple y rápida, utilizada para 

cuantificar el daño al ADN (Tice et al., 2000). Se basa en el principio de que las 

rupturas de cadena reducen el tamaño de la gran molécula dúplex de ADN, y 

durante la electroforesis las hebras relajadas se separan (Collins et al., 2008).  
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Técnicamente, el ensayo consiste en embeber células viables en gel de agarosa, 

posteriormente lisarlas para obtener los núcleos y finalmente someterlas a 

electroforesis, para conseguir que los fragmentos de ADN dañado viajen hacia el 

ánodo, permitiendo de esta manera la formación del cometa, con una cabeza (ADN 

intacto) y una cola (ADN dañado), que es evaluado después de la tinción 

fluorescente (Moller, 2006). 

 

Los primeros en utilizarlo fueron Ostlin y Johanson (1984), sin embargo, las 

condiciones neutras que emplearon, únicamente les permitieron detectar el daño 

inducido por rupturas de cadenas dobles de ADN. Singh et al, (1988), modificaron 

el pH a condiciones alcalinas para poder analizar la ruptura del ADN de hebras 

simples y dobles. 

 

Actualmente, el ensayo ha sido adaptado en etapas de lisis y tiempo de 

electroforesis para detectar daños al ADN como: rupturas de cadenas simples y 

dobles, sitios álcali lábiles, daño oxidativo, enlaces cruzados, aductos, apoptosis y 

necrosis (Bajpayye et al., 2013). Además, las variaciones en los componentes del 

ensayo han permitido su uso en diversos organismos, entre ellos: bacterias algas, 

plantas, hongos, invertebrados acuáticos y terrestres (bivalvos, anélidos, insectos) 

y vertebrados (peces, anfibios, aves y mamíferos, incluido el ser humano) (Dhawan 

et al., 2009). 

 

En el caso de humanos, se han utilizado células de epitelio bucal, espermatozoides, 

epitelio nasal, células del cristalino (extraido con cataratas) y biopsias (extraidas 

durante el examen clínico o cirugías). Sin embargo, la mayoría de las 

investigaciones se han realizado con linfocitos aislados (monocitos y linfocitos) y en 

sangre completa (Collins et al., 2013).  

 

El uso se sangre completa o la fracción de leucocitos aislados es una de las 

variaciones importantes en la técnica, debido a que el empleo de sangre completa 

es más simple, pero conduce a una población celular menos homogénea y a 
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posibles interferencias. Las células nucleadas en sangre entera consisten 

principalmente en neutrófilos (60-75%) seguido de linfocitos (20-30%), mientras que 

la fracción de leucocitos consiste entre 95-98% de linfocitos. Empero, en algunos 

casos la sangre completa es una ventaja, ya que, evita el daño adicional al ADN, 

inducido durante el aislamiento de las células mononucleares (Giovannelli et al., 

2003). 

 

Debido a sus multiples aplicaciones en diversos organismos y tipos celulares, el 

ensayo cometa se ha convertido en una de las principales herramientas para 

detectar el daño genotóxico in vitro o in vivo causado por una gran variedad de 

agentes tanto físicos como químicos, por lo que es útil en estudios toxicológicos, 

genéticos y ambientales (Valverde y Rojas, 2009; Kumaravel et al., 2009).  

 

En los últimos 20 años, el ensayo se ha aplicado en estudios de población humana 

para evaluar el estado nutricional (Moller y Loft, 2006), el daño oxidativo (Duthie et 

al., 1996; Van de Berg et al., 2001), la reparación de ADN (Dusinska et al., 2012), 

su relación con enfermedades neurodegenerativas (Migliore et al., 2002; Kadioglu 

et al., 2004), cáncer (Lorenzo et al.,2009; Vasavi et al., 2010; Sigurdson et al., 2011), 

así como, en la exposición ocupacional y ambiental a diversos tipos y dosis de 

agentes genotóxicos (Koppen et al., 2007; Piperakis et al., 2000; Balachandar et al., 

2010). Por lo que, contribuye de manera útil a la cuantificación del efecto biológico 

aún cuando no hay marcadores de exposición, puede ayudar con la identificación 

temprana de los riesgos para la salud (Collins et al. 2013). 
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II. ANTECEDENTES 

II.1 Contaminación con compuestos orgánicos persistentes en Tlaxcala 

 

Los estudios sobre compuestos orgánicos persistentes en el estado de Tlaxcala son 

escasos, a continuación, se presenta una descripción de estudios que abordan la 

problemática de contaminación en matrices ambientales y de sus efectos en 

modelos biológicos, los cuales han dado paso a la importancia de realizar 

investigaciones en población humana que se encuentra en riesgo potencial.  

 

Juárez-Santacruz et al. (2013), evaluaron la presencia de COP en sedimentos 

superficiales de los ríos Zahuapan y Atoyac, así como, su efecto genotóxico en Vicia 

faba de éstos y de suelos agrícolas del municipio de Tepetitla de Lardizabal. 

Analizaron isómeros de HCH, DDT y su metabolito DDE, HCB, mirex, aldrín, y 41 

congéneres de BPC. Las concentraciones de HCB, ΣDDT, ΣHCH y ΣBPC variaron 

de 45 a 450, 3 a 27, 138 a 510 y 59 a 1876 µg/kg de peso seco, respectivamente. 

En el río Atoyac se encontraron los niveles más altos de HCB, isómeros de HCH, y 

BPC, estos compuestos tienen el potencial para causar un impacto ambiental. Por 

otro lado, la prueba biológica muestra que ambos, sedimentos y suelos agrícolas, 

poseen un potencial genotóxico, dado que se presentó un incremento en la 

frecuencia de MN en V. faba. 

 

Netzáhual-Lopantzi, (2013) evaluó los sedimentos del río Texcalac y suelos 

agrícolas aledaños a éste, los valores más altos de BPC, en sedimento se ubicaron 

en un punto cercano a una zona de cultivo (32 547 µg/kg) y en otro cerca de la 

barranca San Cosme (24 538 µg/kg). Estas concentraciones superan la norma de 

Nueva Jersey (NJDEP, 70 µg/kg) para la protección de la biota. En suelos agrícolas 

el valor máximo fue de 88 022 µg/kg en una muestra localizada a la orilla de la 

barranca Sambrano, superando el límite máximo permisible de la norma oficial 

mexicana de protección ambiental (NOM-133-SEMARNAT-2000, 500 µg/kg). 
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Juárez-Santacruz et al. (2015) cuantificaron algunos COP (p, p DDT, p,pDDE y 41 

congeneres de BPC) en suelos agrícolas de los municipios de Tepetitla y Nativitas. 

Además evaluaron la capacidad genotóxica de estos y sus extractos orgánicos 

usando a V. faba como bioindicador. Los valores más altos de BPC se encontraron 

en 2 muestras de Tepetitla (4 671 g/kg y 26 983 g/kg, T1 y T2 respectivamente) 

superando el limite máximo permisible de la norma oficial mexicana de protección 

ambiental (NOM-133-SEMARNAT-2000, 500 µg/kg) y de las guías Canadienses 

sobre la calidad del suelo para el medio ambiente y la salud (SQGE=500 g/kg). 

Respecto a la prueba de genotoxicidad, reportaron porcentajes de fragmentación 

de ADN más altos y estadísticamente significativos (p<0.05) que el control negativo, 

tanto en suelos agrícolas como en los extractos orgánicos.  

 

II.2 Genotoxicidad por exposición a los COP  

 

A nivel internacional se han realizado diversos estudios tanto in vitro como in vivo, 

enfocados a evaluar los efectos producidos por los COP en población humana. 

Entre éstos se encuentra la genotoxicidad, debido a que la inestabilidad genómica 

conlleva al desencadenamiento de diversas patologías. Dicha inestabilidad puede 

ser medida a través de cambios cromosómicos y moleculares. Por lo que, el empleo 

de los ensayos de micronúcleos y cometa son importantes para detectar daños de 

este tipo. 

 

Gerić et al. (2012) analizaron in vitro los efectos genotóxicos del DDT y sus 

metabolitos, utilizando los ensayos de micronúcleos con bloqueo de citosinesis y 

cometa. Expusieron a los linfocitos durante 1, 6 y 24 h, a p, p-DDT (0.1 g/ml), p, 

p-DDE (4.1 g/ml) y p, p-DDD (3.9 g/ml), el período de exposición de 24 h mostró 

un incremento significativo en el número de células micronucleadas de 23.5 ± 3.54, 

13.5 ± 0.71 y 16.5 ± 6.36 para DDT, DDE y DDD respectivamente, en comparación 

con el control 2.5 ± 0.71. Un efecto similar se observó en el ensayo cometa donde 

el porcentaje de ADN en la cola de los cometas para los compuestos analizados fue 
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de 17.24 ± 0.55, 11.21 ± 0.56 y 9.28 ± 0.50 para DDT, DDE y DDD respectivamente, 

en comparación con el control (1.81 ± 0.16). 

 

En la Provincia de Córdoba, Argentina, Gentile et al. (2012) evaluaron el efecto 

genotóxico por exposición laboral a plaguicidas mediante el ensayo de MN en 

linfocitos de sangre periférica en un grupo de 20 trabajadores rurales y contrastaron 

sus resultados con un grupo de referencia de 10 individuos, reportando diferencias 

estadísticamente significativas (t de Student, p < 0.0005) entre los dos grupos (15.15 

± 5.10 y 7.20 ± 1.55 MN/1000, respectivamente)  

 

En Brasil, se han realizado estudios que evalúan el efecto genotóxico en 

trabajadores expuestos a mezclas de agentes químicos presentes en formulaciones 

de fungicidas, herbicidas e insecticidas. Benedetti et al. (2013) en la ciudad de 

Espumoso, evaluaron a un grupo de trabajadores de la soja mediante el ensayo 

cometa en leucocitos periféricos y el ensayo de micronúcleos en células bucales 

exfoliadas. Analizaron un total de 127 individuos, 81 expuestos y 46 controles. La 

evaluación de las células epiteliales presentó un índice de daño mayor en el grupo 

expuesto respecto al grupo control (Mann-Whitney p <0,001, 38.5 ±19.9 vs 19.6 ± 

10.3). En cuanto a la frecuencia de MN, hubo diferencias estadísticamente 

significativas (Mann-Whitney p <0,001) 3.4 ± 2.5 vs 1.5 ± 1.7 entre ambos grupos 

respectivamente. 

 

Khayat et al. (2013) evaluaron 41 trabajadores expuestos a pesticidas y 32 sujetos 

como grupo control. Para el ensayo cometa, utilizaron sangre periférica y para 

micronúcleos, tomaron muestras de epitelio bucal. El daño al ADN se midió por la 

longitud de la cola, el porcentaje de ADN en la cola, el olive tail moment (OTM) y el 

tail moment (TM). En el ensayo cometa, reportaron diferencias estadísticamente 

significativas en tres parámetros entre los grupos expuesto y control (5.71 ± 1.63 vs 

1.13 ± 1.25, 0.54 ± 0.21 vs 0.09 ± 0.13 y 0.18 ± 0.13 vs 0.02 ± 0.04, porcentaje de 

ADN en la cola, OTM y TM, respectivamente). El grupo expuesto presentó un 
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incremento hasta de 8 veces en la frecuencia de MN, en comparación con el grupo 

control (p <0,05).  

 

Wilhelm et al. (2014) evaluaron los efectos genotóxicos en floricultores (n=37) en 

una región del estado de Rio Grande do Sul, en el sur de Brasil, los datos se 

contrastaron con 37 personas no expuestas. El análisis se realizó en epitelio oral 

para la prueba de MN y en sangre periférica el ensayo cometa. En cuanto a las 

frecuencias de MN y otras anormalidades nucleares no se registraron diferencias 

entre los grupos. Sin embargo, en el ensayo cometa encontraron que tanto la 

frecuencia de las células dañadas como el índice de daño fueron significativamente 

mayores en el grupo expuesto (4.22 ± 3.89) respecto al control (1.51 ± 2.55). 

 

En un estudio realizado en Colombia por Varona-Uribe et al. (2014) cuantificaron 31 

pesticidas en sangre, suero y orina (15 organoclorados, 10 organofosforados, 5 

carbamatos y etilentiourea), de los cuales 24 (77.42 %) estaban presentes en 223 

trabajadores de cultivos de arroz. Mediante el uso del análisis de factor de máxima 

verosimilitud identificaron 8 mezclas diferentes, entre ellas una que contenía 

hexacloruro de benceno alfa y beta (α-BHC y β-BHC) y hexaclorobenceno (HCB) la 

cual se asoció con un mayor porcentaje de daño en el ADN, evaluado por el ensayo 

cometa.  

 

Entre los estudios que han evaluado la genotoxicidad por exposición a los COP en 

población humana en México, se encuentra el realizado por Herrera-Portugal et al. 

(2005), quienes compararon a un grupo de 30 niños residentes de áreas rociadas 

con DDT en Chiapas, con 30 niños quienes vivían en áreas con menor exposición 

a DDT. La cuantificación de DDT y DDE, así como, el ensayo cometa se realizaron 

en sangre. Los niños con menor exposición, tuvieron una concentración sanguínea 

media de 15.9 ± 8.2 de DDT y 58.24 ± 29.2 g/L DDE significativamente más alta que 

los controles (1.9 ± 3.6 y 9.2 ± 5.7 g/L, respectivamente). En cuanto a los valores 

promedio de la cola del cometa se encontró diferencia significativa entre los dos 
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grupos examinados (media 26.83 ± 6.05 vs 17.13 ± 3.69, p<0.001) y momento de 

la cola (media 7.13 ± 2.9 vs 1.21 ± 2.19, p<0.001). 

 

En el estado de Guerrero Carbajal-López et al. (2015) evaluaron el efecto 

genotóxico de plaguicidas, utilizando el ensayo cometa y el ensayo de micronúcleos  

en células bucales exfoliadas. Compararon 111 trabajadores agrícolas de tres 

comunidades rurales (Arcelia 62, Ajuchitlan 13 y Tlapehuala 36), con 60 personas 

no expuestas. Los resultados del estudio revelaron que la longitud de la cola 

aumentó significativamente en los individuos expuestos (222.23 ± 8.1, 194.30 ± 16.4 

y 155.78 ± 6.7, para Arcelia, Ajuchitlan y Tlapehuala respectivamente) respecto al 

control (106.08 ± 2.6) y la frecuencia de MN presentó un aumento de 0.88 ± 0.56 en 

los no expuestos a 1.66 ± 0.20, 3.23 ± 0.65 y 2.1 ± 0.31 en Arcelia, Ajuchitlan y 

Tlapehuala respectivamente).  
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III. JUSTIFICACIÓN 

 

Algunos estudios han demostrado que el río Texcalac y suelos aledaños a este 

presentan niveles elevados de compuestos orgánicos persistentes, entre ellos, los 

Bifenilos Policlorados (BPC) cuya persistencia y toxicidad pueden representar un 

riesgo para la salud humana. Sin embargo, las incipientes investigaciones 

ecotoxicológicas realizadas en la comunidad de Santa María Texcalac, sugieren la 

necesidad de realizar estudios que permitan conocer el nivel de daño genético 

producido por dichos contaminantes ambientales, sobre todo en poblaciones en 

edades tempranas, puesto que el daño al ADN tiene efectos adversos que 

disminuyen la calidad de vida.  

 

El biomonitoreo en población humana es complejo y de difícil evaluación, ya que en 

algunos casos las rutas y vías de exposición no son evidentes, sin embargo con 

este trabajo se pretende dar los primeros pasos en términos de evaluación de riesgo 

en salud humana, mediante la cuantificación de los COP en sangre empleando la 

técnica de cromatografía de gases acoplado a espectrometría de masas y 

biomarcadores que por su alta sensibilidad para detectar daño al ADN, son un 

indicador de efectos por exposición a agentes genotóxicos, lo que generará 

información que puede contribuir a la creación de conciencia ciudadana y de 

propuestas en búsqueda de estrategias que minimicen la exposición y prevengan 

los efectos adversos a la salud, mejorando la calidad de vida de los habitantes de 

este lugar.  
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IV. OBJETIVOS 

 

IV.1 Objetivo general 

 

Evaluar el riesgo potencial por exposición a compuestos orgánicos persistentes en 

una población juvenil de Texcalac, mediante biomarcadores de exposición y efecto 

genotóxico. 

 

IV.2 Objetivos específicos 

 

a. Evaluar la exposición a través de la cuantificación de los COP en plasma. 

b. Analizar algunos parámetros clínicos para conocer el estado general de salud 

de la población.  

c. Determinar los niveles de toxicidad a nivel citogenético y molecular, mediante 

la frecuencia de micronúcleos e índice de daño al ADN en linfocitos de sangre 

periférica.  

d. Comparar los parámetros clínicos, los biomarcadores de efecto y los de 

exposición con una población de referencia. 
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V. HIPÓTESIS  

 

La población de Santa María Texcalac esta potencialmente expuesta a compuestos 

orgánicos persistentes, por lo que presentará niveles elevados de estos compuestos 

en sangre y tendrán una asociación positiva con los niveles de genotoxicidad. 
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VI. METODOLOGÍA 

 

VI.1 Zonas de estudio 

 

En el estado de Tlaxcala se encuentran 9 zonas industriales: Ciudad Industrial 

Xicohténcatl l Tetla, Ciudad Industrial Xicohténcatl ll Huamantla, Ciudad Industrial 

Xicohténcatl III Tlaxco, Corredor Industrial Malinche, Corredor Industrial Apizaco–

Xalostoc-Huamantla, Corredor Industrial Panzacola, Parque Industrial Xiloxoxtla, 

Parque Industrial Ixtacuixtla y Parque Industrial Calpulalpan, de estas, la mayoría 

son del giro automotriz, textil, plástico, agroquímico, papelero, metal-mecánico, 

químico, alfarería y cerámica (Figura 5) (SEDECO, 2015). 

 

Por otro lado, la agricultura representa el 58.5 % de la superficie del estado, el 98.0 

% de las unidades de producción emplean plaguicidas con el fin de combatir, 

controlar o evitar el desarrollo de malezas, insectos, hongos u otro tipo de plagas 

que atacan a los cultivos (INEGI, 2012).  

 

 

Figura 5. Mapa de las zonas industriales (Fuente propia, elaborado con QGIS versión 2.18.15). 
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VI.1.1 Zona de probable riesgo  

 

La comunidad de Santa María Texcalac se encuentra localizada en el municipio de 

Apizaco, Tlaxcala, a una altitud de 2,420 metros sobre el nivel del mar. Sus 

coordenadas geográficas son: latitud norte 19° 25’ 17.093" y longitud oeste 98° 05' 

26.210". Colinda al norte con la comunidad de Guadalupe Texcalac y el municipio 

de Tetla de la Solidaridad; al sur con el municipio de San Andrés Ahuahuastepec; 

al este con el municipio de San Cosme Xalostoc y al oeste con la comunidad de San 

Luis Apizaquito y la colonia San Isidro (Figura 6) (INEGI, 2017). 

 

 

Figura 6. Mapa de la comunidad de Santa María Texcalac (Fuente propia, elaborado con QGIS 
versión 2.18.15). 

 

Esta comunidad se encuentra potencialmente impactada por los desechos 

provenientes de industrias que se localizan al norte (Ciudad Industrial Xicoténcatl I) 

y al este (Corredor Industrial Xalostoc), donde se encuentran empresas de giro 

agroquímico, químico, papelero, metal-mecánico y plástico (SEDECO, 2015), 

derivado de sus procesos de producción estas empresas pueden ser fuentes de 

compuestos orgánicos persistentes. Por otro lado, el 40 % de la superficie de la 
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comunidad está dedicada a la agricultura y en el 20 % de esta se emplean 

plaguicidas. 

 

VI.1.2 Zona de bajo riesgo 
 

La localidad de San Tadeo Huiloapan se localiza en el municipio de Panotla, 

Tlaxcala en las coordenadas geográficas 19° 22' 59.826" latitud norte y 98° 16' 

17.702" longitud oeste a una altitud de 2 544 msnm. (INEGI, 2017). Colinda al 

noreste con el municipio de Xaltocan, al noroeste con la comunidad de San Mateo 

Huexoyucan, al suroeste con la comunidad de San Franscisco Temetzontla y al 

noreste con el municipio de Totolac (Figura 7) (INEGI, 1995).  

 

Esta comunidad no se encuentra cerca de corredores industriales y sus principales 

actividades se centran en la agricultura, ganadería, silvicultura y pesca, razón por la 

cual fue elegida como grupo de referencia.  

 

 

Figura 7. Mapa de la zona de bajo riesgo (Fuente propia, elaborado con QGIS versión 2.18.15). 
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VI.1.3 Selección de la población  
 

La población de estudio (grupo de probable riesgo) estuvo constituida por 30 

estudiantes de ambos sexos, de nivel medio superior de la comunidad de Santa 

María Texcalac, Apizaco, Tlaxcala. Los criterios de inclusión fueron los siguientes: 

1) edad de 15 a 19 años; 2) residencia mínima de 2 años en Santa María Texcalac; 

3) no consumir bebidas alcohólicas y de preferencia no fumadores; 4) no expuestos 

ocupacionalmente a sustancias tóxicas.  

 

El grupo de bajo riesgo o de referencia, estuvo representado por una población 

escolar de 45 individuos de ambos sexos, de nivel medio superior, pertenecientes 

a la comunidad de San Tadeo Huiloapan, Panotla, Tlaxcala. Para este grupo los 

criterios de inclusión fueron los siguientes: 1) edad de 15 a 19 años; 2) no vivir cerca 

zonas industriales o agrícolas; 3) no consumir bebidas alcohólicas y de preferencia 

no fumadores; 4) no expuestos ocupacionalmente a sustancias tóxicas. 

 

A ambos grupos de estudio se les aplicó un cuestionario (Anexo 1) para conocer el 

sitio de residencia, las probables fuentes de exposición, hábitos domésticos y 

personales así como el tipo de alimentación. 

El proyecto fue aprobado por el comité de Bioética de la facultad de Agrobiología 

(Anexo 2). Para obtener la muestra sanguínea se solicitó el consentimiento 

informado, voluntario y firmado por el padre, madre o tutor de cada participante 

(Anexo 3).  

 

VI.1.4 Toma de muestra biológica 
 

Se realizó una flebotomía en el área antecubital, empleando tubos VacutainerMR con 

heparina de sodio (Ref.367878, Becton-Dickinson, Franklin Lakes, NJ, USA) para 

realizar la técnica de micronúcleos y la separación de plasma; tubos con EDTA (Ref. 

368171, Becton-Dickinson, Franklin Lakes, NJ, USA) para la Biometría hemática y 

tubos sin anticoagulante (Ref. 368175, Becton-Dickinson, Franklin Lakes, NJ, USA) 
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para realizar la Química sanguínea. Las muestras se trasladaron en hieleras al 

laboratorio de análisis clínicos La Paz y al laboratorio de Toxicología ambiental del 

CIGyA para los análisis correspondientes. 

 

VI.2 Cuantificación de compuestos orgánicos persistentes por CGEM 

 

VI.2.1 Separación de plasma 

 

Los tubos vacutainer que contenían la muestra sanguínea se centrifugaron a 2500 

rpm durante 5 min. Posteriormente, con una pipeta automática se transfirió el 

plasma a tubos criogénicos, los cuales fueron almacenados en refrigeración (4 °C) 

hasta su uso. 

 

VI.2.2 Proceso de extracción con solventes orgánicos 
 

En tubos de cultivo de 10 ml se transfirieron 2 ml de plasma y se fortificaron con 50 

µl de BPC 141 C13 (1 ppm, EC_1426_3, Cambridge Isotope Laboratories) como 

estándar interno. Se dejaron reposar a temperatura de 16 °C durante 24 h. Pasado 

este tiempo se agregaron 0.5 ml de ácido fórmico (J.T. Baker) y 3 ml de alcohol 

isopropílico (Burdick & Jackson) a cada tubo y se agitaron con vórtex durante 3 min.  

 

Posteriormente se añadieron 3 ml de una mezcla éter etílico/hexano (1:1 v/v, J.T. 

Baker/J.T. Baker) y se invirtieron por 3 min para a continuación centrifugar a 3000 

rpm durante 3 min. Una vez centrifugado, la fase orgánica (fase superior) se 

transfirió a otro tubo de cultivo y se le agregaron 2 ml de KCl (1%, J.T. Baker) se 

invirtió durante 3 min y se centrifugó a 3000 rpm durante 3 min. Nuevamente se 

recolectó la fase orgánica colocándola en un tubo cónico de 15 ml previamente 

etiquetado y pesado. Este proceso se repitió 2 veces más. Subsiguientemente se 

evaporó con flujo de nitrógeno (Alta pureza 99.997%, INFRA) a 37 °C hasta llegar 

a peso constante. El contenido de lípidos se determinó por gravimetría. 
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Los lípidos obtenidos se disolvieron en 3 ml de hexano (J.T. Baker) y se transfirieron 

a un tubo de cultivo, en el cual se adicionaron 2 ml de ácido sulfúrico (J.T. Baker), 

se invirtió durante 2 minutos y se centrifugó a 3000 rpm durante 3 min. Se recuperó 

la fase superior en un tubo cónico y a la fase inferior se le extrajo 2 veces más con 

3 ml de hexano. Los extractos colectados en el tubo cónico se evaporaron con flujo 

de nitrógeno a 37 °C hasta llegar a un volumen de 2 ml. 

 

Finalmente, la muestra se filtró con un cartucho de Florisil (J.T. Baker) previamente 

acondicionado con 3 ml acetona (Meyer) y 3 ml hexano. Para eluir se adicionaron 6 

ml de hexano; el eluato se recuperó en otro tubo cónico y se evaporó con flujo de 

nitrógeno a 37 °C hasta obtener un volumen de 100 µl, para así transferirlos con 

ayuda de una pipeta Pasteur al inserto, aforando con hexano a 150 µl. 

 

VI.2.2 Análisis cromatográfico  
 

El análisis cuantitativo se realizó en un cromatógrafo de gases marca Perkin Elmer 

Clarus 500 acoplado a un espectrómetro de masas marca Perkin Elmer Clarus 

56OS. Se utilizó una columna, Elite-5 MS 30 m x 0.32 ID, 0.25 µm de espesor de 

película. Las temperaturas del horno fueron las siguientes: inicial 100 °C (2 min), 

final 310 °C durante 6 min (rampas: 20 °C/min hasta 200 °C, 7 °C/min hasta 270 

°C/min, 15 °C/min hasta 310 °C), la temperatura del inyector fue 275 °C con splitless 

de 30 ml/min, línea de transferencia de 280 °C y el detector de masa de 230 °C. Se 

empleó helio (INFRA) como gas acarreador a una velocidad lineal de 1.5 ml/min. 

 

VI.3 Química sanguínea parcial y citometría hemática  

 

La determinación de estos parámetros se realizó en colaboración con el laboratorio 

de análisis clínicos La Paz. Para la cuantificación de glucosa, urea, nitrógeno ureico 

y creatinina se utilizó un espectrofotómetro marca Pointe 180 modelo 1907 y para 

determinar los parámetros de la citometría hemática (leucocitos totales, eritrocitos, 

hemoglobina, hematocrito, volumen corpuscular medio, hemoglobina corpuscular 
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media, concentración media de hemoglobina corpuscular y plaquetas, se empleó un 

equipo Coulter T890 (Hematology System, SIEMENS). 

 

VI.3.1 Diferencial de leucocitos  

 

En portaobjetos previamente lavados y desengrasados se colocaron 10 µl de 

sangre, se realizó un frotis y se dejaron secar a temperatura ambiente durante 10 

minutos. Para cada individuo se realizaron 2 laminillas. Posteriormente las laminillas 

se colocaron en un puente de tinción con colorante de Wrigh (HYCEL) durante 5 

min. Transcurrido el tiempo se les agrego buffer 6.4 (HYCEL) durante 5 min. 

Finalizado el tiempo las laminillas se lavaron con agua destilada, se dejaron secar 

a temperatura ambiente y se guardaron hasta su análisis. 

 

VI.3.1.1 Recuento diferencial de leucocitos  
 

El análisis se realizó en un microscopio óptico Marca Zeiiss con objetivo de 100x. 

La cuenta absoluta de neutrófilos, linfocitos, monocitos, eosinófilos y basófilos se 

contabilizó en 100 leucocitos por individuo. (Figura 8). 

 

Neutrófilo segmentado 

 Tiene un núcleo que presenta condensación de cromatina y espacios 

claramente definidos de paracromatina. Se colorea fuertemente y adquiere 

formas irregulares similares a las letras E, Z y S.  

 Está formado por varios lóbulos (hasta 4) unidos por puentes de cromatina. 

 El citoplasma es incoloro y presenta gránulos pequeños  

 

Neutrófilo en banda 

 Su cromatina nuclear no está dividida. 

 Núcleo condensado que puede presentar una o dos constricciones. 

 El citoplasma presenta gránulos y coloración ligeramente rosada. 

 Membrana celular lisa.  
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Linfocito 

 Tiene un solo núcleo bien definido con bloques de cromatina que se tiñe de 

azul oscuro. 

 El citoplasma es abundante, azul pálido y puede contener gránulos azurófilos 

inespecíficos.   

 

Monocito 

 Su núcleo es generalmente excéntrico, aunque puede ser central, con forma 

arriñonada o lobulada, aunque puede tener forma de bastón 

 Su cromatina nuclear es laxa. 

 El citoplasma es amplio de color gris y puede presentar gránulos 

inespecíficos. 

 

Eosinófilo 

 El núcleo es bilobulado y lo que más caracteriza a esta célula es la presencia 

de gránulos color naranja marrón. 

 El citoplasma es incoloro. 

 

Basófilo 

 El núcleo es poco segmentado. 

 Presenta gránulos de color purpura negruzco.  

 

 

Figura 8. Células analizadas en el diferencial de leucocitos. a) Neutrófilo segmentado, b) Neutrófilo 

en banda, c) Linfocito, d) Monocito, e) Eosinófilo y f) Basófilo. (Fuente propia). 
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VI.4 Ensayo de micronúcleos con bloqueo de citocinesis  

 

VI.4.1 Siembra de las muestras de sangre 

 

La siembra se realizó bajo condiciones de esterilidad en una campana de flujo 

laminar. En tubos Falcón de 15 ml estériles se adicionaron 6.3 ml de medio RPMI-

1640 suplementado con L-Glutamina (SIGMA, #R6504) y bicarbonato de sodio al 2 

% (J.T. Baker), 200 µl de Fitohemaglutinina-M (Sigma, #L8902, 1mg/ml), 10 μl de 

antibiótico (Penicilina 5,000 U, Estreptomicina 5 mg y Neomicina 10 mg/ml, SIGMA) 

y 0.5 ml de sangre. Cada tubo se mezcló suavemente por inversión, se colocaron 

en una gradilla y se incubaron a 37 °C durante 48 h. 

 

VI.4.2 Bloqueo de citocinesis 

 

Pasado este tiempo, para bloquear la citocinesis de los linfocitos, se agregaron 10 

µl de Citocalasina-B (3 mg/ml, SIGMA) a cada tubo. Se mezclaron suavemente por 

inversión y se incubaron a 37 °C por 24 h. 

 

VI.4.3 Fijación y obtención de linfocitos 

 

Se preparó una solución de metanol-ácido acético (3:1 v/v, J.T. Baker / J.T. Baker), 

que se introdujo al refrigerador (4 °C) por al menos una hora antes de cosechar y 

se mantuvo sobre una fuente de hielo al momento de utilizarlo. 

Finalizado el tiempo de cultivo los tubos se centrifugaron a 1500 rpm durante 10 

min. Se eliminó el sobrenadante dejando aproximadamente 1 ml del precipitado. La 

muestra se resuspendió en un vórtex y al mismo tiempo se agregaron suavemente 

5 ml de la solución previamente preparada. Nuevamente se centrifugó a 1500 rpm 

durante 10 min y se eliminó el sobrenadante. El proceso se repitió 4 veces, en el 

último lavado se eliminó el sobrenadante dejando aproximadamente 1 ml de la 

suspensión celular. 
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VI.4.4 Preparación y tinción de laminillas 

 

Los portaobjetos se rotularon, se colocaron en agua destilada y fueron llevados al 

refrigerador (4 °C) por al menos una hora antes de cosechar, para asegurarse de 

que al usarlos estuvieran completamente fríos.  

 

Al finalizar el proceso de lavado, con una pipeta Pasteur se resuspendió el botón de 

células, se aspiró completamente la suspensión y se vertió por goteo a distancia (30 

cm) sobre un portaobjetos previamente preparado, esparciendo las células por toda 

la superficie. Se dejaron secar durante 24 horas a temperatura ambiente. 

 

Para la tinción las laminillas se colocaron en un frasco Coplin que contenía eosina 

B (SIGMA), durante 1 min, se escurrieron rápidamente en posición vertical sobre 

papel absorbente para quitar el excedente e inmediatamente se introdujeron en otro 

Coplin con azul de metileno (SIGMA) durante 1 min. Finalmente se lavaron con agua 

destilada y se secaron al ambiente. 

 

VI.4.5 Análisis microscópico de anormalidades nucleares  

 

Se realizó la lectura en un microscopio óptico Marca Zeiiss con objetivo de 100x. 

Para cada evento, se consideraron las características descritas a continuación:  

 

Índice de División Nuclear (IDN) 

Se contaron 500 células (por duplicado) mono, bi, tri y tetranucleadas para calcular 

el índice de división nuclear de acuerdo a la siguiente formula: 

 

𝐼𝐷𝑁 = (𝑀1 + 2𝑀2 + 3𝑀3 + 4𝑀4)/N 

Donde: 

𝑀1 𝑎 𝑀4= representan el número de células con 1 a 4 núcleos  

 N= es el número total de células viables evaluadas  
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Las células mono, bi, tri y tetranucleadas son células viables con un citoplasma 

intacto y núcleo morfológicamente normal. En el caso de las binucleadas pueden 

contener uno o más micronúcleos, núcleos lobulados o puentes de cromatina 

(Figura 9).  

 

Citotoxicidad  

En 500 células (por duplicado) se contabiliza la frecuencia de células apoptóticas y 

necróticas (Figura 9), considerando los siguientes criterios: 

 Las células apoptóticas tempranas presentan condensación de la cromatina 

dentro del núcleo, y los límites citoplasmáticos y nucleares se encuentran 

intactos. 

 Las células apoptóticas tardías tienen fragmentación nuclear en cuerpos 

nucleares más pequeños dentro de un citoplasma y membrana citoplasmática 

intactos. 

 Los fragmentos nucleares y el citoplasma presentan mayor intensidad de la 

tinción que en las células viables. 

 

Para las células necróticas: 

 Las células necróticas tempranas presentan un citoplasma pálido, numerosas 

vacuolas (principalmente en el citoplasma y a veces en el núcleo), la membrana 

citoplasmática dañada y un núcleo casi intacto. 

 Las células necróticas tardías muestran pérdida y daño de citoplasma, 

membrana nuclear irregular con sólo una estructura nuclear parcialmente intacta 

a menudo con escape de material nuclear desde el límite nuclear.  

 La intensidad de la tinción del núcleo y el citoplasma es generalmente menor 

que la observada en las células viables. 

 

Genotoxicidad  

Se evaluaron MN, NL y PC (Figura 9) en 1000 células binucleadas (por duplicado), 

para las cuales se consideraron las siguientes características: los dos núcleos en 

una célula deben tener membranas nucleares intactas y encontrarse dentro del 
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mismo límite citoplasmático. Los dos núcleos deben ser aproximadamente iguales 

en tamaño, intensidad y patrón de tinción. Los dos núcleos principales de una célula 

BI pueden tocarse pero idealmente no deben superponerse entre sí. La membrana 

de una célula BI debe estar intacta y claramente distinguible del límite citoplásmico 

de células adyacentes.  

 

Criterios para MN 

 El diámetro del MN oscila entre 1/16 - 1/3 de la media del diámetro del núcleo 

principal, lo que corresponde a 1/256 y 1/9 de la superficie de uno de los núcleos 

principales en una célula BI, respectivamente. 

 Los MN son no refractarios. 

 La intensidad de tinción de los MN es similar a los núcleos principales. 

 Los MN no están conectados con ninguno de los núcleos principales. 

 Los MN pueden tocar pero no solaparse con los núcleos de la célula binucleada. 

 

Criterios para NL  

 Los NL son similares a los MN en apariencia con la excepción de que están 

conectados con el núcleo principal a través de un puente que puede ser 

ligeramente más estrecho que el diámetro del brote o por un puente mucho más 

delgado dependiendo de la etapa del proceso de extrusión. 

 Los NL tienen la misma intensidad de tinción que los MN. 

 

Criterios para PC 

 La anchura de un PC puede variar considerablemente, pero usualmente no 

excede 1/4 del diámetro de los núcleos principales de la célula. 

 Los PC deben tener las mismas características de tinción que los núcleos 

principales.  

 Puede observarse más de un PC dentro de una célula binucleada. 

 Una célula BI con un PC puede contener uno o más MN. 

 



Metodología 
 

64 
 

 

Figura 9. Células y anormalidades nucleares evaluadas en el ensayo de micronúcleos. a) célula 
mononucleada, b) célula binucleada, c) célula trinucleada, d) célula tetranucleada, e) célula en 
necrosis, f) célula en apoptosis, g) célula binucleada con un micronúcleo, h) célula con núcleo 
lobulado, i) célula con puente de cromatina, j) y k) células con núcleo lobulado y puente de cromatina 
(Fuente propia). 

 

VI.5 Ensayo cometa en sangre total 

 

VI.5.1 Preparación de laminillas con agarosa 

 

En portaobjetos (CORNING) se agregó 150 μl de Agarosa Regular (AR) (SIGMA) al 

0.5%, extendiéndose con el dedo índice libre de grasa, se solidificaron a 

temperatura ambiente y se guardaron hasta su uso. 

 

VI.5.2 Montaje de la muestra de sangre sobre las laminillas 

 

Se colocó en un tubo eppendorf 15 μl de sangre total y se mezcló con 225 μl de 

Agarosa de Bajo Punto de Fusión (ABPF) (SIGMA) al 0.5%, se añadieron 75 μl de 

la mezcla sobre los portaobjetos previamente preparados con AR, se cubrió con un 

cubreobjetos y se dejó solidificar a 4 °C, posteriormente se retiró el cubreobjetos y 

se aplicó una segunda capa de ABPF, una vez solidificadas, las laminillas se 

colocaron en una caja Coplin con solución de lisis (NaCl 2.5 M, Trizma base 10 mM, 

EDTA 100 mM, NaOH 0.3 M, DMSO 10 % y Tritón X-100 1%, pH 10) y se 

mantuvieron en refrigeración (4 °C) durante 24 h. 
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VI.5.3 Desenrrollamiento y electroforesis  
 

Se colocaron las laminillas de forma horizontal en una cámara de electroforesis 

marca Thermo OWL EASYCAST B2 que contenía amortiguador de electroforesis 

frío (4 °C) recién elaborado (NaOH 300 mM y EDTA 1 mM, pH 13) durante 20 min 

para permitir el desenrrollamiento del ADN; pasado este tiempo se aplicó una 

corriente de 25 V y 300 mA con una fuente de poder marca Bio-Rad modelo 

PowerPac Basic durante 20 min. Una vez transcurrido el tiempo, las laminillas se 

neutralizaron lavándolas tres veces en amortiguador de neutralización (Trizma base 

0.4 M, pH 7.5) durante 5 min cada vez, posteriormente se lavaron con 5 ml de agua 

desionizada tres veces durante 5 min cada vez. Finalmente, se sumergieron en 

metanol durante 5 min, transcurrido el tiempo, se colocaron sobre papel absorbente 

y secaron a temperatura ambiente. 

 

VI.5.4 Análisis microscópico de las moléculas de ADN  
 

Las laminillas se tiñeron con 30 μl de bromuro de etidio (SIGMA) al 0.02% y se 

observaron en un microscopio de epifluorescencia marca Leica Modelo DM2000 a 

40X. Se realizó el conteo y clasificación visual recomendado por Collins (2004). 

 

Se contaron 100 moléculas de ADN (por duplicado) las cuales se agruparon por 

categorías o clases de daño (Miyaji et al., 2004) (Figura 10).  

a) Clase 0: ADN no fragmentado, sin cola. 

b) Clase 1: Longitud de la cauda menor al diámetro de la cabeza. 

c) Clase 2: Longitud de la cauda entre una y dos veces el diámetro de la cabeza. 

d) Clase 3: Longitud de la cauda mayor al doble del diámetro de la cabeza. 

 

La puntuación de daño se obtuvo de acuerdo a la siguiente fórmula: 

 

𝑃𝑢𝑛𝑡𝑢𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑑𝑒 𝑑𝑎ñ𝑜 = (0𝑋𝑛0) + (1𝑋𝑛1) + (2𝑋𝑛2) + (3𝑋𝑛3) 
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Donde:  

n = número de moléculas de ADN en cada una de las categorías. 

0 a 3 = números de cada categoría.  

 

 

Figura 10. Clasificación de las moléculas de ADN de celulas mononucleares en el ensayo cometa. 
Los números indican la clase de daño que representan (Fuente propia). 

 

VI.6 Análisis estadístico  

 

Los datos se procesaron mediante un análisis estadístico paramétrico, empleando 

la prueba T-Student, para comparar los parámetros antropométricos y sanguíneos 

de la población expuesta con la de referencia. La comparación de la frecuencia de 

división nuclear, índice de división nuclear, cito y genotoxicidad entre grupos se 

realizó mediante la prueba U de Mann-Whitney. 

 

Para determinar la asociación entre los niveles de los COP presentes en plasma 

sanguíneo y las variables de genotoxicidad, se realizaron correlaciones lineales de 

Pearson. Posteriormente, en las variables que presentaron mayor significancia se 

realizó una regresión lineal simple.  

 

Los análisis anteriores se realizaron con el programa SigmaPlot versión 11.0. 
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VII. RESULTADOS 

 

VII.1 Caracterización de la población de estudio 

 

La Tabla I muestra la media y desviación estándar de la edad y los parámetros 

antropométricos determinados en los 75 individuos evaluados en el estudio. El 

porcentaje de mujeres participantes fue mayor en ambos grupos (alrededor del 60 

%). En cuanto al IMC, se observo diferencia significativa (p<0.05) en las mujeres del 

grupo expuesto respecto al de referencia. Sin embargo, de acuerdo con la 

Organización Mundial de la Salud (2017), el IMC adecuado para el género femenino 

en el rango de edad de 15-18 años es menor a 24 kg/m2 y los valores de ambos 

grupos están por debajo de dicho valor por lo que, no presentan sobrepeso. 

 

Tabla I. Parámetros antropométricos de la población de estudio 

  Género n Edad (años) Altura (m) Peso (kg) IMC (kg/m2) 

Tex 
  

Fem 18 17.4 ± 0.7 1.6 ± 0.1 56.9 ± 9.5 22.8 ± 3.8* 

Mas 12 17.2 ± 0.4 1.7 ± 0.1 62.1 ± 17.0 21.3 ± 5.1 

Hui 
  

Fem 29 16.0 ± 0.8 1.6 ± 0.1 50.7 ± 10.8 21.0 ± 4.0 

Mas 16 16.9 ± 1.3 1.7 ± 0.1 60.8 ± 11.1 21.1 ± 3.1 

n=número de individuos. *Diferencia significativa (p<0.05) de acuerdo con la prueba T-Student.  

 

La información obtenida sobre las fuentes de contaminación en las zonas de estudio 

indicó que, un mayor porcentaje de la población del grupo de referencia vive cerca 

de zonas agrícolas y solo dos individuos de Texcalac viven cerca de la zona 

industrial (Tabla II). Con respecto a los hábitos domésticos, el grupo de referencia 

muestra el porcentaje más alto en el uso de utensilios de barro para la preparación 

de alimentos, así como, en el consumo de agua de grifo (Tabla III). 
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Tabla II. Porcentaje de la población asociada a fuentes de contaminación 

 

Tabla III. Hábitos domésticos de ambos grupos de estudio (%) 

 

Alrededor de la tercera parte de los individuos de ambos grupos tienen el hábito de 

fumar. De la población que fuma; el 16.3 % del grupo de Texcalac fuman de 4 a 12 

cigarrillos al mes, mientras que, el 9.6 % del grupo de Huiloapan fuma de 60 a 120 

cigarrillos al mes. La frecuencia de la población que consume alcohol es similar en 

ambos grupos; el 17.5 % de los individuos de Texcalac que ingieren bebidas 

alcohólicas consume con una frecuencia de 1 a 3 veces al mes, en comparación 

con el 33.1 % del grupo de referencia que consume solo 1 vez al mes (Gráfica 1). 

 

 

Gráfica 1. Consumo de sustancias psicoactivas de ambos grupos de estudio. 
 

 Zona agrícola < 500 m Zona industrial < 500 m Trabaja en alfarería 

Tex 23.3 7.0 0.0 

Hui 37.7 0.0 0.0 

 Alimentos cocinados en 
utensilios de barro 

Consumo de agua de grifo 
Alimentos cocinados con 

agua de grifo 

Tex 76.7 16.7 60.0 

Hui 91.1 40 56.6 
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De acuerdo a la información obtenida sobre los hábitos alimenticios de la población 

(Tabla IV), el consumo de frutas y verduras es similiar en ambos grupos. Sin 

embargo, la frecuencia de consumo es mayor en el grupo de referencia, donde el 

57.7 y 31.1 % consumen más de cuatro veces por semana frutas y verduras, 

respectivamente. Por otro lado, la ingesta de alimentos enlatados y de refrescos es 

ligeramente menor en el grupo de referencia, aunque el 42.2 % de esta población 

lo consume con mayor frecuencia (2-4 veces por semana). 

 

Tabla IV. Consumo alimentario por grupo de alimentos de ambas poblaciones de estudio 

 Consumo 
Población total 

(%) 

Frecuencia semanal 

1 2 – 4 > 4 

Tex 

Carne 100 4 20 6 

Frutas 100 7 10 13 

Verduras 100 8 14 8 

Cereales 100 6 16 8 

Legumbres 97 8 14 7 

Enlatados 93 24 4 0 

Embutidos 93 13 14 1 

Refrescos 100 15 11 4 

Hui 

Carne 100 11 28 6 

Frutas 100 2 17 26 

Verduras 100 6 25 14 

Cereales 100 5 25 16 

Legumbres 100 9 26 10 

Enlatados 89 30 10 0 

Embutidos 98 24 16 4 

Refrescos 96 16 19 8 
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VII.2 Química sanguínea parcial y citometría hemática 

 

Los resultados de la química sanguínea (glucosa, urea, nitrógeno ureico y 

creatinina) del grupo expuesto y de referencia mostraron diferencias significativas 

(p<0.001) entre grupos, para el caso del género femenino (Gráfica 2) en los cuatro 

parámetros, mientras que para el masculino (Gráfica 3), solo en glucosa, urea y 

nitrógeno ureico. De estos parámetros, la glucosa presentó valores mayores en el 

grupo de referencia para ambos géneros, con un intervalo que oscilo de 52.3 a 83.3 

mg/dL y 62.0 a 91.2 mg/dL para mujeres y hombres, respectivamente. En el resto 

de los parámetros, los valores fueron mayores en el grupo expuesto.  

 

Por otro lado, los resultados de la citometría hemática del grupo expuesto y de 

referencia solo presentaron diferencias significativas (p<0.05) en tres parámetros 

correspondientes a la formula roja, para el caso del género femenino (Gráfica 4), 

concentración media de hemoglobina y concentración media de hemoglobina 

curpuscular, además de estos, el porcentaje del hematocrito para el género 

masculino (Gráfica 5). En cuanto a la fórmula plaquetaría los valores oscilaron de 

169.0 a 411.0 mil/L y de 131.0 a 346.0 mil/L para mujeres y hombres, 

respectivamente. En relación a la fórmula blanca, el porcentaje de leucocitos totales 

fluctuó de 4.0 a 12.0 % y de 3.4 a 11.1 % para mujeres y hombres, respectivamente. 

 

En cuanto a los resultados de los diferenciales de fórmula blanca, la Tabla V, 

muestra la media y desviación estándar para cada uno de los parámetros analizados 

en ambos grupos. Se observan diferencias significativas (p<0.05) en neutrófilos 

segmentados, neutrófilos en banda, monocitos y linfocitos en la población 

masculina, de los cuales, los neutrófilos en banda presentaron valores menores en 

el grupo expuesto, mientras que los valores fueron mayores en los linfocitos.  

 

Cabe resaltar que, a pesar de las diferencias significativas que se presentaron, 

todos los resultados correspondientes a los análisis clínicos se encuentran dentro 

de los valores de referencia establecidos por el laboratorio La Paz. 
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*Diferencia significativa (p<0.001) de acuerdo con la prueba T-Student. 
 
Gráfica 2. Comparación de parámetros sanguíneos entre mujeres del grupo expuesto y el grupo de referencia. 
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*Diferencia significativa (p<0.001) de acuerdo con la prueba T-Student. 

 
Gráfica 3. Comparación de parámetros sanguíneos entre hombres del grupo expuesto y el grupo de referencia.  
 

 



Resultados 

73 
 

 
Globulos rojos (GR), Hemoglobina (HB), Hematócrito (HT), Volumen globular medio (VGM), Concentración media de hemoglobina (CMH), 
Concentración media de hemoglobina corpuscular (CMHC), Plaquetas (PL) y Leucocitos totales (LT). *Diferencia significativa (p<0.05) de acuerdo 
con la prueba T-Student 

 
Gráfica 4. Comparación de parámetros citométricos sanguíneos entre mujeres del grupo expuesto y el grupo de referencia.  
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Globulos rojos (GR), Hemoglobina (HB), Hematócrito (HT), Volumen globular medio (VGM), Concentración media de hemoglobina (CMH), 
Concentración media de hemoglobina corpuscular (CMHC), Plaquetas (PL) y Leucocitos totales (LT). *Diferencia significativa (p<0.05) de acuerdo 
con la prueba T-Student. 
 
Gráfica 5. Comparación de parámetros citometricos sanguíneos entre hombres del grupo expuesto y el grupo de referencia.  
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Tabla V. Comparación de los diferenciales de fórmula blanca entre el grupo expuesto y el grupo de referencia. 
 

Neutrófilo 
Segmentado 

Neutrófilo 
Banda  

Eosinófilos Basófilos Monocitos Linfocitos 

M ± DS M ± DS M ± DS M ± DS M ± DS M ± DS 

TEX 

FEM 46.0 ± 12.2 1.5 ± 1.6 0.7 ± 0.9 0.4 ± 0.5 2.4 ± 1.9 49.1 ± 12.0 

MAS 38.0 ± 7.3* 0.6 ± 0.9* 1.6 ± 1.2 0.4 ± 0.6 4.1 ± 1.9* 55.3 ± 7.7* 

HUI 

FEM 51.7 ± 8.9 0.7 ± 0.9 1.1 ± 1.3 0.4 ± 0.6 1.7 ± 1.5 44.4 ± 9.3 

MAS 45.9 ± 16.2 3.5 ± 9.2 1.5 ± 1.6 0.3 ± 0.4 1.9 ± 2.0 47.0 ± 11.5 

M=media, DS=desviación estándar. *Diferencias significativas (p<0.05) de acuerdo con la prueba T-Student. 
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VII.3 Ensayo de micronúcleos con bloqueo de citocinesis 

 

El ensayo de micronúcleos con enfoque citoma permite evaluar índice de división 

nuclear, cito y genotoxicidad. Con respecto al efecto citostático e IDN en la Gráfica 

6, se muestra la frecuencia de células viables, donde se observa una clara diferencia 

entre el grupo expuesto y el de referencia. Las células binucleadas presentaron una 

frecuencia menor en Huiloapan, mientras el valor mayor del IDN se presentó en 

Texcalac. 

 

Por otro lado, los resultados obtenidos sobre la citotoxicidad (Gráfica 7), muestran 

diferencias significativas (p<0.001) en las células apoptóticas, cuya frecuencia fue 

mayor en el grupo expuesto (6.5 ± 2.5 vs 4.5 ± 0.8 FC/500 CT, Texcalac y Huiloapan, 

respectivamente). En cuanto a la necrosis, los valores fueron similares en ambos 

grupos de estudio. 

 

Los resultados de genotoxicidad muestran diferencias significativas (p<0.001) para 

las tres anormalidades evaluadas (MN, NL y PC) (Gráfica 8), donde el grupo 

expuesto presentó valores mayores, sobresaliendo el caso de los NL ya que la 

mediana fue alrededor de tres veces mayor al grupo de referencia (Mediana ± 

Desviación cuartílica 8.0 ± 4.3 NL/1000 y 2.0 ± 0.9 NL/1000, grupo expuesto y 

referencia, respectivamente). 
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Mononucleadas (MONO), Binucleadas (BI), Trinucleadas (TRI), Tetranucleadas (TETRA) e Índice de División Nuclear (IDN). *Diferencia significativa 
(p<0.001) de acuerdo con la prueba U de Mann-Whitney. 
 
Gráfica 6. Frecuencia de división nuclear e índice de división nuclear en el grupo expuesto y el grupo de referencia.  
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*Diferencia significativa (p<0.001) de acuerdo con la prueba U de Mann-Whitney. 
 
Gráfica 7. Comparación de la citotoxicidad entre el grupo expuesto y de referencia.  
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Micronúcleos (MN), Núcleos Lobulados (NL) y Puentes de Cromatina (PC). *Diferencia significativa (p<0.001) de acuerdo con la prueba U de Mann-
Whitney. 

Gráfica 8. Genotoxicidad del grupo expuesto y de referencia.  
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VII.4 Ensayo cometa 

 

La genotoxicidad por ensayo cometa fue evaluada solamente en 16 individuos del 

grupo expuesto, en la Gráfica 9, se muestra la media y desviación estándar de la 

clasificación e índice de daño al ADN por ensayo cometa (DICA) en las células 

mononucleares de sangre periférica. El valor del DICA se obtuvo al sumar el 

producto del número de moléculas de ADN en cada categoría por el número de la 

categoría, de tal forma que, entre mayor sea el número de moléculas que se 

encuentran en la categoría 3, el valor del DICA se incrementará hasta un máximo 

de 300 unidades arbitrarias (ua). Como se puede observar, en este grupo de 

individuos la media del DICA es de 126.5 ua. 

 

 
Gráfica 9. Frecuencia de moléculas de ADN por categoría de daño e Índice de daño por ensayo 
cometa (DICA) en individuos de Texcalac. 
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VII.5 Cuantificación de compuestos orgánicos persistentes por CGEM 

 

Del total de individuos participantes en este estudio, solo en 26 del grupo expuesto 

y en 24 del de referencia se detectaron y cuantificaron por cromatografía de gases 

acoplada a espectrometría de masas los siguientes COP: α-HCH (alfa-

Hexaclorociclohexano), β-HCH (beta-Hexaclorociclohexano), heptacloro, aldrín, 

heptacloro epóxido, 4,4-DDE (4,4, Diclorodifenildicloroetileno), 2,4-DDD (2,4-

Diclorodifenildicloroetano), 2,4-DDT (2,4- Diclorodifeniltricloroetano), 4,4-DDT (4,4- 

Diclorodifeniltricloroetano) y cuatro congéneres de BPC (17, 28, 44 y 74), los cuales 

se agrupan y presentan como la suma de BPC. 

 

Los resultados de los niveles de COP en plasma de ambos grupos se presentan en 

la Gráfica 10 como medianas y desviación cuartílica. Se puede observar que en 

general, las concentraciones son muy similares en ambos grupos, sin embargo, el 

porcentaje de la población en la cual fueron detectados y cuantificados, fue mayor 

para el grupo expuesto donde la suma de los COP fue 86.7 %, mientras que en el 

grupo de referencia solo alcanzó el 53.3 %, encontrando diferencia significativa 

(p<0.05) solo en el heptacloro epóxido. Respecto a los BPC, solo en el grupo de 

referencia se detectaron.  

 

Por otra parte, en la Gráfica 11 se muestra la frecuencia de cito y genotoxicidad, en 

la población con y sin presencia de COP en plasma, se observan diferencias 

significativas (p<0.05) en todas las variables evaluadas con valores mayores en la 

población con COP en plasma, donde la genotoxicidad es claramente mayor al 

presentar valores de 6.0 ± 1.5 AN/1000 CB vs 4.0 ± 1.5 AN/1000 CB en la población  

con y sin COP, respectivamente.
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n=número de individuos. α-HCH (alfa-Hexaclorociclohexano), β-HCH (beta-Hexaclorociclohexano), 4,4-DDE (4,4, Diclorodifenildicloroetileno), 2,4-
DDD (2,4-Diclorodifenildicloroetano), 2,4-DDT (2,4- Diclorodifeniltricloroetano), 4,4-DDT (4,4- Diclorodifeniltricloroetano), suma de BPC (Suma de 
bifenilos policlorados), Suma COP (Suma de los COP). *Diferencia significativa (p<0.05) de acuerdo con la prueba U de Mann-Whitney. 
 
Gráfica 10. Concentración de los COP en individuos de los grupos expuesto y de referencia.  
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AP (células apoptóticas), NC (células necróticas), MN (micronúcleos), NL (núcleos lobulados), PC (puentes de cromatina), GENO (genotoxicidad). 
*Diferencia significativa (p<0.05) de acuerdo con la prueba U de Mann-Whitney. 

 
Gráfica 11. Comparación de la frecuencia de anormalidades nucleares y la presencia de COP en la población total de estudio.  
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Para evaluar la asociación entre la concentración de los COP en plasma sanguíneo 

y las variables de cito y genotoxicidad se realizaron correlaciones lineales de 

Pearson con un nivel de significancia de α=0.05, considerando ambos grupos de 

estudio. En la Tabla VI, se puede observar que de las variables de citotoxicidad, la 

apoptosis presentó una asociación positiva y significativa con el heptacloro 

(p=0.017), mientras que la necrosis se correlacionó positivamente con el 2,4-DDD 

(p=0.017), el 2,4-DDT (p=0.035) y el 4,4-DDT (p=0.046). En cuanto a las variables 

de genotoxicidad tanto MN como PC no presentaron correlación con ninguno de los 

COP. En cambio, los núcleos lobulados y la genotoxicidad total presentaron 

correlación significativa con el heptacloro epóxido (p=0.001 y p=0.005 

respectivamente) y con la suma de los COP (p=0.016 y p=0.028 respectivamente). 

 

En la Gráfica 12 se presentan las correlaciones entre la concentración de la suma 

total de los COP y la genotoxicidad de las variables que fueron significativas de la 

población de ambos grupos de estudio. Las anormalidades nucleares totales 

incrementaron conforme aumentó la concentración de la suma de los COP con un 

coeficiente de determinación de 10.33 %, (inciso a), este coeficiente aumentó a 

12.44 % cuando se consideró solo los núcleos lobulados como variable de 

genotoxicidad (inciso b).  

 

Al correlacionarse cada COP por separado se encontró que el heptacloro epóxido 

(Gráfica 13) presentó una mayor asociación positiva y significativa con la 

genotoxicidad total (inciso a) y particularmente con los núcleos lobulados (inciso b), 

donde el 23.66 % y el 30.37 % de la respuesta de daño cromosómico repondió a la 

concentración de heptacloro epóxido. 

 

Se evaluaron las asociaciones entre las concentraciones de COP y las variables de 

efecto aplicando correlaciones lineales de Pearson a cada grupo de estudio. En el 

grupo de Huiloapan ninguna de las variables de cito y genotoxicidad mostraron 

asociación con la concentración de COP, por lo que se presentan solo los resultados 

de las correlaciones correspondientes al grupo de Texcalac (Tabla VII). Se puede 
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apreciar que la apoptosis tuvo una correlación significativa con el heptacloro 

(p=0.009) y que en las variables de genotoxicidad destaca la correlación significativa 

de los NL con el heptacloro epóxido (p=0.044), el 4,4-DDT (p=0.041) y la suma de 

los COP (p=0.021). 

 

En las siguientes gráficas se presentan las regresiones lineales con los coeficientes 

de determinación y la p de Pearson de las variables que resultaron con mayor 

significancia. En la Gráfica 14 se muestra que la genotoxicidad total se asoció en un 

22.4 % con la suma de COP (inciso a) y 27.8 % con la concentración de 4,4’ DDT 

(inciso b). En la Gráfica 15 se presenta que la variable de genotoxicidad que mejor 

respondió a la suma de COP fue los NL con un coeficiente de determinación de 22.3 

% y una significancia de p = 0.021 (inciso a), mientras que los COP que aportaron 

mayor significancia a la frecuencia de núcleos lobulados fueron el 4,4’ DDT (inciso 

b) y el heptacloro epóxido (inciso c) con valores del coeficiente de determinación de 

r2 = 0.2474 y r2 = 0.1975, respectivamente, lo que indica que el 24.7 % y 19.7 % de 

la formación de NL puede ser inducido por estos COP. 
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Tabla VI. Correlación de Pearson entre los COP y las variables de citotoxicidad y genotoxicidad de ambos grupos de estudio 

α-HCH (alfa-Hexaclorociclohexano), β-HCH (beta-Hexaclorociclohexano), 4,4-DDE (4,4,-Diclorodifenildicloroetileno), 2,4-DDD (2,4-
Diclorodifenildicloroetano), 2,4-DDT (2,4- Diclorodifeniltricloroetano), 4,4-DDT (4,4- Diclorodifeniltricloroetano), suma de BPC (Suma de bifenilos 
policlorados), Suma COP (Suma de los COP), n=número de individuos, AP (células apoptóticas), NC (células necróticas), MN (micronúcleos), NL 
(Núcleos lobulados), PC (Puentes de cromatina), GENO (genotoxicidad). 

 

 

 

 

 

  Valor de p 

Compuesto n AP NC  MN NL PC GENO 

α-HCH 43 0.094 0.245 0.826 0.558 0.159 0.595 

β-HCH 
22 

0.822 0.440 0.641 0.993 0.346 0.765 

Heptacloro 44 0.017 0.505 0.470 0.903 0.815 0.706 

Heptacloro epóxido 32 0.873 0.904 0.116 0.001 0.444 0.005 

Aldrin 15 0.239 0.474 0.559 0.752 0.977 0.670 

4,4-DDE 
38 

0.952 0.716 0.456 0.201 0.550 0.234 

2,4-DDD 42 0.961 0.017 0.291 0.042 0.358 0.064 

2,4-DDT 45 0.884 0.035 0.326 0.034 0.341 0.059 

4,4-DDT 45 0.832 0.046 0.414 0.057 0.260 0.086 

Suma de BPC 
5 

0.607 0.850 0.651 0.647 0.766 0.983 

Suma de COP 50 0.514 0.051 0.244 0.016 0.236 0.028 
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AN (anormalidades nucleares) NL (núcleos lobulados). Puntos rojos= grupo expuesto, Puntos verdes= grupo de referencia. 

 
Gráfica 12. Regresión lineal entre la suma de COP y las variables de genotoxicidad de ambas poblaciones de estudio.  
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AN (anormalidades nucleares) NL (núcleos lobulados). Puntos rojos= grupo expuesto, Puntos verdes= grupo de referencia. 
 
Gráfica 13. Regresión lineal entre el heptacloro epóxido y las variables de genotoxicidad de ambas poblaciones de estudio.  
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Tabla VII. Correlación de Person entre los COP y las variables de citotoxicidad y genotoxicidad del grupo expuesto 

α-HCH (alfa-Hexaclorociclohexano), β-HCH (beta-Hexaclorociclohexano), 4,4-DDE (4,4, Diclorodifenildicloroetileno), 2,4-DDD (2,4-

Diclorodifenildicloroetano), 2,4-DDT (2,4- Diclorodifeniltricloroetano), 4,4-DDT (4,4- Diclorodifeniltricloroetano), Suma COP (Suma de los COP), n= 

número de individuos, AP (células apoptóticas), NC (células necróticas), MN (micronúcleos), NL (Núcleos lobulados), PC (Puentes de cromatina), 

GENO (genotoxicidad). 

 

 

 

 

  Valor de p  

Compuesto n AP NC MN NL PC GENO 

α-HCH  
22 

0.212 0.049 0.721 0.077 0.372 0.117 

β-HCH  
7 

0.395 0.862 0.454 0.497 0.218 0.391 

Heptacloro  
24 

0.009 0.555 0.987 0.231 0.883 0.426 

Heptacloro epóxido  
21 

0.073 0.572 0.907 0.044 0.574 0.126 

Aldrin  
12 

0.256 0.290 0.109 0.275 0.928 0.155 

4,4-DDE  
20 

0.484 0.906 0.756 0.470 0.691 0.493 

2,4-DDD  
24 

0.668 0.015 0.516 0.128 0.468 0.133 

2,4-DDT  
26 

0.667 0.016 0.740 0.153 0.492 0.210 

4,4-DDT  
25 

0.359 0.177 0.202 0.041 0.079 0.019 

Suma de COP  
26 

0.203 0.153 0.305 0.021 0.207 0.024 
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AN (anormalidades nucleares), NL (núcleos lobulados). 

 
Gráfica 14. Regresión lineal entre COP y genotoxicidad en el grupo expuesto.  
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NL (núcleos lobulados). 
 
Gráfica 15. Regresión lineal entre COP y núcleos lobulados en el grupo expuesto.  
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VIII. DISCUSIÓN 

 

Los resultados que describen a la población de estudio indicaron que ambos grupos 

son homogéneos en edad y parámetros antropométricos a pesar de que se presentó 

una diferencia significativa en el IMC en el grupo femenino de Texcalac con respecto 

al de referencia (22.8 ± 3.8 vs 21.0 ± 4.0, grupo expuesto y de referencia, 

respectivamente). 

 

Estudios previos han reportado que las zonas cercanas a complejos industriales del 

giro químico (Chovancová et al., 2014), agroquímico (Zhao et al., 2013; Li et al., 

2014), metal (Rada et al., 2014), así como las zonas agrícolas (Zhou et al., 2013), 

se encuentran mayormente impactadas por los COP. En este estudio, a pesar de 

que un porcentaje de la población del grupo de referencia vive cerca de zonas 

agrícolas no se vio reflejado en los niveles de estos compuestos en plasma. En 

contraste, en el grupo expuesto, los niveles de los COP en plasma podrían deberse 

en gran medida a la cercanía con dichas zonas. 

 

Algunos estudios han reportado que el empleo de los utensilios de barro en la 

preparación de alimentos, representa una fuente de exposición a agentes 

genotóxicos (Santamaria-Gómez, 2010), si bien, la genotoxicidad en este estudio 

fue menor en el grupo de referencia, no debe pasarse por alto que el uso de estos 

utensilios puede ser un factor importante en el incremento de dicho efecto. Aunado 

a esto, el consumo de agua de grifo y el empleo de este líquido para preparar 

alimentos también representan riesgo y un factor considerable en el aumento de la 

genotoxicidad. 

 

En cuanto al hábito de fumar, Londoño-Pérez et al. (2011), cita a la OMS (2003), 

quien clasifica a los fumadores en tres niveles: 1) Fumador leve: consume menos 

de 5 cigarrillos diarios; 2) Fumador moderado: consume un promedio de 6 a 15 

cigarrillos diarios; y 3) Fumador severo: consume en promedio más de 16 cigarrillos 

por día. En este estudio un porcentaje de la población de ambos grupos presenta 
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este hábito (36.7% y 31.1%, Texcalac y Huiloapan, respectivamente), y todos los 

individuos que lo realizan se encuentran en el primer nivel (fumador leve). Sin 

embargo, algunos estudios han identificado el hábito de fumar como un factor 

sustancial que induce alteraciones en el material genético (Kopjar et al. 2006; 

Haveric et al., 2010; Chandirasekar et al., 2014). En cuanto al hábito de consumir 

alcohol Castillo-Cadena et al. (2006), consideran como criterio el consumo diario de 

alcohol y ningún individuo de este estudio lo realiza con esa frecuencia, por lo que 

no fueron considerados bebedores consuetudinarios. 

 

Los efectos genotóxicos se pueden contrarrestar en cierta medida, con el consumo 

de antioxidantes los cuales, son capaces de retardar o prevenir las reacciones de 

oxidación que dan lugar a ERO (Obrenovich et al., 2011). Como se ha mencionado 

anteriormente, algunos de los COP generan ERO y ejercen un mecanismo de 

genotoxicidad mediante las vías de estrés oxidativo. En este estudio la población 

del grupo de referencia presenta un buen consumo de frutas y verduras, alimentos 

que proporcionan antioxidantes y pueden contribuir en la mitigación del daño al 

ADN. 

 

Diversos estudios han evidenciado que los COP se relacionan con varios efectos 

en la salud. Por lo que, se ha recomendado emplear pruebas de rutina como la 

química sanguínea y recuentos sanguíneos con diferenciales, para evaluar los 

parámetros bioquímicos y hematológicos que permitan evidenciar efectos de 

inmunosupresión o dar indicio sobre el desarrollo de enfermedades crónico-

degenerativas como la diabetes. 

 

Algunos estudios han reportado asociaciones entre los niveles de los COP y el 

incremento de glucosa en sangre el cual representa un signo de diabetes (Langer 

et al., 2009; Taylor et al., 2013). Entre los BPC detectados en este estudio se 

encuentra el congénere 74, que en estudios previos ha mostrado una fuerte relación 

con la diabetes (Lee et al., 2007; Codru et al., 2007), mientras que los congeneres 

28 y 44 han sido asociados con el incremento del riesgo de enfermedad renal en 
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etapa terminal (Grice et al., 2017), por otro lado, el β-HCH y el heptacloro epóxido 

han sido asociados positivamente con síndrome metabólico (Park et al., 2010). 

 

Los estudios experimentales en animales y ensayos in vitro con algunos COP 

muestran efectos inmunosupresores (Tryphonas, 1995; Mori et al., 2008). Uno de 

los primeros estudios en reportar una asociación entre los COP y parámetros 

bioquímicos y hematológicos en población humana es el de Serdar et al. (2014), 

quienes evaluaron 19 compuestos similares a dioxinas (BPC, dioxinas y furanos), 

17 BPC no similares a dioxinas y 5 plaguicidas organoclorados entre ellos p-pʼ-DDT 

y p-pʼ-DDE. Los resultados mostraron valores más bajos de leucocitos totales, 

globulos rojos, hemoglobina y hematocrito en el grupo con los niveles más altos de 

BPC en plasma. Para el caso del p-pʼ-DDT y p-pʼ-DDE no encontraron diferencias 

significativas. 

 

Otro estudio realizado por Xu et al. (2015), reveló que los niveles séricos de 

monocitos y linfocitos fueron significativamente menores, mientras que los niveles 

de neutrófilos, hemoglobina, plaquetas y creatinina fueron significativamente más 

altos en el grupo expuesto. Además la sumatoria de BPC en el grupo de exposición 

fue significativamente mayor que en el grupo control (964.39 ng/g y 67.98 ng/g, 

respectivamente). Los resultados de linfocitos y monocitos de este estudio son 

similares. En cuanto a los valores de la suma de BPC, en el grupo expuesto no 

fueron detectados y en el grupo de referencia presentaron un intervalo de 0.02 a 

0.60 ng/g lípido.  

 

En conjunto, los resultados de la química sanguínea y de los parámetros 

hematológicos mostraron diferencias significativas en algunas de las variables 

analizadas, tanto para el género femenino como masculino. Sin embargo, la 

población de ambos grupos se encuentra clínicamente sana, puesto que, los valores 

obtenidos por género en cada grupo, se encuentran dentro de los valores de 

referencia establecidos por el laboratorio de análisis clínicos La Paz. Lo cual indica 
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que ninguno de los individuos evaluados presenta indicios de anemia, enfermedad 

renal, diabetes o inmunosupresión. 

 

En cuanto al ensayo de micronúcleos con enfoque citoma, este permite evaluar 

diferentes eventos, entre ellos, el índice de división nuclear, donde los valores 

posibles tienen un rango de 1 a 2, en este estudio se obtuvo un valor promedio de 

1.5 ± 0.2 y 1.2 ± 0.1, grupo expuesto y de referencia, respectivamente, los cuales 

están dentro del intervalo, lo que indica una buena respuesta mitogénica de los 

linfocitos y que por lo tanto no hay un efecto citostático (Fenech, 2007), logrando 

una cantidad suficiente de células binucleadas para evaluar los marcadores de daño 

genotóxico. 

 

En relación a los niveles de citotoxicidad, la apoptosis presentó diferencias 

significativas entre grupos (6.5 ± 2.5 FC/500 CT y 4.5 ± 0.8 FC/500 CT, Texcalac y 

Huiloapan, respectivamente), ambos valores son más altos que lo reportado en un 

estudio donde compararon individuos clínicamente sanos con individuos que 

presentaron sobrepeso y obesidad (1.21 ± 0.65 FC/1000 CT vs 1.25 ± 0.72 FC/1000 

CT vs 2.38 ± 1.42 FC/1000 CT, respectivamente) (Donmez-Altuntas et al., 2014). 

La apoptosis es un proceso que requiere de una regulación génica específica, sin 

embargo, en células que presentan MN puede deberse en gran medida a la 

presencia de genes lamin-B activos, mismos que afectan los fenotipos celulares y 

por lo tanto, desencadenan dicho proceso (Utani et al., 2007). Además, la muerte 

celular inducida por el daño del genoma se ha encontrado en muchas otras 

enfermedades, como las neurodegenerativas, en estos casos la frecuencia 

aumenta, por el contrario, cuando la frecuencia se reduce, las células que deben 

eliminarse pueden persistir y reporoducirse dando paso al desarrollo de tumores 

(Radi et al., 2014).  

 

Al realizar la comparación de los individuos que presentan COP en plasma con 

aquellos que no, nuevamente se observo diferencia significativa, lo que indica que 

alguno de los compuestos presentes o la mezcla de ellos estan ejerciendo un efecto 
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citotóxico sobre los linfocitos, tal como se ha reportado en estudios previos sobre la 

asociación de la exposición al DDT y a sus metabolitos con la apoptosis en células 

mononucleares de sangre periférica (Alegría-Torres et al., 2009).  

 

El ensayo de micronúcleos con bloqueo de citocinesis es capaz de detectar eventos 

clastogénicos (ruptura de cromosomas) y aneugenicos (pérdida de cromosomas). 

Es una técnica validada por la OECD para aplicarse in vivo en mamíferos con el 

propósito de identificar sustancias que causan daño citogenético (OECD, 2016). El 

empleo de este ensayo para la evaluación de la genotoxicidad en población humana 

muestra simplicidad de la puntuación, es ampliamente aplicable en diferentes tipos 

de células, es predictivo para cáncer y esta validada a nivel internacional, mediante 

el desarrollo del proyecto “HUMN” (International Collaborative Project on 

Micronucleus Frecuency in Human), el cual permitió uniformizar criterios en el 

número de MN a nivel internacional mediante el establecimiento de las frecuencias 

basales de MN en linfocitos de sangre periférica de poblaciones analizadas en 

varios laboratorios del mundo, registrando valores promedio entre 4.48 y 5.70 

MN/1000 (Fenech et al., 2003).  

 

Dichos valores permiten hacer comparaciones entre poblaciones expuestas y no 

expuestas a agentes genotóxicos. En este estudio el resultado de la frecuencia de 

MN fue significativamente mayor en el grupo expuesto respecto al control (5.0 ± 2.5 

vs 2.0 ± 0.5 MN/1000 respectivamente), y también en relación al valor basal 

resgistrado a nivel internacional. En el estudio de Donmez-Altuntas et al. (2014), el 

valor de MN en el grupo de individuos clínicamente sanos fue de 1.21 ± 0.65 

MN/1000, el cual es más bajo que en los grupos expuesto y de referencia. Por otro 

lado, el ensayo de MN fue empleado como predictor de cáncer de pulmón en dos 

grupos de fumadores (n=527 y n=239) y sus respectivos controles (n=468 y n=272), 

donde se reportaron valores de 3.54 ± 0.99 MN/1000 y 3.60 ± 1.01 MN/1000 para 

los fumadores, mismos que están por debajo de lo observado en el grupo de 

Texcalac. En cuanto a los valores que se reportaron para los grupos control (1.76 ± 
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0.83MN/1000 y 1.81 ± 0.87 MN/1000), son similares a los observados en el grupo 

de Huiloapan. 

 

La acumulación de cambios genéticos puede conducir a la inestabilidad genética y 

como consecuencia al desarrollo de cancer, por ello, la frecuencia de anormalidades 

nucleares, principalmente micronúcleos, se ha convertido en un buen biomarcador 

de riesgo temprano a cáncer, tal como se ha evidenciado en diversos estudios. Uno 

de ellos es el reportado por Bonassi et al. (2007), quienes realizaron un estudio 

prospectivo en el marco del proyecto HUMN, dando seguimiento a la incidencia de 

varios tipos de cancer en un total de 6 718 individuos de 10 países seleccionados 

de 20 laboratorios entre 1980 y 2002. Encontraron un aumento significativo de 

riesgo de cancer en aquellos individuos que presentaban frecuencias de MN en el 

tercil medio o alto en comparación con aquellos en el tercil de baja frecuencia. 

 

En relación a los NL, el grupo expuesto presentó un valor de 8.0 ± 4.3 NL/1000, el 

cual es mayor en comparación con un grupo de agricultores expuestos a plaguicidas 

(1.22 ± 0.21 NL/1000) (Coskun et al., 2011), así como, con la frecuencia basal 

reportada por Gajski et al. (2013), en una población infantil (1.44 ± 0.19 NL/1000), 

empero, estos resultados son similares al valor observado en el grupo de Huiloapan 

(2.0 ± 0.5 NL/1000). Por otro lado, el valor del grupo expuesto es similar con lo 

reportado por Lee et al. (2014a), en dos grupos de adultos mayores, uno con 

deterioro congnitivo leve (8.47 ± 0.83 NL/1000) y el otro con Alzheimer (6.80 ± 0.96 

NL/1000), de la misma manera, con lo reportado por Sinitsky et al. (2016), en un 

grupo de mineros del carbón (7.23 ± 2.54 NL/1000).  

 

Respecto a los PC, los valores observados en este estudio (1.0 ± 1.3 PC/1000), son 

similares con los presentados en el grupo de agricultores expuestos a plaguicidas 

(0.50 ± 0.22 PC/1000) (Coskun et al., 2011), con los datos reportados por El-Zein et 

al. (2014), en los grupos control (0.99 ± 0.62 PC/1000 y 1.02 ± 0.66 PC/1000), así 

como, con lo reportado por Zhan et al. (2015), en un grupo de trabajadores 

expuestos a materia particulada de motores diésel. 
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Las anormalidades nucleares evaluadas mediante el ensayo de MN con enfoque 

citoma especialmente NL y PC, aun no tienen un significado biológico 

completamente esclarecido, sin embargo, se ha recavado evidencia suficiente 

indicando que bajo condiciones patológicas (obesidad, diferentes tipos de cáncer, 

problemas hematológicos como: linfoma inmunoblástico, Hodgkin; leucemia aguda 

megaloblástica, entre otras), o de exposición (sustancias psicoactivas, 

xenobióticos), se observan altas frecuencias de células con anormalidades 

nucleares (Torres-Bugarín y Ramos-Ibarra, 2013).  

 

En cuanto al nivel de genotoxicidad evaluada mediante el ensayo cometa se obtuvo 

un DICA promedio de 126.5 ua este valor es más alto en relación a lo mencionado 

por dos estudios que evalúan a trabajadores expuestos a plaguicidas, por una parte 

Benedetti et al. (2013), reportan un promedio de 38.5 ua en trabajadores de la soja, 

mientras que Wilhelm et al. (2014), reportan en floricultores un promedio de 4.73 ua. 

Respecto a niveles basales, Pupo-Balboa et al. (2014), reporta un promedio de 

34.98 ua en una población de la Habana, por otro lado, Acosta-Tlapalamatl (2016), 

reporta promedio basal de 64.2 ua en una población juvenil de Tlaxcala. 

 

En todos los casos la genotoxicidad es un factor de gran impacto para la salud, ya 

que entre sus consecuencias se encuentran los defectos al nacimiento, las 

alteraciones metabólicas, los cambios en la fertilidad y las enfermedades crónico-

degenerativas (Bagci et al., 2006).  

 

Es complicado determinar el potencial de promoción de tumores de los COP debido 

a que dichos compuestos generalmente no se encuentran como compuestos 

independientes, sino que, están presentes como mezclas químicas debido a su 

comportamiento ambiental, las redes tróficas y la retención a largo plazo en el tejido 

adiposo, por lo que las interacciones tanto antagónicas como sinérgicas en ciertas 

combinaciones implica el aumento del riesgo de todo tipo de cáncer. Sin embargo, 

es muy probable que una sustancia sea carcinogenica en humanos si esta sustancia 
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es también carcinogénica en animales con los que se comparten una gran cantidad 

de genes (Carpenter, 2006). 

 

En los estudios realizados en poblaciones donde solo se evalua la exposición de 

fondo a los COP, los resultados sobre los efectos de un compuesto específico no 

pueden ser interpretados como debidos únicamente a ese compuesto; más bien, es 

probable que reflejen las propiedades de la mezcla de los COP de la cual el 

compuesto es parte (Lee et al., 2014b). 
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IX. CONCLUSIÓN 

 

En conclusión, de acuerdo al uso y aplicaciones que se les han dado a los COP y a 

las características que poseen, prácticamente en la sociedad moderna no existe un 

grupo de población sin exposición a estos compuestos, como se pudo observar en 

este trabajo al detectar estos compuestos en ambas zonas de estudio.  

 

Los resultados indican que la población de Texcalac ha estado expuesta a los COP 

y los niveles en plasma se encuentran dentro del intervalo observado por otros 

autores, por lo que se vislumbra una exposición a concentraciones bajas. Por otro 

lado, todos los niveles de los análisis clínicos estuvieron dentro de los rangos 

normales, sin embargo, los biomarcadores de efecto presentaron valores altos, lo 

que podría dar paso al desarrollo de alteraciones clínicas evidentes a corto o largo 

plazo en la población.  

 

Es importante mencionar que el presente trabajo representa la primera evaluación 

reportada para este grupo de población en el estado de Tlaxcala, por lo que es 

relevante para la generación de antecedentes en el área de salud pública. Sin 

embargo, será necesario realizar estudios futuros de biomonitoreo que permitan 

analizar otros efectos posibles relacionados a la exposición crónica de los COP, así 

como, el desarrollo de estrategias para la reducción de exposición a estos 

compuestos.  
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XI. ANEXOS 

ANEXO 1 

 

1. DATOS DE IDENTIFICACIÓN GEOGRÁFICA         2. CONTROL DE CUESTIONARIOS 

 

              Entidad   Tlaxcala   

                                               

Municipio     

 

Localidad     

 

 

3. DATOS GENERALES DEL PARTICIPANTE 

 

Nombre:     

Género: Masculino     Femenino 

Edad:        (años)                                         

Estatura:                   (m) 

Peso:                                 (Kg) 

 

 

4. DIRECCIÓN DE LA VIVIENDA 

  
                    

Calle, avenida, callejón, carretera, camino 

       

 N° Exterior            N° Interior   
 
                  
                          

Colonia, Fraccionamiento, Barrio, Unidad habitacional

 

UNIVERSIDAD AUTÓNOMA DE TLAXCALA 

CENTRO DE INVESTIGACIÓN EN GENÉTICA Y AMBIENTE 

MAESTRÍA EN CIENCIAS EN SISTEMAS DEL AMBIENTE 

 

   

 
Cuestionario No: _________ 
 

 
 
 

 
 

Fecha: _____________________ 

CUESTIONARIO 
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5. TIEMPO DE RESIDENCIA  

 2 años 

 2-6 años 

 6-10 años 

 Más de 10 años  

 

6. ¿Vive cerca de una zona con actividad agrícola? 

 Si   ¿Cuál?________________________ 

 No (pase a la pregunta # 8) 

 

7. Aproximadamente ¿qué distancia existe entre su casa y  la zona 

agrícola?  

Menos de 500 metros 

500-1000 metros 

1000-3000 metros 

Más de 3000 metros  

 

8. Realiza trabajos de alfarería  

 Si 

 No 

 

9. ¿Vive cerca de una zona industrial? 

 Si  ¿Cuál?________________________ 

 No  

 

10. Aproximadamente ¿Qué distancia existe entre su casa y la zona 

industrial? 

Menos de 500 metros 

500-1000 metros 

1000-3000 metros 

Más de 3000 metros  

  

SECCIÓN 1. DESCRIPCIÓN DE LA RESIDENCIA 
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11. ¿Sufre de alguna enfermedad? Mencione ¿cuál enfermedad y cuándo fue 
diagnosticada? 

 Si
 _________________________________________________________
___ 

 No  
 

12. ¿Ha consumido algún medicamento en los últimos 3 meses? ¿Consume 
multivitamínicos? 

 Si
 _________________________________________________________
___ 

 No  
 

13. ¿Fuma? 
 Si 
 No     (pase a la pregunta # 15) 

 
14. ¿Con que frecuencia? 

 1 cigarrillo al mes 
 1-3 cigarrillos semanales 
 2-4 cigarrillos diarios 
Más de 10 cigarrillos diarios 

 
15. ¿Toma bebidas con alcohol? 

 Si 
 No (Pase a la pregunta # 17) 

 
16. ¿Con que frecuencia? 

 1 vez al mes 
 1-3 veces al mes 
 2-3 veces a la semana 

 
17. ¿Consume drogas? 

 Si 
 No  

 
18. ¿Con que frecuencia? 

 1 vez al mes 
 1-3 veces al mes 
 2-3 veces a la semana 

  

SECCIÓN 2. SALUD Y HÁBITOS 
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19. ¿Cuántas veces por semana consume verduras? 

 1 vez  

 2-4 veces 

 4-6 veces 

 Todos los días 

20. ¿Cuánta veces por semana consume legumbres? 

 1 vez  

 2-4 veces 

 4-6 veces 

 Todos los días 

21. ¿Cuántas veces por semana consume frutas? 

 1 vez  

 2-4 veces 

 4-6 veces 

 Todos los días 

22. ¿Cuántas veces por semana consume embutidos? 

 1 vez  

 2-4 veces 

 4-6 veces 

 Todos los días 

23. ¿Cuántas veces por semana consume carne? 

 1 vez  

 2-4 veces 

 4-6 veces 

 Todos los días 

24. ¿Cuántas veces por semana consume cereales (tortilla, pan, arroz, 

avena)? 

 1 vez  

 2-4 veces 

 4-6 veces 

 Todos los días 

 

25. ¿Cuántas veces por semana consume productos enlatados? 

 1 vez  

 2-4 veces 

 4-6 veces 

 Todos los días  

SECCIÓN 3. ALIMENTACIÓN  
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26. ¿Trabaja actualmente? 

 Si 

 No   

 

27. ¿Dónde trabaja? 

 

 

28. ¿Qué actividades desarrolla? 

 

 

29. ¿Cuánto tiempo ha trabajado en ese lugar? 

Menos de 1 año 

1-3 años 

3-5 años 

5-10 años 

  

SECCIÓN 4. TRABAJO 
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ANEXO 2 
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ANEXO 3 

 

CONSENTIMIENTO INFORMADO                                               FOLIO___________ 

A QUIEN CORRESPONDA 

Por este conducto solicito a usted su colaboración para participar en el estudio 

“Evaluación genotóxica en una población juvenil de Tlaxcala” que será realizado 

por investigadores de la Universidad Autónoma de Tlaxcala. 

La información que se obtenga será manejada de manera confidencial y anónima. 

Todos los análisis serán gratuitos. 

El proyecto consistirá en una evaluación de la salud a partir de indicadores 

socioeconómicos, ambientales y de salud, mediante una encuesta que deberá ser 

contestada por el participante, se registrarán parámetros antropométricos (peso y talla) 

y se realizará la cuantificación de compuestos orgánicos persistentes,  la 

determinación de micronúcleos, el índice de daño al DNA, así como, una química 

sanguínea parcial y citometría hemática en muestras de sangre en los jóvenes que 

acepten participar. Los análisis y el manejo de las muestras serán realizados por 

personal altamente capacitado. En todo momento se empleará material nuevo y 

esterilizado. 

Agradeciendo su participación, quedo a sus órdenes. 

 

UNIVERSIDAD AUTÓNOMA DE TLAXCALA 

CENTRO DE INVESTIGACIÓN EN GENÉTICA Y AMBIENTE 

MAESTRÍA EN CIENCIAS EN SISTEMAS DEL AMBIENTE 

 

 
ATENTAMENTE 

 

Dra. Edelmira García Nieto 
Coordinadora del proyecto 

 
 

Dra. Libertad Juárez Santacruz 
Coordinadora de la MCSA 

Dra. Patricia Limón Huitrón 
Coordinadora del CIGyA 

 
FIRMA DE CONSENTIMIENTO 

 

Nombre y firma del participante  


