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RESUMEN 

En los últimos años, el consumo de metformina (MET) ha aumentado no solo por la mayor 

prevalencia de diabetes tipo 2, sino también por su uso para otras indicaciones como el cáncer 

y el síndrome de ovario poli quístico. En consecuencia, la MET se encuentra actualmente 

entre las drogas de mayor peso liberadas a los ambientes acuáticos. Sin embargo, antes de 

que este fármaco sea liberado a los diferentes cuerpos de agua, esta es parcialmente 

biotransfomado a su principal producto de degradación, la guanylurea (GUA), en las plantas 

de tratamiento de aguas residuales (EDAR). Dado que existe una gran brecha de 

conocimiento sobre la toxicidad de este fármaco y su metabolito en los organismos acuáticos, 

nuestro objetivo fue investigar el impacto de la MET y la GUA en el desarrollo embrionario 

y los biomarcadores de estrés oxidativo del pez cebra (Danio rerio). Para este efecto, los 

embriones de pez cebra (4hpf) se expusieron a varias concentraciones de MET (1, 10, 20, 30, 

40, 50, 75 and 100 Pg/L) y GUA (25, 50, 100, 200, 250, 25000, 50000, 75000 Pg/L) hasta 

las 96 hpf. La MET aceleró significativamente el proceso de eclosión en todos los grupos de 

exposición, mientras que la GUA indujo un retraso en la eclosión de una manera dependiente 

de la concentración. Además, tanto la MET como su producto de transformación (TP) 

indujeron varias alteraciones morfológicas en los embriones, afectando su integridad y 

consecuentemente provocando su muerte. En cuanto al equilibrio oxidativo, la MET y la 

GUA indujeron significativamente la actividad de las enzimas antioxidantes y los niveles de 

biomarcadores de daño oxidativo. Sin embargo, nuestro análisis de IBR demostraron que los 

biomarcadores de daño oxidativo tienen más influencia sobre los embriones. Por lo tanto, la 

MET y la GUA puede afectar el desarrollo embrionario del pez cebra y el estrés oxidativo 

puede estar involucrado en la generación de este proceso embriotóxico. 
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ABSTRACT 

In recent years, the consumption of metformin (MET) has increased not only due to the 

higher prevalence of type 2 diabetes, but also due to their usage for other indications such as 

cancer and polycystic ovary syndrome. Consequently, metformin is currently among the 

highest drug by weight released into the aquatic environments. Nonetheless, before this drug 

was released into the aquatic environment, MET is partially bio transformed in guanylurea 

(GUA) in WWTPs. Since the toxic effects of this drug on aquatic species has been scarcely 

explored, the aim of this work was to investigate the influence of MET and its main 

metabolite on the development and redox balance of zebrafish (Danio rerio) embryos. For 

this purpose, zebrafish embryos (4hpf) were exposed to several concentrations of MET (1, 

10, 20, 30, 40, 50, 75 and 100 Pg/L) and GUA (25, 50, 100, 200, 250, 25000, 50000, 75000 

Pg/L) until 96 hpf. Metformin significantly accelerated the hatching process in all exposure 

groups. Meanwhile, GUA delayed the hatching process in the embryos in a concentration 

dependent manner. Moreover, MET and GUA induced several morphological alterations on 

the embryos, affecting their integrity and consequently leading to their death. Concerning 

oxidative stress response, we demonstrated that MET and GUA induced the activity of 

antioxidant enzymes and increased the levels of oxidative damage biomarkers. However, our 

IBR analysis demonstrated that oxidative damage biomarkers got more influence over the 

embryos. Together these results demonstrated that MET and GUA may affect the embryonic 

development of zebrafish and that oxidative stress may be involved in the generation of this 

embryotoxic process. 
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INTRODUCCIÓN 

La metformina (MET) es la terapia oral de primera línea y el agente oral más comúnmente 

recetado para tratar la diabetes tipo 2 (Foretz et al., 2014). No obstante, en los últimos años, 

numerosos estudios han sugerido su uso para otras indicaciones como: síndrome de ovario 

poli-quístico y cáncer (Zaidi et al., 2019; Bahrambeigi et al., 2020; Guan et al., 2020). En 

consecuencia, las prescripciones y el consumo de este fármaco están aumentando a nivel 

mundial, lo que lleva a su presencia en plantas de tratamiento de aguas residuales (EDAR).  

En las EDAR, la MET se biotransforma parcialmente en guanylurea (GUA) (Tisler y 

Zwiener, 2018), y debido a su carácter recalcitrante, ambos compuestos son liberados a los 

ambientes acuáticos donde pueden exhibir diferentes efectos tóxicos en organismos no 

objetivo. 

Entre los efectos tóxicos que puede inducir la MET en las especies acuáticas se encuentran 

la alteración endocrina y la intersexualidad. Niemuth et al., 2015, por ejemplo, demostraron 

que 40 Pg/L de este fármaco inducía la sobreexpresión de vitelogenina (VTG) en machos de 

Pimephales promelas. De manera similar, Crago et al., 2016 observaron un impacto en la 

expresión de la VTG, el receptor de estrógeno alfa y en la hormona liberadora de 

gonadotropina 3 (GnRH3) en Pimephales promelas juvenil en concentraciones tan bajas 

como 1 Pg/L. De acuerdo con estos resultados, Lee et al., 2019 señalaron que la MET podría 

activar la AMPK al inhibir MRC I y, por tanto, afectar al eje hipotálamo-pituitario-gonadal 

(HPG), lo que resulta en una alteración del sistema reproductivo. 

Otra respuesta dañina que puede producir la MET en las especies acuáticas es la 

desregulación metabólica. Los embriones de trucha marrón expuestos a varias 

concentraciones de este fármaco (1 Pg/L -1 000 Pg/L) mostraron un aumento en la cantidad 
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de glucógeno hepático, especialmente en peces expuestos a la concentración más baja de 

MET (Jacob et al., 2018). De manera análoga, las primeras etapas de la vida de la Medaka 

japonesa expuesta a un rango de concentraciones relevantes de MET (1Pg/L -100Pg/L) 

mostraron una alteración significativa en la expresión de diferentes metabolitos asociados 

con la energía celular y las vías de proliferación/crecimiento celular (Ussery et al., 2018). 

Con respecto a las respuestas tóxicas del desarrollo embrionario, solo se han realizado dos 

estudios en peces. En el primero, concentraciones ambientalmente relevantes de MET (1Pg/L 

-100Pg/L) redujeron significativamente las métricas de crecimiento y alteraron la expresión 

de genes asociados con el crecimiento celular (Ussery et al., 2018). Según los autores, estos 

resultados pueden proporcionar evidencia de que los escenarios de exposición ambiental 

actuales pueden ser suficientes para causar efectos en los peces en desarrollo. En desacuerdo 

con estos resultados, Jacob et al., 2018 señalaron que la mortalidad y el desarrollo de 

embriones de trucha marrón (48 dpf) no se vieron afectados después de la exposición a MET 

(1Pg/L -1 000 Pg/L). No obstante, sugirieron que otras especies podrían reaccionar de manera 

más sensible a la MET. 

Si bien la información con respecto a la toxicidad de la MET es escasa, el perfil toxicológico 

de la GUA es aún más desconocido. Hasta ahora, apenas un estudio ha evaluado los efectos 

nocivos que puede inducir la GUA en los organismos acuáticos. En este estudio, los autores 

investigaron los posibles mecanismos por los cuales 1 ng/L de GUA puede afectar el 

desarrollo de las primeras etapas de la vida (ESL) de la Medaka japonesa. Según sus 

resultados, después de 28 días de exposición, la GUA puede altera muchas vías importantes 

involucradas en la salud general de los peces. Entre las vías afectadas por la GUA, se incluyen 

la función y el desarrollo del sistema nervioso, el metabolismo celular, la comunicación y 
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estructura celular y la desintoxicación de especies reactivas de oxígeno (Ussery et al., 2021). 

Además, señalaron que concentraciones de GUA en varios órdenes de magnitud por debajo 

de las de MET inducían efectos de crecimiento similares en medaka japonesa. Esto es 

necesario recalcarlo, ya que como mencionamos anteriormente recientes estudios han 

demostrado que concentraciones ambientalmente relevantes de MET pueden inducir 

disrupción endocrina, intersexualidad y embriotoxicidad en diferentes especies acuáticas. Por 

lo tanto, se sugiere que estos efectos pudieran ser igualmente observados en organismos no 

objetivo expuestos a GUA. 

Dado que existe una gran brecha de conocimiento sobre la toxicidad de este fármaco y su 

metabolito en los organismos acuáticos, nuestro objetivo fue investigar el impacto de la MET 

y la GUA en el desarrollo embrionario y los biomarcadores de estrés oxidativo del pez cebra 

(Danio rerio). Nuestra hipótesis es que concentraciones ambientalmente relevantes de la 

MET y la GUA serán capaces de interrumpir el desarrollo embrionario de este organismo de 

agua dulce, a través de un mecanismo de estrés oxidativo. 
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ANTECEDENTES 

1. Vías de entrada de la metformina al medio ambiente acuático 

Una de las rutas mediante las cuales la MET puede entrar al medio ambiente acuático es a 

través de su fabricación, la cual puede conducir a la descarga directa de este fármaco en 

sistemas de residuos líquidos o sólidos. Sin embargo, la principal vía de entrada de este 

fármaco a los ambientes acuáticos es a través de su consumo, tal y como se describe a 

continuación. Una vez que la MET es fabricada, esta se transporta y distribuye a las farmacias 

y hospitales, donde se prescribe para pacientes con diabetes tipo 2, cáncer y mujeres con 

SOP. La Tabla 1 resume los datos de consumo de la MET de algunos países en términos de 

recetas emitidas por año. 

Tabla 1. 
Prescripciones de metformina en 2018 

País Prescripciones por año (2018) Fuente 
EE. UU. q 81,305,416 MEPS, 2018. 

Inglaterra 21,163,271 Prescribing and Medicines Team Health and Social Care Information 
Centre, 2018. 

Irlanda del Norte 435,432 Mulholland, 2018. 
Gales 1,397,814 National Statistics Ystadegau Gwladol, 2018. 

Escocia 1,249,597 Information Services Division National Services Scotland, 2018 
Dinamarca 1,589,000 Sundhedsdata-Styrelsen, 2018. 

Holanda 6,146,557 Zorginstituut Nederland, 2018. 
Suecia 1,499,590 Socialstyrelsen, 2018. 

q prescriptions in 2017 
Una vez administrada, la MET se excreta de forma inalterada por la orina (Gong et al., 2012). 

De esta manera, este material de desecho ingresa a los sistemas de alcantarillado, donde la 

MET se transforma parcialmente en GUA, debido a la adaptación de bacterias en las tuberías 

de alcantarillado. Finalmente, este material de desecho se recolecta en las EDAR y se 

descarga directamente sin tratamiento al medio ambiente o bien pasa por una o más etapas 

de tratamiento antes de ser descargado como efluente en el medio acuático natural. 

En el caso especifico de que la MET sea tratada en las EDAR, esta puede transformarse 

bacterianamente en sus principales TP (GUA, MBG, 2,4-AMT, 2,4-DAT) (Tisler y Zwiener, 
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2018). Además, la cloración, fitorremediación y adsorción en óxido de grafeno (GO) son las 

únicas técnicas que han mostrado altas tasas de remoción (Quintão et al., 2016; Cui y 

Schröder et al., 2016; Moogouei et al., 2018; Zhu et al. , 2017). Sin embargo, estos 

tratamientos no se aplican en todas las EDAR. En consecuencia, se liberan grandes 

cantidades de MET y GUA al medio acuático, donde pueden presentar diferentes toxicidades 

en organismos no objetivo. 

Otras vías de entrada de la MET al medio ambiente o incluso peor a la red alimentaria 

humana, son el uso de lodos de depuradora como fertilizantes y acondicionadores del suelo 

para el crecimiento de las plantas, y el riego de campos directamente con aguas residuales 

(Eggen y Lillo, 2012; Lesser et al., 2018). 

2. Ocurrencia de la metformina y sus productos de transformación 

La MET y la GUA tienen un Kow de -4.3 y -2.5 a pH 7.4, respectivamente (ter Laak y Baken, 

2014). Tomando en cuenta estas propiedades, se espera que la distribución en la fase acuosa 

de la MET y la GUA sea alta, lo que se demuestra por su presencia ubicua en la superficie, 

el suelo y el agua potable. 

La Tabla 2 resume los datos recopilados de la literatura sobre la ocurrencia de MET y sus TP 

sobre su presencia en el medio acuático. Los datos recopilados tienen fechas entre 2014 y 

2019 y se analizarán en las secciones siguientes. 

2.1. Agua residual 

La concentración máxima de MET en los afluentes de las EDAR fue de 702 Pg/L, en EE. 

UU. (Oliverira et al., 2015). Este valor corresponde a una EDAR que recibe diariamente un 

8% de los efluentes de un hospital de tamaño medio, con aproximadamente 600 camas. 
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T
abla 2. 

O
currencia m

undial de la m
etform

ina y sus productos de degradación. 

C
ontam

inante 
P

aís 

 
C

oncentraciones (Pg/L) 

  
Fuente 

 
A

fluente E
D

A
R

 
(m

in. – m
áx.) 

E
fluente E

D
A

R
 

(m
in. – m

áx.) 
A

gua S
uperficial 

(m
in. – m

áx.) 
A

gua P
otable 

(m
in. – m

áx.) 
Lodo (Pg/g) 

(m
in. – m

áx.) 
A

gua subterránea 
(m

in. – m
áx.) 

E
fluente H

ospitalario 
(m

in. – m
áx.) 

 

M
etform

ina 

G
roenlandia 

n.d 
3.58 – 6.8 

0.0331 – 0.748 
n.d 

0.455 – 
0.553 

n.d 
n.d 

H
uber et al., 2016 

C
anadá 

n.d 
0.067 – 10.608 

0.012 – 1.487 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
G

hoshdastidar et al., 2015 
n.d 

n.d 
0.145 – 10.1 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

D
e S

olla et al., 2016 

U
S

A
 

n.d – 99 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
B

lair et al., 2015 
6.06 – 720 

0.401 – 58.9 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
0.009 - 630 

O
liveira et al., 2015 

n.d 
29.3 – 82.7 

0.105 – 0.832 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
M

eador et al., 2016 
n.d 

n.d 
0.0014 – 2.635 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

B
radley et al., 2016 

n.d 
n.d 

0.0104 – 4.308 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
B

radley et al., 2017 
n.d 

n.d 
0.00239 – 0.281 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

B
radley et al., 2017 

n.d 
n.d 

0.0105 – 0.903 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
E

lliott et al., 2017 
n.d 

n.d 
n.d – 33.6 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

E
lliott et al., 2017 

n.d 
n.d 

n.d – 0.21 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
W

eissinger et al. 2018 
n.d 

n.d 
n.d – 7.13 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

B
ai et al., 2018 

36.1 – 73.3 
2.6 – 9.6 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
X

ing et al., 2018 

M
éxico 

40.7 – 94.6 
3.01 – 3.77 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
E

strada-A
rriaga et al., 2016 

13.4 – 32.1 
0.0576 – 0.21 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
E

strada-A
rriaga et al., 2016 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
0.0103 - 107 

n.d 
Lesser et al., 2018 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

1.29 – 1.33 
P

érez-A
lvarez et al., 2018 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

1.36 – 1.48 
Luja-M

ondragón et al., 2019 
B

rasil 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
1.7 – 2.3 

C
hiarello et al., 2016 

Islandia 
1.79 – 59 

0.234 – 5.59 
n.d 

n.d 
0.149 – 7.81 

n.d 
n.a 

H
uber et al., 2016 

Islas Faroe 
4.15 – 9.66 

7.42 – 7.56 
0.0614 – 0.0779 

n.d 
0.239 – 0.31 

n.d 
n.d 

H
uber et al., 2016 

P
olonia 

3.8187 – 
16.7907 

0.0075 – 0.0629 
n.d 

0.0017 – 0.008 
n.d 

n.d 
n.d 

K
ot-W

asik et al., 2016 

A
lem

ania 
86.2 – 142.3 

3.4 – 6.4 
0.001 – 0.643 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

Trautw
ein et al., 2014 

n.d 
n.d 

<0.46 – 1.66 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
P

osselt et al., 2018 
14 – 95 

0.7 – 6.5 
<0.001 – 0.47 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

Tisler, &
 Zw

iener, 2018 

 
E

spaña 
n.d – 5.927 

n.d – 1.252 
n.d – 0.013 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

C
arm

ona et al., 2017 

P
ortugal 

70 – 325 
0.05 - 58 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
de Jesus G

affney 
et al., 2017 

 

M
oldavia 

n.d 
n.d 

0.1 – 0.24 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
M

oldovan et., 2018 
R

um
ania 

n.d 
n.d 

n.d – 0.44 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
M

oldovan et., 2018 

G
recia 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

0.0414 – 
0.0782 

n.d 
n.d 

G
ago-Ferrero et al., 2015 

<0.0251 – 1.167 
<0.0167 – 0.026 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
K

osm
a et al., 2015 
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n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

0.147 – 
0.237 

n.d 
n.d 

Thom
aidi et al., 2016 

Turquía 
n.d 

n.d 
<0.00014 – 0.0141 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

G
uzel et al.,2018 

A
rabia 

S
audita 

4.02 – 31.2 
<3 – 4.51 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
S

hraim
 et al., 2017 

n.d 
n.d 

0.007 – 4.8009 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
A

li et al.,2017 

C
hina 

n.d 
n.d 

0.051 – 2.917 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
K

ong et al., 2015 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d – 0.045 
n.d 

K
ong et al., 2016 

21 – 35 
0.01 – 0.64 

0.0016 – 5.8 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
Y

ao et al., 2018 
n.d 

n.d 
0.0002 – 0.1214 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

A
sghar et al., 2018 

2.42 – 53.6 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
Y

an et al., 2019 

 

V
ietnam

 
n.d 

n.d 
0.01 – 8.247 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

C
hau et al., 2018 

E
gipto 

n.d 
0.168 – 5.61 

0.021 – 0.063 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
N

guyen et al., 2018 
C

am
erún 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d – 0.154 
M

ayoudom
 et al., 2018 

S
udáfrica 

3.585 – 9.228 
0.167 – 0.566 

0.065 – 0.316 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
A

rcher et al., 2017 

G
uanylurea 

A
lem

ania 
0.9 – 2.0 

28.2 – 67.2 
0.004 – 0.391 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

Trautw
ein et al., 2014 

158 - 2100 
26 - 810 

<0.01 – 4.502 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
Tisler, &

 Zw
iener, 2018 

n.d 
n.d 

15 – 222 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
P

osselt et al., 2018 
G

recia 
<0.0196 – 0.084 

<0.0283 – 0.627 
n.d 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

K
osm

a et al., 2015 
C

hina 
0.004 – 5.4 

15 - 28 
0.0012 – 3.5 

n.d 
n.d 

n.d 
n.d 

Y
ao et al., 2018 

n.d: no disponible 
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Otros países con altas concentraciones de MET en los afluentes fueron Portugal con 325 Pg/L 

(de Jesus Gaffney et al., 2017) y Alemania con 142.3 Pg/L (Trautwein et al., 2014). En 

Portugal, las EDAR reciben aguas residuales urbanas e industriales de una red de 

alcantarillado combinada, lo que puede justificar las altas concentraciones de MET en el 

afluente. Sin embargo, lo que es aún más notable es que los valores de MET en los efluentes 

de las EDAR siguen siendo altos. Esto podría deberse a que los efluentes se trataron con un 

sistema biológico, el cual se sabe que es poco eficaz en la eliminación de MET. 

Por otro lado, en Alemania, Trautwein et al., 2014, reportaron las concentraciones de 

afluentes y efluentes de una EDAR diseñada para 600,000 habitantes. Aunque esta EDAR 

también utiliza un tratamiento biológico, la MET se eliminó en un 95.5%, alcanzando una 

concentración máxima de 6.4 Pg/L. No obstante, se detectó GUA en concentraciones 

preocupantes, con 67.2 Pg/L en los efluentes. 

Más recientemente, Tisler y Zwiener, 2018 informaron que las concentraciones de GUA eran 

más altas que las concentraciones de MET. En este caso, no hubo una correlación directa 

entre la degradación de MET y la formación de GUA, ya que solo el 25% de la MET 

degradada se pudo encontrar como GUA. Esto indica que podría haber otros procesos de 

eliminación bióticos o abióticos para la MET que pueden formar otros TP como: la MBG, el 

2,4-DAT y el 2,4-AMT. De hecho, en este estudio se detectó MBG en los efluentes con una 

concentración de 0.122 ȝg/L, y aunque el 2,4-DAT y el 2,4-AMT no se cuantificaron, ambos 

compuestos mostraron tendencias similares de respuesta creciente, con concentraciones más 

altas en el efluente que en el afluente. 

2.2. Agua superficial 

Cada vez hay más pruebas que sugieren que la MET y sus TP pasan o se forman en las EDAR, 

lo que significa que los efluentes son la principal fuente de contaminación de estos fármacos 
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en las aguas superficiales. Una vez que la MET y sus TP entran al medio ambiente, su 

presencia, persistencia y cantidad están determinadas en gran medida por el volumen de 

consumo, la tasa de eliminación en las EDAR y por un factor de dilución en las aguas 

superficiales. Por lo tanto, se espera que la concentración de MET y sus TP sea menor en los 

cuerpos de agua receptores. 

Elliott et al., 2017b encontraron la concentración más alta de MET en muestras de agua 

superficial de EE. UU. Los investigadores recolectaron un total de 292 muestras de aguas 

superficiales de 12 afluentes estadounidenses. De todas estas muestras, la MET alcanzó una 

frecuencia de detección del 71% y una concentración máxima de 33.6 µg/L. 

No obstante, como era de esperar, se han encontrado concentraciones más altas de GUA en 

aguas superficiales. Por ejemplo, en Alemania, Posselt et al., 2018 recolectaron múltiples 

muestras del río Erpe, que recibe los efluentes de varias EDAR más pequeñas y una EDAR 

grande. Entre todos los fármacos cuantificados, GUA alcanzó una concentración máxima de 

222 µg/L. 

2.3. Agua subterránea 

La contaminación de las aguas subterráneas se ha convertido en una preocupación pública 

cada vez mayor, debido al aumento en la demanda de agua dulce. Sin embargo, en 

comparación con los numerosos esfuerzos realizados para evaluar la contaminación de las 

aguas superficiales, la calidad de las aguas subterráneas es relativamente poco conocida. Por 

lo tanto, hay poca información disponible sobre la calidad del agua subterránea, 

particularmente con respecto a la MET y sus TP. De 2014 a 2019, solo dos estudios 

informaron las concentraciones de MET en las aguas subterráneas. Kong et al., 2016 

muestrearon 17 pozos domésticos en el norte de China, y reportaron una concentración 

máxima de 0.045 ȝg/L, con un 7.4% de frecuencia de detección. Por otro lado, Lesser et al., 
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2018 recolectaron muestras de 17 pozos de agua subterránea del Valle del Mezquital, que 

recibe más del 70% de las aguas residuales generadas por el Área Metropolitana de la Ciudad 

de México (21 millones de habitantes). En este estudio, la MET alcanzó una concentración 

máxima de 0.029 Pg/L. 

2.4. Agua potable 

El agua subterránea es la fuente más confiable de agua potable en muchas regiones del 

mundo. No obstante, las aguas superficiales y subterráneas están estrechamente relacionadas 

y pueden transferirse contaminantes de unas a otras. Por lo tanto, los recursos de agua 

subterránea están cada vez más amenazados por contaminantes químicos como la MET y sus 

TP, los cuales podrían potencialmente transferirse a los humanos a través del agua potable. 

En Polonia, Kot-Wasik et al., 2016 estudiaron el agua tratada, que es básicamente agua 

potable, de una planta de tratamiento de agua (WTP). Esta agua abastece a muchos distritos 

y varios pueblos de Polonia. Según sus resultados, la MET alcanzó un 64% de frecuencia de 

detección y una concentración máxima de 0.008 µg/L. 

2.5. Lodo 

Hasta la fecha, tres estudios han informado de la presencia de MET en lodos. Huber et al., 

2016 recolectaron muestras de lodo de tres países diferentes, Islandia, Groenlandia y las Islas 

Feroe, y reportaron concentraciones de MET de 7.81 ȝg/g, 0.55 ȝg/g y 0.31 ȝg/g, 

respectivamente. Los otros dos estudios se realizaron en Grecia. Gago-Ferrero et al., 2015 

recolectaron lodos de depuradora de cinco EDAR y una isla. De acuerdo a sus resultados, la 

MET alcanzó una concentración máxima de 0.078 Pg/g. Por último, Thomaidi et al., 2016 

investigaron la presencia de 50 productos farmacéuticos, incluida la MET, en muestras 
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recogidas de una EDAR de Atenas. La MET se cuantificó con una concentración máxima de 

0.23 µg/g.  

Dado que la MET se usa ampliamente para el tratamiento de la diabetes, y su consumo ha 

aumentado de manera constante en los últimos años. Las actividades hospitalarias y los 

fabricantes de productos farmacéuticos son la principal fuente de estos contaminantes a 

través de los efluentes. Se recomienda que las instalaciones sanitarias y farmacéuticas 

controlen y evalúen sus descargas para reducir la carga de MET a cuerpos de agua sensibles. 

Se han encontrado MET y GUA en altas concentraciones en efluentes y aguas superficiales. 

Esto se debe a que la mayoría de los países carecen de técnicas eficientes para eliminar estos 

contaminantes de las EDAR. Los trabajos futuros deberían intentar mejorar la eficiencia de 

estas técnicas antiguas o desarrollar nuevas técnicas con altas tasas de eliminación. 

Finalmente, se conoce poca información sobre la ocurrencia de la GUA y los otros TP de la 

MET en el medio acuático. Los trabajos futuros deberían estimular la investigación para 

comprender el riesgo potencial de estos contaminantes para los cuerpos de agua. 

3. Efectos tóxicos de la metformina y la guanylurea en especies acuáticas 

Debido a sus altos volúmenes de descarga, su alta persistencia para la degradación y sus 

posibles efectos tóxicos sobre los organismos acuáticos, se sugiere que la MET y sus TP 

pueden convertirse en una amenaza mundial. Las siguientes secciones discutirán la 

bioacumulación de la MET y sus TP en animales y plantas acuáticas, así como también se 

discutirán los efectos tóxicos en organismos no objetivo. Para ello, los datos se resumieron 

en las Tablas 3 y 4. 
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3.1. Bioconcentración y bioacumulación 

Las concentraciones de MET y GUA, así como los factores de bioconcentración (BCF) y los 

factores de bioacumulación (BAF) para estos compuestos en especies acuáticas se resumen 

en la Tabla 2. 

Eggen y Lilo, 2012 investigaron la absorción y translocación de la MET en especies de 

plantas comestibles y encontraron que la MET se acumula en tejidos vegetales aceitosos. Las 

semillas de colza, por ejemplo, alcanzaron el valor más alto del BCF con 21,72. En 

comparación, los BCF para cereales (cereales trigo, cebada y avena) (0,29-1,35), tomate 

(0,02-0,06), calabaza (0,12-0,18), frijol (0,88) zanahoria (1,50-3,52) y patata (2,41) que 

fueron mucho más pequeños. 

Tabla 3 
Bioconcentración y bioacumualción de la metformina 

Especie Concentraciones de metformina (Pg/g) 
(min-máx.) BCF o BAF Fuente 

Hordeum vulgare n.a – 5.0 BCF: 0.91 

Eggen and Lillo, 2012 

* n.a – 2.65 

Vicia faba n.a – 4.85 BCF: 0.88 * n.a – 4.25 

Solanum tuberosum 13.27 – 15.83 BCF: 2.41 * 2.60 – 5.66 
Avena sativa n.a BCF: 1.35 
Brassica rapa n.a BCF: 21.72 

Brassica napus n.a BCF: 20.63 
Daucus carota n.a BCF: 1.50 – 3.52 

Solanum lycopersicum n.a BCF: 0.02 – 0.06 
Cucurbita pepo n.a BCF: 0.12 – 0.18 

Triticum aestivum n.a BCF: 0.29 
Lasmigona costata n.a – 0.00665 BAF: 0.66 De Solla et al., 2016 

Typha latifolia 1.2913 – 1,462.13 BAF: 0.09 – 53.34 Cui and Schröder, 2016 

Leptocottus armatus n.a – 0.028 n.a Meador et al., 2017 
n.a – 0.0278 BCF:1.42 Meador et al., 2018 

Oncorhynchus tshawytscha n.a – 0.04 n.a Yeh et al., 2017 
n.a – 0.0395 BCF:1.42 Meador et al., 2018 

Oryzias latipes n.a – 3,120 n.a Ussery et al., 2018 
Leptophlebidae 0.0402 - 0.312 n.a Althakafy et al., 2018 Economidae n.a – 0.0284 n.a 

 

Cui y Schröder, 2016 evaluaron la captación y translocación de la MET en Typha latifolia. 

Sus resultados mostraron que la concentración de MET, en las raíces, aumentó las dos 

primeras semanas del experimento, hasta un máximo de 1,462.13 µg/g. Sin embargo, 
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posteriormente estas de MET concentraciones disminuyeron, lo cual podría deberse a que la 

MET se traslocó a otros tejidos como rizomas y hojas. 

Con respecto a los animales acuáticos, se han realizado seis estudios en cinco especies 

diferentes. Le Doujet, 2016 expuso juveniles de salmón del Atlántico a diferentes 

concentraciones de MET durante 3, 7 y 10 días. La cantidad detectada de este fármaco 

medida en intestinos y branquias fue relativamente baja en comparación con la concentración 

nominal de MET. Sin embargo, se observó un patrón de acumulación mayor de MET en las 

branquias al tiempo de exposición de 3 días. 

De Solla et al., 2016 midieron las concentraciones de MET en mejillones de agua dulce del 

Grand River. Aunque los investigadores demostraron que los mejillones bioacumulan otras 

drogas, la MET no mostró una absorción o acumulación significativa en los mejillones. 

Meador et al., 2017 estudiaron dos especies de peces de tres estuarios locales, el sculpin 

cuerno de ciervo y el salmón Chinook juvenil. De acuerdo con sus resultados, solo el sculpin 

cuerno de ciervo alcanzó una concentración de MET por encima de los límites reportados, 

con una concentración máxima de 0.028 µg/g. 

Ussery et al., 2018 expusieron la etapa embrionaria y larvaria de la Medaka japonesa a 10 

Pg/L de MET durante 24h y 168h. Sus resultados sugieren que el endurecimiento del corion 

influyó en la absorción y acumulación de la MET, ya que los embriones expuestos a MET, 

antes del endurecimiento informaron tener concentraciones de MET más altas. Además, 

también cuantificaron la carga corporal de MET en las larvas y determinaron la velocidad a 

la que las larvas pueden depurar la MET, después de una exposición de 24 h. La carga 

corporal de MET alcanzó un máximo de 3,120 µg/g, y una vez que las larvas se transfirieron 
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a agua limpia, la MET se excretó rápidamente, con cargas corporales por debajo del límite 

de detección a las 24 h. 

Finalmente, Althakafy et al., 2018, cuantificaron seis productos farmacéuticos y de cuidado 

personal en siete muestras de invertebrados. La MET se detectó en dos especies diferentes 

de insectos, Leptophlebidae y Economidae. Las concentraciones máximas de MET 

encontradas en ambos invertebrados fueron 0.312 µg/g y 0.028 µg/g, respectivamente. 

3.2. Efectos tóxicos 

Para discutir los efectos tóxicos producidos por la MET y la GUA en organismos no objetivo, 

los resultados reportados se clasificaron según la especie en estudio, tal y como se muestra 

en la Tabla 3. 

3.2.1. Peces 

Pimephales promelas 

Niemuth et al., 2015 evaluaron los efectos de la MET a concentraciones ambientalmente 

relevantes en pececillos de cabeza gorda. Sus resultados mostraron que la MET indujo un 

aumento significativo en los niveles de VTG en los machos de este pez, lo que indica una 

alteración endocrina. Se cree que la sobreexpresión de la VTG puede ocurrir como resultado 

de los efectos del fármaco sobre la señalización de la insulina. 

Para el mismo año, Niemuth y Klaper, 2015 evaluaron la intersexualidad en los tejidos de los 

machos de Pimephales promelas expuestos a MET. Según sus resultados, los peces expuestos 

a la MET mostraron una alta incidencia de ovocitos en todo el tejido testicular. Lo que sugiere 

que la MET provoca el desarrollo de gónadas intersexuales en los hombres, además de 

reducir la fecundidad. 

Tres años después, Niemuth y Klaper, 2018 midieron la expresión de numerosos genes 

relacionados con el sistema endocrino. De acuerdo a sus resultados, los peces expuestos a 
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MET mostraron un aumento significativo en la expresión de AR, 3E-HSD, 17E-HSD, 

CYP19A1 y SULT2A1. 

Danio rerio 

Crago et al., 2016 informaron un aumento en la expresión de los receptores de kisspeptina a 

las 24 h posteriores a la fertilización (hpf). Además, después de 72 hpf, también aumentó la 

expresión de GnRH3. Este efecto puede explicarse porque la kisspeptina es vital para la 

regulación central de la actividad neurosecretora de GnRh.  

Por otro lado, Monshi, 2017 evaluó los efectos conductuales de muchos contaminantes de 

drogas emergentes (EDC) en Danio rerio. Según sus resultados, la MET disminuyó la 

distancia máxima de nado de una manera dependiente de la concentración. 

Finalmente, Godoy et al., 2018, reportaron la aparición de escoliosis y pigmentación anormal 

en los embriones de pez cebra expuestos a concentraciones de 1,100 mg/L de MET. Además, 

también realizaron un ensayo de comportamiento, donde se evaluó la actividad locomotora 

de embriones de pez cebra. Sin embargo, los investigadores informaron que la MET no 

parece alterar el comportamiento de natación. 

Oryzias latipes 

Lee, 2017, investigó los efectos de toxicidad aguda y crónica, así como los efectos de 

alteración endocrina que la MET producía en los embriones de este pez. En su estudio, los 

embriones alcanzaron una CL50 de 383.3 mg/L y una NOEC de supervivencia de 100 mg/L. 

Además, los peces machos expuestos a MET mostraron efectos estrogénicos, debido a un 

aumento en la transcripción del gen de VTG. 

Por su parte Ussery et al., 2018, demostraron que la MET disminuyó significativamente la 

longitud de los peces y el peso húmedo de las larvas de Oryzias latipes. Además, señalo que 
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varios metabolitos asociados con la energía y la proliferación celular se vieron 

significativamente alterados en las larvas . Un año después, Ussery et al., 2019 llevaron a 

cabo un estudio para caracterizar los efectos de la toxicidad de GUA sobre el crecimiento de 

larvas medaka, así como su persistencia hasta la edad adulta. Sus resultados mostraron que, 

de manera similar a la MET, la GUA también disminuyó significativamente la longitud de 

los peces y el peso húmedo de las larvas. 

Finalmente, Lee et al., 2019 evaluaron diferentes biomarcadores de toxicidad reproductiva y 

estrés oxidativo en Oryzias latipes. Según sus resultados, los niveles de transcripciones de 

ERD y CYP19a estaban elevados en los peces machos, mientras que, en las hembras, la 

expresión génica de ERD1 y VTG2 se redujo significativamente. Además, ellos observaron 

células en estadio de espermatogonio en las gónadas femeninas de los peces, lo sugiere que 

la MET causó una alteración endocrina en ambos sexos de O. latipes. 

Betta splendens 

MacLaren et al., 2018 realizaron un estudio de comportamiento para evaluar la agresividad 

de los peces luchadores de Siam después de una exposición crónica a MET. Después de 4 y 

20 semanas, un iPad registró el número, la duración y la extensión de las aletas y los latidos 

de la cola. Sus resultados mostraron que los peces expuesto a MET mostraban menos 

agresión hacia un macho ficticio con respecto a los machos expuesto a la solución de control. 
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T
abla 4 

Toxicidad producida por m
etform

ina y guanylurea 
E

specie 
C

oncentración de m
etform

ina 
Tiem

po de exposición 
R

esultados 
Fuente 

P
im

ephales prom
elas 

40 Pg/L 
365d 

M
achos: Intersexualidad (FN

P
 frecuente y 

presencia de ovocitos alveolares corticales 
en los testículos). 

N
iem

uth and K
laper, 2015 

40 Pg/L 
28d 

M
ales: V

TG
 m

R
N

A
 n 

N
iem

uth et al., 2015 
1, 10, 100 Pg/L 

7d 
Juveniles: V

TG
 m

R
N

A
, E

R
D m

R
N

A
, 

C
Y

P
3A

126 m
R

N
A

, G
nR

H
3 m

R
N

A
  n 

C
rago et al., 2016 

40 Pg/L 
365d 

A
R

 m
R

N
A

, H
S

D
3 m

R
N

A
, H

S
D

17E m
R

N
A

, 
C

Y
P

19A
1 m

R
N

A
 y S

U
LT2A

1 m
R

N
A

  n 
N

iem
uth and K

laper, 2018 

12.1, 121, 1210, 12100 ng/L 
96h 

E
O

M
E

S
 m

R
N

A
 n 

Johnson, 2018 
D

anio rerio 
 

0.1, 1 ,10 Pg/L 
24h 

 
72h 

K
IS

S
1 y K

IS
S

1R
 m

R
N

A
 n 

 
G

nR
H

3 m
R

N
A

 n 

C
rago et al., 2016 

0.01, 0.1, 1, 10, 100 PM
 

24h 
D

istancia m
áxim

a de nado p 
M

onshi, 2017 
O

ryzias latipes 
20, 40, 80, 160, 320, 640 m

g/L 
 

3, 10, 30, 100, 300 m
g/L 

  
0.03, 0.3, 3, 30 m

g/L 

96h 
 

30d 
  

21d 

LC
50  = 383.3 m

g/L 
 

N
O

E
C

 (supervivencia)  = 100 m
g/L 

V
TG

1 m
R

N
A

 y V
TG

2 m
R

N
A

 n 
 

M
ales: E

2, E
R
D m

R
N

A
, E

R
E m

R
N

A
, V

TG
1 

m
R

N
A

, V
TG

2 m
R

N
A

, FS
H

R
 m

R
N

A
, LH

R
 

m
R

N
A

, S
TA

R
 m

R
N

A
, C

Y
P

11a m
R

N
A

, 
H

S
D

3E m
R

N
A

, H
S

D
11E2 m

R
N

A
 y C

Y
P

11b 
m

R
N

A
 n 

T, 11-K
T y C

Y
P

17 m
R

N
A

  p 
 

H
em

bras: 11-K
T y C

Y
P

11b m
R

N
A

  n 
H

S
D

11B2 m
R

N
A

 p 

Lee, 2017 
 

10 Pg/L 
 

1, 3.2, 10, 32, 100 Pg/L 
  

3.2 Pg/L 

24h 
 

28d 
  

165d 

E
T

50 (depuración) = 4.88h 
 

N
iveles de ácido esteárico, ácido palm

ítico, 
m
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Salmo trutta fario 

Con el objetivo de investigar si la MET afectan la micro biota intestinal y el metabolismo de 

los carbohidratos en la trucha marrón; Jacob et al., 2018 expusieron los embriones de Salmo 

trutta fario a 5 concentraciones diferentes de MET. En general, sus resultados mostraron que 

el glucógeno hepático aumentó en las larvas expuestas. Además, los investigadores, 

indicaron un efecto de la MET sobre las bacterias intestinales, con un aumento de 

protobacterias y una reducción de actino bacterias. 

3.2.2. Anfibios 

Limnodynastes peronii 

En la medida de nuestro conocimiento, este es el único estudio encontrado que ha evaluado 

los efectos de la MET sobre el crecimiento y desarrollo de los anfibios. Melvin et al., 2017, 

expusieron a los renacuajos de Limnodynastes peronii a una mezcla de medicamentos 

ampliamente utilizados para tratar el síndrome metabólico. En sus resultados demostraron 

que los renacuajos no presentaban diferencias significativas en los niveles de triglicéridos 

hepáticos o el colesterol. Sin embargo, hubo un aumento de glutamato, leucina, isoleucina y 

valina. 

3.2.3. Dafnidos 

Daphnia magna 

Para comprobar si la MET, la GUA y otros seis fármacos antidiabéticos orales podrían ser 

una amenaza eco toxicológica, Markiewicz et al., 2017 llevaron a cabo una prueba de 

inmovilización aguda en Daphnia magna. Al final de la prueba, los investigadores informaron 

un valor de EC50(inmovilización) de 40 mg/L para GUA. 

Como se mencionó anteriormente, Lee, 2017 investigó los efectos de toxicidad aguda y 

crónica de la MET, utilizando la Medaka japonesa. Sin embargo, en ese estudio, también 



 

 24 

realizó una prueba de toxicidad aguda y crónica con Daphnia magna. En este caso, después 

de 48 h, los embriones alcanzaron una CE50(inmovilización) de 81,4 mg/L. Además, la 

NOEC(supervivencia) se determinó a los 21 días y obtuvo un valor de 40 mg/L. 

Daphnia similis 

Godoy et al., 2018 realizaron una prueba de toxicidad aguda y crónica. En ambas pruebas, 

los recién nacidos de D. similis fueron expuestos a diferentes concentraciones de MET, 

durante 48 horas y 14 días, respectivamente. En la prueba aguda se registraron dáfnidos 

inmóviles, mientras que en la exposición crónica se evaluó la reproducción. Las CE50 

alcanzaron un valor de 14.3 mg /L y 4.4 mg/L, respectivamente. 

3.2.4. Rotíferos 

Brachionus calyciflorus & Plationus patulus 

Estas dos especies de rotíferos se utilizan ampliamente para probar los efectos tóxicos de los 

xenobióticos. Por ejemplo, García-García et al., 2017 cuantifican los cambios en el nivel de 

población en estos dos rotíferos expuestos a diferentes concentraciones de MET. Después de 

16 días, el crecimiento de la población de ambos rotíferos se vio afectado negativamente por 

la MET. 

3.2.5. Mejillones 

Mytilus edulis  

Como sugieren numerosos estudios, los niveles farmacéuticos, tanto en aguas superficiales 

como aguas subterráneas, se detectan en concentraciones más altas durante la estación seca. 

Basándose en esto, Koagouw y Ciocan, 2018 estudiaron los efectos acumulativos de la 

temperatura elevada y las altas concentraciones de MET. Según sus resultados, los mejillones 

expuestos a MET tuvieron una disminución en el tiempo de retención de rojo neutro (NRRT), 

lo que indica una notable desestabilización de la membrana lisosomal. Además, la MET 
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causó degeneración folicular y degradación de gametos, así como un amento en la expresión 

de VTG. 

3.2.6. Caracoles 

Planorbarius corneus 

Jacob et al., 2019 expusieron a los grandes caracoles Ramshorn a múltiples concentraciones 

de MET y GUA para evaluar su impacto en la salud de los gasterópodos. Las proteínas de 

estrés y los peróxidos lipídicos no mostraron cambios significativos. Sin embargo, en el 

análisis histopatológico se observó dilatación del lumen y una compartimentación alterada 

de las células digestivas. Estas reacciones observadas solo se encontraron en la concentración 

más alta de ambos contaminantes. 

3.2.7. Plantas y algas 

Lemna minor 

Godoy et al., 2018, expusieron a las plantas de L. minor a múltiples concentraciones del 

fármaco antidiabético, MET. Después de 7 días, se determinaron las tasas de crecimiento de 

acuerdo con el área total de las frondas. El valor de CE50 fue de 53,7 mg/L. 

Chlorella vulgaris 

Este organismo es cosmopolita y comparte similitudes en la maquinaria fotosintética con las 

plantas terrestres. Tomando en cuenta lo anterior, Cummings et al., 2018 evaluaron si la MET 

afectaba negativamente la fotosíntesis de clorofilas. Según sus resultados, el valor de 

enfriamiento no fotoquímico (NPQ) aumentó con el tiempo, lo que sugiere que las células 

eran menos capaces de utilizar la misma cantidad de energía luminosa. Además, la velocidad 

de transporte de electrones y la irradiación mínima disminuyeron, lo que también indica una 

capacidad reducida para procesar energía luminosa. 
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JUSTIFICACIÓN 

En las últimas décadas se ha despertado un especial interés sobre la presencia de varios 

fármacos y otros contaminantes en el ambiente. Sin embargo, este interés no se ha visto 

reflejando con investigación científica suficiente. De hecho, la presencia de productos 

farmacéuticos en los ecosistemas acuáticos continúa aumentando, con una nueva generación 

de compuestos farmacéuticos ahora frecuentemente detectados en el rango de ng/L a ȝg/L en 

aguas superficiales. 

Actualmente, los productos farmacéuticos que generan un especial interés ambiental son 

aquellos que comparten las siguientes propiedades: 1) alto volumen de producción; 2) 

persistencia ambiental; y 3) actividad biológica. Propiedades que como mencionamos 

anteriormente la metformina cumple, y por tanto debe ser considerada un contaminante 

ambientalmente relevante. 

Si bien es cierto en los últimos años, la cantidad de estudios que han evaluado la ocurrencia 

de la metformina en los diferentes cuerpos de agua, así como sus efectos tóxicos en 

organismos no objetivo han aumentado, aún es necesario ampliar nuestro conocimiento sobre 

este fármaco y su principal producto de degradación la guanylurea. 

Tomando en cuenta lo anterior, una de las áreas que requiere mayor atención es el estudio de 

los efectos tóxicos en etapas tempranas de la vida de los peces, ya que solo dos estudios han 

evaluado los efectos de la metformina y la guanylurea en las larvas de Salmo trutta fario y 

Oryzias latipes. Sin embargo, los resultados obtenidos en ambos estudios aún no son 

concluyentes, dado que en un estudio los autores reportan que los embriones de Salmo trutta 

fario expuestos a metformina no presentaron ningún daño. Mientras que los embriones de 

Oryzias latipes expuestos a este fármaco y a su principal metabolito mostraron una alteración 

significativa en la expresión de genes asociados al crecimiento. 
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HIPÓTESIS 

La exposición de ovocitos de Danio rerio a concentraciones de relevancia ambiental de 

metformina y guanylurea inducirán embriotoxicidad y teratogenicidad mediante el 

mecanismo de estrés oxidativo. 

OBJETIVO GENERAL: 

Evaluar la embriotoxicidad y teratogenicidad inducida por metformina y su principal 

producto de degradación guanylurea en embriones de Danio rerio. 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS: 

x Analizar el daño al desarrollo embrionario producido por metformina y guanylurea 

en ovocitos de Danio rerio a través de los protocolos FET. 

x Identificar y cuantificar las malformaciones generales y especificas del desarrollo en 

embriones de Danio rerio, inducidas por la exposición a metformina y guanylurea 

por el método de Hermsen. 

x Evaluar el estrés oxidativo inducido por metformina y guanylurea sobre los ovocitos 

de Danio rerio mediante la cuantificación del grado de lipoperoxidación, el contenido 

de hidroperóxidos y la actividad antioxidante de las enzimas superóxido dismutasa y 

catalasa. 
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MÉTODO 

1. Reactivos 

El clorhidrato de metformina (número CAS: 1115-70-4) se adquirió en Toronto Research 

Chemicals (Toronto, ON). Se prepararon soluciones madre de MET a una concentración de 

1 g / L en agua ultra pura. La sal de sulfato de N-guanylurea hidratada (número CAS: 207300-

86-5) se adquirió de Sigma-Aldrich (St. Louis, MO). Se prepararon soluciones madre de 

GUA a una concentración de 10 g / L en agua ultra pura. 

Asimismo, todos los demás reactivos eran de calidad analítica y se adquirieron de Sigma-

Aldrich (St. Louis, MO), a menos que se indique lo contrario. 

2. Obtención de los ovocitos 

La noche anterior al desove, se eligieron varios machos y hembras adultos de pez cebra 

(proporción 2: 1) con un tamaño de 4-5 cm y se colocaron en cámaras de reproducción 

individuales. El desove fue estimulado por el inicio de la luz de la mañana. Los ovocitos se 

recolectaron, 1 hora después de la fertilización (hpf), se enjuagaron con agua ultrapura y se 

blanquearon según los métodos de Westerfield, 2007 y Varga, 2011. Los ovocitos fertilizados 

se clasificaron bajo un microscopio estereoscópico según el protocolo de Kimmel et al. 1995. 

Únicamente los ovocitos de en etapa de blástula media (equivalente a 2,5 hpf) fueron 

seleccionados y se mantuvieron incubados en placas Petri a 27oC r 1oC hasta que estos 

alcanzaron la etapa de esfera (4 hpf). 

3. Evaluación de la embriotoxicidad 

Se seleccionaron setenta y dos embriones en la etapa de esfera (4hpf) y se distribuyeron 

aleatoriamente en placas de 24 pocillos (1 embrión por pocillo). Cada pocillo contenía 2 mL 

de solución de control (agua ultra pura) o una solución de prueba de MET o GUA, 



 

 29 

respectivamente. En el presente estudio se utilizaron diferentes concentraciones de MET 0, 

1, 10, 20, 30, 40, 50, 75, 100 Pg/L) y GUA (25, 50, 100, 200, 250, 25000, 50000, 75000 

Pg/L), las cuales se seleccionaron tomando en cuenta las concentraciones usadas en 

experimentos previos y las concentraciones reportadas en los diferentes cuerpos de agua. Las 

placas se mantuvieron a 27oC ± 1oC. La mortalidad de los embriones, la tasa de eclosión y la 

tasa de malformaciones se evaluaron en diferentes momentos (12, 24, 48, 72 y 96 hpf) durante 

la exposición a MET y GUA. La tasa de malformación se expresó como el porcentaje de 

embriones con al menos una malformación en comparación con el control. Se construyó un 

gráfico con las principales malformaciones corporales producidas por GUA en embriones de 

Danio rerio utilizando el software IBM SPSS Statistics 22. La mortalidad también se 

documentó diariamente utilizando un microscopio estereoscópico. Los embriones muertos se 

descartan todos los días. Una vez finalizado el tiempo de exposición, contamos los embriones 

vivos muertos y malformados y luego realizamos un análisis de regresión lineal de máxima 

verosimilitud para determinar la CL50 y la CE50m con sus intervalos de confianza del 95% 

(p <0,05). Se utilizó el método de Spearman-Karber recortado (software US-EPA ver 1.5). 

4. Evaluación de los biomarcadores de estrés oxidativo 

Se formaron 17 lotes, cada uno con 1600 Danio rerio en la etapa de esfera, en acuarios de 4 

litros de capacidad. De los lotes formados, los primeros 16 se expusieron a todas las 

concentraciones de MET y GUA, respectivamente. Mientras que el último lote se expuso a 

la solución de control (agua ultra pura). La temperatura se mantuvo a 27 ° C ± 1 ° C en todos 

los lotes. En cada punto final (72 hpf y 96 hpf), se seleccionaron al azar 800 embriones de 

cada lote y se homogeneizaron en 1 ml de solución tampón de fosfato (PBS, pH 7,4). Estos 

puntos finales se seleccionaron porque en ese momento las larvas de pez cebra ya habían 
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eclosionado y su sistema enzimático ya estaba funcionando. Las muestras se separaron en 

dos tubos Eppendorf. Por un lado, el tubo 1 contenía 300 PL del homogeneizado y 300 PL 

de una solución de ácido tricloroacético (TCA, 20%). Por otro lado, el tubo 2 contenía 700 

PL del homogeneizado. Todos los tubos se mantuvieron a -20oC hasta su uso. El tubo 1 se 

centrifugó a 11 495 rpm durante 15 min a 4oC y el precipitado se utilizó para determinar el 

contenido de carbonilo proteico (POx), mientras que el sobrenadante se utilizó para 

determinar el grado de LPX y el contenido de hidroperóxido (HPx). El tubo 2 se centrifugó 

a 12 500 rpm durante 15 min a 4oC y el sobrenadante se utilizó para determinar la actividad 

de las enzimas antioxidantes: catalasa (CAT), superóxido dismutasa (SOD) y glutatión 

peroxidasa (GPx). 

Para la cuantificación de todos los biomarcadores de estrés oxidativo se utilizaron diferentes 

métodos enzimáticos y colorimétricos. Los niveles de LPX, por ejemplo, se evaluaron con el 

ensayo de ácido tiobarbitúrico documentado por Buege y Aust, (1978). De manera similar, 

la reacción de los grupos carbonilo con la 2,4-dinitrofenilhidrazina, informada previamente 

por Levine et al., 1994, se usó para evaluar la POx. Además, HPx se cuantificó utilizando el 

ensayo de oxidación ferrosa-xilenol explicado por Jiang et al., 1992. 

Con respecto a las enzimas antioxidantes, el método de Radi et al., 1991, que se basa en el 

consumo de H2O2 exógeno, se utilizo para evaluar la actividad de CAT. Para la determinación 

de SOD se llevó a cabo el método de Misra y Fridovich, 1972, que miden la capacidad de 

SOD para inhibir la auto oxidación de la epinefrina a pH 10,2. Finalmente, la GPX se 

determinó mediante el procedimiento descrito por Gunzler y Flohe-Clairborne, 1985, que 

evalúan la reducción neta de glutatión S-transferasa en 1 min a 37ºC y pH 7. 
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Los resultados del estrés oxidativo se normalizaron frente a las proteínas totales, que se 

midieron con el método de Bradford, 1976. 

5. Índice de respuesta de biomarcadores integrados (IBR) 

Nuestros resultados de los biomarcadores de estrés oxidativo se aplicaron al índice IBR, 

previamente informado por Sánchez et al., 2013. Brevemente, para la determinación de IBR, 

obtuvimos la relación entre todos los biomarcadores de cada grupo de tratamiento (Xi) y los 

biomarcadores del grupo de control (Xo). A continuación, esta relación (Xi/Xo) se 

transformó logarítmicamente (Yi) para reducir la varianza. Con la finalidad de estandarizar 

los valores de Yi, se utilizó la siguiente fórmula Zi = (Yi-P)/s, con la media (P) y la desviación 

estándar (s) de Yi. A continuación, se calculó el índice de desviación del biomarcador (A) 

mediante la diferencia entre Zi y Z0. Los valores A se representaron en un gráfico de estrellas 

que representa las respuestas integradas de biomarcadores. Además, se sumó el valor 

absoluto de A de cada biomarcador para obtener los valores de IBR. 

6. Análisis estadístico 

Los datos de los biomarcadores de estrés oxidativo se evaluaron con un análisis de varianza 

bidireccional (ANOVA), considerando el tiempo como factor A y la concentración como 

factor B. Las variaciones entre las medias se evaluaron con el método de Student-Newman-

Keuls. Los datos sobre efectos embriotóxicos y teratogénicos se evaluaron utilizando la 

prueba exacta de Fisher. Se aceptó la significancia cuando p <0,05, utilizando el software 

SigmaPlot 12.3. 
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RESULTADOS 

1. Tasa de mortalidad y malformaciones 

1.1.Metformina 

La tasa de mortalidad acumulada de los embriones de pez cebra expuestos a cada 

concentración de MET se muestra en la Fig. 1A. En comparación con el grupo de control, la 

MET aumentó significativamente la tasa de mortalidad en los embriones de pez cebra de una 

manera dependiente del tiempo y la concentración, alcanzando el mayor número de 

embriones muertos a la concentración de 75 µg/L. Si bien, para la concentración de 100 µg/L, 

la tasa de mortalidad fue significativamente mayor que la de los controles, esta fue mucho 

menor que en el resto de las concentraciones. 

Al igual que en la tasa de mortalidad, la MET aumentó considerablemente la tasa de 

malformaciones, alcanzando el pico máximo a la concentración de 75 µg/L (Fig. 1B). 

Después de esta concentración, la MET mostró una importante disminución en el número de 

embriones malformados. Teniendo en cuenta estos datos, se calcularon la CL50 y la 

CE50(malformaciones), obteniendo un valor de 3.25 µg/L y 0.37 µg/L, respectivamente. Además, 

el índice teratogénico de la MET en Danio rerio obtuvo un valor de 8,8. De acuerdo con los 

criterios de Weigt et al., 2011, la MET debería clasificarse como teratogénica. 

1.2. Guanylurea 

En comparación con el grupo de control, la GUA aumentó la tasa de mortalidad y 

malformaciones en los embriones de una manera dependiente de la concentración (Fig. 2A-

B). La mayor tasa de mortalidad y malformaciones se obtuvo a la concentración de 75,000 

µg/L de GUA. Si bien una concentración de 75,000 µg/L para cualquier compuesto tóxico 

no es relevante para el medio ambiente, cabe señalar que la tasa de mortalidad promedio de 

la GUA a una concentración de 200 µg/L fue del 70.8%. Además, a esa concentración, el 
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86.1% de los embriones se encontraron con al menos una malformación. Concentración que 

se ha informado previamente en aguas superficiales de Alemania (Posset et al., 2018). 

Se calcularon la CL50 y la CE50(malformaciones), obteniendo un valor de 38.5 µg/L y 18.5 µg/L, 

respectivamente. Además, el índice teratogénico de la GUA en Danio rerio obtuvo un valor 

de 2.1. Teniendo en cuenta los criterios de Weigt et al., 2011, la GUA también debe 

clasificarse como teratogénica. 

2. Tasa de eclosión 

2.1. Metformina 

Las tasas de eclosión de los embriones de pez cebra expuestos a MET y agua ultra pura se 

muestran en la Fig. 1C. Como puede verse en esta figura, a las 24 hpf, los embriones 

expuestos a 10Pg/L, 20Pg/L y 30Pg/L de MET comenzaron a emerger del corion. Sin 

embargo, este proceso sólo resultó estadísticamente significativo para las dosis de MET de 

10 µg/L y 20 µg/L. A las 48 hpf, la tasa de eclosión para todos los grupos de exposición 

aumentó significativamente en comparación con el grupo de control. El mayor número de 

embriones descorionados se obtuvo para la concentración de 75 µg/L de MET. Además, a la 

concentración de 100 µg/L, la tasa de eclosión disminuyó notablemente en comparación con 

el resto de los grupos de tratamiento. 24 horas después, a las 72 hpf, la mayoría de los 

embriones del grupo de control y del grupo tratado con MET habían eclosionado. En este 

momento, ninguno de los grupos de tratamiento mostró una diferencia significativa en 

comparación con el grupo de control. Finalmente, a las 96 hpf, todos los embriones de los 

grupos de control y de tratamiento habían eclosionado. 
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Fig. 1. Tasas de mortalidad, malformaciones y eclosión de los embriones de Danio rerio expuestos a MET 
(Pg/L). A representa la tasa de mortalidad acumulada de los embriones de pez cebra expuestos a cada 
concentración de MET a las 96 hpf. B representa la tasa acumulada de malformaciones de los embriones de pez 
cebra expuestos a cada concentración de MET a las 96 hpf. C representa la tasa de eclosión acumulada de los 
embriones de pez cebra expuestos a cada concentración de MET a 12, 24, 48, 72 y 96 hpf. Los datos se expresan 
como la media ± error estándar (SEM) de tres experimentos independientes. * denota un cambio significativo 
con P<0.05. 
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Fig. 2. Tasas de mortalidad, malformaciones y eclosión de los embriones de Danio rerio expuestos a GUA 
(Pg/L). A representa la tasa de mortalidad acumulada de los embriones de pez cebra expuestos a cada 
concentración de GUA a las 96 hpf. B representa la tasa acumulada de malformaciones de los embriones de pez 
cebra expuestos a cada concentración de GUA a las 96 hpf. C representa la tasa de eclosión acumulada de los 
embriones de pez cebra expuestos a cada concentración de GUA a 12, 24, 48, 72 y 96 hpf. Los datos se expresan 
como la media ± error estándar (SEM) de tres experimentos independientes. * denota un cambio significativo 
con P<0.05. 
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2.2.Guanylurea 

Las diferencias en las tasas de eclosión entre los embriones de pez cebra expuestos a GUA y 

el grupo de control se muestran en la Fig. 2C. Como se muestra en esta figura, los embriones 

expuestos a 100 Pg/L de GUA comenzó a emerger del corion a las 48 hpf. Sin embargo, este 

proceso no fue estadísticamente significativo. En comparación con el grupo de control, se 

observó una disminución significativa en la tasa de eclosión en todos los grupos de 

exposición, a 72 y 96 hpf. Además, esta disminución en la tasa de eclosión mostró ser de una 

manera dependiente de la concentración, alcanzando el menor número de embriones 

descorionados a la concentración de 75000 mg/L. A concentraciones ambientalmente 

relevantes, la GUA también mostró una reducción importante en la tasa de eclosión. Las 

concentraciones cercanas a los 200 µg/L, por ejemplo, redujeron la tasa de eclosión en un 

16%. 

3. Efectos teratógenos 

3.1. Metformina 

Durante todo el período de exposición, el desarrollo de los embriones en el grupo de control 

fue normal. A diferencia del grupo de control, la MET causó malformaciones corporales en 

todos los grupos de tratamiento y tiempo de exposición (Fig. 3A). Las malformaciones 

observadas incluyeron malformación de la cola, escoliosis, edema pericárdico, deformación 

de la yema, hipo pigmentación, retraso del proceso de eclosión, ausencia de aleta, ausencia 

de ojo y malformación craneofacial. Entre estas, las malformaciones más pronunciadas 

fueron la malformación de la cola y la escoliosis (Fig. 3B). Como se puede observar en la 

figura 3, la severidad de las malformaciones se hizo más evidente a medida que aumentaba 

la concentración, mostrando una mayor incidencia de embriones con edema pericárdico, 
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deformación de la yema, ausencia de ojo y malformación craneofacial. Las malformaciones 

más graves se observaron en los embriones expuestos a 75 µg/L. Después de esta 

concentración, la MET mostró una disminución significativa en la gravedad de las 

malformaciones. 

3.2. Guanylurea 

Durante todo el período de exposición, el desarrollo de los embriones en el grupo de control 

fue normal. Por el contrario, la GUA causó varias malformaciones corporales en todos los 

grupos de tratamiento y tiempo de exposición (Fig. 4A). Las malformaciones observadas 

incluyeron malformación de la cola, escoliosis, edema pericárdico, deformación de la yema, 

hipo pigmentación, retraso del proceso de eclosión, ausencia de aleta, ausencia de ojo y 

malformación craneofacial. Entre estas, las malformaciones más pronunciadas fueron la 

malformación de la cola y la escoliosis (Fig. 4B). Además, es de destacar que la severidad de 

las malformaciones fue más evidente a medida que aumentaba la concentración. Por ejemplo, 

a medida que aumentaba la concentración, también aumentaba la incidencia de embriones 

con edema pericárdico, deformación de la yema, ausencia de aleta, ausencia de ojo y 

malformación craneofacial. Las malformaciones más graves se observaron en los embriones 

expuestos a 75000 µg/L. No obstante, a concentraciones ambientalmente relevantes, la GUA 

también indujo malformaciones que pueden afectar la integridad de los peces y provocar su 

muerte. 
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Fig. 3. Principales malformaciones inducidas por cada concentración de MET en los embriones de Danio rerio. 
A Fotos representativas de las anomalías morfológicas que presentaron los embriones de pez cebra expuestos a 
concentraciones ambientalmente relevantes de MET a las 96 hpf. Las flechas indican todas las malformaciones 
encontradas en cada embrión. B Incidencia acumulada de cada malformación encontrada en los embriones de 
pez cebra expuestos a MET, expresada en porcentaje. Los datos se expresan como media ± error estándar (SEM) 
de tres experimentos independientes. MT: malformación de la cola; S: escoliosis; PE: edema pericárdico; YD: 
deformación del saco vitelino ; H: hipo pigmentación; DHP: retraso del proceso de eclosión; FA: ausencia de 
aletas; EA: ausencia de ojos; CFM: malformación craneofacial. 
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Fig. 4. Principales malformaciones inducidas por cada concentración de GUA en los embriones de Danio rerio. 
A Fotos representativas de las anomalías morfológicas que presentaron los embriones de pez cebra expuestos a 
concentraciones ambientalmente relevantes de GUA a las 96 hpf. Las flechas indican todas las malformaciones 
encontradas en cada embrión. B Incidencia acumulada de cada malformación encontrada en los embriones de 
pez cebra expuestos a GUA, expresada en porcentaje. Los datos se expresan como media ± error estándar (SEM) 
de tres experimentos independientes. MT: malformación de la cola; S: escoliosis; PE: edema pericárdico; YD: 
deformación del saco vitelino ; H: hipo pigmentación; DHP: retraso del proceso de eclosión; FA: ausencia de 
aletas; EA: ausencia de ojos; CFM: malformación craneofacial. 
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4. Evaluación del estrés oxidativo 

4.1. Actividad antioxidante producida por la metformina 

La actividad antioxidante de SOD, CAT y GPx, en los embriones de Danio rerio expuestos 

a MET se muestra en la Fig. 5. Como puede verse en esta figura, la actividad de todas las 

enzimas, en todos los grupos de exposición, mostró un aumento significativo en comparación 

con el control. grupo. Además, a medida que aumentaba la concentración, también 

aumentaba la actividad de las enzimas, alcanzando el pico máximo a la concentración de 75 

µg/L. Después de esta concentración, la actividad de todas las enzimas disminuyó 

significativamente en comparación con el resto de los grupos de tratamiento. En cuanto al 

tiempo de exposición, no se encontraron diferencias significativas en la actividad de la SOD. 

No obstante, a la concentración de 50 µg/L, la actividad enzimática de CAT mostró un 

aumento significativo a las 96 hpf en comparación con las 72 hpf. Además, la actividad 

enzimática de GPx se incrementó significativamente a las concentraciones de 40 µg/L, 50 

µg/L y 75 µg/L de una manera dependiente del tiempo. 

4.2. Daño oxidativo producido por la metformina 

Los niveles de LPX, HPx y POx en embriones de Danio rerio expuestos a MET se muestran 

en la Fig. 6. Al igual que en las enzimas antioxidantes, los niveles de todos los biomarcadores 

de daño oxidativo, en todos los grupos de exposición, exhibieron un aumento significativo 

en comparación con el grupo de control. Además, los niveles de todos los biomarcadores de 

daño oxidativo aumentaron a medida que aumentaba la concentración, alcanzando el pico 

más alto con una dosis de 75 µg/L de MET. Por otro lado, a una concentración de 100 µg/L, 

los niveles de LPX, HPx y POx disminuyeron considerablemente en comparación con el 

resto de los grupos de tratamiento. En cuanto al tiempo de exposición, los niveles de LPX y 

HPx aumentaron significativamente a las concentraciones de 50 Pg/L y 75Pg/L. Sin 
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embargo, no se encontraron diferencias en los niveles de POx a las 96 hpf en comparación 

con las 72 hpf. 

4.3. Actividad antioxidante producida por la guanylurea 

La actividad antioxidante de SOD, CAT y GPx, en embriones de Danio rerio expuestos a 

GUA se muestra en la Fig.7. A partir de esta imagen, se puede ver que la actividad de las 

enzimas, en todos los grupos de exposición, mostró un aumento significativo en comparación 

con el grupo de control. Además, conforme la concentración aumentaba, la actividad de las 

enzimas también aumentó, alcanzando el pico máximo a la concentración de 75000 Pg/L. En 

cuanto al tiempo de exposición, no se encontraron diferencias significativas en la actividad 

de CAT. No obstante, en comparación con las 72 hpf, la actividad enzimática de CAT y GPX 

mostró un aumento importante a las 96 hpf, en todos los grupos de tratamiento. 

4.4. Daño oxidativo producido por la guanylurea 

Los niveles de LPX, HPx y POx en los embriones de Danio rerio expuestos a GUA se 

muestran en la Fig. 8. Al igual que en las enzimas antioxidantes, los niveles de todos los 

biomarcadores de daño oxidativo, en todos los grupos de exposición, exhibieron un aumento 

significativo en comparación con el grupo de control. Además, los niveles de todos los 

biomarcadores de daño oxidativo aumentaron de manera dependiente de la concentración, 

alcanzando el pico más alto con una dosis de 75000 µg/L de GUA. De manera similar, los 

niveles de LPX en todos los grupos de exposición también aumentaron de manera 

dependiente del tiempo. Sin embargo, en comparación con las 72 hpf, no se encontraron 

diferencias significativas en los niveles de HPx y POx a las 96 hpf. 
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Fig. 5. Actividad de las enzimas antioxidantes, SOD A, CAT B y GPx C, en embriones de Danio rerio 
expuestos a MET a las 72 hpf y 96 hpf. Los datos se expresan como la media de tres repeticiones r error estándar 
(SEM). * indican un cambio significativo con P � 0.05. 
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Fig. 6. Niveles de LPX A, HPx B y POx C, en embriones de Danio rerio expuestos a MET a las 72 hpf y 96 
hpf. Los datos se expresan como la media de tres repeticiones r error estándar (SEM). * indican un cambio 
significativo con P � 0.05. 
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Fig. 7. Actividad de las enzimas antioxidantes, SOD A, CAT B y GPx C, en embriones de Danio rerio 
expuestos a GUA a las 72 hpf y 96 hpf. Los datos se expresan como la media de tres repeticiones r error 
estándar (SEM). * indican un cambio significativo con P � 0.05. 
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Fig. 8. Niveles de LPX A, HPx B y POx C, en embriones de Danio rerio expuestos a GUA a las 72 hpf y 96 
hpf. Los datos se expresan como la media de tres repeticiones r error estándar (SEM). * indican un cambio 
significativo con P � 0.05. 
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5. IBR 

5.1. Metformina 

Los valores de IBR aumentaron a medida que las concentraciones de MET aumentaban, lo 

que indica que las altas concentraciones de este fármaco indujeron efectos más pronunciados 

en los embriones, con la excepción de la concentración de 100 µg/L (Fig. 9). Estos efectos 

se centraron principalmente en el daño oxidativo, ya que el gráfico de estrellas se desvió 

principalmente a estos biomarcadores. En la concentración más baja, por ejemplo, el 

biomarcador de daño oxidativo que más afectó a los embriones fue POx. No obstante, a 

medida que aumentaban las concentraciones, los biomarcadores HPx y LPx tenían más 

influencia sobre el embrión. En cuanto al tiempo de exposición, las concentraciones de 50 

µg/L y 75 µg/L mostraron un aumento significativo en los valores medios de IBR. 

5.2. Guanylurea 

Los valores de IBR aumentaron de una manera dependiente de la concentración, lo que indica 

que altas concentraciones de este producto de degradación indujeron más efectos de estrés 

oxidativo en los embriones (Fig. 10). Estos efectos se centraron principalmente en el daño 

oxidativo, ya que el gráfico de estrellas se desvió principalmente a estos biomarcadores. En 

la concentración más baja, por ejemplo, el biomarcador de daño oxidativo que más afectó a 

los embriones fue la POx. No obstante, a medida que aumentaban las concentraciones, los 

biomarcadores HPx y LPx tenían más influencia sobre el embrión. En cuanto al tiempo de 

exposición, ninguna concentración mostró un aumento significativo en los valores medios de 

IBR en comparación con las 72 hpf. 
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Fig. 10. V
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DISCUSIÓN 

En el presente estudio, se investigaron los efectos nocivos del fármaco antidiabético MET y 

de su principal producto de degradación GUA sobre el desarrollo embrionario de Danio 

rerio. Nuestros resultados demostraron que las concentraciones ambientalmente relevantes 

de MET y GUA pueden aumentar la tasa de mortalidad y malformaciones en los embriones 

de pez cebra. Sin embargo, estos resultados no concuerdan con los encontrados por Jacob et 

al., 2018, quienes señalaron que concentraciones de MET de 1 Pg/L a 1000Pg/L no afectaron 

la tasa de mortalidad de los embriones de trucha marrón. Además, Jacob et al., 2019 

establecieron que 10, 100 y 1000 Pg/L de GUA no inducian ningún efecto letal en larvas y 

juveniles de trucha marrón. Las diferencias entre los estudios pueden explicarse debido a las 

diferentes temperaturas de incubación. Los embriones de trucha marrón, por ejemplo, se 

incubaron a 7oC y 11oC, mientras que los embriones de pez cebra se mantuvieron en cámaras 

climáticas a 27oC. Esto es digno de mención, ya que Jacob et al., 2018 encontraron 

concentraciones más altas de la MET en embriones de trucha marrón expuestos a 11oC en 

comparación con la temperatura más baja. Por tanto, se sugiere que la temperatura puede 

mejorar la absorción de este fármaco. Otro factor que puede influir en los resultados de ambos 

estudios son las diferencias en las etapas de desarrollo embrionario. Por ejemplo, en nuestro 

estudio, los embriones de pez cebra expuestos a MET se encontraban en la etapa de esfera (4 

hpf), mientras que los embriones de trucha marrón expuestos a esta droga estaban en la etapa 

de ojos (48 dpf). Es bien sabido que a medida que pasa el tiempo la estructura del corion 

cambia y la dureza de la membrana embrionaria comienza a elevarse, lo que conduce a una 

baja permeabilidad. Ussery et al., 2018, por ejemplo, demostraron que los embriones Medaka 

japoneses expuestos a 10Pg/L de 14C-MET antes del endurecimiento (<6 hpf) tenían 
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significativamente más 14C-MET en comparación con los embriones expuestos a este 

compuesto después del endurecimiento del corion (24 hpf). Dado que el desarrollo 

embrionario de la medaka japonesa y el pez cebra son comparables (Furutani-Seikia y 

Wittbrod, 2004), sugerimos que la MET tuvo un comportamiento de absorción similar en el 

pez cebra. Por lo tanto, MET podría ser absorbido fácilmente por el pez cebra en la etapa de 

esfera, pero no en la trucha marrón en la etapa de ojos, lo que lleva a una respuesta tóxica 

diferente, siendo esta última más severa en el pez cebra. En general, las propiedades químicas 

y la estructura de la GUA son similares a las de la metformina (Scheurer et al., 2012), lo que 

podría indicar un comportamiento ambiental comparable y respuestas tóxicas paralelas 

(Escher y Fenner, 2011). Aunque hay escasez de información sobre la toxicidad de la GUA, 

y no se sabe si este TP actúa de manera similar a la MET, Ussery et al., 2019 describieron 

efectos tóxicos comparables en el desarrollo de la Medaka japonesa para ambos compuestos. 

Sin embargo, las concentraciones de GUA que indujeron efectos en los peces fueron 

inferiores a las del MET. Esto es importante de mencionar, ya que la facilidad que presenta 

la MET de ser absorbida por los embriones antes del endurecimiento del corion puede que 

también la presente la GUA. 

Curiosamente, la MET y la GUA no solo aumentaron la tasa de mortalidad y malformaciones 

en los embriones de pez cebra, sino que también alteraron el proceso de eclosión en los peces. 

En el caso de los embriones expuestos a MET se observo un proceso de eclosión anticipada, 

mientras que en los embriones expuesto a GUA se observo un retraso en la eclosión. Estos 

hallazgos son consistentes con los reportados por Flores et al., 2020, quienes demostraron 

que la MET indujo una eclosión anticipada (48hpf) en los embriones de pez cebra expuestos 

a varias concentraciones (10Pg / L - 2000000Pg / L) de este fármaco. De manera análoga, en 
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un estudio comparativo aleatorizado, Rowan et al., 2008 mostraron que las tasas de partos 

prematuros espontáneos y iatrogénicos eran más altas en las mujeres tratadas con metformina 

que en las que recibían insulina. La eclosión anticipada de los peces o bien el retardo en la 

eclosión son importantes, ya que los peces eclosionados/no eclosionados son más vulnerables 

a los depredadores, el estrés mecánico y osmótico y los agentes tóxicos presentes en los 

cuerpos de agua, lo que provoca alteraciones más graves en su desarrollo. Las alteraciones 

de la eclosión en peces pueden ser inducidas por varios factores endógenos y exógenos, 

incluidos agentes tóxicos, disponibilidad de oxígeno, moduladores químicos del sistema 

nervioso central, liberación de enzimas proteolíticas y niveles hormonales (De la Paz et al., 

2017). No obstante, los mecanismos y vías implicados no se han dilucidado por completo. 

Dado que estudios anteriores han demostrado que la MET puede ser un disruptor endocrino 

(Niemuth y Kapler, 2015; Lee, 2017; Monshi, 2017; Niemuth et al., 2018; Lee et al., 2019), 

se puede sugerir que las alteraciones hormonales en los peces podrían estar involucradas en 

el proceso de eclosión acelerada. Además, como la MET y la GUA han mostrado efectos 

similares antes, este podría ser el mecanismo por el cual la GUA también alteran el proceso 

de eclosión. No obstante, se necesitan más estudios, primero para investigar si este TP puede 

alterar los niveles hormonales y, segundo, si esta alteración está relacionada con el proceso 

de eclosión. 

Durante todo el período de exposición, la MET y la GUA indujeron varias malformaciones 

en los embriones de pez cebra. Entre estas, se incluye la malformación de cola, escoliosis, 

edema pericárdico, deformación del saco vitelino, hipo pigmentación, ausencia de aletas, 

ausencia de ojos y malformación craneofacial. De acuerdo con estos resultados, un estudio 

realizado en embriones de pollo mostró que múltiples concentraciones (0,1 mg / ml - 5 mg / 

ml) de MET mostraban un retraso en el cierre de los neuroporos anteriores y posteriores, lo 



 

 52 

que provocaba anomalías cerebrales, ausencia de yemas en las extremidades, así como un 

retraso en la formación de ojos, otoquistes, corazón, branquias y somitas (Siripattanaphol et 

al., 2020). Además, Flores et al., 2020 señalaron que la MET puede causar microcefalia y 

disminución de la longitud de la cola en embriones de pez cebra expuestos a múltiples 

concentraciones (10Pg / L - 2000000Pg / L) de este fármaco. Con respecto a la GUA, en un 

estudio más reciente, Ussery et al., 2021 demostraron que este TP desregulaba el receptor 1b 

de rianodina del músculo esquelético (Ryr1) y dos poliamidas importantes putrescina y O-

fosfocolamina en larvas de Medaka japonesas. Esto es de suma importancia ya que la O-

fosfocolamina participa en las vías de señalización celular que regulan la proliferación, 

diferenciación, necrosis y apoptosis celular, así como en la respuesta al estrés oxidativo (Toda 

et al., 2017; Bridges et al., 2018). Por lo tanto, se sugiere que la desregulación de estas vías 

de señalización puede conducir a anomalías en el desarrollo.  

Hoy en día se sabe que las especies reactivas de oxígeno (ROS) regulan factores de 

transcripción clave que a su vez regulan diferentes cascadas de señalización celular 

implicadas en la proliferación, diferenciación y apoptosis (Paãková et al., 2011). Sin 

embargo, luego de una exposición a cualquier compuesto tóxico, el equilibrio entre ROS y 

enzimas antioxidantes se ve afectado y puede ocurrir daño oxidativo en el organismo (Nita y 

Grzybowski, 2016). En consecuencia, el daño oxidativo puede deteriorar el ADN y promover 

la apoptosis celular, afectando la integridad del organismo (Rai et al., 2015; Kreuz y Fischel, 

2016). Aquí, demostramos que después de una exposición aguda a MET y GUA en las 

primeras etapas de la vida del pez cebra, ambos compuestos puede inducir una respuesta de 

estrés oxidativo en los embriones. Además, nuestros análisis de IBR indicaron que a medida 

que aumentaban las concentraciones de MET y GUA, también aumentaban los valores 
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medios de IBR. Por lo tanto, las respuestas al estrés oxidativo en los organismos fueron más 

pronunciadas a medida que aumentaba la concentración. De acuerdo con nuestros resultados, 

Ussery et al., 2021 indicaron que 1 ng/L de GUA puede alterar varias vías involucradas en la 

salud general de los embriones de Medaka japoneses, incluida la desintoxicación de ROS, 

entre otras. Además, la MET también se ha asociado con una mayor producción de ROS. 

Anedda et al., 2008, por ejemplo, indicaron que la MET aumentó los niveles de ROS en las 

células 3T3-L1. De manera análoga, Queiroz et al., 2014 demostraron que la MET indujo la 

detención del ciclo celular y aumentó la apoptosis celular en células MCF-7 tratadas con 10 

mM de este fármaco. Además, explicaron que estas respuestas estaban mediadas por el estrés 

oxidativo y que un tratamiento con SOD y CAT mejoró la viabilidad celular. Finalmente, en 

un estudio más reciente, Lee et al., 2019 evaluaron la toxicidad acuática de la MET bajo un 

régimen de exposición multigeneracional y encontraron que este fármaco aumentó el 

contenido de ROS y disminuyó la actividad de GSH en peces F0. Además, la actividad de 

CAT también aumentó significativamente con el tratamiento de MET, lo que sugiere que las 

concentraciones ambientalmente relevantes de este contaminante pueden causar estrés 

oxidativo en Oryzias latipes. 

En cuanto al mecanismo de acción de la MET, este fármaco puede inhibir el complejo I de 

la cadena de transporte de electrones (ETC) mitocondrial, provocando diferentes cambios en 

la membrana mitocondrial y la producción de ATP (Andrzejewski et al., 2014; Cameron et 

al., 2018). Las mitocondrias son una fuente importante de ROS y, como mencionamos 

anteriormente, estas ROS son importantes en la señalización redox dentro de las células. No 

obstante, las ROS también pueden contribuir a inducir daño oxidativo a las mitocondrias, 

afectando su capacidad para sintetizar ATP y para llevar a cabo sus funciones metabólicas 

(Adam-Vizi y Chinopoulos, 2006). Las mutaciones del ADN mitocondrial pueden alterar los 
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elementos de la cadena respiratoria o los ARN ribosomales y de transferencia necesarios para 

la expresión del gen mitocondrial, lo que da lugar a varias enfermedades (Tuppen et al., 

2010). Además, la acumulación de mitocondrias disfuncionales puede aumentar los efectos 

dañinos de los inhibidores del complejo I de la cadena de transporte de electrones (ETC) 

sobre la supervivencia celular (Espada et al., 2020). Aunque ningún estudio ha demostrado 

que la GUA pueda inhibir el complejo I del ETC mitocondrial, estudios recientes han 

demostrado que la GUA ejerce efectos sobre los peces ELS de manera similar a la MET 

(Ussery et al., 2021). Por lo tanto, sugerimos que las anomalías corporales encontradas en 

este estudio pueden ser una consecuencia de la inhibición del complejo I del ETC 

mitocondrial. Complementando lo anterior, un estudio reciente investigó los efectos tóxicos 

que los fármacos inhibidores mitocondriales inducían en embriones de pez cebra. En sus 

resultados señalaron que diferentes concentraciones (0,3 nM - 10 mM) de inhibidores del 

complejo I y II indujeron varias anomalías del desarrollo en los embriones de pez cebra. Estas 

malformaciones incluyeron edema, defectos en los ojos, la cabeza y el esqueleto, hipo 

pigmentación, detención de la gástrula, necrosis del saco vitelino y sangrado (Pinho et al., 

2013). 

Hay dos mecanismos por los cuales las mitocondrias aumentan la producción de superóxido. 

En el primero, la reserva de NADH disminuye, por ejemplo, por una interrupción en la 

cadena respiratoria, una baja demanda de ATP y/o una pérdida de citocromo c por apoptosis. 

Esto conduce a la formación de superóxido, en el mono nucleótido de flavina (FMN), en una 

tasa que depende de la relación NADH / NAD + (Kushnareva et al., 2002; Liu et al., 2002; 

Kussmaul y Hirst, 2006). En el segundo, hay una falta de producción de ATP, una fuerza 

protonmotriz alta y una coenzima Q reducida, lo que conduce a un transporte de electrones 

inverso a través del complejo I, que produce una cantidad importante de superóxido (St-
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Pierre et al., 2002; Liu et al., 2002). Hasta ahora, se cree que la inhibición del complejo 

mitocondrial I por la MET puede interrumpir el flujo de electrones y causar la generación de 

superóxido por una reducción de FMN (Lee et al., 2019). No obstante, se necesitan más 

estudios para comprender mejor el mecanismo por el cual este fármaco aumenta la 

producción de superóxido en las mitocondrias. Además, los estudios futuros también 

deberían dilucidar si este mecanismo podría ser similar en la GUA. 

En concentraciones bajas (1Pg/L - 75Pg/L), la MET aumentó la mortalidad, la gravedad de 

las malformaciones, la tasa de eclosión y los biomarcadores de estrés oxidativo de una 

manera dependiente de la concentración. No obstante, a una concentración de 100 µg/L, 

todos los criterios de valoración evaluados en este trabajo se redujeron significativamente 

con respecto a los otros grupos de tratamiento. Curiosamente, este no es el primer estudio 

que encuentra estas variaciones en concentraciones más altas de este fármaco. Jacob et al., 

2018, por ejemplo, demostraron que la cantidad de glucógeno hepático aumentó en 

embriones de trucha marrón expuestos a MET. No obstante, este aumento fue 

específicamente mayor en los peces expuestos a la dosis más baja de MET. Mientras tanto, 

en dosis más altas, el contenido de glucógeno en el hígado mostró una gran inconsistencia. 

De manera similar, Flores et al., 2020 señalaron que a la mayor concentración de MET, el 

100% de los embriones mostraron una eclosión anticipada. Sin embargo, a la misma 

concentración, la MET concibió un 0% de teratogenicidad. Por lo tanto, sugerimos que la 

MET podría experimentar una dosis-respuesta bifásica. La hormesis es un fenómeno de 

respuesta a la dosis, caracterizado por una respuesta a una dosis baja que tiene un efecto 

opuesto al observado en dosis altas (Ray et al., 2014). Además, esto es altamente 
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generalizable, ya que es independiente del modelo biológico, el punto final medido, la clase 

química y la variabilidad interindividual (Calabrese y Mattson, 2017). 
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CONCLUSIÓN 

Hasta donde sabemos, este es el primer estudio que proporciona evidencia de daño oxidativo 

en embriones de peces expuestos a concentraciones ambientalmente relevantes de GUA. 

Dado que el daño oxidativo puede causar daño directo al ADN y apoptosis celular, creemos 

que esto puede estar involucrado en la generación de las malformaciones corporales 

encontradas en este estudio. Además, como la MET inhiben el complejo mitocondrial I y 

Ussery et al., 2021 demostraron que la MET y la GUA tienen un mecanismo de acción 

similar, se podría sugerir que el daño oxidativo inducido por ambos compuestos está 

relacionado con la inhibición del complejo mitocondrial I. Estudios futuros deben dilucidar 

si el aumento de la producción de ROS en ambos compuestos está relacionado con la 

inhibición del complejo mitocondrial I y / o si están involucrados otros mecanismos. Además, 

dado que actualmente existe una gran laguna de conocimiento sobre la toxicidad de estos 

compuestos, se necesitan más estudios para comprender mejor el impacto ambiental de este 

fármaco y su producto de TP. 
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ANEXOS 

1. Artículo de revisión de metformina 
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2. Artículo de investigación metformina 
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3. Carta de envió del artículo experimental de guanylurea 

 
 

 


