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RESUMEN 

La industria minera es una actividad importante debido a que contribuye con el 

cuatro por ciento del Producto Interno Bruto Nacional en México. 

Desafortunadamente, la explotación de estos recursos genera gran cantidad de 

contaminantes, representando para México el 65% del total de los residuos 

industriales producidos. Principalmente, su contenido de metales pesados 

constituye una fuente importante de contaminación de los recursos naturales. En 

particular, en el municipio de Tlaquiltenango, Morelos se han detectado 780 mil 

toneladas de residuos mineros en donde los metales disponibles son arsénico, 

cadmio, cobre, hierro, manganeso, plomo, y zinc. Lo anterior, ha afectado a la 

población humana y a la biota circundante, lo que también podría comprometer el 

equilibrio del ecosistema. Por ello, es importante el realizar estudios 

ecotoxicológicos utilizando biomarcadores en distintos niveles de organización 

biológica que evalúen el efecto de los metales sobre los individuos y las 

poblaciones de animales silvestres que están expuestos a los residuos localizados 

en esta región, y así realizar una propuesta de un organismo centinela que genere 

información para programas de biomonitoreo ambiental y salud humana. Dentro 

de los biomarcadores más utilizados en estudios de ecotoxicología se incluyen la 

cuantificación del daño genético (biomarcador de efecto temprano) y los cambios 

en la estructura y diversidad genética de las poblaciones silvestres (biomarcadores 

permanentes). Por lo tanto, para fines de este proyecto, se colectó la sangre de 43 

individuos de Liomys irroratus, roedor que habita en los jales ubicados en Huautla, 

y de 32 individuos del sitio testigo (Quilamula) para el análisis del daño genético. 

Además, el hígado de cada uno de los individuos fue utilizado para extraer el ADN 

para su amplificación con siete cebadores de microsatélites mediante PCR, y así 

poder inferir el efecto de los metales sobre la estructura y diversidad genética de 

las poblaciones expuestas. En este trabajo se observó que los individuos de L. 

irroratus están expuestos a una mezcla de metales, ya que se encontró 

bioacumulación de aluminio, cobre, hierro, níquel, plomo, y zinc en hígado de 

estos individuos. Los individuos colectados en los jales, presentaron un 

enriquecimiento mayor en la bioacumulación de metales en comparación con los 
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individuos colectados en el sitio testigo. Así mismo, los individuos que presentaron 

significativamente una mayor fragmentación del ADN fueron los colectados en los 

jales. Sin embargo, no se observa una estructuración genética entre los individuos 

colectados de los distintos sitios de estudio, por lo cual, L. irroratus no puede ser 

considerado una especie centinela en estudios ecotoxicológicos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



3 
 

INTRODUCCIÓN 

Minería en México y contaminación ambiental 

La minería es una de las principales fuentes de contaminación ambiental de origen 

antropogénico y una de las principales actividades económicas de mayor tradición 

en México. Las 32 entidades federativas de la república mexicana registran 

yacimientos mineros, debido a que se encuentra localizada en una región 

volcánica rica en minerales (Volke et al., 2005). En este país, se extraen minerales 

metálicos como: bismuto (Bi), cadmio (Cd), cobre (Cu), molibdeno (Mo), oro (Au), 

plata (Ag), plomo (Pb) y zinc (Zn) (Volke & Velasco, 2002; Velasco et al., 2004; 

Pérez, 2014; SE, 2017), ocupando el primer lugar en la producción de Ag a nivel 

mundial (SE, 2017). La minería es una de las principales fuentes de ingreso 

económico desde el periodo de la colonia (Volke et al., 2005; Pérez, 2014), y 

actualmente representa el cuatro por ciento del Producto Interno Bruto Nacional 

(SE, 2017). Es el principal suministro de insumos a industrias de construcción, 

metalúrgica, siderúrgica, química y electrónica, generando infraestructura para el 

desarrollo del país (Volke & Velasco, 2002; Volke et al., 2005). Sin embargo, la 

minería genera el 65% del total de los residuos industriales (INEGI, 2010), debido 

a que los suelos, el aire y los cuerpos de agua son contaminados por derrames, 

fugas, incendios y acumulación clandestina de residuos peligrosos generados de 

los procesos que se llevan a cabo para la extracción de los minerales con valor 

económico (Volke et al., 2005), además de un manejo inadecuado del cierre de 

minas y de los residuos mineros (Velasco et al., 2004). 

En particular, a los residuos mineros se les conoce como jales (del náhuatl 

“xalli” que significa, arenas finas) o relaves mineros, los cuales, son sitios de 

acumulación de residuos sólidos producidos por los procesos llevados a cabo para 

la extracción de los minerales de interés (Volke et al., 2005). Los residuos 

contienen altos niveles de elementos potencialmente tóxicos (EPT), como arsénico 

(As), selenio (Se), Pb, Cd, entre otros metales pesados (Armienta et al., 2005; 

Volke et al., 2005). Por lo anterior, los jales son considerados una fuente de 

contaminación importante que provocan la acidificación del suelo, generan drenaje 

ácido o lixiviados que contaminan el medio circundante (Armienta et al., 2005).  
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Sin embargo, se desconoce el número de jales que se encuentran en México y 

las condiciones de seguridad ambiental en las que se encuentran (Volke et al., 

2005). La acumulación de residuos producidos por la industria minera no estaba 

controlada, sino hasta el 2004, año en el que se aprobó la norma de disposición 

de jales, NOM-141-SEMARNAT-2004, la cual sólo aplica para proyectos iniciados 

a partir de ese año (SEMARNAT, 2004). En México existe la acumulación de estos 

residuos mineros en estados como Baja California Sur, Coahuila, Durango, 

Guanajuato, Guerrero, Hidalgo, Michoacán, Morelos, Puebla, San Luis Potosí, 

Sonora y Zacatecas, debido a la actividad minera registrada en cada uno de ellos 

(SEMARNAT, 2004; Velasco et al., 2004). 

 

Metales: mecanismos de toxicidad 

Los metales pueden estar presentes en el ambiente de forma natural debido a la 

historia geológica del área, sin embargo, el aumento de las actividades humanas 

ha jugado un papel importante en su incremento en el ambiente a través del 

tiempo, acumulándose localmente y bioacumulandose en los organismos vivos 

que se encuentran expuestos a los metales en sitios contaminados (Jaishankar et 

al., 2014). 

Los metales son definidos como cualquier elemento que es buen conductor de 

calor y electricidad, químicamente tienden a perder electrones para formar iones 

positivos, además de que presentan una densidad superior a 5 g/cm3 en su forma 

elemental (Jaishankar et al., 2014). Sin embargo, no es una definición estricta, ya 

que incluye a algunos elementos como el As y el Se que no son metales, sino 

metaloides, los cuales tienen propiedades tanto de los metales como de los no 

metales (McLean et al., 1996). Estos elementos químicos han sido clasificados 

entre las sustancias más tóxicas, por sus propiedades de bioacumulación (WHO, 

2007) y de óxido-reducción (Jaishankar et al., 2014). La bioacumulación se refiere 

a cierta cantidad de dicha sustancia que no es metabolizada ni excretada, 

acumulándose en el tejido de los organismos, lo que le permite entrar y 

permanecer en la cadena trófica amplificándose en cada nivel de la cadena, 

proceso que se conoce como biomagnificación (Teitelbaum, 2012). Mientras que 
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la propiedad de óxido-reducción hace posible la evasión de mecanismos de 

control como la homeostasis, transporte y compartamentalización celular 

(Jaishankar et al., 2014). Los metales cuando evaden los mecanismos de control 

pueden causar daño celular a través de dos mecanismos: 1) Estrés oxidativo, el 

cual se da por un incremento de especies reactivas de oxígeno (ERO) como el 

peróxido de hidrógeno (H2O2) y aniones superóxidos (O2-) (Hartwig, 2000; 

Jaishankar et al., 2014), y/o especies reactivas de nitrógeno (ERN), así como el 

agotamiento de reservas intracelulares de antioxidantes y la inhibición de la 

actividad enzimática que participa en el metabolismo y desintoxicación de ERO 

(Jan et al., 2015). Este mecanismo puede causar daño oxidante a diversas 

proteínas, lípidos pero principalmente al ADN (Jaishankar et al., 2014). 2) Unión a 

distintas macromoléculas, lo que deriva en un cambio conformacional o remplazo 

de sus sitios activos o sitios de unión a cationes divalentes y monovalentes 

esenciales como Zn2+, Ca2+, Fe2+, Mg2+ (Jaishankar et al., 2014); algunos ejemplos 

de metales que utilizan estos mecanismos de toxicidad son el As, Cu (Leonard et 

al., 2004), aluminio (Al), Cd, cromo (Cr), hierro (Fe) y Pb (Jaishankar et al., 2014). 

Ambos mecanismos alteran la homeostasis celular debido a que afecta la 

señalización intra e intercelular, el plegamiento de proteínas y por ende su 

actividad, alteración de las enzimas involucradas en la reparación del material 

genético, la alteración de la liberación de neurotransmisores, la regulación de 

factores de transcripción, entre otros efectos, generando un mal funcionamiento de 

la célula (Hartwig, 2000; Leonard et al., 2004; Jaishankar et al., 2014). De manera 

particular, el Cd puede interferir en la actividad biológica de proteínas uniéndose y 

desplazando a metales esenciales, por ejemplo, uniéndose a grupos tiol (-SH) 

libres, catalizando la oxidación del lado amino de la cadena e interfiriendo en el 

plegamiento de la estructura terciaria (Jan et al., 2015). Elementos como el 

mercurio (Hg), As y Pb, pueden formar iones órgano-metálicos liposolubles 

capaces de penetrar membranas y acumularse en las células (Volke et al., 2005).  

En general, los metales pesados causan daño genotóxico, como es el 

rompimiento de cadenas dobles o sencillas del ADN, mutaciones (Leonard et al., 

2004), aberraciones cromosómicas, intercambio de cromátidas hermanas, 
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formación de micronúcleos, oxidación y alquilación de bases nitrogenadas 

(Mussali-Galante et al., 2013a), formación de adúctos y alteración de la regulación 

genética (Hartwig, 2000); de forma directa o indirectamente a través de la 

producción de estrés oxidativo (Mussali-Galante et al., 2013a). 

A pesar de que los metales se identifican como sustancias potencialmente 

tóxicas para los organismos vivos, existen metales que son esenciales para el 

buen funcionamiento del organismo, por ejemplo, el calcio (Ca), potasio (K) y 

sodio (Na). Otros metales como el Se, Zn (Jan et al., 2015), cobalto (Co), Cr, Cu, 

Fe, níquel (Ni) y manganeso (Mn) están en bajas concentraciones en los 

organismos pero en dosis altas pueden ser tóxicos (Volke et al., 2005; Valavanidis 

& Vlachogianni, 2010). Por otra parte, están los metales que no son necesarios 

para el metabolismo y que son altamente tóxicos en dosis muy bajas como, el As, 

estaño (Sn), Hg y Pb (Valavanidis & Vlachogianni, 2010). Sin embargo, la 

toxicidad que presente un metal es realmente distinta, ya que depende de diversos 

factores que rodean tanto al compuesto químico como al organismo.  

La toxicidad en los organismos puede ser definida de acuerdo a la cantidad 

absorbida, el tipo y tiempo de exposición (Leonard et al., 2004; Jaishankar et al., 

2014), el género (Sánchez-Chardi et al., 2007; Tovar-Sánchez et al., 2012) y el 

estado ontogénico del organismo (Palanza et al., 2002; Sánchez-Chardi et al., 

2007). Otro punto importante es la forma en que son metabolizados dentro del 

organismo, puesto que pueden ser convertidos a productos más o menos tóxicos. 

El As, por ejemplo, puede ser metabolizado generando varios metabolitos finales 

teniendo diferentes caminos, como el ácido monometilarsénico V (MMA) y el ácido 

dimetilarsénico V (DMA) que al final son excretados del organismo a través de la 

orina, la transformación de arsénico a arsénico metilado (MMA V y DMA V) es un 

proceso enzimático de detoxificación. De manera contraria, el MMA III es 

altamente tóxico para el organismo, no es excretado y permanece dentro de la 

célula como un producto intermediario (Jaishankar et al., 2014). Otro metal que es 

metabolizado a un producto potencialmente tóxico es el mercurio que dentro de 

los organismos es biotransformado a su forma orgánica metilmercurio (Jaishankar 

et al., 2014); un metal que es metabolizado a un producto menos tóxico es el 
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cromo, este metal en su forma hexavalente Cr VI es más tóxico debido a la mayor 

permeabilidad que presenta. Dentro de la célula eventualmente es reducido en su 

forma trivalente (Cr III) que es menos tóxico, sin embargo, en este proceso se 

genera estrés oxidativo (Hartwig, 2000; Jaishankar et al., 2014). Por otro lado, 

también el estado en el que se encuentran los metales en el ambiente, ya sea en 

conjunto con otras sustancias químicas o aislados (Wright et al., 2007), sus 

propiedades físico-químicas (Palanza et al., 2002) y las características del entorno 

pueden cambiar el estado de oxidación, movilidad en el ambiente y así su 

toxicidad (McLean et al., 1996; Armienta et al., 2005; Volke et al., 2005), siendo 

factores determinantes de la biodisponibilidad de un metal, es decir, fracciones 

disponibles que pueden ser absorbidas por un organismo (Armienta et al., 2005; 

Jan et al., 2015; Kim et al., 2015). 

 

Biomarcadores y su importancia en estudios ecotoxicológicos 

Generalmente nos referimos a los metales y su toxicidad a nivel de individuo, lo 

cual es muy común debido a que tienen un efecto inmediato a nivel celular y 

molecular. Sin embargo, existen efectos emergentes que se extienden a nivel de 

población, alterando la diversidad genética dentro y entre poblaciones, y por ende 

la dinámica del ecosistema (Bickham et al., 2000; Medina et al., 2007). La 

ecotoxicología estudia los efectos emergentes dados en niveles de organización 

biológica más complejos como lo es la población. Sin embargo, la escala de 

tiempo mayor y la serie de factores ambientales que influyen en este nivel de 

organización hace complicado establecer una conexión que pruebe que la 

exposición a cierto tóxico está alterando las propiedades emergentes de la 

población (Mussali-Galante et al., 2013a, 2014). Esto ha impulsado la generación 

de información para el establecimiento de “señales tempranas de alerta” mediante 

el uso de biomarcadores que reflejen los efectos por contaminantes ambientales 

(NRC, 1987; Bickham et al., 2000). De acuerdo a The National Research Coincil 

(NRC, 1987), los biomarcadores son definidos como “indicadores de eventos en 

sistemas biológicos o muestras” y los clasifica en tres categorías: biomarcadores 

de exposición, de efecto y de susceptibilidad. Sin embargo, esta clasificación sólo 



8 
 

hace referencia a biomarcadores a nivel de molécula, célula e individuo. En los 

estudios ecotoxicológicos es importante considerar además otro tipo de 

biomarcadores que abarquen niveles de organización más complejos como la 

población, la comunidad y el ecosistema. Este enfoque ha permitido ampliar el 

concepto de biomarcador como “identificación de cambios específicos 

moleculares, bioquímicos, fisiológicos y etológicos en poblaciones expuestas a 

contaminantes” (Handy et al., 2003). Algo que se debe tener en cuenta es que 

existe variabilidad en la respuesta de los marcadores biológicos. Esto puede ser 

atribuido a los factores abióticos como temperatura, oxígeno, pH, entre otros; y a 

factores bióticos como genotipo, plasticidad fenotípica, tolerancia, edad, género, 

talla, etc. Tanto los factores abióticos como bióticos a su vez varían en el tiempo y 

en el espacio (Handy et al., 2003).  

 

Biomarcadores de moléculas a individuos 

Los biomarcadores de exposición nos dan información acerca de la dosis actual 

de una sustancia dentro de un organismo (Handy et al., 2003), el cual puede ser 

medido en varios tipos celulares, órganos o fluidos del organismo. Estos tipos de 

biomarcadores también son conocidos como “dosímetros biológicos” o 

“biomarcadores de dosis interna”, algunos ejemplos son la cantidad acumulada 

(bioacumulación) en uñas, pelo, sangre y órganos. Sin embargo, cuando es 

medible el producto temprano de la interacción de la célula y la sustancia química 

son denominados “biomarcadores de dosis efectiva biológica”, un ejemplo de 

estos son los adúctos en el ADN (NRC, 1987; Mussali-Galante et al., 2013a). 

Otro tipo de biomarcadores son los de efecto, los cuales son alteraciones 

bioquímicas, genéticas, fisiológicas o etológicas medibles dentro de un organismo 

que depende de la magnitud y que puede asociarse posteriormente con problemas 

de salud (NRC, 1987). Dentro de este tipo de biomarcadores, aquellos que miden 

daño genético han sido ampliamente utilizados. El daño genotóxico puede ser 

evaluado a través de las aberraciones cromosómicas, intercambios de cromátidas 

hermanas y rompimiento de cadena sencilla y doble del ADN (Mussali-Galante et 

al., 2013a). La técnica de electroforesis unicelular alcalina o “ensayo cometa” es la 
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más utilizada y es una de las principales herramientas para estudios de 

biomonitoreo ambiental, ya que es una técnica rápida, simple y sensible que se 

utiliza para el análisis de rompimiento de cadena sencilla y doble del ADN, sitios 

lábiles alcalinos y para la detección de sitios de reparación retardada (Rojas et al., 

1999). Es una técnica dependiente del pH y se realiza en cualquier tipo de células 

eucarióticas individuales, además de que sólo necesita poca muestra (Rojas et al., 

1999).  

Por otra parte, los biomarcadores de susceptibilidad, son indicadores de una 

habilidad adquirida o inherente de un organismo para responder a la exposición a 

un tóxico específico (Mussali-Galante et al., 2013a). La respuesta de los 

organismos hacia los contaminantes puede ser muy variable debido a que el 

metabolismo, los niveles de inmunoglobulinas, la capacidad de reserva en 

órganos, entre otros, pueden ser determinados a través de factores genéticos o 

ambientales (NRC, 1987). 

 

Biomarcadores a nivel de población: efectos permanentes 

A nivel poblacional, los parámetros de diversidad genética son importantes, ya que 

proporcionan información importante sobre la dinámica de las frecuencias alélicas, 

a través del tiempo, que se han dado dentro y entre poblaciones, lo cual permite 

que sea una herramienta esencial en estudios ecotoxicológicos (Bickham et al., 

2000; Medina et al., 2007). Es normal que las frecuencias alélicas de una 

población vayan cambiando de forma dinámica a través del tiempo, esto sucede 

desde hace millones de años y tienen lugar dentro de lapsos de tiempo largos, 

siglos o milenios, por consecuencia de las fuerzas evolutivas: flujo génico, 

mutaciones, endogamia, selección natural y deriva génica (Mussali-Galante et al., 

2014). Sin embargo, la destrucción de hábitats naturales y el aumento de 

contaminantes, como los metales, aceleran los procesos evolutivos ocurriendo en 

un lapso de tiempo corto, en años o después de pocas generaciones (Bickham et 

al., 2000; Hoffmann & Dabron, 2007; Medina et al., 2007). Estos cambios fueron 

definidos por Medina y colaboradores (2007) como “microevolución debido a la 

contaminación”.  
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El monitoreo de patrones genéticos de poblaciones silvestres hace posible la 

evaluación de impactos ambientales en un sistema natural, a estos patrones se les 

denomina marcadores biológicos neutros, por ser secuencias de ADN polimórficas 

dentro de una población o especie que no se encuentran bajo selección (Arif & 

khan, 2009). El uso de estas secuencias polimórficas ayudan a la estimación de la 

diversidad y estructura genética de poblaciones, ya que informan sobre los 

procesos demográficos y pueden arrojar información acerca de los cambios en el 

tamaño de la población derivados de alteraciones ambientales y adaptación 

(Bickham et al., 2000; Medina et al., 2007, Arif & Khan, 2009).  

Dentro de los marcadores biológicos neutros que se utilizan en estudios 

ecotoxicológicos se pueden mencionar el ADN mitocondrial (ADNmt), ADN nuclear 

(ADNn), las aloenzimas, los polimorfismos de longitud de fragmentos de 

restricción (RFLP, por sus siglas en inglés), los microsatélites o secuencia simple 

repetitiva (SSR, por sus siglas en inglés), entre otros (Hoffman & Dabron, 2007; 

Arif & Khan, 2009). Sin embargo, los SSR son considerados uno de los 

marcadores genéticos más informativos y utilizados, debido a que poca cantidad 

de ADN es suficiente para ser analizado, su expresión codominante permite la 

identificación de homocigotos y heterocigotos, por su amplia distribución tanto en 

regiones codificadoras como en no codificadoras del genoma y sus niveles altos 

de polimorfismo dada por la alta tasa de mutación de 10-6 a 10-2 por generación 

(Arif & Khan, 2009; Mussali-Galante et al., 2014).  

Algo importante de mencionar, es que cuando la variabilidad genética se 

pierde, la población no puede regresar a su estado inicial, lo que, se vuelve un 

cambio permanente. Por ende, se sugiere que los cambios tanto del reservorio 

genético como de los patrones de distribución de la diversidad genética de las 

poblaciones expuestas, pueden ser un biomarcador predictivo de la salud del 

ecosistema. Estos cambios fueron denominados por Mussali-Galante y 

colaboradores (2014) como “biomarcador de efecto permanente” y definiéndolo 

como “medición de cambio o alteración en procesos biológicos y/o químicos que 

una vez alterados no vuelven a la forma original”. Debido a que la variación 

genética es la base de la biodiversidad y evolución (Medina et al., 2007), y a que 
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la pérdida de variabilidad puede ser permanente dependiente del tamaño de la 

población y de la tasa de mutación, investigar cómo los químicos ejercen sus 

efectos sobre la estructura genética de las poblaciones, es una prioridad en 

programas de biomonitoreo ambiental y conservación (Mussali-Galante et al., 

2014). 

 

Biomarcadores a nivel de comunidad y ecosistema 

Los estudios a nivel de comunidad y ecosistema se vuelven aún más complejos, 

debido a la dificultad de relacionar los efectos de la exposición a un contaminante 

con los cambios que se puedan observar en estos niveles, además de que estas 

alteraciones pueden derivar en efectos evolutivos (Medina et al., 2007). Los 

cambios en la composición, riqueza y diversidad de especies forman parte de los 

indicadores de alteración en una comunidad (Mussali-Galante et al., 2013a); y a 

nivel de ecosistema, el cambio de su dinámica es señal de alteración, como por 

ejemplo: la pérdida de una especie clave desequilibra los niveles por arriba y 

debajo de la cadena trófica llegando a afectar todo el ecosistema (Medina et al., 

2007).  

 

Especies centinelas como modelo para estudios ecotoxicológicos 

Las especies centinelas son piezas clave en estudios ecotoxicológicos debido a 

que muestran la relación entre la exposición y el efecto de los contaminantes, 

como los metales, en cada nivel de organización biológica (Basu et al., 2007; 

Mussali-Galante et al., 2014). Son bioindicadores que evalúan la presencia y 

aumento de una agente tóxico, además de proporcionar información del tipo, 

cantidad, disponibilidad y los efectos de la exposición a través del tiempo (Basu et 

al., 2007; Tovar-Sánchez et al., 2012). No todas las especies pueden ser 

consideradas una especie centinela, ésta se debe caracterizar por, tener una 

amplia distribución geográfica, gran abundancia, hábitos alimenticios generalistas, 

ciclos de vida cortos, altas tasas reproductivas, captura fácil, amplio conocimiento 

de su biología, habilidad para bioacumular contaminantes, capacidad de 

reproducción en cautiverio, fácil determinación de la especie, áreas de actividad 
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reducida y sensibilidad a contaminantes (Beeny, 2001; Basu et al., 2007; 

Levengood & Heske, 2008). 

Por lo anterior, el uso de especies centinelas en estudios ecotoxicológicos se 

vuelve importante debido a que se puede generar información para el 

biomonitoreo ambiental y programas de conservación en beneficio de otras 

especies, incluido el humano (Valavanidis & Vlachogianni, 2010; Mussali-Galante 

et al., 2013a). 

 

ANTECEDENTES 

Contaminación por metales en Huautla, Morelos 

En el estado de Morelos se ha documentado una gran cantidad de minerales no 

metálicos, y varias plantas para su transformación como, cementeras, caleras y 

plantas de trituración para agregados pétreos y carbonato de calcio, además de 

calcinadores de yeso, bancos de basalto, tezontle, mármol, y otros para la 

industria de la construcción (SE, 2014). La extracción de minerales no metálicos 

tiene relevancia en el fortalecimiento de la economía de la entidad. Por su parte, el 

potencial de los minerales metálicos se restringen al distrito minero de Huautla, 

región que se localiza en el municipio de Tlaquiltenango, al sur del estado de 

Morelos (SE, 2014). Huautla fue un municipio minero orientado especialmente en 

la extracción de Pb, Ag, Au, Cu y Zn (Velasco et al., 2004; SE, 2014) del siglo XVI 

hasta 1988, finalizando su explotación en 1993 (Velasco et al., 2004), y en 1996 

se decretó la zona como patrimonio de la humanidad por la UNESCO, 

encontrándose dentro de una reserva natural protegida conocida como: “Reserva 

de la Biosfera Sierra de Huautla (REBIOSH)”, por ende, las zonas explotadas por 

la industria minera quedaron dentro de esta área (SEMARNAT, 2004).  

Debido a las actividades de minería que hubo en su tiempo en esta zona, en 

sus alrededores se encuentran varios jales, los cuales no recibieron tratamiento 

para reducir el impacto ambiental (Volke et al., 2005; SEMARNAT, 2005). Se 

estima que hay alrededor de 780 mil toneladas de residuos mineros en la zona 

(SEMARNAT, 2005), donde los principales contaminantes son metales como el 

Cd, Cu, Fe, Mn, Pb y Zn (Solís-Miranda, 2016). Los jales se encuentran a cielo 
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abierto y sin ningún tipo de cuidado, a pesar de las altas concentraciones que se 

han detectado de Cd (27.05 mg/kg) y Zn (2778.42 mg/kg) (Solís-Miranda, 2016), 

las cuales rebasan los límites máximos permisibles (LMP) en normas 

internacionales, 1 mg/kg y 150 mg/kg, respectivamente (U.S. EPA, 2007), y de Pb 

(3340 mg/kg) y As (274 mg/kg) (SEMARNAT 2005; Tovar-Sánchez et al., 2016), 

los cuales rebasan los LMP internacionales, así como nacionales propuestos por 

la NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004, As (20 mg/Kg suelo residencial y 40 mg/Kg 

suelo industrial) y para Pb (200 mg/kg residencial y 1500 mg/Kg industrial). 

Además, Solís-Miranda (2016) reportó los porcentajes de biodisponibilidad de Pb 

(45.2-78.3%), Cd (18.9-44.1%), Cu (72.9-83.3%), Zn (26.1-53.55%), Mn (36.3-

54.4%) y Fe (12.45-27.9%).  

Esto representa un gran riesgo, ya que los jales se encuentran ubicados a 

unos 500 m del poblado de Huautla y cercanos al “Arroyo Chico” que se junta con 

los arroyos Juchitlán, Salitre y Atlipa formando el “Arroyo Grande”, el cual 

desemboca en el Río Amacuzac (Velasco et al., 2004; SEMARNAT, 2005), por lo 

que, la lixiviación de estos metales hacia los cuerpos de agua superficiales y 

subterráneos y el transporte a otras regiones, tiene una gran probabilidad de 

ocurrir. Aunado a esto, su clima semiárido influye en la dispersión eólica de los 

jales (Mussali-Galante et al., 2013b). 

Existen estudios realizados en la zona, donde reportan una concentración 

mayor de metales en especies vegetales colectadas en los jales, así como 

variación morfológica (Hernández-Lorenzo, 2014) y daño genético (Murillo-

Herrera, 2015) en Prosopis leavigata y Acacia farnesiana (Santoyo-Martínez, 

2016) en comparación con las colectadas en sitios testigo. Por otra parte, también 

se han realizado trabajos importantes donde se observa el efecto de metales en 

poblaciones humanas que habitan en zonas aledañas a los jales. Tovar-Sánchez y 

colaboradores (2016), evaluaron la concentración de arsénico en agua de bebida y 

sangre periférica de pobladores de Huautla. El agua es obtenida de la mina 

“Pájaro Verde” donde se registraron niveles altos de As (0.24 ± 0.008 µg/mL), 

excediendo la norma nacional NOM-127-SSA1-1994 (0.025 µg/mL) y las normas 

internacionales de World Health Organization (0.010 µg/mL). Además, esto se 
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correlacionó positivamente con la concentración de As en sangre (60 µg/L) y el 

daño genético que presentaron los individuos expuestos, con respecto al sitio 

testigo. 

 

Mamíferos pequeños como especies centinelas para biomonitoreo ambiental 

En general, varias especies silvestres se han utilizado como especies centinelas 

en estudios ecotoxicológicos, ejemplos de estas son las lombrices (Peles et al., 

2003), los caracoles de jardín (Nedjoud et al., 2009), las aves marinas (Burger & 

Gochfeld, 2004), y los cangrejos (Anton, 2000). Sin embargo, los mamíferos 

pequeños han sido excelentes candidatos para ser organismos centinelas debido 

a que tiene un papel ecológico importante como intermediarios en la transferencia 

de metales en la cadena trófica debido a que están en contacto con los 

contaminantes que se encuentran en suelo y agua a través de los alimentos que 

consumen como insectos, plantas y semillas, a su vez, los mamíferos pequeños 

sirven de alimento para otras especies de mayor tamaño (Levengood & Heske, 

2008). Asimismo, muchas de sus especies presentan una amplia distribución 

geográfica, tienen una gran abundancia, ciclos de vida cortos y su genoma se 

encuentra ampliamente estudiado (Levengood & Heske, 2008). Otro punto 

importante en el uso de mamíferos para este tipo de estudios es la similitud de sus 

sistemas fisiológicos de absorción, distribución, metabolismo y eliminación de los 

tóxicos, con los de humanos (Basu et al., 2007).  

Algunos ejemplos de especies de mamíferos pequeños que han sido utilizados 

como centinelas son: Apodemus sylvaticus, Microtus agrestis, Sorex araneus 

(Cooke et al., 1990), Peromyscus maniculatus (Laurinolli & Bendell-Young, 1996; 

Rodríguez-Estival & Smits, 2016), Clethrionomys glareolus (Milton et al., 2003), 

Crocidura russula (Sánchez-Chardi et al., 2007), Apodemus sylvaticus (Tête et al., 

2015). En particular, Tovar-Sánchez y colaboradores (2012) realizaron un trabajo 

en los jales del poblado de Huautla, en el cual se evaluó el efecto genotóxico de 

los metales en la especie Baiomys musculus, que fue propuesta como centinela, y 

Peromyscus melanophrys. Los resultados muestran que los individuos expuestos 

a jales mineros tienen un rompimiento de cadena sencilla significativamente mayor 
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con respecto al sitio testigo (Quilamula). Asimismo, reportaron bioacumulación de 

metales (Fe, Mn, Ni, y Zn) en hueso e hígado. Además, Mussali-Galante y 

colaboradores (2013b), reportaron que existe bioacumulación de metales (Al, As, 

Cd, Cu y Pb) en riñones y que la exposición a metales es uno de los principales 

factores que alteran la diversidad genética dentro y entre las poblaciones de P. 

melanophrys. En particular, se observó una disminución en la densidad de las 

poblaciones expuestas y la tasa de migración, un aumento en los niveles de 

endogamia, así como una distancia genética significativa entre la población 

expuesta y la testigo, es decir, que son diferentes genéticamente.  

En el distrito minero de Huautla, las especies de roedores más abundantes son 

Baiomys musculus con el 47.76%, Liomys irroratus con el 35.01%, Peromyscus 

levipes y Peromyscus melanophrys con el 15.21% en conjunto (Cadena, 2003). L. 

irroratus es una de las especies dominantes en términos de abundancia relativa en 

la REBIOSH (Cadena, 2003). Este roedor habita en los jales de la región y no se 

ha evaluado en cuanto a su potencial como especie centinela para estudios de 

ecotoxicología. Datos de nuestro grupo de trabajo apuntan a que esta especie 

puede ser afectada por los metales ya que algunos individuos han presentado 

daño genético. 
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JUSTIFICACIÓN 

Las evidencias antes mencionadas, demuestran que los recursos naturales de 

Huautla están contaminados por metales provenientes de los jales de la región, 

debido a la actividad minera que existió en ese lugar. Lo anterior, ha afectado a la 

población humana y a la biota circundante, lo que podría comprometer el equilibrio 

del ecosistema. La suma de estas situaciones hace importante realizar estudios 

ecotoxicológicos en donde se evalúe la presencia de metales y los efectos de 

éstos sobre las poblaciones de animales silvestres que habitan en los jales de esta 

región. Además, con el empleo de biomarcadores en distintos niveles de 

organización biológica se podría inferir el impacto que tienen los metales a nivel 

del ecosistema. Sin embargo, a pesar de que los mamíferos pequeños juegan un 

papel ecológico importante y aunque son considerados como bioindicadores de 

contaminación, no existen trabajos que evalúen la relación entre la exposición a 

los jales de Huautla, el daño genético y cambios sobre la estructura y diversidad 

genética de las poblaciones de un mamífero dominante en términos de 

abundancia relativa en Sierra de Huautla, Liomys irroratus.  

 

HIPÓTESIS 

Debido a que en los jales de Huautla, Morelos se encuentran metales 

biodisponibles, se espera que las poblaciones de L. irroratus asociados a los jales 

bioacumulen metales, por ende se espera la elevación del nivel de daño genético 

de los individuos y la reducción de la diversidad genética de la población. 

 

OBJETIVOS 

Objetivo general 

Analizar el efecto de la bioacumulación de metales pesados en Liomys irroratus en 

términos de daño genético y diversidad genética en poblaciones asociadas a jales 

de Huautla, Morelos y comparar con los individuos del sitio testigo. 
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Objetivos particulares 

1) Analizar la bioacumulación de Al, Cu, Fe, Ni, Pb, Zn (biomarcador de 

exposición) en hígado de individuos de L. irroratus que habitan en los jales 

y en individuos de los sitios testigo. 

2) Evaluar la inducción de daño genético (biomarcador de efecto temprano. 

Rompimientos de cadena de ADN) en linfocitos de sangre periférica de L. 

irroratus que habitan en los jales y en individuos de los sitios testigo. 

3) Evaluar la estructura y diversidad genética (biomarcador permanente) de 

las poblaciones de L. irroratus que habitan en los jales y en los sitios 

testigo. 

4) Con base a los resultados obtenidos analizar si L. irroratus puede ser 

considerada una especie centinela de contaminación ambiental por 

metales. 

 

MATERIAL Y MÉTODOS 

Sitios de estudio 

Los organismos fueron colectados en tres sitios; un sitio testigo (ST), ubicados en 

Quilamula; y dos sitios contaminados con metales (Jales), los cuales se 

encuentran ubicados dentro de la REBIOSH (Figura 1).  

Sitio testigo: Quilamula se encuentra ubicada geográficamente a 18°30’52’’ 

latitud N y 98°59’59’’ longitud O (INEGI, 2009). El sitio testigo se eligió debido a 

que no se encuentran minas cercanas y no existe reporte de contaminación por 

metales. Además, las características climáticas, ecológicas y geográficas son muy 

similares a las zonas contaminadas (Tovar-Sánchez et al., 2012). 

Sitios contaminados: Huautla, se encuentra ubicada geográficamente a 18°26’ 

latitud N – 99°01’ longitud O (INEGI, 2010). En esta zona, se encuentra el Jale 1 

que se encuentra a 500 m de la población de Huautla (Figura 2) y el Jale 2 (Figura 

3) que geográficamente se encuentran ubicados a 18°25’40.60’’ N – 99°01’57.82’’ 

O y 18°26’22.62’’ N – 99°01’51.71’’ O, respectivamente. En ambos jales se han 

reportado concentraciones de metales como: As, Cd, Pb y V en el 2005, siendo el 

As (139 mg/kg) y Pb (2297.9 mg/kg) los que presentaron mayor concentración 
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(Volke et al., 2005). Recientemente en el 2016, se reportaron concentraciones 

abundantes de Cd 48.6 mg/kg, Cu 214.8 mg//kg, Fe 28296.7 mg/kg, Mn 605.4 

mg/kg, Pb 5265.9 mg/kg y Zn 3778.3 mg/kg tanto para el Jale 1 como para el Jale 

2, así como un porcentaje considerable de biodisponibilidad (Solís-Miranda, 2016).  

 

 

 

 

 

Figura 1. Mapa de la localización geográfica de los sitios de estudio. Sitios ubicados en el 

Municipio de Tlaquiltenango, Morelos, México. REBIOSH = Reserva de la Biósfera Sierra de 

Huautla. 
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Figura 2. Sitio expuesto en Huautla, Tlaquiltenango, Morelos (Jale 1). La 

flecha indica el jale 1. 

Figura 3. Sitio expuesto en Huautla, Tlaquiltenango, Morelos (Jale 2). Las flechas 

indican el jale 2. 
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Especie de estudio: Liomys irroratus (Gray, 1868) 

Liomys irroratus (Rodentia: Heteromyidae) es conocido como el ratón espinoso 

mexicano, se encuentra ampliamente distribuida en el centro y noreste de México, 

y en el extremo sur de Texas (Dowler & Genoways, 1978; Wilson & Reeder, 2005; 

Linzey et al., 2008). Habita usualmente en zonas áridas y tropicales, así como en 

vegetación xerófila, matorrales, pastizales, selvas secas y algunos bosques de 

pino encino (Dowler & Genoways, 1978).  

Liomys irroratus es un ratón de color gris con café en la parte dorsal y blanco 

en la parte ventral; generalmente, presentan una raya lateral de color rosa pálido; 

en el lomo, la presencia de una mezcla de pelos espinosos duros y suaves le da 

una apariencia un tanto áspera. El pelaje juvenil es grisáceo y se compone 

principalmente de pelos finos suaves (Dowler & Genoways, 1978). Esta especie es 

territorial (Santos-Moreno & Santiago-Marcial, 2012) y tiene hábitos nocturnos. 

Presentan dimorfismo sexual, machos más grandes que las hembras, con una 

longitud promedio de 238 mm machos y 226 mm hembras; y un peso de 40-60 g 

machos y 35-50 g hembras (Dowler & Genoways, 1978). Liomys irroratus cría 

durante todo el año pero su pico reproductivo aparece en los meses de agosto a 

noviembre (Dowler & Genoways, 1978). Su ciclo reproductivo es monoéstrico y 

dura entre 21 y 28 días, el número de crías varía de dos a ocho por camada con 

un promedio de cuatro (Dowler & Genoways, 1978; Linzey et al., 2008).  

Se alimentan de una gran variedad de semillas, de hojas y tallos, así como de 

artrópodos, sin embargo, se señala que la dieta varía de acuerdo a las 

poblaciones, lo que sugiere su carácter oportunista (Mason-Romo, 2005). Poseen 

abazones en las mejillas cubiertas de pelaje, los cuales, le permiten la recolección 

eficiente y el transporte de alimento hasta su madriguera construida bajo troncos, 

rocas o arbustos (Dowler & Genoways, 1978; Linzey et al., 2008; Santos-Moreno 

& Santiago-Marcial, 2012). El área de actividad de Liomys irroratus es en 

promedio de 90–120 m2, siendo mayor la de machos con respecto a las hembras 

(Santos-Moreno & Santiago-Marcial, 2012). De acuerdo a “The IUCN Red List of 

Threatened Species”, su estatus es de preocupación menor. 
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Muestreo de Liomys irroratus 

Para la colecta de ejemplares de L. irroratus, en cada sitio se trazaron cuatro 

transectos de 20 por 100 m, donde se colocaron trampas tipo Sherman en el suelo 

cada 5 m, con un total de 132 trampas por día. Las trampas se colocaron con un 

cebo de cacahuate mezclado con avena y vainilla. Los muestreos se realizaron a 

partir de septiembre a noviembre de 2016, hasta obtener un tamaño de muestra 

de 20 individuos por sitio. Los criterios de colecta fueron, no gestantes, no 

ectoparásitos, salud aparente y que fueran juvenil-adulto. Posteriormente, los 

individuos colectados se transportaron a la estación biológica de Quilamula, donde 

se sacrificaron en una cámara letal que contenía algodón con cloroformo. Se 

obtuvo sangre periférica de cada uno de los ejemplares para la obtención de datos 

de daño genético y se extrajo el hígado de cada individuo almacenándolos en 

nitrógeno líquido y se transportaron al Laboratorio de Investigaciones Ambientales 

del Centro de Investigación en Biotecnología (CEIB), de la Universidad Autónoma 

del Estado de Morelos, para el posterior análisis de bioacumulación de metales y 

la diversidad y estructura genética. Todos los procedimientos se realizaron de 

acuerdo a la regulación Mexicana sobre el muestreo y manejo ético de 

especímenes animales FAUT-0251. 

 

Daño genotóxico en linfocitos de sangre periférica de Liomys irroratus 

El análisis de genotoxicidad se evaluó con la técnica de ensayo cometa. Se 

utilizaron 15 µL de sangre de cada uno de los individuos de L. irroratus mezclado 

con 75 µL de agarosa de bajo punto de fusión (LMPA 0.5%). Esta mezcla se puso 

en un portaobjetos con 170 µL de agarosa de fusión normal gelificado (NMPA 1%) 

y se cubrió con un cubreobjetos para formar un microgel. Una vez gelificada la 

capa de agarosa con muestra biológica, se prosiguió a la adición de otros 75 µL de 

agarosa pero sin mezclar. En cuanto las tres capas del microgel se gelificaron, se 

sumergieron en solución de lisis (2.5 M NaCl, 100 mM EDTA, 10 mM Tris-base, 

NaOH, DMSO y Triton x-100 a pH 10, 4°C) durante tres/cuatro días, en oscuridad. 

Posteriormente, permanecieron durante 20 min en buffer de corrida (300 

mMNaOH y 1 mMEDTA, a pH>13). La migración del material genético se realizó 
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con electroforesis a 25 V 300 mA durante 20 min a 4°C en oscuridad. Después, se 

neutralizó cada laminilla con solución de Tris 0.4 M pH 7.5 y se fijó con etanol frío 

al 96% durante 15 min. Las laminillas con el microgel fueron teñidas con bromuro 

de etidio (50 mL de una solución de 20 mg/mL c/u) para su lectura en un 

microscopio de fluorescencia Olympus BMX-60 (Tovar-Sánchez et al., 2016). De 

los datos obtenidos, se comprobó que siguieran una distribución normal con la 

prueba de Shapiro-Wilk para posteriormente ser analizados con un ANOVA de tipo 

paramétrica y la prueba post-hoc de Tukey en Statistica 6.0 (STATSOFT, 2000). 

 

Concentración de metales en hígado de Liomys irroratus 

Se tomó de forma aleatoria el hígado de seis individuos por cada sitio de estudio 

para los análisis de concentración de metales en tejido. Primero, se llevó a cabo 

una digestión con 10 mL de ácido nítrico y 0.20-0.25 g de tejido deshidratado y 

pulverizado de cada individuo. La digestión ácida se realizó en un Sistema de 

Reacción de Aceleración en Microondas modelo MARS-5 de CEM corporation, 

USA con el método programado: EPA 3051H-HP50 a 175°C por 10 min. 

Posteriormente, las muestras fueron diluidas en un volumen final de 25 mL con 

agua destilada y enviadas a la Facultad de Química de la UNAM para la 

determinación y cuantificación de los metales contenidos en hígado de L. irroratus, 

por espectrometría de plasma acoplada a masas (ICP-MS) con un espectrómetro 

tipo ICP-820 de la serie MS de Bruker, MA, USA (Límite de detección de los 

metales encontrados en hígado de L. irroratus en mg/kg; Al, 0.0126; Cu, 0.0155; 

Fe, 0.0134; Ni, 0.0117; Pb, 0.0215; Zn, 0.0303). Estos datos se analizaron con una 

prueba de T-student para comparar la concentración promedio de cada metal en el 

hígado de los individuos expuestos con respecto a los del sitio testigo Statistica 

6.0 (STATSOFT, 2000).  

Además, se realizó un modelo lineal generalizado de regresión múltiple para 

determinar la relación que existe entre la concentración de metales en hígado de 

L. irroratus y el daño genotóxico de cada individuo. Los análisis se realizaron 

utilizando el programa Statistica 6.0 (STATSOFT, 2000). 
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Estructura y diversidad genética de población de Liomys irroratus 

Extracción de ADN 

Se extrajo el ADN de hígado (0.015-0.020 g) de cada individuo de L. irroratus 

mediante el kit de extracción de ADN (Wizard genomic DNA purification kit, 

Promega, USA). Se corroboró la integridad del ADN corriéndose a 150 V durante 

35 min en geles de agarosa al 0.8 % (w/v) con buffer TAE 1X y 1.5 µL de bromuro 

de etidio (0.5 µg/mL). Los fragmentos fueron observados en un transiluminador de 

luz UV marca SYNGENE. Seguidamente, se cuantificó por duplicado la cantidad 

de ADN obtenido de la extracción y su pureza en un biofotómetro Eppendorf 

(BioPhotometer V1.35, Eppendorf, Alemania). Con la concentración de cada 

muestra de ADN se hicieron diluciones con agua ultra pura libre de ADNsas y 

RNAsas para ajustar la concentración a 30 ng/µL. Las muestras fueron 

almacenadas a -20°C hasta su uso posterior. 

 

Amplificación de microsatélites en PCR 

El ADN extraído de cada individuo se utilizó para la amplificación de regiones de 

microsatélites nucleares, mediante la reacción en cadena de la polimerasa (PCR, 

por sus siglas en ingles) en un termociclador (Eppendorf, Mastercycler gradient y/o 

Termo, Px2 Thermal cycler). Se probaron 14 pares de cebadores diseñados para 

Liomys pictus (Vázquez-Domínguez y Garrido-Garduño, 2013), de los cuales solo 

amplificaron siete (Tabla 1) con los programas de PCR mostrados en la Tabla 2. 

Los cebadores que amplificaron con éxito fueron marcados con distintos 

fluoróforos (Tabla 1) para posteriormente ser amplificados en cada uno de los 75 

individuos de L. irroratus, en un volumen final de 8 µL por reacción (0.66 µL de 

ADN 30 ng/µL, 0.08 U de Taq 5 U/mL, 0.64 µL de oligo R 5 µM, 0.32 µL de oligo F, 

0.16 µL de dNTP´s 10 mM, 0.48 µL de MgCl2 25 mM y 0.8 µL de Buffer 10x), y ser 

enviados al Instituto de Biología de la UNAM. La amplificación y el tamaño de los 

fragmentos de cada cebador en cada uno de los individuos se corroboró en un gel 

de agarosa al 1% teñido con bromuro de etidio (0.5 µg/mL) y un marcador 

molecular de 100 pb. La visualización de las bandas se realizó en un 

transiluminador de UV marca SYNGENE. 
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Tabla 1. Secuencias de cebadores de Liomys pictus. En esta tabla se muestran las secuencias 

de los siete cebadores de Liomys pictus que amplificaron en individuos de Liomys irroratus. 

LOCUS 
SECUENCIA  

(5’ - 3’) 
MOTIVO FLUOROFORO 

TAMAÑO  

(pb) 

 

mexL8 

 

F: GGGACAGGGGAAATGTCTCT  

R: AGGCCAACTAGAACCCAAGG 

 

(GT)17 

 

FAM 

 

202-234 

mexL21 
F: TGCAGTCAAGTCCTCAGCAG 

R: CCTTGGTAGCAGGGAGAGAG  
(GT)15 FAM 154-178 

mexL43 
F:CACATCACTAGATCACCCTTGC  

R: AGCTGAGATGACTGGGATTGA 
(TG)19 NED 240-260 

mexL44 
F: AGACAGCCACAAATCAACCA   

R: TGCACAGATTTCTGGCAAAG 
(TG)21 NED 226-300 

mexL48 
F: AGTGAACCGGGGAACAGAGA 

R: CCTGGATGTCTGCGTGGTTT 
(GT)22 HEX 177-197 

mexL49 
F: TGTAGGGGAAACAGGGCTAT   

R: GCTCTGAGTTCAAGCCCATT 

(GT)20-5-(GA)7-

10-(GA)7 
HEX 242-344 

mexL53 
F: ATGGAGTTCAAGGCCAGCTA  

R: TGAGCAAAAAGAAGCCAAGAA 
(TG)19 HEX 118-148 

 

 

Tabla 2. Programas de PCR utilizados para la amplificación de los distintos cebadores de la 

serie Liomys pictus. 

mexL49 mexL8, mexL21, mexL43, mexL44, mexL48 y mexL53 

      
 

95°C, 4 min          

                    

95°C, 2 min 

35 ciclos  95°C, 1 min  

52°C, 1 min  

72°C, 1 min 

6 ciclos 

“Touchdown” 

 95°C, 1 min  

64°C, 1 min  

72°C, 1 min 

  

 

10 ciclos  95°C, 1 min  

58°C, 1 min  

72°C, 1 min 

 

10 ciclos  95°C, 1 min  

57°C, 1 min  

72°C, 1 min 

72°C, 5 min 

4°C, ∞ 
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Análisis de la estructura y diversidad genética 

En el Instituto de Biología de la UNAM se realizó una electroforesis capilar en un 

secuenciador ABI 3500 (Applied Biosystems) usando GeneScan-500 ROX como 

un tamaño estándar interno. El conteo de los fragmentos en pares de bases se 

realizó en Geneious v.9.1.5 (Kearse et al., 2012). Se revisó que no existieran 

errores de lectura en el conteo de pares de bases, además, se evaluó la calidad 

de amplificación mediante el programa Micro-Checker (van Oosterhout et al., 

2004).  

Para el análisis de diversidad genética se obtuvo para cada locus, los 

parámetros de: número de alelos (Na), número de alelos privados (Nap), 

heterocigosis observada (HO), heterocigosis esperada (HE) y el índice de 

endogamia (Fis), estos parámetros fueron obtenidos del programa GenAlEx v.6.5 

(Peakal y Smouse, 2012). El índice de endogamia nos da la relación entre la HO y 

la HE, y denota un déficit de heterocigotos si Fis > 0, mientras que valores de Fis < 0 

indican un exceso de heterocigotos en la población, en base al equilibrio de Hardy-

Weinberg (Lowe et al., 2005). La determinación del equilibrio de Hardy-Weinberg 

fue calculado corriendo 10,000 interacciones de cadena de Markov en Arlequin 

v.3.5.2.2 (Excoffier y Lischer, 2010). Además, se utilizó la prueba no paramétrica 

de Kruskal-Wallis para determinar diferencias significativas entre cada uno de los 

parámetros de diversidad genética de cada población, los análisis se realizaron 

utilizando el programa Statistica 6.0 (STATSOFT, 2000).  

Por otra parte, se determinó la diversidad genética individual de los individuos 

de L. irroratus, lo cual, se obtuvo con el “índice de parentesco” (IR, por sus siglas 

en inglés) en el programa STORM 2.0 (Frasier, 2008). Valores negativos, en el IR, 

indican menor parentesco y de manera contraria, valores positivos indican mayor 

parentesco entre los individuos de una población. Una vez obtenidos los valores 

de IR, se realizó un modelo lineal generalizado de regresión múltiple para 

determinar la relación que existe entre la concentración de metales en hígado de 

L. irroratus y el índice de parentesco entre los individuos de la población, así como 

una regresión lineal para ver la relación entre el IR y el daño genético observado 
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en los individuos de L. irroratus. Los análisis se realizaron utilizando el programa 

Statistica 6.0 (STATSOFT, 2000). 

Para probar cómo la variación en el tamaño en pares de bases de los 

fragmentos amplificados se reparte dentro y entre poblaciones de todos los sitios 

de estudio, se realizó el análisis de estructura poblacional de L. irroratus que fue 

estimado a través de un análisis molecular de varianza (AMOVA) realizado con 

Arlequin v.3.5.2.2 (Excoffier y Lischer, 2010). El AMOVA fue calculado usando dos 

modelos de mutación Fst (basado en el modelo de mutación de alelos infinitos, 

IAM por sus siglas en inglés) y Rst (basado en el modelo de mutación por pasos, 

SMM por sus siglas en inglés), cada uno fue realizado con 10,000 permutaciones 

para determinar la significancia de los estimados (Excoffier et al., 2005). 
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RESULTADOS  

Concentración de metales en hígado de Liomys irroratus 

En general, se detectó un efecto significativo del sitio (jale vs. testigo) sobre la 

concentración de seis metales en hígado de individuos de L. irroratus por medio 

de la técnica de espectrometría de plasma masas. En la Tabla 3, se puede 

observar como todos los metales analizados tuvieron mayor concentración en el 

hígado de los individuos colectados en los jales en relación a los individuos 

colectados en el sitio testigo. El aluminio aumentó 655 veces, el níquel 111 veces, 

el plomo 6 veces, el cobre y el zinc 3 veces, y el hierro 2 veces con respecto a la 

concentración observada en el hígado de los individuos del sitio testigo. 

 

Tabla 3. Concentración promedio (± desviación estándar) de metales en hígado de Liomys 

irroratus. Los datos se analizaron por t-student. *** = diferencias significativas, P=0.001.  

 

 

Daño genotóxico en linfocitos de sangre periférica de Limoys irroratus 

Para los datos obtenidos del daño genético de los individuos de L. irroratus se 

realizó la prueba de normalidad de Shapiro-Wilk, donde se observó que tanto los 

datos obtenidos del sitio expuesto como del testigo no difieren de una distribución 

normal (Expuesto: W=0.96061, P=0.14596 y testigo: W=0.93713, P=0.0621). 

Posteriormente, el análisis de varianza de una vía determinó un efecto significativo 

del sitio de estudio (testigo, jale 1 y jale 2) sobre los niveles de daño genético en 

individuos de L. irroratus (F2,72=72.20, P<0.001). La prueba de Tukey mostró 

diferencias significativas entre todos los sitios de estudio, mostrando mayor daño 

  Metal (mg/kg) 

Sitio n Al Cu Fe Ni Pb Zn 

 

Testigo 

 

6 

 

0.0126±0.00 

 

6.34±0.43 

 

464.45±75.53 

 

0.07±0.07 

 

2.03±0.25 

 

38.22±8.15 

Jale 6 8.26±3.30 17.96±1.98 1051.99±108.36 7.76±2.64 12.48±1.04 103.21±12.15 

 

t34  4.586*** 10.050*** 9.420*** 5.33*** 16.05*** 8.14*** 
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genético en los individuos colectados en los sitios expuestos (jale 1>jale 2>testigo. 

Figura 4).  

El análisis de varianza de una vía detectó un efecto significativo del individuo 

sobre los niveles de daño genético (F74,7363=33.91, P<0.001). En general, la 

prueba post hoc (Tukey, P<0.05) registró que los individuos colectados en los 

sitios expuestos presentaron niveles de daño genético significativamente mayor 

con respecto a los individuos testigo (Figura 5), exceptuando a seis ratones del 

sitio expuesto quienes no difirieron significativamente con el daño genético en 

comparación con los individuos testigo (Figura 5). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4. Daño genético (rompimiento de cadena sencilla, micras) en individuos de Liomys 

irroratus por sitio de estudio. Valores expresados como la media ± error estándar. Letras 

diferentes denotan diferencias significativas (Prueba de Tukey, P<0.001). 
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Figura 5. Niveles de rompimiento de cadena sencilla por individuo. La gráfica muestra el daño 

genético promedio (± error estándar) por cada individuo tanto del sitio testigo como de los 

expuestos. * = diferencias significativas con respecto a los individuos del sitio testigo (Prueba de 

Tukey P<0.05). En las imágenes 40x a) y b) se observan células con daño de individuos 

expuestos, y en la c) se observan células sin daño de individuos no expuestos.  

 

A) 
B) 

A) 

Testigo Jale 2 

Jale 1 Fragmentos ADN 

Fragmentos ADN 

a) 

b) 

c) 
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Correlación entre la concentración de metales en hígado y daño genético de 

individuos de Liomys irroratus 

Se evaluó el efecto de la concentración de cada metal sobre los niveles de daño 

genético (rompimiento de cadena sencilla), para lo cual se realizó un modelo lineal 

generalizado donde se utilizó una regresión múltiple. Este modelo nos permitió 

observar que a pesar de que todos los metales analizados presentaron valores 

significativamente más altos en los animales expuestos con respecto a los 

animales testigo, sólo los metales aluminio, plomo y el níquel registraron una 

relación positiva y significativa con los niveles de daño genético en los animales de 

estudio. El plomo contribuye con el 41.16% del daño genético observado, mientras 

que el níquel con el 13.48% y el aluminio con el 12.62% (Tabla 4). 

 

Tabla 4. Efecto de la concentración de cada metal sobre los niveles de rompimiento de 

cadena sencilla del ADN de Liomys irroratus. Los datos se analizaron por un modelo lineal 

generalizado. S.C. = suma de cuadrados, g.l. = grados de libertad, F = valor de ANOVA, * = 

diferencias significativas, P<0.05.  

 

 

  

 

 

 

Metal S.C. g.l. F P % variación 

 

Al 

 

237.54 

 

1 

 

9.581 

 

0.027 * 

 

12.62 

Cu 8.323 1 0.336 0.587 0.44 

Fe 102.604 1 4.138 0.098 5.45 

Ni 253.767 1 10.235 0.024 * 13.48 

Pb 774.614 1 31.242 0.003 * 41.16 

Zn 0.064 1 0.003 0.962 0.003 
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Estructura y diversidad genética en poblaciones de Liomys irroratus 

Extracción de ADN de hígado de Liomys irroratus  

El ADN de todos los individuos se pudo extraer satisfactoriamente, observándose 

muy poca cantidad de impurezas. En la Figura 6, se muestra la banda de ADN de 

algunos de los individuos colectados del sitio testigo y de los jales. La 

concentración de ADN en promedio fue de 290.99 ng/mL para los individuos 

testigo y 236.55 ng/mL para los individuos colectados en los jales (Figura 6A). El 

promedio del cociente de absorbancia 260/280 fue de 1.89 para ambos grupos de 

estudio, el cual se encuentra dentro del intervalo de pureza (1.7 – 2.0) para la 

realización del PCR (Müller y Schwezer, 1994). En la Figura 6B, la banda de ADN 

se observa con una mayor definición debido a que el ADN se diluyó a una 

concentración de 30 ng/µL, la cual es requerida para proceder con la amplificación 

del ADN con las secuencias cebadoras por PCR. 

 

      A) 

 

 

 

 

 

   B) 

 

 

 

 

 

 

Figura 6. ADN extraído de hígado de individuos de Liomys irroratus. En la figura A) se observa 

un gel con el ADN sin diluir, de forma contraria en la B) se observa el ADN con una dilución de 30 

ng/µL por lo cual se puede observar las bandas más definidas y el gel más limpio. Las flechas 

indican las bandas de ADN. 

 

 

 

Testigo 

Testigo 

Jales 

Jales 
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Amplificación de los microsatélites por PCR. 

Los resultados de la amplificación de los siete cebadores marcados se muestran 

en la Figura 7. En los geles de agarosa, se puede observar bandas bien definidas, 

obtenidas de los cebadores marcados mexL8, mexL21, mexL43, mexL44, 

mexL48, mexL49 y mexL53 de la serie Liomys pictus. Además, cada uno de los 

cebadores amplificados se encuentra dentro del rango de tamaño en pares de 

bases (pb) esperado (Tabla 2), y además, los siete cebadores fueron amplificados 

exitosamente en los 75 individuos de L. irroratus. 

Posteriormente, los electroferogramas obtenidos como resultado de la 

electroforesis capilar se muestran en la Figura 8. En los electroferogramas cada 

pico representa un alelo, los locus heterocigotos se pueden observar como dos 

picos continuos y los locus homocigotos muestran solo un pico (Figura 8). El 

tamaño de cada alelo fue determinado mediante el marcador GeneScan-500 ROX 

como un tamaño estándar interno y analizados en el programa Geneious v.9.1.5 

(Kearse et al., 2012). En este programa, se generó una base de datos que 

contenía el individuo y el tamaño, en pares de bases, de los alelos de cada 

cebador. La base de datos fue utilizada para el análisis de diversidad y estructura 

genética de las poblaciones de L. irroratus.  
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Figura 7. Electroforesis de los siete microsatélites amplificados para Liomys irroratus. En la 

imagen A) se muestra mexL8 de 202-234 pb y mexL21 de 154-178 pb, en la B) mexL44 de 226-

300 pb y mexL48 de 202-234 pb, en C) mexL49 de 242-334 pb y mexL53 de 118-148 pb, y por 

último en la D) se muestra a mexL43 de 240-260 pb. Todos los productos de PCR se corrieron 

junto a un marcador de 100pb.  

A). 

B). 

C). D). 
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Figura 8. Electroferogramas. En A) y B) se muestran los cebadores mexL8 y mexL21, 

respectivamente, marcados con FAM; en C) y D) mexL43 y mexL44, respectivamente, marcados 

con NED; E), F) y G) mexL48, mexL49 y mexL53, respectivamente, marcados con HEX. Los 

números que se observan en los electroferogramas es el tamaño en pb que presentan.   = 

heterocigotos,      = homocigotos. 

 A). 

C). 

B). 

D). 

F). 

G). 

E). 
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Diversidad genética poblacional de Liomys irroratus  

Se observó que los siete cebadores utilizados fueron altamente polimórficos, 

variando en su número de alelos de 8 a 22, con un promedio de 12.66 por locus 

(Tabla 5). El parámetro de heterocigosis observada (HO) varió de 0.2 a 0.818, 

mientras que para la heterocigosis esperada (HE), se encontraron valores de 0.752 

a 0.934. Con respecto al índice de endogamia, cinco de los siete loci mostraron 

una deficiencia de heterocigotos significativa con respecto a las expectativas de 

Hardy-Weinberg, indicando una alta endogamia (valores entre FIS=0.78 y 0.23, 

P<0.05. Tabla 5) en la mayoría de los locus analizados.  

En el parámetro de diversidad genética, número de alelos, no se observaron 

diferencias significativas entre el promedio de los dos sitios expuestos y el sitio 

testigo (H2,21=1.348, P=0.509). La frecuencia de alelos privados (Nap), fue baja en 

todas las poblaciones de L. irroratus (Testigo Nap=2.71, Jale 2 Nap=1.71, Jale 1 

Nap=2.14). En relación a la heterocigosis observada (HO), no se observaron 

diferencias significativas entre los valores promedio de las poblaciones (Testigo 

HO=0.53; Jale 2 HO=0.54; y Jale 1 HO=0.46; H2,21=6.237, P=0.732). Con respecto 

al promedio de la heterocigosis esperada (HE) de cada población también mostró 

que las poblaciones expuestas tienen una diversidad genética similar a la 

población testigo (Testigo, HE=0.88; Jale 2, HE=0.85; y Jale 1, HE=0.87), lo cual se 

corroboró con una prueba no paramétrica de Kruskal-Wallis, donde los valores de 

cada población no mostraron diferencias significativas (H2,21=1.654, P=0.437). En 

general, la heterocigosis observada de cada población fue menor a la 

heterocigosis esperada, por lo que, el índice de endogamia, mostró un déficit de 

heterocigotos en las tres poblaciones de estudio teniendo valores para el jale 1 de 

FIS=0.46, jale 2 de FIS=0.36, y testigo de FIS=0.39; P<0.05 (Tabla 5).  
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Tabla 5. Estimación de la diversidad genética de las poblaciones de Limoys irroratus en los 

tres sitios de estudio. En esta tabla se muestra el tamaño en pares de bases (pb) de cada uno de 

los locus, el número de alelos (Na), número de alelos privados (Nap), la heterocigosis esperada 

(HE), la hererocigosis observada (HO), el índice de endogamia (FIS), error estándar (EE). * = 

diferencias significativas, n.s. = diferencias no significativas de acuerdo al equilibrio Hardy-

Weinberg P<0.05. Jale 1 = 21 individuos, jale 2 = 22 individuos y Quilamula = 32 individuos.  

 

 

 

 

Sitio Locus 

 
Tamaño  

(pb) Na Nap HO HE FIS H-W 

 
Jale 1 mexL8  202-234 11  0.200 0.858 0.78 * 

 
mexL21  154-178 10  0.750 0.850 0.14 n.s. 

 
mexL43  240-260 17  0.550 0.928 0.42 * 

 
mexL44  226-300 11  0.619 0.752 0.20 n.s. 

 
mexL48  177-197 14  0.286 0.901 0.70 * 

 
mexL49  242-344 16  0.263 0.921 0.73 * 

 
mexL53 118-148 11  0.550 0.860 0.38 * 

 
Promedio 

EE 
  

12.86 
1.06 

2.14 
0.55 

0.46 
0.08 

0.87 
0.02 

0.46 
0.1  * 

    
 

    Jale 2 mexL8  202-234 8  0.294 0.824 0.66 * 

 
mexL21  154-178 11  0.818 0.804 0.01 n.s. 

 
mexL43  240-260 11  0.450 0.806 0.46 * 

 
mexL44  226-300 8  0.682 0.837 0.21 n.s. 

 
mexL48  177-197 14  0.545 0.892 0.41 * 

 
mexL49  242-344 14  0.273 0.907 0.70 * 

 
mexL53 118-148 12  0.727 0.868 0.18 n.s 

 
Promedio 

EE 
  

11.14 
0.94 

1.71 
0.42 

0.54 
0.08 

0.85 
0.016 

0.36 
0.01 * 

    
 

    Quilamula mexL8  202-234 11  0.241 0.880 0.73 * 

 
mexL21  154-178 9  0.625 0.794 0.23 * 

 
mexL43  240-260 14  0.533 0.880 0.41 * 

 
mexL44  226-300 10  0.806 0.848 0.06 n.s. 

 
mexL48  177-197 22  0.484 0.934 0.49 * 

 
mexL49  242-344 18  0.345 0.913 0.63 * 

 
mexL53 118-148 14  0.656 0.896 0.28 * 

 
Promedio 

EE     
14 

1.76 
2.71 
0.97 

0.53 
0.07 

0.88 
0.02 

0.39 
0.09 * 
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Estructura poblacional de Liomys irroratus 

Los resultados obtenidos del análisis de variación genética entre y dentro de las 

poblaciones de los tres grupos de estudio de Liomys irroratus con los dos modelos 

de mutación IAM (FST) y SMM (RST), se muestran en la Tabla 6. En ambos 

modelos la mayor variación genética se obtuvo dentro de las poblaciones con el 

97 % y el 96 %, respectivamente. Mientras que entre las poblaciones sólo se 

observó un 3 % para IAM y 4 % para SMM. La diferenciación genética entre 

poblaciones dio valores de 0.038 para SMM y 0.033 para IAM, siendo sólo 

significativo para el modelo de alelos infinitos (ΦST=0.033, P=0.048), estos mismos 

resultados se pueden observar en los análisis pareados de FST y RST realizados 

con 10,000 permutaciones, donde sólo fueron significativos los valores de IAM 

estimados entre Jale 1 y Jale 2 como FST=0.024, Jale 1 y Quilamula FST=0.028 y 

Jale 2 y Quilamula FST=0.021 (P<0.05. Tabla 7). Sin embargo, los valores son muy 

bajos, lo que denota que no hay una estructura genética. 

 

Tabla 6. Análisis de Varianza Molecular (AMOVA) usando FST y RST para Liomys irroratus. En 

esta tabla se muestra la fuente de variación, los grados de libertad (g.l.), la suma de cuadrados 

(S.C.), la estimación de los componentes de variación (Comp.Var), el porcentaje de contribución a 

la variación (%), índice de fijación (ΦST). * = Diferencias significativas, P<0.05. 

 

Fuente de variación  g.l. S.C. Comp. Var % ΦST P 

FST (IAM) 
     

 

entre poblaciones 2 15.94 0.11 3.33   

dentro de poblaciones 140 431.62 3.07 96.67   

Total 
142 447.55 3.18 100 0.033 0.048 * 

      

 

RST (SMM) 
     

 

entre poblaciones 2 1031.30 7.24 3.80   

dentro de poblaciones 140 25856.12 183.01 96.20   

Total 142 26887.42 190.25 100 0.038 0.284 

 

 

 

 

 



38 
 

Tabla 7. Análisis pareados de FST y RST. En esta tabla se muestran los valores de FST por debajo 

de la diagonal y los valores de RST por arriba de la diagonal, de cada uno de las poblaciones de 

Liomys irroratus. * = Diferencias significativas, P<0.05 con 10,000 permutaciones.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Índice de parentesco de Liomys irroratus 

Los análisis del índice de parentesco, mostraron que en todas las poblaciones de 

L. irroratus los individuos tienen una relación de parentesco (testigo=0.404, Jale 

1=0.375 y Jale 2=0.489), estos resultados concuerdan con los datos obtenidos de 

la diversidad genética poblacional, donde se observó que la heterocigosis 

observada de cada población fue menor a la heterocigosis esperada, dando 

valores del índice de endogamia que indican un déficit de heterocigotos en la 

población de L. irroratus. A pesar de esto, entre los sitios expuestos y el sitio 

testigo no se observaron diferencias significativas en los valores de índice de 

parentesco (F2,72=1.587, P=0.211. Figura 9), es decir, que la relación que existe 

entre los individuos de una población es similar entre las tres poblaciones de L. 

irroratus analizadas en este estudio. Sin embargo, en la Figura 9, se puede 

observar una tendencia de mayor parentesco en los individuos colectados en uno 

de los sitios expuestos, el Jale 2, en comparación con el Jale 1 y el sitio testigo.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

RST 

  

 

 

Jal 1 Jal 2 Quilamula 

 Jal 1 --- 0.028 0.031 

FST Jal 2 0.024* --- 0.000 

 Quilamula 0.028* 0.021* --- 
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Figura 9. Índice de parentesco de las poblaciones analizadas en los tres sitios de estudio. 

Los datos se analizaron por ANOVA (F2,72=1.587, P<0.05). 
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Correlación entre el índice de parentesco y la acumulación de metales 

en hígado de individuos de Liomys irroratus 

Con base a los niveles de endogamia obtenidos de las poblaciones de L. irroratus, 

se hizo una correlación entre los índices de parentesco, que indica la diversidad 

genética individual, con la acumulación de la mezcla de metales encontrados en el 

hígado de los individuos de L. irroratus. Los datos obtenidos de la correlación 

sugieren que de la mezcla de metales, los que tienen una mayor contribución 

sobre la relación de parentesco entre los individuos de una población son el 

aluminio y el níquel. En la Tabla 8, se observa que el aluminio contribuye con el 

14.46% y el níquel con el 19.28% del IR total encontrado en los individuos de L. 

irroratus. 

 

Tabla 8. Efecto de la concentración de cada metal sobre el índice de parentesco de Liomys 

irroratus. Modelo lineal generalizado. S.C = suma de cuadrados, g.l. = grados de libertad, F = 

valor de ANOVA, * = diferencias significativas, P<0.05.  

 

 

 

 

 

 

 

Metal S.C. g.l. F P % variación 

 

Al 

 

0.073 

 

1 

 

8.149 

 

0.036* 

 

14.46 

Cu 0.019 1 2.158 0.202 3.83 

Fe 0.015 1 1.647 0.256 2.92 

Ni 0.097 1 10.868 0.022* 19.28 

Pb 0.032 1 3.648 0.114 6.47 

Zn 0.017 1 1.945 0.222 3.45 
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Correlación entre el índice de parentesco y el daño genético 

observado en los individuos de Liomys irroratus  

Se observó una correlación positiva y significativa entre el índice de parentesco y 

el daño genético que presentaron los individuos de L. irroratus (r=0.49, r2=0.22, 

F1,38= 12.20, P=0.001). Es decir, entre mayor daño genético presentado hay un 

mayor nivel de parentesco entre los individuos de las poblaciones de L. irrorarus 

(Figura 10). 

 

 

 

Figura 10. Relación entre el índice de parentesco y el daño genético presentado en los 

individuos de Liomys irroratus. Regresión lineal (r=0.49, r2=0.22, F1,38=12.20, p=0.001). 
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DISCUSIÓN 

Bioacumulación de metales en hígado de Liomys irroratus 

En la Sierra de Huautla se encuentran residuos mineros que contienen altas 

concentraciones de metales, debido a la actividad minera que hubo en la región. 

Solís-Miranda (2016) reportó que en los jales de Huautla existen concentraciones 

altas de metales mg/kg (Cd 48.6, Cu 214.8, Fe 28296.7, Mn 605.4, Pb 5265.9 y Zn 

3778.3), de los cuales, Cd, Cu, Pb y Zn rebasan 48, 1, 26 y 25 veces, 

respectivamente, los límites máximos permisibles internacionales (EPA, 2007), 

pero sólo Cd y Pb rebasan 1 y 13 veces, los límites máximos permisibles 

nacionales (NOM-147-SEMARNAT/SSA1-2004). Aunado a esto, Solís-Miranda 

(2016) reportó el siguiente patrón de biodisponibilidad: Cu>Pb>Mn>Zn>Cd>Fe, 

por ende la bioacumulación de metales en los organismos que habitan en las 

regiones aledañas de los jales de Huautla tiene una alta posibilidad de ocurrir.  

En los resultados obtenidos de la concentración de metales en hígado de 

individuos de L. irroratus, se observó una bioacumulación de una mezcla compleja 

de metales (Al, Cu, Fe, Ni, Pb y Zn). Los individuos que habitan en los jales de 

Huautla mostraron un enriquecimiento mayor de cada uno de los metales 

encontrados en la mezcla con respecto a los individuos colectados en el sitio 

testigo, lo que demuestra la biodisponibilidad de metales en los jales de Huautla. 

Resultados similares se han reportado para poblaciones de Baiomys musculus y 

Peromyscus melanophrys, roedores que habitan también los jales de Huautla 

(Tovar-Sánchez et al., 2012; Mussali-Galante et al., 2013b). Asimismo, en otros 

mamíferos como Clethrionomys glareolus (Milton et al., 2003), Dasypus 

novemcinctus (Jarvis et al., 2013), y Lynx rufus (Thomason et al., 2016) también 

se ha reportado una mayor bioacumulación de metales en hígado de individuos 

que habitan en ambientes contaminados por actividades antropogénicas, en 

comparación con las especies colectadas en sitios considerados como testigo. 

Liomys irroratus es un roedor que se encuentra en contacto directo con el suelo, 

debido a que los individuos de esta especie forman sus madrigueras en el suelo, y 

se alimentan de semillas que se encuentran principalmente en el suelo, así como 

de plantas bioacumuladoras de metales encontradas en la zona, por lo que la 



43 
 

ingestión e inhalación de metales tiene altas posibilidades de ocurrir en los 

individuos que habitan los jales.  

Las acumulación de metales en hígado está bien establecido en la literatura 

debido a que es un órgano que juega un rol central en el metabolismo y 

detoxificación de metales, así como en la acumulación de éstos (Aloupi et al., 

2017). Las metalotioneínas hepáticas parecen una pieza clave debido a la 

capacidad que presentan para unirse a cationes bivalentes (como Cd2+, Cu2+, 

Zn2+), lo que permite el almacenamiento, la transferencia y regulación de metales 

esenciales así como su detoxificación (Aloupi et al., 2017). Por lo anterior, el 

hígado es considerado un buen indicador de exposición a metales en estudios de 

contaminación ambiental. 

Se puede destacar que en la mezcla de metales (Al, Cu, Fe, Ni, Pb y Zn) 

encontrados en el hígado de L. irroratus, se encuentran concentraciones de Al y Ni 

a pesar de que en reportes recientes no se encontraron concentraciones de estos 

metales en los jales de Huautla (Solís-Miranda, 2016). En relación a lo anterior, se 

sabe que el elemento metálico más abundante en la corteza terrestre es el 

aluminio (Kawahara & Kato-Negishi, 2011). En particular, en el estado de Morelos 

existen afloramientos de rocas sedimentarias e ígneas, de las cuales las últimas 

son las más abundantes (CONANP, 2005). Las rocas ígneas están compuestas 

fundamentalmente por silicatos (SiO4
4-) y por iones de aluminio, calcio, sodio, 

potasio, magnesio y hierro (Velasco et al., 2004). Además, con respecto al Ni 

estudios han reportado concentraciones de este metal en los jales de Huautla 

(Velasco et al., 2004), así como concentraciones de Ni en hígado y hueso de 

roedores que habitan en el sitio (Tovar-Sánchez et al., 2012). La variación en la 

presencia y concentración de los metales en el ambiente y su bioacumulación, es 

diferencial a través del tiempo, debido a cambios en la biosfera, litósfera, 

hidrósfera y atmósfera, particularmente debido a factores como el pH, la anoxia, la 

erosión, las precipitaciones, la salinidad, el contenido de materia orgánica y 

actividad microbiana, lo que permite la movilización de los metales a través del 

ecosistema y su acumulación en otros sitios, como en plantas y animales 

(Jaishankar et al., 2014; Aloupi et al., 2017). Lo anterior sugiere que la variación 
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temporal en los factores mencionados y en las condiciones climáticas entre los 

años de colecta de las muestras en los distintos estudios, es un factor importante 

que puede influir en la bioacumulación de metales.  

Los hábitos alimenticios de las especies de estudio también son factores 

importantes con respecto a la bioacumulación de metales (Gall et al., 2015). En 

general, se ha reportado que L. irroratus se alimenta de una gran variedad de 

semillas y de hojas de plantas silvestres, así como de artrópodos (Mason-Romo, 

2005). Sin embargo, las plantas son un factor importante en la bioacumulación de 

metales, debido a que están directamente en contacto con el suelo y los metales 

tienden a acumularse en las capas más superficiales del mismo, lo que permite la 

absorción y acumulación de los metales, principalmente en la raíz y en tejido foliar, 

quedando disponibles para los organismos que consumen dicha planta, 

representando el primer paso para la incorporación de los metales a la red trófica 

(Teitelbaum, 2012). En particular para L. irroratus, estudios realizados en Sierra de 

Huautla han reportado que especies vegetales pertenecientes a la familia 

Fabaceae forman parte de la dieta de este roedor, por ejemplo, Vachellia 

farnesiana, conocida anteriormente como Acacia farnesiana (Cadena, 2003), así 

como Lysiloma divaricatum, Aeschynomene americana, Mimosa sp., Senna sp. y 

Conzattia multiflora (Mason-Romo, 2005). Asimismo, Vachellia farnesiana se ha 

reportado como una especie hiperacumuladora de metales como Cu, Zn y Pb 

(Santoyo-Martínez, 2016). De manera similar, especies como Prosopis laevigata y 

Pithecellobium dulce encontradas también en los jales de Huautla y pertenecientes 

a la misma familia han sido consideradas como especies hiperacumuladoras de 

metales como Cu, Zn y Pb (Hernández-Lorenzo, 2015; Santoyo-Martínez, 2016). 

En la REBIOSH a pesar de que existen 939 especies vegetales, se ha observado 

que en zonas alteradas se establecen asociaciones de vegetación secundaria 

formadas principalmente por arbustos espinosos mimosoideos (Fabaceae; 

CONANP, 2005). Considerando los estudios que reportan a estas especies de la 

familia Fabaceae como especies hiperacumuladoras de metales, se sugiere que la 

acumulación de Ni y Al en hígado de los individuos de L. irroratus, también podría 

deberse al consumo de algunas de estas especies vegetales. 
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Por otra parte, en la población testigo también se observó una acumulación de 

los mismos metales en hígado pero en menor cantidad. Lo anterior, podría 

deberse a que el suelo del municipio de Tlaquiltenango posee una riqueza natural 

de minerales azufrados, como la arsenopirita (FeAsS), la esfalerita (ZnS), la 

galena (PbS), la acantita (Ag2S), la calcocita (Cu2S), particularmente de plomo y 

plata, que se encuentran asociados normalmente con Cu, As, cinabrio, cobaltita y 

barita (Volke et al., 2004, 2005; Velasco et al., 2004). 

 

Daño genético en Liomys irroratus y su relación con la concentración de 

metales en hígado de estos individuos 

El presente estudio evaluó la genotoxicidad de una mezcla de metales 

bioacumulados en hígado de L. irroratus, esto mediante el análisis de la cantidad 

de fragmentos rotos de cadena sencilla del ADN. En general, los datos obtenidos 

en este proyecto muestran un daño genético significativamente mayor en 

individuos expuestos a jales, en comparación con los individuos colectados en el 

sitio testigo. Estos datos son similares a lo reportado en otros estudios, donde 

observaron un daño genético mayor en roedores expuestos a metales que los 

individuos de los sitios testigo (Da Silva et al., 2000; Nombela 2002; Ieardi et al., 

2003, Tovar-Sánchez et al., 2012).  

En base a la correlación realizada entre el daño genético observado y la 

acumulación de metales en hígado de individuos de L. irroratus, mostró que 

estadísticamente el 41% del daño al ADN observado en estos roedores es 

atribuible al Pb, el 14% al Ni y el 13% al Al. Esto es interesante, ya que de la 

mezcla de metales acumulados en hígado de L. irroratus el Al, Ni y Pb son los 

metales que mostraron un mayor enriquecimiento en los individuos expuestos con 

656, 111 y 6 veces más, respectivamente, en comparación con los individuos 

testigo. Además, el Al y el Pb son los únicos de la mezcla de metales encontrados 

en hígado de estos individuos, que no son requeridos para las funciones 

biológicas de los organismos y por ende generan rápidamente efectos tóxicos 

(Gall et al., 2015). El resto de los metales encontrados en hígado de L. irroratus 

son metales esenciales, los cuales son requeridos en cantidades pequeñas para 
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las funciones biológicas de los organismos, sin embargo, en cantidades excesivas 

puede tener efectos tóxicos (Gall et al., 2015) como es el caso del Ni. 

De manera particular, el Ni puede llevar a alteraciones de la expresión de 

proteínas importantes en la reparación del ADN a través de la metilación del 

material genético (Jaishankar et al., 2014; Hyun-Soo et al., 2015; Scanlon et al., 

2017). Además, existen reportes donde mencionan que metales como el Ni y el Pb 

remplazan a otros cationes bivalentes como Ca2+, Mg2+, Fe2+ y cationes 

monovalentes como Na+ provocando alteraciones en procesos biológicos como 

señalización celular, unión de proteínas, transportación de iones regulación 

enzimática y liberación de neurotransmisores (Volke et al., 2005; Jaishankar et al., 

2014; Scanlon et al., 2017). Sin embargo, a pesar de que los mecanismos 

moleculares de toxicidad del níquel no son claros, se ha sugerido que el principal 

mecanismo de su toxicidad es la inducción de estrés oxidativo a través de la 

reducción en la expresión de enzimas antioxidantes (Scanlon et al., 2017). En el 

caso del Pb, además de que se sabe que puede formar iones órgano-metálicos 

liposolubles capaces de penetrar membranas y así acumularse en las células, 

también, se ha reportado que Pb genera estrés oxidativo debido a que actúa como 

catalizador de reacciones oxidantes llevando a una reducción de los antioxidantes 

(Ercal et al., 2001). De modo que Al y Pb se encuentran involucrados en el 

incremento de la producción de especies reactivas de oxígeno, provocando, entre 

otros, daño al ADN como los rompimientos de cadena sencilla (Ercal et al., 2001; 

Scanlon et al., 2017). En adición a lo anterior, Ni y Pb en el año 1990 y 1987, 

respectivamente fueron catalogados en el grupo 2B de la International Agency for 

Research on Cancer (IARC, 2018). Además, 20 años después catalogaron los 

compuestos de Ni y Pb en el grupo 1 y 2A, respectivamente (IARC, 2018). De 

acuerdo a la clasificación de la IARC, los grupos representan a los agentes 

carcinógenos para humanos (1), al probable carcinógeno a humanos (2A) y al 

posible carcinógeno a humanos (2B), lo que, se relaciona con su nivel de 

genotoxicidad. En estos reportes se puede observar como la mezcla de metales 

puede generar distintas respuestas a la esperada por la acción de un solo 

contaminante, las cuales son derivadas de la interacción de sus componentes. Las 
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interacciones pueden ser sinérgicas, en la que el efecto de la mezcla de metales 

es mayor que la suma de su efecto individual; o antagónica, en donde la mezcla 

de metales reduce el impacto (Murillo-Herrera, 2015). Por lo anterior, la mayor 

contribución que presentaron el Ni y el Pb sobre el daño genético observado en 

los individuos de L. irroratus podría estar relacionado con el hecho de que estos 

dos metales se encuentran en una mezcla compleja de metales dentro del 

organismo, presentando un efecto sinérgico. 

Por otro lado, está bien establecido que el Al es un elemento neurotóxico 

(Kawahara & Kato-Negishi, 2011), por lo que, es considerado tóxico para animales 

(Becaria et al., 2002). Las características químicas del Al le permiten unirse a los 

grupos fosfato como los del ADN y ARN; lo que lleva a la inducción de cambios 

conformacionales en la cromatina y a la alteración de la expresión de varios genes 

(Kawahara & Kato-Negishi, 2011). Además se ha reportado que el aluminio puede 

potenciar la producción de especies reactivas de oxígeno en conjunto con Fe y 

Cu. El Fe y el Cu, son metales que se encuentran presentes en los organismos 

(Volke et al., 2005; Valavanidis & Vlachogianni, 2010) y son conocidos como 

metales pre-oxidantes y el Al potencia la capacidad de producir estrés oxidativo de 

estos metales (Becaria et al., 2002). Además, en la mezcla de metales 

encontrados bioacumulados en el hígado de L. irrotatus también se encuentran en 

cantidades importantes Fe y Cu, por lo que, la contribución importante del aluminio 

al daño genético observado en los individuos colectados podría estar relacionado 

con la interacción del Al con el Fe y el Cu. 

Es importante comentar que estos datos surgen tomando en cuenta sólo los 

factores de concentración e interacción de metales con el daño en el ADN. El daño 

genético total de estos roedores, no puede ser atribuible totalmente a la exposición 

a metales. Lo anterior, tiene una relación con el daño genético observado en los 

individuos colectados en el sitio testigo. Los estudios realizados en especies 

silvestres como en el presente trabajo se llevan en condiciones no controladas, 

debido a que las especies bajo estudio se encuentran en su hábitat natural donde 

pueden estar expuestas a diversos factores que, además de los metales, pueden 
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ocasionar roturas de cadena del ADN como la luz solar, enfermedades y estrés 

(Bickham et al., 2000; Dhawan et al., 2009).  

Por otra parte, los individuos de los sitios expuestos no solo presentaron un 

mayor daño genético en comparación con los individuos testigo, sino que también 

presentaron diferencias significativas entre ellos, siendo mayor el daño genético 

en los individuos colectados en el jale 1 en relación con los colectados en el jale 2. 

Estos resultados concuerdan con lo reportado por Mussali- Galante y cols. (2013b) 

quienes reportaron que la bioacumulación de metales en riñón de P. melanophrys 

es diferencial entre los tres jales de Huautla analizados en ese estudio, sugiriendo 

una relación con el tamaño y el tiempo de abandono de cada uno de los jales. El 

jale 1, tiene menor tiempo de abandono en relación al jale 2, esto sugiere que el 

jale 2 que tiene un mayor tiempo de abandono también ha presentado una mayor 

cantidad de procesos que provocan la dispersión de los metales y por ende una 

diminución de estos en la zona, como la lixiviación y la erosión (Velasco et al., 

2004). Otro estudio realizado en los jales de Huautla, reportó un mayor daño 

genético en individuos de B. musculus dependiente de la distancia del jale a el 

sitio donde fueron capturados, debido a un gradiente de concentración de metales 

(Tovar-Sánchez et al., 2012), así como en otros estudios (Scheirs et al., 2006; Pra 

et al., 2008). 

Las diferencias en el daño genético observado entre los individuos de las 

poblaciones de L. irroratus son explicadas debido a las características 

interindividuales. Las diferentes respuestas entre los individuos de una población, 

se han observado en otros estudios con roedores. Por ejemplo, en los individuos 

de una población de B. musculus expuesta a metales las hembras presentaron 

significativamente un mayor daño genético en comparación con los machos de la 

misma población, debido al resultado de una evolución diferencial en la isoforma 

del citocromo P450 y a un efecto hormonal (Tovar-Sánchez et al., 2012). También, 

otros estudios reportan que en poblaciones de Rattus norvegicus y Rattus optimus 

se encontró una mayor concentración de metales en especímenes jóvenes que en 

adultos, mencionando que los resultados pueden ser explicados debido a que los 
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roedores juveniles presentan un mayor requerimiento de energía, lo cual los lleva 

al consumo de mayores cantidades de alimento (Zarrintab & Mirzaei, 2017). 

 

Estructura y diversidad genética en población de Liomys irroratus 

Los valores de diversidad genética de las tres poblaciones en este estudio indican 

que tanto los sitios expuestos como el testigo son muy diversos genéticamente 

(HE=0.87 para el Jale 1, HE=0.85 para el Jale 2 y HE=0.88 para Quilamula). Estos 

resultados son similares a otros estudios realizados en poblaciones de roedores, 

donde la diversidad genética esperada en sitios no contaminados es de HE=0.86 

en Rattus fuscipes (Peakall & Lindenmayer, 2006) y HE=0.88 en Microtus arvalis 

(Gauffre et al., 2008), HE=0.81 en P. melanophrys (Mussali-Galante et al., 2013b), 

HE=0.81 en L. pictus (Vázquez-Domínguez & Garrido-Garduño, 2013) y HE=0.79 

en L. irroratus (Hernandez-Sosa, 2015). Sin embargo, la heterocigosis esperada 

en las poblaciones de L. irroratus que habitan los jales difiere con lo reportado por 

Mussali-Galante y cols. (2013b), estudio realizado también en los jales de Huautla, 

ya que encontraron una disminución de la HE en las poblaciones de P. 

melanophrys. La diferencia de la heterocigosis esperada entre estas dos especies 

de roedores, muestra que a diferencia de la población de P. melanophrys, L. 

irroratus no presenta alteraciones genéticas a nivel de población, sugiriendo cierta 

tolerancia o adaptación de la especie a ambientes perturbados. 

Los valores obtenidos de la heterocigosis observada (jale 1 HO = 0.46, jale 2 

HO = 0.54, y testigo HO = 0.53), fueron menores a los valores de la heterocigosis 

esperada en cada una de las poblaciones muestreadas de L. irroratus. Los valores 

menores de la heterocigosis observada en comparación con la esperada también 

se ha observado en poblaciones de L. pictus con valores de HO=0.65 y HE=0.8 

(Vázquez-Domínguez & Garrido-Garduño, 2013), así como en poblaciones de la 

misma especie con valores de HO=0.53 y HE=0.79 (Hernández-Sosa, 2015). Los 

valores de la heterocigosis observada nos indican que hay un déficit de 

heterocigotos en las poblaciones de L. irroratus, lo que, también se puede 

observar en el índice de endogamia calculado para cada una de las poblaciones 

analizadas (Jale1 FIS=0.46, Jale2 FIS=0.36, y Testigo FIS=0.39), a pesar de que 
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esta especie es la segunda más abundante en Huautla (Cadena, 2003). Por lo 

tanto, se sugiere que los niveles de homocigotos observados en las poblaciones 

de L. irroratus  se deben, en parte, a eventos propios de historia de vida de la 

especie como su baja vagilidad y un hábito territorial (Berckmoes et al., 2005; 

Santos-Moreno & Santiago-Marcial, 2012; Hernández-Sosa, 2015).  

Así mismo, el análisis de varianza molecular mostró que la mayor variabilidad 

genética se encuentra dentro de las poblaciones que entre poblaciones, es decir, 

no se observó una diferenciación genética entre las poblaciones de L. irroratus 

muestreadas con ninguno de los dos modelos de mutación utilizados (IAM y 

SMM). A pesar de que hubo una diferencia significativa con el modelo de alelos 

infinitos (ΦST=0.033, P<0.05), los valores son muy bajos como para poder 

considerarse que existe una estructura genética. En especies de roedores, en 

poblaciones separadas en una escala local (5-10 km) puede considerarse una 

diferenciación genética con valores de FST >0.05 (Peakall et al., 2003). Nuestros 

resultados difieren con lo reportado para las poblaciones de P. melanophrys 

colectado en el mismo sitio de estudio, ya que en ellas si se encontró una 

estructuración genética entre las poblaciones expuestas y la población testigo, 

bajo ambos modelos de mutación FST y RST  dando valores mayores a 0.05 

(Mussali-Galante et al., 2013b). Con respecto a otras poblaciones de roedores en 

otros sitios contaminados, también se encontró una estructuración genética entre 

poblaciones Spermophilus mollis, Rattus norvegicus y P. melanophrys (Antolin et 

al., 2001; Gardner-Santana et al., 2009).  

En general, la pérdida de estructura y diversidad genética se puede atribuir a 

la selección de genotipos tolerantes y a la eliminación de aquellos intolerantes, a 

la reducción del tamaño de la población y a una disminución del flujo genético 

debido a la exposición a metales (Mussali-Galante et al., 2013b). Los datos 

obtenidos en este estudio, sugieren que las fuerzas evolutivas aún no han actuado 

distintivamente entre las poblaciones de L. irroratus, a pesar de que los individuos 

colectados en los jales se encuentren expuestos a metales y presenten efecto a 

nivel individual (daño genético), por ende no han causado alteraciones en la 

estructuración genética entre las poblaciones de L. irroratus. Otra causa que 
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puede explicar la no estructuración genética entre poblaciones son los parámetros 

demográficos como una alta densidad poblacional (Bickham et al., 2000), ya que 

L. irroratus ha sido reportada como la segunda especie más abundante de la 

Sierra de Huautla (Cadena, 2003). Además, el flujo génico juega un papel 

importante en la diferenciación genética entre las poblaciones de L. irroratus 

(Peakall et al., 2003; Berckmoes et al., 2005). El número de alelos privados es una 

media de flujo genético, ya que al existir una reducción en el número de migrantes 

entre las poblaciones involucradas, las mutaciones incrementan diferencialmente 

en éstas, generando así alelos únicos en cada población (Mills & Allendorf, 1996). 

En este estudio se observó un número bajo de alelos privados y no se encontraron 

diferencias significativas entre las poblaciones, lo que sugiere que aún existe 

suficiente intercambio genético entre los sitios que contrarrestan la diferenciación 

genética entre las poblaciones de L. irroratus. Sin embargo, un estudio realizado 

en el roedor Apodemus sylvaticus, donde no se encontró una estructuración entre 

las poblaciones que habitan sitios contaminados por metales y las poblaciones 

que habitan sitios no contaminadas, sugiere que el flujo genético podría estar 

enmascarando los efectos negativos de la contaminación por metales en la 

estructura genética de la población (Berckmoes et al., 2005).  

Con respecto al índice de parentesco, el cual es una medida de diversidad 

genética individual, mostró que los individuos que conforman las poblaciones de L. 

irroratus presentan niveles altos de endogamia, esto concuerda con lo que se 

observó en el parámetro FIS en este trabajo. En el análisis de regresión múltiple 

entre el IR y la bioacumulación de metales en hígado de L. irroratus mostró que de 

la mezcla de metales, el aluminio y el níquel también contribuyen al aumento del 

índice de parentesco en los individuos analizados. Además, al realizar los análisis 

de correlación entre el IR y el daño genético se observó que entre mayor daño 

genético en los individuos de L. irroratus también aumentan los valores de IR. Lo 

anterior es interesante, ya que los metales causan daño genético como 

aberraciones cromosómicas y un incremento en las especies reactivas de oxígeno 

que generan la fragmentación de macromoléculas como el ADN (Bickham et al., 

2000). Estos factores están relacionados con una menor longevidad, 
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enfermedades degenerativas, mayor envejecimiento, así como alteraciones en 

gametos en individuos expuestos a este tipo de contaminantes (Leonard et al., 

2004; Forgacs et al., 2012). Lo anterior, puede generar cambios en la población a 

largo plazo, debido a procesos como la selección natural y cuellos de botella, por 

ejemplo la disminución de la eficacia biológica (Bickham et al., 2000; Mussali-

Galante et al., 2014).  

Como se mencionó anteriormente, los niveles altos de endogamia podrían 

estar dados debido a eventos propios de historia de vida de la especie como una 

baja vagilidad y un hábito territorial (Santos-Moreno & Santiago-Marcial, 2012). En 

un estudio conductual realizado en individuos de L. irroratus, se encontró que los 

animales que habitan en la zona de los jales de la Sierra de Huautla presentaron 

conductas que indican mayor estrés que los animales colectados del sitio testigo, 

así como conductas menos arriesgadas y no explorativas (Hernández-Plata et al., 

datos no publicados). La respuesta individual al estrés podría tener un impacto en 

los hábitos de la especie y por ende en la población. Por ejemplo, en un ambiente 

silvestre es fundamental una respuesta rápida y eficiente ante los depredadores, 

de lo contrario, podrían ser vulnerables a las situaciones de peligro conduciendo 

en última instancia a una disminución de la densidad poblacional. Asimismo, las 

conductas menos arriesgadas y no explorativas podrían llevar al incremento de la 

endogamia debido a que disminuyen su tasa de exploración, aumentando la 

probabilidad de reproducirse con individuos co-sanguíneos (Hernández-Plata et 

al., datos no publicados). A pesar de los niveles altos del índice de parentesco 

entre los individuos de las poblaciones de L. irroratus y su relación que existe con 

los niveles de daño genético y la bioacumulación de Al y Ni en hígado de 

individuos de L. irroratus, a nivel de población no se observa que los índices de 

endogamia lleven a una diferenciación entre las poblaciones, sugiriendo que los 

niveles altos de variación genética y elevado flujo genético (Nm = 7) hace que se 

comporten como una sola población, como se observa en los resultados del 

análisis de varianza molecular. Sin embargo, las conductas de estrés y no 

arriesgadas que se presentan en los individuos de L. irroratus colectados en los 
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jales, podría tener un impacto a largo plazo en los niveles de endogamia y por lo 

tanto, reducir su tamaño poblacional y flujo genético. 

 

Liomys irroratus como especie centinela 

En el distrito minero de Huautla, los mamíferos son el grupo de animales más 

estudiado, de éstos 14 especies pertenecen a roedores, de las cuales, las más 

abundantes en la zona son Baiomys musculus (con el 47.76%), Liomys irroratus 

(con el 35.01%), Peromyscus levipes y P. melanophrys (en conjunto 15.21%) 

(Cadena, 2003). En el sitio, existen reportes donde proponen a B. musculus y a P. 

melanophrys como especies centinelas (Tovar-Sánchez et al., 2012; Mussali-

Galante et al., 2013b). Sin embargo, no existe reporte en relación a L. irroratus.  

Con respecto a la bioacumulación de metales, se obtuvo una mayor 

concentración en hígado de L. irroratus (1201.66 µg/g), las otras dos especies B. 

musculus (196.6 µg/g) y P. melanophrys (166.94 µg/g) presentaron 

estadísticamente una concentración similar de metales entre ellas (Tovar-Sánchez 

et al., 2012) pero menor concentración en comparación con L. irroratus. Con 

respecto a los niveles de daño genético, se observó un mayor daño en los 

individuos de B. musculus en ambos sitios de estudio (jales 176.07 micras y 

testigos 46.56 micras), en comparación con los niveles de daño genético 

observado en individuos de P. melanophrys (jales 159.60 micras, y testigos 36.08 

micras. Tovar-Sánchez et al., 2012), y en los individuos de L. irroratus (jales 57.67 

micras, y testigos 28.5 micras). Es importante mencionar que el estudio realizado 

en las poblaciones de B. musculus y P. melanophrys, sólo analizan el efecto de 

metales a nivel de individuo (Tovar-Sánchez et al., 2012). Por otra parte, Mussali-

Galante y cols. (2013b) reportaron un efecto por exposición a metales a nivel de 

población, las poblaciones expuestas a metales de P. melanophrys presentaron 

una menor diversidad genética que las poblaciones testigo, en contraste con lo 

observado en las poblaciones de L. irroratus. Un punto importante de mencionar 

es que el incremento del número y el tipo de biomarcadores, provee una mejor 

información acerca de los efectos que se observan en sitios contaminados y 
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ayudan a establecer una relación entre los contaminantes ambientales y los 

efectos a nivel poblacional (Bickham et al., 2000; Mussali-Galante et al., 2014). 

De acuerdo a que las especies centinelas proveen información esencial y 

temprana que advierte de efectos por contaminantes que se encuentran en el 

ambiente a lo largo del tiempo, como son la presencia de metales, proporcionando 

un rápido diagnóstico de riesgo potenciales a la salud humana y calidad del 

ecosistema (Burger et al., 2004; Valavanidis & Vlachogianni, 2010), L. irroratus no 

mostró ser una especie centinela para estudios ecotoxicológicos con base a los 

resultados obtenidos en este estudio utilizando marcadores nucleares, ya que a 

pesar de mostrar un efecto a nivel individual aún no se observan alteraciones a 

nivel de población. 

A pesar de que los mamíferos pequeños han sido excelentes candidatos para 

ser considerados como monitores de contaminantes (Beeny, 2001; Basu et al., 

2007; Levengood & Heske, 2008), no todos pueden ser especies centinelas 

debido a que cada especie responde de manera diferencial al estrés, dependiendo 

de la susceptibilidad de cada una (Mussali-Galante et al., 2014), como se puede 

observar en las diferencias encontradas en la bioacumulación, daño genético y en 

la diversidad genética entre y dentro de las poblaciones de las tres diferentes 

especies de roedores que habitan en los jales de Huautla. Esto se debe a que la 

historia de vida, el comportamiento de forrajeo y la fisiología propias de cada 

especie son factores importantes en los efectos de los metales (Zarrintab & 

Mirzaei, 2017). Acorde a esto, a pesar de la poca información acerca de las 

especies utilizadas en estos estudios, se han reportado diferencias entre estas 

especies. B. musculus es un roedor de talla pequeña, de hábitos crepusculares 

que habita zonas con una vegetación densa, encontrado cercano a rocas y a lo 

largo de corrientes. Además construye nidos comunales, es un herbívoro 

generalista pero en su dieta incluye semillas e insectos en mayor porcentaje 

(Packard et al., 1978; Reid & Vázquez, 2016). Por otra parte, P. melanophrys es 

de hábitos nocturnos y arborícolas, además construye nidos tejidos con hierbas 

(Vázquez & Álvarez-Castañeda, 2016) y con respecto a L. irroratus se sabe que es 

una especie territorial, tiene hábitos nocturnos y carácter oportunista (Mason-
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Romo, 2005; Santos-Moreno & Santiago-Marcial, 2012). Poseen abazones en las 

mejillas cubiertas de pelaje, los cuales, le permiten la recolección eficiente y el 

transporte de alimento hasta su madriguera construida bajo troncos, rocas o 

arbustos (Dowler & Genoways, 1978; Linzey et al., 2008; Santos-Moreno & 

Santiago-Marcial, 2012). Otros factores importantes en las diferencias encontradas 

es la capacidad de absorción de metales por el tracto digestivo; debido a que está 

influenciado por varios factores como la edad, el pH y el contenido del estómago 

de cada individuo (Kawahara & Kato-Negishi, 2011), así como el metabolismo; ya 

que la expresión de la enzima que cataliza la oxidación y reducción de una 

variedad de compuestos tanto endógenos como exógenos en mamíferos, 

citocromo P450, es diferencial dependiendo de la especie de quien se trate 

(Kedderis & Mugford, 1998).  
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CONCLUSIONES 

El presente estudio correlacionó los datos obtenidos de tres tipos de marcadores 

biológicos; de exposición, de efecto temprano y permanentes, de poblaciones de 

Liomys irroratus, roedores que habitan en los jales de Huautla, Morelos, para 

evaluar a esta especie como bioindicador en estudios ecotoxicológicos. Derivado 

de lo anterior, se concluye lo siguiente: 

 Las poblaciones de L. irroratus que habitan los jales, están expuestas a una 

mezcla de metales, los cuales fueron bioacumulados en el hígado de estos 

individuos. 

 Las poblaciones de L. irroratus expuestas a metales presentaron un mayor 

daño genético con respecto a la población testigo. Además, los niveles de 

daño genético se correlacionaron con la bioacumulación de Al, Ni y Pb en 

hígado de L. irroratus. 

 Usando microsatélites, no se observó un efecto de la exposición a metales 

sobre la diversidad genética dentro y entre poblaciones de L. irroratus. Sin 

embargo, el índice de parentesco si mostró una correlación con el daño 

genético y la bioacumulación de metales, lo que indica un efecto a nivel 

individual aunque aún no se vea reflejado a nivel poblacional debido a la 

alta variabilidad genética de las poblaciones de L. irroratus. 

 Con base a los resultados de este estudio L. irroratus no puede ser 

considerada como especie centinela para estudios ecotoxicológicos, debido 

a que aún no presenta cambios en la diversidad genética poblacional, por lo 

cual, no es una advertencia temprana de efectos por exposición a metales a 

nivel población. 
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