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RESUMEN 

 

La actividad frutihortícola en la región de la Patagonia Norte implica el uso intensivo de 

plaguicidas para combatir las plagas de los cultivos. En la actualidad, uno de los insecticidas más 

utilizados para controlar a la principal plaga de manzanos y perales, Cydia pomonella, es el 

neonicotinoide tiacloprid. Debido a su persistencia, moderada solubilidad en agua y movilidad ha 

sido detectado en aguas superficiales y subterráneas cercanas a zonas agrícolas, lo cual constituye 

un riesgo potencial para las especies de agua dulce que habitan estos ecosistemas.  

Este trabajo tiene como objetivo evaluar biomarcadores de exposición/efecto en dos poblaciones 

de anfípodos adultos Hyalella curvispina como herramientas potenciales para el biomonitoreo de 

aguas contaminadas con plaguicidas. Esta especie perteneciente al género Hyalella, es 

comúnmente encontrada en los ambientes de agua dulce de Argentina y a lo largo del continente 

sudamericano como componente numéricamente importante del bento. Estos organismos son 

considerados buenos indicadores de la contaminación del agua y se los utiliza en bioensayos 

debido a su sensibilidad a diferentes contaminantes como insecticidas y metales pesados. Los 

anfípodos adultos fueron recolectados de dos sitios en la Patagonia Norte, Argentina: (1) del lago 

Los Barreales (LB), lugar de referencia, alejado de la zona de producción agrícola y (2) de un canal 

de riego secundario en Fernández Oro (FO), localizado en el corazón del área frutihortícola. Se 

evaluó el efecto de la exposición al insecticida tiacloprid (formulación comercial Calypso®) sobre 

la inmovilidad y los parámetros bioquímicos enzimáticos carboxilesterasa, catalasa y glutatión S-

transferasa y no enzimático glutatión reducido, en ambas poblaciones de anfípodos.  

La inmovilidad fue un efecto observado en ambas poblaciones de anfípodos tempranamente 

luego de la exposición a tiacloprid y se mantuvo hasta el final del ensayo. Las concentraciones 

efectivas cincuenta (CE50) determinadas luego de 96 h de exposición fueron: 0,135 mg/L y 0,137 

mg/L de tiacloprid para los anfípodos de LB y FO, respectivamente. La actividad carboxilesterasa 

de los anfípodos de ambas poblaciones se alteró de manera diferente y dependiente del tiempo 

por la exposición al insecticida. En los anfípodos de FO la carboxilesterasa se incrementó a las 48 

h de exposición al neonicotinoide tiacloprid, cumpliendo un papel más relevante en la 

detoxificación del insecticida que se relacionaría con la tolerancia descripta previamente para 
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esta población. La actividad catalasa de los anfípodos del lago LB no se alteró por la exposición al 

insecticida en los tiempos ensayados. Mientras que, en los anfípodos de FO la exposición a 0,2 

mg/L de tiacloprid durante 48 h inhibió significativamente (26%) la actividad catalasa, respecto al 

valor control. La exposición al insecticida no tuvo efecto sobre la actividad de la enzima glutatión 

S-transferasa de los anfípodos del lago LB. Sin embargo, la actividad enzimática de los anfípodos 

de FO se incrementó significativamente por la exposición a diferentes concentraciones de 

tiacloprid durante el tratamiento. El incremento de catalasa y glutatión S-transferasa en 

anfípodos de FO constituiría una respuesta protectora frente al estrés inducido por el insecticida. 

En ambas poblaciones el contenido de glutatión endógeno no cambió por la exposición al 

insecticida. Estudios adicionales son necesarios para comprender los mecanismos del estrés 

oxidativo inducido por tiacloprid en H. curvispina y determinar que marcadores del sistema 

antioxidante podrían emplearse en el biomonitoreo. Por otra parte, la actividad carboxilesterasa 

podría considerarse como marcador de exposición al tiacloprid en estos anfípodos. Más aún, los 

resultados obtenidos destacan la importancia de la inmovilidad como un biomarcador de 

exposición, así como también de efecto del tiacloprid en anfípodos H. curvispina.  

 

 

Palabras clave: biomarcadores, crustáceos, neonicotinoide, tiacloprid, inmovilidad, 

carboxilesterasa, catalasa, glutatión S-transferasa, glutatión reducido. 
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ABSTRACT 

 

The horticultural fruit production in the North Patagonia region involves the intensive use of 

pesticides to manage crop pests. Currently, one of the most commonly used insecticides for 

controlling the primary pest of apple and pear trees, Cydia pomonella, is the neonicotinoid 

tiacloprid. Due to its persistence, moderate water solubility, and mobility, tiacloprid has been 

detected in both surface and groundwater near agricultural areas, posing a potential risk to 

freshwater species inhabiting these ecosystems. 

This study aims to evaluate exposure/effect biomarkers in two populations of adult Hyalella 

curvispina amphipods as potential tools for biomonitoring pesticide-contaminated waters. This 

species, belonging to the genus Hyalella, is commonly found in freshwater environments in 

Argentina and throughout South America, where it constitutes a numerically significant 

component of the benthos. These organisms are considered effective indicators of water 

contamination and are utilized in bioassays due to their sensitivity to various contaminants such 

as insecticides and heavy metals. Adult amphipods were collected from two sites in Northern 

Patagonia, Argentina: (1) Lake Los Barreales (LB), a reference site distant from agricultural 

production areas, and (2) a secondary irrigation canal in Fernández Oro (FO), located in the heart 

of the fruit and vegetable production area. The effects of exposure to the insecticide tiacloprid 

(commercial formulation Calypso®) on immobility and biochemical parameters, including 

carboxylesterase, catalase, and glutathione S-transferase enzymes, as well as non-enzymatic 

reduced glutathione, were assessed in both amphipod populations. 

Immobility was observed in both amphipod populations early after exposure to tiacloprid and 

persisted until the end of the assay. The determined fifty/median effective concentrations (EC50) 

after 96 hours of exposure were 0.135 mg/L and 0.137 mg/L of tiacloprid for LB and FO 

amphipods, respectively. Carboxylesterase activity in amphipods from both populations was 

altered differently and in a time-dependent manner due to exposure to the insecticide. In FO 

amphipods, carboxylesterase activity increased at 48 hours of exposure to the neonicotinoid 

insecticide, indicating a more significant role in detoxification, which may be associated with the 

previously described tolerance in this population. Catalase activity in LB amphipods was not 
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altered by insecticide exposure at the tested times. Whereas in FO amphipods, exposure to 0.2 

mg/L of tiacloprid for 48 hours significantly (26%) inhibited catalase activity compared to the 

control value. Exposure to the insecticide had no effect on glutathione S-transferase activity in LB 

amphipods. However, enzymatic activity in FO amphipods significantly increased after exposure 

to various concentrations of tiacloprid during the treatment. The increase in catalase and 

glutathione S-transferase activity in FO amphipods could represent a protective response to the 

stress induced by the insecticide. In both populations, endogenous glutathione content did not 

change due to insecticide exposure. Further studies are needed to understand the mechanisms 

of oxidative stress induced by tiacloprid in H. curvispina and to determine which antioxidant 

system markers could be utilized in biomonitoring. Additionally, carboxylesterase activity could 

be considered a marker of exposure to tiacloprid in these amphipods. The results underscore the 

importance of immobility as a biomarker of both exposure and effect of tiacloprid in H. curvispina 

amphipods. 

 

 

Keywords: biomarkers, crustaceans, neonicotinoid, tiacloprid, immobility, carboxylesterase, 

catalase, glutathione S-transferase, reduced glutathione. 
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1 INTRODUCCIÓN 

 

1.1 Insecticidas neonicotinoides  

Desde su descubrimiento a fines de la década de 1980, los neonicotinoides (NEO) se han 

convertido en la clase de insecticidas más utilizada en todo el mundo. Estos compuestos son muy 

efectivos para el control de especies plaga de hemípteros como áfidos, mosca doméstica, trips, 

chicharrita, saltamontes, algunos micro lepidópteros y ciertas especies plaga de coleópteros y se 

aplican en una amplia variedad de cultivos. También, se utilizan como ectoparasiticidas para 

controlar piojos, pulgas y moscas en animales domésticos (gatos y perros) y como biocidas para 

el control de plagas de invertebrados en la piscicultura. Estos insecticidas se aplican en áreas 

urbanas para controlar termitas, hormigas, avispas, plagas del césped y cucarachas (Elbert et al., 

2008; Jeschke et al., 2011). Los NEO son potentes insecticidas de amplio espectro que actúan por 

contacto o ingestión y tienen propiedades sistémicas. Sus características fisicoquímicas, 

principalmente determinadas en función del coeficiente de partición octanol/agua y de la 

constante de disociación (pKa), permiten el ingreso de estos compuestos en los tejidos de la 

planta y el transporte a todas sus partes (Bonnatin et al., 2015). Sin embargo, los insecticidas NEO 

no forman un grupo químico uniforme, varios subgrupos pueden diferenciarse basados en las 

estructuras moleculares. Estas diferencias químicas se ven reflejadas en la posibilidad de 

descomposición en el suelo, en el metabolismo de los insectos y en los efectos adversos en abejas 

y en otros insectos polinizadores. Los compuestos ciano sustituidos son menos tóxicos para abejas 

que los otros NEO. Mientras que, para insectos acuáticos estos insecticidas son tan tóxicos como 

los NEO nitroguanidinas (Morrissey et al., 2015). 

En general, todos los compuestos desarrollados o comercializados pueden ser clasificados en 

NEO de cadena abierta y NEO con sistemas de anillos de 5 o 6 miembros que difieren en sus 

características moleculares. En la estructura de ambos grupos de NEO se pueden distinguir los 

siguientes segmentos: (i) el fragmento puente (R1-R2; R1-Z-R2; Z = O, NMe) para los de sistemas de 

anillos y para los compuestos no cíclicos, los sustituyentes separados (R1, R2); (ii) el grupo 

heterocíclico [Het] y la cadena puente (-CHR-; si R = H; por ej. CPM–CH2–, CTM y TFM) y (iii) el 
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grupo funcional (=X-Y) como parte del farmacóforo1 [-N-C(E)=X-Y] (Fig. 1, Tabla 1) (Jeschke & 

Nauen, 2005; Jeschke et al., 2011). 

 

 

Estructura del Het-CHR- 
Nombre químico de esta 

fracción 
Abreviatura 

 

 

 

6-cloro-piridil-3-metil- 

 

 

CPM 

 

 

 

2-cloro-1,3-tiazolil-5-metil- 

 

CTM 

 

 

 

 

(+)-6-tetrahidro-furil-3-metil- 

 

 

TFM 

 

Fig. 1. Segmentos estructurales para los insecticidas neonicotinoides (extraída y modificada de 

Jeschke & Nauen, 2005). 
 

  

 
1 Farmacóforo: es “un conjunto de características estéricas y electrónicas en una molécula que es necesario para 
asegurar la óptima interacción supramolecular con un blanco biológico específico y para activar (o bloquear) su 
respuesta biológica" (Wermuth et al., 1998). 
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TABLA 1. Estructuras químicas de la nitiazina (considerada como la primera generación de 

los insecticidas NEO) y de compuestos comercializados con distintos farmacóforos. 

FARMACÓFOROS 
[-N-C(E)=X-Y] 

TIPOS DE ESTRUCTURAS 

SISTEMA DE ANILLOS 
(R1-R2, R1-Z-R2) 

ESTRUCTURAS NO CÍCLICAS 
(R1, R2) 

 

Nitrometilenos (E = S, N) 

[-N-C(E)=CH-NO2] 

 

SNH

CHNO 2 

 

N

Cl

N

CH3

NH
CH3

NO2  

Nitiazina Nitenpiram 

 

 

 

 

Nitroguanidinas (E = N) 

[-N-C(N)=N-NO2] 

 

 

 

N

Cl

N NH

NNO 2  

 

CH3

NH

N

NH

O2N

S

N

Cl

 

Imidacloprid Clotianidina 
 

N

O

N

N
NO2

CH3
S

N

Cl

 

 

O
NH NH

CH3

N
NO2  

Tiametoxam (+)-Dinotefuran 

 

 

Cianominidinas (E = S, Me) 

 [-N-C(E)=N-CN] 

 

N

Cl

N S

NCN  

 

N

Cl

N

CH3

CH3

NCN  

 

Tiacloprid Acetamiprid 

 

Según las estructuras químicas, las propiedades fisicoquímicas de estos compuestos son:   

(a) Los NEO no cíclicos son menos lipofílicos que los correspondientes sistemas de anillos de 

cinco o seis miembros. 
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(b) El grupo funcional (=X-Y) en el farmacóforo [-N-C(E)=X-Y] influye en la solubilidad en agua 

del NEO y aumenta en el siguiente orden: (=N-NO2) < (=N-CN) < (=CH-NO2).   

(c) Con respecto a E, la lipofilicidad de la molécula aumenta en el orden NH < O < C < S (Jeschke 

et al., 2011).  

 

1.1.1 Distribución en el ambiente de los insecticidas NEO 

Grandes cantidades de NEO se aplican en los cultivos en todo el mundo y una gran proporción de 

las sustancias aplicadas permanece en el suelo y contamina potencialmente todos los 

compartimentos del ambiente (Fig. 2) (Kurwadkar & Evans, 2016; Mörtl et al., 2020).  

 

 
 

Fig. 2. Representación gráfica del destino ambiental y de las vías de exposición a los insecticidas NEO, 
luego de la aplicación (extraída y modificada de Kurwadkar & Evans, 2016). 

 

En la actualidad, y debido al uso intensivo de los insecticidas NEO, existe una gran 

preocupación en todo el mundo por los efectos adversos en organismos no blanco terrestres y 

acuáticos. Numerosos trabajos han demostrado efectos nocivos de estos plaguicidas en diversos 

organismos invertebrados (Bartlett et al., 2019; Dondero et al., 2010; Krupke et al., 2012; Main et 
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al., 2021; Qi et al., 2018; Raby et al., 2018a; Sandrock et al., 2014; Stara et al., 2020a) y 

vertebrados terrestres y acuáticos (Babeová et al., 2017; Gibbons et al., 2015; Kimura-Kuroda et 

al., 2012). Más aún, la exposición crónica a NEO, a través de la cadena alimentaria, también puede 

causar efectos adversos en la salud humana (Han et al., 2017; Pan et al., 2022; Wang et al., 2020; 

Zhang & Lu, 2022).  

La mayoría de los NEO y sus metabolitos presentan alta solubilidad en agua, son altamente 

persistentes en suelo y en sedimentos acuáticos se acumulan después de numerosas aplicaciones 

(Anadón et al., 2020). La retención y la persistencia de estos compuestos en el suelo dependen 

ampliamente de varios factores que incluyen: contenido de materia orgánica, textura del suelo, 

pH, temperatura, luz solar, porosidad, tipos y cantidad de insecticidas aplicados, etc. (Bonmatin 

et al., 2015; Moschet et al., 2014; Xing et al., 2013; Zhou et al., 2021). Tienen vida media larga en 

suelo y en agua, donde son resistentes a la hidrólisis a pH neutro o ácido en condiciones 

anaeróbicas; no obstante, pueden ser rápidamente fotodegradados bajo condiciones favorables 

como, por ejemplo, en aguas poco profundas con suficiente penetración de luz solar. Sin 

embargo, un aumento en la turbidez del agua puede reducir su fotodegradación (Guzsvány et al., 

2006; Morrisey et al., 2015). Debido a su alta solubilidad en agua, estos compuestos son 

detectados frecuentemente en aguas superficiales y subterráneas en áreas cercanas a zonas de 

producción agrícola (Van Dijk et al., 2013; Vijver & van den Brink, 2014; Hladik & Kolpin, 2016; 

Xiong et al., 2019; Zhang et al., 2020; Thompson et al., 2021). La contaminación del agua puede 

ocurrir a través de múltiples vías y mecanismos, que incluyen aplicaciones de estos compuestos 

de manera reiterada, deriva, propagación de polvos de semillas tratadas, escorrentía superficial, 

lixiviación en las aguas subterráneas, descarga en humedales, etc. (De Perre et al., 2015; 

Schaafsma et al., 2015). 

 

1.1.2 Modo de acción de los insecticidas NEO 

Todos los insecticidas NEO tienen estructuras similares a la nicotina, compuesto alcaloide de 

origen vegetal tóxico para el humano. Tanto la nicotina como los NEO actúan como agonistas2 de 

 
2 Agonistas: son compuestos con estructuras similares a los ligandos naturales de los receptores que pueden unirse 
a éstos y originar una respuesta biológica similar a la que producen los ligandos.  
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los receptores nicotínicos de acetilcolina (nAChR) en insectos, los cuales cumplen un rol crucial 

en la transmisión sináptica en el sistema nervioso de estos invertebrados (Fig. 3) (Nauen & 

Bretschneider, 2002; Kimura-Kuroda et al., 2012; Casida & Durkin, 2013).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  
Fig. 3. Representación gráfica de la regulación del receptor nicotínico de acetilcolina por 
la presencia del neurotransmisor acetilcolina (A) o de un insecticida neonicotinoide (B) 
(extraída y modificada de Chang, Daugherty, & Mitchell, 2013). 

 

 Na+ 
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Normalmente, los nAChR, canales iónicos regulados por ligandos, son activados por la unión 

del neurotransmisor conocido como acetilcolina (ACh). La unión de la ACh induce un cambio 

conformacional del receptor que produce la apertura del canal y el ingreso de Na+ extracelular. 

La desactivación se produce cuando las moléculas de ACh se disocian de su receptor y son 

hidrolizadas por la enzima acetilcolinesterasa (AChE) en el espacio sináptico. Una vez que su 

ligando se libera, el nAChR vuelve a su estado inicial de reposo (Fig. 3A). De manera similar a la 

ACh, los NEO pueden enlazarse y activar a los nAChR pero, lo hacen de manera persistente dado 

que estos compuestos no pueden ser degradados por la enzima AChE (Fig. 3B). Esta activación 

persistente causa la sobreestimulación del sistema nervioso que resulta en hiperexcitación, 

convulsiones, parálisis y, eventualmente, la muerte del insecto (Chang, Daugherty, & Mitchell, 

2013). La mayoría de los NEO presentan actividad neurotóxica en los organismos de insectos 

indeseables y se enlazan mucho más fuertemente a los neuroreceptores de los insectos que a los 

de los mamíferos (Kimura-Kuroda et al., 2012; Chang, Daugherty, & Mitchell, 2013). En los 

mamíferos, estos receptores están localizados en los sistemas nerviosos central y periférico, 

mientras que, en los insectos están localizados en el sistema nervioso central. Las diferencias en 

las propiedades y estructuras de las subunidades de los nAChR entre insectos y mamíferos 

explican, en parte, la alta selectividad de estos insecticidas para los artrópodos y la baja toxicidad 

para vertebrados. A diferencia de la nicotina y de otros nicotinoides, que están mayoritariamente 

protonados a pH fisiológico, los NEO no están protonados, pero tienen un grupo funcional nitro 

o ciano electronegativo. El reconocimiento del agonista por parte del receptor nicotínico en 

mamíferos implica la interacción catión-π para la nicotina y otros nicotinoides y, posiblemente, 

un subsitio catiónico para la interacción con el sustituyente nitro o ciano de los NEO en insectos 

(Tomizawa & Casida, 2005).  

 

1.2  METABOLISMO DE PLAGUICIDAS 

Un compuesto extraño o xenobiótico es detoxificado cuando después de penetrar en un 

organismo vivo puede ser metabolizado para dar productos menos tóxicos, más solubles en agua 

y, por lo tanto, fácilmente excretables. Por el contrario, cuando es transformado en sustancias 

más tóxicas que el compuesto original, el proceso se conoce como bioactivación (Anguiano, 
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2002). Algunos compuestos poseen grupos funcionales adecuados para ser metabolizados 

directamente por los sistemas enzimáticos de conjugación o de Fase II, mientras que otros son 

metabolizados por un proceso integrado que involucra la acción a priori de las enzimas llamadas 

de Fase I (Fig. 4). La primera etapa del metabolismo, desenmascarando o agregando grupos 

funcionales reactivos, involucra reacciones de oxidación, reducción o hidrólisis (proceso no 

sintético) y la segunda fase produce conjugados solubles en agua (proceso sintético) (Matsumura, 

1985; George, 1994).  

 

Fig. 4. Metabolismo de xenobióticos vía Fase I y Fase II (adaptado de 

George, 1994). 

 

Las principales enzimas de Fase I que participan en el metabolismo de xenobióticos son las 

oxidasas de función mixta, hidrolasas y reductasas. La Fase II involucra la conjugación de los 

Xenobiótico (lipofílico)
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grupos funcionales reactivos con una sustancia endógena, como el ácido glucurónico, el glutatión 

reducido (GSH), el sulfonato y los aminoácidos, a través de las enzimas correspondientes. Las 

glutatión S-transferasas (GST) constituyen uno de los grupos enzimáticos de Fase II más 

importantes. Las Fases I y II actúan a menudo coordinadas, donde el producto de la primera es el 

sustrato de la segunda (Montagna, 2011).  

 

1.2.1 Carboxilesterasas (CE) 

Dentro de las enzimas de Fase I, las hidrolasas cumplen un papel importante en la detoxificación 

de xenobióticos. Las enzimas CE, hidrolasas como la AChE, hidrolizan un amplio rango de 

compuestos endógenos y exógenos incluidos plaguicidas (Galloway et al., 2002) y se encuentran 

en muchos tejidos como hígado, pulmón, intestino delgado, corazón, riñón, músculo, cerebro, 

tejido adiposo, entre otros. Las CE consisten en múltiples isoenzimas y la expresión y la actividad 

de estas enzimas depende del organismo y del tejido en el que se expresan (Satoh, 2005; Satoh 

& Hosokawa, 2006; Wheelock et al., 2008; Wheelock & Nakagawa, 2010; Hatfield et al., 2016;). 

Además, este sistema de detoxificación es muy eficiente dado que en diferentes especies de 

invertebrados la sobreexpresión de estas enzimas ha estado asociada a la resistencia desarrollada 

a plaguicidas (Sogorb & Vilanova, 2002; Wheelock et al., 2008; Wheelock & Nakagawa, 2010; Cui 

et al., 2015). 

 

1.2.2 Glutatión S-transferasas (GST) 

Las GST, principales enzimas de Fase II, son un grupo ampliamente distribuido que catalizan la 

conjugación de moléculas orgánicas con el grupo tiol del GSH. Como resultado de esta reacción, 

generalmente, una molécula lipofílica reactiva es convertida en otra soluble en agua mediante un 

conjugado no reactivo, el cual puede ser fácilmente excretable (Hayes et al., 2005). Las GST, 

existen en múltiples formas y cumplen un papel esencial en la detoxificación tanto de compuestos 

endógenos como de xenobióticos reactivos (Hayes et al., 2005) y en la protección de los 

organismos del daño peroxidativo (Singhal et al., 2015). Estas enzimas actúan de manera 

coordinada con los sistemas antioxidantes para metabolizar los electrófilos y xenobióticos; 

algunas de las moléculas involucradas en estos dos principales mecanismos de defensa son 
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inducidas simultáneamente en respuesta a la exposición a xenobióticos. Tal inducción génica 

coordinada de algunos componentes del sistema metabolizante de drogas y del sistema de 

defensa antioxidante ocurre a través de una región regulatoria común denominada “elemento de 

respuesta antioxidante”, ARE: antioxidant response element (Higgins & Hayes, 2011).  

 

1.3 ESPECIES REACTIVAS DE OXÍGENO Y ESTRÉS OXIDATIVO 

Todos los organismos aerobios necesitan oxígeno para la producción eficiente de energía, 

proceso que ocurre en la mitocondria a través de la cadena respiratoria. Esta necesidad 

enmascara el hecho de que el oxígeno es un gas tóxico mutagénico. Estos organismos sobreviven 

debido a que han evolucionado sus defensas antioxidantes (Halliwell & Gutteridge, 2007).  

 En la cadena respiratoria mitocondrial ocurre una serie de reacciones químicas que posibilitan 

finalmente la síntesis de adenosina trifosfato (ATP), molécula con enlaces fosfato de alta energía. 

La etapa final de la cadena es la reducción de una molécula de oxígeno a agua por la cesión de 

cuatro electrones. La transferencia de electrones al oxígeno molecular se produce en pasos 

sucesivos de un electrón por vez dando como resultado la generación de algunas especies 

reactivas de oxígeno (ERO) (Fig. 5), sustancias tóxicas con acción deletérea sobre moléculas 

constituyentes de las células (Scandalios, 2005).   

 

 

Fig. 5. Formación de ERO durante la reducción de oxígeno a agua (extraído de Scandalios, 2005). 

 

Las ERO comprenden una serie de diversas especies químicas que incluyen tanto a radicales 

de oxígeno, como el anión superóxido (O2
•-) y el hidroxilo (OH•), como a ciertas especies no 



1. INTRODUCCIÓN 

 

 
11 

radicales que son agentes oxidantes y/o se convierten en radicales como el ácido hipocloroso 

(HOCl), el oxígeno singulete (1O2) y el peróxido de hidrógeno (H2O2), entre otros. Algunos de estos 

intermediarios producidos, como el O2
•- o el OH•, son extremadamente inestables; mientras que 

otros, como el H2O2, tienen vida relativamente más larga y difunden fácilmente (Halliwell, 2007; 

Scandalios, 2005).  

Las ERO pueden desempeñar diferentes funciones, incluso opuestas, durante los procesos 

celulares. Por ejemplo, bajo condiciones fisiológicas normales, el H2O2 puede tener un papel 

importante en la transducción de señales y en la activación del factor de transcripción NF-kB, 

entre otros (Sies & Jones, 2020), pero en condiciones de estrés oxidativo, el H2O2 puede conducir 

a la apoptosis -muerte celular programada- o a la necrosis celular. Los niveles de ERO pueden 

verse incrementados por la presencia de una amplia gama de estímulos ambientales como 

citoquinas, radiación ultravioleta (UV), agentes quimioterapéuticos, hipertermia, factores de 

crecimiento y por otros xenobióticos, como plaguicidas, metales pesados, etc. (Scandalios, 2005). 

Normalmente, las ERO existen en todas las células aeróbicas en equilibrio con antioxidantes 

bioquímicos. El estrés oxidativo ocurre cuando este equilibrio crítico es perturbado por un exceso 

de ERO, por un agotamiento de antioxidantes o ambos (Sies, 2015) (Fig. 6).  
 

 
 

Fig. 6. La relación entre la concentración 
de especies oxidantes y la de 
antioxidantes determina la probabilidad 
de que ocurra el estrés oxidativo 
(extraído y modificado de Reiter, 1998). 

 
Cuando el estrés oxidativo es severo la supervivencia depende de la capacidad de la célula para 

adaptarse o resistir al mismo y reparar o desplazar las moléculas dañadas. Los cambios asociados 
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con el daño oxidativo y con el restablecimiento de la homeostasis con frecuencia conducen a la 

activación o al silenciamiento de genes que codifican factores de transcripción regulatorios, 

enzimas de defensa antioxidante y proteínas estructurales (Reiter, 1998; Scandalios, 2005). 

Diversos trabajos informan la capacidad de los insecticidas NEO de causar estrés oxidativo en 

organismos acuáticos (Ge et al., 2015; Hong et al., 2020; Malev et al., 2012; Vieira et al., 2018; 

Wang et al., 2020). 

  

1.4  SISTEMA DE DEFENSA ANTIOXIDANTE 

Dado que las ERO son sustancias químicas muy reactivas que pueden reaccionar y dañar cualquier 

componente celular de manera no especifica, los organismos aerobios desarrollaron un sistema 

de defensa antioxidante para protegerse. Este sistema mantiene en equilibrio los niveles de ERO, 

permitiéndoles desempeñar sus funciones biológicas sin producir daños mayores (Circu & Aw, 

2010; Halliwell y Gutteridge, 2007). 

Los antioxidantes pueden ser de naturaleza endógena o exógena, los endógenos a su vez 

pueden ser clasificados como enzimáticos y no enzimáticos. Las enzimas antioxidantes incluyen 

a: la superóxido dismutasa (SOD), la catalasa (CAT), la glutatión peroxidasa (GPx), la glutatión 

reductasa (GR) y la GST. Los antioxidantes no enzimáticos se clasifican en antioxidantes de origen 

metabólico y antioxidantes provenientes de los nutrientes. Los antioxidantes metabólicos 

pertenecen al grupo de los endógenos, los cuales son producidos por el metabolismo en el cuerpo 

e incluyen al ácido lipoico, el GSH, la L-arginina, la coenzima Q10, las proteínas quelantes de 

metales, etc. Mientras que los antioxidantes de los nutrientes pertenecen a los exógenos; son 

compuestos que no pueden ser producidos por el cuerpo y deben ser provistos a través de los 

alimentos o suplementos alimentarios como por ejemplo las vitaminas E y C, carotenoides, 

elementos traza (selenio, manganeso, cinc), flavonoides, etc. (Pham-Huy et al., 2008; Shinde et 

al., 2012).  

 

1.4.1 Catalasa (CAT) 

La primera enzima antioxidante en ser caracterizada fue la CAT, una oxidorreductasa que cataliza 

la degradación del peróxido de hidrógeno a agua y oxígeno de acuerdo con la siguiente reacción: 
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2H2O2                  2H2O   +   O2 

Esta enzima es ubicua y está presente en procariotas y eucariotas (Bravo et al., 1999; Klotz et 

al., 1997). La CAT se encuentra principalmente en los peroxisomas, pequeñas organelas que, 

además de CAT, contienen SOD, la cual cataliza la transformación del O2
•- en H2O2.  

2O2
•-   +   2H+                  H2O2   +   O2 

La acción coordinada de las enzimas CAT y SOD impide la formación del radical OH•, por lo cual 

protegen a las células de los subproductos tóxicos generados en la reducción del O2 (Halliwell, 

2006). 

 

1.4.2 Glutatión reducido (GSH) 

El tripéptido glutatión (γ-glutamil-cisteína-glicina) es el compuesto tiolado de baja masa 

molecular más abundante en células eucariotas que participa en numerosas funciones celulares, 

como en la detoxificación de xenobióticos electrofílicos y de las ERO (Minatel et al., 2018; 

Ventura-Lima, Bogo, & Monserrat, 2011). Esta biomolécula mantiene un entorno redox 

intracelular óptimo para el correcto funcionamiento de las proteínas celulares (Circu & Aw, 2010). 

El GSH reacciona no enzimáticamente de forma rápida con las ERO y participa en reacciones 

catalizadas por enzimas dependientes de GSH (GSH peroxidasas, glutatión reductasa y GST). El 

GSH reducido es la forma biológica activa que es oxidado a disulfuro de glutatión (GSSG) durante 

el estrés oxidativo, y la relación GSH/GSSG resulta una medida simple y conveniente del estrés 

oxidativo celular. Aproximadamente, el 90% del total del GSH celular se mantiene en la forma 

reducida (Circu & Aw, 2010).  

Una disminución significativa del 20 al 30% en el contenido endógeno de GSH puede afectar la 

capacidad de defensa celular contra la acción tóxica de los oxidantes y deja expuesta a la célula a 

la peroxidación lipídica (Jokanović, 2001). Las biomembranas y organelas subcelulares son 

particularmente sensibles al ataque oxidativo debido a la presencia de ácidos grasos 

poliinsaturados en sus fosfolípidos de membrana.  
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1.5  BIOINDICADORES Y BIOMARCADORES 

Actividades productivas como la explotación hidrocarburífera, la minería, la agricultura sumadas 

al acelerado desarrollo de la industria, han aumentado la cantidad de desechos y compuestos 

tóxicos que se liberan al ambiente. El biomonitoreo es el uso sistemático de organismos para 

evaluar los cambios causados en un ecosistema por contaminación ambiental. El biomonitoreo 

aborda tanto la exposición a contaminantes como las respuestas biológicas a ellos; por tanto, 

puede utilizar especies bioindicadoras así como biomarcadores (Nikinmaa, 2014). Los 

bioindicadores son organismos vivos como plantas, plancton, animales vertebrados e 

invertebrados, que se utilizan para evaluar los efectos adversos de la contaminación de los 

ecosistemas (Nikinmaa, 2014; Parmar, Rawtani & Agrawal, 2016). Los biomarcadores son 

parámetros bioquímicos, celulares, fisiológicos o conductuales que pueden ser medidos en 

tejidos o en muestras de fluidos del organismo entero y proveen evidencias de la exposición 

(biomarcadores de exposición) y/o de efectos (biomarcadores de efecto) a uno o más químicos 

tóxicos (Barbieri & Zigiotto, 2018; Domingues et al., 2010).  

 

1.5.1 Hyalella curvispina 

Un organismo empleado para realizar biomonitoreo de ambientes acuáticos, es el crustáceo 

anfípodo Hyalella curvispina, perteneciente al género Hyalella, especie encontrada comúnmente 

en los ambientes de agua dulce de la Argentina como componente numéricamente importante 

del bentos. Esta especie autóctona se encuentra ampliamente distribuida en nuestro país y en el 

continente sudamericano (De los Ríos-Escalante et al., 2012; Peralta, 2001). Los anfípodos son 

fáciles de colectar, manipular y mantener bajo condiciones de laboratorio razón por la cual son 

muy utilizados en estudios de fisiología y comportamiento. Estos organismos son detritívoros, 

carnívoros y herbívoros que viven sobre rocas, algas y otros vegetales de arroyos, ríos, lagunas y 

lagos de la Patagonia Norte y de manera similar a otras especies de Hyalella, cumplen un rol 

importante en los ecosistemas dulceacuícolas al facilitar la transferencia de energía a través de la 

cadena alimentaria (Anguiano et al., 2014, 2017; Colla & César, 2019).  

Los anfípodos, en su mayoría pequeños (2,5 a 20 mm de longitud sin considerar las antenas), 

carecen de caparazón, poseen ojos compuestos sésiles, las primeras y segundas antenas están 
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bien desarrolladas. De los siete pares de patas que poseen estos anfípodos (Fig. 7), los tres pares 

anteriores son pleópodos y se usan para la natación y ventilación (Barnes, 1991; González & 

Watling, 2003; Grosso & Peralta, 1999). Generalmente, intercalan la natación con la reptación y 

la excavación; al abandonar el sustrato, el impulso natatorio inicial depende de un movimiento 

abdominal hacia atrás. La propulsión natatoria es el resultado de la actividad de los pleópodos y, 

en varios grupos, de los urópodos. La locomoción reptante depende de las patas, pero si el animal 

necesita desplazarse con rapidez sobre el fondo también usa los pleópodos e inclina su cuerpo 

hacia un lado (Barnes, 1991).  

 

 

 

Fig. 7. Morfología de un anfípodo gamárido (extraído de Mazé, 2015). 

 

Los anfípodos, y en particular las especies del género Hyalella, son empleados en estudios 

toxicológicos y considerados útiles para evaluar la contaminación en sedimentos y en agua 

(Braghirolli, Oliveira, & Oliveira, 2016; Javidmehr et al., 2015; Zubrod et al., 2019). Varios trabajos 

han informado sobre los efectos toxicológicos de plaguicidas en anfípodos H. curvispina 

(Anguiano et al., 2014, 2017; Jergentz et al., 2004; Mugni et al., 2016; Sansiñena et al., 2018). 
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1.5.2 Tiacloprid en la Patagonia Norte 

En la región de la Patagonia Norte, la actividad frutihortícola conlleva al uso de plaguicidas para 

combatir las plagas de los cultivos. Residuos de éstos han sido detectados frecuentemente en 

aguas superficiales y subterráneas de la región. Más aún, se han detectado plaguicidas que no se 

usaron a campo, pero sí en tratamientos poscosecha en la industria (Loewy et al., 2006, 2011; 

Macchi et al., 2018).  

En la actualidad, uno de los insecticidas NEO utilizados en la región de la Patagonia Norte, para 

combatir a la principal plaga de frutas de pepita (Cydia pomonella), es el neonicotinoide tiacloprid. 

Debido a su persistencia, solubilidad moderada en agua y movilidad ha sido detectado en aguas 

superficiales y subterráneas en diferentes lugares del mundo, lo cual constituye un riesgo 

potencial para las especies de agua dulce que habitan estos ecosistemas (Borsuah et al., 2020; 

Pietrzak et al., 2019; Zhang et al., 2020). En este sentido, estudios recientes han informado 

efectos de estos insecticidas sobre biomarcadores en organismos acuáticos (Mörtl et al., 2020; 

Piner Benli & Çelik, 2021; Stara et al., 2021; Vehovszky et al., 2015; Velisek & Stara, 2015). Por lo 

tanto, es importante evaluar los efectos de la exposición a tiacloprid en parámetros bioquímicos 

de especies acuáticas autóctonas como los anfípodos H. curvispina, a fin de seleccionar los más 

relevantes para ser utilizados como biomarcadores en estudios de biomonitoreo ambiental.  

 

1.6 OBJETIVOS 

1.6.1 Objetivo general 

El objetivo del presente trabajo es evaluar biomarcadores de exposición/efecto en dos 

poblaciones de anfípodos de la especie H. curvispina como herramientas potenciales de 

biomonitoreo de aguas contaminadas con plaguicidas.  

 

1.6.2 Objetivos específicos 

➢ Recolectar y aclimatar anfípodos H. curvispina provenientes del Lago los Barreales (zona de 

referencia) y de un canal de riego de Fernández Oro, localizado en una zona de aplicación 

de plaguicidas.  
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➢ Realizar bioensayos para evaluar el efecto de la exposición al insecticida tiacloprid 

(formulación comercial Calypso®) sobre la inmovilidad y los biomarcadores enzimáticos 

carboxilesterasa, catalasa y glutatión S-transferasa y no enzimático glutatión reducido en 

ambas poblaciones de anfípodos adultos H. curvispina.  

➢ Investigar en bibliografía datos de contaminación por insecticidas NEO de aguas 

superficiales y subterráneas en el mundo.    

➢ Analizar la legislación Provincial, Nacional e Internacional vigente respecto a las 

concentraciones máximas permitidas de residuos de insecticidas NEO en agua para 

consumo humano.  

➢ Adquirir habilidades en el manejo de técnicas de laboratorio y en el uso del equipamiento 

disponible.  
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2 MATERIALES Y MÉTODOS 

 

2.1  MATERIAL QUÍMICO 

El DTNB (acido 5,5’-ditiobis-2-nitrobenzoico-), la albúmina de suero bovino (ASB), el glutatión 

reducido (GSH), el 1-cloro-2,4-dinitrobenceno (CDNB), el ioduro de acetiltiocolina (ATCh) y el p-

nitrofenilbutirato (p-NFB) se compraron al laboratorio SIGMA Chemical Company, St Louis, USA, 

y los fosfatos en MERCK, Darmstadt, Alemania. La solución Follin Ciocalteu, el peróxido de 

hidrógeno (H2O2) y el ácido etilendiamino tetraacético (EDTA) en Anedra.  

El formulado comercial de tiacloprid (Calipso®, Bayer) se compró en una agroquímica de la 

Patagonia Norte. Este insecticida es utilizado para el control de un amplio espectro de plagas tales 

como: pulgón verde y gusano del duraznero, pulgón rojo, carpocapsa, chicharrita, pulgón del 

algodonero, pulgón del nogal, entre otras. Las propiedades físicas y químicas del tiacloprid se 

describen en la Tabla 2. 

 

Tabla 2. Propiedades fisicoquímicas del insecticida tiacloprida.  
 

Fórmula molecular C10H9ClN4S 

Estructura química 
N

Cl

N S

NCN  

Nombre según IUPAC [3-([6-cloro-3-piridinil]metil)-2-
tiazolidinildeno]cianamida 

Masa molar 252,72 g/mol 

Coeficiente Kow (20 °C) 1,26 

Solubilidad en agua (20 °C) 185 mg/L 

TD50 en suelo (condiciones aeróbicas)  0,3 a 3, 8 días 

TD50 en campo 2,4 a 27,4 días 

TD50 en agua (condiciones aeróbicas) 10 a 63 días 

TD50 en agua en condiciones anaeróbicas 365 días 

a Las características químicas y los tiempos de degradación/disipación (TD50) se obtuvieron de PubChem y 
USEPA, 2003. 
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2.2 MATERIAL BIOLÓGICO 

Anfípodos adultos de la especie H. curvispina se recolectaron de dos sitios diferentes, localizados 

en la Patagonia Norte, Argentina. El primer sitio de recolección es el lago Los Barreales (LB), 

localizado a 120 km de la zona más cercana de producción frutícola en el valle de Río Negro y 

Neuquén (sitio de referencia, 38°30ʹ43.9”S, 68°57ʹ42.8”W). El segundo sitio es un canal 

secundario de riego de Fernández Oro (FO), ciudad ubicada en una zona de intensa producción 

frutícola en el valle de Río Negro y Neuquén (área de aplicación de plaguicidas, 38°58ʹ19.8”S, 

67°56ʹ54.5”W) (Fig. 8).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 8. Imágenes satelitales de las dos regiones de recolección de los anfípodos H. curvispina. A. Lago Los 
Barreales (LB, sitio de referencia, 38°30ʹ43.9”S, 68°57ʹ42.8”W). B. Canal secundario de irrigación de 
Fernández Oro (FO, área agrícola, 38°58ʹ19.8”S, 67°56ʹ54.5”W). 

 

Los anfípodos se aclimataron a las condiciones de laboratorio durante 2 semanas antes de 

comenzar los ensayos (Anguiano et al., 2017; USEPA, 1996). Cada población se colocó en peceras 

aireadas con agua del sitio de recolección. Periódicamente se reemplazó parcialmente el agua de 

las peceras por agua filtrada y declorinada. Para su alimentación se utilizó alimento para peces 

(TetraMin) y una planta vascular, que además le sirve como sustrato (Fig. 9). 
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Fig. 9. Anfípodos H. curvispina provenientes de 
FO alimentándose con elodea en el laboratorio 
de acuáticos (foto cedida por la Dra. María 
Emilia Rodríguez Araujo).  

 

2.3  ENSAYOS TOXICOLÓGICOS 

La toxicidad del formulado comercial tiacloprid se evaluó en ambas poblaciones de H. curvispina 

siguiendo el protocolo de toxicidad aguda para gamáridos establecido por la Agencia de 

Protección Ambiental de Estados Unidos (USEPA, 1996). Los ensayos se llevaron a cabo durante 

48 y 96 h en condiciones estáticas a una temperatura constante de 20 ± 1 °C, fotoperíodo de 12:12 

h de luz/oscuridad y aireación constante en cada una de las fuentes experimentales con 

dosificadores individuales para satisfacer los requerimientos de oxígeno (Anguiano et al., 2017). 

Grupos de 20 anfípodos se colocaron en 1 L de agua declorinada con o sin tiacloprid en fuentes 

de vidrio de 19 cm de diámetro.  

Estudios previos realizados por Anguiano et al. (2008, 2014, 2017) encontraron diferencias 

significativas en la susceptibilidad y en la respuesta bioquímica a insecticidas entre las poblaciones de 

anfípodos H. curvispina del LB y de FO, con una población del área agrícola altamente tolerante a 

aquellos xenobióticos. Por lo tanto, los anfípodos provenientes de los dos sitios de recolección se 

expusieron a diferentes concentraciones del insecticida (LB: 0; 0,02; 0,07; 0,2; 2,0; y 20 mg/L y 

FO: 0; 0,02; 0,2; 2,0; 20,0; y 100 mg/L de tiacloprid). Los ensayos se realizaron tres veces en 

diferentes días y todas las concentraciones y los controles se hicieron por duplicado en cada 

ensayo.  
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La supervivencia y la inmovilidad se monitorearon diariamente y se informaron y descartaron 

los organismos muertos cada día. El criterio de mortalidad utilizado fue la ausencia de 

movimiento de pleópodos durante 20 segundos, observada bajo lupa estereoscópica (Anguiano 

et al., 2008; 2017). 

 

2.4 DETERMINACIONES BIOQUÍMICAS 

2.4.1 Obtención de la fuente enzimática  

Luego de los ensayos de toxicidad aguda, todos los anfípodos sobrevivientes a los tratamientos 

realizados se almacenaron en freezer hasta la realización de las determinaciones bioquímicas. Por 

cada concentración realizada se tomaron al menos 3 muestras de dos anfípodos cada una a las 

48 y 96 h de exposición. Se homogenizaron dos anfípodos adultos en 500 µL de buffer fosfato de 

potasio 143 mM, pH 7,4 más 6,3 mM EDTA con un homogeneizador Biogen PRO-200. El 

homogenado se centrifugó a 10.000 x g a 4 °C durante 30 min, y el sobrenadante posmitocondrial 

se usó como fuente enzimática (Anguiano et al., 2014; Kirilovsky et al., 2022).  

 

2.4.2 Carboxilesterasa 

La actividad de la enzima CE se determinó siguiendo la técnica de Caballero de Castro et al. (1991), 

con modificaciones. La mezcla de reacción consistió en un volumen final de 600 µL de buffer 

fosfato de Na 100 mM, pH 8,0, acetona 5%, 1 mM de p-NFB y 60 µL de la preparación enzimática. 

La actividad se monitoreó continuamente a 400 nm en un espectrofotómetro GENESYS 10S UV-

Vis. La actividad enzimática se expresó como actividad específica, definida como la miliunidad 

internacional de actividad enzimática por miligramo de proteína (mUI/mg prot), y se usó el 

coeficiente de extinción molar del p-nitrofenol (18,6 mM-1 cm-1).  

 

2.4.3 Catalasa 

La actividad de la enzima CAT se midió de manera cinética mediante el método de Beers y Sizer 

(1952). El método se basa en la descomposición del peróxido de hidrógeno por la enzima presente 

en el homogenado. La reacción se realizó en 600 µL de buffer fosfato de 50 mM, pH 7 y H2O2 35 

mM. Se controló la estabilidad de la absorbancia de la línea de base y se agregaron 40 µL del 
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sobrenadante a 10.000 x g para iniciar la reacción enzimática. Se registró de manera continua la 

disminución en la absorbancia a 240 nm. La actividad enzimática se expresó como actividad 

específica y para los cálculos se utilizó el coeficiente de extinción molar de 40 M-1 cm-1. 

 

2.4.4 Glutatión S-transferasa 

La habilidad de la enzima GST para catalizar la conjugación con CDNB se determinó usando el 

procedimiento de ensayo descrito por Habig et al. (1974) y modificado por Anguiano et al. (2014). 

La actividad GST se determinó en un volumen final de 600 µL buffer fosfato 0,1 M, pH 6,5, CDNB 

0,5 mM disuelto en acetonitrilo y GSH 2,5 mM como sustratos y entre 20 a 30 µL del sobrenadante 

como fuente enzimática. El aumento en la absorbancia se registró continuamente a 340 nm y se 

corrigió por la reacción espontánea. Cada muestra se midió por triplicado. La actividad GST 

especifica se expresó como mUI/mg prot. Los moles de CDNB conjugados se calcularon usando el 

coeficiente de extinción molar de 9,6 mM-1 cm-1. 

 

2.4.5 Contenido de glutatión reducido 

Para determinar el contenido de GSH reducido se homogenizaron dos anfípodos adultos a 4 °C 

en 500 μL de buffer fosfato de potasio 143 mM, pH 7,4 y EDTA 6,3 mM. El homogenado crudo se 

mezcló con ácido tricloroacético al 10% en una relación 1:1 (v/v) y se centrifugó a 10.000 x g 

durante 10 min a 4 °C. El GSH se midió inmediatamente como tioles solubles en ácido, (modificado 

de Ellman, 1959 por Anguiano et al., 2014; Ferrari et al., 2009), en 200 µL del sobrenadante más 

100 µL de DTNB 1,5 mM en 0,25 M de buffer fosfato de potasio pH 8. La mezcla se incubó a 

temperatura ambiente durante 20 min y se midió la absorbancia a 412 nm. Los tioles solubles en 

ácido se cuantificaron utilizando una curva de calibración con GSH puro como estándar y el 

contenido de GSH se expresó como nmoles/mg prot.  

 

2.4.6 Cuantificación de proteínas 

El contenido total de proteínas en cada muestra se determinó de acuerdo con el método de Lowry 

et al. (1951). Se midió la absorbancia a 750 nm y el contenido de proteínas se determinó mediante 

una curva estándar de albúmina bovina sérica. 
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2.5 ANÁLISIS ESTADÍSTICO 

Se calcularon los promedios ± error estándar de los parámetros bioquímicos analizados. Los datos 

de las actividades enzimáticas y del contenido de GSH después de 48 y 96 h de exposición a 

tiacloprid se analizaron por ANOVA factorial considerando el tiempo de exposición y la 

concentración de los tóxicos como factores independientes. Se analizó el cumplimiento de los 

supuestos de normalidad y homocedasticidad. Se usó el test a posteriori de la mínima diferencia 

de Fisher (LSD) para evaluar las diferencias estadísticas entre los anfípodos control y expuestos 

en cada una de las poblaciones y para valorar las diferencias estadísticas en los valores controles 

entre ambas poblaciones (Anguiano et al., 2017). 

Las concentraciones efectivas cincuenta (CE50) para el parámetro inmovilidad, y sus 

correspondientes intervalos de confianza, se calcularon aplicando análisis probit mediante el uso 

del programa PriProbit desarrollado por el Dr. Sakuma en la Universidad de Kioto, Japón (Sakuma 

1998).  
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3 RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

3.1 LEGISLACIÓN NACIONAL E INTERNACIONAL DE RESIDUOS DE PLAGUICIDAS 

EN AGUA PARA CONSUMO HUMANO 

En 2010, la Asamblea General de las Naciones Unidas reconoció explícitamente el derecho 

humano al abastecimiento de agua y a su saneamiento. Todas las personas tienen derecho a 

disponer de forma continua de cantidades suficientes de agua salubre, físicamente accesible, 

asequible y de una calidad aceptable para el uso personal y doméstico.  

La Organización Mundial de la Salud (OMS), como autoridad internacional en salud pública y 

calidad del agua, lidera los esfuerzos mundiales para prevenir las enfermedades transmitidas por 

el agua y asesora a los gobiernos sobre el establecimiento de metas y reglamentos basados en la 

salud. La OMS elabora una serie de directrices sobre la calidad del agua, en particular para 

consumo humano, el uso sin riesgos de las aguas residuales y la calidad del agua para fines 

recreativos. Además, la OMS publica las directrices para la calidad del agua, basadas en la gestión 

de riesgos y, desde 2004, las Guías para la calidad del agua de consumo humano, que establecen 

un marco para el uso del agua potable (Truque, 2005).  

Las normas mínimas de calidad del agua para consumo humano incluyen características físicas 

(turbidez, olor, color y sabor), características químicas clasificadas en compuestos inorgánicos (As, 

NO2
-, NO3

-, alcalinidad total, Cl-, Cd, Pb, pH, etc.) y compuestos orgánicos (benceno, tolueno, CCl4, 

cloruro de vinilo, plaguicidas, etc.) y características microbiológicas (bacterias coliformes, 

Escherichia coli, etc.). En este trabajo solamente se analizarán las regulaciones de plaguicidas en 

agua para consumo y se compararán entre la OMS versus países de América (Tabla 3). En general, 

los plaguicidas legislados son en su mayoría herbicidas, fungicidas e insecticidas organoclorados, 

fosforados y carbamatos; en la actualidad, ninguno de los países citados ni la OMS, presentan 

límites permitidos de insecticidas NEO.  
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Como ya se mencionó anteriormente, los NEO son una clase de insecticidas, relativamente 

nuevos, de uso intensivo en varias regiones agrícolas del mundo por su eficacia para el control de 

un amplio espectro de insectos chupadores y algunos insectos masticadores. Debido a su modo 

de acción, a su presencia ubicua y a su alta persistencia en el ambiente estos insecticidas poseen 

un alto riesgo para el ecosistema, la vida silvestre y la salud humana (Thompson et al., 2020). En 

particular, su uso ha generado una creciente preocupación debido a los efectos negativos que 

tienen sobre los polinizadores, especialmente las abejas, y sobre los ecosistemas acuáticos. En 

este sentido, la Unión Europea en el año 2018 prohibió todos los usos al aire libre de los 

insecticidas NEO clotianidina, imidacloprid y tiametoxam por sus efectos adversos en abejas 

melíferas (EFSA, 2018). Además, la Unión Europea en 2020 no renovó la aprobación del tiacloprid, 

debido al riesgo potencial que presenta como disruptor endócrino (EU, 2020). En este contexto, 

la regulación de estos compuestos debería ser un tema crítico en el mundo.  

Al analizar la Tabla 3, se observa que los países del continente americano tienen estándares 

comparables de residuos de plaguicidas en agua para consumo, de acuerdo con los estándares 

establecidos a través de las Guías para la Calidad del Agua Potable de la OMS. Sin embargo, se 

demuestra que existen diferencias substanciales entre los países ya que los niveles y parámetros 

permitidos para el agua potable varían en los reglamentos, estándares y su aplicación en cada 

país. Por ejemplo, sólo Estados Unidos regula al dinoseb, fungicida de amplio espectro, mientras 

que la OMS no lo incluye en las regulaciones debido a que es poco probable que se encuentre en 

agua potable. Otro contaminante que puede encontrarse es el glifosato, un herbicida 

ampliamente utilizado en el mundo y en particular en la Argentina. Dado que la OMS considera 

que los niveles de glifosato presentes en el agua potable son muy inferiores a los que implican un 

riesgo para la salud, no establece un valor guía. Sin embargo, Estados Unidos y El Salvador 

establecen un nivel máximo de 700 µg/L, Brasil 500 µg/L y Canadá 280 µg/L de glifosato, el cual 

resulta ser el valor más estricto; mientras que, la Argentina no lo regula. Para atrazina y/o sus 

metabolitos la OMS establece un máximo de 100 µg/L, mientras que, Brasil, El Salvador, Honduras 

y Perú 2 µg/L y Canadá 5 µg/L, valores mucho más bajos que el establecido por la OMS y que 

reflejan una gran preocupación en estos países por los efectos de este herbicida. Otro insecticida 

que está regulado en la mayoría de los países informados en la tabla 3 es el metoxicloro, usado 
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en vegetales, frutas, árboles, forraje, así como también en animales de granja. Chile, El Salvador, 

Honduras y Perú toman el valor establecido por la OMS (20 µg/L), Argentina y Ecuador 30 µg/L y 

Estados Unidos 40 µg/L, el mayor valor establecido que implica una menor restricción regulatoria 

para este contaminante. Solamente tres países de los listados regulan al insecticida malatión que 

son: Argentina (35 µg/L), El Salvador (140 µg/L) y Canadá (200 µg/L), es decir, la Argentina tiene 

un límite mucho más estricto lo cual refleja una mayor preocupación por los efectos de este 

insecticida organofosforado en la salud. En resumen, El Salvador es el país con más plaguicidas 

regulados y, en general, sus límites son más pequeños que los de la OMS; mientras que, Canadá 

solo presenta los límites de plaguicidas que se han encontrado en los suministros de agua potable, 

en niveles que podrían presentar un riesgo para la salud humana. Para concluir, es necesario 

generar legislación sobre los nuevos plaguicidas, así como también la revisión y la actualización 

periódica de los límites máximos permitidos basados en nuevas investigaciones científicas y en 

datos de toxicidad. Además, es urgente la regulación del uso de los NEO en Argentina y en el 

mundo a fin de mitigar los efectos ambientales adversos de estos insecticidas, principalmente el 

efecto sobre polinizadores. Es esencial que los organismos reguladores continúen con el 

monitoreo y con la evaluación de la evidencia científica disponible a fin de desarrollar políticas 

públicas que protejan tanto la salud humana como el medio ambiente.  

 

3.2 RESIDUOS DE INSECTICIDAS NEONICOTINOIDES EN AGUAS SUBTERRÁNEAS 

Y SUPERFICIALES EN DIFERENTES SITIOS DE MUESTREO 

Los plaguicidas juegan un papel muy importante en la agricultura moderna, pero su uso no está 

libre de riesgos para organismos no blanco. Estos compuestos ingresan en los ecosistemas 

acuáticos desde zonas agrícolas a través de diferentes procesos como: la deriva de la 

pulverización, la escorrentía terrestre, la deposición atmosférica y la erosión del suelo (Wang et 

al., 2023). Desde la introducción en el mercado de los insecticidas NEO se ha incrementado su uso 

en todo el mundo y debido a sus propiedades fisicoquímicas, que favorecen la persistencia de 

estos compuestos en condiciones ambientales, y a su alta toxicidad para un amplio rango de 

invertebrados acuáticos surge la necesidad de monitorear regularmente sus residuos en aguas 

superficiales y subterráneas de áreas cultivadas. Recientemente se ha encontrado un trabajo de 
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Argentina con datos de residuos de NEO en un ecosistema acuático, en el Valle de Uco, Mendoza 

(Iturburu et al., 2024). También, existen numerosos trabajos que informan la presencia de estos 

insecticidas en cuerpos de agua, de otras regiones del mundo, en cantidades que a veces exceden 

los valores de referencia3 lo que implica un riesgo potencial para los organismos que habitan esos 

ecosistemas acuáticos (Tabla 4).  

 

Tabla 4. Concentraciones máximas (ng/L) de varios insecticidas NEO detectadas en aguas de 

diferentes países.  

SITIOS DE 
MUESTREO 

ACET CLO IMI TIAC TIAM REFERENCIAS 

Aguas superficiales de 
áreas hortícolas 
(Suecia). 

410 ----- 15.000 trazas 160 Kreuger et al., 2010. 

Ríos y afluentes 
cercanos a la ciudad de 
Osaka (Japón).  

----- 12 7 ----- 3,2 
Yamamoto et al., 
2012. 

Aguas superficiales del 
Río Guadalquivir 
(España). 

----- ----- 19,2 ----- ----- Masía et al., 2013. 

Old Mans Creek, 
cercano a la ciudad de 
IOWA (USA). 

----- 257 42,7 ----- 185 Hladik & Kolpin, 2016. 

Humedales de áreas 
cultivadas con canola 
(Canadá). 

54,4 3.110 67,9 ----- 1.490 Main et al., 2014. 

Arroyo del Este 
(alrededores de 
Sydney). 

190 110 320 400 170 
Sánchez-Bayo & Hyne, 
2014. 

Aguas superficiales 
cercanas a campos de 
maíz, Ontario 
(Canadá). 

----- 43,6 ----- ----- 16,5 
Schaafsma et al., 
2015. 

Aguas para beber del 
medio oeste agrícola 
de USA. 

ND 57,3 39,5 ND 4,15 Klarich et al., 2017. 

 
3 Valor de referencia o valor guía: especifica la concentración más alta de un producto químico en aguas superficiales 
a la cual no se esperan efectos negativos.  
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Río Sydenham 
(Canadá). 

1,52 182 39,1 ----- 79,8 Struger et al., 2017. 

Aguas superficiales del 
Río Maumee (USA). 

----- 225,6 102,8 ----- 74,8 Hladik et al., 2018. 

Aguas superficiales 
cercanas a Ontario 
(Canadá).  

100 970 11.000 2 2.700 Raby et al., 2018a. 

Aguas superficiales de 
áreas cultivadas en 
Belize. 

4 ND 14 3 ND Bonmatin et al., 2019. 

Aguas superficiales del 
río Yangtze, China.  

2,50a 0,10a 4,37a 0,02a 1,10a Mahai et al., 2019. 

Aguas superficiales 
cercanas a Guangzhou 
(China). 

157 47,6 249 ND 52,4 Xiong et al., 2019. 

Aguas superficiales del 
río Pearl, China. 

36a 25,3a 78,3a 1,17a 50,2a Yi et al., 2019. 

Aguas superficiales del 
río Elkhorn, USA. 

ND 49 81 ND ND Borsuah et al., 2020. 

Aguas superficiales de 
la ciudad de Hangzhou, 
China. 

34,4 29,5 31,7 ND 29,6 Lu et al., 2020. 

Aguas superficiales del 
Río Beijiang (China). 

67,6 67,2 180 12,4 102 Zhang et al., 2020. 

Aguas de humedales 
del centro y sur de 
Nebraska (USA).  

ND 8 3 ND ND Schepker et al., 2020.  

Aguas residuales de 
Atenas, Grecia. 

ND ND ND ND 401 Rousis et al., 2021. 

Agua de bebida de 
China.  

0,47 0,73 1,76 ND 1,2 Zhang et al., 2021. 

Concentraciones 
promedio de NEO de 
10 países con intensa 
actividad agrícola. 

23,36 222,32 119,54 11,49 59,75 Wang et al., 2023. 

Río San Carlos, Valle de 
Uco (Mendoza, 
Argentina). 

0,722 ----- 191,63 ----- ND Iturburu et al., 2024. 

 

Abreviaturas: ACE: acetamiprid, CLO: clotianidina, IMI: imidacloprid, TIAC: tiacloprid, TIAM: tiametoxam y ND: no 
detectado. 
a Concentración promedio. 
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En la República Argentina, la Resolución 934/2010 del Servicio Nacional de Sanidad y Calidad 

Agroalimentaria (SENASA)4 establece los requisitos que deben cumplir los productos y 

subproductos agropecuarios para consumo interno. En la misma se establece el Límite Máximo 

de Residuo o Tolerancia (LMR) definido como la máxima concentración de residuo legalmente 

permitida de un plaguicida, en los alimentos y piensos (tanto en el interior como en la superficie) 

cuando los plaguicidas se aplican correctamente conforme a las buenas prácticas agrícolas. 

Acetamiprid, imidacloprid, tiacloprid y tiametoxam son los insecticidas NEO cuyos LMR están 

determinados. No obstante, no se encontró legislación de valores de referencia de calidad de 

agua para consumo humano y para la protección de la vida acuática. 

La USEPA y otras jurisdicciones han establecido valores de referencia de imidacloprid y otros 

NEO para la vida acuática. Considerando invertebrados acuáticos, el valor USEPA de referencia de 

toxicidad aguda para imidacloprid es 0,385 µg/L y el de toxicidad crónica es 0,01 µg/L. Canadá 

tiene un único valor guía de calidad de agua para este insecticida y es 0,23 µg/L. Los valores de 

referencia para exposiciones aguda y crónica de la Autoridad Europea de Seguridad Alimenticia 

son 0,2 y 0,067 µg/L de imidacloprid, respectivamente. Para el Consejo de Ministros del 

Medioambiente de Canadá (CCME) el valor guía de la calidad de agua dulce, para la protección 

de la vida acuática, es 230 ng/L de imidacloprid (CCME, 2007). Mientras que, la Legislación 

Nacional Holandesa establece un valor de la concentración promedio anual de imidacloprid en 

agua dulce de 8,3 ng/L (Smit, 2014). Si bien todavía hay incertidumbre, investigaciones 

independientes y evaluaciones regulatorias de otros países sugieren que los valores de referencia 

de la USEPA para el imidacloprid y otros NEO en aguas superficiales pueden ser sustancialmente 

altos, dado que las concentraciones máximas sugeridas podrían causar daño a los invertebrados 

acuáticos y a sus hábitats. Es importante considerar que estos organismos son esenciales para los 

ecosistemas de agua dulce dado que son presas de peces, pájaros y otras especies; trituran, 

retienen nutrientes, mantienen la biodiversidad, etc. Por lo tanto, los efectos sobre estos 

organismos acuáticos podrían causar daños indirectos a especies de peces y aves, incluidas 

especies protegidas (Hoyle & Code, 2016; Roodt, Schaufelberger & Schulz, 2023).  

 
4 https://www.argentina.gob.ar/normativa/nacional/resoluci%C3%B3n-934-2010-177593/texto  

https://www.argentina.gob.ar/normativa/nacional/resoluci%C3%B3n-934-2010-177593/texto
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Al analizar la Tabla 4 se observa que el insecticida imidacloprid es el NEO más frecuentemente 

detectado en aguas superficiales, de áreas cercanas a zonas de intensa actividad agrícola, y en 

concentraciones mayores al valor USEPA de referencia de exposición crónica (10 ng/L). Más aún, 

en la mayoría de los lugares estudiados se han determinado concentraciones superiores al valor 

de referencia más conservador (8,3 ng/L) de la Legislación Holandesa. Otro de los insecticidas que 

ha sido detectado comúnmente en agua es la clotianidina, y en numerosas ocasiones las 

concentraciones determinadas superaron ampliamente el valor USEPA de exposición crónica (50 

ng/L, USEPA, 2021). Main et al. (2014) y Raby et al. (2018b) determinaron concentraciones 

potencialmente dañinas de tiametoxam, que superaron ampliamente el valor de referencia de 

toxicidad crónica (740 ng/L, USEPA, 2021).  

La aplicación de insecticidas NEO está aumentando en el mundo, en particular, la Argentina 

importó 2.162,4 tn de NEO durante el año 2023 (Fig. 10) (SENASA, 2024)5. Por lo tanto, se requiere 

el urgente monitoreo de residuos de estos compuestos en cuerpos de agua dado que su presencia 

podría causar efectos adversos en poblaciones de invertebrados acuáticos. 

 

 
 

Fig. 10. Importaciones de insecticidas NEO de Argentina, 

expresadas en toneladas, durante el año 2023.   
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3.3 EFECTOS DE LA EXPOSICIÓN A TIACLOPRID EN ANFÍPODOS H. curvispina  

3.3.1 Efecto sobre la movilidad 

El efecto del tiacloprid sobre la movilidad de anfípodos adultos de H. curvispina se evaluó en los 

ensayos de exposición aguda en laboratorio. En la Fig. 11 se presentan los datos de las regresiones 

probit para el parámetro inmovilidad determinado en los anfípodos H. curvispina del lago LB y de 

FO expuestos a concentraciones crecientes del insecticida tiacloprid.  

 

 
 

Fig. 11. Regresión probit para la inmovilidad de anfípodos H. curvispina del lago Los 
Barreales (LB) y de un canal de riego secundario de Fernández Oro (FO) expuestos 
a tiacloprid durante 96 h.  

 
Ambas poblaciones presentaron una respuesta similar en la inmovilidad y las concentraciones 

efectivas cincuenta (CE50) determinadas fueron 0,135 (0,726 - 2,297) mg/L y 0,137 (0,642 - 2,601) 

mg/L de tiacloprid para los anfípodos del lago LB y de FO, respectivamente (Fig. 11). Los intervalos 

de confianza del 95% para las CE50 se determinaron por regresión probit. 

La inmovilidad se observó a concentraciones más bajas que aquellas a las que presentaron 

mortalidad, como se aclara cuando comparamos las concentraciones letales cincuenta (CL50) con 

las CE50. Las CL50 96 h determinadas por Kirilovsky et al. (2021) para los anfípodos H. curvispina 

del lago LB y de FO fueron 0,424 y 44,2 mg/L de tiacloprid, respectivamente. La población de FO, 

área agrícola, mostró un valor de CL50 que resultó ser 2 órdenes de magnitud mayor que el de LB, 

CE50 LB = 0,135 mg/L 

CE50 FO =0,137 mg/L 
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área de referencia. Por lo tanto, los anfípodos de FO resultaron ser más tolerantes al tiacloprid. 

Sin embargo, al evaluar el parámetro inmovilidad no se observaron diferencias en la respuesta 

entre las dos poblaciones examinadas. De manera similar, Raby et al. (2018b) determinaron que 

las CL50 fueron significativamente mayores a las CE50 (inmovilidad) en insectos de los órdenes 

eferomópteros y dípteros expuestos a tiacloprid durante 96 h. 

En la Tabla 4 se presentan valores de CE50 para el tiacloprid en invertebrados acuáticos. Al 

analizar los datos presentados se pueden observar diferencias entre y dentro de las especies en 

el efecto inmovilidad causado por la exposición al insecticida. En general, se observa variabilidad 

en las concentraciones que causan el 50% de inmovilidad en diferentes especies de insectos y de 

crustáceos anfípodos. Las CE50 determinadas en este trabajo para anfípodos H. curvispina 

resultaron ser aproximadamente 5 veces mayores que la establecida para Hyalella azteca. 

Mientras que, el valor informado de la CE50 de larvas de insectos Stenelmis sp resultó similar al 

obtenido para ambas poblaciones de H. curvispina y la CE50 de larvas del insecto Chironomus 

dilutus resultó ser 4 órdenes de magnitud menor.  

 

Tabla 4. Comparación de CE50 de invertebrados acuáticos expuestos al NEO tiacloprid.  

ESPECIE CE50 (mg/L) REFERENCIAS 

Anfípodos   

Hyalella azteca 0,027 (0,02 - 0,03) Raby et al. (2018b). 

Hyalella curvispina LB 0,135 (0,07 - 0,23) Este trabajo. 

Hyalella curvispina FO 0,137 (0,06 – 0,26) Este trabajo. 

Insectos   

Chironomus dilutus 8 x 10-4 (7 x 10-4 – 9 x 10-4) Raby et al. (2018b). 

Isonychia bicolor 0,006 (0,005– 0,007) Camp & Buchwalter (2016). 

Stenelmis sp 0,129 (0,09 – 0,17) Raby et al. (2018b). 

Oligoqueto   

Lumbriculus variegatus 0,012 (0,008 – 0,016) Raby et al. (2018b). 

 

Los NEO son altamente tóxicos para los macroinvertebrados acuáticos; generalmente, los 

insectos son más sensibles a estos insecticidas que los crustáceos (Morrisey et al., 2015). En este 
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trabajo, se observaron espasmos musculares e inmovilidad inmediatamente después de la 

exposición a tiacloprid en anfípodos de ambas poblaciones. La inmovilidad, dependiente de la 

concentración, se mantuvo durante todo el tiempo de exposición (Fig. 12). Resultados similares 

se observaron en larvas del insecto Isonychia bicolor expuestas durante 96 h al NEO imidacloprid 

(Camp & Buchwalter, 2016). También, se observó inmovilidad en ninfas de efímeras expuestas 

durante 96 h a 0,1 y 0,2 μg/L de imidacloprid (Roessink et al., 2013). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 12. Porcentaje de inmovilidad en función del tiempo de exposición a diferentes concentraciones de 
tiacloprid en anfípodos del lago LB (A) y de FO (B).  
 

Sin duda, esta disminución marcada de la movilidad causada por el insecticida podría tener 

efectos nocivos en los procesos básicos de supervivencia de estos organismos en sus ambientes 

naturales como, por ejemplo, en la búsqueda de alimentación, refugio o pareja, en la capacidad 

de huir de depredadores, etc. Por lo tanto, los resultados obtenidos en este trabajo destacan la 

importancia de la inmovilidad como un biomarcador de efecto del tiacloprid en anfípodos H. 

curvispina. 

 

3.3.2 Carboxilesterasa 

Las CE son un grupo de enzimas ampliamente distribuidas en diferentes grupos de seres vivos que 

cumplen un papel importante en la hidrólisis de compuestos endógenos y exógenos. Estas 

enzimas frecuentemente están implicadas en la detoxificación de plaguicidas (Cui et al., 2015; 

Wheelock & Nakagawa, 2010).  
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Fig. 13. Actividad específica de CE de anfípodos del lago LB (A) y de FO (B) 
expuestos al NEO tiacloprid. Anfípodos adultos de H. curvispina se expusieron 
durante 48 y 96 h a concentraciones crecientes del insecticida. Los datos 
representan el promedio ± el desvío estándar de al menos 3 replicados. Los 
asteriscos indican diferencias significativas con respecto a los valores controles 
determinados por ANOVA y el test de Fisher's LSD: *p < 0,05, **p < 0,01. 

 

En la Fig. 13 se muestra el efecto de la exposición a tiacloprid sobre la actividad CE de anfípodos 

de ambas poblaciones. A las 48 h no se observaron cambios en la actividad enzimática de los 

anfípodos del lago LB expuestos respecto a la de los controles. Mientras que, la CE fue 

significativamente inhibida por el NEO (p < 0,05) a las 96 h de exposición. Todas las 
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concentraciones ensayadas causaron porcentajes similares de inhibición de la enzima, entre 48 y 

53%. A las 96 h se observó un aumento significativo en la actividad de los controles respecto a la 

de los controles a 48 h, 23 mUI/mg prot y 9 mUI/mg prot, respectivamente (Fig. 13A). 

Por otra parte, la actividad CE de anfípodos de FO se incrementó significativamente a las 48 h 

de exposición al NEO; a las 96 h no se observaron cambios en las actividades de los organismos 

expuestos comparada con la de los controles (Fig. 13B).  

Wang et al. (2020) informaron que la exposición de embriones de pez cebra durante 96 h a 

tiacloprid causó un aumento en la actividad de la enzima CE a las concentraciones más altas 

ensayadas. Mientras que, Feng et al. (2015) observaron una inhibición significativa en la actividad 

CE de lombrices Eisenia fétida expuestas durante 7 días a tiacloprid. 

En el presente trabajo, se observó que la exposición al insecticida alteró la actividad CE de los 

anfípodos H. curvispina de ambas poblaciones de manera diferente y dependiente del tiempo de 

exposición. El aumento de la actividad CE observado en los anfípodos de FO a las 48 h de 

exposición constituye una respuesta adaptativa y señala que puede cumplir un papel de 

detoxificación a las 48 h de exposición al NEO. Esto podría relacionarse además con la tolerancia 

que presenta la población de FO al insecticida, observada en estudios previos (Kirilovsky et al., 

2021). Por otra parte, la disminución de la actividad CE en la población de LB, más susceptible, 

indica su potencial como marcador de exposición al tiacloprid.  

 

3.3.3 Catalasa  

La CAT es una enzima antioxidante importante que neutraliza efectivamente los efectos nocivos 

del H2O2 (Sepasi Tehrani & Moosavi-Movahedi, 2018). Dependiendo de la cantidad de ERO 

producidas, la actividad CAT puede o aumentar debido a la inducción de la enzima o disminuir a 

través de un efecto inhibitorio directo sobre el grupo hemo del centro activo (Kono & Fridovich, 

1982).  

El efecto sobre la actividad CAT de ambas poblaciones de anfípodos H. curvispina expuestas al 

insecticida tiacloprid se muestran en la Fig. 14. No se observaron cambios en la actividad 

enzimática de los anfípodos del lago LB en ambos tiempos ensayados, respecto a la actividad 

control (Fig. 14A). La actividad CAT en anfípodos de FO se redujo significativamente (26% con 
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respecto al valor control) por la exposición durante 48 h a 0,2 mg/L de tiacloprid. Mientras que, 

a las 96 h de tratamiento, si bien se observa una tendencia a aumentar la actividad CAT con las 

menores concentraciones de tiacloprid ensayadas, no se produjeron cambios estadísticamente 

significativos en la actividad enzimática de estos organismos (Fig. 14B). 

 

 

 
 

Fig. 14. Actividad específica de CAT de anfípodos del lago LB (A) y de FO (B) 
expuestos al NEO tiacloprid. Anfípodos adultos de H. curvispina se expusieron 
durante 48 y 96 h a concentraciones crecientes del insecticida. Los datos 
representan el promedio ± el error estándar de al menos 3 replicados. Los 
asteriscos indican diferencias significativas con respecto a los valores controles 
determinados por ANOVA y el test de Fisher's LSD: *p < 0,05. 
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Los resultados obtenidos en este trabajo son consistentes con los observados en otros 

estudios. Wang et al. (2020) mostraron que la exposición a tiacloprid durante 96 h de embriones 

de pez cebra no afectó significativamente la actividad CAT. Asimismo, Stara et al, (2020a y b) 

informaron que la exposición crónica al formulado comercial Calypso 480 SC del mejillón Mytilus 

galloprovincialis no tuvo efectos sobre la actividad CAT de glándula digestiva. Mientras que, la 

exposición a 100 mg/L de tiacloprid durante 3 días causó una disminución significativa de la 

actividad enzimática de CAT en glándula digestiva del mejillón. En branquias la disminución se 

observó a los 7 días de exposición en todas las concentraciones ensayadas del insecticida (Stara 

et al., 2020a). Estudios adicionales son necesarios para establecer si la actividad de CAT de H. 

curvispina puede resultar útil, en conjunto con otros marcadores, para estudios de monitoreo 

ambiental de tiacloprid o de otros NEO.  

 

3.3.4 Glutatión S-transferasa 

Las GST son un grupo de enzimas de Fase II que cumplen un papel muy importante en la 

detoxificación de xenobióticos, incluidos plaguicidas (Sheehan et al, 2001) y presentan además 

funciones de protección antioxidante (Singhal et al., 2015). En el presente estudio, la exposición 

a tiacloprid de anfípodos del lago LB no tuvo efectos estadísticamente significativos sobre la 

actividad específica GST (Fig. 15A). En los anfípodos de FO, la actividad GST aumentó 

significativamente después de 48 h de tratamiento con 20 mg/L (50%) y 100 mg/L de tiacloprid 

(60%), comparada con la actividad control. Al final del tratamiento (96 h) se observó un aumento 

de la actividad con 0,2 mg/L (42%) y 2 mg/L de insecticida (35%) (Fig. 15B). El incremento en la 

actividad GST en los anfípodos de FO, que varía con la concentración y el tiempo de exposición, 

se relacionaría con la tolerancia que presentan frente al insecticida tiacloprid. 

Otros autores informaron que no observaron cambios en la actividad GST por la exposición al 

NEO tiacloprid de embriones y larvas de la carpa común Cyprinus carpio ni en embriones de pez 

cebra (Velisek & Stara, 2018; Wang et al. 2020). Mientras que, Stara et al. (2019) mostraron una 

disminución significativa en la GST en hepatopáncreas de cangrejos expuestos durante 96 h al 

formulado comercial Calypso 480 SC. Además, la actividad GST de glándula digestiva del mejillón 

Mytilus galloprovincialis disminuyó significativamente a los 10 y 20 días de exposición a tiacloprid 
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(Stara et al., 2021). También, la exposición al NEO imidacloprid durante 96 h causó una 

disminución significativa de la actividad GST de hepatopáncreas de cangrejos Eriocheir sinensis 

(Hong et al., 2020). Por el contrario, Shan et al. (2019) informaron que la actividad GST de 

branquias y glándula digestiva de almejas Corbicula fluminea aumentó significativamente por el 

tratamiento con otro NEO, el imidacloprid.  

 

 

 
Fig. 15. Actividad específica de GST de anfípodos del lago LB (A) y de FO (B) 
expuestos durante 48 y 96 h al NEO tiacloprid. Los datos representan el promedio 
± el error estándar de al menos 3 replicados. Los asteriscos indican diferencias 
significativas con respecto a los valores controles determinados por ANOVA y el 
test de Fisher's LSD: *p < 0,05, **p < 0,01. 
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3.3.5 Nivel de glutatión reducido 

El GSH es una importante biomolécula antioxidante que previene el daño producido por las ERO, 

colabora con la desintoxicación al conjugarse con químicos y también actúa como un cofactor 

esencial para enzimas antioxidantes que incluyen a la glutatión peroxidasa, la glutatión reductasa 

y la GST (Piner Benli & Çelik, 2021). Por esto, el contenido de GSH endógeno se evalúa en diversos 

estudios toxicológicos como marcador del estado redox celular y se considera un biomarcador 

relevante en estudios a campo (Hernández-Moreno et al., 2010).  

En el presente estudio, la exposición al insecticida tiacloprid no causó cambios significativos 

en el contenido de GSH en la población del lago LB ni en la de FO, comparado con los valores 

controles (Fig. 16). 

Resultados similares se han informado en otras especies acuáticas por la exposición a NEO. 

Stara et al. (2019) informaron que el tratamiento con el formulado comercial Calypso 480 SC 

durante 96 h no modificó el nivel de GSH en hepatopáncreas, músculo y branquias del cangrejo 

Cherax destructor. Asimismo, el nivel de GSH en glándula digestiva de mejillones no cambió 

durante el tratamiento con tiacloprid (Stara et al., 2021). No se observaron alteraciones en los 

niveles de GSH en hígado, branquias, riñón y músculo de juveniles del pez Prochilodus lineatus 

expuestos a concentraciones crecientes del NEO imidacloprid (Vieira et al., 2018).  

Los resultados obtenidos indican que el contenido de GSH en H. curvispina no sería adecuado 

como marcador de exposición aguda al tiacloprid. Estudios de exposición subcrónica o crónica a 

este insecticida NEO son necesarios para analizar si este parámetro bioquímico se modifica en 

exposiciones prolongadas.  
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Fig. 16. Contenido de GSH de anfípodos del lago LB (A) y de FO (B) expuestos al 
NEO tiacloprid. Anfípodos adultos de H. curvispina se expusieron durante 48 y 96 
h a concentraciones crecientes del insecticida Los datos representan el promedio 
± el error estándar de al menos 3 replicados.  
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4 CONCLUSIONES 

 

En este trabajo se presentan los efectos de la exposición al NEO tiacloprid en H. curvispina, un 

anfípodo autóctono de América del Sur. Las dos poblaciones de anfípodos muestran la misma 

respuesta de inmovilidad, a concentraciones significativamente más bajas que las CL50, lo que 

reduciría las posibilidades de supervivencia de estos organismos en entornos naturales bajo la presión 

de aplicación de NEO. Estos resultados destacan la relevancia de la inmovilidad como biomarcador de 

efecto por exposición a tiacloprid. Los anfípodos del lago LB resultaron ser mucho más susceptibles al 

insecticida que los anfípodos de FO como se observa al comparar las CL50. La actividad CAT de los 

anfípodos controles de FO fue significativamente mayor, comparada con la actividad enzimática de 

los organismos no expuestos del lago LB. Altos niveles de actividad CAT podrían indicar una mejor 

protección frente a una situación de estrés oxidativo. Además, la respuesta de las enzimas 

metabolizantes GST y CE al tiacloprid fueron diferentes entre ambas poblaciones. Los resultados 

indican un aumento en la actividad GST, dependiente tanto del tiempo como de la concentración del 

tóxico, en anfípodos de FO que podría considerarse una respuesta adaptativa. De manera similar, se 

puede considerar el aumento temprano evidenciado en la actividad CE en anfípodos de FO. Por el 

contrario, los anfípodos del sitio de referencia, LB, mostraron una disminución de la actividad CE al 

final del tratamiento. Esta respuesta diferente observada entre las dos poblaciones estaría 

relacionada con la historia de exposición a plaguicidas en sus ambientes naturales.  

En resumen, y dado que se espera que en los próximos años aumente significativamente el uso de 

insecticidas NEO alrededor del mundo y en la zona productiva frutihortícola de la Patagonia Norte, es 

necesario investigar más sobre su toxicidad en organismos no blanco para una caracterización más 

completa de sus potenciales efectos adversos en los ecosistemas acuáticos, a fin de fijar niveles guía 

y también de seleccionar marcadores adecuados para ser aplicados en el monitoreo. Por último, y 

avalado por suficiente información científica que indica efectos adversos en la salud humana, se 

sugiere la necesidad de establecer límites máximos permitidos de NEO en agua potable en el mundo. 
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