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Resumen 

 

I 

 

EFECTOS LETALES Y SUBLETALES EN PECES POR LA EXPOSICIÓN 

A AGROQUÍMICOS EMPLEADOS EN CULTIVOS DE 

LA PROVINCIA DE BUENOS AIRES. 

 

 

 

En el presente trabajo de tesis se estudiaron los efectos letales y subletales 

producidos por la exposición a cipermetrina y clorpirifos (principio activo y formulado 

comercial), empleados en cultivos de la provincia de Buenos Aires. Se evaluó el impacto 

en un arroyo de primer orden, mediante el empleo de limnocorrales y a través de una 

simulación del ambiente con microcosmos con invertebrados y vertebrados acuáticos 

como modelos biológicos. La toxicidad y biodisponibilidad de los insecticidas se asoció 

al mecanismo de ingreso, causando letalidad en los organismos asociados al bentos, y 

sin observarse efecto en los peces. En este contexto se logró determinar en laboratorio 

como actúan estos insecticidas sobre la biología reproductiva en peces de la región: 

Australoheros facetus, Cichlasoma dimerus y Cyprinus carpio. Los insecticidas 

empleados actuaron como desorganizadores endocrinos a nivel de andrógenos totales. 

Las cascadas hormonales del ciclo reproductivo, la actividad espermática y la 

fecundidad se vieron alteradas por la exposición en concentraciones por encima de las 

registradas en el ambiente. Las herramientas desarrolladas para la evaluación de los 

efectos subletales como índices de impacto ambiental resultaron no ser relevantes para 

los estudios de campo. Las técnicas de aplicación de los insecticidas para el control de 

plagas influyeron en el grado de impacto producido, donde la letalidad se sobrepuso por 

sobre la subletalidad. Resulta fundamental focalizarse en la reducción del impacto de 

las producciones agrícolas, estableciendo políticas claras y planes de acción para el uso 

de insecticidas en nuestra región. 

 

 

 

 

 

Palabras clave: cipermetrina, clorpirifos, peces, anomalías reproductivas, 

ensayos en laboratorio y en campo. 

 

 



Abstract 

 

II 

 

LETHAL AND SUBLETHAL EFFECTS ON FISH BY EXPOSURE 

TO AGROCHEMICALS EMPLOYED IN CROPS 

ON BUENOS AIRES PROVINCE. 

 

 

 

In the present thesis work, lethal and sub-lethal effects produced by the exposure 

to cypermethrin and chlorpyrifos (active ingredient and commercial formulation), used in 

crops in the province of Buenos Aires, were studied. The impact in a first-order stream 

was evaluated through the use of cages and through a simulation of the environment 

with microcosms with aquatic invertebrates and vertebrates as biological models. The 

toxicity and bioavailability were associated to the entry mechanism of insecticides, 

causing lethality in the organisms associated with benthos; and no effect were observed 

in fish. In this context, under laboratory conditions, was possible to determine how these 

insecticides act on the reproductive biology of local fish: Australoheros facetus, 

Cichlasoma dimerus and Cyprinus carpio. The insecticides analyzed acted as endocrine 

disrupters at the androgens level. The hormonal cascades of the reproductive cycle, the 

sperm motility and the fecundity were altered with concentrations above those registered 

in the environment. The endpoints developed for evaluating sublethal effects as 

environmental impact indices, turned out not to be relevant for field studies. The 

techniques used for application of insecticides for pest control influenced the degree of 

impact produced, where the lethality was superimposed over the sublethality. It is 

essential to focus on reducing the impact of agricultural production, establishing clear 

policies and action plans for the use of insecticides throughout our region. 

 

 

 

 

 

Key words: cypermethrin, chlorpyrifos, fish, reproductive alterations, laboratory 

and field assays. 
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Producción Agropecuaria 

Según Pórfido et al., (2013) en su trabajo sobre plaguicidas en la República 

Argentina, la producción agropecuaria representa más del 32% del PBI argentino, el 

60% de las exportaciones, y el 90% de los alimentos que se consumen dadas las 

características agro-climáticas de nuestro país. 

De esta forma, los productos obtenidos son de una calidad superior pudiendo 

satisfacer la demanda de una gran cantidad de consumidores de todo el mundo, sin 

ningún tipo de limitación. Específicamente, la fertilidad de las tierras pampeanas las ha 

hecho famosas entre los productores de todo el mundo, ya que se conjugan una serie 

de factores, que hacen posible el desarrollo agropecuario de nuestro país. Esta región 

presenta variedad de tipo de suelos, que encuentran como factor común una gran 

productividad, reduciendo la necesidad del uso de fertilizantes. Esta característica 

diferencial nos posiciona mejor tanto en costos como en la calidad de los productos 

obtenidos, en comparación con otros países productores. 

Si bien el régimen pluviométrico no es suficiente para obtener buenas cosechas, 

no es frecuente el agregado de agua de fuente externa. Si bien existen enormes 

reservas de agua subterránea, sólo el 1% de los productores utiliza esta fuente con fines 

de riego. En cuanto a los recursos humanos necesarios para la producción 

agropecuaria, uno de los mayores desafíos es mejorar el nivel de capacitación sobre 

todo en lo relacionado con la aplicación segura de plaguicidas. 

Los humedales son macrosistemas característicos de la Región Pampeana 

conformados por lagunas, bañados, ríos, arroyos, canales y cañadones (Sosnovsky y 

Quirós, 2005; Fernández Cirelli et al., 2006; Volpedo et al., 2009), su formación resulta 

de una geomorfología caracterizada por una baja pendiente, resultando en un 

escurrimiento relativamente lento de las aguas. La alta variabilidad hídrica y una gran 

extensión geográfica, genera que el sistema funcione como trampas de nutrientes y 

contaminantes. Estas sustancias sufren diversos procesos de los que pueden 

mencionarse la concentración y acumulación, pudiendo ser liberadas dependiendo de 

la existencia de precipitaciones, el escurrimiento y la contribución de los ríos (Iriondo, 

2004). 

Las lagunas pampásicas poseen el perfil de palangana, con un sedimento propio 

que difiere del suelo que las rodea, y sin diferenciación entre la zona litoral y la central 

del cuerpo de agua (Volpedo et al., 2009). La región presenta numerosas cuencas 

hídricas, como ser Matanza-Riachuelo, Reconquista, Rio Luján, siendo la más 

importante de la región la del Río Salado (140.000 km2) que desemboca en la Bahía de 

Samborombón. Los sistemas lagunares (considerando solamente aquellos con una 
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longitud mayor de 500 m), se encuentran representados por aproximadamente 500 

permanentes y unos 900 transitorios (Toresani et al., 1994.) (Figura 1). 

Estas lagunas presentan diversos orígenes, habiéndose formado a partir de 

cauces fluviales preexistentes, de albúferas incomunicadas con el mar, debido a la 

erosión glaciar, por la deflación o excavación eólica, por el endicamiento de ríos y 

arroyos o por depresiones artificiales (Ringuelet et al., 1968; Conzonno y Fernández 

Cirelli, 1997; Quirós et al., 2002). 

 

 
Figura 1 Cuencas Hídricas de la Región Pampeana. Tomado de: 

https://animalderuta.com/2015/06/01/los-lineamientos-pampeanos/ 

 

 

Producción agrícola de la región Pampeana  

La Región Pampeana comprende una extensión de 52,3 millones de hectáreas 

que incluyen la totalidad de la provincia de Buenos Aires, y parcialmente, las provincias 

de Córdoba, Entre Ríos, La Pampa y Santa Fe. De esta superficie el 98,3 % de 

hectáreas son tierras con aptitud para usos agrarios (Pizarro, 2003; Volpedo et al., 

2009). 

En las últimas décadas la producción agrícola tradicional de la región Pampásica 

Argentina fue rápidamente remplazada por el cultivo intensivo de soja. La superficie 

utilizada se incrementó de 38.000 ha en 1970 a 8.300.000 ha a fines del siglo pasado 

(Pengue, 2000), continuando el aumento en la actualidad. El siglo XX según Gómez et 

al., (2008) presenta dos épocas relacionadas con el uso del suelo, el periodo 

agroexportador (1900-1958) y el periodo tecnológico (1958 al presente) (Figura 2). 
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Figura 2. Representación gráfica de la relación entre área sembrada y producción total de 

granos en nuestro país entre 1940 a 2002. Si bien no se observa el aumento del área 
sembrada, puede observarse claramente el punto de infleccion en el año 1972, con un 

aumento exponencial de la producción. Fuente: Cabido y Zak, 2010 elaborado a partir de datos 
de FAOSTAT. 

 

 

Los cambios tecnológicos aplicados en los últimos 40 años a los sistemas 

productivos de cultivo, resultaron en un incremento del área agrícola, acompañados con 

una disminución del área ganadera. Estos cambios no se limitan a modificaciones en la 

superficie sembrada, sino que se produce una notable intensificación del 

aprovechamiento de los suelos con, entre otros, un incremento en los rendimientos por 

tractorización, semillas híbridas, doble cultivo anual, desmonte de nuevas áreas, 

fertilización, riego suplementario en épocas de seca, aumento de áreas irrigadas en 

zonas áridas, y diversificación de la producción agrícola, así como la incorporación de 

variedades de trigo de ciclo corto permitiendo la realización de dos cosechas sucesivas 

por año (trigo seguido de soja), incrementando la presión de laboreo sobre el sistema 

(Volpedo et al., 2009). 

Los acontecimientos tecnológicos más relevantes desde los años 60 fueron, 

como se mencionara anteriormente, la tractorización, los desarrollos alcanzados en el 

área de la genética y la propagación de las semillas híbridas (maíz, girasol, trigo soja, y 

sorgo granífero). Los híbridos de maíz en la década del 70 cubren aproximadamente el 

100% de la superficie sembrada (Sonnet et al., 1996). Como menciona Volpedo et al., 

2009, la posterior combinación del trigo con la soja en doble cultivo desplazó al maíz de 

sus zonas tradicionales a otras no típicas, surgiendo la necesidad de desarrollar maíces 

aptos para condiciones de temperatura y humedad más restrictivas; como consecuencia 

de ello, surgieron los maíces híbridos precoces (Figura 3a). Nótese actualmente la 

diversidad y complejidad del uso del suelo en la región pampeana (Figura 3b). 
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Figura 3a. Evolución del cultivo de soja en Argentina. Fuente: 

www.laargentinaenmapas.com.ar. Modificado por Volpedo et al., (2009). 
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Figura 3b. Mapa Nacional de Cultivos campaña 2018/2019 Colección 1 (Versión 1), INTA. 
https://inta.gob.ar/sites/default/files/mapa_nacional_de_cultivos_campana_2018_2019.pdf 

 

 

En la década de los 90, se inicia el período de intensificación con la incorporación 

de nuevas tecnologías de fertilización, de siembra directa, de riego y la aplicación de 

agroquímicos por la eliminación de los gravámenes de importación (Conte et al., 2008). 

Por otra parte, la implementación del uso de transgénicos, como ser la utilización de 

soja resistente al herbicida glifosato, convirtió a la soja y a sus derivados (aceites, 

harinas, pellets) en los productos de exportación más importantes de la República 

Argentina (Figura 4). 
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Figura 4. Representación gráfica de la evolución de la soja en nuestro país (1999-2019). 

Fuente: Secretaria de Agricultura, Ganadería, Pesca y Alimentos de Argentina. 

 

 

El uso de plaguicidas en la región y las metodologías de aplicación 

El incremento de la producción agrícola se reflejó también en un aumento en la 

utilización de agroquímicos. Como ejemplo, el consumo de insecticidas se incrementó 

de 6 a 18 millones de kilogramos sólo en el periodo 1992-1997 (Pengue, 2000) Los 

insecticidas más utilizados en el cultivo de soja corresponden al piretroide cipermetrina, 

el organofosforado clorpirifos y por más de dos décadas el organoclorado endosulfán 

(Figura 5). 

 

 
Figura 5. Representación de la evolución del incremento del consumo de fitosanitarios. Medido 

en millones de U$S. 
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En la actualidad la OMS clasifica al endosulfán entre los plaguicidas con mayor 

toxicidad aguda, siendo altamente tóxicos para los peces. En abril de 2011, el 

endosulfán fue clasificado como un Contaminante Orgánico Persistente (COP) e 

incorporado a la lista del Convenio de Estocolmo, y en julio de 2013 su uso fue prohibido 

en nuestro país. 

Más del 50% del volumen total de insecticidas utilizados actualmente 

corresponde a la cipermetrina. Dada su baja toxicidad para los mamíferos, a tal punto 

que se utilizan domiciliariamente (Fuyi Vape, K-othrina), existe una tendencia 

generalizada a asumir que los insecticidas piretroides tienen escaso impacto ambiental. 

No obstante, es bien conocida su toxicidad extrema para los peces, anfibios y para la 

fauna de insectos que no representan plagas ("non target organisms") (Tripathi y Singh 

2004; Das y Mukherjee 2003; Friesen y Kaufman 2003). 

En líneas generales, los formulados comerciales presentan una composición 

química y un desarrollo específico el cual está destinado a potenciar su acción y 

aumentar la solubilidad (solventes orgánicos tales como tolueno, benceno, xileno, 

cloroformo, kerosene, dimetilsulfóxido, acetona, emulsionantes, agentes en suspensión, 

agua, arcilla, humectantes, talco, etc.), por lo cual la composición de los adyuvantes 

genera una potenciación del principio activo. El grado de toxicidad de estas 

formulaciones está relacionado con el tipo y concentración de coadyuvantes que posee 

el formulado, así como con las características físico-químicas del ambiente en el cual el 

insecticida es vertido (Ballesteros, 2010, 2017; Piazza et al., 2011). 

La metodología empleada para la aplicación es uno de los puntos fundamentales 

del ingreso de los insecticidas a los sistemas acuáticos naturales. En las primeras 

etapas de los cultivos, las aplicaciones se realizan mediante el empleo de tractores, o 

lo que comúnmente se denomina mosquito fumigador, siendo esto un tipo de 

equipamiento especializado para este tipo de maniobras (Figura 6). Esta maniobra 

minimiza la dispersión por vientos, focaliza la aplicación dado que se realiza a muy corta 

distancia por encima de la planta y permite mayor control en cercanías a los diferentes 

cuerpos de agua (arroyos, ríos, lagunas), así como a aquellas zonas habitadas (Etiennot 

et al., 2010). 
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Figura 6. Imagen de mosquito fumigador, donde se observa la corta distancia entre la 

vegetación y el brazo aplicador. Fuente: Agro Link web 

 

 

Durante el desarrollo de las plantas, los cambios estructurales como crecimiento, 

floración, formación de vainas y granos, son etapas críticas (Figura 7) cuyo cuidado 

impacta en el rinde de la cosecha. Este tipo de cuidados imposibilitan en numerosas 

ocasiones el uso de mosquitos para el proceso de fumigación y es por ello el uso de 

aviones fumigadores (Figura 8). 

 

 
Figura 7. Cambios morfológicos durante el ciclo del cultivo de soja. Kantolic et al., 2010. 
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Figura 8. Aplicación mediante el empleo de avión fumigador. Fuente: 
http://www.agritotal.com/nota/toxicidad-y-mitos-sobre-fitosanitarios/ 

 

 

Se calcula que el costo de la fumigación aérea en la actualidad representa 2,5 

veces el valor por hectárea respecto del empleo de mosquito, no obstante, se estima 

una mejora de aproximadamente un 2% en el rinde de los lotes. Por otra parte, debido 

a la menor capacidad de carga de los aviones, respecto a las pulverizadoras terrestres, 

la concentración del plaguicida que se arroja es 4 veces mayor, y en ello, las gotas que 

se arrojan pueden ser hasta 1/8 más pequeñas que las producidas por pulverizadoras 

terrestres (Comisión Científica Ecuatoriana, 2007). 

Estas condiciones sumadas a la mayor altura de aspersión, producen que una 

fracción considerable de los plaguicidas arrojados desde aviones volatilice 

completamente sin tocar suelo, o viaje distancias mayores por deriva de gota, 

aumentando la probabilidad de los tres tipos de derivas. Debido a estas características, 

las aplicaciones aéreas producen derivas mayores que las terrestres. Los estudios que 

dan sustento a estos fundamentos y consideraciones, impulsaron a la Comunidad 

Europea en el año 2009 a sugerir a sus Estados Miembro la prohibición total de las 

pulverizaciones aéreas en el Artículo 9 del Capítulo IX (Directiva 2009/128/CE del 

Parlamento Europeo y del Consejo l 309/71, 2009). 

Si bien existe un beneficio económico real obtenido por la mejora en las 

tecnologías empleadas, este resulta proporcional al impacto ambiental producido, 

debido a lo que se conoce como “DERIVA”. Según la Norma ASAE S-572, se denomina 

deriva al desplazamiento de la aspersión (de un plaguicida) fuera del blanco, 

determinado por transporte de masas de aire o por falta de adherencia (American 

Society of Agricultural Engineers, 2004). Por su parte, la Coalición Nacional de 

Minimización de la Deriva de Estados Unidos (National Coalition on Drift Minimization, 
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1997), define a la deriva como el movimiento de las partículas pulverizadas y vapores 

del sitio de aplicación, provocando menor efectividad de control y posible daño a la 

vegetación susceptible, vida silvestre y a las personas. Cuando se habla de deriva, en 

general, se la asocia con el efecto que origina habitualmente el viento, pero en realidad 

hay otros tipos de derivas menos visibles, originados por la humedad relativa y la 

temperatura ambiente. Todos estos factores sumados al tamaño de las gotas tendrán 

un efecto directo en el aumento o disminución de la deriva (Figura 9) (Etiennot et al., 

2010). 

 

 
Figura 9. Relación entre la temperatura del aire y la humedad relativa para determinar las 

condiciones óptimas de pulverización (Etiennot et al., 2010). 

 

 

La fracción de una aplicación que puede resultar afectada por deriva, alcanza 

valores de hasta el 90% del producto fumigado sobre un cultivo (Hang, 2010). Las 

condiciones de la aplicación no son las únicas causales de las derivas, también los son 

las condiciones climáticas, temperatura ambiente superiores a los 25ºC, humedad 

relativa menor al 60% o mayor al 80%, velocidades de viento, estado de reversión 

térmica, alta radiación solar, son algunos de los parámetros ambientales que aumentan 

las derivas de plaguicidas (Leiva, 1995; 2007). Cavallo (2006) expresa que se calcula 

que aproximadamente un 25% de la pulverización de plaguicidas da en el blanco; el 

resto afecta directamente a otros organismos hacia los cuales la aplicación no fue 

dirigida. De esta manera, las aspersiones pueden afectar cultivos próximos y zonas 

habitadas. 

El efecto producido por las aplicaciones terrestres como por ejemplo el glifosato, 

donde resulta que entre el 14% y el 78% de este compuesto aplicado sale del sitio, 

produce muerte de plantas a más de 40 metros encontrándose residuos a 400 metros 

de una aplicación terrestre. En aplicaciones con helicóptero las pérdidas oscilan entre 
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el 41% y 82%, encontrándolo en mediciones a más de 800 metros de su punto de 

aplicación. Situación que se agrava con los aviones encontrándose residuos a más de 

800 metros del punto de aplicación (Comisión Científica Ecuatoriana, 2007). 

La humedad y las temperaturas altas favorecen la volatilización de muchos 

productos, como los organofosforados, lo que aumenta su toxicidad por inhalación. A fin 

de evitar que altas temperaturas aumenten la volatilización y por ende la toxicidad del 

plaguicida, se debe pulverizar en las horas más frescas, sobre todo en verano. 

Pulverizar a la mañana temprano y al anochecer evitando las horas de mayor insolación 

(Cavallo, 2006). 

A modo de ejemplo, en la Figura 10 se muestra un estudio de simulación de 

movimiento de masas gaseosas bajo condiciones climáticas reales, fenómeno 

agravante de la contaminación del Barrio Ituzaingó, en el sur de la Ciudad de Córdoba. 

A partir de un punto de emisión situado en el centro de la parcela pulverizada, el estudio 

realizado por Bonaparte et al., (2012) graficó el movimiento de los contaminantes por 

efecto de los factores climáticos hasta 1 hora después de la aplicación. Como resultado 

el programa arroja una representación gráfica con forma de pluma que demarca el área 

de dispersión de la sustancia. Cada área coloreada representa la probabilidad de 

encontrar el contaminante en la misma. 

 

 
Figura 10. Simulación de dispersión de herbicida post-siembra sobre Barrio Ituzaingó Anexo, 

Córdoba Capital, desarrollado con software HYSPLIT (Bonaparte et al., 2012). 

 

 

Hasta el momento hemos mencionado uno de los posibles factores que 

posibilita la deriva de los insecticidas permitiendo el ingreso a los cuerpos de agua. No 

obstante, existen al menos dos modelos adicionales de ingreso con una estrecha 
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relación entre ellos, posibilitando un aumento de la concentración de los insecticidas 

en el medio. En efecto, los procesos de escorrentía superficial y de lixiviación o 

absorción de los suelos, son efectos naturales que posibilitan estos procesos. 

Mugni et al., 2011, han observado que durante los eventos de lluvia post 

aplicación se produce el ingreso de los insecticidas por escorrentía superficial (runoff) 

a los cuerpos de agua, produciendo mortandades en organismos asociados, debido a 

que los compuestos hidrofóbicos (ej.: cipermetrina, clorpirifos, endosulfán) se 

adsorben al suelo y son transportados por el agua de lluvia como fracción particulada 

hacia los cuerpos de agua (Figura 11). 

 

 
Figura 11: Principales vías en que un agroquímico puede convertirse en contaminante en 

el ambiente (Martini, P. 2008). Tomado de Hang (2010). 

 

 

Características de los insecticidas estudiados  

 

Cipermetrina  

Piretrum es el extracto natural de las flores del crisantemo (Chrysanthemus 

cinerariaefolium y C. cineum) el cual es, desde tiempo atrás, ampliamente conocido por 

su acción como insecticida natural (WHO, 1990). Existen seis compuestos activos del 

piretrum que son llamados piretrinas: piretrinas I, piretrinas II, cinerina I, cinerina II, 

jasmolina I y jasmolina II (US EPA, 2014). Su efecto principal es el de alterar la función 

Absorción 1-10% 

Lixiviación 1-5% 

Transporte por erosión 0-5 % 
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nerviosa (neurotóxico) causando parálisis en insectos, causando eventualmente la 

muerte. 

Las formas sintéticas conocidas como piretroides, son análogos y derivados de 

las piretrinas, representando un grupo muy diverso de aproximadamente 1.000 potentes 

insecticidas. Estos piretroides se basan en la estructura química y en la actividad 

biológica de las piretrinas; el desarrollo de los piretroides sintéticos se encuentra 

envuelto en extensivas modificaciones químicas, para que estos compuestos sean más 

tóxicos y menos biodegradables en el ambiente (son más estables a la degradación de 

la luz solar). Su efecto es similar al de las piretrinas. 

Cada uno de los piretroides presentan una compleja estructura química, lo que 

genera un número variado de isómeros (generalmente dos, cuatro u ocho), haciendo 

que los productos comerciales manufacturados presenten una mezcla de estos 

isómeros. Esto genera que la producción de los piretroides con numerosos isómeros 

reporta una toxicidad variada para el mismo compuesto (Kaneko et al., 1981; Saito et 

al., 2000; Kaneko, 2010). Normalmente estos compuestos se presentan formulados con 

piperonil butóxido, piperonil sulfóxido y sesamex, donde dicha mezcla genera un 

sinergismo, incrementando el efecto del insecticida (CEPA, 1993). 

La cipermetrina (Figura 12) es un piretroide tipo II, desarrollado por el grupo de 

Michael Elliott (Rothamsted Research) y fue comercializada por primera vez en 1977 

como un piretroide sintético altamente activo (US EPA, 2014). Es lipofílica, muy poco 

soluble en agua. Fórmula molecular: C22H19NCl2O3 

Como se ha mencionado anteriormente es uno de los piretroides más empleados 

representando más del 50% del volumen total de insecticidas usados en cultivos de 

Argentina como algodón, soja, alfalfa, pastos naturales, arveja, lenteja, poroto, cebolla, 

tomate, frutales de carozo, lino, maíz dulce, sorgo, trigo, girasol, etc. 

Una vez aplicado, los insectos absorben la cipermetrina en la superficie del 

cuerpo, impidiendo el cierre de los canales de sodio dependientes de voltaje ubicados, 

por ejemplo, en los axones de las neuronas. Los iones Na+ fluyen libremente en el 

interior de la célula y se producen impulsos nerviosos despolarizantes. Esto conduce a 

estados de convulsiones, fallas en la coordinación y parálisis ("efecto de derribo") del 

sistema nervioso central (SNC) y sistema nervioso periférico (SNP). 

Está definido como altamente tóxico para abejas y extremadamente tóxico para 

peces (Karise et al., 2007; Varó et al., 2000; Rao et al., 2005;. Gul, 2005; Selvi et al., 

2005). En humanos, produce leve irritación en la dermis, moderada irritación en los ojos 

y no está considerado mutágeno, teratógeno o carcinógeno y no se acumula en tejidos 

grasos (Mueller-Beilschmidt, 1990). 

 

https://es.wikipedia.org/wiki/Canales_de_sodio
https://es.wikipedia.org/wiki/Abeja
https://es.wikipedia.org/wiki/Peces
https://es.wikipedia.org/wiki/Dermis
https://es.wikipedia.org/wiki/Ojos
https://es.wikipedia.org/wiki/Mut%C3%A1geno
https://es.wikipedia.org/wiki/Terat%C3%B3geno
https://es.wikipedia.org/wiki/Carcin%C3%B3geno
https://es.wikipedia.org/wiki/Tejido_adiposo
https://es.wikipedia.org/wiki/Tejido_adiposo
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Figura 12. Estructura química de la cipermetrina. Nombre IUPAC: (1RS)-cis, trans-3-(2,2-

diclorovinil)-2,2-dimetilciclopropano carboxilato de (RS)-ciano-3-Fenoxibencilo. La molécula 
tiene tres esterocentros y se utiliza como mezcla de los ocho esteroisómeros resultantes. 

 

 

Clorpirifos 

Es un insecticida sintético órgano fosforado de amplio espectro, el cual ha sido 

producido comercialmente desde el año 1966 (Rigterink, 1966), existiendo diversas 

metodologías para su manufacturación, no obstante, la reacción de 3,5,6-tricloro-2-

piridinol (TCP) con O,O-dietilfosforocloridotioato bajo condiciones básicas en 

dimetilformamida ha sido la más difundida (Sittig, 1985) (Figura13). 

Dow Chemical Company lo comenzó a comercializar bajo los nombres de 

Dursban y Lorsban, resultando ser en un momento uno de los plaguicidas domésticos 

más utilizados en los EE.UU. Desde entonces ha sido utilizado para el control de plagas 

tanto domiciliarias (termitas, escarabajos, cucarachas, entre otros), como de cultivos 

intensivos (soja, frutillas, manzanas, naranjas). 

En 1995, Dow fue multado en EE.UU. por no enviar los informes a la EPA, 

habiéndose recibido 249 casos de intoxicación por Dursban, poner fin a la publicidad 

ilegal de Dow de Dursban como "seguro". Dow acordó retirar el registro de clorpirifos 

para su uso en hogares y otros lugares donde los niños pueden estar expuestos, y 

quedó severamente restringido su uso en los cultivos. Estos cambios entraron en vigor 

el 31 de diciembre de 2001. 

 

 
Figura 13. Estructura química del clorpirifos. Nombre IUPAC: O, O-dietil O-3 ,5,6-

trichloropyridin-2-il fosforotioato. 
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El clorpirifos es considerado moderadamente tóxico y la exposición crónica se 

ha relacionado con efectos neurológicos, trastornos del desarrollo y trastornos 

autoinmunes (Villalba et al., 2020). Poco soluble en agua. Fórmula semidesarrollada: 

C9H11Cl3NO3PS Sus principales acciones tóxicas recaen sobre efectos neurológicos, 

alterando el comportamiento y posiblemente produciendo efectos reproductivos (Hill, 

1995; Macintosh et al., 2001; Rao et al., 2005), remarcando la gran toxicidad para 

organismos acuáticos (Jergentz et al., 2005; Gul, 2005; Demetrio et al., 2014). 

En el año 1997, la empresa de mayor producción de clorpirifos en Estados 

Unidos Dow Elanco detuvo la fabricación de este insecticida destinado a control de 

plagas domésticas o en mascotas. La resolución 456/2009 del Ministerio de Salud de la 

Nación Argentina, en su Art. 5º - “Prohíbase la importación, producción, comercialización 

y uso del principio activo clorpirifos en formulaciones de productos domisanitarios, a 

excepción de cebos con cierre a prueba de niños”-, no obstante, no existe prohibición 

para su uso en aplicaciones de controles de plaga en la industria agrícola.  

 

La ecotoxicología y su campo de aplicación 

Como menciona Salibián en sus reflexiones sobre la ecotoxicología (2015), se 

podría acuñar el término Ecotoxicología, como una rama de la Toxicología, con el trabajo 

de Truhaut (1977) quien identifica encuentros cada vez más frecuentes y diversos, 

generando nuevas áreas pluriespecíficas; los tóxicos ya no se visualizarían limitados a 

sus efectos sobre los humanos, y se extenderían a los componentes bióticos y abióticos 

de los ecosistemas: animales (incluidos los humanos), vegetales y bacterias, en un 

contexto integrado. Hoy podemos definir la Ecotoxicología como el desarrollo y la 

aplicación de herramientas y procedimientos que permiten interpretar el efecto y el 

destino de los tóxicos en los ecosistemas (estudia los efectos de sustancias químicas o 

potencialmente tóxicas, su movilidad y persistencia en el medio ambiente y cadenas 

tróficas, su transformación bajo condiciones ambientales y los efectos sobre sobre la 

diversidad de organismos, poblaciones y comunidades en los ecosistemas (Newman, 

2014). 

Notablemente, esta disciplina ha adquirido en los últimos años repercusiones 

sociales y legales de gran importancia. Las conclusiones de estos estudios suelen tener, 

en general, un gran impacto en la sociedad y son la base para el establecimiento de 

leyes específicas sobre el tema. A principios del siglo XX, se creía que los diferentes 

compartimentos de la biosfera estaban separados y eran independientes: “la solución a 

la contaminación era la dilución”. El criterio actual es que todos los compartimentos de 

la biosfera están interrelacionados y son interdependientes, y que la alteración de uno, 

repercute en los otros.  
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La contaminación puede ser de origen natural -esto es, de naturaleza física, 

biológica o química y aparecer en todos sus estados (sólido, líquido o gaseoso)- o 

antropogénica. Dentro de las actividades no productivas generadas por el hombre, se 

puede mencionar el transporte, las actividades domésticas, los servicios; los procesos 

sociales y culturales como la urbanización, el crecimiento demográfico, la economía de 

consumo y dentro de las actividades productivas, la explotación de recursos renovables 

y no renovables, como la agricultura y la industria. 

Actualmente en Argentina, así como sucede en el resto del mundo, los peces 

también son utilizados como indicadores de contaminación (bioindicadores o especie 

centinela) en ensayos ecotoxicológicos, dado que acumulan contaminantes en sus 

órganos directamente desde el agua y/o a través de la dieta (De la Torre et al., 1999; 

van der Oost et al., 2003; De la Torre et al., 2002, 2005). Más aun, el Instituto Argentino 

de Normalización y Certificación (IRAM) ha incluido recientemente varias especies 

nativas que se utilizan en esta tesis para realizar ensayos capaces de determinar la 

toxicidad letal aguda de sustancias, como ciertos peces de agua dulce (IRAM 29112, 

2008). 

Entre los recursos naturales, los ecosistemas dulceacuícolas constituyen un 

recurso fundamental para la vida del hombre en la Tierra, brindando servicios esenciales 

para su desarrollo y bienestar, tales como fuente de agua y de alimentos, o bien 

espacios para la depuración de desechos antropogénicos; funcionando además como 

reguladores climáticos. La sobreexplotación y la contaminación de estos ambientes 

impactan negativamente, directa o indirectamente, sobre la integridad y los servicios 

que los mismos prestan (PNUMA, 2007). 

 

Los desorganizadores endocrinos 

Sin duda uno de los grandes retos a enfrentar en los próximos años será el de 

lograr comprender los mecanismos de acción de los contaminantes presentes en el 

ambiente, con el fin de obtener una mejor gestión de los riesgos, además de prevenir y 

mitigar los efectos nocivos a nuestro ecosistema. La falta de inversión en este área 

podría tener consecuencias incalculables en términos del impacto ambiental, en la salud 

de las especies y en la conservación de la biodiversidad, tanto como recurso para el 

hombre, como per se (Arukwe y Goksøyr, 2003; Sauvé y Desrosiers, 2014; Godfray et 

al., 2019). 

Hoy en día miles de sustancias de uso masivo se producen comercialmente, 

entre los cuales se puede encontrar una gran variedad de productos destinados a 

mejorar el rinde de las cosechas y el bienestar de la salud animal y humana (Rehman 

et al., 2015). Muchas de estas sustancias se consideran contaminantes de “interés o 
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preocupación” emergente/reciente ya que se ha descubierto recientemente -o se 

sospecha- que están presentes y son persistentes en diversos compartimentos del 

ambiente, y su toxicidad altera el metabolismo de algún organismo. Los ejemplos de la 

lista de contaminantes de preocupación emergente son cada vez más amplios e 

incluyen: biocidas, plaguicidas polares, tensoactivos, retardantes de llama, 

plastificantes, productos farmacéuticos para uso humano o veterinario, productos para 

higiene personal, parafinas, toxinas de algas, aditivos, hidrocarburos, nanopartículas, 

etc. (Sauvé y Desrosiers, 2014). Estos “nuevos” contaminantes representan un cambio 

en el pensamiento tradicional, ya que si bien son producidos industrialmente, se 

dispersan en el ambiente por su excesivo uso a nivel doméstico, comercial e industrial 

(Boyd et al., 2004; Cleuvers, 2003; Metcalfe et al., 2003; Brooks, 2009). El potencial de 

un contaminante seguirá siendo de tipo “emergente” en tanto y en cuanto continúe la 

escasez de información en la literatura científica o estén mal documentados los 

problemas asociados a su presencia en el ambiente. 

El ambiente acuático sigue siendo el mayor receptor de grandes cantidades de 

estos compuestos de origen antrópico. Comprender los mecanismos de acción de estos 

compuestos, muchos de ellos también denominados xenobióticos, por tratarse de 

compuestos que poseen estructuras químicas no presentes de forma natural en la 

biosfera, y que por lo tanto no pueden ser biodegradados completamente por los seres 

vivos, es lo que nos permitiría controlar la exposición a los mismos y minimizar sus 

efectos. Es así que en los últimos años se ha puesto especial atención sobre las 

consecuencias de la exposición de los organismos a un tipo particular de estas 

sustancias, denominadas desorganizadores endócrinos (de sus siglas en inglés EDC, 

endocrine disrupting chemicals) presentes en el ambiente y capaces de interferir con las 

funciones normales del sistema endocrino (Sumpter y Jobling, 1995; Godfray et al., 

2019; Lee et al., 2019). En la actualidad se ha extendido esta definición, considerando 

también los daños encontrados sobre el sistema nervioso, como “compuestos 

perturbadores neuro‐endócrinos” (Waye y Trudeau, 2011). 

Muchos de ellas son capaces de imitar, bloquear o modificar el efecto de las 

hormonas (especialmente los estrógenos), interfiriendo en el normal desarrollo, 

alterando las capacidades reproductivas, el comportamiento normal y la fisiología 

general (Colborn y Clement, 1992; Trudeau y Tyler, 2007, Asimakopoulos et al., 2016). 

Estos compuestos pueden actuar también como antiestrógenos, antiandrógenos o 

agentes tiroactivos (Colborn et al., 1992; Tang et al., 2015). 

El ambiente acuático presenta una gran diversidad biológica, cuyo conocimiento 

es importante en la identificación de especies adecuadas para su utilización como 

organismos estándar en bioensayos de toxicidad, como bioindicadores de stress 
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ambiental y en la preparación de criterios de calidad de agua. Los peces y los 

crustáceos en especial han sido objeto de bioensayos con metales pesados y 

plaguicidas, mostrando particular sensibilidad en sus estadios larvales y postlarvales 

(Jauriot y Roses, 1991a y b; Ramachandran et al., 1997; Peluso et al., 2011; Demetrio 

et al., 2014) ya que los efectos de los contaminantes podrían afectar tanto el número 

como la sobrevida de las larvas eclosionadas y en consecuencia producir efectos sobre 

la dinámica poblacional de la especie. Ver revisión WHO/UNEP 2012. 

 

Los biomarcadores 

La definición y el criterio de clasificación de los biomarcadores son variados. Se 

considera que un biomarcador es cualquier cambio en los niveles de respuesta 

bioquímica, fisiológica y/o histológica que demuestren que un organismo ha estado 

expuesto a un contaminante ambiental. En un sentido más amplio para describir un tipo 

de medición que refleje una interacción entre el sistema biológico y un peligro potencial, 

el cual puede ser químico, físico o biológico (OMS, 1989). 

Wu et al., (2007) puntualiza que los biomarcadores son una respuesta biológica 

que puede estar relacionada a -la exposición a- o a un -efecto tóxico de-, un 

contaminante ambiental. Aunque los biomarcadores son definidos como una respuesta 

a nivel suborganismo (indicando condiciones ambientales adversas antes que se 

pongan de manifiesto los efectos a escala poblacional) en un contexto más amplio, 

también se puede incluir todos los niveles de organización biológica, desde repuestas 

moleculares o bioquímicas hasta comportamentales y poblacionales.  

Otro criterio de clasificación de los biomarcadores, algo más amplio, los agrupa 

en tres categorías: de exposición, de efecto y de susceptibilidad (van der Oost et al., 

2003; Richterova et al., 2015). 1) Biomarcadores de exposición, permiten detectar y 

medir sustancias exógenas, sus metabolitos o el producto de interacción a nivel 

molecular o celular dentro del organismo con el agente xenobiótico, indicando que el 

organismo ha estado expuesto en algún de su vida a un determinado compuesto; 2) 

biomarcadores de efecto, incluyen mediciones bioquímicas, fisiológicas u otras referidas 

a las alteraciones que pudieran producirse dentro de los tejidos o en fluidos biológicos, 

asociándose a un posible daño en la salud; 3) biomarcadores de susceptibilidad, indican 

la habilidad inherente o adquirida de los organismos de responder a la exposición a 

xenobióticos, incluyendo factores genéticos y cambios en receptores, los cuales alteran 

la susceptibilidad de los individuos frente a la exposición. 

Una de las razones para el uso de los biomarcadores, tanto a nivel celular como 

molecular, es su característica como herramienta sensible para el alerta temprano en 
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evaluaciones de calidad ambiental, de manera de predecir y pronosticar alteraciones o 

daños ocurridos por contaminantes ambientales. 

 

Sistemas de regulación hormonal en peces 

La regulación del sistema reproductor en los vertebrados está dada por el 

hipotálamo que secreta la hormona liberadora de gonadotrofinas (GnRH) la cual actúa 

en la hipófisis, provocando la liberación a la circulación de las hormonas luteinizante 

(LH) y folículo estimulante (FSH) que, a su vez, estimulan la síntesis de hormonas 

sexuales (estrógenos y andrógenos), la maduración y la liberación de las gametas de 

las gónadas (ovarios y/o testículos). Los mecanismos de acción de los esteroides a nivel 

transcripcional son los más estudiados, pero también existen a nivel neuronal 

respuestas rápidas en la modulación de los comportamientos reproductivos (Zohar et 

al., 2010; Saaristo et al., 2017). Las kisspeptinas han sido incluidas como sistema 

regulatorio clave en la integración de señales ambientales y vías metabólicas, tanto a 

nivel de cerebro como de hipófisis, haciendo más compleja la regulación de las 

funciones reproductivas (Elakkanai et al., 2015). Recientemente, se ha descrito el rol de 

la hormona inhibidora de gonadotrofinas (GnIH), la cual actúa sobre neuronas GnRH 

modulando a su vez la liberación de las gonadotrofinas (Muñoz-Cueto et al., 2017; 

Trudeau y Somoza 2020). 

Cabe aclarar que los peces teleósteos no poseen eminencia media, así, las 

terminaciones de las neuronas hipotalámicas se encuentran próximas a las células de 

la adenohipófisis (inervación directa), alcanzando a las células blanco, o bien entran 

directamente en contacto “sinaptoide” con las mismas. Las hormonas hipotalámicas, al 

unirse a receptores de membrana de las células hipofisarias, provocan potenciales de 

acción con el consiguiente aumento en los niveles de calcio y la exocitosis de las 

vesículas que contienen las hormonas hipofisarias. Un 30% de las células en la hipófisis 

liberan basalmente hormonas por generación espontánea de potenciales de acción 

(Cerdá-Reverter y Canosa, 2009). 

En efecto, para demostrar la acción estrogénica en machos de peces, se utilizan 

comúnmente biomarcadores tales como las hormonas esteroideas, la presencia de 

vitelogenina (vtg), la expresión de genes específicos y la histopatología gonadal. 

Muchos de estos indicadores han sido utilizados en estudios de monitoreo ambiental de 

manera de evidenciar los efectos de diferentes xenobióticos presentes en el ambiente 

(Saravanan et al., 2016; Godfray et al., 2019). 

El estudio de la reproducción en los peces resulta un desafío debido a la gran 

cantidad de especies presentes en este grupo de vertebrados y a las numerosas 

estrategias reproductivas que han sido descriptas en él. El éxito reproductivo en los 
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peces depende principalmente de las funciones integradas de los esteroides, hormonas 

y proteínas cerebrales, la hipófisis, el hígado y las gónadas. El inicio de la madurez 

sexual y la reproducción en los teleósteos involucra la integración de señales 

ambientales (como ser temperatura y fotoperíodo) y la acción coordinada de múltiples 

vías neuroendócrinas en el sistema nervioso central.  

 

Rol de las Gonadotrofinas (GTHs)  

En las hembras, FSH estimula la producción de 17β-estradiol (E2) y la 

incorporación de vitelogenina al oocito en desarrollo (Richards, 2019). Las funciones en 

machos involucran la estimulación de la proliferación de las células de Sertoli y el 

mantenimiento de la espermatogénesis. Durante las primeras etapas del desarrollo 

reproductivo, LH se mantiene en niveles muy bajos o es indetectable. Antes de la 

madurez sexual, los niveles aumentan y esta hormona estimula la esteroidogénesis 

gonadal, la maduración oocitaria, la ovulación y la espermiación. 

Los esteroides gonadales actúan a su vez a nivel del hipotálamo y/o la hipófisis 

regulando positiva o negativamente la síntesis y liberación de LH y FSH. El tipo de 

regulación varía según el estadio del desarrollo gonadal. Durante la vitelogénesis y la 

espermatogénesis tardía tiene lugar una inhibición de la secreción de LH y FSH. Esta  

regulación negativa ocurre de forma indirecta sobre las neuronas de GnRH. En las 

hembras, el E2 regula la actividad de la dopamina (DA) al aumentar el tono inhibitorio 

dopaminérgico durante la vitelogénesis, a la vez que reduce la influencia estimulatoria 

de GABA (Levavi-Sivan, 2004; Zohar et al., 2010). 

En individuos juveniles de varias especies de peces, los andrógenos 

aromatizables y los estrógenos generan un feedback o retroalimentación positiva sobre 

la expresión de las GTHs. Estos efectos estimulatorios están dados tanto a nivel de la 

hipófisis como del sistema de GnRH (Ver resumen en Figura 14). 

 

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Levavi-Sivan%20B%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=14749295
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Figura 14. Diagrama esquemático en el que se resumen las principales relaciones 

entre el medio ambiente, el sistema neuroendócrino y el sistema reproductor para machos 
(derecha) ó hembras (izquierda) de peces teleósteos. 

 

 

Las gónadas 

 

Testículos  

En los peces los testículos son usualmente órganos pares, elongados, 

localizados en la región dorsal de la cavidad abdominal. Pueden variar en tamaño 

dependiendo de la edad del animal y de la estación reproductiva. A nivel histológico 

pueden distinguirse dos compartimentos: el germinal y el intersticial. 

El compartimento germinal, está compuesto por lóbulos seminíferos ramificados 

que contienen células germinales isogénicas encerradas en estructuras denominadas 

espermatocistos, formados por los procesos citoplasmáticos de las células de Sertoli. 

Durante el proceso de espermatogénesis las células germinales progresan a través de 

varios estadios celulares hasta diferenciar en espermatozoide. Las espermatogonias 

proliferan dentro de los espermatocistos por lo que, al iniciarse la meiosis de manera 

sincrónica, los espermatocitos resultantes quedan en el interior del mismo 

espermatocisto. Durante la primera división meiótica, los espermatocitos se denominan 

primarios, mientras que al iniciarse la segunda división meiótica se los llama 
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secundarios. Finalizada la meiosis se obtienen células haploides llamadas 

espermátidas, las cuales sufren una transformación morfológica o espermiogénesis 

para diferenciarse en espermatozoides. Los cambios ocurridos durante este proceso 

incluyen la condensación del núcleo, la formación de la vesícula acrosomal y la 

formación del flagelo a partir del centríolo distal. Dependiendo de la especie, la 

espermatogénesis puede ocurrir de forma continua o ser un proceso estacional, con 

fases de recrudescencia y regresión del epitelio germinal (Grier y Lo Nostro, 2000; Grier 

et al., 2016) 

El compartimento intersticial, ubicado entre los lóbulos, está ocupado por 

elementos de tejido conectivo, vasos sanguíneos, fibras nerviosas y células de Leydig. 

Éstas últimas muestran las características citológicas típicas de las células productoras 

de esteroides al ser secretoras de andrógenos. Son de forma ovoide o irregular y se 

localizan aisladas o en pequeños grupos cerca de los vasos sanguíneos. (Grier y 

Aranzabal, 2009). 

Los espermatocistos están formados por proyecciones de las células de Sertoli, 

única célula somática presente en el interior de los lóbulos. Este tipo celular cumple 

múltiples funciones como ser sostén y nutrición de las células germinales, fagocitosis y 

eliminación de los cuerpos residuales producto de la espermiación, secreción de 

numerosas sustancias, regulación de la espermatogénesis y la espermiación. Un 

marcador enzimático de la función de las células de Sertoli es la actividad de la enzima 

gamma-glutamil transpeptidasa (γGT), a pesar de estar presente en las membranas de 

numerosos tipos celulares de vertebrados, su actividad en testículo está restringida a 

las células de Sertoli (Christiansen et al., 2000). El tratamiento con compuestos 

estrogénicos es capaz de alterar la actividad de la γGT con la concomitante alteración 

en la estructura de las células de Sertoli en el testículo (Da Cuña et al., 2013; Hatef et 

al., 2019). La Figura 15 resume la regulación hormonal de la espermatogénesis en 

peces. 
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Figura 15. Regulación hormonal a nivel del eje reproductor hipotálamo-hipófisis-testículo en 

peces. Modificado de Hatef et al., (2019).  
T: Testosterona; 11KT: 11ceto-testosterona; LH: Hormona Lutenizante; FSH: Hormona Foliculo 

Estimulante; GnRH: Hormona Liberadora de Gonadotrofinas; KISS: Kisspeptinas. 

 

 

Ovarios  

En los teleósteos los ovarios son órganos huecos en forma de saco que se forma 

durante el desarrollo por la fusión de pliegues ováricos que encierran parte de la cavidad 

celómica. La cavidad ovárica o lumen tiene por lo tanto origen celómico y es receptora 

de los oocitos luego de la maduración y liberación en la mayoría de las especies de 

teleósteos. Las gametas liberadas a esta cavidad interna son conducidas al exterior por 

medio de un oviducto corto que no tiene relación anatómica con el sistema excretor. 

Histológicamente, el ovario está constituido por numerosas lamelas recubiertas 

por el epitelio germinal. Éste consta de células germinales en distintos estadios de 

desarrollo rodeadas por células foliculares formando folículos ováricos, así como de 

folículos atrésicos o en degeneración (Grier et al., 2016).  

Durante el ciclo ovárico, los oocitos pueden clasificarse en diversos estadios en 

base a las características morfológicas. Los oocitos de crecimiento primarios o 

previtelogénicos son aquellos de menor tamaño y contienen nucléolos prominentes en 

el núcleo, cercanos a la membrana nuclear. La aparición de gránulos de vitelo y 

vacuolas lipídicas señala el paso al estadio de oocito de crecimiento secundario o 

vitelogénico. En esta fase comienza a ser conspicua la presencia de alvéolos corticales 

en la periferia celular, los cuales tienen función de inhibir la poliespermia en el evento 



Introducción general  

 25 

de la fecundación. El inicio del estadio de oocito maduro está marcado por la migración 

del núcleo o vesícula germinal hacia el polo animal de la célula y estará listo para ser 

liberado (Lubzens et al., 2008). La figura 16 resume las principales etapas de la 

maduración oocitaria. La figura 17 representa la regulación hormonal de la vitelogénesis. 

 

 
Figura 16. Resumen de las etapas de la maduración oocitaria en peces óseos. Tomado de 

Reading et al., 2016. 
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Figura 17. Regulación hormonal de la vitelogénesis.  

Modificado de Nagahama et al., 1995. 

 

 

Esteroides sexuales  

Además de ser los órganos productores de gametas, las gónadas tienen función 

endócrina al secretar una variedad de hormonas esteroideas. Estas hormonas 

gonadales -testosterona, estradiol, progesterona y derivados- cumplen un papel clave 

en la regulación de la reproducción y del balance energético. Las hormonas sexuales 

tienen acciones regulatorias estimulatorias e inhibitorias, las cuales dependen del 

esteroide considerado, la especie, el estado fisiológico y el órgano blanco.  

Las hormonas esteroideas sexuales están involucradas en la regulación de todos 

los procesos reproductivos de los vertebrados. Controlan el desarrollo de las células 

germinales, así como el de los órganos y glándulas sexuales accesorias, y modifican el 

comportamiento durante la reproducción. Los peces teleósteos producen varios tipos de 

esteroides gonadales bioactivos: estrógenos, progestágenos y andrógenos. Todos ellos 

son derivados del colesterol y su biosíntesis depende de varias enzimas de la familia 

del citocromo P450 (Figura 18). Los esteroides son producidos en las gónadas y otras 

glándulas periféricas en respuesta al estímulo de la liberación de gonadotrofinas por la 

hipófisis. Estas hormonas realizan a su vez una retroalimentación en los sistemas 

neuroendocrinos que controlan su secreción (Lubzens et al., 2010). 
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Figura 18. Esquema de la biosíntesis de esteroides en las células foliculares del ovario de 

salmón. Tomado de Lubzens et al., 2010. 
P450: superfamilia de proteínas del citocromo P450 (implicada en la síntesis y metabolismo de 

componentes celulares internos y externos); P450SCC: enzima de escisión de la cadena lateral del 
colesterol; P450C17: carbono 17; P450Lyase: liasa; P450arom: aromatasa. Enzimas esteroidogénicas: 

3BHSD: 3beta-hidroxiesteroide deshidrogenasa; 17BHSD: 17beta-hidroxiesteroide deshidrogenasa; 
20BHSD: 20beta-hidroxiesteroide deshidrogenasa. 

 

 

Dependiendo de la especie, el sexo, el estadio reproductivo y el tipo celular se 

expresarán distintas enzimas de la vía esteroideogénicas. En la mayoría de las especies 

de teleósteos, los niveles de esteroides sexuales en plasma dependen del sexo del 

animal y correlacionan con el estado de maduración (Kholodnyy et al.,2019). 

 

La vitelogenina  

El 17β-estradiol (E2) es producido en el ovario por las células foliculares que 

rodean al oocito en crecimiento y secretado a la circulación general. Circula por el 

torrente sanguíneo unido a la proteína transportadora SHBG (por las siglas en inglés 

sex hormone binding globulin) hasta los órganos blanco (González et al., 2019). 

En el hígado, el E2 ingresa a los hepatocitos por difusión facilitada o por 

endocitosis mediada por receptor y al unirse al receptor de estrógenos activa la síntesis 

de proteínas involucradas en la oogénesis como ser las proteínas de la envoltura nuclear 

(en algunas especies) y la vitelogenina (Reading et al., 2016). Estas proteínas son 

secretadas por los hepatocitos y transportadas hasta el ovario a través del torrente 

sanguíneo, donde se incorporan a los oocitos en maduración (Figura 17).  

La vtg es una fosfoglicolipoproteína de alto peso molecular, de gran inestabilidad 

debido a su rol como precursor de los péptidos que conforman el vitelo. Es incorporada 

a los oocitos mediante endocitosis mediada por receptor y clivada en moléculas más 
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pequeñas -lipovitelina I y II, fosvitina- las cuales se almacenan en gránulos en el 

citoplasma. Estas proteínas son los principales nutrientes de reserva del embrión en 

desarrollo y son capaces de unir iones calcio, hierro y magnesio.  

En este contexto, como se mencionara previamente, la inducción de la síntesis 

de vtg por parte de machos maduros y juveniles ha sido empleada como un biomarcador 

sensible y efectivo de exposición a contaminantes estrogénicos (Moncaut et al., 2003; 

Genovese et al., 2011). 
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Hipótesis de trabajo 

 

➢ La dinámica del ambiente asociado a los arroyos de primer orden de la región 

pampeana, interfiere en la toxicidad y la biodisponibilidad de los insecticidas para 

organismos acuáticos. 

 

➢ Los insecticidas, cipermetrina y clorpirifos, empleados en producción agrícola 

actúan como desorganizadores endocrinos de la biología reproductiva de peces. 

 
 

➢ La exposición a formulados comerciales de cipermetrina y clorpirifos en 

laboratorio alteran la viabilidad reproductiva de los peces. 

 

 

 

Objetivos específicos 

 

✓ Evaluar la toxicidad de cipermetrina y clorpirifos en ambientes naturales 

controlados utilizando invertebrados acuáticos como modelo.  

 

✓ Conocer el comportamiento del clorpirifos en ambientes controlados utilizando 

invertebrados y vertebrados acuáticos como modelo.  

 

✓ Analizar los efectos producidos por la exposición a concentraciones subletales 

de los plaguicidas cipermetrina y clorpirifos en peces a nivel del eje reproductivo. 

 

✓ Evaluar el efecto producido por formulados comerciales en peces sobre la 

viabilidad reproductiva en campo y laboratorio. 
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EVALUACIONES ASOCIADAS AL AMBIENTE NATURAL 

 

Parte A 

Con el objetivo de evaluar la toxicidad de la cipermetrina y el clorpirifos en ambientes 
naturales se utilizó un diseño de limnocorrales con invertebrados acuáticos como 

modelo. 
 

Estudio en el ambiente mediante el uso de limnocorrales 

El empleo de limnocorrales para la realización de bioensayos de toxicidad in situ, 

resulta una de las herramientas más empleadas para la evaluación del impacto 

producido por contaminantes en ambientes naturales, suplementando la ecotoxicología 

tradicional, la cual se basa principalmente en ensayos de toxicidad en el laboratorio 

(Chappie et al., 2000). Por otra parte, en la realización de bioensayos in situ, se reducen 

los errores metodológicos asociados a la toma de muestras, manipuleo y conservación 

de las mismas permitiendo a su vez, ensayos más cercanos y realistas (Castro et al., 

2003) 

Carriquiriborde et al. (2007), publicaron ensayos utilizando limnocorrales con 

madrecitas de agua dulce (Cnesterodon decemmaculatus) como modelo biológico; 

Sobrero (2010) empleó la misma metodología con plantas acuáticas (Lemna gibba) 

como modelo de ensayo. Más aun, los anfípodos, han sido empleados comúnmente 

como modelos biológicos para el estudio de la contaminación y en ensayos de toxicidad 

en diversas regiones, tal es el caso de Hyalella azteca (Amphidoda, Hyalelilladae) 

ampliamente estudiada y utilizada en el hemisferio norte. Con características similares, 

Hyalella curvispina (Shoemaker 1942) (Figura 1.1), es un anfípodo altamente distribuido 

en la región Pampeana, asociado principalmente a la flora riparia en cuerpos de agua 

lénticos de la provincia de Buenos Aires. Este modelo biológico ya ha sido empleado en 

numerosos estudios de contaminación y ensayos de laboratorio en nuestro país (García 

et al., 2010; Peluso et al., 2011; 2013; Mugni et al., 2016; Sansiñena et al., 2018). 
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Figura 1.1. Neonato, juvenil y macho adulto de H. curvispina. Fotografía obtenida del trabajo de 

García et al., (2010). 

 

 

Área de estudio 

En el marco del proyecto "Impacto de agroquímicos en cuencas del bajo Paraná 

y Río de La Plata" (SECYT, PICT 2000 07-8480, Director: A.E. Ronco, FCE, UNLP), se 

realizaron estudios de campo con el fin de evaluar la toxicidad de la cipermetrina y el 

clorpirifos en ambientes naturales asociados al cultivo de soja transgénica. En el 

mencionado proyecto diversos grupos de trabajo realizaron tareas de campo y 

laboratorio abordando especies asociadas a los cuerpos de agua como ser peces, 

anfibios, invertebrados y plantas. 

La región seleccionada para el estudio fue la localidad de Arrecifes que se 

caracteriza por estar inserta en una de las zonas de mayor producción agrícola 

ganadera de la provincia de Buenos Aires, siendo por otra parte una región con un gran 

número de arroyos y nacientes todos efluentes del río Arrecife, el cual desemboca en el 

Río Paraná. 

Para este estudio se seleccionó una parcela atravesada por un pequeño arroyo 

de primer orden en un campo cercano a la localidad de Arrecifes, ubicado a 150 km al 

noroeste de la Ciudad de Buenos Aires (Figura 1.2). 
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Figura 1.2. Zona de trabajo con limnocorrales. Tomado de Carriquiriborde et al., (2007) 

 

 

El trabajo de campo se desarrolló en el periodo comprendido entre noviembre 

de 2002 y febrero de 2003, donde se establecieron dos sitios de trabajo como se 

muestra en las figuras 1.3 y 1.4. El primero fue localizado dentro de la parcela en la que 

nace un arroyo de primer orden (S1) y el segundo a unos 250 m río abajo (S2). La 

parcela correspondiente a S1, fue utilizada para el cultivo de soja y la correspondiente 

a S2 se empleó para ganadería. 

 

      
Figura 1.3. Imágenes del sitio 1 (S1), asociado al cultivo de soja. Nótese la ubicación de los 

limnocorrales (peces). 
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Figura 1.4. Imágenes del sitio 2 (S2), asociado a actividad ganadera. Nótese la ubicación de 

limnocorrales (peces) y las pisadas del ganado. 

 

 

Durante la campaña 2002-2003 de cultivo de soja, en paralelo al trabajo de la 

presente tesis, Jergentz et al., (2005) determinaron la concentración de insecticidas en 

muestras de agua, sedimentos y escorrentía superficial (Tabla1.1). 
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Tabla 1.1. Concentración de insecticidas durante el periodo de estudio de los limnocorrales en 
la localidad de Arrecife. Tomado de Jergentz et al., (2005).  

Lugar Fecha Cipermetrina Clorpirifos Unidades 

Material en 
suspensión 

Sitio 1 10-dic-02 0,05 0 µg/Kg 

 
Sitio 1 17-dic-02 4,4 0 µg/Kg  
Sitio 1 16-ene-03 13,2 0,05 µg/Kg  
Sitio 1 23-ene-03 0 63 µg/Kg  

Aguas arriba 
Sitio1 

16-ene-03 0 17,01 µg/Kg 

 
Aguas arriba 

Sitio1 
23-ene-03 0 225,8 µg/Kg 

 
Sitio 2 10-dic-02 0,05 0 µg/Kg  
Sitio 2 17-dic-02 0,05 0 µg/Kg  
Sitio 2 16-ene-03 0 8,99 µg/Kg  
Sitio 2 23-ene-03 0 0,05 µg/Kg 

Escorrentía Sitio 1 17-dic-02 9,7 0 µg/Kg  
Sitio 1 23-ene-03 20,8 30,3 µg/Kg 

Agua Sitio 1 17-dic-02 0,161 0 µg/L  
Sitio 1 17-dic-02 0,099 0 µg/L 

Sedimentos Aguas arriba 
Sitio1 

11-ene-03 0 12,8 µg/Kg 

 

 

Sistema de cultivo de Hyalella curvispina 

En el arroyo La Horqueta en cercanía a la región (Capitán Sarmiento, provincia 

de Buenos Aires) se colectaron organismos adultos de H. curvispina (Figura 1.6). 

 

   
Figura 1.6. Imágenes del Arroyo La Horqueta, en la región de Arrecife, zona de extracción de 

individuos de H. curvispina, para su cultivo en laboratorio. 

 

 

Una vez colectados, los anfípodos fueron trasladados al Instituto de Limnología 

de La Plata (ILPLA) y cultivados por un período de un año en el laboratorio a cargo del 

Dr. Bonetto (Figura 1.7). Metodología de cultivo empleada: 

• Recipientes de 2 litros de capacidad con medio especifico. 

• Uso de un sustrato como ser: gasa, red plástica, etc. 
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• Máximo de 50 organismos adultos por recipiente. 

• Aireación constante y ciclo lumínico natural. 

• Temperatura: 23 +/- 1 °C. 

• Amplia disponibilidad de alimento (10 – 20 ml /día) 
 

Medio de cultivo empleado para 100 L de agua:  

5g de CaSO
4 
+ 5g de CaCl

2 
en 2 L de agua declorinada 

3 g de MgSo
4 
+ 9.6 g de NaHCO

3
 + 0.4 g de KCl en 2 L de agua declorinada 

 

Parámetros físico-químicos del medio de cultivo: 

Dureza 90 - 100 mg/L CaCO3 

Alcalinidad 50 – 70 mg/L CaCO3 

Conductividad 330 – 360 mS/cm 

pH 7.8 - 8.2 

 

Alimentación: 

5 - 8 g de alimento balanceado para peces en escamas (Tetrafin® + 1 L agua 
declorinada). 

5 g de levadura seca + 1 L de agua declorinada. 
 

    

 
Figura 1.7. Sistema de cultivo de Hyalella curvispina en las instalaciones del ILPLA. 
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Limnocorrales 

Se construyeron limnocorrales según la descripción de Jergentz et al., 2004 (a), 

de PVC de 20 cm de largo por 5 cm de diámetro. A ambos extremos se le colocaron 

tapas ciegas y en los laterales se cortaron 2 ventanas las cuales fueron cubiertas por 

una malla de plástico de 1.2 mm de luz, permitiendo así la libre circulación del agua del 

arroyo (Figura 1.8). 

 

     Figura 1.8. Esquema que representa los limnocorrales utilizados. 

 

 

Los corrales fueron colocados una vez por semana por cuadruplicado 

conteniendo 10 organismos -(H. curvispina) habiendo sido criadas en las instalaciones 

del laboratorio del ILPLA- en los sitios S1 y S2 a lo largo del arroyo en estudio. 

Semanalmente, y por el periodo comprendido entre diciembre de 2002 - febrero de 2003, 

fueron renovados obteniéndose datos de supervivencia. Las aplicaciones registradas 

en este periodo fueron el día 28 de noviembre de 2002 y el día 11 de enero de 2003, en 

la primera de ellas se empleó cipermetrina como insecticida (post emergencia) y en la 

segunda clorpirifos (inicio de la fructificación), en ambos casos fueron acompañados de 

la utilización del herbicida glifosato. 

Las aplicaciones, dado el tamaño del cultivo (post emergencia e inicio de 

fructificación), fueron realizadas mediante tractores tipo mosquito, lo cual como se 

mencionó en el capítulo introductorio disminuye la posibilidad de un ingreso de los 

insecticidas por deriva al cuerpo de agua. 

Se realizó un análisis de las diferencias entre los parámetros de población 

evaluados en S1 y S2, antes y después de la aplicación y después de la primera lluvia, 

mediante un análisis de varianza de dos vías (ANOVA) seguido de la comparación 

múltiple Post Hoc Prueba de Tukey. 
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Resultados 

En la figura 1.9, se presenta el registro detallado de las lluvias registradas desde 

noviembre del 2002 hasta marzo del 2003, puede observarse que luego de la aplicación 

del 28 de noviembre de 2002, las lluvias con mayor intensidad comienzan en la semana 

del 9 al 15 de diciembre, y del 13 al 19 de enero posterior a la aplicación del 11 de enero 

de 2003. En la figura 1.10 se observa las concentraciones de cipermetrina y clorpirifos 

en el material en suspensión (Jergentz et al., 2005). 

 

 
Figura 1.9. Registro de lluvias del período comprendido entre noviembre de 2002 y marzo 2003 

en el área de estudio. La flecha azul, muestra el momento de aplicación de cipermetrina 
(28/11/2002) y la flecha roja el momento de aplicación de clorpirifos (11/01/03). Las barras 

indican desvio estándar. 

 

 

 
Figura 1.10. Concentración de cipermetrina y clorpirifos en material en suspensión. Obtenido 

de Jergentz et al., (2005).  
Azul oscuro: cipermetrina sitio 1; celeste: cipermetrina sitio 2; verde: clorpirifos sitio 1; verde claro: 

clorpirifos sitio 2. 
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En la figura 1.11 se muestra la supervivencia de los organismos en cada sitio 

registrado, observando una asociación directa entre la supervivencia de los organismos, 

la aplicación de los insecticidas y los eventos de lluvia. Mediante el análisis de varianza 

de dos factores (ANOVA) seguido de la comparación múltiple Post Hoc Prueba de 

Tukey, se observaron diferencias significativas en la supervivencia de los organismos 

en las semanas del 26 de diciembre de 2002 y 12 de enero del 2002 entre ambos sitios, 

mientras que no se registraron diferencias significativas entre los sitios en las semanas 

siguientes. 

 

 
Figura 1.11. Supervivencia de los organismos en cada sitio registrado. Nótese la asociación 

directa entre los eventos de lluvia, tipo de aplicación y la supervivencia. La flecha azul, muestra 
el momento de aplicación de cipermetrina (28/11/2002) y la flecha roja el momento de 

aplicación de clorpirifos (11/01/03). Las barras indican el desvio estándar. El símbolo (*) 
establece diferencias significativas entre los sitios (S1-S2); (+) establece diferencias 

significativas en las fechas en el sitio 1; (-) establece diferencias significativas en las fechas en 
el sitio 2 (p<0,05). 

 

 

Discusión 

Jergentz et al., 2005 registran variaciones en las concentraciones de insecticidas 

dependiendo directamente de la escorrentía superficial asociada a los eventos de lluvia 

y al lavado producido por un aumento del caudal en el cuerpo de agua (Figura 1.9). La 

supervivencia de los organismos muestra una clara relación con el ingreso por 

escorrentía superficial de los insecticidas al cuerpo de agua, lo cual se corrobora con 

las concentraciones registradas en sedimentos y aguas de cipermetrina y clorpirifos 

(Tabla 1.1). 

Si bien ambos sitios se encuentran inmersos y en asociación con áreas utilizadas 

para diversas actividades productivas (S1 cultivo de soja, S2 ganadería), en el presente 

trabajo de tesis se observaron diferencias significativas entre los sitios posteriormente a 
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la aplicación de cipermetrina, mientras que no se observaron diferencias significativas 

entre los sitios cuando el insecticida empleado para el control de plagas fue clorpirifos.  

Al analizar comparativamente la supervivencia por fecha, se puede observar que 

ésta se encuentra estrechamente relacionada, en primer lugar, con el momento de 

ingreso de los insecticidas al cuerpo de agua por escorrentía, produciendo mayores 

mortandades en el sitio S1, que en el sitio S2 cuando el insecticida empleado es la 

cipermetrina. En segundo lugar, al producirse un lavado por el continuo ingreso de agua 

al arroyo, se estima que se pudo producir un lavado del ambiente, generando una mayor 

supervivencia en el sitio S1, continuando el impacto en el sitio S2, observado en la 

semana del 26 de diciembre de 2002. 

El 17 de diciembre de 2002 se registró una mortandad del 100 % en ambos sitios, 

con la presencia de cipermetrina en el material en suspensión, mientras que la 

mortandad del 100 % registrada la semana del 23 de enero de 2003, se produjo con la 

prescencia clorpirifos, observándose similares registros de lluvias en cada periodo. En 

las semanas siguientes a los eventos de máximas mortandades se observa una 

tendencia de aumento en la supervivecia, siendo significativas las diferencias entre los 

sitios luego de la aplicación de cipermetrina, y no significativa respecto de clorpirifos. Es 

evidenciable también que las lluvias registradas luego de la aplicación de cipermetrina 

fueron en forma creciente, mientas que luego de la aplicación de clorpirifos fueron 

decreciendo en volúmen. El aumento de la la supervivencia se debe al movimiento de 

los insecticidas y esto nos posibilita establecer que el impacto en la supervivencia de H. 

curvispina se encuentra estrechamente relacionado con la permanencia de los 

insecticidas en las áreas y el caudal de los cuerpos de agua con el consecuente 

movimiento de material particulado y lavado. 

La supervivencia de los organismos en estudio realizados por Jergentz et al., 

2004 a y b, registra valores superiores al 80 % en momentos que no se registra la 

presencia de insecticidas. En este caso salvo en el sitio S2 en la semana del 26 de 

diciembre y en la semana del 13 de febrero de 2003 no se registraron supervivencias 

mayores al 80 %. La concentración de cipermetrina máxima registrada en agua fue de 

0,71 µg/L, mientras que para clorpirifos fue de 0,45 µg/L. No obstante, la concentración 

obtenida en el material particulado fue de 225,8 µg/Kg para clorpirifos mientras que para 

la cipermetrina fue de 13,2 µg/kg (Jergentz et al., 2005). 

Al igual que Mugni et al. (2016), podemos concluir que la dinámica natural del 

arroyo genera una baja persistencia de los insecticidas cipermetrina y clorpirifos, 

evidenciándose esto en el aumento gradual de la supervivencia de los organismos 

trascurrido un mes de realizada cada una de las aplicaciones. 
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Parte B  

Con el objetivo de conocer el comportamiento del clorpirifos en el ambiente se 
utilizaron microcosmos con invertebrados y vertebrados acuáticos como modelo. 

 

Estudio mediante el uso de microcosmos 

Los microcosmos y mesocosmos son herramientas muy empleadas para las 

investigaciones ecológicas, permitiendo el estudio de las relaciones intra e inter 

específicas, con una mayor aproximación a los eventos que suceden en los ambientes 

naturales (Rand, 1995). 

Dado la relevancia ecológica en base a la proximidad de los resultados obtenidos 

con las dinámicas naturales, los microcosmos (< a 1m2) y los mesocosmos (> a 1m2) 

comenzaron a emplearse para la estimación de los efectos e impactos producidos por 

contaminantes (insecticidas, fungicidas, hidrocarburos, entre otros) en comunidades y 

ecosistemas. Los estudios en laboratorio monoespecíficos, pueden ser considerados el 

inicio de un continuo experimental finalizando con los estudios de campo integrales 

multitarget, siendo los micro y mesocosmos elementos intermedios de aproximación 

(Vera, 2011). 

Clément et al., (2014) realizaron estudios multiespecíficos de microcosmos, 

empleando principalmente invertebrados y plantas plantónicas (micro-algas, lentejas de 

agua y daphnias) e invertebrados bentónicos (chironomidos y amphipodos), evaluando 

la toxicidad de muestras de sedimento de una zona portuaria de Francia, donde los 

desechos no pueden ser liberados directamente al mar. 

La fauna presente en los arroyos de primer orden de la región pampeana, se 

caracterizan por la presencia de un gran número de invertebrados y vertebrados, los 

cuales son ampliamente empleados en programas de biomonitoreo de los sistemas 

fluviales (Paracampo, 2012). Los macroinvertebrados tienen una amplia distribución 

geográfica, con abundancias variables en los cuerpos lóticos, principalmente en arroyos 

de 1º y 2º orden; por otra parte, son empleados como indicadores del impacto producido 

por la actividad agrícola en la provincia de Buenos Aires (Macchi et al., 2018). Las 

especies Hyalella curvispina y Macrobrachium borellii (Nobili, 1896) (Figuras 1.1 y 1.12, 

respectivamente) componen las comunidades bentónicas de los ambientes lóticos de la 

región pampeana, siendo ambas muy utilizadas en estudios de contaminación (Jergentz 

et al., 2004 a y b). 
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Figura 1.12. Ejemplares de Macrobrachium borellii (Nobili, 1896). 

 

 

En referencia a la fauna acuática reinante de vertebrados en esta región, unos 

de los principales componentes de la comunidad de peces es Cnesterodon 

decemmaculatus (Jenyns, 1842) (Figura 1.13), comúnmente llamada madrecita del 

agua. Esta especie nativa ha sido en forma regional, muy empleada para el estudio de 

los efectos de diversos contaminantes en cuerpos de agua y bioensayos en laboratorio 

(Carriquiriborde et al., 2007). Más aun, el Instituto Argentino de Normalización y 

Certificación (IRAM) ha incluido esta especie para realizar ensayos capaces de 

determinar la toxicidad letal aguda de sustancias (IRAM 29112, 2008). 

 

 
Figura 1.13. Ejemplares de Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842).  

 

 

Metodología 

Se construyeron nueve (9) microcosmos de vidrio de 75 cm de largo por 15 cm 

de ancho, los cuales fueron compartimentalizados en 3 sectores, divididos por una placa 

de vidrio de 3 cm de altura por el ancho del acuario, completando hasta el alto total con 

malla de 1,2 mm de luz. Se le colocó en cada acuario una bomba de 300 L/h, que 

https://es.wikipedia.org/wiki/1896
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permitiera la recirculación de agua desde la parte posterior del microcosmos hacia la 

parte interior por medio de una manguera cristal de 10 mm de diámetro. La fuente 

lumínica fue de origen natural -por cercanía a los ventanales- pero sin una incidencia 

directa solar (Figura 1.14). 

 

 
Figura 1.14. Fotografía que representa los acuarios construidos con vidrio, con recirculación y 

compartimentalizados con malla. 

 

 

En cada uno de los acuarios se emplearon sedimentos extraídos del Arroyo La 

Horqueta ubicado a 20 km de la Localidad de Arrecifes. Estos fueron secados, 

colocando 550 g. de sedimentos y 10 litros de agua (9 extraídos del mismo arroyo en 

estudio y 1 litro de agua reconstituida) en cada uno de ellos (Figura 1.15). 

 

Bomba 
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recirculación 
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Figura 1.15. Fotografía que representa los acuarios construidos conteniendo sedimentos. 

 

 

Los bioensayos se realizaron por triplicado, donde la compartimentalización se 

empleó para separar los macroinvertebrados de los peces, en cada acuario se 

emplearon 40 ejemplares de H. curvispina, 5 ejemplares de M. borellii y 7 ejemplares 

de C. decemmaculatus (ambos sexos). A las 144 h de iniciado en ensayo, se agregaron 

10 ejemplares de H. curvispina en cada tratamiento con el fin de medir la toxicidad final 

de los sedimentos en los acuarios. 

Los parámetros de calidad de agua, oxigeno disuelto (mg/L), pH, conductividad 

(ms/cm2) y temperatura (ºC) se midieron con un equipo multiparamétrico Hanna 

Instrument. 

El ingreso del plaguicida (clorpirifos) se realizó simulando un evento de 

escorrentía, por resuspensión de suelo extraído de la misma región que los sedimentos 

(25 gr en 10 ml de agua), al cual se le adiciona el insecticida en dos concentraciones 

nominales de 1000 µg/Kg (tratamiento A) y 10000 µg/Kg (tratamiento B) y un control sin 

adición de insecticida. 

Se prepararon por cuadruplicado las réplicas de la simulación de escorrentía 

superficial, donde tres (3) se emplearon para el ensayo y la restante se empleó para 

realizar una medición de la concentración real de clorpirifos, para cada uno de los 

tratamientos. Además de las mediciones realizadas a la suspensión, se realizaron tomas 

de muestras de agua y sedimentos al inicio y finalización del ensayo. 

El estudio se extendió por 9 días. Diariamente, se registraron parámetros de 

calidad de agua (oxígeno disuelto, pH, conductividad y temperatura). Las muestras de 

partículas en suspensión se extrajeron dos veces con 50 ml de metanol en un baño de 
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ultrasonidos durante 30 minutos, luego se filtraron a través de columnas y 

posteriormente se congelaron hasta su análisis. Luego de 30 minutos de agregado de 

la suspensión, se extrajo un litro de agua, para realizar la extracción, en forma directa 

por columnas C18 (Bakerbond®). Para el análisis de los sedimentos se extrajeron 50 gr 

al finalizar el ensayo, aplicando luego el mismo protocolo que con la suspensión. 

Finalizado el experimento, se realizó el mismo procedimiento para la toma de muestras 

de agua y sedimentos al finalizar el ensayo. 

Las determinaciones de la concentración de clorpirifos en muestras de 

sedimentos y agua del ensayo de los microcosmos se realizó mediante cromatografía 

de gases, detección FID/captura electrónica en el Institute for Environmental Sciences, 

University Koblenz-Landau (Alemania) a través de un convenio multilateral (UNLP-UKL). 

 

 

Resultados 

Los parámetros de calidad de agua, no registraron grandes variaciones, y el 

comportamiento fue similar en todos los tratamientos. En las figuras 1.16 y 1.17 se 

muestran los valores registrados de oxígeno disuelto, pH y temperatura durante el 

período de ensayo. La conductividad a las 96 h en los tratamientos A y B, mostro una 

reducción en su valor respecto del tratamiento control (Figura 1.18). 

 

 
Figura 1.16. Concentración de oxígeno disuelto y pH a lo largo del ensayo. 
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Figura 1.17. Registro diario de la temperatura del agua durante el periodo del ensayo. 

 

 

 
Figura 1.18. Registro diario de la conductividad en los ensayos. 

 

 

Como se mencionara, la formulación nominal del suspendido adicionado a cada 

tratamiento fue de 1000 y 10000 µg/Kg de clorpirifos. Al realizar la cuantificación de la 

concentración en la suspensión, se registraron concentraciones reales en el control de 

59 µg/kg, en el tratamiento A de 36167 µg/Kg y en el tratamiento B de 84966 µg/Kg. 

(Figura 1.19)  

Una vez adicionada la suspensión, la concentración medida de clorpirifos en 

agua fue de 2 µg/L en el tratamiento control, 15 µg/L en el tratamiento A y 73 µg/L para 

el tratamiento B. Una vez finalizado el periodo de ensayo de 9 días, las concentraciones 

medidas de clorpirifos en agua fueron cercanas al límite de detección, siendo de 0,05 

µg/L en el blanco, 0,6 µg/L en el tratamiento A y de 0,4 µg/L en el tratamiento B, 

observando un decaimiento significativo en las concentraciones de inicio del ensayo 

(Figura 1.20). 
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Figura 1.19. Concentración de clorpirifos en el resuspendido. 

 

 

 
Figura 1.20. Concentración inicial y final de clorpirifos en agua. 

 

 

La concentración de clorpirifos en sedimentos al finalizar el ensayo fue de 0,05 

µg/Kg para el control, 83 µg/Kg para el tratamiento A y de 211 µg/Kg para el tratamiento 

B (Figura 1.21). 
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Figura 1.21. Concentración de clorpirifos en sedimentos al finalizar el ensayo. 

 

 

Trascurridas las primeras 24 horas del ensayo, se registró un 100 % de 

mortandad para H. curvispina en los tratamientos A y B, mientras que en el control 

presento un 100 % de supervivencia. En el caso de M. borellii se registró una mortandad 

del 100% en el Tratamiento A, del 86,7 % en el Tratamiento B y un 0% en el control en 

el mismo periodo de tiempo. A las 48 se produjo un 50 % de mortandad de los 

organismos que habían sobrevivido en el tratamiento B, siendo del 100 % a las 96 h. 

Durante todo el periodo de ensayo el control no presentó mortandad. A las 144 h se 

adicionaron 10 anfípodos a cada tratamiento, no observándose mortandades hasta la 

finalización del mismo (Figuras 1.22 y 1.23). 

 

 
Figura 1.22. Supervivencia de Hyalella curvispina, registrada cada 24 h. Nótese el agregado de 
10 anfípodos a cada tratamiento a las 144 h, donde la supervivencia resultó de 100 % en todos 

los ensayos. 
Control: barra naranja; Tratamiento A: barra gris; Tratamiento B: barra amarilla. 
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Figura 1.23. Supervivencia de Macrobrachium borellii, registrada cada 24 h. 

Control: barra naranja; Tratamiento A: barra gris; Tratamiento B: barra amarilla. 

 

 

A diferencia de las mortandades registradas para los macroinvertebrados, no se 

registraron mortandades para C. decemmaculatus en las primeras 24 h en todos los 

casos. A las 48 h se registró un organismo muerto en uno de los acuarios del tratamiento 

B, y a las 96 h se registraron nacimientos en todos los tratamientos (no representados 

en el gráfico) (Figura 1.24). A nivel comportamental se observó (datos no cuantificados) 

que al momento de agregarse las suspensiones en los acuarios (tratamientos A y B), 

los peces presentaban natación errática, cambios de frecuencia respiratoria 

(movimiento opercular) y enrojecimiento de la región opérculo/branquial. Estos efectos 

ya no se observaron a las 48 h. 

 

 
Figura 1.24. Supervivencia de Cnesterodon decemmaculatus, registrada cada 24 h.  

Control: barra naranja; Tratamiento A: barra gris; Tratamiento B: barra amarilla. 
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Discusión 

En esta parte del trabajo, las concentraciones medidas en el resuspendido para 

simulación de un proceso de escorrentía superficial (run off) fueron muy superiores a 

las planificadas. La medición en agua, luego de la precipitación de los sólidos en 

suspensión, resultó varios ordenes de magnitud inferior al agregado, demostrando así 

que el clorpirifos se adsorbe a los sólidos en suspensión, decantando con ellos y 

depositándose en los sedimentos. 

Este proceso de sedimentación se ve directamente relacionado con la 

supervivencia de los peces empleados en el presente estudio. C. decemmaculatus, al 

presentar un hábito de natación en la columna de agua sin una relación cercana con los 

sedimentos, no presentó mortandades significativas. Por otra parte, se observaron 

pariciones en todos los tratamientos, lo cual pudo interpretarse como una situación de 

bienestar animal o, bien por lo contrario, como una repuesta al estrés generado por la 

presencia de los insecticidas en el agua, lo que ocasionaría abortos expontaneos (Boyd, 

1964; Ullah y Zorriehzahra, 2015). 

Carriquiriborde et. al, (2007), en ensayos de limnocorrales en campo asociados 

al cultivo de soja, menciona la capacidad de la materia orgánica disuelta y la contenida 

en la fracción particulada como un sistema de “protección” para los peces, la cual 

ayudaría a reducir la biodisponibilidad de los insecticidas reduciendo así su toxicidad, 

para la fracción de organismos que habitan en la columna de agua. 

Para aquellos organismos que poseen un hábito bentónico, o bien una estrecha 

relación de hábitat sobre los sustratos, como los macroinvertebrados empleados en el 

presente estudio (H. curvispina y M. borellii), la mortandad fue total, en ambas 

concentraciones, si bien en el tratamiento A (el de menor concentración), hubo mayor 

sobrevida por un período mayor de tiempo para M. borellii llegando a las 72 h. A las 144 

h de inicio del ensayo, se agregaron 10 organismos de H. curvispina, no registrándose 

mortandades en ninguno de los tratamientos, lo cual indica que la toxicidad del clorpirifos 

pierde su biodisponibilidad resultando su toxicidad relativamente efímera.  

Estas mortandades pueden asociarse no sólo al hábitat que ocupan estas dos 

especies sino también a la sensibilidad propia de cada una de ellas relacionada con 

factores tales como el tamaño, la etapa del ciclo vida, la capacidad de respuesta frente 

a un tóxico y a que cuentan con mecanismos de osmorregulación simples (Hart et al., 

1991; Lanctôt et al., 2016). 

La cuantificación de clorpirifos al finalizar el ensayo resultó el 5 y 5.4% de la 

cantidad aplicada en los tratamientos A y B, respectivamente, indicando una baja 

persistencia en el ambiente, observado tanto en la concentración en agua como en la 

de los sedimentos. Si la metodología empleada para la aplicación comprende y 
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promociona buenas normas y practicas de manejo, la alta adsorción y baja persistencia, 

el clorpirifos podria ser un insecticida que produzca un bajo impacto ambiental. Esto 

mismo es argumentado por Villalba et al., (2020).  

En este sentido, una medida de manejo promovida por numerosas instituciones 

consiste en el desarrollo de un corredor biológico de vegetación riparia entre los 

ambientes acuáticos y los campos empleados en la producción agrícola (Suarez et al., 

2016). Estos corredores logran disminuir la transferencia de material de los suelos a los 

arroyos al retener el material particulado transportado en la escorrentía, contribuyendo 

así a la atenuación del transporte de sedimentos con insecticida absorbido hacia los 

cuerpos de agua (Figura 1.25). 

 

 
Figura 1.25. Modelo de corredor biológico para la contención del ingreso de los insecticidas a 

los cuerpos de agua. Fuente: https://conservationcorridor.org/the-science-of-corridors/ 
El panel A representa un escenario con un corredor biológico en la totalidad del cauce logrando disminuir 

la transferencia de material de los suelos al arroyo. El panel B representa un escenario sin un corredor 
completo por lo cual la transferencia de material es mayor.  
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CAPÍTULO 2 
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METODOLOGÍA GENERAL 

 

Con el objetivo de evaluar los efectos producidos por la exposición a los insecticidas 
cipermetrina y clorpirifos se procedió previamente a poner a punto los sistemas de cría 

de los modelos biológicos, el proceso de extracción de esteroides sexuales, la 
inducción y purificación de vitelogenina, la determinación analítica de los insecticidas, 

el cálculo de las concentraciones letales y la inducción de la esteroidogénesis. 
 

Introducción 

Según el manual de “Methods for Measuring the Acute Toxicity of Effluents and 

Receiving Waters to Freshwater and Marine Organisms” de la US EPA (2002), el número 

mínimo de organismos empleados para la evaluación de efluentes en cada 

concentración debe no ser menor a 20 individuos por concentración ensayada, no 

obstante, en la mayoría de los estudios asociados a bioensayos con peces, se emplea 

un número de 10 organismos (Hansen, 2018). Por otra parte, en la sección 6.3, del 

mismo manual, se hace mención al empleo de organismos juveniles, pudiendo ofrecer 

una mayor sensibilidad a los contaminantes que los adultos.  

La utilización de organismos vivos como modelos biológicos en el estudio de la 

ecotoxicología es un desafío por sí mismo, la adaptabilidad a condiciones controladas, 

dado por la manutención, producción, reproducción, alimentación, soporte de vida, en 

pocas palabras el bienestar de los animales previo a ser empleados como modelos 

biológicos, resulta un gran desafío para cada una de las especies a ser empleadas 

(Norrgren, 2012). 

Por tal motivo se propusieron dos modelos biológicos en base al estado de 

desarrollo de los organismos, por un lado, organismos adultos y por el otro, juveniles. 

En organismos adultos se estableció como ventaja, la simplicidad en la toma de 

muestras sanguíneas para la determinación de esteroides sexuales, versus la 

complejidad en la obtención de un número de organismos que sea significativo para la 

realización de los ensayos. Por otra parte, estos individuos debían provenir de un sitio 

con muy bajo (o incluso idealmente nulo impacto antrópico), ser aclimatados y lograr la 

adaptación a la calidad de agua y alimentación ofrecida, así como contar con un estado 

de madurez avanzada (no juveniles). Ver terminología estandarizada en la figura 2.1 
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Figura 2.1. Bioensayos con peces: toxicología de la reproducción y terminología estandarizada. 

Modificado de Hansen (2018). 

 

 

Dada la capacidad de carga biológica de los acuarios, no resultaría posible 

mantener un gran número de organismos y garantizar la totalidad de peces necesarios 

para la realización de todos los ensayos planteados en el presente trabajo de tesis. 

En caso de ser empleados organismos juveniles para la evaluación de los 

efectos de la cipermetrina y el clorpirifos en los niveles de esteroides sexuales, el N se 

vería fácilmente incrementado al realizarse la reproducción en cautiverio, a su vez la 

utilización de agua de red filtrada disminuye significativamente los factores antrópicos 

ambientales, pero su mayor desventaja radicaría en la extracción de sangre para la 

determinación de esteroides sexuales, no pudiéndose alcanzar los volúmenes 

requeridos de plasma para la determinación mediante técnicas convencionales (RIA, 

ELISA, HPLC). 

Luego de la realización de una búsqueda bibliográfica específica, se obtuvo 

metodología edita de la extracción de esteroides sexuales por homogenato de animales 

enteros en anfibios (Kloas, 2002; Bögi et al., 2002; Scholz et al., 2012). Este elemento 

proporcionaría la solución a la única problemática planteada en el empleo de 

organismos juveniles de pequeña talla. 
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Parte A. Obtención y producción de animales 

 

Australoheros facetus  

La reproducción de especies de la familia Cichlidae (Perciformes) (cíclidos), tales 

como escalares (Pterophyllum scalare), peces oscar (Astronotus ocellatus), inclusive las 

especies autóctonas conocidas como chanchitas (Cichlasoma dimerus, Australoheros 

facetus), resulta ampliamente conocida en el mundo del acuarismo y acuicultura 

ornamental. Este grupo de organismos presentan comportamientos característicos, 

donde se establecen parejas estables, alta tasa reproductiva, un gran número de 

huevos, y un acompañamiento en el desarrollo con cuidados biparentales (Axelrod, 

1993; Annett et al., 1999; Snekser y Itzkowitz, 2009; Pandolfi et al., 2009; Teresa y 

Gonçalves de Freitas, 2011). 

La cría en cautiverio fue llevada a cabo en las dependencias del Centro de 

Investigación del Medio Ambiente (CIM), Facultad de Ciencias Exactas, Universidad 

Nacional de la Plata. Se utilizaron ejemplares de reproductores adultos ya establecidos 

en el laboratorio. 

Dado que en esta especie no es fácil el reconocimiento de los sexos 

macroscópicamente (ausencia de dimorfismo sexual externo), se colocan en acuarios 

un número importante de ejemplares, en donde al observarse la formación de una 

pareja, esta es separada y colocada en un nuevo acuario. Ya establecidas y separadas 

las parejas, se colocan elementos que ayuden a la fijación de huevos dentro del acuario, 

como lajas o piedras, y en condiciones óptimas de temperatura (24 °C) y pH (7.50 / 

7.75), se obtienen puestas con una frecuencia aproximada de 15 a 21 días (Varela et 

al., 2017). Obtenidas las puestas y posterior a las 24 h requeridas para el 

endurecimiento de la capa externa de los huevos (corion), estos pueden ser separados 

del cuidado parental típico, y continuar una incubación. 

Este proceso, debe llevarse a cabo en un nuevo acuario con gran movimiento 

de agua, con alta saturación de oxígeno y debe realizarse una limpieza diaria de huevos 

mal formados, no fecundados, o bien aquellos que comienzan a producir hongos por 

muerte del embrión. En un periodo comprendido entre las 72 y 96 h se produce la 

eclosión de los individuos (Figuras 2.2 y 2.3). 
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Figura 2.2. Pareja de chanchitas (Australoheros facetus). 

 

 

 
Figura 2.3. Juveniles recién eclosionados de chanchitas (Australoheros facetus).  

 

 

Los juveniles son transferidos con cuidado utilizando pipeta de vidrio a acuarios 

de 3 litros de capacidad siendo alimentados con Artemia salina hasta los 2 meses de 

vida, donde son reubicados en acuarios de 200 litros y mantenidos con alimento 

balanceado comercial (tipo Started 000, Ganave). Los ensayos para el presente capitulo 

fueron realizados con organismos juveniles (3-4 meses), contando con una excelente 

uniformidad de las tallas (Tabla 2.1) 

 

Tabla 2.1. Longitud estándar y peso promedio de los juveniles utilizados  

Longitud Estándar Peso 

mm Desv. Est. g Desv. Est. 

33,96 3,49 1,83 0,54 
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Cyprinus carpio 

Se trata de la denominada carpa común (Cypriniformes, Cyprinidae), introducida 

en todos los continentes a excepción de la Antártida.  

Los ejemplares utilizados fueron recolectados durante la realización de 

campañas de relevamientos ictiológicos y limnológicos en la laguna de Chascomús 

(Provincia de Buenos Aires), con la ayuda del personal de la Estación Hidrobiológica de 

Chascomús, Dirección Provincial de Pesca, Ministerio de Agroindustria (PBA). 

La metodología de captura empleada fue muy variada, utilizando redes de 

arrastre de 80 mm entrenudo, trampas tipo “garlito” y ranio de fondo (Figura 2.4). 

 

 
Figura 2.4. Metodología empleada para la captura de ejemplares de Cyprinus carpio.  

Sup. izq. trampa tipo “Garlito”, sup. der. ranio de fondo, inf. izq. red de arrastre, inf. der. capturas en copo 
mediante el empleo de red de arrastre.  

 

 

Parte B. Metodología analítica para las determinaciones propuestas 

 

Sección B.1. Estandarización del proceso de extracción de esteroides sexuales 

en juveniles de A. facetus. Análisis comparativo de técnicas de medición de 

esteroides sexuales. 

El proceso de extracción de esteroides se realizó mediante la adaptación de la 

metodología utilizada por Bögi et al., 2002. 

Como primera aproximación se utilizaron 10 individuos juveniles de chanchita, 

los cuales fueron medidos, pesados y sacrificados en frio (-20 °C). Posteriormente a su 

congelamiento se les retiraron las escamas, aletas y cabeza, obteniendo el tronco y 

https://es.wikipedia.org/wiki/Ant%C3%A1rtida


Capítulo 2 

 59 

registrando su peso (Tabla 2.2). La talla media de los organismos utilizados estuvo en 

un rango de 14 a 27 mm de longitud total, evaluando dentro de los resultados la talla 

mínima a ser empleada en todos los estudios propuestos. 

 

Tabla 2.2. Talla de los organismos utilizados para la evaluación del proceso de extracción. 
MET: metanol; DCLM: diclormetano. 

Solvente 
Longitud Estándar 

(mm.) 
Peso 
(gr.) 

Peso extracción 
(gr.) 

DCLM  14 0,15 0,15 
DCLM  20 0,49 0,35 
DCLM  25 0,68 0,48 
DCLM  25 0,7 0,6 
DCLM  25 0,77 0,53 

MET (80%)  17 0,22 0,22 
MET (80%)  21 0,37 0,29 
MET (80%)  21 0,41 0,32 
MET (80%)  25 0,72 0,58 
MET (80%)  27 0,82 0,66 

 

 

Con el fin de evaluar la eficiencia del proceso de extracción, se utilizaron 10 

peces, donde a cinco de ellos se les inyecto intraperitonealmente 17β-estradiol (E2; 

Sigma E8875) en una dosis de 1 ng/ml; y a otros 5 ejemplares se les inyectó 

testosterona (T; Sigma T1500) en una dosis 0,5 ng/ml.  

Posteriormente, una vez obtenidos los troncos por disección, se adicionó a cada 

uno 1 ml de agua nanopura (MilliQ-Water, 18,3 MΩ), y se procedió a realizar un 

homogenato por un tiempo de 1 minuto mediante un mixer de teflón-vidrio. A 5 

ejemplares homogenizados se le adicionó 6 ml de diclorometano (DCLM) y a los otros 

cinco, 6ml de Metanol al 80% (MET 80%), se mezclaron por agitación y se procedió a 

realizar un proceso de sonicación de 10 segundos, seguidos de 60 segundos de reposo 

en frío (4 °C). Este proceso se repitió 10 veces.  

Finalizado el proceso de sonicación, se centrifugaron las muestras a 1500 g a 4 

°C por 10 minutos, se recolectó el sobrenadante y se los colocó en baño de agua a 45 

°C por un intervalo de 10 minutos logrando la evaporación total del solvente. A 

continuación, las muestras fueron llevadas a un volumen de 1 ml con buffer salino 50mM 

(PBS), conservando las mismas en -20 °C hasta su medición. 

Las detecciones fueron realizadas por cromatografía liquida de alta eficiencia 

(performance; HPLC), comparando las áreas bajo la curva de las muestras de cada 

ejemplar. Por otra parte, la correlación de las concentraciones también fue medida por 

radioinmunoensayo (RIA) en el caso de niveles de andrógenos, mientras que los 

estrógenos fueron medidos mediante quimioluminiscencia según Degani et al. (1996, 
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1998). Estas mediciones fueron realizadas en el Centro de Referencia Bioquímica de la 

Ciudad de La Plata, perteneciente al Colegio de Bioquímicos de la Provincia de Buenos 

Aires. Los límites de detección fueron de 2 pg para el 17β-estradiol y de 5 ng para los 

andrógenos. 

Una segunda tanda experimental fue realizada en el Instituto Tecnológico de 

Chascomús (INTECH, CONICET-UNSAM), donde se realizó un análisis de la varianza 

entre técnicas de extracción de diclorometano y metanol 80% y las técnicas de detección 

mediante RIA y HPLC. 

El equipo de HPLC fue establecido para la detección UV-Visible a 210 nm, 

utilizando como fase móvil acetonitrilo:agua (4:2). Las curvas de calibración muestran 

un ajuste del 0,986 y 0,993 para estradiol y testosterona respectivamente. Todas las 

medidas de esteroides sexuales fueron normalizadas a 1 g de tejido fresco, dando como 

referencia la expresión de ng/g para andrógenos totales y pg/g para estrógenos totales. 

Los datos de comparación entre los tratamientos y el control fueron analizados 

utilizando ANOVA de una vía, verificando la homogeneidad de la varianza mediante el 

test de Levene y la comparación entre las concentraciones fue realizada mediante un 

test de Tukey HSD (Rurangwa et al., 2002; Moder, 2010). 

 

 

Resultados 

La normalización de las concentraciones medidas se realizó mediante la 

referencia de las concentraciones obtenidas de testosterona y estradiol en las 

extracciones realizadas con respecto al peso (g) del tejido empleado para la extracción. 

Este proceso de estandarización, permite un ajuste entre las concentraciones 

registradas en las muestras y el crecimiento de los organismos determinado por un 

aumento peso total, a mayor masa gonadal mayor concentración hormonal. Como se 

muestra en las figuras, los mejores ajustes tanto para estradiol como testosterona fueron 

obtenidos mediante el uso de metanol como solvente de extracción, siendo de 0,92 y 

0,98 respectivamente, mientras que para el uso de diclorometano resultaron muy 

inferiores (0,68 para el 17β-estradiol y 0,49 para la testosterona) (Figuras 2.5, 2.6, 2.7, 

2.8). 
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Figura 2.5: Ajuste entre la concentración de 17β-estradiol normalizado a la masa de tejido 

empleada (pg/g) y el peso total de los organismos mediante el uso de metanol como solvente 
de extracción. 

 

 

 
Figura 2.6. Ajuste entre la concentración de testosterona normalizada a la masa de tejido 

empleada (ng/g) y el peso total de los organismos mediante el uso de metanol como solvente 
de extracción. 

 

 

 

Correlacion de la Concentración de Estradiol con el peso total de los organismos, mediante el uso de

Metanol 80% como solvente de extracción.
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Correlacion de la Concentración de Testosterona con el peso total de los organismos, mediante el uso

de Metanol 80% como solvente de extracción.
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Figura 2.7. Ajuste entre la concentración de 17β-estradiol normalizado a la masa de tejido 
empleada (pg/g) y el peso total de los organismos mediante el uso de diclorometano como 

solvente de extracción. 

 

 

 
Figura 2.8. Ajuste entre la concentración de testosterona normalizado a la masa de tejido 

empleada (ng/g) y el peso total de los organismos mediante el uso de diclorometano como 
solvente de extracción. 

 

 

Por otra parte, se pudo observar que la concentración tanto de testosterona 

como estradiol en organismos de talla similar, que han sido procesados con diferentes 

solventes, presentan concentraciones diferentes, siendo significativamente superiores 

mediante el uso de metanol como solvente.  

 

Correlacion de la Concentración de Estradiol con el peso total de los organismos, mediante el uso de

Diclorometano como solvente de extracción.
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Correlacion de la Concentración de Testosterona con el peso total de los organismos, mediante el uso de

Diclorometano como solvente de extracción.
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En la medición de la eficiencia de extracción fueron descontados los valores 

medios endógenos de los animales (Figuras 2.9 y 2.10). Como resultado final se 

pudieron determinar los porcentajes de eficiencia neta de recuperación de ambos 

solventes, siendo del 75 y 82 % mediante el uso de metanol para estradiol y testosterona 

respectivamente, mientras que al emplear diclorometano la eficiencia neta de 

recuperación fue del 51 y 67 %. 

 

 

 
Figura 2.9. Concentración de 17β-estradiol en juveniles de A. facetus mediante el uso de 

diclorometano y metanol como solventes de extracción con adición intraperitoneal de estradiol. 
La barra indica error estandar. 

 

 

 
Figura 2.10. Concentración de testosterona en juveniles de A. facetus mediante el uso de 

diclorometano y metanol como solventes de extracción con adición intraperitoneal de 
testosterona. La barra indica error estandar. 
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En la figura 2.11 se realiza un análisis comparativo de las determinaciones de 

andrógenos totales realizadas por RIA y HPLC, donde no se observan diferencias 

significativas entre ambas técnicas. 

 

 
Figura 2.11. Análisis comparativo de las determinaciones de andrógenos totales realizadas con 

diferentes técnicas y solventes. Las barras indican desvio estándar.  

 

 

Conclusiones del proceso de extracción de esteroides sexuales 

Como se pudo observar en los resultados obtenidos del proceso de extracción 

de esteroides sexuales en juveniles de A. facetus y del análisis comparativo de técnicas 

de medición de esteroides sexuales existe una mayor eficiencia de recuperación de 

esteroides utilizando un compuesto con mayor polaridad como ser el metanol + agua 

(metanol 80%). 

Los esteroides sexuales tienen como precursor al colesterol, siendo este un 

lípido que se encuentra en la membrana plasmática, los tejidos corporales de todos los 

animales y en el plasma de los vertebrados. Por consiguiente, cuanto menor polaridad 

presente el compuesto utilizado para la extracción de esteroides, presentara a su vez 

mayor afinidad con los lípidos presentes en el organismo (Degani et. al., 1996). Esto 

genera indefectiblemente la interferencia de grasas y otras clases de lípidos con el 

proceso de extracción y con el proceso de medición por radioinmunoensayos o para 

HPLC (Figura 2.12). 
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Figura 2.12: Biosíntesis de esteroides sexuales y enzimas involucradas en la biotransformación 
en la gónada de peces teleósteos. Tomado de Rajakumar y Senthilkumaran (2020). 
(+) indica estimulación; (−) indica supresión. Las flechas blancas indican la ruta de síntesis de 

andrógenos. Las flechas grises indican la ruta de síntesis de progestágenos. Letras en verde indican 
factores de transcripción. P450: superfamilia de proteínas del citocrmo P450 (implicada en la síntesis y 

metabolismo de componentes celulares internos y externos); P450SCC: enzima de escisión de la cadena 
lateral del colesterol; P450C17: carbono 17; P450Lyase: liasa; P450arom: aromatasa. Enzimas 

esteroidogénicas: 3BHSD: 3beta-hidroxiesteroide deshidrogenasa; 17BHSD: 17beta-hidroxiesteroide 
deshidrogenasa; 20BHSD: 20beta-hidroxiesteroide deshidrogenasa. 

 

 

Las extracciones realizadas con diclorometano necesitan indefectiblemente la 

realización de un proceso secundario de extracción con un compuesto de mayor 
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polaridad, si bien esta técnica fue empleada, no se obtuvieron diferencias significativas 

con las obtenidas mediante la extracción directa con metanol, y genera a su vez, 

mayores dificultades en el proceso.  

 

 

Sección B.2. Vitelogenina: inducción y purificación. 

Como se ha descripto en la introducción general, la vitelogenina (vtg) es la 

proteína precursora de la formación de vitelo en los organismos anamniotas. La 

producción es directamente proporcional a la concentración de 17β-estradiol en sangre 

de las hembras maduras que producen naturalmente vtg. No obstante, tanto los machos 

como los juveniles (macho-hembra) son capaces de producirla mediante la exposición 

a estradiol, o compuestos estrogénicos (Kime, 1999, Kime et al, 199). La forma más 

simple, sensible y exacta de determinarla es mediante el empleo de anticuerpos (mono 

o policlonales) utilizando técnicas de Western-Blot o ELISA para determinar su 

presencia y concentración. De manera preliminar, una herramienta muy simple de 

laboratorio para determinar la presencia de esta proteína en el plasma de los 

organismos expuestos, es empleo de la técnica electroforesis en geles de poliacrilamida 

(SDS-Page) seguido de Western Blot (Folmar et al., 1996; Denslow, et. al. 1999; Watts, 

et. al. 2003). 

La producción y concentración normal de esta proteína en sangre se encuentra 

estrechamente relacionada al ciclo reproductivo propio de cada especie, si tenemos en 

cuenta una especie con reproducción anual (una puesta por año), por ejemplo, el ciclo 

vitelogénico tendrá una duración aproximada de 1 a 2 meses, mientras en especies que 

presentan mayor número de puestas (2, 3, 4, etc.) el proceso de vitelogénesis será 

mucho más corto. Por lo tanto, la inducción para la obtención de concentraciones 

máximas de vtg para su producción y purificación será particular de cada especie. 

 

 

Protocolo de inducción de la producción de vtg en A. facetus 

En condiciones controladas de temperatura (24 +/- 3 °C) esta especie presenta 

ciclos reproductivos continuos de 15 a 20 días aproximadamente. Luego de varias 

pruebas piloto realizadas en nuestro laboratorio; se concluyó que la máxima 

concentración de vtg para hembras de esta especie se lograba con la inyección 

intraperitoneal de 17β-estradiol durante 8 días cada 48 h. Realizando tres inducciones 

con dosis crecientes (inicial: 0,005 mg/g), y las dos siguientes de 0,01 mg/g. El estradiol 

fue disuelto en etanol absoluto (solución madre de 10 mg/ml) y vehiculizado en aceite 

de maíz (Sigma E8267); el volumen final inyectado fue de 200 µl. 
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En el ensayo de estandarización final se utilizaron 2 peces adultos de 53 y 72 

gramos y 4 peces juveniles de entre 5 y 7 gramos. Ambos adultos y uno de los juveniles 

fueron empleados para la realización de la inducción mientras que los otros tres fueron 

utilizados como organismos control.  

Al noveno día de comenzado el proceso, se anestesiaron los organismos con 

una solución de 0,5 g/L de benzocaína. Recolectando la totalidad de la sangre con 

jeringas de insulina heparinizadas (500UI) por medio de punción cardíaca o bien a través 

de la aorta dorsal. 

Para evitar la degradación de las proteínas presentes en el plasma se le adiciono 

a cada extracción aprotinina (0,0175 TIU/ml de plasma) y fenilmetilsulfoxido (PMSF 0,5 

mM), las muestras recolectadas fueron centrifugadas a 1000 rpm por un intervalo de 10 

min, el sobrenadante fue colocado en tubos y conservado a -20 °C. Previo a su 

congelamiento se obtuvieron submuestras, con el fin de determinar la presencia 

inducida de vtg. 

 

 

Determinación de la presencia de vtg utilizando geles SDS-Page 

Para la determinación de la presencia de vtg en los organismos inducidos, se 

realizó un SDS-Page en un gel de resolución al 12%. De los organismos de pequeño 

tamaño se utilizó 5 µl de plasma, mientras que de los adultos el volumen fue de 20 µl. 

Estas submuestras fueron llevadas a 1ml de volumen final con buffer y 2-Mercapto-

etanol (Protocolo Laemmli, 1970) (Brunelle et al., 2014). Con el fin de completar las 

rupturas de las estructuras terciarias y cuaternarias de las proteínas se las colocó en 

baño de agua a 95 °C por un periodo de 5 min. 

El gel de poliacrilamida, presentaba un stacking gel (4%) y un gel de resolución 

(12%), siendo las condiciones de corrida a 100 volts constantes por un periodo de 80 

min.  

 

 
Figura 2.13: SDS-Page de las muestras de plasma obtenidas de la inducción artificial para la 

producción de Vtg en A. facetus. A: hembra inducida, C. macho control sin inducción, PM: 
estándar de peso molecular J: juvenil inducido. 
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Como se puede observar en la figura 2.13, tanto en las muestras de los adultos 

como de los juveniles inducidos con 17β-estradiol se detectó la presencia de una banda 

de aproximadamente 160 kDa, atribuible al bandeado característico de la presencia de 

vtg. Esta banda no se encuentra en los animales control. 

 

 

Purificación por precipitación en sales de magnesio 

La purificación se realizó siguiendo las instrucciones del grupo de trabajo del 

Laboratorio de Endocrinología y Tumores Hormono Dependientes, Universidad 

Nacional del Litoral. El trabajo de Rey et al., 2006, describe detalladamente el protocolo 

de purificación utilizando sales de magnesio (Tabla 2.3) 

 
Tabla 2.3: Protocolo empleado para la purificación de Vtg en las muestras de plasma de A. 

facetus. 
Muestra (Tubo Falcon de 15ml) 

500 l plasma 

2ml EDTA-Na2 20 mM pH 7,7 

160 l MgCl2 0.5 M 

Mezclar suavemente por inversión. 

Centrifugar a 4ºC y 2500g por 15 min 

Medir el volumen de sobrenadante obtenido. Tomar una alícuota de 50l (F1) 

Vol 1° sobrenadante: 

Resuspender el precipitado de cada tubo en 300 l de NaCl 1M en Tris-HCl 50 mM pH 7.5. 

Centrifugar a 4ºC y 2500g por 30 min (para descartar impurezas) 

Medir el volumen de precipitado resuspendido obtenido y pasarlo a un tubo Falcon de 15ml. 

Tomar una alícuota (F2) 

Vol final 1 pp resuspendido: 

Agregar 2.5 ml H2Odd 

Mezclar suavemente por inversión. 

Centrifugar a 4ºC y 2500g por 15 min 

Medir el volumen de sobrenadante obtenido y tomar una alícuota (F3) 

Vol final 2 pp resuspendido: 

Resuspender el precipitado de cada tubo en 300 l de NaCl 1M en Tris-HCl 50 mM pH 7.5. (*) 

 

 

En la figura 2.14 se observa mediante SDS-Page la purificación realizada 

aplicando el protocolo detallado en la tabla 2.4. Si bien existe un leve bandeado en las 

fracciones, la mayor concentración proteica de vtg es evidenciable en las soluciones 

obtenidas del último precipitado, indicadas como vtg en la imagen. 
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Figura 2.14.: SDS-Page del proceso de purificación por precipitación con sales de magnesio. 

PM: estándar de peso molecular. VTG: Precipitado final resuspendido. F: fracciones 
intermedias del proceso de purificación. 

 

 

Conclusiones de la inducción y purificación de vitelogenina 

La detección y cuantificación de la producción de vitelogenina en especies 

ovíparas es comúnmente utilizada como un biomarcador de exposición a compuestos 

estrogénicos (Palmer y Palmer, 1995; Sumpter y Jobling, 1995; Kime et al., 1999; Irwin 

et al., 2001; Cheek et al., 2001, 2004; Rey et al., 2006; Moncaut et al., 2003; Reading et 

al., 2016). 

La vitelogénesis es un indicador útil tanto de la fisiología reproductiva normal, 

como de las alteraciones endocrinas producidas por xenobióticos. Tanto la inhibición 

como la estimulación de la vitelogénesis pueden tener consecuencias directas sobre la 

capacidad reproductiva (Murphy et al., 2005), por lo que el uso de marcadores 

fisiológicos, como las proteínas inducidas por E2, resultan ser indicadores de respuesta 

temprana a la contaminación ambiental con xenoestrógenos, pudiendo proporcionar 

información importante sobre los efectos potenciales de estos contaminantes en el 

bienestar de los ecosistemas (Genovese et al., 2006, 2011). 

La evaluación de la exposición de la vida silvestre a contaminantes ambientales 

a menudo implica sacrificar animales para la recolección de muestras biológicas (Ronco 

et al., 1998), empleando comúnmente órganos para la determinación de contaminantes 

bioacumulados. Mientras que la utilización de técnicas de evaluación de la fisiología 

normal, permite la recolección de una simple muestra de mucus superficial o sangre 

permitiendo la supervivencia de los organismos (Moncaut et al., 2003). 

La presente sección tuvo como fin la obtención de anticuerpos de vtg de A. 

facetus, para ser empleados en el desarrollo de un método ELISA y de este modo 

evaluar el efecto de exposición a cipermetrina y clorpirifos de forma no invasiva. Más 

aun, la banda detectada de 160 kDa es coincidente con las descriptas para otras 

especies de peces emparentadas (Moncaut et al., 2003; Genovese et al., 2011). 
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Dado que en forma simultánea al desarrollo y optimización de esta metodología 

se realizó la evaluación de los efectos producidos por los insecticidas sobre los niveles 

hormonales, no se consideró criterioso continuar con la producción de anticuerpos. Sin 

embargo, resulta sumamente valioso contar con la puesta a punto de un protocolo de 

inducción de esta proteína en una especie íctica regional.  

La desorganización endocrina es un campo muy novedoso en cuanto al 

conocimiento acabado de los mecanismos fisiológicos en juego, dado que la acción de 

los efectos de exposición a contaminantes es muy amplia, por lo cual se encuentra 

estrechamente relacionada al conocimiento del funcionamiento fisiológico normal 

(Ottinger et al., 2019).  

 

 

Sección B.3. Determinación analítica de los insecticidas empleados. 

Las determinaciones de insecticidas se llevaron a cabo en el Centro de 

Investigación del Medio Ambiente (CIM), Facultad de Ciencias Exactas de la 

Universidad Nacional de La Plata, en el marco del proyecto PICT 07-08480 “Impacto de 

agroquímicos en cuencas del Bajo Paraná y Río de La Plata” otorgado por la Agencia 

Promoción Nacional Científica y Técnica. Este trabajo de tesis formó parte de las tareas 

de investigación desarrolladas en dicho proyecto. 

Las muestras del agua de escorrentía para el análisis de insecticidas se filtraron 

a través de columnas de C18 (Agilent para extracción en fase sólida), previa activación 

de las mismas con 5 ml de acetato de etilo, 3 ml de acetona y 15 ml de agua. Las 

columnas de C18 se mantuvieron en freezer hasta el momento del análisis de 

insecticidas. El análisis de insecticidas fue realizado después de la elución de la columna 

de C18 con 5 ml de hexano y luego 5 ml de diclorometano. La determinación analítica 

de cipermetrina y clorpirifos se realizó por cromatografía gaseosa con detección de 

captura electrónica (Carlo Erba, serie 6000), con columna HP-5,15m, 0,53 mm DI, 

carrier N2, detector 320ºC, rampa 190-250ºC. La cuantificación se realizó con patrones 

de alta pureza Accustandard. Los solventes utilizados fueron J. T. Baker® de calidad 

para análisis de insecticidas.  

La metodología analítica utilizada y los resultados obtenidos en las 

evaluaciones de campo referidas al contenido de insecticidas en muestras de agua, 

agua de escorrentía y sedimentos han sido concordantes con las realizadas en el 

presente trabajo de tesis y las publicadas por Marino y Ronco (2005). Los límites de 

detección resultaron adecuados (agua: 0,01 µg/L para clorpirifos, 0,025 µg/L para 

cipermetrina). 
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Sección B.4. Utilización de gonadotrofina coriónica humana como inductor de la 

esteroidogénesis en A. facetus. 

La gonadotrofina coriónica humana (de sus siglas en inglés, hCG: human 

corionic gonadotropin) es una hormona que se utiliza para inducir la espermiación y 

ovulación de los peces, demostrando una correlación de los efectos dependientes de la 

concentración (Donaldson & Hunter, 1983; Marte et al., 1988; Rottmann et al., 1991, 

1991 II; Park et al., 1992; Kagawa et al., 2009; Mylonas et al., 2010; Denusta et al., 2014; 

Zadmajid, 2016). El efecto de la hCG es directo sobre los órganos reproductores 

(testículos y ovario), dado que su función es análoga a la hormona luteinizante (LH). 

Esta hormona sintética fue empleada con el objetivo de determinar una dosis 

mínima de estimulación, que permitiese establecer un control positivo en la producción 

de esteroides sexuales en juveniles de A. facetus.  

 

 

Metodología 

Los ensayos fueron realizados en acuarios plásticos de 10 litros con agua 

declorinada, siendo empleados 10 juveniles de A. facetus por dosis. 

La hCG empleada fue Gonacor 5000® (Ferring), siendo esta formulada para ser 

utilizada en humanos con una concentración de 5.000 UI. La dilución se realizó mediante 

el empleo de solución salina. Las dosis ensayadas fueron: 10, 50, 100, 200 y 500 UI/kg 

de peso. A los animales control se les inyectó solución salina sin adición de hCG (0 UI). 

Para realizar la inyección se utilizaron jeringas de tipo HAMILTON™, con el fin de 

obtener mayor precisión en los volúmenes empleados. 

A las 96 h se realizó el sacrificio de los animales y se procedió a la extracción de 

esteroides sexuales (andrógenos y estrógenos), según la técnica descripta 

anteriormente en el presente Capítulo, Parte B, Sección B 1. 

Los datos fueron analizados utilizando ANOVA de una vía, verificando la 

homogeneidad de la varianza mediante el test de Levene y la comparación entre las 

concentraciones fue realizada mediante un test de Tukey HSD (Moder, 2010) 

 

 

Resultados 

Los valores registrados de los niveles de andrógenos totales y 17β-estradiol al 

inyectar intraperitonialmente hCG en concentraciones de 10, 50, 100, 200 y 500 UI/kg 

de peso se observan en las figuras 2.18 y 2.19. A partir de la dosis de 100 UI se 

observaron diferencias significativas respecto de la concentración de andrógenos 

totales de los organismos control (p < 0,05) (Figura 2.16). 
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Figura 2.16. Concentración de andrógenos totales expresados en nanogramo por gramo de 

tejido (HPLC) respecto de la dosis inyectada intraperitonealmente de hCG. Las letras 
determinan diferencia significativa respecto del control (p<0,05). Las barras representan la 

media ± desviación estándar. 

 

 

Los valores obtenidos de 17β-estradiol, presentaron una altísima variabilidad en 

los datos, no siendo significativa la diferencia en ninguna de las dosis inyectadas (Figura 

2.17). 

 

 
Figura 2.17. Concentración media de 17β-estradiol totales expresados en nanogramo por 
gramo de tejido respecto de la dosis inyectada intraperitonealmente de hCG. Las letras 

determinan diferencia significativa respecto del control (p<0,05). Las barras representan la 
media ± desviación estándar. 

 

 

Conclusiones 

El efecto producido por la inyección intraperitoneal de hCG, estimuló la 

producción de andrógenos totales en la especie en estudio, siendo significativa la 
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diferencia respecto de los animales control para las dosis de 100, 200 y 500 UI/Kg. Por 

lo tanto, se consideró como dosis mínima inductora la dosis de 100 UI/kg. 

Por otro lado, la respuesta a la inducción por hCG sobre la producción de 

estrógenos fue no significativa, incluso con dosis de 500UI/kg. En este contexto y 

teniendo en cuenta la alta variabilidad registrada, no se logró determinar una dosis 

mínima. 
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ENSAYOS DE LABORATORIO CON PRINCIPIOS ACTIVOS Y FORMULADOS 

COMERCIALES 

 

Con el objetivo de evaluar los efectos producidos a nivel del eje hipotálamo, hipófisis y 
gónada en juveniles de Australoheros facetus, se procedió a realizar la exposición a 

concentraciones subletales de los insecticidas cipermetrina y clorpirifos (principio activo 
y formulado comercial). 

 

Parte A. Exposición aguda de juveniles de chanchita (Australoheros facetus) a 

cipermetrina y clorpirifos (principio activo y formulado comercial). 

Casi sin excepción, los ensayos realizados mediante la utilización de peces 

como indicadores de toxicidad aguda, en la actualidad incorporan una serie de acuarios 

de prueba, cada uno con una concentración diferente más o menos constante del tóxico 

exponiendo un grupo de peces similares en longitud y peso y por supuesto la misma 

especie. Usualmente se emplean diez organismos en cada acuario cuyo volumen es 

dependiente de la biomasa utilizada (aproximadamente de 10 L); resultando en la 

observación de mortalidad de peces durante la exposición 24, 48 o observación 

prolongada de 96 h; y resultados finales expresados como la concentración tolerada por 

la mediana o promedio de los peces (ISO 6107; OECD 2003). El punto final de 

mortalidad se puede definir por la inmovilidad de los peces o bien por la inestabilidad de 

rendimiento de natación (Hansen, 1995, 2018). 

Los bioensayos de toxicidad en peces se llevan a cabo desde principios de los 

años 80, pudiendo considerarse como un procedimiento establecido y confiable, siendo 

recomendadas por numerosos organismos internacionales como ser la Agencia de 

Protección Ambiental de los Estados Unidos de Norteamérica (U.S. Environmental 

Protection Agency - US EPA), la Agencia Ambiental Canadiense (Environmental 

Canada - EC), la Organización para la Cooperación Económica y el Desarrollo 

(Organization for Economic Cooperation and Development - OECD), a tal punto que han 

sido aprobadas dentro de normas ISO siendo publicadas por la Organización 

Internacional de Normalización (ISO), por la American Society for Testing and Materials 

(ASTM), y en nuestro país por el IRAM (OECD, 1993; ASTM, 1999; US. EPA, 1983, 

1989, 1993, 1994, 1998, 2000, 2001; EC, 1997, 1999; IRAM, 2003). Algunos de estos 

procedimientos también proporcionan recomendaciones para la recolección, 

manipulación y conservación de muestras y selección de tóxicos de referencia para ser 

utilizados en los ensayos de toxicidad.  

La evaluación de la toxicidad de un compuesto presente en el agua es el primer 

paso de acercamiento al estudio del accionar de un compuesto sobre cada organismo, 

cada población, cada comunidad y por supuesto cada ambiente (ecosistema), los cuales 
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reaccionan en forma diferencial a la exposición y a la recepción de un contaminante 

(Mugni, 2009). Como se puede observar en la literatura, existe una resistencia particular 

a cada compuesto generado por la propia fisiología del individuo o especie, es decir, un 

organismo procedente de una población prístina, de existir, sin haber recibido 

exposición alguna a un compuesto determinado presenta una resistencia innata a la 

exposición al tóxico, mientras que un organismo de la misma especie, que haya estado 

expuesto al mismo tóxico a lo largo de su vida, reaccionará de otra manera siendo esto 

evidenciable en la gran variabilidad observada en las concentraciones letales de la 

misma especie a un mismo contaminante (Mayer y Ellersieck, 1986; Bridges, 2000; 

Salibian, 2006; Park et al., 2009; Agostini et al., 2010). 

Al no existir bibliografía respecto de las concentraciones letales de cipermetrina 

y clorpirifos para Australoheros facetus, se realizaron primeramente ensayos de 

toxicidad aguda para ambos compuestos, tanto con el principio activo como con los 

formulados comerciales. 

 

 

Metodología 

Se determinó la concentración letal 50 (CL50), como primera medida 

exploratoria, de los insecticidas cipermetrina y clorpirifos para juveniles de Australoheros 

facetus para el principio activo (98 % de pureza, obtenido de GLEBA) y el formulado 

comercial siguiendo los métodos estandarizados de la US EPA (1989). En el caso de la 

cipermetrina se utilizó con el formulado comercial Sherpa® de Bayer Inc. En el caso del 

clorpirifos se utilizó el LorsBan 48E® de Dow Agrosciences. 

Las exposiciones se realizaron por triplicado en acuarios de 3 litros de capacidad 

durante 96 h, con renovación total del medio cada 24 h, utilizando 10 organismos por 

replica (Lst promedio: 30,96±2,94 mm; peso promedio 1,53 ±0,54 g). 

La cipermetrina y el clorpirifos (principio activo, p.a.) fueron diluidos previamente 

en acetona, logrando de esta manera la solubilidad de los productos. A los organismos 

control se les adicionó igual volumen de acetona, y las concentraciones fueron ajustadas 

en base a la determinación analítica de las mismas por cromatografía gaseosa. 

Como criterios de aceptabilidad se determinó que la mortandad en el grupo 

control debía ser menor al 10%, las concentraciones nominales no deben ser diferentes 

analíticamente de las concentraciones efectivas. 

Se estimaron las curvas de concentración-respuesta de cada uno de los 

insecticidas y se calculó el CL50 y sus límites de confianza al 95%. A partir de los 

resultados obtenidos se calcularon los coeficientes de regresión y correlación para todos 

los ensayos y su significancia y se compararon las ecuaciones de regresión  



Capítulo 3 

 77 

Finalizado el ensayo, se congelaron aquellos organismos que resultaron aún 

vivos, para ser empleados en la cuantificación de los niveles de andrógenos totales. 

El análisis estadístico se realizó mediante la utilización de unidades PROBIT (US 

EPA 1991) (Zar, 2010). 

 

 

Resultados 

En las tablas 3.1 y 3.2 se detallan las concentraciones nominales y reales 

(validadas) de cipermetrina y clorpirifos para los principios activos y los formulados 

comerciales. 

 

Tabla 3.1. Concentraciones nominales y reales de cipermetrina empleadas en los ensayos. 
Concentración 

Nominal 

Concentración Formulado 

Comercial µg/L (Sherpa®) 

Concentración 

Principio Activo µg/L 

0,005 0,0038 xx 

0,010 0,0076 0,008 

0,020 0,0152 0,016 

0,040 0,0304 0,032 

0,080 0,0608 0,064 

0,160 0,1216 0,128 

0,32 0,2432 0,256 

0,64 0,4864 0,51 

1,28 0,9120 1,02 

2,54 xx 1,92 

 

Tabla 3.2 Concentraciones nominales y reales de clorpirifos empleadas en los ensayos. 

Concentración 

Nominal 

Concentración Formulado 

Comercial µg/L (LorsBan 48E®) 

Concentración 

Principio Activo µg/L 

5,00 4,76 5,90 

10,00 9,52 11,80 

20,00 19,04 23,60 

40,00 38,08 47,20 

80,00 76,16 94,40 

160,00 152,32 188,80 

320,00 304,64 377,60 

640,00 609,28 755,20 

1280,00 xx 1510,40 
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La CL50 para organismos de 6 meses de Australoheros facetus resultó de 0,724 

(0,427 - 1,228) µg/L (Figura 3.1) para el principio activo de cipermetrina (98% pureza), 

mientras que para el formulado comercial (Sherpa®) resultó ser de 0,08 (0,049-0,129) 

µg/L (Figura 3.2). 

 

 
Figura 3.1. Curva PROBIT del análisis de la concentración letal 50 del principio activo de 

cipermetrina (98% Pureza) para juveniles de 6 meses de edad de A. facetus, junto con los 
límites de confianza del 95%. 

 

 

 
Figura 3.2. Curva PROBIT del análisis de la concentración letal 50 del formulado comercial de 
cipermetrina (Sherpa®) para juveniles de 6 meses de edad de A. facetus, junto con los límites 

de confianza del 95%. 

 

 

Para el insecticida clorpirifos la CL50 para organismos de 6 meses de A. facetus 

resultó ser de 251,44 (147,729-427,945) µg/L (Figura 3.3) para el principio activo (95% 

pureza), mientras que para el formulado comercial (LorsBan 48E®) resultó ser de 

38,956 (23,934-63,396) µg/L (Figura 3.4). 
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Figura 3.3. Curva PROBIT del análisis de la concentración letal 50 del principio activo de 

clorpirifos (95% Pureza) para juveniles de 6 meses de edad de A. facetus, junto con los límites 
de confianza del 95%. 

 

 

 
Figura 3.4. Curva PROBIT del análisis de la concentración letal 50 del formulado comercial de 

Clorpirifos (LorsBan 48E®) para juveniles de 6 meses de edad de A. facetus, junto con los 
límites de confianza del 95%. 

 

 

Conclusiones 

En el presente trabajo de tesis la CL50 para el principio activo de cipermetrina 

(0,72 µg/L) resultó similar a los valores informados en la literatura para otras especies 

de peces: 0,43 µg/L para C. decemmaculatus (Paracampo, 2012); 0,67 µg/L (CL50 a 76 

h) para Heteropneustes fossilis (Saha y Kaviraj 2003); 21,4 µg/L (CL50 a 96 h) para 

Poecilia reticulata (Polat et al. 2002), 0,809 µg/L para larvas de carpa común (Cyprinus 

carpio) (Aydin et al., 2005). Smith y Stratton (1986) compilaron una lista de CL50 en 

diferentes especies de peces como: Salmo salar a 96 h 2 µg/L; S. gairdneri 96 h 6 µg/L; 

Gambussia affinis 24 h 9 µg/L, y Cyprinodon macularius 24 h10 µg/L y a 48 h 6 µg/L. 

Bradbury y Coats (1989) también realizaron una recopilación de concentraciones a 96 
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h de la toxicidad de la cipermetrina para: C. carpio 0,9-1,1 µg/L; Salmo trutta 1,2 µg/L; 

S. gairdneri 0,5 µg/L; Scardinius erythropthalmus 0,4 µg/L, Tilapia nilotica 2,2 µg/L.  

Los resultados obtenidos de la CL 50 a 96 h para el formulado comercial de 

cipermetrina Sherpa® (0,08 µg/L), resultó menor a los registrados en la literatura con 

otros formulados comerciales con similar porcentaje de principio activo. Como ejemplo 

se puede mencionar el trabajo de Reddy et al., 1991a quienes estimaron la CL50 de 

cipermetrina a 24 h para Tilapia mossambica en 0,2 µg/L. 

Para la especie ensayada, el clorpirifos presentó menor toxicidad respecto de lo 

registrado para la cipermetrina, tanto para el principio activo (0,72 µg/L vs. 251,44 µg/L) 

como para el formulado comercial (0,08 µg/L vs. 38,95 µg/L). 

La CL50 a 96h de exposición a clorpirifos para Gambusia affinis en estudios 

realizados por diferentes autores resultó ser de 298 µg/L (Rao et al., 2005), y de 520 

µg/L según lo estimado por Varó et al., 2000. Para larvas de Oreochromis niloticus fue 

de 1,57 mg/L (Gul, 2005), para juveniles de Oreochromis mossambicus 25,9 µg/L (Rao 

et al., 2005), mientras que para Poecilia reticulata fue de 1,79 mg/L (Selvi et al., 2005). 

El cociente entre la CL 50 del principio activo (X) y la CL50 formulado comercial 

(Y) (LC50 de X / LC50 de Y) se utiliza para interpretar y comparar los datos de toxicidad 

aguda entre los insecticidas. (Majumder y Kaviraj 2015, 2017). Mayer y Ellersieck (1986) 

asumieron que la formulación resulta más tóxica cuando el cociente es mayor a 1, 

mientras que Schmuck et al. (1994) observaron que había una variabilidad natural del 

cociente entre 0,5 y 2,0 y consideraron que la formulación era “más tóxica” cuando el 

cociente es superior a 2. Al evaluar los resultados del presente estudio, los cocientes 

obtenidos fueron de 9 para cipermetrina y de 6,45 para clorpirifos. Para validar estos 

resultados se realizó la compración entre formulados comerciales y productvos activos 

mediante la metodología propuesta en APHA et al. (2005), registrando diferencias 

significativas en la letalidad (p<0,05) de cada insecticida. Esto nos permite concluir que 

al igual que se menciona en el trabajo de Puglis y Boone (2011) los ingredientes “inertes” 

(coadyuvantes) agregados a los productos formulados aumentan su toxicidad.  

Para ambos insecticidas existen publicados tantos valores de CL50 como el 

número de especies empleadas, aumentando significativamente si tomamos en cuenta 

las diversas formulaciones, incrementándose aún más si tomamos en cuenta las horas 

de exposición (24, 48, 96 h), y aun así existe muchas veces, más de una CL50 para la 

misma especie, tal es el caso de Gambusia affinis (Rao et al., 2005; Varó et al., 2000). 

La CL50 es una potente herramienta. Nos permite comprender la tolerancia de 

las diversas especies a los contaminantes en un medio controlado de laboratorio, 

permitiendo establecer límites. No obstante, las interacciones con otros agentes, otros 
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sistemas, otras energías, u otras sustancias modifican significativamente el impacto 

producido, alterando estos valores. 

 

 

ParteB. Evaluaciones de los principios activos 

Diversos autores determinaron que la exposición a concentraciones subletales 

de algunos xenobióticos puede producir una disminución en los niveles de esteroides 

en comparación con grupos no expuestos. A su vez establecen que esto podría deberse 

al deterioro de la secreción hormonal por las células de Sertoli (Kime, 1999), o bien por 

el deterioro de las células foliculares (Nagler et al., 1992), o bien por la imitación 

molecular de las hormonas que estimulan o retroalimentan la secreción de 

gonadotrofinas, o a la supresión de la síntesis de estrógenos endógenos (Folmar et al., 

1996), o bien, por un aumento de las actividades de las enzimas productoras de 

esteroides (Jobling et al., 1996). Por otra parte, la alteración en la concentración de 

esteroides sexuales también podría deberse a la interferencia de insecticidas con la 

producción de colesterol libre, precursor de las hormonas sexuales (Garcia-Reyero et 

al., 2006; Da Cuña et al., 2020). 

Por lo cual, se pretende comprender y evidenciar el efecto que produce la 

exposición a cipermetrina y clorpirifos en concentraciones subletales sobre los niveles 

de esteroides sexuales en juveniles de A. facetus. 

 

 

Metodología 

Los ensayos fueron realizados en acuarios plásticos de 10 litros con agua 

declorinada. El número de peces utilizados es detallado en cada experimento. La 

cipermetrina y el clorpirifos (principio activo, p.a.) fueron diluidos previamente en 

acetona, logrando de esta manera la solubilidad de los productos. Se procedió a 

cuantificar la concentración inicial de ambos principios activos en agua. A los 

organismos control se les adicionó igual volumen de acetona. La metodología para la 

determinación de andrógenos totales fue descripta en el Capítulo 2 del presente trabajo 

de tesis. 

 

Sección 1) Ensayo de exposición para la evaluación de la respuesta de 

andrógenos totales y 17β-estradiol. 

Se establecieron cuatro grupos por triplicado (n=10 por tratamiento; Lst 

promedio: 38,5 (±1,09) mm; peso promedio: 2,37 (±0,60) g). El primero correspondió al 

lote control vehículo, el segundo a peces inyectados con gonadotrofina coriónica 
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humana (hCG) como control positivo de la producción de esteroides sexuales (dosis 

empleada 100 UI/kg), el tercero y cuarto a los organismos expuestos a cipermetrina y 

clorpirifos en una concentración estimada del 50 % de la CL 50 con recambio diario de 

agua, manteniendo una exposición constante durante un periodo de 96 h. Finalizada la 

exposición se determinaron los niveles hormonales de andrógenos totales y 17β-

estradiol. 

Los datos de comparación entre los tratamientos y el control fueron analizados 

utilizando ANOVA de una vía, verificando la homogeneidad de la varianza mediante el 

test de Levene y la comparación entre las concentraciones fue realizada mediante un 

test de Tukey HSD (Moder, 2010). 

 

Resultados  

La determinación de las concentraciones de cipermetrina y clorpirifos (por CG) 

fue de 0,56 µg/L y 134 µg/L, respectivamente. 

No se registraron mortandades en los lotes control. La supervivencia de los 

organismos expuestos a cipermetrina y clorpirifos fue del 100 % en ambos casos, siendo 

también del 100 % para los inducidos con hCG. 

La concentración media de andrógenos totales para los organismos control 

resultó de 0,966 (±0,21) ng/g, mientras que se encontró una disminución media de los 

valores para los organismos expuestos a cipermetrina (0,551±0,26 ng/g) y a clorpirifos 

(0,647±0,11 ng/g), por último, en los organismos inyectados intraperitonealmente con 

hCG, el valor medio resultó de 2,02 ng/g (Figura 3.5). 

 

 
Figura 3.5. Concentración de andrógenos totales expresados en nanogramo por gramo de 

tejido respecto de los tratamientos. Las letras determinan diferencia significativa respecto del 
control (p<0,05). Las barras representan la media ± desviación estándar. 
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El análisis estadístico evidenció diferencias significativas entre los controles 

(organismos expuestos a acetona e inyectados con hCG) respecto de los organismos 

expuestos a cipermetrina y clorpirifos, no observándose diferencias significativas entre 

estos últimos. 

Los valores obtenidos de 17β-estradiol presentaron una gran variabilidad con un 

resultado similar a lo observado en el ensayo de inducción para la determinación de la 

dosis mínima efectiva de hCG (Capitulo 2, sección 4), no observándose diferencias 

significativas entre los tratamientos (Figura 3.6). 

 

 
Figura 3.6. Concentración de 17β-estradiol expresados en picogramo por gramo de tejido 

respecto de los tratamientos. Las letras determinan diferencia significativa respecto del control 
(p<0,05). Las barras representan la media ± desviación estándar. 

 

 

Sección 2) Ensayo de exposición para la evaluación a tiempos cortos. 

El diseño experimental utilizado fue el mismo que en el caso anterior, (n=5 por 

acuario; Lst promedio: 39,6 (±1,49) mm; promedio: 2,87 (±0,89) g). Se realizaron 

cuantificaciones de andrógenos totales a las 24, 48 y 96 h de exposición con ambos 

insecticidas (p.a.). 

Se realizaron cambios del medio cada 24 h, con el fin de mantener constante la 

concentración de los insecticidas. 

Los datos de comparación entre los tratamientos y el control fueron analizados 

utilizando ANOVA de dos factores, verificando la homogeneidad de la varianza 

mediante el test de Levene y la comparación entre las concentraciones fue realizada 

mediante un test de Tukey HSD. 
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Resultados 

La supervivencia a las 24 y 48 h resultó del 100%, mientras que a las 96 h fue 

del 80 % para los organismos expuestos a cipermetrina. En el caso de clorpirifos fue del 

100% así como para los inyectados con hCG. 

A las 24 h del inicio de la exposición a cipermetrina y clorpirifos los niveles 

registrados de andrógenos totales resultaron significativamente menores respecto de 

los controles, continuando su descenso y alcanzando la máxima diferencia al finalizar la 

exposición. 

Por otra parte, se determinó que las diferencias registradas entre los animales 

expuestos tanto a cipermetrina como a clorpirifos, presentaron diferencias significativas 

entre las 24 y 96 h, mientras que, a las 48 h, registraban niveles intermedios 

significativos para cipermetrina, pero no para clorpirifos. No se observaron diferencias 

significativas en la comparación de los niveles de andrógenos totales en los controles 

(Figura 3.7). 

 

  
Figura 3.7. Concentración de andrógenos totales expresados en nanogramo por gramo de 
tejido respecto de los tratamientos. Las diferencias significativas están indicadas por letras 

distintas (A, B, C, D). Las letras mayúsculas determinan las diferencias significativas entre los 
tratamientos. Las letras minúsculas determinan diferencias significativas para cada tiempo de 

exposición (p<0,05). Las barras representan la media ± desviación estándar. 
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insecticidas. 

Con el fin de evaluar si los efectos producidos por la exposición a cipermetrina y 

clorpirifos se produce a nivel gonadal o bien a niveles superiores de la cascada hormonal 
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tratamientos: dos lotes en agua declorinada, uno con peces inyectados con solución 

salina, y otro inyectados con la dosis mínima de hCG (100UI/kg); otros dos lotes con 

inyección intraperitoneal de hCG y expuesto a cipermetrina y otro a clorpirifos y por 

ultimo otros dos lotes con peces inyectados con solución salina, expuestos a los mismos 

insecticidas. El tiempo de exposición fue de 24 h. Los tratamientos fueron en realizados 

por triplicado (n=5; Lst promedio: 39,3 (±1,09) mm; peso promedio: 2,75 (±0,47) g). 

Los datos de comparación entre los tratamientos y el control fueron analizados 

utilizando ANOVA de dos factores, verificando la homogeneidad de la varianza mediante 

el test de Levene y la comparación entre las concentraciones fue realizada mediante un 

test de Tukey HSD. 

 

 

Resultados 

La supervivencia fue del 100 % para los organismos control, así como para los 

expuestos a cipermetrina y clorpirifos con inyección de solución salina. En el grupo de 

control de organismos inyectados con hCG sin adición de insecticidas en el medio la 

supervivencia resultó del 100%, para los organismos expuestos a cipermetrina e 

inyectados con hCG resultó 93,33 %, y del 86,66 % para los inyectados con hCG y 

expuestos a clorpirifos. 

Como se puede observar en la figura 3.8, se registró en el grupo control una 

concentración de andrógenos totales significativamente diferente a la registrada en los 

grupos de organismos expuestos a cipermetrina y a clorpirifos con inyección de solución 

salina. 

El nivel de andrógenos totales de los organismos inyectados con hCG, fue 

significativamente diferentes de los inyectados con solución salina (control y expuestos 

a cipermetrina y clorpirifos). No obstante, no se registraron diferencias significativas, 

respecto de los organismos inyectados con hCG y expuesto a cipermetrina y clorpirifos. 
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Figura 3.8. Concentración de andrógenos totales expresados en nanogramo por gramo de 
tejido respecto de los diversos tratamientos. Las letras mayúsculas determinan diferencia 

significativa respecto de los tratamientos, las letras minusculas determinan diferencias 
significativas en cada tratamiento por el efecto de la inyección i.p. de hCG (p<0,05). Las barras 

representan la media ± desviación estándar. 

 

 

Conclusiones 

Los ensayos realizados demostraron que la exposición al principio activo 

cipermetrina y clorpirifos reduce los niveles de andrógenos totales en juveniles de 

Australoheros facetus, siendo esto en concordancia con lo evaluado por otros autores 

para otras especies (Moore & Warring 2001; De Silva et al., 2005; Jaensson et al., 2007; 

Sun et al., 2007; Taborda et al., 2012; Saravanan et al., 2016; Paul et al., 2019; 

Martyniuk et al., 2020). Las reducciones máximas alcanzadas en los niveles de 

andrógenos totales respecto de los controles fueron de hasta un 53 % para la ciperetrina 

y de un 49 % para el clorpirifos. 

En el caso de los 17β-estradiol se observó una alta variabilidad, no resultando 

ser un buen biomarcador de exposición. Esta variabilidad puede estar asociada a la no 

diferenciación sexual de los individuos, donde en especies emparentadas, como ser 

Cichlasoma dimerus, se determinó que la diferenciación comienza entre los 40 y 100 

días de vida (Meijide et al., 2005). 

Por otra parte, también en especies emparentadas se observó una gran 

variabilidad en adultos de los niveles de 17β-estradiol (Varela et al., 2017). Sin embargo, 

en el presente trabajo de tesis se observó una leve tendencia no significativa a la 

reducción de los niveles en juveniles de A. facetus expuestos a cipermetrina o clorpirifos. 

Baduy et al., (2017), estimó que los niveles de testosterona en machos y 

hembras adultos de A. facetus, fueron similares a igual periodo de tiempo, mientras que 
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el 17β-estradiol presentó variaciones elevadas en hembras y no fue detectado en 

machos, relacionado esto al comportamiento reproductivo. Por otra parte, la 11-

cetotestosterona presentó niveles elevados y variables en ambos sexos (Figura 3.9). En 

efecto, la testosterona es precursora de la formación de 11-cetotestosterona en machos 

y 17β-estradiol en hembras (Senthilkumaran et al., 2004), por lo cual es considerada 

normal su presencia en ambos sexos. De esta forma se podría proponer la utilización 

de la cuantificación de andrógenos totales como buen indicador de efecto. 

La dosis empleada de 100 UI/Kg de hCG demostró inhibir los efectos producidos 

por la exposición de juveniles de A. facetus a cipermetrina y clorpirifos. Por lo cual, 

puede que sea posible que la acción de estos insecticidas sea sobre los niveles 

superiores de la cascada hormonal reproductiva (Hipotálamo/Hipófisis) discutiendo lo 

concluido por Gabriel et al., (2012), quienes manifiestan que la cipermetrina actúa 

principalmente al interferir con las hormonas naturales debido a su gran potencial para 

unirse a los receptores de estrógenos o andrógenos, lo que causa un deterioro de la 

fecundidad de los peces, la calidad del semen, la eclosión de los embriones y la 

supervivencia de los mismos. 

 

 
Figura 3.9. Esquema de la reproducción de A. facetus por Baduy et al., (2017). 

11KT: 11cetotestosterona; E2: 17β-estradiol; T: testosterona.  
 

 

Paul et al., (2019), observaron una reducción significativa de la concentración de 

17β-estradiol y testosterona en subadultos de Clarias gariepinus con respecto a un 

aumento en la concentración de la cipermetrina, durante periodos de exposición de 7, 
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14, 21 y 28 días. La concentración mínima que produjo este efecto fue de 0,0125 μg/L. 

Saravanan et al., (2016), observó una reducción de los niveles de 17β-estradiol y de 

vitelogenina en Esomus danricus, expuestos a cipermetrina en concentraciones de 0,02; 

0,2 y 2 μg/L. Por lo contrario, Tarigopula y Philip (2015) observaron un aumento 

significativo en la concentración de testosterona y 17β-estradiol expuestos a 10 y 20 

μg/L, mientras que observaron una reducción en la concentración de vitelogenina. 

Oruc (2010), por su parte registró una disminución en los niveles de testosterona 

y estradiol en juveniles de Oreochromis niloticus en comparación con el control cuando 

se expusieron a clorpirifos en concentraciones de 5, 10 y 15 μg/L.  

En forma general, en base a los resultados obtenidos, podemos concluir que al 

igual que lo observado por otros autores, la exposición a cipermetrina y clorpirifos reduce 

los niveles normales -en juveniles de Australoheros facetus- de andrógenos totales 

(testosterona) en 24h y hasta las 96 h de exposición. El efecto se produciría por otra vía 

que no involucra el daño a las células esteroideogénicas de las gónadas. 

 

 

Parte C. Comparación de los efectos producidos por los principios activos y 

formulados sobre los niveles de andrógenos totales de A. facetus 

La relación dosis respuesta (DR) o concentración respuesta (CR) representa una 

evaluación integral del riesgo de exposiciones de diversos organismos a factores 

ambientales estresantes (USEPA, 2002). 

Este efecto puede ser definido como la relación entre la dosis o concentración 

de una droga, químico o un factor ambiental estresante recibido por una planta o animal, 

y la magnitud del efecto generado en un individuo, una población, una comunidad o 

ecosistema (Ossana, 2011). Los procesos de caracterización de esta relación, requieren 

una fuerte evaluación y comprensión de la intensidad de exposición, preferentemente 

en el tejido u órgano blanco, de la relación duración/concentración de la exposición y de 

la aplicación del umbral a esta exposición/respuesta y desde ya, la forma de la curva D-

R. 

El método predominante de análisis de la relación dosis o concentración – 

respuesta se encuentra basado en la dosis individual efectiva (individual effective dose 

“IED”) o en el concepto de tolerancia individual. 

Desde los comienzos de la ecotoxicología se ha utilizado está relación para 

determinar la letalidad de un compuesto, dependiendo de la concentración y tiempo de 

exposición según se trate de ensayos de tipo agudo (con tiempos de 24, 48, 72 o 96 

horas) o crónicos (mayor a 96 horas). 
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En el caso de los compuestos considerados desorganizadores endocrinos, 

deben evaluarse los procesos compensatorios y de retroalimentación (feedback) y la 

interacción con las diversas hormonas intervinientes en el sistema hormonal. 

Los resultados obtenidos sólo deben ser considerados para la especie en 

estudio, debido al alto nivel de variabilidades en los sistemas hormonales de las diversas 

especies de peces, aunque es posible que el accionar de un compuesto sea similar en 

un gran número de organismos. 

En el caso de la estimación de dosis respuesta para compuestos sospechados 

de generar disrupción endocrina es indispensable considerar el comportamiento 

específico, las condiciones ambientales, el sexo, el estadio del ciclo de vida, y su 

aplicabilidad a las poblaciones naturales. Este último, viéndose reflejado en la 

extrapolación del laboratorio al campo, evaluando en este método de aplicación la 

biodisponibilidad, la adsorción, la termo y foto degradación, y demás condiciones que 

afecten a la sustancia en estudio. 

 

Dosis/Concentración Respuesta y el Sistema Endocrino 

La evaluación dosis/respuesta de un compuesto desorganizador endocrino presenta 

una alta complejidad dada por el gran número de hormonas, tejidos y órganos 

constituyentes del sistema hormonal. Algunos puntos a tener en cuenta deberían ser: 

• Múltiples tejidos blanco. 

• Múltiples niveles de respuesta. 

• Ligandos endógenos y su regulación. 

• El rol de las proteínas transportadoras séricas. 

• Tiempo de respuesta endógena en torno a otras respuestas. 

• Alto número de ligandos endógenos y exógenos con similares mecanismos. 

• Múltiples mecanismos de acción para muchos compuestos. 

• Diferencias entre sexo y etapas de desarrollo (larvas, juveniles, adultos, seniles). 

 

Algunos de estos aspectos hacen que el uso del sistema endocrino como fuente 

de evaluación de diversos compuestos difiera significativamente del paradigma 

tradicional de la toxicología. Para algunas especies, como se ha mencionado 

anteriormente, es ampliamente conocido el funcionamiento del sistema endocrino, no 

obstante, en otras especies todavía no es tan claro, facilitando o dificultando la 

evaluación de un compuesto en base a la elección de la especie. 
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Metodología 

Para la determinación de andrógenos totales se utlizaron los animales 

sobrevivientes del ensayo de toxicidad letal aguda. Brevemente, las exposiciones se 

realizaron por triplicado en acuarios de 3 litros de capacidad durante 96 h, con 

renovación total del medio cada 24 h, utilizando 10 organismos por réplica. 

Los datos de comparación entre los tratamientos y el control fueron analizados 

utilizando ANOVA de una vía, verificando la homogeneidad de la varianza mediante el 

test de Levene y la comparación entre las concentraciones fue realizada mediante un 

test de Tukey HSD (Moder, 2010). La comparación de las respuestas a la exposición al 

principio activo y formulado comercial de cada insectivida, y su efecto en los niveles de 

andrógenos totales, fue analizado mediante una Pruebas t para dos muestras.  

El valor NOEC (de las siglas en ingles: no effect concentration) fue calcuado como 

la máxima concentración que no presenta diferencias significativas respecto del control, 

y el valor LOEC (de las siglas en ingles: low effect concentration) fue calculado como la 

mínima concentración que presenta diferencias significativas respecto del control. 

 

 

Resultados 

Los animales expuestos al principio activo de cipermetrina no presentaron 

alteraciones en los niveles de andrógenos totales para el intervalo de concentraciones 

desde 0 hasta 0,032 µg/L (NOEC), donde la media de andrógenos totales fue de 0,90 

ng/gr de tejido. En concentraciones superiores a 0,064 µg/L (LOEC), se observaron 

diferencias significativas siendo la media de los niveles de andrógenos totales de 0,44 

ng/gr. En la figura 3.10, puede observarse claramente el punto de inflexión mencionado. 

Situación similar se observó en el caso del formulado comercial con cipermetrina 

Sherpa®. A partir de la concentración de 0,034µg/L se observó una reducción de los 

valores registrados de andrógenos totales, no obstante, no existieron diferencias 

significativas respecto del control (0 µg/L) ni respecto del resto de las concentraciones 

ensayadas.  

En la figura 3.10, se observa la superposición de las curvas de respuesta para 

el formulado comercial y el principio activo cipermetrina, donde se observa un ajuste 

similar en la respuesta para ambas sustancias (p<0,05). 
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Figura 3.10. Superposición de niveles de andrógenos totales para ambos compuestos 

(formulado comercial y principio activo) ajustado a las concentraciones reales.  
Celeste= Formulado Comercial / Azul = Principio Activo. Las barras representan la media ± 

desviación estándar. 

 

 

 

Respecto del clorpirifos se observó una reducción en la concentración de los 

niveles de andrógenos totales a partir de los 11,08 µg/L (NOEC), siendo significativa 

respecto del control a partir de la concentración de 23,6 µg/L (LOEC) de principio activo. 

En relación al formulado comercial de clorpirifos se observó una tendencia a la reducción 

de los valores de andrógenos totales a partir de los 19,04 µg/L (NOEC) siendo 

significativa a partir de los 38,08 µg/L (LOEC). Los niveles de andrógenos totales 

mostraron una tendencia similar en el caso del clorpirifos, tanto para el formulado 

comercial como para el principio activo, aunque no resultó estadísticamente significativo 

(Figura 3.11). 
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Figura 3.11. Superposición de las curvas de ambos compuestos (formulado comercial y 

principio activo) ajustados a las concentraciones reales de clorpirifos, respecto de la 
concentración de andrógenos totales. Verde claro= Formulado Comercial / Verde oscuro = 

Principio Activo. Las barras representan la media ± desviación estándar. 

 

 

Conclusiones 

Los peces son comúnmente empleados para evaluar la salud del medio 

ambiente acuático, así como sus cambios fisiológicos, producidos por la contaminación 

en el medio acuático (Kime, 1999). 

La cipermetrina y el clorpirifos alteraron el normal funcionamiento del sistema 

endocrino de juveniles A. facetus, reduciendo significativamente los niveles de 

andrógenos totales en comparación con los niveles de grupos control a partir del 

intervalo de concentración de 0,032-0,061 μg/L para la cipermetrina, y de 23,6-38,08 

μg/L para el clorpirifos, tanto en exposiciones realizadas al principio activo como a los 

formulados comerciales. Del análisis realizado en la comparación de las respuestas 

obtenidas para cada uno de los insecticidas, formulados comerciales vs principios 

activos, podemos concluir que el descenso de andrógenos es causado, principalmente, 

por el principio activo sin que los coadyuvantes tengan una marcada incidencia, tanto 

para la cipermetrina como para el clorpirifos. Es evidente la incidencia de las 

mortandades en la variabilidad de los niveles de andrógenos totales en las 

concentraciones más elevadas de los formulados comerciales. 

Los intervalos de concentraciones establecidas debido a las diferencias 

significativas encontradas en los niveles de andrógenos de los organismos expuestos a 

cipermetrina y clorpirifos y el grupo control, se encuentran dentro de los intervalos 

observados por Jergentz et al., (2005) en un ambiente natural de una zona productiva 

de soja. Esto permite establecer que aquellos organismos de peces que habitan arroyos 
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inmersos en una zona productiva donde se emplean los mencionados insecticidas para 

el control de plagas, probablemente presenten alguna alteración en los niveles de 

esteroides sexuales, pudiéndose ver afectada su diferenciación y desarrollo sexual y su 

reproducción de acuerdo a la etapa de vida en la que se encuentren. Estas 3 etapas 

son la base de la supervivencia de una especie en un área natural, por lo que, si existe 

una modificación en los ciclos naturales de la población o incluso de la especie, puede 

verse en peligro de extinción. 

 
Parte D. Duración del efecto producido por la exposición a cipermetrina y 

clorpirifos (principio activo) en los niveles de andrógenos totales de A. facetus. 

Con el objetivo de evaluar el efecto producido en los niveles de andrógenos 

totales en organismos juveniles de A. facetus, se realizaron ensayos de exposición 

puntual. 

Durante el desarrollo del presente trabajo se describieron las metodologías 

comúnmente utilizadas para la aplicación de los insecticidas en los cultivos de soja. 

Como hemos mencionado y registrado, generalmente las acciones se desarrollan en 

forma puntual, distante una aplicación de otra dependiendo de la presencia de plagas, 

pero es común que se produzcan aplicaciones con una frecuencia mensual. 

En el capítulo 2, se mencionó que la especie A. facetus, presenta una alta 

periodicidad en su ciclo reproductivo en condiciones controladas (temperatura 

constante), registrándose puestas cada 20/26 días. Kottelat et al., (2007) describe que 

el ciclo reproductivo para esta especie varía entre 1 y 3 semanas, dado que es el periodo 

de tiempo registrado por cuidados parentales. Este tiempo es similar al registrado en 

una especie emparentada de cíclido (Cichlasoma dimerus), donde fue registrado cada 

29,4 ± 16,2 días, siendo 13 el intervalo mas pequeño entre sucesivas espermiaciones 

(Rey Vázquez et al., 2012). 

Realizando un análisis comparativo entre los intervalos de tiempo de aplicación 

y el intervalo de tiempo entre sucesivas puestas podemos establecer un período de 

tiempo mínimo para la evaluación de los efectos producidos por los insecticidas 

cipermetrina y clorpirifos. 

Hipotéticamente analizando el ciclo reproductivo anual, podemos establecer 

unos 4 meses con un máximo de 5 eventos reproductivos. Si al inicio del mismo se 

produce el ingreso de insecticidas al cuerpo de agua generando una exposición de los 

peces y su efecto supera los 5 días, se producirá un desfasaje temporal de los eventos 

reproductivos, produciendo la perdida de al menos 1 evento. 
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Si el tiempo de recuperación resulta entre 5 y 10 días, se perderían al menos 2 

eventos reproductivos, todo ello si se produjera tan solo una aplicación, o un momento 

de exposición a lo largo de los meses reproductivos. 

Como se mencionó, la aplicación de insecticidas puede ser mensual o bien 

presentarse 2 aplicaciones en un periodo de un mes, por lo cual y continuando con el 

análisis de esta predicción, presuponiendo que se produce una exposición y esta 

impacta en los niveles de hormonas reproductivas cada vez que se aplica el insecticida, 

al encontrar que el evento produce efectos a lo largo de un tiempo de 5 a 10 días, se 

perdería por completo el ciclo anual (Figura 3.12). 

 

Figura 3.12. Hipótesis del efecto de las aplicaciones de insecticidas sobre el número de 
puestas y periodo reproductivos.  

Las flechas representan los meses de época reproductiva (4 meses), los rectángulos representan los 
periodos de interpuestas (ciclos de 3 semanas, aproximadamente 5 puestas en 4 meses). En la primera 
sección (A) se presupone un comportamiento normal sin la presencia de insecticidas en el agua. En la 

segunda parte (B) se presupone una sola exposición (ingreso del insecticida, rayo amarillo), al inicio y en 
concordancia con el inicio del ciclo reproductivo. Indicado con un rectángulo rojo esta el periodo 

reproductivo afectado hipotéticamente por la exposición al insecticida. En la última sección (C), un caso 

de aplicación mensual donde todos los periodos reproductivos estarían alterados. 

 

 

Metodología 

En dos acuarios de 100 litros se colocaron un total de 60 juveniles (Lst promedio: 

37,4 (±1,03) mm; peso promedio: 2,10 (±0,19) g), mantenidos durante un periodo de 7 

días, en condiciones óptimas siendo alimentados diariamente. 

Luego de 7 días de aclimatación, se extrajeron 5 individuos de cada uno de los 

acuarios, para realizar un análisis de los niveles de andrógenos totales, con el fin de 

establecer los niveles normales (control 1). A las 24 h, de la primera determinación se 

extrajeron nuevamente 5 individuos (control 2), y posteriormente se adicionó 

cipermetrina en uno de los acuarios y clorpirifos en el otro (ambos principios activos), 

con el fin de lograr una concentración de 0,70 µg/L y 200 µg/L respectivamente. A las 2 

horas del agregado de los insecticidas, se tomaron muestras de agua para determinar 

la concentración real de los mismos en cada acuario.  

A

B

C
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Por el término de 9 días cada 24 h se realizó la extracción de 5 individuos diarios, 

para la determinación de los niveles de andrógenos totales. Al finalizar el ensayo, se 

recolectaron muestras de agua, con el fin de evaluar la concentración final de los 

insecticidas. La determinación de la concentración de los insecticidas, fue realizada 

mediante la metodología ya descripta, siguiendo los lineamientos de Marino et al., 2005. 

Los datos de comparación entre los tratamientos y el control fueron analizados 

utilizando ANOVA de una via, verificando la homogeneidad de la varianza mediante el 

test de Levene y la comparación entre las concentraciones fue realizada mediante un 

test de Tukey HSD (Rurangwa et al., 2002; Moder, 2010). 

 

 

Resultados 

La concentración de cipermetrina determinada a las 2 h del agregado resultó ser 

de 0,58 µg/L. A las 24 h se determinó una concentración de 0,42 µg/L, y al finalizar el 

experimento la concentración fue de 0,23 µg/L. En el tratamiento de clorpirifos se 

determinó una concentración inicial de 142 µg/L, a las 24 h de 99 µg/L y al finalizar el 

ensayo de 12,45 µg/L (Figuras 3.13 y 3.14). 

 

 
Figura 3.13. Concentraciones de cipermetrina al inicio, a las 2hs, a las 24 h y al finalizar el 

experimento. La curva de ajuste se presento de tipo exponencial.  
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Figura 3.14. Concentraciones de clorpirifos al inicio, a las 2hs, a las 24 h y al finalizar el 

experimento. La curva de ajuste se presento de tipo exponencial. 

 

 

Los niveles de andrógenos totales obtenidos a partir de las 24 h de exposición a 

cipermetrina, resultaron significativamente menores a los registrados en las 2 tomas de 

muestras previas al agregado del insecticida (controles). Los niveles registrados desde 

la 24 h hasta las 216 h se mantuvieron sin variaciones significativas (Figura 3.15). 

 

 
Figura 3.15. Niveles de andrógenos totales registrado cada 24hs en juveniles de Australoheros 

facetus expuestos a cipermetrina. Las letras determinan diferencia significativa respecto del 
control (p<0,05). Las barras representan la media ± desviación estándar. 

 

 

La exposición realizada a clorpirifos, presentó diferencias significativas en los 

niveles de andrógenos totales a las 24 h de ser agregado el insecticida al medio. (Figura 

3.16).  
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Ambos compuestos presentaron similitudes en la respuesta, aunque los valores 

medios registrados de andrógenos totales en los organismos expuestos a clorpirifos 

fueron superiores a los registrados para cipermetrina.  

 

 
Figura 3.16. Niveles de andrógenos totales registrado cada 24h en juveniles de Australoheros 

facetus expuestos a clorpirifos. Las letras determinan diferencia significativa respecto del 
control (p<0,05). Las barras representan la media ± desviación estándar. 

 
 

Conclusiones 

La concentración medida en agua pasadas las 2 h del agregado de los 

insecticidas, presentó una reducción de su concentración en un 12,07 % para la 

cipermetrina y en un 30,28 % para el clorpirifos a 24 h. Al final del ensayo la 

concentración de cipermetrina se encontró en valor del 55,17% respecto de la 

concentración inicial, mientras que la concentración final de clorpirifos fue de un 8,76% 

respecto de la inicial.  

El coeficiente de partición octanol-agua (Kow), se relacionan directamente con 

la vida media de los compuestos siendo para cipermetrina su valor de log Kow = 6.3 

(OMS, 1989) y de log Kow= 4.7 para clorpirifos (OMS, 2009), estableciendo una mayor 

vida media para la cipermetrina respecto del clorpirifos.  

La caída en la concentración de los insecticidas en los tratamientos realizados, 

se adaptan a lo antes mencionado, presentando una vida media superior la cipermetrina 

respecto del clorpirifos.  

Al igual de lo que hemos observado en ensayos anteriores, los niveles de 

andrógenos totales obtenidos de organismos expuestos a cipermetrina o clorpirifos 

resultan significativamente diferentes de los animales que no fueran expuestos.  

En ambos compuestos, el efecto de reducción de los niveles de andrógenos 

totales perduró por 9 días desde el momento que se inició la exposición. En el caso de 
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la cipermetrina, las medias registradas fueron muy uniformes, sin presentar diferencias 

significativas a lo lago de los días. Mientras que para la exposición realizada a clorpirifos, 

los niveles de andrógenos totales resultaron con mayor variabilidad, con un valor mínimo 

a las 120 h y una tenencia no significativa a la recuperación de los niveles normales de 

andrógenos totales hacia las 216 h. 

Según la hipótesis propuesta en la introducción, sobre el efecto en el ciclo 

reproductivo de A. facetus, el tiempo de duración del efecto producido por la exposición 

tanto a cipermetrina como clorpirifos resulta superior a los 7 días, esto posibilitaría que 

al presentarse una situación de ingreso de los insecticidas al cuerpo de agua, los peces 

se verían afectados, alterándose su ciclo hormonal reproductivo imposibilitando 

posiblemente la reproducción y perdiendo al menos la posibilidad de realizar una puesta. 

Como se mencionó también en la Introducción, las fumigaciones son realizadas 

periódicamente durante el lapso en que se lleva adelante la producción agrícola, por lo 

cual todos aquellos individuos que habiten en las zonas de deriva, o impacto directo de 

las aplicaciones podrían estar viéndose afectados, alterando su ciclo reproductivo 

normal por el ingreso de los insecticidas en el medio acuático y generando la pérdida 

total de la camada de juveniles del año. 
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ENSAYOS DE LABORATORIO CON FORMULADOS COMERCIALES  

 
Con el objetivo de evaluar los efectos producidos en la reproducción de la carpa común 

(Cyprinus carpio) se procedió a realizar la exposición a los formulados comerciales de los 
insecticidas cipermetrina y clorpirifos. 

 

Parte A. Efecto de la exposición a los formulados comerciales sobre la actividad 

espermática de la carpa común (Cyprinus carpio, Linnaeus, 1758) 

 

Introducción 

La evaluación de la actividad espermática es un método rápido y simple para 

analizar el potencial reproductivo de las gametas masculinas. Este tipo de metodología 

es ampliamente utilizada en la evaluación de viabilidad reproductiva en humanos, así 

como en numerosos grupos de vertebrados (bóvidos, cérvidos, equinos, felinos, etc.) 

(Bartoov et. al., 1991, Trentalance et al., 2002, Solis Murgas et al., 2003, Rurangwa et 

al., 2004; Cosson et al., 2008 a, b; Cabrita et al.,2009, Bobe y Labbé 2009., Freitas et 

al., 2016); siendo la condición por la cual el espermatozoide puede alcanzar el oocito 

para lograr la fecundación (Tabares et al., 2005) y ha sido considerada como una de las 

principales variables de calidad espermática en peces (Rurangwa et al., 2004, Martínez 

et al., 2010). Una evaluación confiable de la actividad requiere de la realización de un 

doble paso: en primer lugar, una pre-dilución en un medio no activador y luego una 

dilución final alta (> 1/1000) en el medio de activación adaptado a la concentración final 

del esperma (Billard &Cosson, 1992). 

La mayoría de los estudios en mamíferos destacan los efectos sobre la 

concentración de esperma, la actividad y la morfología por la exposición a piretroides 

incluido el daño del ADN del esperma. Como se ha descripto en el capítulo de la 

Introduccion General, la cipermetrina tiene efectos inhibitorios sobre la acción de los 

canala de sodio a nivel del sistema nervioso (Hénault-Ethier, 2015). La figura 4.1 

muestra comparativamente el funcionamiento normal de los canales de sodio (panel 

superior) que al abrirse permiten el pasaje de este, y al cerrarse se produce el potencial 

de acción. Este potencial de acción único se propaga a través del axón y desencadena 

la contracción muscular. Tras la exposición a piretroides, los canales de sodio funcionan 

mal y pueden permanecer abiertos en lugar de volver a un estado cerrado después del 

inicio del potencial de acción. Esto conducirá a disparos repetitivos (en el tipo I 

piretroides) o despolarización (en piretroides tipo II) que provocan temblores o 

movimientos involuntarios e incluso parálisis muscular y muerte dependiendo del tipo 

de piretroide. A concentraciones más altas, los piretroides también pueden interferir con 

los canales de cloruro. Los mecanismos propuestos, que probablemente representan 
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modos de acción secundarios, incluyen antagonismo con receptores del ácido ɣ-

aminobutírico (GABA), modulación de la transmisión colinérgica nicotínica, aumento de 

liberación de noradrenalina y acción sobre los canales de calcio. 

En el caso de los peces con fecundación externa, los espermatozoides son 

inmóviles hasta el momento de la liberación; la activación se produce por una diferencia 

de potencial de la membrana celular relacionada con la osmolaridad del medio interno 

del espermatozoide (celular) y el medio externo (agua). La actividad se produce por la 

activación del accionar de los canales de sodio-potasio ATPasa (Na-K ATPasa) (Figura 

4.2) ubicados en la región de la cola del espermatozoide (Martínez et al., 2010; Elisio et 

al., 2015). 

 

 
Figura 4.1. Modelo de acción de los piretroides en sistema nervioso.  

Fuente: Hénault-Ethier, 2015. 
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Figura 4.2. Ruta metabólica de activación espermática: modelo en salmónidos.  

Fuente: Martínez et al., 2010 

 

 

El ciclo reproductivo es el inicio de un gran número de etapas involucradas en la 

producción de nuevos individuos. Una vez alcanzado el éxito en la producción de 

gametas, la siguiente etapa es la viabilidad, consiguiendo en particular una buena 

actividad de los espermatozoides con el fin de lograr la fecundación de los oocitos y 

lograr la mayor descendencia posible. 

Para la realización de los ensayos se emplearon muestras de semen de 

ejemplares de la carpa común (Cyprinus carpio), siendo ésta una especie cosmopolita 

que alcanzó una importante distribución y una elevada abundancia en muchos 

ambientes regionales. La selección de esta especie se debe a que es fácilmente 

capturable y manipulable y los machos generan grandes volúmenes de esperma lo cual 

posibilita utilizar una única muestra para realizar varios ensayos a diferentes 

concentraciones, reduciendo significativamente la variabilidad entre individuos 

(Rurangwa et al., 2002). 

 

 

Metodología 

Desde el mes de marzo de 2007 hasta abril de 2008 se llevaron adelante 

campañas de evaluación ictica de la laguna de Chascomús en la Provincia de Buenos 

Aires (Berasain y Argemi, 2008). Durante el mes de noviembre de 2007 se registraron 
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los machos maduros, por lo cual en ese periodo se extrajeron las muestras para el 

presente estudio. 

Para la captura y el mantenimiento de los organismos vivos, se utilizaron trampas 

de tipo “garlito” (Colautti, 1998; Solari et al., 2016) (Figura 4.3). Estas fueron colocadas 

en la región costera, sin la necesidad del empleo de embarcación, con el objetivo de 

poder capturar los animales de forma rápida y permitir realizar el procedimiento de 

extracción de esperma en forma segura para evitar la posible activación del mismo. 

En la tabla 4.1, se detalla el número de organismos promedio extraídos durante 

las campañas de evaluación de las poblaciones ícticas provenientes de la laguna de 

Chascomús. 

 

 
Figura 4.3. Modelo de trampa tipo garlito empleada para la captura de los ejemplares 

de carpa en la laguna de Chascomús. 

 

 

Tabla 4.1. Abundancia relativa de los peces capturados mediante el uso de trampas tipo garlito 
en la laguna de Chascomús en el periodo comprendido entre marzo 2007 y abril 2008.  

Fuente: Berasain & Argemi (2008) 

 

 

 

La laguna de Chascomús, se sitúa a escasos metros de la Estación 

Hidrobiológica de Chascomús, institución perteneciente a la Dirección Provincial de 
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Pesca, del Ministerio de Agroindustria de la Provincia de Buenos Aires, donde se 

desarrollaron los estudios.  

Realizadas las capturas de los ejemplares, los animales fueron colocados en 

bandejas, se retiró suevamente el exceso de agua del cuerpo con papel absorbente y 

se procedió a la extracción del esperma por masaje abdominal (stripping) (Figura 4.4).  

El semen liberado fue colectado con pipeta plástica para asegurar que no tuviese 

contacto con el agua, colocando las muestras en tubos Ependorff. Por cada ejemplar 

macho se extrajo un número total de 10 muestras, asegurando así un volumen de al 

menos 200 μL. Las muestras fueron conservadas en hielo (4-5 ºC) hasta su evaluación. 

 

 
Figura 4.4. Macho maduro de carpa común (Cyprinus carpio) liberando semen.  

 

 

Como se mencionara en la introducción de este capítulo, se realizó una dilución 

del semen (1:100) utilizando un buffer TBT (94 mM NaCl, 27 mM KCl, 50 mM glicina, 15 

mM Tris–HCl, pH 7.5). 

Se realizaron soluciones madre de los formulados comerciales de cipermetrina 

y clorpirifos (Sherpa® y LorsBan 48E®, respectivamente) con una solución 0,3% de 

NaCl para obtener una correcta activación espermática (Horváth et al., 1985; Aydin et 

al., 2005; Nahiduzzaman et al., 2014). Posteriormente se realizaron diluciones con la 

solución de NaCl 0,3% para obtener concentraciones nominales de 0,25, 0,5, 1 y 2 μg/L. 

En un cubreobjetos de vidrio se colocó una muestra de 2 μL de semen diluido, 

el cual fue activado mediante la adicción de 5 μL con la solución de agua destilada y 

NaCl al 0,3% (grupo control). Del mismo modo se utilizaron las concentraciones antes 

mencionadas con los formulados comerciales. El análisis de actividad se realizó con un 

microscopio Olympus bifocal, en una resolución 40X.  
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La actividad espermática fue cuantificada en base a lo establecido por Betsy y 

Sampath (2014). Se consideró el tiempo medio de actividad con el fin de establecer 

menor variabilidad en los datos (Figura 4.5). El tiempo fue medido mediante un 

cronometro de precisión (1/100) (Bozkurt et al., 2012). 

 

 
Figura 4.5: Diagrama para estimar el tiempo medio de actividad espermática. 

 
 

Los datos fueron analizados mediante Anova de una vía, verificando la 

homogeneidad de la varianza mediante el test de Levene y la comparación entre las 

concentraciones fue realizada mediante un test de Tukey HSD (Rurangwa et al., 2002; 

Moder, 2010). 

 

 

Resultados  

En las primeras 5 muestras obtenidas, los espermatozoides no presentaron 

actividad al ser activados con 5 µL de agua destilada. En las muestras 6 y 7 los 

espermatozoides mostraron un tiempo medio de actividad de 10 s; en las muestras 8, 9 

y 10 la actividad promedio fue de 127 s (± 15 s). 

En base a estos resultados se decidió utilizar la última submuestra para la 

evaluación de los efectos de los formulados en la actividad espermática de la carpa 

común. 

En la figura 4.6, se observa una reducción no significativa del tiempo de actividad 

espermática, en las soluciones de activación realizadas con concentraciones de 

cipermetrina de 0,25, 0,50 y 1 μg/L. Se observó diferencia significativa en la 

concentración de 2 μg/L respecto del grupo control. 
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Figura 4.6: Tiempo de actividad promedio de los espermatozoides de la carpa común (Cyprinus 
carpio) activado con diferentes concentraciones de Sherpa®. Las letras determinan diferencia 

significativa respecto del control (p<0,05). Las barras representan la media ± desviación 
estándar. 

 

La actividad espermática promedio de los espermatozoides activados con 

soluciones de formulado clorpirifos, no presentaron diferencias significativas con 

respecto al control en ninguna de ellas (Figura 4.7). Si bien no se registraron diferencias 

significativas, puede observarse una tendencia a la reducción del tiempo medio de 

actividad a medida que se incrementa la concentración de los insecticidas en las 

soluciones de activación. 

 

 

Figura 4.7: Tiempo de actividad promedio de los espermatozoides de la carpa común (Cyprinus 
carpio) activado con diferentes concentraciones de LorsBan 48E®. Las letras determinan 
diferencia significativa respecto del control (p<0,05). Las barras representan la media ± 

desviación estándar. 
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Conclusiones 

El estudio de la biología reproductiva, así como el desarrollo de técnicas de 

cultivo y el gran número de tecnologías para la producción comercial han sido 

desarrolladas para la carpa común (Cyprinus carpio), siendo una de las especies con 

mayor número de estudios asociados a la reproducción dentro del grupo de los peces. 

Bibliográficamente existe un gran número de estudios de actividad espermática 

de la especie, desde el trabajo de Elster y Mann (1952), quienes establecieron un rango 

de entre 100-120 s con una variación de 55 s; y Jezierska y Witeska (1999) quienes 

establecieron un tiempo de actividad de 70 – 80 s. 

La inactividad de las primeras 6 muestras pudo deberse a la contaminación en 

el proceso de recolección de esperma con orina. Los peces de agua dulce son 

reguladores hiperosmóticos y controlan la composición iónica de su sangre a través del 

volumen de orina excretada, con el fin de equilibrar la cantidad de agua que ingresa en 

el cuerpo desde el ambiente el cual presenta un bajo contenido de sal. En algunas 

especies de peces, la contaminación del esperma por la orina durante la extracción y 

probablemente la liberación es inevitable, dado por la proximidad del conducto 

espermático y el uréter, o la presencia de un único conducto urogenital (Rurangwa et 

al., 2004). En algunas especies de peces de cultivo, la orina es la encargada de iniciar 

el movimiento espontáneo de espermatozoides: en el bagre europeo S. glanis (Linhart 

y Billard,1994), en la tilapia Oreochromis mossambicus (Linhart et al., 1999), en la tenca 

Tinca tinca L. (Linhart y Kvasnicka, 1992), en la paleta P. spathula (Linhart et al., 1995) 

y en la carpa común C. carpio (Billard et al., 1995b; Billard, 1998; Perchec et al., 

1995,1998). Dado que dicha contaminación por orina induce prematuramente la 

activación, los espermatozoides pudieron haberse activado antes de tiempo al momento 

de la toma de la muestra. Este efecto pudo minimizarse gracias a la recolección de 

muestras de manera seriada 

La activación espermática realizada con soluciones hipotónicas de cipermetrina 

produjo una reducción en el tiempo medio de actividad espermática en forma 

significativa respecto del control a partir de una concentración de 2 μg/L, mientras que 

ningún de las soluciones alteró la actividad en el caso de las activaciones realizadas 

con soluciones de clorpirifos. No obstante, se observa una tendencia a disminuir los 

tiempos de actividad a medida que aumenta la concentración de los insecticidas en las 

soluciones de activación. 

Las concentraciones empleadas para la preparación de las soluciones de 

activación tanto de cipermetrina como de clorpirifos, se encuentran en el intervalo y aún 

superiores a los determinados en aguas superficiales en el trabajo realizado por 

Jergentz et al., (2005). Debido a que la reducción del tiempo de actividad se produce de 
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manera significativa en la máxima concentración de cipermetrina y que no resulta 

significativa para ninguna de las concentraciones de clorpirifos, y siendo que estas 

concentraciones son superiores a las determinadas en agua superficial en un arroyo de 

primer orden, es de esperarse que la activación y tiempo de actividad de los 

espermatozoides de la carpa común (C. carpio) no se vean afectados. 

 

 

Parte B. Efecto de la exposición a formulados comerciales sobre la fecundidad en 

la carpa común (Cyprinus carpio, Linnaeus, 1758). 

La carpa común (C. carpio) es la tercera especie de agua dulce más 

ampliamente cultivada y comercializada a nivel mundial (FAO, 2013). Durante muchos 

años se desarrollaron y perfeccionaron técnicas de cultivo, lo que permitió alcanzar con 

esta especie, una producción total del 9% del volumen mundial de acuicultura, siendo 

Asia el principal productor (90%) (Rahman, 2015). 

La "fecundidad" en peces se define como el número de huevos que serán 

liberados al medio durante una temporada de desove (Bagenal, 1957; Hossain et al., 

2012). El potencial reproductivo es un parámetro biológico que juega un papel 

sumamente importante en la evaluación del potencial comercial de las poblaciones de 

peces (stock pesquero) (Gómez-Márquez et al., 2003; Brown Peterson et al., 2011). La 

gestión pesquera, sustentada por la información obtenida a partir de la evaluación de 

fecundidad, permite comprender la capacidad de recuperación de las poblaciones de 

peces y la viabilidad poblacional (Lagler 1956; Nikolskii 1969; Tracey et al., 2007). Por 

otra parte, la descripción de las estrategias reproductivas y la evaluación de la 

fecundidad son tópicos fundamentales para el estudio de la biología y la dinámica 

poblacional de peces (Hunter et al., 1992; Kant et al., 2016). 

Continuando con la evaluación de los efectos producidos por la exposición a 

cipermetrina o clorpirifos en la reproducción, e implementando las técnicas 

desarrolladas en las granjas de cultivo, se pretendío evaluar el efecto producido por la 

presencia de los formulados comerciales en el agua durante el proceso de fecundación. 

 

 

Metodología  

Esta especie, como fue mencionado anteriormente, en cautiverio necesita un 

manejo reproductivo, con el fin de lograr la sincronización de la madurez de los huevos 

y los espermatozoides y lograr así altos porcentajes de oocitos y fecundidad (Chaudhuri 

1976; Aydin et al., 2005). Las capturas en el ambiente son más sencillas y no necesitan 
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de un manejo hormonal, dado la posibilidad de capturar una o dos hembras en estado 

óptimo de madurez. 

Durante las campañas mencionadas mediante masaje abdominal se recolectó 

un pool de esperma de 17 machos de carpa común; el mismo fue fraccionado de a 1 ml 

en tubos Ependorff, los cuales fueron conservados en hielo a 4 ºC. 

Se capturaron 10 hembras, a las cuales se realizó masaje abdominal para 

extraer los oocitos maduros; la presión realizada fue mínima con el fin de no generar un 

vaciamiento total, sino obtener aquellos oocitos cercanos al oviducto con mayor grado 

de madurez. El volumen total de oocitos fue fraccionado en 10 recipientes de 200 ml 

aproximadamente por quintuplicado. El remanente se usó en su totalidad como control, 

dejándolos en un recipiente de telgopor (Figura 4.8).  

 

 
Figura 4.8. Mezcla de oocitos y esperma homogenizado sin el agregado de la solución 

de activación. 

 

 

Para la realización de la activación espermática se utilizó una solución 0,3% 

NaCl (Horváth et al., 1985; Aydin et al., 2005; Nahiduzzaman et al., 2014), misma 

solución empleada para la evaluación de la actividad espermática en la sección anterior. 

Tomando como base la solución de activación se prepararon soluciones con el 

agregado de cipermetrina en concentraciones de 0,25, 0,50, 1,00 y 2,00 μg/L del 

formulado comercial SHERPA®, así como también se realizó la preparación de las 

soluciones en igual concentración de clorpirifos (LorsBan 48E®). Las soluciones fueron 

mantenidas en baño de agua a 24 ± 1 ºC. 

Siguiendo el protocolo de manejo productivo de la carpa común de Woynarovich 

et al., (2011), se realizó el proceso de inseminación artificial, para lo cual cada vial de 1 

ml de esperma fue agregado en cada recipiente con oocitos. A continuación, se procedió 

a la homogenización de la mezcla mediante varilla de vidrio. Las soluciones de 

activación fueron agregadas en cada homogenato. Luego de 15 min se procedió al 
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lavado con la solución de activación conteniendo insecticidas, este proceso se repitió 3 

veces, y luego los huevos fueron conservados durante 1 hora hasta que se produjera la 

hidratación. Trascurrida la hora, los huevos fueron lavados en la misma solución de 

activación sin insecticida, repitiendo el proceso 3 veces.  

Las secreciones que generan los huevos para la adherencia fueron removidas 

mediante una solución de tanino (0,5 gr/L), la cual se mezcla vigorosamente y repitiendo 

el proceso de lavado 3 veces (Woynarovich and Woynarovich, 1980). Posteriormente 

se separaron 250 huevos (por tratamiento, por triplicado) y se los colocó en botellas de 

incubación similares a las que se observa en la figura 4.9. El sistema de cultivo, fue 

establecido con una recirculación de agua de 0,6 a 0,8 L/h a una temperatura de 24 ± 1 

ºC con un pH de 7,68 y un fotoperíodo de 12D:12N. 

 

 
Figura 4.9. Sistema de incubación de huevos de carpa. Tomado de FAO, 2015. 

 

 

La evaluación del porcentaje de fecundidad (calculado sobre el total de los 

oocitos) fue realizada mediante la observación bajo lupa luego de 24 h de incubación. 

A las 24 h es de esperarse la presencia de embriones normales avanzados en el 

desarrollo, utilizando lo descripto por Park et al., 2017. Se siguió esta clasificación para 

diferenciar embriones normales (Figura 4.10). 

Siguiendo los criterios de Hansen (2018) para bioensayos con peces, se 

determinó la concentración efectiva 50 para los oocitos teniendo en cuenta los 

porcentajes de fecundidad considerando cada uno de los oocitos como un individuo. 
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Los datos de comparación entre los tratamientos y el control fueron analizados 

utilizando ANOVA de una vía, verificando la homogeneidad de la varianza mediante el 

test de Levene y la comparación entre las concentraciones fue realizada mediante un 

test de Tukey HSD (Rurangwa et al., 2002; Moder, 2010.) El análisis estadístico para 

concentración efectiva 50 (CE50) de oocitos se realizó mediante la utilización de 

unidades PROBIT (US EPA 1993). 

 

 
Figura 4.10 Estadios del desarrollo embrionario de la carpa común (Cyprinus carpio).  

Tomado de Park et al., 2017. 
A: huevo fecundado; B: blastodisco, 10 min; C : 2 células 30 min; D: 4 células, 1 h 30 min; E: 8 células , 

1hs 50 min; F: 16 células, 2 h 30 min; G: 32 células, 3 h 10 minutos; H: 64 células, 3 h 50 min; I: Etapa de 
mórula, 4 h 10 min; J: Etapa de blástula, 5 h 20 min; K: etapa gástrula, 6 h 40 min; L: Formación de 

embriones, 11 h 45 min; M: Formación de la vesícula de Kupffer, 20 h 7 min; N: aparición de melanóforos 
en el ojo y desaparición de la vesícula Kupffer, 22 h 10 min; O: latidos del corazón a 68-70 por minuto y 

aparición de melanóforos en el vitelo, 42 h 50 min; P: Embrión inmediatamente antes de la eclosión, 70 h 
26 min. 

 

 

Resultados 

En la figura 4.11 se observan, a modo de ejemplo, los huevos obtenidos y su 

comparación con los estadios establecidos por Park et al., 2017. 

Los porcentajes de fecundidad de los controles no presentaron diferencias 

significativas entre sí, tampoco se registraron diferencias significativas con el sobrante 

de huevos incubados. Se pudo establecer que la fecundidad media control fue de 72,14 

%. 
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Figura 4.11: Fotografía bajo lupa estereoscópica de huevos para la estimación de los 

porcentajes de fecundidad. Pueden observase diferentes estadios de desarrollo embrionario 
según la categorización de Park et al., 2017. En su mayoría se observa la presencia de 

estadios M y N. 

 

 

La fecundidad porcentual cuando se colocó cipermetrina en el medio de 

activación, presentó diferencias significativas respecto del control a partir de las 

concentraciones superiores a los 0,50 μg/L. Los valores promedio de fecundidad fueron 

disminuyendo desde el control hacia la máxima concentración ensayada: 69.86; 60.57; 

45.57; 38.28; 36.57 % siguiendo el patrón de aumento de la concentración 0; 0,25; 0,50; 

1,00 y 2,00 μg/L (Figura 4.12). 

 

 

Huevos 

(Fecundados) 

Oocitos No 

Fecundados 



Capítulo 4 

 113 

 
Figura 4.12. Porcentaje de fecundación registrada a las 24 h de la activación espermática con 

el agregado de cipermetrina en el medio. Las letras determinan diferencia significativa respecto 
del control (p<0,05). Las barras representan la media ± desviación estándar. 

 

 

Al emplear clorpirifos en el medio de activación, se observó una reducción del 

porcentaje de fecundidad no significativa en las concentraciones de 0,25; 0,50 y 1 μg/L 

respecto del control, aunque sí se registraron diferencias significativas respecto del 

control en la concentración de 2 μg/L (Figura 4.13). 

El porcentaje de fecundación registrado fue de 74,42 para el grupo control y de 

65,85; 64,71; 62,14; 47,71% para las concentraciones de 0,25; 0,50; 1,00 y 2,00 μg/L 

de clorpirifos respectivamente.  

 

 
Figura 4.13. Porcentaje de fecundación registrada a las 24 h de la activación espermática con 
el agregado de clorpirifos en el medio. Las letras determinan diferencia significativa respecto 

del control (p<0,05). Las barras representan la media ± desviación estándar. 
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La diferencia entre el porcentaje de fecundación del control respecto de las 

concentraciones significativas fue de un 65,23% para la cipermetrina y de 72,45% para 

el clorpirifos. 

Utilizando los porcentajes de fecundidad como elementos de supervivencia de 

los oocitos fecundados respecto de la totalidad de oocitos, se realizó la determinación 

de las CE 50 a 24 h. Para la cipermetrina (límite de confianza 95%) arrojó un valor de 

0,57 (0,36 – 0,88) μg/L. La CE 50 a 24 h (límite de confina 95%) para el clorpirifos resultó 

ser de 2,45 (1,13-5,29) μg/L. 

 

 

Conclusiones 

El porcentaje de fecundación registrado en los controles (74,12%) resultó ser 

inferior a los valores establecidos para la especie, los cuales rondan entre el 80-85% 

(Aydin et al., 2005; Malik et al., 2018). Esta diferencia puede deberse principalmente al 

grado de madurez de los oocitos al momento de la fecundación (inseminación artificial). 

En la mayoría de los trabajos relacionados con la evaluación de fecundidad y eclosión 

de las larvas (hatching), se realiza una inducción de la maduración oocitaria a través del 

empleo de extractos de la glándula hipófisis o análogos sintéticos (Chaudhuri, 1976; 

Horváth et al., 1985; Rothbard y Yaron 1996; Mylonas et al., 2010; Woynarovich et al., 

2011); esto favorece tanto a la sincronización de la producción y liberación de gametas 

(espermatozoides y oocitos), como a la madurez de las mismas. 

Al agregar diferentes concentraciones de cipermetrina en la solución de 

activación (0,25; 0,5; 1,00 y 2,00 μg/L) con el fin de evaluar el efecto producido en la 

fecundidad, se observó una tendencia negativa, reduciéndose el porcentaje de 

fecundidad a medida que aumenta la concentración de cipermetrina, resultando 

significativa la reducción de la fecundidad a partir de la concentración de 0,50 μg/L 

(45.57%). El insecticida clorpirifos se comportó de manera similar, aunque fue 

significativa la fecundidad en la concentración máxima empleada de 2 μg/L (47,71%). 

Los valores obtenidos de fecundidad son comparables a los registrados por 

Aydin et al., (2005) para la misma especie, quien evaluó el porcentaje de nacimientos 

(hatching) habiendo realizado la incubación de los huevos con el agregado de 

cipermetrina, obteniendo un 56,3 y 48,6 % de eclosión en concentraciones de 1 y 2 μg/L. 

Los efectos por exposición, pueden ser evaluados en cualquier etapa del ciclo 

de vida: en inhibiciones de crecimiento, germinación, maduración, en diversos 

organismos, invertebrados, vertebrados, animales y/o plantas (Stephenson, 1982; Smith 

et al., 1986; Hansen et al., 1986; Siegfried, 1993; Das et al., 2003; Yılmaz et al., 2004; 

Rudiyanti et al., 2009; Yuniari et al., 2016). La CE50 de cipermetrina a 24h resultó un 
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45% menor a la descripta para embriones de carpa a 48 h 0,909 μg/L (0,256–5,074) 

(Aydin et al., 2005). La CE50 de clorpirifos a 24 h resultó ser mayor respecto de la 

cipermetrina, al igual que se registró anteriormente, en la determinación de la CL 50 

para Australoheros facetus, no obstante, no puede ser valorada dado que fue superior 

a la concentración máxima empleada del insecticida. 

El modo de acción de los insecticidas aun es discutible, dado que como se vio 

anteriormente, impiden la activacion y/o reducen el tiempo de actividad espermática. El 

proceso que se realizó consistió en activar los espermatozoides con soluciones que 

contenían los insecticidas, y se llevaron adelante los lavados con la misma solución 

dejando en reposo para el proceso de hidratación, siempre en presencia de los 

insecticidas. En este contexto, es posible que se vea alterada la viabilidad de las 

gametas femeninas (oocitos) o bien el huevo en el momento de hidratación. 

 

 

Parte C. Relación entre actividad espermática y fecundidad de la carpa común y 

el efecto producido por las exposiciones a cipermetrina y clorpirifos (formulados 

comerciales). 

Durante la interpretación de los resultados obtenidos del análisis del efecto de 

los insecticidas sobre la fecundidad de la carpa común (Cyprinus carpio) (Parte B del 

presente capitulo), se postuló que la reducción en la viabilidad gamética se podría deber 

a tres causas potenciales, en primer lugar, ya demostrada, que los insecticidas generan 

una reducción en el tiempo de actividad espermática, lo cual reduciría la capacidad de 

fecundación de los oocitos. En segundo lugar, que, así como se ven afectados los 

espermatozoides por la presencia de insecticidas en el agua, es posible que los oocitos 

sean afectados reduciendo su capacidad receptiva de los espermatozoides, generando 

también la reducción del porcentaje de fecundidad. 

Por último, al estar presentes los insecticidas en el medio al momento de la 

hidratación de los oocitos, esto posibilita el ingreso de los insecticidas produciendo la 

inviabilidad del huevo. 

Todas estas causas pueden generar la pérdida de la fecundidad por presencia 

de los insecticidas en el medio, por lo cual se realizó un análisis de correlación lineal, 

entre el tiempo medio de actividad espermática y la fecundidad, lo cual nos daría una 

aproximación mayor a entender si existe una relación directa entre ambos factores, o si 

no existe una asociación entre ellos. 

En la figura 4.14, se observa una correlación positiva (p<0,05) entre la reducción 

de la actividad espermática y la fecundidad de la carpa común en presencia de 
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cipermetrina comercial (Sherpa ®) en el medio, siendo el ajuste R2 del 78,2% entre el 

tiempo de actividad respecto de la fecundación (p<0,05) (Pearson = 0,885). 

 

 
Figura 4.14. Regresión lineal de la relación entre la actividad espermática y la fecundidad en la 
carpa común (Cyprinus carpio) en presencia de cipermetrina comercial (Sherpa®) en el medio. 

 

 

En la figura 4.15 observamos que la interacción también resulta positiva (p<0,05) 

entre el tiempo de actividad y la fecundación en presencia de clorpirifos en el medio. El 

ajuste R2 resulto ser mayor, con un peso del 94,72%, que el calculado para los 

organismos expuestos a cipermetrina, acompañado por un aumento en el índice de 

Pearson (0,974). 

 

 
Figura 4.15. Regresión lineal de la relación entre la actividad espermática y la fecundidad en la 

carpa común (Cyprinus carpio) en presencia de clorpirifos comercial (LorsBan 48E®) en el 
medio. 
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Conclusiones 

En base a los resultados obtenidos, estadísticamente podemos establecer que 

la presencia de insecticida (cipermetrina o clorpirifos) en el rango de las concentraciones 

estudiadas, afecta el tiempo de actividad espermática y ésta impacta en la fecundidad 

en la carpa común (C. carpio). La relación positiva entre ambos procesos de la 

reproducción explicaría una continuidad en cadena, aunque no podemos descartar que 

los insecticidas produzcan efectos adversos en la viabilidad oocitaria, en los huevos o 

bien en los embriones.  

Tan solo el 42,36 % de la pérdida de fecundidad podría ser atribuible a una 

reducción de la actividad espermática en presencia de cipermetrina. Mientras que en 

presencia de clorpirifos el 63,8 % podría atribuírsele a una reducción del tiempo de 

actividad. 

Ambos insecticidas se comportaron de manera similar, produciendo un efecto 

desorganizador del sistema endocrino y reduciendo la capacidad reproductiva de las 

gametas, aunque pudo observarse un mayor de impacto de la cipermetrina a menores 

concentraciones. 

 

 

Parte D. Evaluación de los efectos producidos durante el período reproductivo. 

Como se mencionara en el capítulo 2 (Parte A, “obtención y producción de 

animales empleados”), la reproducción de especies de la familia Cichlidae 

(Perciformes), está muy estandarizada y han sido reconocidos como un buen modelo 

biológico en ensayos de toxicidad. Esto ha llevado por ejemplo tanto a Cichlasoma 

dimerus y a Australoheros facetus a la inclusión en las normativas del Instituto Argentino 

de Normalización y Certificación (IRAM) como especies autóctonas adecuadas para 

realizar monitoreo ambiental y ensayos de toxicidad en peces de agua dulce (IRAM 

29112, 2008).  

El pez dulceacuícola autóctono C. dimerus, conocido vulgarmente como 

“chanchita”, es un pez teleósteo de la familia de los cíclidos (Cichlidae), la segunda más 

numerosa dentro del orden de los Perciformes, a su vez el orden más grande y diverso 

de los vertebrados (Nelson, 2016). C. dimerus habita aguas tranquilas, vegetadas y 

poco profundas de las cuencas de los ríos Paraguay y Paraná, con una distribución que 

abarca desde Brasil hasta el norte de la provincia de Buenos Aires (Kullander, 2003), 

encontrándosela con frecuencia asociada a esteros y bañados. Esta especie se adapta 

fácilmente al cautiverio y muestra un comportamiento reproductivo elaborado con 

notables características, como alta frecuencia de desoves (cada 24 días durante 7 

meses al año bajo condiciones de laboratorio), elevada fecundidad, cuidado parental de 
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la progenie, aceptable tasa de supervivencia larval y establecimiento de jerarquías 

sociales (Keenleyside, 1991; Wisenden, 1994; Meijide et al., 2005; Pandolfi et al., 2009; 

Varela et al., 2017).  

Dada la disponibilidad de individuos adultos, se decidió utilizar esta especie, -

altamente emparentada con A. facetus- para la evaluación de los efectos de los 

formulados comerciales durante el período reproductivo. 

El bienestar animal se encuentra directamente relacionado con niveles normales 

y pulsos de estrés, asociados al ambiente, la nutrición, supervivencia y reproducción. 

Diestrés y euestrés son términos empleados para la diferenciación de impactos en forma 

de pulso o continuos sobre situaciones de vida diaria de los organismos en el ambiente 

o en condiciones controladas. El euestrés interpreta situaciones de la supervivencia 

normal de los peces, competencia por nichos, competencias por alimento, competencias 

por conquistas reproductivas, todas ellas situaciones naturales ejercidas a modo de 

pulso. Mientras que el diestrés, es considerado en aquellas situaciones donde la presión 

es continua, no existe tiempo de recuperación ni es posible alejarse de esta situación.  

La exposición a insecticidas puede considerarse tanto diestrés como euestrés, 

dependiendo de la persistencia de los químicos en el agua, así como la frecuencia de 

aparición y biodisponibilidad entre otros. 

Como se indicó, una condición natural y normal sin presencia de estrés crónico, 

puede evidenciarse con eventos puntuales como la reproducción. Los peces cíclidos, 

presentan la particularidad de conformar parejas estables de macho y hembra, por 

selección y una vez establecidas si las condiciones del medio son adecuadas, presentan 

ciclos reproductivos completos con muy buena frecuencia de puestas. 

 

 

Metodología 

Debido a la falta de dimorfismo sexual externo, se procedió a colocar 20 

ejemplares adultos (Pt: 30 – 40 g) en un acuario comunitario (200 L) con todas las 

condiciones necesarias de luz, temperatura, sustrato, vegetación y alimento para 

permitir el cortejo y la formación de parejas. 

Mediante observación, cada vez que se establecía una pareja, era retirada y 

colocada en un acuario de 20 L. Se las alimentó diariamente (Variety Blend Tetra®), 

regulando la temperatura con un de 24 ºC ± 1. Se les adicionó un sustrato con buena 

porosidad, para permitir que la hembra coloque los oocitos (por adherencia al sustrato) 

y el macho los fecunde. Ambos progenitores presentan cuidados parentales sobre los 

huevos, realizando limpiezas para evitar la presencia de hongos, oxigenación mediante 

impulsiones orales o bien a través del movimiento de las aletas. 
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Una vez conformadas 4 parejas (4 acuarios individuales) se procedió a esperar 

la primera puesta como punto cero (control) para confirmar actividad reproductiva 

normal de la pareja (Figura 4.16). 

 

 
Figura 4.16. Acuarios utilizados para el presente ensayo con las parejas ya conformadas y los 

sustratos para la puesta. 

 

 

Al retirar los embriones de la primera puesta, se adicionaron al agua de 2 

acuarios el formulado con cipermetrina (Sherpa ®), y a los otros 2 el formulado con 

clorpirifos (LorsBan 48 E®) en concentraciones de 0,4 o 0,21 μg/L respectivamente de 

manera puntual y por única vez (sin recambios). Estas concentraciones fueron elegidas 

por estar dentro del rango de las cuantificadas en el ambiente (ecológicamente 

relevantes) (Etchegoyen et al., 2017). 

Como puntos finales en este diseño experimental se decidió observar el cortejo, 

la puesta de huevos y por ende la continuidad del ciclo reproductivo en presencia de los 

formulados en agua de acuario (cuantificación de esteroides sexuales e histopatologías 

en el hígado). Antes y después del agregado de los productos, se realizaron filmaciones 

cortas (duración 10 min, con trípode y en ausencia de operadores). 

Como control de esteroides sexuales circulantes se procedió a tomar muestras 

de sangre de cada pareja cada 12 días -tanto en la primera puesta (puesta control) como 

en las eventualmente subsiguientes ya expuestas-. La extracción se realizó por punción 

de la vena caudal con jeringa y aguja (27G) previamente heparinizada. La sangre fue 

centrifugada (3000 g) y el plasma almacenado a -20 °C hasta su cuantificación por 
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ELISA para esteroides sexuales. Al final de la segunda puesta se procedió a una nueva 

extracción de sangre, la eutanasia de los animales, se tomaron datos morfométricos 

(longitud y peso total) y se procedió a fijar el hígado para análisis histológico de rutina 

(según Da Cuña et al., 2011). Las puestas fueron retiradas y se procedió al conteo de 

los huevos bajo lupa. 

 

 

Resultados 

En todos los casos las parejas una vez expuestas a los formulados volvieron a 

reproducirse. Las puestas en todos los casos fueron de buena calidad y cantidad de 

huevos. No hubo diferencias significativas ente la primera (puesta control) y segunda 

puesta (puesta expuesta) dentro de cada acuario.  

El análisis comportamental en base a las filmaciones no evidenció ninguna 

alteración en cuanto a su típico cortejo y oviposición. 

Así mismo, el análisis histológico de los cortes de hígado tampoco mostró 

ninguna patología ni entre sexos ni entre tratamientos (datos no mostrados). 

Dada la ausencia de diferencias a nivel de actividad reproductiva y entre las 

puestas (primera puesta vs. segunda), se decidió no continuar con el análisis de 

esteroides sexuales. 

 

 

Conclusiones 

Numerosos autores describen las respuestas comportamentales observadas en 

peces por la presencia de cipermetrina en el agua en concentraciones similares a las 

empleadas en el presente ensayo, describiendo: agitación de los opérculos, 

hiperactividad, pérdida de flotabilidad e incapacidad para permanecer en posición 

vertical (Prusty et al., 2015). Al igual que para la cipermetrina, en presencia de clorpirifos 

las alteraciones en el comportamiento son similares (Singh et al., 2017). Ninguno de los 

mencionados comportamientos erráticos fue observado en los animales expuestos en 

el presente trabajo.  

Los cíclidos, son excelentes modelos para la investigación de productos 

químicos de comunicación; dado que muestran una estructura social avanzada y una 

amplia gama de comportamientos e interacciones, incluido el cuidado parental, 

territorialidad y cortejo. En la figura 4.17, Keller-Costa et al., (2015) describen las 

sustancias (feromonas) que intervienen el proceso de comunicación, y su captación por 

el sistema olfativo.  
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Figura 4.17. Esquema de relación entre la secreción de feromonas por machos de tilapia de 
Mozambique (Oreochromis mossambicus) y su captación a través del sistema olfativo de la 

hembra. Obtenido de Keller-Costa et al., 2015. 

 

 

Moore et al., (2001) demuestran que la cipermetrina a bajas concentraciones 

(<0,004 y 0,33 μg/L) produce la inhibición del sistema olfatorio del salmón del Atlántico 

(Salmo salar L.), alterando la función endocrina mediadas por feromonas.  

La presencia de los insecticidas en formulación comercial en concentraciones 

similares a las registradas en estudios ambientales, no presentó efectos adversos sobre 

el comportamiento reproductivo de C. dimerus. En todas las parejas evaluadas se 

mantuvo la selección de pareja, el cortejo, la elección de sustrato para la puesta y el 

comportamiento territorial, dado que no fue interrumpida la visual entre acuarios. Así 

como continuaron formadas las parejas, se observó la limpieza de superficie de puestas 

y como resultado final se observaron puestas de excelente calidad.  

Si bien las especies estudiadas en el presente ensayo y la Parte (A) son 

diferentes, los resultados obtenidos por exposición a formulados comerciales en el 

rango de las concentraciones entre 0-0,5 μg/L, resultan similares. 

Permitiéndonos concluir que la exposición a cipermetrina o clorpirifos en 

concentraciones menores a 0,5 μg/L, no genera alteraciones en la actividad espermática 

o en la fecundidad de la carpa común (C. carpio), y tampoco una interrupción de los 

eventos reproductivos de las chanchitas (C. dimerus).  

 

 



Capítulo 4 

 122 

ENSAYOS ex SITU 

 

Con el objetivo de analizar comparativamente las concentraciones hormonales en peces 
expuestos provenientes de ambientes con distinto grado de impacto. 

 

El proceso de aplicación de insecticidas, no sólo debería contemplar el control 

eficaz de la plaga involucrada, sino los aspectos o connotaciones que son consideradas 

“colaterales”, como ser la pérdida de los productos dentro de los cultivos (endoderiva) y 

hacia fuera del mismo (exoderiva), y los efectos perjudiciales sobre los agroecosistemas 

y la salud humana. En numerosas oportunidades la evaluación de calidad de aplicación 

del insecticida, ni siquiera llega a la cuantificación de la eficacia o resultado del control, 

tan sólo se evalúa la calidad de la pulverización, estableciendo la cobertura alcanzada 

(gotas/cm2), en los diferentes estratos de interés, con el vehículo habitualmente 

empleado y los coadyuvantes, pero sin tener en cuenta muchas veces al principio activo 

(Etiennot et al., 2010; Massaro, 2013). 

Los efectos de la aplicación de agroquímicos involucran diversos agentes, 

asociándose con la producción, manipuleo y transporte, la aplicación propiamente dicha, 

limpieza de equipos y disposición de los envases vacíos (van der Werf, 1996; García, 

1997; Bruno, 2003; Damalas y Eleftherohorinos, 2011). Los “errores” observados en 

cada una de las etapas antes mencionadas, resulta proporcional al impacto producido 

en el ambiente (Damalas y Eleftherohorinos, 2011; Sarandón et al., 2015). 

No obstante, si la metodología de aplicación resultase correcta, se estima que 

sólo entre el 15 % y el 20 % del producto alcanza su objetivo, mientras que el resto 

impacta fuera del objetivo en el ambiente por distintas vías (van der Werf, 1996; Bruno, 

2003), dependiendo de las características químicas, físicas y del ambiente (Chamorro, 

2018). 

Las evaluaciones del impacto ambiental producido por los insecticidas, 

consideran las concentraciones letales (CL50) en laboratorio, tanto para los principios 

activos como para los productos comerciales, registrándose diferencias significativas en 

ordenes de magnitud entre ambos (Velisek et al., 2011; Svartz et al., 2013; Richterova 

et al., 2015; Majumder et al., 2015). En la actualidad existen numerosas referencias 

editas de la toxicidad y el impacto producido por numerosos insecticidas (Schulz, 2004), 

habiéndose utilizado en su mayoría, organismos de otras regiones (Varó et al., 2000; 

Saha y Kaviraj, 2003; Gul, 2005; Belden y Lydy, 2006; Suvetha et al., 2010), aunque 

numerosos grupos de trabajo a nivel regional han trabajado con especies de nuestra 

área (Jergentz et al., 2004a, 2004b, 2005; Martin et al., 2006; Carriquiriborde et al, 2007; 

Agostini et al., 2010; Mugni et al., 2011, 2012; Svartz et al., 2013; Demetrio, 2012; 



Capítulo 4 

 123 

Demetrio et al., 2014). A su vez, existen estudios relacionados a la exploración y 

determinación de biomarcadores subletales de los efectos de exposición (Abbassay et 

al., 2012; Kaviraj et al., 2014). 

La información obtenida es de suma importancia para lograr entender los 

mecanismos de acción, siendo referencias para el diseño de exposición en el ambiente. 

Existen numerosas dificultades asociada a las condiciones de los ambientes, las 

dinámicas de interacciones, la ecología poblaciones, de comunidades y la evaluación 

de un ecosistema, sumado a la práctica productiva de granos. 

Un arroyo de primer orden, es considerado el inicio de una cuenca aun mayor, 

su dinámica hídrica se ve directamente influenciada por los pulsos de lluvia, por lo cual 

la dinámica de las poblaciones se ven asociadas a organismos estrategas tipo R, los 

que presentan altas tasas de reproducción posibilitando la repoblación y colonización 

constante de estos ambientes. 

La dinámica de estos ambientes es un constante desafío de colonización, 

supervivencia y adaptación a los cambios. Si establecemos que la vida en los arroyos 

de primer orden está completamente relacionada a los pulsos de ingreso de agua, como 

por ejemplo se registra en trabajos como los de Jergentz et al. (2004 a, b) en donde se 

asocia el impacto producido en diversos ambientes a los pulsos de ingreso de agua por 

escorrentía; entender y conocer el accionar de los insecticidas en el ambiente, resulta 

uno de los puntos focales de los estudios de impacto. 

La realización de ensayos de laboratorio con muestras ambientales, permite una 

aproximación mayor a los eventos y sucesos que ocurren en el campo bajo parámetros 

estables, disminuyendo la variabilidad de parámetros químicos y físicos. 

 

 

Metodología  

El presente estudio se realizó -de manera ex situ- en el marco de un campo 

destinado al cultivo de soja, en las proximidades de la ciudad de La Plata (Figura 4.18). 

La parcela en estudio está caracterizada por la presencia de un arroyo de primer orden, 

el cual es naciente del arroyo El Pescado, llamado arroyo del Sauce.  
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Figura 4.18. Área de estudio. Como puede verse en el esquema de la derecha se establecieron 

3 sitios de muestreo sobre el cauce del arroyo el Sauce (primer orden). 

 

Se realizaron muestreos durante la campaña 2004/2005, obteniendo muestras 

de agua de escorrentía superficial y del arroyo, post aplicación (Figura 4.19).  

Debido a que el volumen y el caudal del arroyo no permitían la instalación de 

microcosmos, se optó por la toma de muestras de agua luego de las aplicaciones de 

insecticidas, al finalizar un evento de lluvia y a las 24 y 96 h posteriores al evento. 

 

 
Figura 4.19. Fotos del área de estudio (Sitio 1 y sitio 3). 

 

 

Diseño ex situ: el agua obtenida -en bidones plásticos de 20 litros- el día inicial 

(postaplicación) se conservó en el laboratorio con aireación constante y fue utilizada 

para evaluar el decaimiento del efecto de exposición trascurridas 0, 24 y 96 h de su 

colecta. A su vez, se tomaron otras muestras de agua del ambiente a las 24 y 96 h 

postaplicación, para realizar una comparación entre el ambiente y el agua conservada.  

Las exposiciones se ensayaron con 10 individuos juveniles de A. facetus por 

triplicado, evaluando: el agua del arroyo (Sitio 2; S2) y una dilución al 50% con agua 

declorinada, usando como control agua declorinada, evaluando la supervivencia y 
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determinado el efecto de los insecticidas en los niveles de esteroides sexuales 

(metodología descripta en el Capítulo 2) (Figura 4.20). 

 

 
Figura 4.20. Esquematización de la metodología empleada con agua obtenida del ambiente. 

 

 

La supervivencia de los juveniles en los ensayos realizados en el laboratorio se 

analizó mediante la prueba de ajuste de bondad utilizando Chi cuadrado (Zar, 1999), 

considerando como valor observado la media del número de organismos vivos en cada 

acuario a las 24 h, y como valor esperado el número de organismos vivos en el momento 

inicial del ensayo. 

La metodología empleada para la determinación química de la concentración de 

cipermetrina y clorpirifos fue la misma ya descripta en el Capítulo 2. 

Para el análisis de las muestras de esteroides sexuales, se utilizó análisis de la 

varianza (ANOVA) con un test a posteriori de múltiples comparaciones de pares (Tukey 

Test). 

 

 

Resultados  

En la tabla 4.2, se detallan las aplicaciones realizadas en el periodo de estudio. 

No se detectó clorpirifos en agua, durante todo el análisis. 

Se detectó cipermetrina el día 9 de octubre de 2004 (en una concentración de 

0,83 μg/L) y el 19 de enero de 2005 (0,42 μg/L). Los niveles más elevados fueron 

registrados en las muestras 48 h posteriores a los días 15 de febrero y 15 de marzo 

(2,53 μg/L y 1,86 μg/L respectivamente).  
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Tabla 4.2. Esquema de aplicación con insecticidas y herbicidas y la metodología de aplicación. 

Fecha Compuesto Método de Aplicación 

09/10/2004 Clorpirifos Terrestre 

24/11/2004 Glifosato - Fungicida - Fertilizante - Inoculante Terrestre 

27/12/2004 Glifosato Terrestre 

06/01/2005 Clorpirifos Terrestre 

15/02/2005 Endosulfán - Cipermetrina Aérea 

15/03/2005 Endosulfán - Cipermetrina Aérea 

 

 

No se observaron mortandades en el caso de las aplicaciones terrestres, 

habiendo sido aplicados el insecticida (clorpirifos), el herbicida (glifosato), el fungicida e 

inoculantes. 

En cuanto a los niveles de andrógenos, no se presentaron diferencias 

significativas entre los controles y los organismos expuestos en ninguno de los ensayos 

realizados cuando el procedimiento de aplicación fue terrestre (Figura 4.21). Puede 

verse una tendencia a la reducción de los niveles de andrógenos totales, en los 

organismos que fueron expuestos al agua del ambiente postaplicaciones de clorpirifos 

del día 6 de enero de 2005. 

 

 

Figura 4.21. Concentración de andrógenos totales expresados en nanogramo por gramo de 
tejido en los ensayos de aplicaciones terrestres. El color azul representa a los controles, y el 

rojo a los organismos expuestos al agua del ambiente. Las letras determinan diferencia 
significativa respecto del control (p<0,05). Cada letra representa un ensayo diferente. Las 

barras representan la media ± desviación estándar.  

 

 

En la figura 4.22, se pueden observar las mortandades registradas en las 

exposiciones realizadas con las muestras obtenidas postaplicación el día 15 de febrero 

de 2005 y las muestras recolectadas posteriormente a las 24 y 96 h. En ninguno de los 
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controles realizados se registraron mortandades. Mientras que la mortandad resultó del 

100% para los animales en agua del ambiente (no diluida) obtenida el día 15 de febrero 

y para la dilución realizada al 50%. La mortandad del agua pura obtenida 24 h 

posteriores a la aplicación (16/02) resultó del 82%; y para la muestra de agua 

conservada con aireación (15/02) del 78%. Las diluciones al 50% con agua declorinada 

registraron una mortandad del 50% para el agua conservada con aireación y del 35% 

para la dilución del día, todas ellas sin diferencias significativas. La exposición iniciada 

a las 96 h (19/02), mostró que la mortandad para ambas muestras se vio 

significativamente reducida respecto de lo registrado en los ensayos previos (15 y 

16/02), sin presentar diferencias entre ellas (28% aireación y 30%, 19/02); lo mismo 

resultó con las muestras diluidas al 50 % (10 % aireación y 0%, 19/02). 

 

  

Figura 4.22. Mortandades registradas postaplicación aérea del día 15 de febrero de 2005 de 
cipermetrina-endosulfán (p<0,05). 

 

 

En la figura 4.23, se muestran las mortandades registradas en las exposiciones 

realizadas con las muestras obtenidas postaplicación del día 15 de marzo de 2005, 

donde se repitió el mismo diseño experimental que en el caso anterior (15/02).  

La mortandad a las 24 h de la exposición al agua obtenida postaplicación el día 

15 de marzo, resulto del 100% de los organismos, tanto para el agua pura como para el 

agua diluida al 50%. El ensayo iniciado a las 24 h postaplicación, arrojó una mortandad 

para el agua conservada con aireación del 90 %, y del 83 % para el agua recolectada 
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del ambiente el 16/03. Las diluciones al 50 % registraron una mortandad del 48 % para 

el agua conservada con aireación y del 42 % para la dilución de la muestra obtenido en 

ese día. Posteriormente, en el ensayo iniciado a las 96 h (19/03), se registró una 

reducción significativa de la mortandad para los dos tratamientos, siendo del 26% para 

el agua conservada con aireación y del 32 % para el agua obtenida del ambiente. 

Situación que se repitió con las muestras diluidas al 50 % (aireación 8 % y del 2 % para 

la muestra obtenida el día 19/3). 

 

 
Figura 4.23. Mortandades registradas postaplicación aérea del día 15 de marzo de 2005 de 

cipermetrina-endosulfán (p<0,05). 

 

 

Dado la alta mortandad registrada por los eventos de aplicaciones aéreas 

(15/02 y 15/03), se realizaron las extracciones para la cuantificación de andrógenos 

totales de aquellos organismos que sobrevivieron. Con el agua recolectada 

postaplicación de los días antes mencionados, no se logró obtener individuos 

sobrevivientes a la exposición, por lo cual sólo se pudieron realizar extracciones de los 

individuos control. 

En los ensayos iniciados a las 24 h de la primera aplicación (15/02), el número 

de animales empleados fue de 6 para agua nueva y de 5 para agua aireada; para el 

resto se logró obtener 10 organismos por ensayo. El número de organismos fue de 10 

para los ensayos iniciados a las 96 h.  

En la aplicación del 15/03, sucedió lo mismo que lo descripto anteriormente, 

aunque el número de individuos utilizado fue menor: 3 para agua nueva y 5 para agua 
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aireada. 

Los niveles de andrógenos totales no presentaron diferencias significativas entre 

los controles, y los organismos expuestos a agua del ambiente en ninguno de los 

eventos evaluados a las 0, 24 y 96 h posteriores a un suceso de aplicación aérea 

(Figuras 4.24 y 4.25). 

 

 
Figura 4.24. Concentración de andrógenos totales expresados en nanogramo por gramo de 

tejido en los ensayos realizados luego de la aplicación aéreas del día 15 de febrero de 2005. El 
color amarillo representa el lote control inicial, color azul representa los ensayos realizados a 

24 h posteriores a la aplicación, el color verde a 96 h posteriores a la aplicación (p<0,05). 

 

 

 
Figura 4.25. Concentración de andrógenos totales expresados en nanogramo por gramo de 

tejido en los ensayos realizados luego de la aplicación aéreas del día 15 de marzo de 2005. El 
color amarillo representa al control inicial, color azul representa los ensayos realizados a 24 h 

posteriores a la aplicación, color verde 96 h posteriores a la aplicación. p<0,05. 

 

 

 

0

0.2

0.4

0.6

0.8

1

1.2

1.4

A
n

d
ró

g
e
n

o
s
 t

o
ta

le
s
 (

n
g
/g

)

15 de Febrero 2005

0

0.2

0.4

0.6

0.8

1

1.2

1.4

1.6

A
n

d
ró

g
e
n

o
s
 t

o
ta

le
s
 (

n
g
/g

r)

15 de Marzo 2005



Capítulo 4 

 130 

Discusión  

Agostini et al., (2009) estimaron durante la misma campaña de muestreo, 

mediante el uso del software “GIS Kosmo”, una concentración de 61,2 μg/L para el 

endosulfán y 9,4 μg/L para la cipermetrina (al momento de las aplicaciones se 

emplearon 245 g de endosulfán y 37,5 g de cipermetrina por ha; información directa del 

aplicador). Si bien las mediciones para cipermetrina se realizaron 48 h posteriores a la 

aplicación, las estimaciones y la mortandad registrada en los mencionados eventos son 

congruentes con las del presente trabajo de tesis. 

Demetrio (2012), realizó estudios en la misma parcela durante la temporada 

2009/10 encontrando concentraciones de endosulfán (9,24 µg/kg) y clorpirifos (4,15 

µg/kg) en dos muestras de sedimento en el S2; mientras que en S3 tanto en agua como 

en sedimento no se encontraron ninguno de los insecticidas en estudio. En el mismo 

sitio (S2) en el presente estudio, se registró una mortandad del 100 % post aplicación y 

del 80 % aproximadamente en los ensayos realizados a 24 h de la aplicación. 

Los resultados observados han demostrado claramente efectos drásticos para 

la supervivencia en los ensayos de laboratorio de A. facetus en relación con las 

aplicaciones aéreas de mezcla de insecticidas endosulfán-cipermetrina, no registrando 

mortandades en las aplicaciones de clorpirifos realizadas por medio terrestre. 

Estudios de campo realizados por Carriquiriborde et al., (2007) y Ronco et al., 

(2008) muestran que los efectos de cipermetrina o clorpirifos en aplicaciones terrestres 

presentan baja toxicidad para peces, siendo similar a los resultados obtenidos en el 

capítulo 1 del presente trabajo en un escenario con microcosmos. 

Agostini et al. (2009), estimaron que los efectos reportados en base a la 

mortandad de larvas de anfibios (Rhinella fernandezae y Hypsiboas pulchellus) durante 

el mismo periodo de tiempo del presente estudio, podría estar relacionados 

principalmente con la toxicidad del endosulfán por sí mismo, o además a una toxicidad 

adicional debido a su mezcla con cipermetrina, sin tener en cuenta, las aplicaciones 

previas de clorpirifos empleando una metodología diferente en el modelo de aplicación. 

En el mismo trabajo se concluye que ambas especies, R. fernandezae y H. 

pulchellus, utilizadas para la prueba en experimentos de campo en microcosmos 

respondieron de manera similar en ambos eventos de aplicación, coincidiendo con y 

acuáticos peces muertos después de las fumigaciones. 

Demetrio, a diferencia de lo expresado por Agostini, menciona que, entre los 

insecticidas, la presencia de cipermetrina, ya sea individualmente, o como parte de una 

mezcla, aumenta de manera considerable el riesgo asociado a esa aplicación.  

Sin embargo, al observar en forma conjunta el manejo empleado en el control de 

plagas sobre el periodo entero de la cosecha, se observan diferencias importantes en 
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la metodología de aplicación, correlacionándose con los eventos de supervivencia de 

los peces ensayados, siendo nula la mortandad en aplicaciones terrestres y máxima en 

aplicaciones aéreas. 

Por otra parte, no se observaron efectos subletales a nivel de esteroides 

sexuales (andrógenos totales) en los organismos expuestos en las aplicaciones 

terrestres, en donde según se sabe, los eventos de escorrentía transportan a los 

insecticidas del cultivo y suelo hacia los sistemas acuáticos aledaños, ingresando de 

manera pulsátil al cuerpo de agua. Esto puede deberse a que los valores de vida media 

estimados en el agua de escorrentía, para cada uno de los insecticidas, es diferente y 

se correlacionan con sus Kow, siguiendo el orden cipermetrina > endosulfán > clorpirifos 

(Demetrio, 2012). 

La evaluación de los efectos subletales por aplicaciones aéreas resultaron 

insignificantes en el contexto del manejo de la cosecha (al momento de la aplicación la 

mortandad resultó del 100 %) y depende de la posibilidad de resguardo de los 

organismos frente a un pulso máximo de insecticida aplicado directamente sobre el 

espejo de agua. 

Aquellos individuos que lograr un resguardo ambiental frente a una exposición 

directa por el ingreso de los insecticidas, sufren una reducción de los niveles de 

andrógenos totales, generando una interrupción o alteración de su ciclo reproductivo. Si 

observamos cronológicamente los eventos de aplicación, podemos estimar que los 

inicios de la cosecha no presentan alteraciones o impactos sobre la supervivencia de 

los peces ni afecta los niveles de andrógenos, mientras que con la aplicación aérea se 

observa un fuerte impacto en la supervivencia con la primera aplicación. En caso que 

estos organismos lograsen sobrevivir a esta aplicación no se generarían alteraciones 

en su ciclo hormonal. Una nueva aplicación aérea de forma casi inmediata, generaría 

una nueva mortandad de los organismos, resultando la supervivencia en este ambiente 

prácticamente imposible. 

 



 

 132 

DISCUSIÓN 

INTEGRAL Y 

CONCLUSIONES 
 

 



Discusión integral 

 133 

En el presente trabajo de tesis, se determinó el efecto letal y subletal producido 

por la exposición a cipermetrina y clorpirifos (principio activo y formulado comercial), en 

ensayos de laboratorio y de campo durante campañas productivas asociadas a cultivos 

de soja en la provincia de Buenos Aires. 

Demetrio (2012) en su trabajo de tesis doctoral concluye, para esta misma 

región, que “la entrada del plaguicida al cuerpo de agua presenta un carácter pulsátil, 

asociado a eventos de aplicación o lluvias posteriores, generando escenarios agudos 

de exposición. Se demostró que existe riesgo marcado para la biota de los cuerpos de 

agua de la región asociados a cultivos de soja RR. Si bien existen muchas variables que 

pueden relacionarse con el impacto, se observa que el mismo varía en función del tipo 

de plaguicida aplicado en la mezcla y las condiciones ambientales en el momento de la 

aplicación. Considerando de manera integral los resultados se pueden establecer 

pautas de manejo, qué si bien están supeditadas a consideraciones productivas, 

deberían ser tenidas en cuenta al momento de tomar decisiones de aplicaciones con 

una base ambiental”. Agostini et al., (2009), hace referencia a los eventos drásticos 

producidos para dos especies de anuros que habitan un arroyo de primer orden inserto 

en medio de una zona productiva, asociando la letalidad a la preparación de mezclas 

de insecticidas.  

Los resultados obtenidos en el presente trabajo, permiten ampliar y detallar lo 

descripto por ambos autores; en primer lugar, debemos establecer que la periodicidad 

de los pulsos varía según el requerimiento productivo para el control de las plagas de la 

cosecha (número de aplicaciones), como se describe anteriormente. No obstante, los 

pulsos de ingresos deben categorizarse en directos (aplicaciones aéreas) en donde el 

insecticida es volcado en forma directa sobre el cuerpo de agua o bien, indirectos 

(aplicaciones terrestres), las que resultan dependientes del material vehiculizante el cual 

es arrastrado por las lluvias generando un aporte a través del proceso de escorrentía 

superficial. En los pulsos indirectos resulta aún más compleja la evaluación de los 

efectos producidos, dado que la composición de los suelos y el proceso de adsorción 

del insecticida a ellos, produce una disminución de la toxicidad, la cual también se ve 

afectada por los factores ambientales (temperatura-intensidad lumínica-humedad) que 

alteran la composición de los compuestos. El modelo empleado de microcosmos, nos 

permitió evaluar estas interacciones de forma general, concluyendo que la 

concentración y efectos producidos por los insecticidas dependerá de las rutas de 

ingreso, las condiciones ambientales post-aplicación, la vida media de los insecticidas 

y el efecto de adsorción a los suelos. Por otra parte, podemos afirmar que el efecto letal 

producido sobre las comunidades de hábito bentónico, como ser anfípodos y otros 

invertebrados, tanto en campo como en laboratorio, es independiente de la forma de 
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ingreso (directo o indirecto) de los insecticidas; sin embargo, los ingresos indirectos 

resultan no letales para las poblaciones de peces y anfibios (Jergentz et al., 2004a, b; 

Carriquiriborde et al., 2007; Agostini et al, 2009; Mugni et al., 2011, 2012; Demetrio, 

2012). En efecto, los pulsos de carácter directo producen mortandades en todos los 

niveles tróficos por lo cual, la toxicidad para la vida acuática de los insecticidas 

cipermetrina y clorpirifos presentará una estrecha relación con la metodología de 

aplicación con el mecanismo de ingreso al cuerpo de agua, así como con los hábitos y 

grupos taxonómicos empleados para su evaluación. 

Las concentraciones letales utilizadas fueron similares a las encontradas para 

otras especies, aunque se vieron diferencias en los grados de magnitud entre las 

formulaciones comerciales y los principios activos. El efecto de los coadyuvantes 

presentes en las soluciones comerciales potencia la solubilidad de los insecticidas, 

aumentando la capacidad de dispersión y su letalidad. 

El estudio en laboratorio de los principios activos de los insecticidas en forma 

subletal como moduladores del sistema reproductor de peces, muestra efectos en la 

reducción de los niveles de andrógenos totales por un período mayor a 7 días desde el 

momento de exposición. Por otra parte, se vio afectada la actividad de los 

espermatozoides, reduciendo su tiempo de actividad. La reducción de la fecundidad 

también fue observada; no obstante, no se pudo establecer el sitio de acción de los 

insecticidas, aunque se encontró una correlación positiva entre la reducción de la 

actividad espermática y la reducción del porcentaje de fecundidad. La cipermetrina y el 

clorpirifos alteran el proceso reproductivo de los peces estrechamente relacionado con 

las concentraciones ensayadas. En efecto, la disminución producida por estos 

insecticidas en los niveles de andrógenos totales se vio revertida al estimular las 

gónadas para la producción de esteroides (empleando hCG). Los resultados obtenidos 

muestran la potenciación de los compuestos a través de los coadyuvantes de las 

formulaciones incrementando los efectos letales por sobre los subletales demostrando 

la eficiencia de las formulaciones.  

Esto mismo, fue el resultado obtenido de los estudios realizados a campo 

durante un ciclo productivo de soja en la presnete tesis. La metodología empleada en el 

proceso de aplicación, limitó la letalidad y a su vez no se registraron efectos adversos 

en los niveles de andrógenos. Por lo contrario, la letalidad se hizo presente al momento 

del pulso de aplicación generado por el ingreso directo de los insecticidas. 

Quirós (2001) en su informe sobre “pesticidas agrícolas en aguas y tejidos de 

peces”, no detectó insecticidas de uso agrícola en aguas abiertas de la alta cuenca del 

Rio Salado durante un período de muestreo comprendido entre julio del 2000 y abril de 

2001, periodo que abarcó una cosecha. Mientras que si fueron detectados clorpirifos y 
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metoxiclor (organoclorado) en músculo e hígado de peces en concentraciones muy 

cercanas al límite de detección, haciendo referencia a la alta tasa de metabolismo del 

clorpirifos por los peces. Lamentablemente no se hace referencia en qué especie fueron 

detectados estos compuestos, y así determinar el hábito de las especies afectadas. En 

el mismo trabajo se hace referencia a campañas previas realizadas en marzo del 2000, 

donde no se detectó ningún tipo de pesticida asociado a la producción agrícola. 

Etchegoyen et al. (2017), determinaron una concentración media de clorpirifos y 

cipermetrina en dos campañas (2010 – 2012) a lo largo del Río Paraná, cuyas 

concentraciones medias fueron de 0,02 (0,01-0,03) µg/L y de 0,11 (0,04- 0,47) µg/L para 

clorpirifos, mientras que la concentración media de cipermetrina fue de 0,24 (0,23 – 

0,25) µg/L y de 0,74 (0,01 – 6,62) µg/L. Alvarez et al. (2019), registraron un rango de 

concentraciones en aguas de la región Pampásica para cloripirifos de entre 0.0005 to 

10.8 µg/L. 

Las concentraciones registradas en la mayoría de los estudios científicos, se 

encuentran muy por encima de las concentraciones permitidas por la legislación para la 

protección de la biota acuática.  

 

Insecticida Referido a la muestra de agua sin filtrar;  
Aplicable a agua dulce. 

Cipermetrina 0,0006 µg/l 

Clorpirifos 0,006 µg/l 

Niveles Guía para la Protección de la Biota Acuática. 
Secretaría de Recursos Hídricos de la Nación. 

 

 

Al evaluar el efecto producido en la reproducción de peces en el rango de estas 

concentraciones en laboratorio (ex situ), no se registraron efectos adversos, ni se 

observó disminución en los niveles hormonales, por lo contrario, se registró un ciclo 

reproductivo normal. En los niveles detectados, la cipermetrina y el clorpirifos, actúan 

principalmente produciendo mortalidad en peces dependiendo de su biodisponibilidad, 

y no producirían efectos en el sistema hormonal reproductivo en ambientes naturales. 

La Ley 6.253 de la provincia de Buenos Aires regula las zonas de conservación 

de los desagües naturales, donde se establecen corredores biológicos de 50 m en ríos, 

arroyos y canales y 100 m en lagunas. La presencia de estos corredores biológicos, 

favorecen la disminución del ingreso de agentes contaminantes, en este caso, de 

insecticidas si las aplicaciones se realizan en forma terrestre, pero como hemos visto 

en los estudios realizados, un arroyo que atraviesa un campo de cultivo, recibe 

aplicaciones aéreas y este tipo de acciones no impiden el ingreso directo de los mismos. 

La región pampeana, es una gran cuenca hídrica, conformada por un sinfín de arroyos 
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de primer, segundo e incluso tercer orden, ríos y lagunas que en su mayoría se 

encuentran insertos en áreas productivas. Los pulsos directos que generan el ingreso 

de los insecticidas en los cuerpos de agua, generan mortandades en numerosos grupos 

taxonómicos, colocando en vulnerabilidad a las poblaciones animales que allí habitan.  

La Dirección Provincial de Pesca perteneciente al Ministerio de Agroindustria de 

la Provincia de Buenos Aires, es el ente gubernamental encargado del manejo del 

recurso íctico. Dentro de sus funciones, se enmarca el registro y evaluación de los 

eventos de mortandades de peces en la provincia. La totalidad de los registros obtenidos 

en cuerpos de aguas mayores (ríos y lagunas) no pueden ser atribuibles con ningún 

hecho de mortandad por exposición a contaminantes, por lo contrario, el estado 

eutrófico natural de los cuerpos de agua de la región pampeana, favorece en épocas de 

verano la proliferación excesiva de algas (blooms algales) lo que conlleva a la reducción 

de oxígeno disuelto produciendo la muerte de los peces. Estos eventos se presentan 

cada 2 o 3 años, principalmente en los periodos denominados “de seca” de la región. 

Sin embargo, no existen referencias de cuerpos de aguas menores (canales, arroyos, 

etc.), los cuales según el presente trabajo son el foco de impacto de la producción 

agrícola regional. 
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Conclusiones 

 

Capítulo 1: “EVALUACIONES ASOCIADAS AL AMBIENTE NATURAL” 

Parte A  

La supervivencia de Hyalella curvispina mostró una relación con el ingreso de los 

insecticidas por escorrentía superficial al cuerpo de agua y con las corrientes de los 

arroyos. 

La dinámica natural del arroyo generó una baja persistencia de los insecticidas 

aumentando gradualmente la supervivencia de los organismos. 

 

Parte B 

El clorpirifos se adsorbió a los sólidos en suspensión, precipitandose y depositándose 

en los sedimentos, produciendo mortandades en los invertebrados asociados al bentos 

(Hyalella curvispina y Macrobrachium borellii), sin alterar la supervivencia de los peces 

(Cnesterodon decemmaculatus). 

Se registró una baja persistencia del clorpirifos, tanto en agua como en sedimentos. 

La fracción particulada funcionó como un sistema de “protección” para los peces, la 

cual contibuyó a reducir la biodisponibilidad de los insecticidas reduciendo así su 

toxicidad 

Capítulo 2: “METODOLOGÍA GENERAL” 

Parte B.1. 

La extracción de esteroides sexuales en juveniles de A. facetus, resultó más eficiente 

al utilizar como solvente metanol (metanol 80%). La detección de esteroides sexuales 

mediante HPLC, no presentó diferencias respecto de RIA. Los andrógenos se 

detectaron en concentraciones de ng/g, mientras que el 17β-estradiol en pg/g. 

 

Parte B.2. 

Se generó un protocolo para la inducción y purificación de vitelogenina en A. facetus. 

 

Parte B.4. 

A partir de 100 UI/kg de inyección intraperitoneal de hCG se estimuló la producción 

de andrógenos totales. 

 

Capítulo 3: “ENSAYOS DE LABORATORIO CON PRINCIPIOS ACTIVOS Y 

FORMULADOS COMERCIALES” 
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Parte A 

La CL50 para organismos de 6 meses de Australoheros facetus resultó de 0,724 

(0,427 - 1,228) µg/L para el principio activo de cipermetrina (98% pureza), mientras que 

para el formulado comercial (Sherpa®) resultó ser de 0,08 (0,049-0,129) µg/L. 

La CL50 para organismos de 6 meses de Australoheros facetus resultó ser de 251,44 

(147,729-427,945) µg/L para el principio activo de clorpirifos (95% pureza), mientras que 

para el formulado comercial (LorsBan 48E®) resultó ser de 38,956 (23,934-63,396) µg/L. 

 

Parte B 

La exposición al principio activo de cipermetrina en una concentración de 0,56 µg/L 

y de clorpirifos en una concentración de 134 µg/L, reducen los niveles de andrógenos 

totales en juveniles de Australoheros facetus, resultando un buen biomarcador. 

Se observó una tendencia a la reducción de los niveles de 17β-estradiol en juveniles 

de A. facetus expuestos a cipermetrina o clorpirifos. Dada la alta variabilidad no fue 

considerado un buen biomarcador de exposición. 

La exposición a cipermetrina y clorpirifos redujo los niveles normales de andrógenos 

totales en 24h continuando hasta las 96 h de exposición. 

La dosis empleada de 100 UI/Kg de hCG estimuló la síntesis de andrógenos totales, 

logrando inhibir los efectos producidos por la exposición a cipermetrina y clorpirifos. 

El efecto de los insecticidas se produciría por otra vía que no involucra el daño a las 

células esteroideogénicas de las gónadas, posiblemente por la acción de los 

insecticidas a nivel del Hipotálamo/Hipófisis. 

 

Parte C 

El valor de NOEC para el principio activo de cipermetrina fue de 0,032 µg/L mientras 

que el del LOEC fue de 0,064 µg/L. 

El formulado comercial con cipermetrina Sherpa® se comportó de manera similar al 

principio activo, donde, a partir de la concentración de 0,034µg/L se observó una 

reducción de los valores de andrógenos totales. No pudieron establecerse el LOEC y 

NOEC. 

El principio activo de clorpirifos produjo una reducción en la concentración de 

andrógenos totales a partir de los 11,08 µg/L (NOEC), siendo significativa respecto al 

control a partir de la concentración de 23,6 µg/L (LOEC). 

La respuesta observada en relación al formulado comercial de clorpirifos mostró una 

tendencia a la reducción de los valores de andrógenos totales a partir de los 19,04 µg/L 

(NOEC) siendo significativa a partir de los 38,08 µg/L (LOEC). 
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El descenso de andrógenos es causado por el principio activo sin que los 

coadyuvantes tengan una marcada incidencia. 

 

Parte D 

La exposición sin renovación de medio a los principios activos de cipermetrina y 

clorpirifos, produjo una reducción en los niveles de andrógenos totales lo cual perduró 

por 9 días desde el momento que se inició la exposición.  

 

Capítulo 4: “ENSAYOS DE LABORATORIO CON FORMULADOS COMERCIALES” 

Parte A 

La actividad media espermática de la carpa común (Cyprinus carpio) fue de 127s (± 

15s).  

La activación espermática con formulado comercial de cipermetrina produjo una 

reducción en el tiempo medio de actividad espermática a partir de una concentración de 

2 μg/L. 

Ninguna de las soluciones empleadas de clorpirifos alteró la actividad espermática. 

 

Parte B 

El porcentaje de fecundidad se redujo a partir de una concentración de 0,50 μg/L de 

formulado comercial de cipermetrina. 

La reducción de la fecundidad se produjo a partir de 2 μg/L del formulado comercial 

de clorpirifos. 

La CE50 a 24 h para cipermetrina fue de 0,57 μg/L. 

La CE 50 a 24 h para el clorpirifos fue de 2,45 μg/L. Esta última resultó por sobre las 

concentraciones empleadas por lo que la CE50 sería superior a las concentraciones de 

exposición. 

 

Parte C 

Se encontró una correlación positiva entre la actividad espermática y la fecundidad 

en presencia de los formulados comerciales de cipermetrina y clorpirifos. 

 

Parte D 

Los formulados comerciales no produjeron efectos adversos sobre el 

comportamiento reproductivo de Cichlasoma dimerus.  

 

Ex situ 
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El manejo empleado en el control de plagas realizado durante una campaña de 

cosecha, presentó diferencias en la metodología de aplicación, correlacionándose con 

los eventos de supervivencia de los peces, siendo nula la mortandad en aplicaciones 

terrestres y máxima en aplicaciones aéreas. 

No se observaron efectos subletales a nivel de esteroides sexuales (andrógenos 

totales) en los organismos expuestos en las aplicaciones terrestres, ni en las aéreas. 

Las técnicas de aplicación de los insecticidas para el control de plagas influyeron en 

el grado de impacto producido, donde la letalidad se sobrepuso por sobre la 

subletalidad. 
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En base a las hipótesis originalmente propuestas podemos afirmar que,  

 

la dinámica del ambiente asociado a los arroyos de primer orden de la región 

pampeana, reducen la toxicidad y la biodisponibilidad de los insecticidas para 

los peces, en estrecha relación con la metodología empleada para su aplicación, 

siendo los pulsos de carácter directo quienes producen mortandades en todos 

los niveles tróficos. De manera general, el impacto es mayor en aquellos 

organismos acuáticos asociados al bentos.  

 

los insecticidas empleados en producción agrícola actúan como 

desorganizadores endocrinos de los niveles de andrógenos totales en juveniles 

de peces. 

 

la exposición a los formulados comerciales de cipermetrina y clorpirifos 

ensayados en laboratorio no alteran la viabilidad reproductiva de los peces. 

 

 

 

 

Por todo lo expuesto, resulta de suma importancia focalizar las acciones en el 

compromiso de la reducción del impacto local, controlando la comercialización de 

productos asociados al control de plagas en cosechas o producciones agrícolas en 

general, pero más importante es preservar las áreas de impacto colateral, estableciendo 

políticas claras y planes de acción para la reducción del impacto del uso de insecticidas 

en toda nuestra región, produciendo leyes que tomen en consideración los efectos 

producidos por las tecnologías utilizadas en la actualidad. 
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ANEXO I 
 

Curvas de calibración y cromatogramas realizados para la determinación de 
andrógenos y estrógenos totales. 

 

Concentración de testosterona y estradiol, empleadas para la realización de curvas de 
calibración en HPLC. 

Testosterona   17β-estradiol   

ng/ml Área bajo la 

curva 

Desv. Est. ng/ml Área bajo la 

curva 

Desv.Est. 

0,54 0,84 0,05 0,39 0,62 0,15 

2,71 3,03 0,04 1,93 2,52 0,04 

5,41 6,68 0,06 3,86 6,17 0,60 

 

 
Concentración de testosterona (T), 11 cetotestosterona (11KT) y 17β-estradiol (E2), empleadas 

para la realización de las curvas de calibración para HPLC. 
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Figura 2.5: Curva de calibración de Testosterona con su respectivo ajuste. 

 

 

 
Figura 2.6: Curva de calibración de 17β-estradiol con su respectivo ajuste. 
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Cromatograma de detección de 17β-estradiol, tiempo de retención 6.04. 
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Cromatograma de detección de 11-cetotestosterona (8.9) y testosterona (8.51) 
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Cromatograma de detección de estradiol (6.05), 11-cetotestosterona (8.9) y testosterona (8.51) 
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Anexo II 
 

Hojas de seguridad de los productos utilizados en el presente trabajo de tesis doctoral 
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Anexo III 
Análisis estadístico de las comparaciones de los valores de las CL50s 

(formulaciones comerciales vs principios activos) 
 

Estadístico (E) 
E= CL50 mayor / CL50 menor 
Valor crítico (VC) 
VC= antilog (log fM)2+ (log fm)2 
Donde: 
M: mayor, m: menor (relativo a la CL50 mayor o menor) 
fx= LS(ICx)/CL50x (ó = CL50x/LI(ICx) 
x refiere a M ó m 
LS: límite superior, LI: límite inferior, IC: intervalo de confianza 
(p<0.05), si E>VC 
 

 CL 50 
95% CI límite de 

confianza      

 ppb Inferior Superior E fx LS fx LI VC E>VC 

Cipermetrina PA 0,724 0,427 1,228 9,08 1,70 1,70 1,25 p<0.05 

Cipermetrina FC 0,080 0,049 0,129  1,61 1,61   

Clorpirifos PA 251,436 147,729 427,945 6,45 1,70 1,70 1,25 p<0.05 

Clorpirifos FC 38,953 23,934 63,396  1,63 1,63   
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