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Resumen 
En uno de los cuerpos de agua más contaminados de la provincia de Chiriquí, la quebrada 
San Cristóbal, se examinaron un total de 75 peces hospederos pertenecientes a ocho 
especies siendo Andinoacara coeruleopunctatus, Astyanax orstedii, Brycon behreae, 
Cribroheros altifrons, Gobiomorus maculatus, Pimelodella chagresi, Rhamdia guatemalensis 
y Roeboides bouchellei. El único hospedero en el que no se encontraron parásitos fue B. 
behreae esto puede deberse a la preferencia de los parásitos o al desarrollo de un sistema 
inmunológico fuerte. En los siete hospederos restantes se cuantificaron 11, 679 individuos 
parásitos de los cuales se lograron identificar a nivel de especie 290 en un total de 22 
especies de pareásitos. Estas especies se ubicaron dentro de los grupos Cestoda (1), 
Digenea (10), Monogenea (1), Nematoda (8) y Protozoa (2). Los nematodos fueron más 
abundantes en A. orstedii, G. maculatus, P. chagresi y R. guatemalensis, los digéneos en A. 
coeruleopunctatus y A. orstedii, y los copépodos en R. bouchellei. Los individuos parásitos 
de cinco de los hospederos examinados (A. coeruleopunctatus, A. orstedii, C. altifrons, R. 
bouchellei y R. guatemalensis) se encontraron en mayor abundancia en el intestino, 
mientras que los de P. chagresi se encontraron más en el estómago. El único hospedero con 
porcentajes de prevalencia altos fue A. coeruleopunctatus, en el que se encontraron las 
únicas especies núcleo Crassicutis sp. y Spirurida sp5. La abundancia e intensidad media 
más alta fue de Copepoda sp., hospedado en R. bouchellei. Por su parte, la única correlación 
significativa en el trabajo fue la del peso versus número de individuos en A. 
coeruleopunctatus. En tanto que el mayor índice de Shannon-Weaver fue de P. chagresi y 
el más bajo de R. bouchellei. 
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Abstract 
In one of the most contaminated bodies of water in the province of Chiriquí, San Cristóbal 
creek, a total of 75 host fish from eight species were examined: Andinoacara 
coeruleopunctatus, Astyanax orstedii, Brycon behreae, Cribroheros altifrons, Gobiomorus 
maculatus, Pimelodella chagresi, Rhamdia guatemalensis, and Roeboides bouchellei. The 
only host in which no parasites were found was B. behreae; this may be due to the parasites 
preference or the development of a strong immune system. In the seven remaining hosts, 
11,679 parasitic individuals were recorded, of which 290 were identified to the species level 
representing a total of 22 parasite species. These species were classified within the groups 
Cestoda (1), Digenea (10), Monogenea (1), Nematoda (8), and Protozoa (2). Nematodes 
were more abundant in A. orstedii, G. maculatus, P. chagresi, and R. guatemalensis; 
digeneans in A. coeruleopunctatus and A. orstedii; and copepods in R. bouchellei. Parasitic 
individuals from five of the examined hosts (A. coeruleopunctatus, A. orstedii, C. altifrons, 
R. bouchellei, and R. guatemalensis) were found in greater abundance in the intestine, while 
those from P. chagresi they were more abundant in the stomach. The only host with high 
prevalence percentage was A. coeruleopunctatus, in which the only core species Crassicutis 
sp. and Spirurida sp.5 were found. The highest mean abundance and intensity was of 
Copepoda sp., hosted in R. bouchellei. Finally, the only significant correlation observed in 
the study was between fish weight and number of parasites in A. coeruleopunctatus. The 
highest Shannon-Weaver diversity index was observed in P. chagresi, while the lowest was 
found in R. bouchellei.  

Keywords  
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Introducción 
Panamá posee 200 especies descritas de peces de agua dulce, el mayor número de especies 

en Centroamérica, ubicadas en cinco regiones biogeográficas: Bahía de Panamá, Bocas del 

Toro, Chagres, Chiriquí y San Blas. Esta enorme variedad de peces habita en lagos, lagunas 

y los 500 ríos que se encuentran en la República de Panamá (ANAM, 2010). En la región de 

Chiriquí se encuentran 50 especies ubicadas en los órdenes: Characiformes, 

Ciprinodontiformes, Gimnotiformes, Perciformes, Siluriformes y Sinbranchiformes 

(Bermingham et al., 2001).   

En Chiriquí estas especies de peces habitan ocho cuencas hidrográficas de las 52 distribuidas 
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en Panamá, específicamente, el río Coto y vecinos (100), río Chiriquí Viejo (102), río Escárrea 

(104), río Chico (106), río Chiriquí (108), río Fonseca entre río Chiriquí y río San Juan (110), 

ríos entre el Fonseca y el Tabasará (112), y río Tabasará (114) (Instituto de meteorología e 

hidrología de Panamá "IMHPA", 2021).  

Estos afluentes brindan importantes aportes a las comunidades, pero tal vez uno de los más 

importantes es la pesca tanto comercial como de subsistencia (FAO, Food and Agriculture 

Organization, 2010). La pesca continental hace una contribución importante a la nutrición 

sobre todo en los países en desarrollo, pero varios son los factores que pueden disminuir 

las poblaciones de peces y por ende afectar de manera directa o indirecta la economía y 

salud de las personas, entre ellas la presencia de parásitos en los peces (Nehring & Walker, 

1996). 

Muchos parásitos de peces no provocan daños visibles en sus hospederos, pero si pueden 

modificar varios aspectos en su desarrollo y comportamiento. La presencia de parásitos es 

indicativo de ciclos que pueden involucrar varios animales (Lamothe-Argumedo, 1994). 

Algunos peces podrían sobrevivir aun teniendo una gran abundancia de parásitos, gracias 

al proceso de coevolución entre ambas especies (González-Solís, 2005). Sin embargo, 

cuando los parásitos son muy abundantes podrían afectar significativamente las 

poblaciones de sus hospederos (Lafferty & Kuris, 2009), inclusive provocar su extinción y 

salto hacia un hospedador más abundante (van Dijk & De Baets, 2021).  

La susceptibilidad de los peces a los parásitos se explica porque pueden ser hospederos 

definitivos, intermediarios o pueden ser hospederos potenciales de parásitos humanos. Los 

seres humanos podemos infectarnos con parásitos al consumir peces crudos o mal cocidos  

(Lamothe-Argumedo, 1994). 

Existen personas que practican la pesca y realizan diversas actividades recreativas 

(Caballero, 2013).  La quebrada San Cristóbal es un lugar sumamente contaminado por 

desechos aguas residuales provenientes de la Universidad Autónoma de Chiriquí (UNACHI), 

el Hospital Regional Rafael Hernández y, en general, diversas organizaciones circundantes 

en David (Miranda, 2013).  
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Esta contaminación puede provocar un efecto negativo sobre la salud de los peces que 

habitan en este río y de esta manera contribuir a una carga parasitaria elevada. Por lo tanto, 

el siguiente trabajo busca determinar la prevalencia endoparasitaria y ectoparasitara en 

peces de la quebrada San Cristóbal y su potencial como vector de parásitos que afectan la 

salud humana. 

Materiales y Métodos 
Trabajo de campo 

Se colectaron un total de 75 individuos de peces, alternando los días de pesca de acuerdo a 

los requerimientos de nuestra investigación. Se trató de las siguientes 8 especies de peces 

Andinoacara coeruleopunctatus (7 hospederos), Astyanax orstedii (16 hospederos), Brycon 

behreae (4 hospederos), Cribroheros altifrons (1 hospedero), Gobiomorus maculatus (6 

hospederos), Pimelodella chagresi (25 hospederos), Rhamdia guatemalensis (4 hospederos) 

y Roeboides bouchellei (12 hospederos). Para ello se utilizaron métodos de pesca 

convencionales, en donde se seleccionaron debidamente el tamaño de anzuelo y la carnada 

apropiada siendo anzuelos de metal de calibre de 9 a 12, lira de 10 a 20 libras, plomos y 

flotadores de diferentes diámetros y como carnadas lombrices de tierra.  

Los especímenes colectados fueron trasladados en estado vivo al laboratorio de 

microbiología y parasitología de la UNACHI, en un recipiente con agua del medio y se 

colocaron en un acuario con una bomba de oxígeno. Luego los especímenes fueron 

sacrificados inicialmente mediante sedación con eugenol a una concentración de 40 mg/L 

en el agua del medio en que se encontraban. Una vez anestesiados, se procedió a la 

perforación cefálica con una aguja de disección (Caspeta Mandujano et al., 2009). 

 

Trabajo de laboratorio 

Los arcos branquiales se separaron individualmente con la ayuda de tijeras y pinzas de 

disección, luego se colocaron en platos Petri con solución isotónica al 0.9 %, para su 

posterior revisión con el estereoscopio y el microscopio. 

 Se realizó un corte a lo largo de la línea media ventral del pez desde las aletas pectorales 
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hasta el ano para obtener el estómago y el intestino para su debida revisión interna. Cada 

parásito encontrado se separó del tejido con pinceles y agujas de disección.  

Los individuos de parásitos encontrados se contaron, aislaron, identificaron y se 

preservaron en alcohol al 70% en viales debidamente etiquetados. Los peces analizados se 

preservaron en alcohol al 70% para su posterior identificación (Caspeta Mandujano, 2011). 

Tanto hospederos y parásitos fueron documentados con una cámara digital, además se 

realizaron dibujos científicos para acentuar algunas características no apreciables con 

claridad en las fotografías digitales. Los parásitos fueron identificados hasta lo posible de 

acuerdo a las características apreciables utilizando las claves de Caspeta Mandujano (2011), 

Caspeta-Mandujano et al. (2009) e información de internet. 

 

Análisis de los datos 

Para los análisis estadísticos se utilizó la información merística de cada pez hospedero 

(longitud, ancho y peso). En el caso de la fauna parasitaria se tabuló con la siguiente 

información: estadío del parásito, número de individuos parásitos y su ubicación dentro del 

hospedero. 

Para analizar los parámetros de infección se calculó la prevalencia en (%) (número de 

hospederos infestados por un parásito en particular dividido entre el total de hospederos 

examinados y luego multiplicado por 100), la abundancia promedio (medida aritmética del 

número de parásitos por hospederos analizados, considerando tanto hospederos 

infectados como no infectados (Wisnivesky, 2003) ), y la intensidad media (medida 

aritmética del número de individuos de una especie parasitaria en particular por hospedero 

infectado en la muestra considerada (Wisnivesky, 2003). Además, se calcularon los índices 

ecológicos de abundancia (número total de parásitos encontrados por hospederos), riqueza 

(número total de especies parásitas por hospederos) y el índice de diversidad de Shannon-

Weaver (contempla la cantidad de especies presentes en el área de estudio (riqueza de 

especies), y la cantidad relativa de individuos de cada una de esas especies (abundancia), 

midiendo la biodiversidad específica), donde: 
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S= riqueza de especies 

pi= proporción de individuos de la especie i respecto al total de individuos. 

ni = número de individuos de la especie i 

N= número de todos los individuos de todas las especies 

Para determinar las asociaciones entre variables se relacionó la longitud y peso de los hospederos 

con respecto a la abundancia de parásitos y riqueza de especies parásitas mediante pruebas de 

regresión simple. 

Resultados 
Tabla 1. Medidas morfométricas de las especies de peces hospederos capturados con medias entre 
paréntesis.  
 

Especie Longitud (cm) Altura (cm) Peso (g) 

A. coeruleopunctatus 6.5 - 8.7 (7.8) 2.5 - 3.4 (2.9) 5 - 15 (9.9) 

A. orstedii 6.9 - 11.6 (8.83) 2.0 - 3.8 (2.5) 4.0 - 25 (8.5) 

B. behreae 17.0 - 20.0 (18.5) 6.0 - 6.3 (6.1) 830 - 900 (872.5) 

C. altifrons 19.3 6.3 15.0 

G. maculatus 11 - 18 (12.7) 1.2 - 3.0 (2.1) 8.4 - 17.7 (10.3) 

P. chagresi 7.5 - 12.0 (9.8) 1.0 - 2.0 (1.5) 2.2 - 12.0 (5.8) 

R. bouchellei 6.5 - 11.0 (8.8) 2.0 - 3.7 (2.7) 2.0 - 11.0 (5.4) 

R. guatemalensis 14.3 - 22.0 (18.5) 2.3 - 3.7 (3.0) 19.0 - 40.6 (42.5) 

 

Tabla 2. Principales grupos parasitarios encontrados por especies de pez hospedero.  
 

Hospedero Acarina Cestoda Copepoda Digenea Monogenea Nematoda Protozoa Total 

A. coeruleopunctatus 0 0 0 484 0 220 0 704 

A. orstedii 0 0 2003 3510 1 38 15 5567 

B. behreae 0 0 0 0 0 0 0 0 

C. altifrons 2 0 0 4 0 151 0 157 

G. maculatus 0 0 0 1 0 3 0 4 

P. chagresi 0 0 0 3 88 93 6 190 

R. bouchellei 0 0 5000 4 1 3 4 5012 
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R. guatemalensis 1 28 0 2 1 12 1 45 

Total, por grupo 3 28 7003 4008 91 520 26 11,679 

 

 

Los peces de mayor longitud y peso en el estudio fueron de la especie B. behreae (tabla 1), 

sin embargo, ningún individuo mostró presencia de especies parasitarias. Los hospederos 

A. orstedii y R. bouchellei tuvieron mayor cantidad de individuos parásitos (tabla 2).  

 
Tabla 3. Parásitos de peces identificados a nivel de género y especie y su ubicación según región 
anatómica examinada. 
 

Hospedero Parásito Número de individuos por región anatómica examinada 
Branquias Estómago Intestino Otros 

 
 
 
 

A. 
coreolopunctatus 

Ascocotyle felippei 
  

1 
 

Ascocotyle sp. 3 
   

Capillaria sp. 
  

1 
 

Clinostomum sp. 
   

26 en opérculo, 7 en aleta 
dorsal 

Contracaecum sp. 
  

1 
 

Crassicutis sp. 
 

145 3 1 en la cavidad celómica, 7 
en aleta dorsal 

Genarchella sp. 2 
 

1 
  

Neascus sp. 1 
   

Sanguinicola sp. 1 
   

 
 
 

A. orstedii 

Ancylostomum sp. 
  

2 
 

Ascocotyle sp. 
 

1 1 
 

Contracaecum sp. 
  

7 
 

Eimeria sp. 
 

13 
  

Entamoeba histolytica 
  

2 
 

Uncinaria sp. 
 

1 
  

B. behreae  No se encontró     
 

C. altifrons 
Crassicutis sp. 

  
4 

 

Rondonia sp. 
  

8 
 

Spiroxys sp. 
  

1 
 

 
G. maculatus 

Centrocestus formosanus 1 
   

Pseudocapillaria 
tomentosa 

1 
   

P. chagresi Ascocotyle sp. 
  

3 
 

Eimeria sp. 
  

6 
 

 
R. bouchellei 

Centrocestus formosanus 3 
   

Eimeria sp. 
  

4 
 

Genarchella sp. 1 
 

1 
  

 
 

R. guatemalensis 

Clinostomum sp. 1 
   

Cucullanus sp. 
  

1 
 

Dactylogyrus sp. 1 
   

Eimeria sp. 
  

1 
 

Stunkardiella sp. 
  

1 
 

Taenia sp. 
  

28 
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En el estudio se contabilizaron un total de 11 679 individuos parásitos (tabla 2), y solo 290 

fueron identificados a nivel de género y especie, siendo un total de 22 especies (tabla 3). 

Muchos parásitos se encontraban en fases larvarias o inmaduras, lo cual complicó la 

observación de partes claves para su identificación taxonómica 

Tabla 4. Parámetros de infección e índices ecológicos para cada especie de pez hospedador.  
 

Parámetro A. orstedii R. bouchellei P. chagresi R. guatemalensis G. 
maculatus 

A. coeruleopunctatus 

Número total 
de 

hospederos 
capturados 

 
16 

 
12 

 
25 

 
4 

 
6 

 
7 

Número de 
hospederos 

con parásitos 

 
9 

 
6 

 
9 

 
2 

 
3 
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Prevalencia 
general (%) 

56.25% 50% 36% 50% 50% 100% 

Parásito con 
mayor 

abundancia e 
intensidad 

media 

Heterophy
idae gen. 
sp. (213.4 

y 3415) 

Copepoda 
gen. sp. (416, 

67 y 5000) 

Monogenea 
gen. sp.3 

(3.48 y 87.0) 

Taenia sp. (7 y 28) Ascaridida gen. sp.4 
(0.33 y 1) 

Crassicutis sp. (62.86 y 
73.33) 

Parásitos con 
menor 

abundancia e 
intensidad 

media 

Monogene
a gen. 
sp.1, 

Digenea 
gen. sp.1 y 

Digenea 
gen. sp.2 
(0.06 y 1 

cada uno) 

Monogenea 
gen. sp.2, 

Genarchella 
sp.1, Spirurida 

gen. sp.1, 
Nematoda 
gen. sp.1 y 
Ascaridida 
gen. sp.2 
(0.083 y 1 
cada uno) 

Monogenea 
gen. sp.2, 
Spirurida 

gen. sp.6 y 
Nematoda 
gen. sp.4 

(0.04 y 1.0 
cada uno) 

Ascaridida gen. 
sp.3 (2.75 y 11), 
otras especies 
(0.25 y 1 cada 

uno) 

C. formosanus y P. 
tomentosa (0.17 y 1 

cada uno) 

Otras especies (0.14-0.43 
y 1-3) 

Rango de 
prevalencia 

de los 
parásitos 

< 20% 8.33% 20% 
(Nematoda 
gen. sp.3) - 
4% en otras 

especies 

25% en todas las 
especies 

17-33.33% Núcleo (>50%): Crassicutis 
sp. (85.71%), Spirurida 

gen. sp.5 (71.43%) 
Secundaria (20-50%): 

Clinostomum sp. (42.86%) 
Raras: otras especies 

(14.29%) 
Tipo de 
especies 

presentes 

Raras y 
satélites 

Raras 
(registradas 
en un solo 

hospedero) 

Raras y 
satélites 

Raras (registradas 
en un solo 

hospedero) 

Raras (registradas 
en un solo 
hospedero) 

Núcleo, secundaria y raras 

 

El único hospedador con especies parasitarias núcleos fue A. coeruleopunctatus (tabla 4), 

con una prevalencia general del 100 % y relación significativa entre el peso y el número de 

individuos parásitos con un 95% de confianza (figura 1).  
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Figura 1.  Regresión lineal simple entre el peso húmedo del hospedero A. coeruleopunctatus versus el 
número de individuos parásitos.  
 

Los índices de diversidad de Shannon-Weaver indican una variabilidad considerable de 

diversidad de parásitos en los peces hospederos estudiados (figura 2). Los hospederos de 

más baja diversidad fueron C. altifrons (1.49) y R. bouchellei (1.02). Por su parte, los que 

presentaron una diversidad media fueron A. orstedii (2.37), A. coeruleopunctatus y G. 

maculatus (2.83). En tanto que, los de más alta diversidad fueron P. chagresi (5.15) y R. 

guatemalensis (3.15). Cabe destacar que un mayor número de individuos parásitos aún no 

ha sido identificado. 
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Figura 2.  Índice de Shannon-Weaver por especie hospedera. P. chagresi y R. guatemalensis presentaron la 
mayor diversidad parasitaria, mientras que R. bouchellei y C. altifrons mostraron los valores más bajos. 

 

Discusión 
En el contexto de esta investigación se identificaron por primera vez a nivel de género y 

especies a un total de 22 parásitos en 7 especies de peces de agua dulce en la quebrada San 

Cristóbal, superando los estudios de Guerra (2014) donde se identificaron 17 especies 

parásitas en el río Divalá, Valdés (2022) con 10 especies parásitas en el río David y Benítez 

Montoya (2020) con 5 especies parásitas en la quebrada San Cristóbal. Sin embargo, de los 

11 679 individuos parásitos extraídos, en total, se lograron identificar solamente 290 

individuos a nivel de especie, debido al hecho de que muchos individuos presentaron 

formas inmaduras. Lo anterior coincide con similares investigaciones (Castillo & Cianca, 

2013).  

Se reportaron algunas especies de parásitos con capacidad de parasitar a los humanos en 

los hospederos A. orstedii (Heterophyidae gen. sp., Contracaecum sp., E. histolytica-dispar, 

Uncinaria sp.), R. guatemalensis (Clinostomum sp., Taenia sp.), A. coeruleopunctatus 
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(Contracaecum sp., Clinostomum sp. y Capillaria sp.). 

Heterophyidae es una familia de parásitos de peces de agua dulce que también infectan al 

hombre (Ferre, 2001). En tanto, Contracecum sp.  pertenece a la familia Anisakidae 

considerada como patógena para el hombre, aunque este último es parasitado 

accidentalmente cuando ingiere peces (Berenguer-Gallego, 2006). La especie C. 

complanatum fue reportado en humanos por Yamashita (1938) y más recientemente por 

Chan Woong et al.  (2009). El género Capillaria tiene miembros parásitos de humanos que 

se hospedan en peces como Capillaria philippinensis (Ferre, 2001).  

Tanto Uncinaria sp. y E. histolytica-dispar no son parásitos de peces, sino de humanos. 

Según Miranda (2013) la UNACHI vierte desechos sólidos a la quebrada sin ningún tipo de 

tratamiento, por lo tanto, los peces se convierten, probablemente, en vectores mecánicos 

de estos parásitos. Dentro del cuerpo del pez estos parásitos no se multiplican, ni se 

desarrollan solo los utilizan para llegar hasta su huésped final que es el humano (Bolek et al., 

2024). Recientemente, un estudio en la quebrada San Cristóbal encontró a Strongyloides 

stercoralis en peces, un parásito cuyo ciclo de vida no involucra a peces (Benítez Montoya, 

2020).  

La única especie de pez en la que no se identificó ningún parásito fue B. behreae. Sin 

embargo, esto podría deberse a la escasa cantidad de ejemplares capturados. Cabe 

mencionar que Benítez Montoya (2020) reportó la presencia del parásito Rhabdochona sp. 

en las branquias de esta especie. Otras posibles explicaciones incluyen la capacidad de 

algunos peces para desarrollar sistemas inmunológicos más eficaces (Schmid-Hempel, 

2011), así como las preferencias específicas de los parásitos por ciertos hospedadores 

(Marcogliese, 2002).  

En A. coeruleopunctatus se observó una prevalencia muy marcada de Crassicutis sp. La 

razón por la que probablemente Crassicutis sp. sea el parásito de mayor prevalencia en este 

hospedero radica en que este género incluye especies que conforman un conjunto 
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característico de especies que parasitan casi exclusivamente a los cíclidos que han 

evolucionado con los peces (Bueno et al., 2005).  

No se encontraron relaciones significativas entre la talla o el peso de los hospederos y la 

abundancia o riqueza parasitaria en ninguna de las especies analizadas, con excepción de 

A. coeruleopunctatus, en la cual se observó una correlación positiva significativa entre el 

peso del hospedero y el número de parásitos, lo que sugiere que los individuos de mayor 

peso albergan una mayor carga parasitaria. Una investigación similar demostró que en 

Talamancaheros sieboldii no hubo correlación entre la incidencia y distribución de los 

helmintos con respecto al tamaño y longitud estándar de los hospederos (Castillo & Cianca, 

2013). Las diferentes correlaciones también pudieron haberse afectado por el tamaño 

muestral y tamaño corporal del hospedero (Cortéz & Muñóz, 2008) o a otros factores como 

las características ambientales y los momentos de los ciclos de vida de los parásitos (Muñoz 

& Delorme, 2011).  

Lo índices de diversidad de Shannon-Weaver variaron considerablemente, con el índice más 

bajo en R. bouchellei con una especie dominante (Copepoda gen. sp.), y el índice más alto 

en P. chagresi que no presentaba una especie parasitaria dominante. Lo anterior difiere un 

poco con lo reportado por Valdés (2022) donde los índices de diversidad de Shannon-

Weaver fueron bajos y podría explicarse por la cantidad de hospederos capturados y los 

ciclos de vidas de los parásitos. Sin embargo, empleamos un muestreo al azar para capturar 

los peces. Esta es una de las técnicas estadísticas más usuales, basada en que todos los 

elementos de una población (peces) tienen las mismas oportunidades de ser escogidos. Por 

lo tanto, si de una población, tomamos unidades al azar, estas muestras deberán tener 

alguna similitud de características con las demás del resto de la población que se considera 

inicialmente (Palom Izquierdo, 1991). 

Conclusiones 
• Se identificaron 22 individuos parásitos hasta nivel de género y especie.  
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• Se identificaron 7 individuos parásitos que pueden afectar al hombre 

Ancylostomum sp., Capillaria sp., Clinostomum sp., Contracaecum sp. tipo 2, 

Entamoeba histolytica, Heterophyidae gen. sp. y Taenia sp.  

• Los parásitos de los hospederos A. coeruleopunctatus, A. orstedii, C. altifrons, R. 

guatemalensis y R. bouchellei prefieren como hábitat el intestino. En tanto que, los 

parásitos de P. chagresi prefieren el estómago y los de G. maculatus prefieren 

branquias 

• Todos los hospederos, a excepción de A. coeruleopunctatus presentaron 

prevalencias bajas. Sólo A. coeruleopunctatus presentó una prevalencia general del 

100%. 

• El único hospedero que presentó especies núcleos y secundarias fue A. 

coeruleopunctatus. Todos los demás hospederos presentaron especies raras o 

satélites. 

• El hospedero B. behreae no presentó parásitos en ninguno de los órganos 

analizados. 

• Sólo existe correlación significativa positiva entre el peso y número de individuos 

parásitos de A. coeruleopunctatus. 

• El índice de Shannon-Weaver más alto fue de P. chagresi. El más bajo fue de R. 

bouchellei.  
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Resumen 
Documentamos la riqueza de peces en seis cuerpos de agua de la región Soná–Pixvae, provincia de 
Veraguas, en las cuencas hidrográficas 116, Cuenca Hidrográfica Ríos entre el Tabasará, una zona 
históricamente poco estudiada y 118, Cuenca Hidrográfica Río San Pablo. La información se obtuvo 
mediante una Evaluación Ecológica Rápida en el marco del monitoreo ambiental del proyecto de 
carretera San José–Pixvae, distrito de Soná, provincia de Veraguas, mediante tres giras a campo 
realizadas entre diciembre del 2022 y octubre del 2023. Se emplearon métodos estandarizados de 
captura y reubicación, utilizando atarrayas y chinchorros, registrando un total de 11 especies 
distribuidas en seis sitios no muestreados previamente, cinco en la cuenca 116 y uno en la cuenca 
118. Astyanax orstedii fue la especie dominante, con presencia en todos los sitios, seguida por 
Brycon behreae, una especie periferal con amplia distribución en el océano Pacífico con importancia 
comercial y para la pesca artesanal. Ampliamos la distribución de una especie primaria cuya 
distribución conocida, compartida con Costa Rica culminaba en Río Chiriquí, provincia de Chiriquí. 
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Además, se documentaron otras especies con distribuciones restringidas y sin registros científicos 
previos en la región. La baja riqueza específica podría estar relacionada con el alto grado de 
perturbación ambiental, potreros, viviendas, plantaciones, y la escala espacial del muestreo. Los 
resultados evidencian la necesidad de ampliar los esfuerzos de muestreo en la región, estandarizar 
y mejorar los inventarios de riqueza de especies acuáticas y establecer estrategias de conservación 
diferenciadas, especialmente para especies con valor ecológico y económico. 

Palabras clave  
Biodiversidad, Conservación, Evaluación ecológica rápida, Peces, Perturbación ambiental 

 
Abstract 
We documented fish richness in six water bodies in the Soná–Pixvae region, Veraguas province, in 
watersheds 116, Ríos entre Tabasará Watershed, a historically understudied area, and 118, Río San 
Pablo Watershed. The information was obtained through a Rapid Ecological Assessment within the 
framework of environmental monitoring of the San José–Pixvae highway project, Soná district, 
Veraguas province, through three field trips carried out between December 2022 and October 2023. 
Standardized capture and relocation methods were used, using cast nets and seines, recording a 
total of 11 species distributed in six previously unsampled sites, five in basin 116 and one in basin 
118. Astyanax orstedii was the dominant species, present in all sites, followed by Brycon behreae, a 
peripheral species with a wide distribution in the Pacific Ocean and of commercial importance for 
artisanal fisheries. We expanded the distribution of a primary species whose known distribution, 
shared with Costa Rica, culminated in Río Chiriquí, Chiriquí province. In addition, other species with 
restricted distributions and without previous scientific records in the region were documented. The 
low species richness could be related to the high degree of environmental disturbance, pastures, 
housing, plantations, and the spatial scale of the sampling. The results highlight the need to expand 
sampling efforts in the region, standardize and improve inventories of aquatic species richness, and 
establish differentiated conservation strategies, especially for species with ecological and economic 
value. 

Key words  
Biodiversity, Conservation, Environmental disturbance, Fishes, Rapid ecological assessment 

  
Introducción 
Los hábitats de agua dulce ocupan solo una fracción mínima del agua presente en la superficie 

terrestre, pero albergan una cantidad considerablemente elevada de las especies de peces a nivel 

mundial (Cala-Cala, 2019). La distribución y el desplazamiento de la mayoría de las especies de peces 

suelen estar limitados por factores ambientales, como la salinidad, temperatura, barreras 

geográficas, disponibilidad de hábitat o actividad humana (Moyle & Moyle, 1995; Helfman et al., 

2009), por lo que, estudios de la ictiofauna en ríos abarcan desde peces estrictamente 

dulceacuícolas (primarios), hasta peces que pueden tolerar ciertos niveles de salinidad (secundarios) 

y otros que pueden habitar tanto agua dulce como salada (periferales o periféricos) (Myers, 1927).  
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En Panamá, la ictiofauna asociada al territorio continental fue objeto de diversos estudios e 

inventarios a lo largo del siglo XX, los cuales han permitido documentar un total de 146 especies 

válidas de peces de agua dulce, tanto primarios como secundarios, agrupadas en 13 familias de las 

cuales únicamente 41 especies han sido identificadas como exclusivas de los ríos ubicados en la 

vertiente del Pacífico del país (Garcés, 2016; Garcés y García, 2023). 

Dentro de la zona occidental del Pacífico panameño, algunos ríos en las provincias de Chiriquí, 

Veraguas, Herrera y Los Santos han sido objeto de estudios ictiológicos en tópicos como taxonomía 

(López, 1972; Loftin, 1965; Vega et al., 2016) y parásitos de peces (Valdés, 2025). Sin embargo, Loftin 

(1965) menciona la península de Soná de Veraguas como área no estudiada, y mantuvo esa 

condición hasta finales del siglo XX e inicios del XXI cuando Vega et al. (2006) publica los muestreos 

realizados desde 1995 hasta 2004 donde incluye la zona oriental de la península de Soná y reporta 

27 especies, 9 primarios, 12 secundarios y 6 periferales. 

Este estudio muestra la riqueza de especies de seis afluentes en la carretera San José-Pixvae, 

ubicado en la región occidental de la península de Soná, provincia de Veraguas, Panamá. 

 

Materiales y Métodos 
El presente estudio está basado en los datos obtenidos durante el monitoreo de fauna acuática del 

proyecto “Construcción Camino San José-Calidonia-Platanares-Pixvae, provincia de Veraguas” 

Área de estudio 

El área del proyecto de carretera se caracteriza por estar en una zona rural altamente intervenida, 

donde es posible encontrar potreros, viviendas, comercios y algunos vestigios de un camino 

preexistente que cruza los ríos y quebradas de este estudio, se encuentra en la cuenca 116, Cuenca 

Hidrográfica Ríos entre el Tabasará y el San Pablo, excepto por el punto S1 que se encuentra en la 

cuenca 118, Cuenca Hidrográfica Río San Pablo (Instituto de Manejo de Hidrometeorología de 

Panamá, 2025), a continuación, se describe cada uno y sus respectivos puntos de muestreo. 

Río Tribique (S1): Representa un tributario del río San Pablo, posee un cauce de aproximadamente 

13 m y una profundidad de 0.50 a 1.10 m en el punto de muestreo 01 (50 m río arriba del punto 

cruce con la carretera 459612mE, 882756mN) (figura 1), 12 m de cauce y de 0.50 a 1.50 m de 

profundidad en el punto de muestreo 02 (60 m río abajo con respecto al mismo punto), dicho cauce 

está rodeado por un bosque de galería fragmentado debido a la presencia de fincas colindantes con 
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el río.  

Río Lovaina (S2): Desemboca en los manglares previos a la Ensenada Pajarón, posee un cauce de 

aproximadamente 15 m y una profundidad de 0.50 a 1.30 m en el punto de muestreo 01 (70 m río 

arriba del punto de extracción 441505mE, 872159mN) (Fig. 1), 14 m de cauce y de 0.50 a 1.00 m de 

profundidad en el punto de muestreo 02 (60 m río abajo con respecto al mismo punto), dicho cauce 

está rodeado por un bosque de galería muy fragmentado y potreros, este río posee amplias zonas 

inundables. 

Río Rosario (S3): Tributario del río Lovaina (S2), posee un cauce de aproximadamente 6 m y una 

profundidad de 0.30 a 0.60 m en el punto de muestreo 01 (50 m río arriba del punto cruce con la 

carretera 443723mE, 870570mN) (Fig. 1), 7 m de cauce y de 0.50 a 0.80 m de profundidad en el 

punto de muestreo 02 (30 m río abajo con respecto al mismo punto), dicho cauce está rodeado por 

un bosque de galería fragmentado. 

Qbda. Limones (S4): Tributario del río Lovaina (S2), posee un cauce temporal por estación seca de 

aproximadamente 1.5 m y una profundidad de 0.50 a 0.80 m en el punto de muestreo (445405mE, 

870176mN) (figura 1), dicho cauce está rodeado por un bosque de galería fragmentado. 

Río Pixvae (S5): Desemboca en la Ensenada de Rosario, posee un cauce de aproximadamente 7 m y 

una profundidad de 0.50 a 1.00 m en el punto de muestreo (437511mE, 867188mN) (figura 1), dicho 

cauce está rodeado por potreros. 

Río Los Índios (S6): Tributario del río Lovaina (S2), posee un cauce temporal por estación seca de 

aproximadamente 2 m y una profundidad de 0.80 m en el punto de muestreo (444890mE, 

870449mN) (figura 1), dicho cauce está rodeado por un bosque de galería fragmentado. 
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Figura 1. Mapa de ubicación de los sitios de muestreo 

 

Obtención de datos 

La información aquí presentada corresponde a una Evaluación Ecológica Rápida (EER), la cual está 

diseñada para obtener información preliminar en un periodo corto de tiempo (Sayre, 2000), esta 

fue realizada con el fin de monitorear la fauna acuática presente en los puntos de muestreo, 

consistió en tres giras a campo, la primera en diciembre 2022, la segunda en junio 2023 y la tercera 

en octubre 2023 donde se utilizó atarrayas de seis pies con ojo de malla de 1 cm para la captura de 

peces en las partes con profundidad media de los puntos descritos y un chinchorro de 5 m de largo 

por 1.5 m de ancho con ojo de malla de 0.5 cm para captura de peces en las partes con menor 

profundidad. Para asegurar la replicabilidad del estudio se llevaron a cabo 10 lanzamientos de 

atarraya y cinco barridos con chinchorro en cada punto de muestreo utilizando los mismos 

ejecutores.  

 

Los animales capturados fueron colocados en tanques de plástico de 5 galones, con bombas 

oxigenadoras de agua. Fueron identificados, en su mayoría, hasta el nivel de especie, de acuerdo 

con la clave de Angulo et al., (2021), Schmitter-Soto (2017) y FishBase (2025). Durante esta actividad 
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no se colectaron muestras, todos los individuos fueron medidos, fotografiados y luego trasladados 

a los puntos establecidos como áreas de reubicación donde fueron liberados. 

 

Resultados 
Se registraron un total de once especies de peces distribuidas en seis sitios de muestreo (S1 a S6), 

con marcadas diferencias en abundancia. Astyanax orstedii fue la especie más abundante y 

ampliamente distribuida, con una presencia constante en todos los sitios y un total de 132 

individuos, alcanzando su mayor representatividad en el sitio S1 (66 individuos). Brycon behreae 

también fue reportada en todos los sitios, aunque en menor abundancia (59 individuos), con mayor 

representación en S1 (tabla 1). 

 

Algunas especies mostraron distribuciones restringidas como Astyanax panamensis observada 

únicamente en el sitio S1, Gephyrocharax intermedius que se observó exclusivamente en el sitio S2, 

con una abundancia de 35 individuos. Por otro lado, Roeboides bouchellei, Andinoacara 

coeruleopunctatus, Hoplias microlepis, Pimelodella chagresi y Centropomus nigrescens se 

registraron en un único sitio y en bajas abundancias (1 a 2 individuos) (tabla 1).  

La riqueza de especies fue mayor en el sitio S2, donde se reportaron siete especies, seguido por S1, 

S4 y S5 que mostraron una diversidad intermedia con cuatro especies cada uno, mientras que S3 y 

S6 presentaron la menor riqueza, con tres y dos especies respectivamente. A pesar de esta baja 

diversidad en S6, se observaron individuos de Astyanax orstedii y Brycon behreae, ambas con niveles 

moderados de abundancia (tabla 2). 
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Tabla 1. Diversidad de especies y su estado de conservación según UICN (2025) por gira y sitio de muestreo. 

 

Clasificación Familia Especie Nombre común 
Diciembre 2022 Junio 2023 Octubre 2023 

UICN 
S1 S2 S3 S4 S5 S4 S5 S6 S2 S3 

Primario 

Bryconidae Brycon behreae Hildebrand, 1938 Sábalo 27 2 1 3 4 0 1 6 8 7 LC 

Characidae 

Astyanax orstedii (Lütken, 1875) 
Costa Rican tetra, 
Timba 

66 12 8 5 5 2 0 9 10 13 NE 

Astyanax panamensis (Günther, 1864) 
Panamanian tetra, 
Sardina 

22 0 0 0 0 0 0 0 0 0 LC 

Gephyrocharax intermedius Meek & 
Hildebrand, 1916 

Sardina 0 35 0 0 0 0 0 0 0 0 NT 

Roeboides bouchellei Chobeta 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 DD 

Cichlidae 
Andinoacara coeruleopunctatus (Kner, 
1863)  

Chogorro 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 LC 

Erythrinidae Hoplias microlepis (Günther, 1864) Pejeperro 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 LC 

Heptapteridae Pimelodella chagresi (Steindachner, 1876) Doncella 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 NE 

Secundario Eleotridae Gobiomorus maculatus (Günther, 1859) 
Pacific sleeper, 
Guabina 

0 1 0 2 0 0 1 0 0 0 LC 

Periferales 
Centropomidae Centropomus nigrescens Günther, 1864 

Black snook, 
Robalo 

0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 LC 

Mugilidae Dajaus monticola (Bancroft, 1834) 
Mountain mullet, 
Lisa de río 

0 0 0 7 0 0 2 0 2 0 LC 
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Tabla 2. Cantidad de especies por sitio 
 

Sitio Especies 

S1 5 

S2 7 

S3 3 

S4 4 

S5 4 

S6 2 

 

Discusión 
La diversidad de peces de agua dulce en Panamá presenta notables discrepancias entre las fuentes 

consultadas, lo que evidencia una incertidumbre en la estimación precisa de la riqueza íctica 

nacional, Loftin (1965) reportó 207 especies, mientras que ANAM (2004) documentó 146 y Garcés 

y García (2023) registraron 196 especies. Estas diferencias podrían deberse a variaciones 

metodológicas, a la actualización taxonómica o a la cobertura geográfica de los estudios. En este 

contexto, el presente estudio identificó 11 especies, lo cual representa solo el 5.31 % del total 

señalado por Loftin (1965) y el 7.53 % del listado de ANAM (2004) y 5.6 % con respecto a Garcés y 

García (2023), lo que podría atribuirse tanto a la escala espacial limitada del muestreo como a 

factores ambientales específicos de los sitios evaluados, subrayando la necesidad de ampliar los 

esfuerzos de muestreo y estandarizar los criterios de registro en la elaboración de inventarios o 

monitoreos para mejorar el conocimiento sobre la biodiversidad acuática del país. 

 

Se evidenció una aparente heterogeneidad en la composición de especies entre los sitios 

muestreados, lo cual sugiere la existencia de un gradiente ambiental o de diferencias estructurales 

locales que condicionan la distribución ictiológica, ya que la coexistencia de especies generalistas 

en todos los sitios, junto con la presencia exclusiva de especies más especializadas en puntos 

específicos, como fue el caso de S4 y S5, apunta a posibles zonas de transición ecológica o hábitats 

intermedios con condiciones fisicoquímicas variables, similar a lo planteado por Helfman et al. 

(2009) y Vasquez (2018), quienes destacan que la distribución espacial y la capacidad de dispersión 

de las especies están influenciadas por factores como la salinidad, la temperatura, las barreras 

geográficas, la disponibilidad de hábitat y las actividades antropogénicas.  
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Estudios en áreas con alta perturbación como Jones et al. (2025), plantean que la baja riqueza de 

especies observada, junto con la marcada dominancia de Astyanax orstedii, puede interpretarse 

como un indicio de perturbación del ecosistema y de un manejo inadecuado del recurso acuático. 

Enunciado que es corroborado con el estudio de Garcés et al. (2024) quienes muestrearon zonas 

altas del río Chucunaque con muy poca  perturbación y áreas hacia la cuenca media del mismo río 

con mayor perturbación, incluso presencia de comunidades, demostrando que la abundancia de 

especies como Astyanax panamensis y Brycon striatulus disminuye a medida que disminuye la 

perturbación, en concordancia con los datos del presente estudio, donde existe una elevada 

abundancia y amplia distribución de Astyanax orstedii y Brycon behreae sugiriendo alta tolerancia a 

distintas condiciones ambientales o antropogénicas, induciendo condiciones de baja diversidad y 

alta abundancia asociada a estos hábitats con altos grados de perturbación, principalmente el 

género Astyanax que es conocido por ser generalista y oportunista, capaz de colonizar hábitats 

alterados con condiciones subóptimas para otras especies (Mise et al., 2013). 

 

A pesar de ser especies comúnmente mencionadas por nuestros campesinos, no existen registros 

científicos para ninguna especie, ya que los ríos de este estudio no habían sido muestreados 

previamente. Se reportan especies periferales con amplia distribución en el océano Pacífico, desde 

el sur de Baja California y las partes suroeste y este central del Golfo de California hasta Ecuador 

(Vergara-Chen, 2014), Centropomus nigrescens, reportado previamente en la Zona occidental de la 

península de Azuero, Río Santa María, Río Parita, Río La Villa y Cuencas de Chiriquí: Ríos Chiriquí 

Viejo, Chico, Chiriquí, Fonseca, San Félix, Tabasará (Vega et al., 2006), el punto de muestreo se 

encuentra casi a 10 km del estero donde desemboca el río Lovaina y los dos individuos reportados 

estaban entre los 27 y 29 cm medidas que corresponden a etapas juveniles, alcanzando 123 cm en 

su etapa adulta (FishBase, 2025), esta información es valiosa para conocer el ciclo de vida y uso de 

hábitats de esta especie. De las especies reportadas esta es considerada de valor para la pesca 

artesanal, comercial y deportiva por La Autoridad de los Recursos Acuáticos de Panamá (ARAP) sin 

embargo, actualmente no se cuenta con un plan específico de manejo y conservación dirigido a 

estas especies (Vergara-Chen, 2014; Vasquez, 2018). 

 

La estructura de los sitios muestreados en este estudio plantea la relación de especies 

principalmente secundarias y periferales con estudios previos en regiones cercanas, como Dajaus 
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montícola (antes Agonostomus montícola), Centropomus nigrescens y Gobiomorus maculatus 

reportados en la cuenca del río Tabasará (Vega et al., 2006) que desemboca en la ensenada contigua 

al sitio de desembocadura de S2 (Tributarios S3, S4, S6), en el caso particular del sitio S1 se presentó 

la condición simpátrica de Astyanax orstedii y Astyanax panamensis siendo este el único punto de 

muestreo perteneciente a la cuenca hidrográfica del río San Pablo, que desemboca en el golfo de 

Montijo, donde previamente han sido reportadas A. panamensis (antes Astyanax ruberrimus) y 

Dajaus montícola en la zona oriental de la península de Soná (Vega et al., 2006). 

 

Extendemos la distribución de Astyanax orstedii (Timba) 122 Km al sureste de la distribución actual 

en río Chiriquí (Schmitter-Soto, 2017) cuenca 108 hasta la cuenca 118 punto de muestreo S4 y 126 

Km en la misma dirección hasta la cuenca hidrográfica 116 sitio de muestreo S1, esta especie es 

estrictamente de agua dulce. 

 

Conclusiones 
Este estudio representa el primer muestreo ictiológico para los seis afluentes (S1 – S6) en la región 

Soná–Pixvae, que continúa siendo una zona submuestreada en este componente, lo que limita el 

conocimiento sobre su riqueza específica y refuerza la necesidad de realizar inventarios sistemáticos 

y comparativos con otras cuencas de la vertiente del Pacífico panameño. 

 

La baja riqueza de especies observada, junto con la dominancia de especies generalistas como 

Astyanax orstedii y Brycon behreae, se debe a un ecosistema impactado por actividades antrópicas, 

donde las condiciones ambientales favorecen la persistencia de especies tolerantes a la 

perturbación. 

 

El registro por primera vez en la zona de Centropomus nigrescens y Astyanax orstedii aporta datos 

valiosos para comprender los patrones de distribución y uso de hábitat de estas especies, y 

evidencia la presencia de componentes de valor pesquero sin planes específicos de manejo o 

conservación. 

 

Las diferencias en composición específica entre sitios, particularmente la coexistencia de especies 

generalistas y otras de distribución restringida, indican la presencia de gradientes ambientales o 
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zonas de transición ecológica que merecen atención prioritaria para estudios más detallados sobre 

estructura comunitaria y dinámica ecológica. 

 

Los resultados de este estudio respaldan la implementación de estrategias de conservación 

diferenciadas, integrando enfoques de manejo adaptativo que reconozcan la vulnerabilidad de 

especies especializadas y la importancia de conservar la integridad ecológica de sistemas fluviales 

medianos y pequeños en regiones rurales de Panamá. 
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Resumen 
La documentación fotográfica de aves es una herramienta clave para registrar especies en 
regiones poco estudiadas. Durante una gira en un área adyacente al Refugio de Vida 
Silvestre Playa La Barqueta, en Chiriquí, se avistó un individuo de Garza Cocoi (Ardea cocoi) 
en un ecosistema acuático. El registro fotográfico permitió confirmar la presencia de la 
especie en esta provincia, lo que represento un nuevo reporte local. Esta validación 
fortalece las bases de datos sobre su distribución geográfica. Además, estos registros 
aportan a plataformas de ciencia ciudadana como eBird, promoviendo el intercambio de 
información entre científicos y observadores, y contribuyendo al conocimiento y 
conservación de la biodiversidad. 
Palabras clave 
Playa la Barqueta, ecosistemas, garza cocoi, registro fotográfico. 

 
Abstract 
Photographic documentation of birds is a key tool for recording species in understudied 
regions. During a field trip to an area adjacent to the Playa La Barqueta Wildlife Refuge in 
Chiriquí, a Cocoi Heron (Ardea cocoi) was observed in an aquatic ecosystem. The 
photographic record confirmed the species' presence in the province, representing a new 
locality report. This verification strengthens databases on its geographic distribution.  
 

https://orcid.org/0009-0006-7696-1774
mailto:siciliakatiuska@hotmail.com
https://doi.org/10.59722/rcvn.v3i1.889
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Furthermore, such records contribute to citizen science platforms like eBird, facilitating the 
exchange of information between scientists and birdwatchers and supporting efforts to 
enhance biodiversity knowledge and conservation. 
Keywords 
Barqueta Beach, cocoi heron, ecosystems, photographic record. 

 
Introducción 
La Garza Cocoi (Ardea cocoi) es una especie gregaria de Sudamérica que habita desde el 

este de Panamá hasta el centro de Argentina y Chile, excluyendo las regiones altas de los 

Andes. Aunque en la mayoría de su distribución se considera residente, algunos registros 

de individuos errantes, especialmente en Trinidad y las Islas Malvinas, sugieren que ciertas 

poblaciones presentan movimientos estacionales o dispersivos (Martínez-Vilalta et al., 

2025). En gran parte de su rango, la Garza Cocoi es una de las especies de garza más 

comunes y fáciles de observar, ya que se alimenta en espacios abiertos y habita en diversos 

ecosistemas acuáticos (Martínez-Vilalta et al., 2025). Sin embargo, en Perú y el norte de 

Chile su presencia es más localizada (Haase, 2011). En Panamá, los registros muestran una 

amplia distribución, con numerosas observaciones y evidencias fotográficas, 

principalmente en el área central del país y en Darién. Los avistamientos más occidentales 

corresponden a la provincia de Coclé, específicamente en los Humedales de Juan Hombrón 

(eBird, 2025). 

Su hábitat es variado e incluye manglares, pantanos, orillas de lagos, ríos, arroyos, pastizales 

inundados y estuarios. No obstante, está ausente en costas áridas y bosques densos, 

aunque puede encontrarse en zonas pantanosas rodeadas de vegetación boscosa (Kushlan 

& Hancock, 2005). Según Ridgely y Gwynne (1993), es poco común en ciénagas de agua 

dulce y a lo largo de ríos en la vertiente del Pacífico, donde se han registrado ejemplares 

fuera de su distribución habitual en la Península de Bohío, Lago Gatún, así como en las 

Ciénagas de Las Macanas y en Herrera. 

Morfológicamente, la Garza Cocoi se distingue por su corona negra, cuello y pecho blancos 

con algunas rayas negras en el cuello ventral, partes inferiores mayormente negras y muslos  
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blancos. En vuelo, la superficie superior de sus alas es predominantemente blanca, con  

plumas de vuelo negruzcas. Los individuos juveniles presentan un plumaje más apagado, 

pero conservan el patrón blanco en el vientre y los muslos (Ridgely & Gwynne, 1993). 

Este artículo tiene como objetivo contribuir al conocimiento y documentación de la 

distribución geográfica de esta especie en Panamá a través de una nota sobre una 

observación de campo con registro fotográfico. Asimismo, busca actualizar y complementar 

la lista de aves de la provincia de Chiriquí. 

 

Materiales y Métodos 

El 9 de noviembre de 2024, se llevó a cabo una gira de observación de aves con el propósito 

de registrar y fotografiar las especies presentes a lo largo de un tramo de 1.53 km en la 

carretera que conduce al Refugio de Vida Silvestre Playa La Barqueta, ubicado en el distrito 

de Alanje, provincia de Chiriquí. Esta actividad buscó documentar la diversidad de especies 

de aves que están presentes en la zona, considerando la variedad de hábitats. 

Durante el recorrido, se realizaron paradas estratégicas de aproximadamente 15 minutos 

en puntos clave para la observación y fotografía. Estos sitios fueron seleccionados en 

función de su importancia ecológica, incluyendo canales de agua, potreros adyacentes y 

lagunas, donde se pudo apreciar una amplia variedad de especies. Se hizo uso de 

binoculares Nikon (10x32) y una cámara Canon con zoom óptico de 70x, lo que permitió 

capturar imágenes detalladas de los ejemplares observados. Además, para facilitar la 

identificación, se empleó la Guía de Aves de Panamá de Angher y Dean (2010), un recurso 

fundamental en la identificación de especies. 

El registro de aves comenzó a las 9:06 a. m. y se extendió por 1 hora y 12 minutos. Durante 

la actividad, el clima fue favorable con un cielo despejado y soleado, proporcionando una 

visibilidad óptima para la observación. La jornada concluyó con un registro de otras 

especies, lo que resalta la importancia de este sector como un punto de interés para la  
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avifauna local y la investigación en biodiversidad (figura 1, 

https://ebird.org/checklist/S201961273).  Sin embargo, en esta nota científica sólo se  

destaca la presencia de Ardea cocoi, al considerarse en ese entonces un nuevo registro para 

la provincia. 

 
Figura 1. Localidad donde se realizó la observación de Garza Cocoi (Ardea cocoi):  Cornell Lab of 

Ornithology. Fuente: Google maps, eBird.org  https://ebird.org/map/cocher1. (eBird, 2025). 

 

Resultados 

Se observó y fotografió un individuo adulto de A. cocoi en un ecosistema acuático 

(8°18'24.0"N 82°34'41.1"W), adyacente al Refugio de Vida Silvestre Playa la Barqueta en el 

distrito de Alanje. En el momento de la observación el individuo estaba cerca de la orilla en 

medio de algunos arbustos, plantas acuáticas y gramíneas, donde dejaba ver claramente su 

cabeza y cuello, no así las demás partes ventrales. El individuo observado presentaba una 

corona negra muy amplia y notoria que abarcaba hasta debajo del ojo, ojo amarillo con un 

borde pronunciado de color verde azuloso no observado en la Garza Azul Mayor (Ardea 

herodias). El pico era bicolor, más oscuro arriba y más pálido abajo, características 

morfológicas descritas en (Ridgley & Gwynne, 1993). En cuanto al comportamiento, al 

https://ebird.org/map/cocher1


32 

 

 
 
 
 

acercarse alzo vuelo rápidamente, sin embargo, aun así, permitió notar los hombros negros 

que hacían contraste con su cuello blanco, flancos blancuzcos y su corona negra (figura 2). 

 

 

Figura 2. Primer registro fotográfico de Garza Cocoi (Ardea cocoi) en la provincia de Chiriquí. 
https://ebird.org/checklist/S201961273. 

 

 
Discusión 
 

Los registros sobre la distribución geográfica de las especies, en este caso de la Garza Cocoi 

(Ardea cocoi), son fundamentales para generar información relevante tanto para su 

conservación como para el monitoreo de los hábitats donde se encuentra. Documentar su 

presencia en nuevas localidades de Panamá permite comprender mejor los factores que 

influyen en su distribución y las dinámicas ecológicas que pueden afectarla. Según Huntley 

et al. (2006), las aves responden a los cambios ambientales mediante adaptaciones in situ 

o desplazándose hacia áreas con condiciones más favorables, factores como la modificación 

del hábitat, el cambio climático y la disponibilidad de recursos pueden alterar la distribución 

geográfica de muchas especies. 
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Durante la observación, de A. cocoi, este se encontraba solo, lo que coincide con lo señalado 

por Borrero y Milan (1982), aunque también señalan que es común encontrarlas en grupos  

mixtos con otras especies, especialmente en grandes ciénagas. Sin embargo, en visitas 

previas a la zona, particularmente al inicio de la estación seca (noviembre-diciembre), se ha 

registrado con mayor frecuencia la presencia de Ardea herodias (Garza Azul Mayor), una 

especie migratoria con características morfológicas muy similares a la Garza Cocoi. Este 

patrón de observaciones recurrentes hizo que el avistamiento de un individuo con un 

plumaje distintivo, caracterizado por una capucha negra conspicua, llamara la atención. 

Ante esta diferencia, se consideró relevante documentar el hallazgo mediante un registro 

fotográfico, asegurando la veracidad del reporte. Este registro no sólo confirmó la presencia 

de la especie, sino que también permitió un análisis detallado de sus características 

morfológicas, con el objetivo de validarlo en plataformas científicas como eBird y contribuir 

al registro de su distribución geográfica. 

En cuanto a su alimentación, se ha documentado que su dieta incluye ranas e insectos 

acuáticos desde larvas hasta especímenes adultos (Gonçalves et al., 2009). En la costa de 

Brasil, ocasionalmente se alimenta de animales muertos o moribundos, incluidos cangrejos 

(Kushlan & Hancock, 2005), mientras que en Perú captura principalmente peces de gran 

tamaño de 20-30 cm (Martínez et al., 2020). Durante la observación, la garza se encontraba 

inmóvil cerca de la orilla, mostrando un comportamiento de caza característico de otras 

especies especializadas en la captura de presas en ecosistemas acuáticos. 

Esta nota científica representa un registro escrito muy valioso sobre la distribución y 

comportamiento de la Garza Cocoi en la provincia de Chiriquí, Panamá, contribuyendo al 

conocimiento de su presencia en nuevos hábitats. La observación del individuo es relevante 

y representa una oportunidad para el seguimiento de la especie en la región. Además, el 

uso de herramientas como la fotografía y plataformas científicas como eBird, valida la 

información, facilitando un monitoreo más preciso. La identificación detallada de sus 

características morfológicas y su comportamiento solitario refuerzan la importancia de  



34 

 

 
 
 
 

 

estos estudios para comprender los patrones ecológicos y de distribución de la especie. 

Se recomienda realizar observaciones periódicas para verificar su presencia, así como otras 

especies asociadas, teniendo en cuenta el uso del hábitat donde fue avistada. Además, es 

fundamental fomentar la ciencia ciudadana y el uso de plataformas como eBird, para 

fortalecer las bases de datos sobre biodiversidad, lo que podría impulsar futuras acciones 

de conservación del sitio (Sullivan et al. 2009). 
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Resumen  
Los mediadores redox son un componente fundamental en la composición química del 
electrolito en las celdas sensibilizadas con tintes (DSSCs, por sus siglas en inglés), ya que 
participan en la transferencia de carga entre los electrodos, regeneración del tinte y su 
propia regeneración; minimizando así la recombinación de carga. En ese contexto, los 
mediadores redox de complejos de cobalto (II/III) y cobre(I/II) han motivado mucho interés 
debido a la posibilidad de modulación de las propiedades químicas redox con cambios 
mínimos en la energía de reorganización entre las geometrías de los complejos durante los 
procesos de transferencia de carga. Como resultado, se obtienen potenciales redox a 
valores más positivos en el potencial de circuito abierto (VOC > 1 V) y fotocorrientes de corto 
circuito (JSC) mejoradas. Mediante esta revisión de la literatura, se introducen los 
componentes y el funcionamiento electrónico, físico y químico de las DSSCs, además, de los 
mecanismos de transferencia de carga que ocurren. Adicionalmente, se analizan las 
características químicas de los mediadores redox en electrolitos líquidos en los complejos 
de cobalto y cobre a través de sus parámetros fotovoltaicos en los dispositivos DSSCs. 
Además, se proponen algunas perspectivas futuras sobre tópicos de interés en mediadores 
redox de Co y Cu. 

 
 

https://orcid.org/0000-0002-6815-0094
https://orcid.org/0000-0003-3778-6185
mailto:leslie.pineda@ucr.ac.cr
https://doi.org/10.59722/rcvn.v3i1.914


37 

 

 

Palabras clave 
Cobalto, cobre, celdas solares sensibilizadas con tinte, mediadores redox, química de 
coordinación. 
 

Abstract 
Redox mediators, key components within an electrolyte of dye-sensitized cells (DSSCs), 
enable charge transfer between electrodes, dye regeneration, and its self regeneration, 
thus minimizing charge recombination. In this context, redox shuttles of cobalt (II/III) and 
copper(I/II) complexes have attracted much interest due to the possibility of modulating 
redox chemical properties and minor changes in the reorganization energy between the 
geometries of such complexes during charge transfer processes. As a result, more positive 
redox potentials of open-circuit voltaje (VOC > 1 V) and improved short-circuit photocurrents 
(JSC) are obtained. This review focuses on the electronic, physical, and chemical 
components, and functioning of DSSCs, along with the charge transfer mechanisms 
involved. Further, the chemical features of redox-shuttle-based liquid electrolytes in cobalt 
and copper complexes are analyzed through their photovoltaic parameters in DSSC devices. 
We also provide some forward-looking directions about Co- and Cu-based redox shuttles. 
 

Keywords  
Cobalt, copper, coordination chemistry, dye-sensitized solar cells, redox 
mediators. 
 

Introducción 
Tecnologías fotovoltaicas 

En general, las tecnologías fotovoltaicas (PV, por sus siglas en inglés) se clasifican en tres 

generaciones; la primera se basa en las características semiconductoras del silicio cristalino 

(c-Si), las cuales alcanzan una eficiencia de conversión de energía (PCE, por sus siglas en 

inglés) mayores a 20 %, siendo ampliamente comercializadas, (Gibson & Hagfeldt, 2011). La 

segunda generación utiliza películas delgadas de semiconductores como GaAs, CdTe, Cu 

(In,Ga)(S,Se)2 (CIGS), con PCE de 28.8, 21.2 y 22.6 %; respectivamente, (Polman et al., 2016). 

En la tercera generación se incluyen las tecnologías emergentes como celdas solares 

sensibilizadas con tintes (DSSCs, por sus siglas en inglés), celdas de perovskitas (PSC, por sus 

siglas en inglés), celdas orgánicas (OPV, por sus siglas en inglés), puntos cuánticos (QD, por 

sus siglas en inglés) entre otras. Por ejemplo, en DSSCs se ha obtenido una PCE récord de 

14.7 %, (Kakiage et al., 2015; Ji et al., 2020), mientras que para una PSC se ha certificado un 
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27 %, (NREL Best Research-Cell Efficiency Chart, 2025), demostrando el potencial de estas 

tecnologías asociado a un menor costo en su procesamiento. De modo interesante, las 

DSSCs suministran más electricidad que las tecnologías basadas en Si o películas delgadas 

cuando se exponen a condiciones de luz débil o difusa (Liu et al., 2018; Tsai et al., 2018; Yun 

et al., 2018), de modo que son potenciales candidatas para su empleo en PV integrado a 

edificaciones (BIPV, por sus siglas en inglés) (Di Carlo et al., 2018; Traverse et al., 2017), 

automóviles, tecnologías portables (Internet de las cosas, IoT, por sus siglas en inglés), (Lee 

et al., 2018). A modo de ejemplos como DSSC-BIPV, se destacan la fachada de vidrio del 

Swiss Tech Convention Center (Figura a) en Lausana, Suiza; el edificio Science Tower (Figura 

b) en Graz, Austria, y un arreglo de módulos (Figura c-d) en el Centro de Electroquímica y 

Energía Química (CELEQ), Universidad de Costa Rica (UCR), San José, Costa Rica. 

 

Figura 1. DSSCs integradas a edificaciones (a) Swiss Tech Convention Center, Lausana. (b) Science Tower, 
Graz. (c-d) Centro de Electroquímica y Energía Química (CELEQ-UCR), San José, Costa Rica. 

 

Dentro del conjunto de dispositivos PV emergentes, las DSSCs sobresalen como una 

opción promisoria para diversas aplicaciones. Por tanto, el objetivo de la presente revisión 

de la literatura es destacar la función del mediador redox (par redox) en la composición 

química del electrolito, particularmente, los mediadores redox de los complejos de cobalto 



39 

 

 

(II/III) y cobre(I/II). 

1. Celdas solares sensibilizadas con tintes (DSSCs) 

Es importante tener en cuenta que, para las dos primeras generaciones de celdas solares, 

los procesos de absorción de luz, generación y separación de las cargas ocurren todos en 

un único material, es decir, en la unión p-n del semiconductor para la generación de 

fotocorriente. En este contexto, Gerischer introdujo un concepto diferente al de la unión p-

n, utilizando una celda fotoelectroquímica (PEC, por sus siglas en inglés) donde los procesos 

fotoquímicos y físicos se distribuyen en varios materiales. Para ello, las moléculas de un 

tinte se unen a un óxido metálico semiconductor (ZnO) y un electrolito líquido entre un 

cátodo y ánodo, (Gerischer, 1966, 1990). Posteriormente, Grätzel y O’Regan, 

implementaron una película mesoporosa nanoparticulada de TiO2 como semiconductor, 

donde se colocó una monocapa de un tinte de moléculas de rutenio para capturar la luz 

solar. En este caso, la gran área superficial del semiconductor permitió un anclaje superior 

de moléculas de tintes, resultando en una mayor respuesta espectral que alcanzó una PCE 

= 7.1 – 7.9 %, utilizando yoduro-triyoduro mediador redox en el electrolito (I− I3
−⁄ ), 

(O’Regan & Grätzel, 1991). 

 

2. Principio de funcionamiento de una DSSC 

En la Figura  se presenta el diagrama de una DSSC, la cual contiene las siguientes partes 

(Benesperi et al., 2018; Gong et al., 2017; Hagfeldt et al., 2010; Tian & Kloo, 2018; Wu et al., 

2015): (1) Un vidrio con un óxido conductor transparente (TCO, por sus siglas en inglés), por 

ejemplo, óxido de indio dopado con estaño, In2O3:Sn (ITO, por sus siglas en inglés) u óxido 

de estaño dopado con flúor, SnO2:F (FTO, por sus siglas en inglés) como sustrato para el 

fotoánodo que permite el paso de la luz y la transferencia de electrones; (2) una capa de un 

óxido semiconductor mesoporoso nanoparticulado depositado sobre el TCO para el 

transporte eficiente de electrones; generalmente, se utiliza TiO2; el cual exhibe tres formas 

cristalinas: anatasa, rutilo y broquita, siendo la primera la empleada en dispositivos DSSCs 

por su mayor banda prohibida de 3.2 eV, (Solera-Rojas et al., 2015, 2018) y una mayor 
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energía de la banda de conducción ECB, lo que resulta tanto en una mayor energía de Femi 

EF como un potencial de circuito abierto (VOC), (Hagfeldt et al., 2010); (3) una película 

monomolecular de la molécula de tinte quimiadsorbido en la superficie del semiconductor 

para la captura de la luz solar y generación de fotoelectrones; (4) también una mezcla de 

electrolito (mediador redox, aditivos y disolvente) para la regeneración de las cargas en las 

moléculas de tinte y, finalmente, (5) un contraelectrodo (CE) de ITO o FTO con una película 

de un catalizador (Pt, grafeno, grafito, poli(3,4-etilendioxitiofeno PEDOT) para la 

regeneración del par redox y la recolección de los electrones procedentes del circuito 

externo, (Kakiage et al., 2015; Mathew et al., 2014; Yella et al., 2011) o (Ellis et al., 2013; 

Kavan, Saygili, et al., 2017). Las interfases 1−3 corresponden al fotoánodo o electrodo de 

trabajo (WE, por sus siglas en inglés), la interfase 5 representa el fotocátodo, y entre ambas 

interfases, la mezcla del electrolito líquido (interfase 4). 

 

Figura 2. Diagrama de funcionamiento de una DSSC. Las líneas rojas representan los procesos sin 
recombinación y las líneas verdes punteadas indican los procesos de recombinación. 

En condiciones de iluminación, la molécula de tinte (D) absorbe un fotón, lo que 

lleva a un estado excitado de electrones (D*) desde el orbital molecular ocupado más alto 

(HOMO, por sus siglas en inglés) hasta el orbital molecular desocupado más bajo (LUMO, 

por sus siglas en inglés), como se muestra en la ecuación (1). La molécula de tinte inyecta el 

electrón excitado en la banda de conducción (CB, por sus siglas en inglés) de la capa de TiO2, 
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lo que resulta en la oxidación del tinte (D+) [ecuación (2)]; los electrones se difunden por la 

capa de nanopartículas, hasta que son recolectados por el electrodo del vidrio conductor 

transparente. Luego los electrones son conducidos por el circuito externo, se efectúa el 

trabajo y son recibidos por el CE. La forma oxidada de la molécula de tinte (D+) recibe 

electrones del componente reducido del electrolito (RE), el tinte (D) se regenera y oxida al 

electrolito (OX) [ecuación (3)]. La forma oxidada del electrolito OX migra hacia el cátodo (CE) 

y se regenera (RE) con los electrones procedentes del circuito externo [ecuación (4)] (Tian 

& Kloo, 2018; Wu et al., 2015) (Figura ).  

 

 

Los procesos (1) a (4) representan un ciclo ideal en el funcionamiento de una DSSC, 

donde la eficiencia total depende únicamente de la capacidad de absorción de radiación 

solar por parte del tinte y la eficiencia cuántica de la inyección en la CB del TiO2; sin 

embargo, también se manifiestan otros procesos no deseados que se presentan en 

diferente medida según los componentes involucrados, los principales son: el decaimiento 

no radiactivo del estado excitado al estado basal (5), la recaptura de los electrones en el 

semiconductor por el sistema redox (6) y la recombinación de los electrones en la CB del 

TiO2 con el tinte oxidado D+ (7). 
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Además, la separación de carga en las DSSCs está determinada por la cinética de cada uno 

de los procesos que suceden. En la Figura , se muestra un diagrama de las constantes de 

velocidad durante los procesos de transferencia electrónica en un dispositivo solar 

convencional de yoduro/triyoduro con un tinte de rutenio. Entonces, para tener una alta 

eficiencia en la inyección de los electrones a la CB, el tiempo de inyección debe ser más 

rápido que el tiempo de relajación del tinte. Según se reporta, se observan valores de 

tiempo de inyección entre 100 fs a 100 ps, los cuales dependen de las condiciones 

experimentales, estos son más rápidos que el tiempo de relajación del tinte, que ocurre en 

un ámbito de ns, (Boschloo & Hagfeldt, 2009; Listorti et al., 2011; Sun et al., 2015). La 

regeneración del tinte ocurre en el ámbito de s y compite con la recombinación de los 

electrones con el tinte oxidado [ecuación (6)] que presenta un ámbito entre s a ms, y el 

electrolito oxidado [ecuación (7)] que sucede en un espacio de ms a s, (Boschloo & Hagfeldt, 

2009; Hagfeldt et al., 2010). Los electrones inyectados se difunden a través de la capa 

mesoporosa del TiO2, en un orden de ms a s, la carga es recolectada y extraída en el CE y se 

utiliza para realizar trabajo eléctrico. 

 

 

Figura 3. Diagrama de las constantes de tiempo en la transferencia de electrones en una celda DSSC con 
yoduro/triyoduro como par redox electrolito y rutenio como sensibilizante. Las líneas rojas representan 
los procesos deseados y las líneas verdes indican los procesos de recombinación, (Hagfeldt et al., 2010). 
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Por otro lado, es de suma importancia la posición de los niveles energéticos en la interfase 

semiconductor/tinte/electrolito para el buen funcionamiento de las DSSCs. La fuerza motriz 

del flujo de carga en el dispositivo solar es la diferencia entre el nivel de Fermi (E
F
) y el 

potencial redox del electrolito; en un semiconductor no degenerado en equilibrio EF se 

define según la ecuación (8): (Moser, 2010) 

 

Donde ECB es la energía de borde de la CB, kB la constante de Boltzmann, T = temperatura, 

nCB densidad de electrones en la CB y NCB los estados de densidad efectivos de la CB. En 

condiciones experimentales en oscuridad el nivel de Fermi del TiO2 es igual al potencial 

redox del electrolito y no hay un flujo neto de corriente; cuando se coloca bajo iluminación 

el dispositivo, el EF sube, la concentración de electrones aumenta en el semiconductor y se 

obtiene trabajo eléctrico producto de la fuerza motriz de los electrones, (Feldt, 2013; 

Moser, 2010). Además, la posición del ECB depende de la carga superficial del 

semiconductor y moléculas dipolares adsorbidas que causan desplazamiento en el EF, 

(Hagfeldt et al., 2010). 

El transporte de electrones dentro del semiconductor ocurre por un proceso de difusión, es 

decir, existe un gradiente en la concentración de electrones que genera el transporte (Cao 

et al., 1996; Könenkamp, 2000), el cual depende de la intensidad de la luz incidente, 

concentración de electrones y el EF del TiO2. Este transporte se ha explicado según un 

modelo de trampas múltiples (MT, por sus siglas en inglés), en donde se considera que los 

electrones están atrapados en estados localizados debajo de la CB del cual solo pueden 

escapar por activación térmica, (van de Lagemaat & Frank, 2000). Estas trampas se localizan 

en el interior del óxido, fronteras de granos, interfase TiO2/electrolito, entre otros (Figura 

). El transporte electrónico va a estar influenciado por las características físicas de la 

película, por ejemplo, una mayor porosidad lleva a más puntos sin salida, es decir, se tienen 

partículas con menos vecinos donde los electrones podrían recombinarse, (Hagfeldt et al., 

2010). 
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Figura 4. Diagrama de transporte electrónico en el electrodo de TiO2 mesoporoso, mostrando posibles 
trampas que ralentizan la difusión, (Hagfeldt et al., 2010). 

 

El transporte del mediador redox es impulsado por difusión debido a que los electrolitos 

típicos tienen altas conductividades y fuerzas iónicas, de modo que la influencia del campo 

eléctrico y transporte por migración es despreciable, (Wu et al., 2015). El potencial redox o 

EF,redox del electrolito está dado por la ecuación de Nernst (9) en escala de energía (eV) para 

un proceso de un electrón, (Feldt, 2013). 

 

Donde EF,redox
o'  es el potencial formal del par redox y cox y cred las concentraciones de las 

especies oxidadas y reducidas, respectivamente. 

 

2.2 Teoría de Marcus para las reacciones de transferencia de carga 

La cinética de las reacciones de transferencia de carga se ha explicado según la teoría de 

Marcus, desarrollada para reacciones de transferencia de electrones (ET, por sus siglas en 

inglés) de esfera externa, donde se asume que las especies químicas solo cambian su carga 

debido al salto de un electrón de una especie a otra sin cambios estructurales; 

posteriormente, se amplió la teoría a reacciones de esfera interna tomando en cuenta 

cambios en la geometría y distancias de las especies, (Feldt, Lohse, Kessler, Nazeeruddin, 
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Grätzel, et al., 2013). Según esta teoría, para que ocurra una reacción redox, las especies 

donadoras y aceptoras deben difundirse entre sí, llevando a la formación de un complejo 

precursor P, el cual se transforma en un complejo sucesor S después de la transferencia de 

electrones, (Feldt, 2013). Los estados S y P se describen por curvas de potencial parabólico, 

(Figura ). La velocidad ET (kET) de acuerdo a la teoría de Marcus, se describe según la 

ecuación (10), donde HAB es el acoplamiento electrónico; in es la energía de reorganización 

que representa la energía necesaria para transformar la configuración nuclear del reactivo 

y disolvente en el producto, siendo in una suma de dos procesos: el reordenamiento 

vibracional debido a la ET y la reorganización de la esfera de solvatación; y ∆Go la energía 

libre que acompaña el proceso, (Feldt, Lohse, Kessler, Nazeeruddin, Grätzel, et al., 2013). 

 

 

Figura 5. Diagrama de energía de la reacción de transferencia de electrones, según la teoría de Marcus. 

De esta forma, se predicen tres regímenes cinéticos (Figura ), dependiendo de la 

fuerza motriz de la reacción, ET (Feldt, 2013): (i) Régimen normal para fuerzas motriz 

pequeñas (−∆Go < in) donde el proceso está activado térmicamente y favorecido por un 

aumento en la fuerza motriz (Figura a); (ii) régimen sin activación (−∆Go = in) donde no se 

puede obtener ganancia en la velocidad cambiando la fuerza motriz (Figura b); (iii) régimen 
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invertido (−∆Go > in), donde el proceso se ralentiza al aumentar la fuerza motriz (Figura 

c). Por tanto, es una ventaja sintetizar complejos con energías de reorganización bajas y 

potenciales suficientemente positivos para mejorar las eficiencias en los dispositivos 

optoelectrónicos. 

 

Figura 6. Regímenes de Marcus para reacciones redox, donde ∆G‡ representa la energía de 
activación del proceso, (Feldt, 2013). 
 

3. La función del electrolito en una DSSC 

El electrolito se encarga del transporte de carga entre los electrodos, de la regeneración del 

tinte y de su auto regeneración durante el ciclo de operación, los cuales influyen en la PCE 

y la estabilidad a largo plazo de los dispositivos DSSCs, (Hamann & Ondersma, 2011). Las 

PCE se determinan por los siguientes parámetros fotovoltaicos: la densidad de corriente de 

corto circuito (JSC), el potencial de circuito abierto (VOC), y un factor de llenado (FF, por sus 

siglas en inglés). Por tanto, dichas magnitudes son afectadas significativamente según el 

electrolito a utilizar y, por las interacciones en las interfases 

semiconductor/tinte/electrolito/CE, (Cong et al., 2012; Wu et al., 2015). La JSC puede ser 

influenciada por el transporte del par redox en la celda solar; en cambio, el FF puede ser 

afectado por el transporte de carga en el electrolito y la habilidad catalizadora de transferir 

los electrones hacia el componente OX del sistema redox por el catalizador depositado en 

el CE [ver ecuación (4)]; y el VOC se verá repercutido de modo significativo por el potencial 

redox del electrolito, (Wu et al., 2015). En este contexto, el VOC se define como la diferencia 
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entre el cuasi-nivel de Fermi del TiO2 (EF) y el potencial redox (Eredox) del electrolito 

[ecuación (11)] y estará influenciado por varios procesos: el nivel de irradiación, 

propiedades de la CB según el semiconductor, la eficiencia en la inyección de los electrones 

del tinte a la CB, la velocidad de pérdida de energía por la recombinación de los 

fotoelectrones y el potencial redox del electrolito, (Hamann, 2012; Tian & Sun, 2011). 

 

A continuación, se especifican algunas de las características químicas y físicas en el 

electrolito y lo mediadores redox para DSSCs (Hamann, 2012; Tian & Sun, 2011; Wu et al., 

2008, 2015): (i) Potencial redox flexible que pueda ajustarse a los niveles energéticos del 

tinte y, así, minimizar pérdidas debido a la regeneración, (ii) coeficiente de difusión alto 

(alta conductividad) con buen contacto entre las fases de la capa del semiconductor/tinte y 

el CE, (iii) comportamiento dual que permita una rápida regeneración del tinte y, al mismo 

tiempo, una velocidad lenta de recombinación, (iv) no exhibir una absorción significativa en 

la región visible (coeficiente de extinción molar () bajo) para evitar competitividad con la 

absorción del tinte, (v) estabilidad química, térmica, óptica, electroquímica e interfacial 

(que no cause la desorción o degradación del tinte). Los electrolitos para DSSCs se clasifican 

en tres categorías: líquidos, cuasi-sólidos y sólidos, en esta revisión bibliográfica solo se 

discutirán los electrolitos líquidos, los cuales tienen tres componentes: El disolvente, el 

mediador redox y los aditivos (por ejemplo: bis(trifluorometanosulfonimida) de litio (LiTFSI) 

y 4-tert-butilpiridina, t-BP). 

 

4. Mediadores redox en el electrolito 

El par redox I− I3
−⁄  ha sido ampliamente estudiado desde el inicio de las DSSCs, el cual 

muestra una rápida regeneración del tinte y una recombinación lenta, buena solubilidad, 

alta conductividad y una penetración favorable en los poros del semiconductor, (Boschloo 

& Hagfeldt, 2009).  Con este sistema se ha alcanzado una PCE de hasta 12.4 % (Zeng et al., 

2020; Zou et al., 2022). Sin embargo, el I− I3
−⁄  ha mostrado ser corrosivo a los sellantes 

utilizados en las DSSCs, lo que dificulta el ensamblaje y sellado de dispositivos con mayores 
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áreas. Adicionalmente, dichas especies presentan una alta presión de vapor que provoca 

una rápida evaporación, y absorben en la región visible del espectro electromagnético. 

Como resultado, se tiene una disminución en la fotocorriente (Wu et al., 2015). Lo anterior 

limita la posibilidad de aumentar el VOC, y genera un desajuste o pérdida de potencial 

(aproximadamente 0.8 V) entre el potencial redox de un tinte típico (1.1 V vs. Electrodo 

Normal de Hidrógeno, NHE, por sus siglas en inglés) y el potencial del I− I3
−⁄  (0.3 V vs. NHE), 

(Cong et al., 2012; Hamann, 2012; Tian & Sun, 2011). También, el mecanismo de 

regeneración procede por procesos complejos de transferencia de cargas múltiples, en los 

cuales se pierde más potencial en el dispositivo fotovoltaico, (Boschloo & Hagfeldt, 2009). 

Según la teoría de Marcus, es posible requerir de una fuerza motriz para la regeneración 

rápida del tinte de 0.2 – 0.3 eV para reacciones de ET de un electrón. Por lo tanto, los pares 

redox de un electrón ofrece una vía de regeneración directa y menos energética, los cuales 

permiten obtener valores altos de VOC, (Vlachopoulos et al., 2018). Lo anterior ha llevado al 

desarrollo de nuevos electrolitos, con potenciales redox más positivos que permitan 

obtener mayores VOC y, por ende, mejores PCE. Se han investigado diversos mediadores 

redox, incluyendo parejas inorgánicas de halógenos como Br− Br3
−⁄ , (Wang et al., 2005) 

pseudohalógenos SeCN− [SeCN]3
−⁄ , (Wang et al., 2004) SCN− [SCN]3

−⁄ , (Oskam et al., 2001) 

compuestos orgánicos como T2 T−⁄  (Figura a), (Wang et al., 2010), 

hidroquinonas/benzoquinonas ThymHQ/ThymBQ (Figura b), (Flores-Díaz et al., 2018) y 

complejos de metales de transición de un electrón como Fe(bpy)3
3+/2+ (bpy = 2,2’-bipiridina) 

(Figura c) el cual presenta el mayor potencial de circuito abierto reportado (VOC = 1.4 V), 

(Rodrígues et al., 2018) y compuestos de Co(II/III) y Cu(I/II). Notablemente, los dos últimos 

complejos reportan las mejores eficiencias en DSSC y, por tanto, son los más aplicados en 

esta área de investigación. 
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Figura 7. Compuestos como pares redox: orgánicos (a) T2 T−⁄ , (b) ThymHQ/ThymBQ y complejo de 

transición (c) Fe(bpy)3
3+/2+. 

 
5. Mediadores redox de cobalto en DSSCs 

Nusbaumer et al. (2001) reportaron el primer complejo de cobalto para DSSCs, utilizando 

[Co(dbbip)2]3+/2+ (dbbip = 2,6-bis(1’-butilbenzimidazol-2’-il)piridina) (Figura a); PCE = 2.2 %; 

sin embargo, el complejo presenta problemas de difusión dentro de la celda DSSC, limitando 

así su funcionamiento. Posteriormente, el mayor avance se dio con la introducción de tintes 

orgánicos con valores altos de , Feldt et al. (2010), utilizando [Co(bpy)3]3+/2+ (Figura b) 

como mediador redox y D35 (Figura a) como tinte, (PCE = 6.7 % y VOC = 0.92 V). Con el uso 

de dicho tinte orgánico con grupos voluminosos, los procesos de recombinación disminuyen 

y favorecen el transporte de masa. Mientras que con el tinte orgánico Y123 (Figura b), Tsao 

et al. (2012) se obtiene una PCE = 8.8 % con el complejo [Co(bpy)3]3+/2+. Posteriormente, 

Grätzel y colaboradores sintetizaron el tinte tipo D−−A, YD2-o-C8 (Figura c) diseñado para 

retardar la velocidad de recombinación de los electrones en la CB del TiO2 con el electrolito 

[Co(bpy)3]3+/2+, y se obtuvo un fotovoltaje alto cercano a 1 V. De esta manera, la 

cosensibilización con Y123 (Figura b) amplia el ámbito de absorción del dispositivo DSSCs, 

con un notable PCE = 12.3 % (Yella et al., 2011). Luego, Mathew et al. (2014) diseñaron un 

tinte porfirínico SM315 (Figura d), el cual maximiza la compatibilidad con el par redox 

[Co(bpy)3]3+/2+ y mejora las propiedades de absorción de luz en el dispositivo, con lo que 

se alcanzó una PCE = 13 % y un VOC = 0.91 V. Hanaya y colaboradores han reportado, hasta 

el presente, la mejor PCE en la literatura de 14.3 %, con un mediador redox [Co(phen)3]3+/2+ 
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(phen = 1,10-fenantrolina, Figura c), (Kakiage et al., 2015). En este caso, se aprovechó la 

cosensibilización de las moléculas del tinte ADEKA-1 (Figura e) con grupos de anclaje 

alcoxisilil y LEG4 con grupos de anclaje con carboxilato. También se han preparado 

complejos de cobalto con ligandos polidentados hexacoordinantes que presentan una 

cavidad pre-organizada y rígida, con lo cual se restringen los cambios conformacionales y 

disminuyen las energías de reorganización durante el proceso de oxidación de Co(II) a 

Co(III), (Feldt, Lohse, Kessler, Nazeeruddin, Gratzel, et al., 2013). Otros ejemplos relevantes 

han sido sintetizados por Bach y colaboradores (Kashif et al., 2013) con la composición 

química Co(bpyPY4)3+/2+ (bpyPY4 = 6,6’-bis(1,1-di(piridin-2-il)etil)-2,2’-bipiridina) (Figura 

d), y Freitag et al. (2016) con [Co(ttb)]3+/2+ (ttb = 5,5’’,5’’’’-((2,4,6-trietilbenzeno-1,3,5-

triil)tris(etano-2,1-diil))tri-2,2’-bipiridina) (8e); con valores de PCE de 8.3 y 6.9 %, 

respectivamente. 

 

No obstante, los complejos de cobalto han presentado problemas de estabilidad a largo 

plazo (Gao et al., 2014), un transporte de masa lento en la disolución del electrolito debido 

a su tamaño voluminoso (Heiniger et al., 2014) y una alta energía de reorganización interna 

durante el cambio redox de Co2+ d7 (espín alto) a Co3+ d6 (espín bajo), como consecuencia, 

se limita la fuerza motriz para la regeneración del tinte por parte del electrolito, (Mosconi 

et al., 2012). Se ha reportado una fuerza motriz de 0.23 eV para complejos de cobalto con 

un rendimiento del 93 % en la regeneración del tinte (Yum et al., 2012), lo que conduce a 

pérdidas en el fotovoltaje y, por ende, en las eficiencias de los dispositivos PV, (Fagnani et 

al., 2024). Por otro lado, nuevos enfoques han llevado a investigar la goma de xantano 

(polisacárido) para la generación de un hidrogel para un electrolito acuoso de cobalto, 

Co(bpy-pz)3+/2+ (bpy = bipiridina; pz = pirazol), el valor de PCE supera el 4%; es importante 

resaltar que dicho dispositivo representa un ejemplo de una celda cuasi acuosa en estado 

sólido (a-DSSC), (Galliano et al., 2021). 
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Figura 8. Compuestos de Co(II/III) como mediadores redox en DSSCs. (a) [Co(dbbip)2]3+/2+. (b) 
[Co(bpy)3]3+/2+. (c) [Co(phen)3]3+/2+. (d) [Co(bpyPY4)]3+/2+. (e) [Co(ttb)]3+/2+. 
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Figura 9. Estructuras de los tintes (a) D35, (b) Y123, (c) YD2-o-C8, (d) SM315, (e) ADEKA-1, (f) C218, (g) WS-
72, (h) ND, (i) XY1b. 

 

6. Mediadores redox de cobre en DSSCs 

Los complejos de cobre(I/II) han mostrado resultados interesantes como mediadores redox 

en el electrolito para DSSCs. En ese sentido, se han alcanzado valores altos de fotovoltaje y 

buenos rendimientos totales en los dispositivos DSSCs. Dichos resultados se basan en la 

introducción de ligandos con impedimento estérico (contribución cinética) para la 

formación de complejos de Cu(I) y Cu(II) con geometrías relativamente similares 

(tetraédricas distorsionadas), que minimizan la energía interna de reorganización durante 

el proceso de oxidación Cu(I) a Cu(II). Como resultado, se han obtenido eficiencias altas en 

la regeneración del tinte, acompañado de altos potenciales de circuito abierto. Como se 

muestra en la Figura 1, los compuestos de cobre requieren una fuerza motriz baja 
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(aproximadamente 100 mV) para la regeneración de las moléculas de tintes orgánicos 

habituales, a diferencia de los sistemas redox Co(II/III) y I− I3
−⁄ , en donde existe una pérdida 

de potencial que impacta la obtención de VOC > 1 V y, como consecuencia, se afecta la 

eficiencia de los dispositivos, (Pradhan et al., 2018). 

 

Figura 1. Representación de los niveles energéticos en el semiconductor TiO2, un tinte orgánico (LEG4) y 

tres mediadores redox diferentes (I− I3
−⁄ , Co2+/3+, Cu1+/2+). Los datos en color verde representan la fuerza 

motriz para la regeneración del tinte y los correspondientes en rojo los niveles energéticos o potenciales 
redox de los componentes, (Pradhan et al., 2018). 

 

Los compuestos de cobre como pares redox fueron introducidos por Fukuzumi y 

colaboradores (Hattori et al., 2005), al reportar el complejo [Cu(dmp)2]
1+/2+

 (dmp = 2,9-

dimetil-1,10-fenantrolina) (Figura 2a), donde la estructura tetragonal distorsionada de 

ambas especies provee una baja energía de reorganización (PCE = 1.4 %, tinte N719). Dicho 

sistema fue mejorado por Bai et al. (2011), con la introducción del tinte C218 (Figura f) con 

lo que se alcanzó una PCE = 7.0 % y un VOC = 932 mV. Posteriormente, Freitag et al. (2016) 

utilizaron LEG4 como molécula de tinte y [Cu(dmp)2]
1+/2+

 como mediador redox (PCE = 8.3 

%, VOC = 1020 mV). Estos parámetros fotovoltaicos superan el mediador redox 

[Co(bpy)3]
3+/2+

 utilizado como referencia. Los autores atribuyen su buen funcionamiento al 
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potencial de reducción más positivo (0.94 V vs. NHE), a la pequeña fuerza motriz (0.2 eV) y 

al tiempo de vida (1.3 s) para la regeneración del tinte por parte del Cu(I). Asimismo, Saygili 

et al. (2016) investigaron los complejos [Cu(dmp)2]
1+/2+

, [Cu(dmby)2]
1+/2+

 (dmby = 6,6′-

dimetil-2,2′-bipiridina) (Figura 2b) y [Cu(tmby)2]
1+/2+

 (tmby = 4,4′,6,6′- tetrametil-2,2′-

bipiridina) (Figura 2c) en combinación con el tinte Y123 (Figura b). Las posiciones 6, 6’ y 2, 

9 con grupos metilo en los derivados de las moléculas bipiridina y fenantrolina, 

respectivamente, previenen una geometría plano-cuadrada en la especie Cu2+ que induce 

a una geometría tetragonal distorsionada, mientras que con los iones Cu+, los ligandos se 

ubican en forma casi perpendicular en una geometría tetraédrica distorsionada. Lo anterior 

permite mantener la geometría de coordinación en los centros metálicos durante los 

cambios de oxidación, minimizando así la energía de reorganización y generando una rápida 

regeneración del tinte y baja fuerza motriz. Los valores de PCE son 10.3, 10.0 y 10.3 % para 

los complejos [Cu(tmby)2]
1+/2+

, [Cu(dmby)2]
1+/2+

 y [Cu(dmp)2]
1+/2+

; respectivamente, con 

VOC > 1 V, siendo [Cu(tmby)2]
1+/2+

 el que mostró la mayor fotocorriente (JSC = 15.53 mA 

cm−2), (Saygili et al., 2016). 

Por otro lado, una característica interesante en estos dispositivos se presenta cuando se 

evapora lentamente el disolvente del electrolito que contiene el par redox [Cu(dmp)2]
1+/2+

, 

dando como resultado un dispositivo DSSC que continúa funcionando con una PCE = 8.2 % 

y mantiene un alto VOC = 1010 mV, de modo que se transforma en una DSSC en estado 

sólido (ssDSSC, por sus siglas en inglés). La mezcla sólida anterior funciona como un material 

conductor de huecos (HTM, por sus siglas en inglés). Estos dispositivos ssDSSC de cobre se 

conocen coloquialmente como tipo zombi, ya que vuelven a funcionar después de estar 

inactivas, (Freitag et al., 2015). Siguiendo este mismo concepto, Cao et al. (2017), utilizaron 

[Cu(tmby)2]
1+/2+

 como HTM (a partir de la evaporación lenta del disolvente en el dispositivo) 

y Y123 como tinte en una celda DSSC tipo zombi (PCE = 11.0 % y VOC = 1080 mV). 

Debido a los resultados llamativos del par redox [Cu(tmby)2]
1+/2+

, se ha empleado con 

distintos tintes y/o configuraciones de dispositivos que buscan mejorar los parámetros 
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fotovoltaicos. Por ejemplo, con el tinte WS-72 (Figura g), Zhang et al. (2018) se reportó un 

aumento en el VOC hasta 1.10 V con una PCE = 11.6 %; Hagfeldt y colaboradores (Ferdowsi 

et al., 2018) emplearon ND (Figura h) como sensibilizante y alcanzaron una PCE de 7.15 %; 

Kavan y colaboradores emplearon como CE una mezcla de platino y grafeno, superando el 

rendimiento de otros catalizadores para cobre, como PEDOT o Pt, con lo que se alcanzó una 

PCE = 9.5 %, (Kavan, Krysova, et al., 2017). 

 

Figura 2. Complejos de cobre(I/II) como mediadores redox. (a) [Cu(dmp)2]
1+/2+

. (b) [Cu(dmby)2]
1+/2+

. (c) 

[Cu(tmby)2]
1+/2+

. (d) [Cu(bpye)2]
1+/2+

. (e) [Cu(mmp)2]
1+/2+

. (f) [Cu(otp)2]
1+/2+

. (g) Cu(PDTO)2+/1+. 

(h) Cu(oxabpy)2+/1+. (i) Cu(L2)2+/1+ 

 

Es relevante destacar el trabajo realizado por Freitag et al. (2017), quienes emplearon las 
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moléculas de tintes D35 (Figura a) y XY1 y [Cu(tmby)2]
1+/2+

 como mediador redox en el 

electrolito en condiciones de luz interior (intensidad de 1000 lux), alcanzando una PCE = 

28.9 %, y una potencia de P = 88.5 μW cm−2, el cual podría proporcionar la energía suficiente 

para mantener equipos de bajo consumo con la electricidad que provee un bombillo de uso 

interior. Cao et al. (2018), diseñaron una nueva arquitectura en los dispositivos DSSC 

utilizando [Cu(tmby)2]
1+/2+

 como mediador redox, de modo que, para disminuir los 

problemas asociados con la difusión en el seno de la disolución, no se empleó un espaciador 

entre el WE y el CE, es decir, el dispositivo presentó contacto directo entre el TiO2 (WE) y el 

PEDOT (CE), de forma que el transporte de carga ocurra dentro de la estructura mesoporosa 

del semiconductor. Con la cosensibilización con los tintes Y123 (Figura b) y XY1b (Figura i) 

se obtuvo una PCE récord de 13.1 % para sistemas con cobre. Además, en condiciones de 

luz interior se consiguió un notable PCE = 31.8 %, que supera en dichas condiciones a otros 

tipos de dispositivos PV, (Pradhan et al., 2018). Kloo y colaboradores estudiaron como 

pareja redox [Cu(bpye)2]
1+/2+

 (bpye = 1,1-bis(2-piridil) etano) (Figura 2d), donde su menor 

tamaño molecular llevó a una mayor difusión y un mejor transporte de carga, la rápida 

regeneración del tinte LEG4 por parte del mediador redox permitió alcanzar valores altos 

de fotocorrientes y PCE = 9.0 %, (Cong et al., 2016). 

Por otro lado, los complejos con ligandos fenantrolina con distintos grupos voluminosos en 

las posiciones 2 y/o 9 favorecen la disminución de la energía de reorganización, con lo cual 

se mantiene una geometría similar entre los centros metálicos de Cu(I) y Cu(II). Así, Magni 

et al. (2016), sintetizaron el par redox [Cu(mmp)2]
1+/2+

 (mmp = 2-mesitil-4,7-dimetil-1,10-

fenantrolina) (Figura 2e), el cual se utilizó en dispositivos DSSCs en conjunto con el tinte G3 

(Figura 3a); valor de PCE = 4.4 %. En este caso, la alta eficiencia en la colección de electrones 

permitió una cinética rápida de regeneración del tinte asociado con la transferencia de 

carga por el Cu(I), mientras que con el uso de un tinte porfirínico Zn-D1 (Figura 3b) se obtuvo 

un menor PCE de 3.7 %, lo cual se atribuye a una posible agregación del tinte dentro de la 

celda solar, (Colombo et al., 2017). Con el uso de [Cu(otp)2]
1+/2+

 (otp = 2-(o-tolil)-1,10-
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fenantrolina) (Figura 2f) en el electrolito y G3 como tinte se llegó a una PCE = 6.0%, dicho 

resultado se asocia nuevamente con la menor energía de reorganización durante el proceso 

redox Cu(I) a Cu(II), (Benazzi et al., 2018). Sin embargo, estos derivados de fenantrolina 

tienen el inconveniente de una baja solubilidad en acetonitrilo, lo que limita el ámbito de 

concentraciones, también un gran tamaño molecular que puede generar coeficientes de 

difusión bajos. 

 

Figura 3. Tintes utilizados en combinación con mediadores redox de cobre(I/II) en el electrolito. (a) G3, (b) 
Zn-D1, (c) Carbz-PAHTDTT. 

 

Consecuentemente, los compuestos de cobre(II) tienen la preferencia a coordinarse 

con bases de Lewis (e. g. t-BP) (Saygili et al., 2018) o contraiones fuertemente coordinantes 

(e. g. iones cloruro (Kavan, Saygili, et al., 2017; Magni et al., 2014), generando complejos 

pentacoordinados que alteran la cinética de transferencia de carga como consecuencia del 

aumento en la energía interna de reorganización.  Hupp et al. (2016) demostraron la 

formación de complejos del tipo [Cu(TBP)4+x(CH3CN)y]
2+

, al emplear Cu(PDTO)2+/1+ (PDTO 

= 1,8-bis(2-piridil)3,6-ditiooctano) (Figura 2g) como electrolito, Carbz-PAHTDTT  (Figura 3c) 

como tinte y t-BP como aditivo, lo que influyó negativamente en la regeneración del tinte, 

debido a pérdidas en el potencial por la transferencia de electrones entre una estructura 

de Cu(I) tetracoordinada hacia una estructura penta o hexacoordinada en el Cu(II), 

(Hoffeditz et al., 2016). Igualmente, se han sintetizado complejos con ligandos 

tetradentados que restringen los arreglos geométricos entre los estados de oxidación que 

impiden el intercambio o inserción de nuevos ligandos. Para los sistemas redox 
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[Cu(oxabpy)]2+/1+ (oxabpy = 6,6’-bis(4-(S)-isopropil-2-oxazolinil)-2,2’-bipiridina), (Michaels 

et al., 2018) (Figura 2h) y Cu(L2)2+/1+ (L2 = N,N’-dibencil-N,N’-bis(6-metilpiridin-2-

ilmetil)etilendiamina) (Hu et al., 2018) (Figura 2i) con el tinte Y123 se obtuvo una PCE de 6.2 

y 9.2 %, respectivamente. Ambos compuestos presentan potenciales de reducción menos 

positivos que limitan el fotovoltaje y afectan la eficiencia de conversión de energía. 

Recientemente, los complejos de Cu han registrado una PCE de 15,2% con un VOC más alto 

de 1 V obtenido bajo la irradiación simulada de 1 sol utilizando un par redox 

[Cu(tmby)2]+/[Cu(tmby)2]2+ con colorantes orgánicos cosensibilizados, (Ren et al., 2023). Se 

ha reportado el estudio de complejos de cobre con ligandos bipiridina modificados con 

grupos alcóxidos: [Cu(moby)2]2+/+ (moby = 6,6’-bis(metoximetil)-2,2’-bipiridina) y 

[Cu(eoby)2]2+/+ (eoby = 6,6’-bis(etoximetil)-2,2’-bipiridina). Tales modificaciones 

estructurales incrementan la solubilidad y suprimen la recombinación de carga, dando 

como resultado para ambos complejos valores de PCE por arriba del 10%, (Yang et al., 2021). 

Avances recientes han explorado también los complejos de cobre con bipiridinas 

modificadas con la composición química [Cu(dmodmbp)2]+/2+ (dmodmbp = 4,4’-dimetoxi-

6,6’-dimetil-2,2’-bipiridina) con una molécula tinte DA2 con características donador--

aceptor (D--A) con los objetivos de evitar la coordinación y los efectos de degradación del 

aditivo t-BP en el electrolito, así como minimizar las pérdidas en el factor de llenado en los 

dispositivos DSSCs. En efecto, se alcanzaron valores de PCE de 10.2% y FF = 76.4%, además 

de una notable fotoestabilidad, donde ensayos por más de 95 días demostraron que se 

conserva 88% del valor inicial de PCE, (Chen et al., 2024). También, la introducción de 

ligandos pentacoordinados polipiridínicos han producido complejos de cobre como 

[Cu(PY4PZMe2)]2+/+ (PY4PZMe2 = 2,6-bis(1,1’-di(piridin-2-il)etil)pirazina) y [Cu(PY5Me2)]2+/+ 

(2,6-bis(1,1-bis(2-piridil)-etil)piridina) que se ensayaron con los tintes orgánicos XY1b y 

Y123, dando como resultado PCE bajo iluminación de baja intensidad de potencia (4.7 

W/m2) de 11.4 y 21.2%, respectivamente, (Devdass et al., 2025). Asimismo, la incorporación 

de láminas micro nano de MXenos de Ti3C2 (compuestos bidimensionales) para duplas 

redox de cobre [CuI/II(dmp)2](TFSI)1/2 en DSSCs de son novedosos ya que mejoran 
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significativamente el transporte de carga y decrecen la recombinación (PCE = 7.45%), 

(Khazraei et al., 2025). 

 
Conclusiones 
Mediante esta revisión de la literatura, se ha demostrado la importancia que tienen los 

mediadores redox de CoII/III y CuI/II a través del electrolito en los procesos de transferencia 

de carga entre los electrodos, regeneración del tinte y propia regeneración en los 

dispositivos DSSCs. En dichos complejos, además de la energía de reorganización que 

modula el potencial redox, la interacción de todos los componentes dentro de un 

dispositivo DSSCs influyen en su funcionamiento. También, la selección cuidadosa de los 

ligandos puede conservar una geometría similar entre los complejos, de modo que 

disminuya la energía de reorganización durante el proceso de transferencia de carga, lo que 

permite una mayor rapidez en la regeneración del tinte y fuerza motriz menor. Por ejemplo, 

los ligandos mostrados en los complejos de Cu pueden ajustar el potencial redox a valores 

más positivos (VOC > 1 V), además, su tamaño molecular más pequeño (en comparación con 

los de cobalto) resulta en constantes de difusión más altas en condiciones de simulación del 

espectro solar (1 sol) y luz difusa o luz interior de menor intensidad. En cuanto a los 

complejos de cobalto como mediadores redox, presentan reacciones ET de esfera externa 

de un electrón y potenciales redox más positivos y ajustables a partir de los ligandos que 

mejoran el VOC y el rendimiento de los dispositivos DSSCs. Asimismo, el centro metálico de 

cobalto exhibe geometrías octaédricas con absorciones despreciables en la región visible 

del espectro electromagnético debido a transiciones d-d con coeficientes de extinción 

molar bajos (1−10 L · mol−1 · cm−1). De esa manera, se mejoran las fotocorrientes en 

comparación con I− I3
−⁄ . 

Por ende, el diseño y síntesis de mediadores redox con diversos ligandos para el 

electrolito son de suma relevancia para la modulación de la esfera de coordinación y los 

potenciales de oxidación. También, el desarrollo de mediadores redox para la generación 

de electrolitos en estado sólido abre una nueva ventana de investigación. Lo anterior pone 

de manifiesto la capacidad de estos mediadores redox como componentes claves en los 
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electrolitos en celdas sensibilizadas con tintes. A manera de tendencias futuras, es posible 

expandir la investigación de pares redox tanto de Co como de Cu con un análisis más 

sistemático preparando otros complejos que representen un compromiso entre la 

implementación atípica de ligandos iónicos (por ej. ligandos monoaniónicos como -

dicetiminatos y -cetoiminatos) con estructuras más tradicionales similares a la bipiridina o 

sistemas polipiridínicos. Igualmente se podría realizar una serie de pares redox con 

diferente carga neta y, así, determinar si la mejor ruta es continuar con el arquetipo 

tradicional o si modificaciones en esta propiedad funciona como estrategia viable para 

disminuir la recombinación con los electrones en el semiconductor, siendo provechoso para 

el futuro diseño de este tipo de electrolitos. Finalmente, la síntesis de polímeros de 

coordinación que contengan cobalto o cobre también podrían ser de interés, ya que 

resultarían en compuestos de baja dimensionalidad con potenciales propiedades 

mejoradas de conductividad eléctrica.  
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Resumen  
El bisfenol A (BPA) es un compuesto químico empleado extensamente en la producción de 
materiales plásticos como el policarbonato y las resinas epóxicas. Su impacto sobre la salud 
es significativo, ya que puede provocar alteraciones hormonales, cardiovasculares y 
neurológicas, entre otras. Esta revisión busca analizar la exposición al BPA a través del 
consumo de alimentos y evaluar sus efectos en el organismo humano. Su estudio ha 
adquirido importancia debido a los riesgos asociados con la ingesta de productos 
contaminados y la capacidad del BPA para transferirse desde los envases al contenido. 
Aunque el BPA puede ingresar al organismo por diversas rutas, la principal vía de absorción 
es la oral. No obstante, la exposición cutánea, como ocurre con el contacto con papel 
térmico, también representa una fuente relevante. Cabe destacar que los productos 
etiquetados como libres de BPA no están necesariamente exentos de otros bisfenoles. Su 
mecanismo de acción varía según la dosis, el tejido afectado y la etapa de exposición, 
mientras que la composición de los alimentos puede influir en la velocidad de su migración. 
Además, la presencia de BPA en el ambiente responde a múltiples factores, lo que ha 
impulsado la creación de métodos analíticos confiables para cuantificar su concentración 
en distintas matrices biológicas humanas. Los datos de biomonitoreo humano evidencian 
una exposición generalizada en la población, por lo que autoridades y científicos continúan 
trabajando en estrategias para reducir su presencia en productos alimenticios. Dada la 
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amenaza que representa para la salud, resulta esencial fortalecer las normativas vigentes e 
implementar medidas más eficaces que permitan minimizar su exposición. 
Palabras clave 
bisfenol A, biomonitoreo humano, disruptor endócrino, efectos adversos, plásticos. 
 

 Abstract 
Bisphenol A (BPA) is a chemical compound widely used in the production of plastic materials 
such as polycarbonate and epoxy resins. Its impact on health is significant, as it can cause 
hormonal, cardiovascular, and neurological disorders, among others. This review seeks to 
analyze exposure to BPA through food consumption and evaluate its effects on the human 
body. Its study has gained importance due to the risks associated with the ingestion of 
contaminated products and BPA's ability to transfer from packaging to the contents. 
Although BPA can enter the body through various routes, the primary route of absorption 
is oral. However, dermal exposure, such as through contact with thermal paper, also 
represents a significant source. It should be noted that products labeled as BPA-free are not 
necessarily free of other bisphenols. Their mechanism of action varies depending on the 
dose, the affected tissue, and the stage of exposure, while the composition of the food can 
influence the rate of their migration. Furthermore, the presence of BPA in the environment 
is due to multiple factors, which has prompted the development of reliable analytical 
methods to quantify its concentration in various human biological matrices. Human 
biomonitoring data demonstrate widespread exposure in the population, so authorities and 
scientists continue to work on strategies to reduce its presence in food products. Given the 
threat it poses to health, it is essential to strengthen current regulations and implement 
more effective measures to minimize exposure. 

Keywords  
Bisphenol A, human biomonitoring, endocrine disruptor, adverse effects, plastics. 

 
Introducción 
El bisfenol A (BPA) es un compuesto derivado del petróleo empleado extensamente en la 

fabricación de plásticos de policarbonato y recubrimientos epóxicos (Geens et al., 2012; 

Rodríguez, 2023). Reconocido por sus efectos disruptores endocrinos, el BPA puede 

ingresar al organismo a través de diversas vías (Geens et al., 2012). Su liberación en los 

alimentos, particularmente en envases metálicos, está determinada por factores como la 

temperatura y el pH (Goodson et al., 2002; Wang et al., 2018). Aunque se han impulsado 

iniciativas para eliminar el BPA de ciertos productos, las alternativas también presentan 

posibles riesgos (National Geographic, 2024). Diversos estudios en humanos y en modelos 
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in vivo e in vitro, han evidenciado una relación entre la exposición al BPA y la aparición de 

efectos perjudiciales para la salud, esto ha intensificado la preocupación sobre su impacto 

en el ambiente y los ecosistemas (Rochester, 2013; Vandenberg et al., 2013; Liang et al., 

2015). Desde 2006, la Autoridad Europea de Seguridad Alimentaria (EFSA) ha llevado a cabo 

evaluaciones de riesgo del BPA con el propósito de definir una ingesta diaria tolerable (IDT) 

que garantice la seguridad de los consumidores (EFSA, 2018; Lambré et al., 2022). En este 

contexto, esta revisión tiene como finalidad examinar el nivel de exposición al BPA derivado 

del consumo de alimentos y analizar sus repercusiones en la salud humana. 

 

Definición y generalidades del BPA 

El bisfenol A (BPA, por sus siglas en inglés) es un compuesto orgánico de origen 

petroquímico que se obtiene mediante la condensación de dos moléculas de fenol con una 

de acetona en presencia de ácido clorhídrico (Rodríguez, 2023; Vandenberg et al., 2009). Si 

bien Aleksandr Dianin lo sintetizó inicialmente en 1891, sus propiedades con actividad 

estrogénica no fueron identificadas hasta la década de 1930 (Dodds & Lawson, 1936). 

Esta sustancia química se produce en grandes cantidades y es reconocida por su potencial 

de alterar el sistema endocrino (Michałowicz, 2014; Rubin, 2011). En 2007, la producción 

en Estados Unidos alcanzó los 1.2 millones de toneladas, reflejando su amplia utilización en 

diversas industrias (U.S. Environmental Protection Agency, 2010). A nivel global, la 

producción ascendió de 3.8 millones de toneladas en 2006 Fitzgerald et al. (2014), a 5.5 

millones de toneladas en 2011 (Rodríguez-Jorquera et al., 2015). Asia lideró la producción 

con un 46 %, seguida de Europa con el 28 % y América con el 24 % (Geens et al., 2012). 

Los disruptores endocrinos (EDC, por sus siglas en inglés) son compuestos químicos que 

afectan la regulación hormonal. Según la Organización Mundial de la Salud, se definen como 

“sustancias exógenas o mezclas que alteran las funciones del sistema endocrino causando 

problemas adversos en el organismo o en la descendencia” (OMS, 2013).  Estas sustancias 

tienen la capacidad de influir en diversos procesos hormonales, incluyendo la producción, 

secreción, circulación, biotransformación, acción molecular y excreción de las hormonas 
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endógenas en el organismo. Estas hormonas desempeñan un papel fundamental en la 

regulación de funciones esenciales, como la reproducción, la homeostasis, el desarrollo y el 

comportamiento. 

La exposición a estos disruptores durante etapas claves y sensibles del desarrollo puede 

aumentar la probabilidad de presentar fibromas uterinos en etapas posteriores de la vida. 

Su capacidad para imitar la función de las hormonas naturales y bloquear su interacción con 

los receptores hormonales contribuye a la disrupción endocrina (Katz et al., 2016). 

Además, la exposición a estas sustancias puede estar relacionada con un mayor riesgo de 

desarrollar cánceres dependientes de estrógenos. Estos compuestos actúan como 

xenoestrógenos, uniéndose a los receptores de estrógeno y modificando la señalización 

estrogénica natural, lo que altera la regulación normal del crecimiento celular. Esta 

situación ha generado una creciente preocupación debido a su posible implicación en 

enfermedades como el cáncer de mama, endometrio y ovario (Rutkowska et al., 2016). 

El BPA y otros disruptores endocrinos exhiben curvas de dosis-respuesta no lineales, donde 

los efectos más significativos pueden presentarse a concentraciones reducidas. Por esta 

razón, es fundamental evaluar los impactos de esta sustancia incluso en dosis mínimas 

(Vandenberg et al., 2012). 

 
Figura 1. Estructura química del Bisfenol A (Sarria Villa, 2019). 

 
En la figura 2, se exponen propiedades físicas y químicas del BPA, que explican su utilidad 

en envases y su resistencia térmica como aditivo (Torres Sánchez et al., 2018). 
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Figura 2. Propiedades físicas y químicas del BPA (Ochoa Ortega, 2016). 

 
Aplicaciones y usos del BPA 

A escala global, el bisfenol A se emplea principalmente en la producción de plásticos, 

materiales ampliamente utilizados en la fabricación de productos diseñados para el 

contacto con alimentos y bebidas, como botellas plásticas, envases, utensilios de cocina, 

recubrimientos internos de latas y recipientes aptos para microondas (Geens et al., 2012; 

Vandenberg et al., 2007). 

 
Figura 3. Producción de policarbonato y resina epoxi a partir del BPA como intermediario (Ritter, 2011). 
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En la fabricación de resinas epóxicas, el BPA aporta resistencia térmica, química y eléctrica, 

lo que las hace ideales para aplicaciones en la industria electrónica. También, se utilizan 

como recubrimientos protectores frente a la corrosión en sistemas de tuberías y sus 

componentes. Asimismo, el BPA está presente en la producción de equipos de seguridad y 

protección personal, como cascos para bicicletas y motocicletas, caretas y protectores, 

además de dispositivos médicos esenciales, entre ellos incubadoras y equipos de diálisis 

renal. Estos materiales también se aplican en productos resistentes a impactos, explosiones 

o balas. En el sector marítimo e industrial, las resinas epóxicas derivadas del BPA son 

empleadas para proteger cascos de embarcaciones, plataformas de perforación en alta mar, 

tanques de lastre y compartimentos de carga. También se aplican en el recubrimiento de 

componentes electrónicos, placas de circuitos impresos, pisos industriales y herramientas 

de jardinería (American Chemistry Council, The Polycarbonate/BPA Global Group, 2009). 

 

Exposición humana al BPA y principales fuentes en los alimentos 

El bisfenol A se encuentra en distintos componentes del entorno, incluidos el agua, el suelo 

y el aire, además de ciertas especies marinas destinadas al consumo humano. Se han 

registrado concentraciones que oscilan entre 2 y 208 ng/m³ en el aire y entre 8 y 21 ng/mL 

en medios acuáticos y terrestres (Kang et al., 2007). Si bien estas vías ambientales 

representan fuentes potenciales de exposición, la literatura científica señala que la 

alimentación constituye el principal medio de ingreso del BPA al organismo humano (Kang 

et al., 2006). 

La existencia del bisfenol A en el ambiente se atribuye a diversos factores, entre ellos: a) la 

degradación de productos de uso doméstico que contienen BPA, como envases para 

alimentos, recipientes de bebidas y cosméticos; b) la liberación de aguas residuales 

procedentes de procesos industriales; y c) la combustión de materiales plásticos mediante 

incineración (Michałowicz, 2014). 

Esta sustancia química puede ingresar al organismo a través de diversas vías, incluyendo la 

absorción dérmica, la ingestión oral y la vía respiratoria. Las fuentes principales de 
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exposición incluyen el consumo de alimentos, agua potable, polvo doméstico, papel 

térmico, materiales dentales y dispositivos médicos (Geens et al., 2012). En cuanto al agua 

potable y las bebidas, estas presentan menores concentraciones de BPA debido a la menor 

presencia de recubrimientos plásticos en comparación con otros envases (Russo et al., 

2019). Además, los tratamientos de potabilización pueden reducir entre un 76 % y un 99 % 

la concentración de bisfenol A presente en el agua (Arnold et al., 2013). 

El papel térmico representa una de las principales vías de contacto con el BPA. Debido al 

contacto diario de la mayoría de las personas con este material, su manejo puede contribuir 

significativamente a la exposición general, ya sea por absorción dérmica o ingestión oral. 

Este riesgo se incrementa particularmente cuando se manipulan alimentos o se toca la boca 

sin haber lavado las manos previamente (Zalko et al., 2011). 

La incorporación del BPA en los ecosistemas se debe, principalmente, a su producción, uso, 

degradación progresiva y eliminación en el medio ambiente (Liang et al., 2015).  

Diversas investigaciones han permitido establecer procedimientos analíticos confiables 

para medir las concentraciones de bisfenol A en matrices biológicas humanas, tales como 

la orina, el suero y el plasma (Dekant & Völkel, 2008). Los estudios de biomonitoreo a gran 

escala han evidenciado que más del 90 % de los individuos evaluados en Estados Unidos y 

Canadá presentan concentraciones medibles de BPA en sus muestras de orina (Calafat et 

al., 2008; Bushnik et al., 2010). 

Además, un estudio comparativo realizado en niñas de zonas rurales y urbanas de Egipto 

no evidenció diferencias significativas en los niveles urinarios de bisfenol A, hallazgo que 

fue atribuido al uso generalizado de envases plásticos para el almacenamiento de alimentos 

en ambas regiones. Este resultado también indica una creciente homogeneización en los 

hábitos de vida entre áreas rurales y urbanas, lo que refleja una amplia distribución del BPA 

en distintos contextos geográficos (Nahar et al., 2012). 
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Figura 4. Presencia de BPA en productos envasados y no envasados (a); Grupos de alimentos envasados 
donde se observan las concentraciones más relevantes de BPA (b) (EFSA, 2015). 

Finalmente, un análisis realizado en los Estados Unidos sobre 267 productos alimenticios, 

incluidos lácteos, aceites y grasas, cereales, pescados y mariscos, frutas, verduras, bebidas 

y otros alimentos diversos, reveló que el 75 % contenía concentraciones cuantificables de 

bisfenol A (BPA) o de sus compuestos similares como bisfenol S (BPS) y bisfenol F (BPF) (Liao 

& Kannan, 2013). 

Metabolismo y mecanismo de acción  

Tras la ingestión de alimentos contaminados con bisfenol A, este compuesto es absorbido 

rápidamente en un período de entre 5 y 20 minutos, luego se distribuye en el torrente 

sanguíneo, alcanzando una tasa de absorción del 70 %. Tal como ocurre con otros fenoles 

originados en el intestino, el BPA sufre un proceso de conjugación con ácido glucurónico a 

nivel intestinal y hepático, siendo finalmente excretado completamente en la orina (Mas et 
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al., 2017). Debido a la eficiencia del metabolismo hepático de primer paso, la 

biodisponibilidad del BPA libre tras la exposición oral es extremadamente baja (García et 

al., 2015). 

Para profundizar en lo mencionado anteriormente, una vez administrado por vía oral, el 

BPA experimenta un metabolismo rápido en el intestino y el hígado, siendo completamente 

absorbido en el tracto gastrointestinal. En la Fase I, experimenta un metabolismo limitado, 

mientras que en la Fase II se une de manera rápida al ácido glucurónico, dando lugar a BPA-

glucurónido, un compuesto inactivo, en el hígado y en la pared intestinal. Este compuesto 

conjugado puede ser excretado a través de la orina, aunque el BPA-glucurónico puede ser 

desconjugado por la enzima β-glucuronidasa, presente en altas concentraciones en los 

riñones, el hígado, la placenta y el intestino. La desconjugación del BPA-glucurónico puede 

reactivar los efectos biológicos del BPA, lo que representa un riesgo potencial (Jalal et al., 

2018). Además, el BPA puede reaccionar con sulfato en pequeñas cantidades, formando 

sulfato de BPA (Geens et al., 2012). 

Debido a su naturaleza liposoluble, el bisfenol A presenta una elevada afinidad por el tejido 

adiposo, desde donde se libera de manera progresiva hacia otras estructuras histológicas 

tanto en seres humanos como en roedores (Fernández et al., 2007; Doerge et al., 2011). Un 

estudio orientado a estimar la distribución del BPA en el organismo humano evidenció su 

presencia en una amplia gama de tejidos evaluados. En el tejido adiposo, las 

concentraciones oscilaron entre 1,13 y 12,27 ng/g; en el hígado, entre 0,78 y 3,34 ng/g; y 

en el cerebro, entre 1 y 2,35 ng/g. Asimismo, en muestras de leche materna se detectó un 

total de 1,09 ng/mL de BPA, de los cuales 0,41 ng/mL correspondían a su forma no 

conjugada (Wang et al., 2019). 

El bisfenol A en su forma conjugada carece de actividad estrogénica; por esta razón, una 

vez metabolizado, únicamente una fracción reducida del BPA no conjugado puede 

interactuar con los receptores estrogénicos (ER), lo que puede desencadenar trastornos en 

el equilibrio hormonal y provocar efectos adversos en la salud (Mileva et al., 2014). 

Esta sustancia posee una configuración química comparable a la del dietilestilbestrol (DES), 
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un conocido agonista de los receptores estrogénicos. Esta similitud estructural le permite 

unirse a receptores celulares e inducir respuestas biológicas semejantes a las de 

compuestos endógenos. En consecuencia, el BPA puede interactuar con los receptores 

estrogénicos nucleares alfa y beta, así como con el receptor de membrana GPR30, 

contribuyendo a la modulación de las respuestas hormonales, aunque su afinidad por estos 

receptores es relativamente baja. La amplia presencia del BPA en el entorno, junto con el 

incremento en la frecuencia de determinadas formas de cáncer vinculados a disruptores 

endocrinos, ha motivado una cantidad considerable de investigaciones destinadas a 

analizar su posible implicación en los procesos de carcinogénesis (Seachrist et al., 2016). 

 

Migración del compuesto al alimento 

De manera similar a otros compuestos químicos, la migración del bisfenol A (BPA) a los 

alimentos está influenciada por factores como la temperatura y el pH. En alimentos 

empaquetados, se han observado niveles significativos de bisfenol A como consecuencia de 

las variaciones en estos parámetros durante el procesamiento y almacenamiento (Wang et 

al., 2018). La hidrólisis del policarbonato, inducida por el envejecimiento del material 

plástico, incrementa la porosidad y la capacidad de absorción de humedad en las paredes 

del envase, facilitando así una mayor interacción entre el agua y la superficie interna del 

recipiente. Además, el estudio de Michałowicz (2014) evidenció que incluso en botellas 

nuevas, como los biberones, el BPA puede liberarse en concentraciones promedio de 0.03 

y 0.13 μg/dm³ cuando se someten a temperaturas de 40 °C y 95 °C, respectivamente. 

En lo que respecta al pH de los alimentos, se ha observado que una reducción en este 

parámetro puede favorecer una mayor transferencia de BPA desde los materiales de 

policarbonato al medio acuoso. Por otro lado, la presencia de cationes en una solución a 

temperatura ambiente no parece influir de manera significativa en la hidrólisis del 

policarbonato (Mercea, 2009). Además, la cantidad de BPA que se transfiere desde las 

botellas de policarbonato varía según las características químicas del alimento que 

contienen (Michałowicz, 2014). 
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La composición del alimento almacenado en envases de policarbonato influye 

significativamente en la tasa de migración del bisfenol A (BPA). Diversos estudios han 

evidenciado que esta migración tiende a incrementarse con el aumento de componentes 

como la glucosa y el cloruro de sodio en el producto alimenticio (Fischnaller, 2016). 

Asimismo, factores como la acidez, la temperatura durante el almacenamiento, el tiempo 

de exposición y la naturaleza del alimento también inciden en dicho proceso (Ochoa Ortega, 

2016). En particular, se ha identificado que los alimentos cárnicos sólidos, especialmente 

aquellos con alto contenido de grasa, presentan concentraciones más elevadas de 

migración de BPA en comparación con sus fracciones líquidas (Siddique et al., 2021). 

Una investigación ha demostrado que los alimentos sólidos 

enlatados presentan concentraciones de BPA que son 40 veces más elevadas que las que se 

encuentran en las bebidas enlatadas, y aproximadamente siete veces superiores 

a las registradas en la fase líquida de esos mismos alimentos sólidos enlatados (Geens et al., 

2010). Esta diferencia podría atribuirse a variables como el tipo de envase, las 

características del recubrimiento interno, la composición del alimento, la presencia de 

lípidos y los distintos procesos de esterilización empleados en la producción de latas para 

alimentos y bebidas (Noonan et al., 2011). 

Los envases enlatados representan una de las fuentes más relevantes de transferencia de 

bisfenol A. La aplicación de calor durante los procesos de esterilización o preparación de 

alimentos favorece la liberación del compuesto desde el revestimiento epoxi presente en 

las capas internas de las latas hacia el contenido alimenticio, lo que incrementa el riesgo de 

absorción de BPA mediante el consumo (Goodson et al., 2002). 

En 2015, la Agencia Francesa de Seguridad y Salud Alimentaria, Ambiental y Ocupacional 

(ANSES) llevó a cabo un muestreo de diversos productos cárnicos, como jamones 

y salchichas. El análisis reveló que la mayoría de las muestras contenían BPA de forma 

positiva (ANSES, 2017). 

También, se ha observado la migración de BPA desde envases plásticos hacia otros 

productos. Un ejemplo de esto es que se registraron concentraciones de BPA 
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significativamente menores en aceite de oliva almacenado en recipientes de acero 

inoxidable (150 μg kg −1) en comparación con aquellos almacenados en envases plásticos 

(333 μg kg −1) (Abou Omar et al., 2017). 

Según Muncke (2011), los materiales en contacto con alimentos (MCA) representan una 

fuente poco valorada de contaminantes químicos en los alimentos y constituyen una vía 

significativa de exposición humana a sustancias disruptoras endocrinas (EDC). La evaluación 

del nivel de exposición en la población general a estas sustancias se realiza a partir del 

análisis del consumo alimentario y de la migración de compuestos desde los MCA hacia los 

alimentos. Investigaciones recientes con plásticos de policarbonato han evidenciado que 

los simulantes alimentarios no siempre predicen la migración más desfavorable de bisfenol 

A, un compuesto común en los MCA. 

 

Sustitutos del BPA 

Frente a la creciente inquietud sobre las repercusiones del BPA en la salud, se han empleado 

compuestos químicos alternativos como el bisfenol F (BPF) y el bisfenol S (BPS).  Este último 

comparte varios de los usos del BPA, incluyendo su aplicación en plásticos, materiales 

destinados al contacto con alimentos y papel térmico. En la actualidad, se 

está reemplazando al BPA en el papel térmico en toda Europa (ECHA, 2020). De acuerdo 

con Pivenko et al. (2018), se estima que los materiales de papel en Europa contienen 

alrededor de 200 toneladas de BPS. 

A pesar de la eliminación del bisfenol A en algunos productos, las alternativas empleadas 

no están exentas de riesgos potenciales. De acuerdo con National Geographic (2024), 

muchos de los artículos etiquetados como "libres de BPA" contienen compuestos químicos 

estrechamente relacionados con el BPA, tanto en su estructura molecular como en sus 

posibles efectos sobre la salud. Investigadores como Patricia Hunt, bióloga reproductiva de 

la Universidad Estatal de Washington, advierten que estas sustancias podrían representar 

“sustituciones lamentables”, dado que comparten propiedades preocupantes con el 

compuesto original. 
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Según HBM4EU (proyecto europeo), se detectaron los sustitutos BPS y BPF en la orina del 

67 % y el 62 % de los participantes adultos, respectivamente, de 10 países europeos 

diferentes (HBM4EU, 2022a). Con respecto al BPS, los niveles de exposición variaron 

significativamente según el país, con entre el 0,5 % y el 19,2 % de las poblaciones de muestra 

nacionales que superaron el valor de referencia de biomonitoreo humano (HBM-GV) 

basado en la salud establecido según HBM4EU (Ougier et al., 2021; European Environment 

Agency, 2022). 

En una investigación realizada en China se evaluó la exposición alimentaria a los bisfenoles 

A (BPA), F (BPF) y S (BPS) a partir del análisis de 151 muestras de alimentos y bebidas 

enlatadas obtenidas en supermercados de ciudades principales del país. Los compuestos 

fueron detectados en un 92,1 % de los casos para el BPA, 45,0 % para el BPF y 49,5 % para 

el BPS, lo que evidencia la presencia generalizada de estos químicos en productos de 

consumo diario (Cao et al., 2021). Estos hallazgos respaldan la conclusión de que la 

exposición humana a los bisfenoles es prácticamente ineludible y puede producirse por 

múltiples vías, tanto dietéticas como no dietéticas (Russo et al., 2019). 

 

Efectos en la salud humana  

Diversas investigaciones en modelos animales han evidenciado una asociación entre el 

bisfenol A (BPA) y efectos adversos significativos para la salud. Asimismo, numerosos 

estudios epidemiológicos y observacionales en humanos han reportado hallazgos similares. 

La presencia de este compuesto se ha identificado en fluidos corporales como sangre, orina, 

placenta, líquido amniótico, sangre del cordón umbilical y leche materna, lo que indica una 

exposición prácticamente generalizada en poblaciones del mundo desarrollado (Kasper-

Sonnenberg et al., 2012; Vandenberg et al., 2007). 

 

1. Trastornos del sistema reproductivo y endocrino 

La evidencia científica ha confirmado los efectos negativos del bisfenol A sobre la salud 

masculina y femenina (García et al., 2015). Este compuesto influye en la salud reproductiva, 

http://www.hbm4eu.eu/
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afectando la fertilidad en ambos sexos. En los hombres, reduce la calidad del esperma y en 

las mujeres incrementa la prevalencia de infertilidad (Jambor et al., 2021). El bisfenol A 

pertenece a la clase de sustancias químicas disruptoras endocrinas (EDC), debido a su 

capacidad para inducir actividad estrogénica, incluso en concentraciones inferiores a 1 ng/L. 

Se ha comprobado que tanto el BPA como sus compuestos análogos interactúan con una 

variedad de receptores endógenos, incluidos los de hormonas tiroideas, glucocorticoides, 

andrógenos y estrógenos. Además, se ha demostrado que el BPA modula la expresión de 

genes vinculados a los sistemas de serotonina y dopamina (Castro et al., 2015). 

 

2. Obesidad 

El tejido adiposo es un órgano que resulta especialmente vulnerable a los efectos del 

bisfenol A, porque actúa como un órgano endocrino funcional (Valls-Llobet, 2010). Esta 

sustancia afecta la formación de adipocitos, facilitando la acumulación de energía en el 

tejido graso y genera alteraciones en los mecanismos neuroendocrinos que controlan el 

hambre y la sensación de plenitud. Según el Instituto Médico Europeo de Obesidad, la 

población está expuesta de forma significativa a estos compuestos, dado que están 

presentes en la mayoría de los envases de alimentos, lo que fomenta la proliferación de 

adipocitos en el organismo. Los llamados obesógenos, como el bisfenol A, contribuyen al 

incremento de la obesidad al facilitar la acumulación de grasa y, al mismo tiempo, dificultan 

la capacidad del cuerpo para mantener el peso tras haberlo perdido (Ardura Rodríguez, 

2019). 

 

3. Problemas renales 

Según diversos estudios epidemiológicos llevados a cabo en Nueva York, Shanghái y Seúl, 

han asociado la exposición al bisfenol A con un incremento en la hipertensión arterial y la 

eliminación urinaria de proteínas (Bosch et al., 2016). El consumo de bebidas enlatadas 

aumenta significativamente la excreción de BPA en la orina, superando el 1.000 % (sobre 

20 ng/mL) en pocos días. Además, la exposición a este compuesto se ha vinculado con la 
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presencia de albuminuria en adultos, quienes presentan niveles de BPA en orina cercanos 

a 1 ng/mL. Estos hallazgos refuerzan la conexión entre el contacto con el BPA y la proteinuria 

e hipertensión, especialmente en países desarrollados (Bosch et al., 2016). 

 

4. Efectos neurológicos 

La exposición prenatal al BPA ha sido asociada con un incremento en los comportamientos 

de hiperactividad y agresividad en ciertos subgrupos de niños pequeños (Mas et al., 2017). 

Diversas investigaciones han registrado los impactos del BPA en el sistema nervioso central, 

evidenciando que la interacción con agentes estrogénicos puede modificar la regulación de 

la tirosina hidroxilasa (TH) en células neuronales, además de alterar la regulación de 

receptores dopaminérgicos (Landolfi et al., 2017). 

 
Figura 5. Efectos tóxicos relacionados con BPA (García et al., 2015). 

Biomonitorización y evaluación del riesgo 
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El proyecto Human Biomonitoring for Europe (HBM4EU), identificó la presencia de bisfenol 

A en el 92 % de los adultos evaluados en 11 países europeos (Govarts et al., 2023).  A pesar 

de las medidas regulatorias introducidas desde el 2015, los niveles siguen siendo altos. La 

biomonitorización humana proporciona mediciones reales de la exposición interna total 

derivada de múltiples fuentes de exposición. Además, los grupos más vulnerables son 

lactantes y niños, debido a su mayor ingesta proporcional de alimentos y bebidas (EFSA, 

2018).  

 

Toxicidad del BPA 

En los últimos años, investigaciones tanto in vitro como in vivo han analizado los efectos del 

bisfenol A en relación con procesos oncogénicos. Se ha demostrado que este compuesto 

puede inducir la formación de carcinomas a través de diversos mecanismos moleculares. 

Entre ellos, se incluye la modificación de la regulación de determinados genes y proteínas 

implicadas en la apoptosis (muerte celular) y el control del crecimiento celular, lo que 

favorece la proliferación tumoral y el desarrollo de cáncer (Bhan et al., 2014; Hussain et al., 

2015; Ptak et al., 2013, 2015).  

Se ha identificado una asociación entre el BPA y el incremento en la expresión del gen 

HOXC6 en líneas celulares sensibles a la activación de receptores de estrógenos. Por el 

contrario, en cultivos de células de adenocarcinoma mamario que carecen de receptores 

de estrógenos (MDA-MB-231), la influencia del BPA varía. Por su actividad estrogénica, esto 

demuestra que el BPA parece tener actividad carcinógena (Hussain et al., 2015). También, 

el BPA ha mostrado capacidad para facilitar el desplazamiento y penetración de células 

tumorales, contribuyendo al avance de la metástasis (Ma et al., 2015). 

 

Legislación y situación actual 

La Ingesta Diaria Tolerable (IDT) representa la dosis de un compuesto químico que puede 

ser consumida a diario sin generar un peligro considerable para la salud del individuo que 

la ingiere (AESAN, 2021). Este parámetro constituye un elemento fundamental para 

https://eea1.sharepoint.com/teams/HSR1SuperTeam/Shared%20Documents/General/Chemicals/Bisphenol%20briefing/hbm4eu.eu
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salvaguardar la salud pública. A partir de esto, la Autoridad Europea de Seguridad 

Alimentaria ha realizado desde 2006 diversas evaluaciones del riesgo asociado al bisfenol A 

(BPA), con el propósito de establecer una IDT que garantice la seguridad de los 

consumidores (EFSA, 2018; Lambré et al., 2022).  

En enero de 2011, la Comisión Europea implementó una medida regulatoria que prohibió 

el uso de bisfenol A (BPA) en la fabricación de biberones de policarbonato (Comisión 

Europea, 2011). De manera similar, Brasil implementó en 2012 una prohibición del uso de 

este compuesto en biberones destinados a lactantes, como estrategia preventiva orientada 

a salvaguardar el bienestar de los infantes menores de un año (ANVISA, 2013). 

En 2015, la Autoridad Europea de Seguridad Alimentaria (EFSA) estableció una Ingesta 

Diaria Tolerable (IDT) provisional de 4 µg/kg de peso corporal por día, con el objetivo de 

continuar evaluando el riesgo asociado al bisfenol A (BPA) debido a la limitada 

disponibilidad de evidencia científica en ese periodo (ACSA, 2024). En abril del año 2023, la 

EFSA publicó la revisión de los riesgos del BPA en los alimentos, en la que determinó una 

nueva Ingesta Diaria Tolerable (IDT) de 0,2 ng/kg de peso corporal por día, un valor 20,000 

veces menor que el previamente determinado. Esta evaluación también reveló que la 

exposición al BPA en todos los grupos poblacionales es de dos a tres veces superior a la 

nueva IDT, lo que debe ser considerado al desarrollar futuras normativas dentro de la Unión 

Europea (Lambré et al., 2022). 

En España, desde abril de 2022, se ha implementado una prohibición total del bisfenol A 

(BPA) en la producción de embalajes para alimentos, destacándose junto a Francia como 

uno de los países de la Unión Europea que ha implementado las regulaciones más rigurosas 

para abordar este problema (España, 2022). No obstante, como se mencionó previamente, 

la legislación europea aún autoriza su uso, aunque con ciertas limitaciones. La Comisión 

Europea respalda la prohibición de su utilización en envases diseñados para alimentos 

dentro de la Unión Europea y contempla la posibilidad de una modificación normativa en 

esta área (OCU, 2024). 

La Unión Europea ha revisado recientemente su regulación sobre el bisfenol A (BPA) a través 
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del Reglamento (UE) 2024/3190, emitido por la Comisión el 19 de diciembre de 2024. Esta 

normativa introduce nuevas limitaciones al empleo del BPA y otros bisfenoles en materiales 

susceptibles de entrar en contacto con productos alimenticios, modificando el Reglamento 

(UE) n.º 10/2011 y anulando el Reglamento (UE) 2018/213 (Comisión Europea, 2024). 

 

Conclusiones 
• La exposición a sustancias químicas tóxicas, como el bisfenol A (BPA), es cada vez más 

común en la rutina diaria, principalmente a través de los alimentos. 

• La transferencia de BPA a los alimentos está determinada por múltiples factores, lo que 

aumenta el peligro para la salud de quienes los consumen. 

• Aun con los peligros conocidos, eliminar completamente el uso del BPA resulta complejo 

debido a sus propiedades fisicoquímicas y su amplia aplicación en diversas industrias. 

• Numerosos estudios han demostrado la toxicidad del BPA, confirmando que representa 

una amenaza seria y persistente para la salud pública. 

• El impacto del BPA sobre el organismo, aunque no siempre visible, es significativo y 

potencialmente devastador. 

• Es urgente fortalecer las medidas regulatorias y adoptar estrategias más eficaces para 

reducir la exposición al BPA en la población. 
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