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Abstract: Due to  its chemical properties, glyphosate  [N‐(phosphonomethyl)glycine]  is one of the 

most commonly used agricultural herbicides globally. Due to risks associated with human exposure 

to glyphosate and its potential harmfulness, the need to develop specific, accurate, online, and sen‐

sitive methods is imperative. In accordance with this, the present review is focused on recent ad‐

vances in developing nanomaterial‐based sensors for glyphosate detection. Reported data from the 

literature  concerning  glyphosate  detection  in  the  different  matrices  using  analytical  methods 

(mostly chromatographic techniques) are presented; however, they are expensive and time‐consum‐

ing. In this sense, nanosensors’ potential applications are explained to establish their advantages 

over traditional glyphosate detection methods. Zero‐dimensional (0D), one‐dimensional (1D), two‐

dimensional (2D), and three‐ dimensional (3D) materials are reviewed, from biomolecules to metal‐

lic compounds. Bionanomaterials have generated research interest due to their selectivity with re‐

spect to using enzymes, DNA, or antibodies. On the other hand, Quantum Dots also are becoming 

relevant for their vast surface area and good  limit of detection values (in the range of pM). This 

review presents all the characteristics and potential applications of different nanomaterials for sen‐

sor development, bearing in mind the necessity of a glyphosate detection method with high sensi‐

tivity, selectivity, and portability. 
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1. Introduction 

Pesticides are produced  in millions of  tons annually  for agricultural purposes  [1]. 

However, this  intensive use poses a potential toxicological risk for humans [2] and the 

ecosystems [3,4]. Among the different pesticides used, the herbicide Glyphosate (GLYP), 

N‐(phosphonomethyl) glycine, has been applied extensively over the last 40 years, assum‐

ing minimal side effects. However, concerns about the direct and indirect potential health 

effects of large‐scale GLYP usage have recently increased worldwide [5–8]. 

GLYP is widely used compared to other herbicides because of its non‐selective, post‐

emergence, and systemic properties. Its action mechanism disrupts the shikimate meta‐

bolic pathway and the aromatic amino acid synthesis [9–11]. The impact of this herbicide 

on the ecological environment and human health is of international concern [12–14]. 

Chemically, GLYP (Figure 1a) is a white crystalline and odorless solid with one basic 

amino group and three acidic sites. GLYP is commonly used as a salt despite its acid char‐

acteristic, particularly the isopropylamine salt. GLYP is a highly polar and, consequently, 

water‐soluble  substance.  It  can  form  complexes quickly with  some metals;  it has  low 
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volatility, high density, and low octanol‐water partition coefficient [15]. It presents an av‐

erage half‐life of 45–60 days and may persist up to 170 days in soil [16]. Its primary break‐

down  product  is  aminomethylphosphonic  acid  (AMPA,  Figure  1b),  which  degrades 

slowly in the ground. 

Further degradation breaks down this compound into phosphate, ammonia, and car‐

bon dioxide. As polar molecules, GLYP and AMPA could be readily found in water bodies 

such as rivers and streams or can enter the atmosphere bound to soil dust, which can be 

dissolved in rivers and streams through the rainwater [11,17,18]. Consequently, and due 

to its intensive and unregulated use, GLYP represents a potential pollutant of water [19–

22]. 

 

Figure 1. Chemical structure of (a) glyphosate (GLYP); (b) aminomethylphosphonic acid (AMPA). 

The high human exposure to GLYP has carried out an intense debate about its po‐

tential harmfulness [8,20,23,24]. Besides acute and chronic toxicity in aquatic species, its 

use has been associated with cancer and endocrine disruption in humans [17,25–31]. Thus, 

determining its presence in environmental, food, or biological samples is imperative and, 

consequently, the requirement to develop sensitive, specific, accurate, and online GLYP 

detection methods [11,22,32]. It is important to note that the maximum concentrations al‐

lowed for GLYP in water vary according to each country’s or even region’s regulations. 

For instance, the European Union established a maximum level of 0.1 μg/L for this herbi‐

cide  in  drinking  water  [33,34].The  United  States  Environmental  Protection  Agency 

(USEPA) set a maximum level of 700 μg/L [35], and Canada has a maximum concentration 

of 280 μg/L [36]. There is a remarkable difference in the allowed maximum limits between 

countries such as Mexico, where local regulations permit a maximum of 10 μg/L per the 

local regulations [37]. These differences are due to the legislation in each country, as some 

may focus on hazard identification and regulatory assessments. 

In contrast, others refer to estimating the substance’s toxicity in question [38–40]. For 

example, the USEPA official method to detect GLYP in drinking water [41] uses tandem 

liquid chromatography and fluorescence, which conforms to the USA’s regulations. How‐

ever, its lowest limit of detection (LOD) falls above the minimum concentration allowed 

in the European Union. 

Environmental monitoring of glyphosate, and  in general of environmental pollu‐

tants, requires certain parameters for  the correct diagnosis of environmental problems; 

among them is the reliability of the measurement of the concentration of the pollutant; for 

this, the methods, instruments and devices must show their capacity to measure ultra‐low 

concentrations, be selective, accurate and precise; in addition, they are expected to be suf‐

ficiently robust to be stable under working and storage conditions. The development of 

methods, devices or sensors is a very active field of research, with a number of very nu‐

merous reports in the scientific literature. To date, sensors are focused on meeting these 

performance aspects, with the challenge of their application in environmental conditions, 

and their validation with officially recognized techniques. This review aims to present the 

recent advances in the development of nanosensors and nanomaterials‐based sensors for 

the detection of GLYP. For this purpose, a comprehensive study was carried out in the 

SCOPUS database over the past three years concerning (nano) sensors for GLYP detection, 
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especially emphasizing the application of the nanosensor in water samples. First, the anal‐

ysis is focused on the sensibility of the different preparations; then, an analysis of selec‐

tivity is provided for the application in field conditions. 

2. Glyphosate Detection Techniques 

Chromatographic methods are currently used as the analytical methods of reference 

for GLYP detection [42,43] as these methods can be automated, are accurate and highly 

specific, and can be performed simultaneously [43–45]. However, their requirement for 

expensive equipment, strict experimental conditions, drawn‐out assay times, expensive 

reagents, time‐consuming analyses, sample pre‐treatment, their slow response time, and 

their  requirement  for  skilled  personnel  limit  their  applications, mainly  in  developing 

countries [19,46–50]. Furthermore, the physicochemical properties of GLYP have  led to 

the development of a wide variety of alternative analytical methods to improve the LOD 

and the linear range associated with the techniques and overcome the high requirements 

of conventional HPLC‐MS or GC‐MS methods (Table 1) [51].   

The research and development of an analytical methodology using sensors for envi‐

ronmental applications can help resolve these problems. According to the International 

Union of Pure and Applied Chemistry  (IUPAC), a sensor “is a device  that  transforms 

chemical information, ranging from the concentration of a specific sample component to 

total composition analysis,  into an analytically useful signal.” Usually, a sensor uses a 

recognition element in direct contact with a transducing element to provide specific, quan‐

titative, or semi‐quantitative analytical information [52–54]. With this definition, a sensor 

in general has the following components (Figure 2): (a) a recognition element, able to se‐

lectively recognize analytes from a matrix source; (b) a physical transducer to transform 

the interplay between the recognition element and the analyte into a measurable signal; 

and (c) an electronic system for signal amplification and signal processing [55–57]. 

Table 1. LOD values of some methods for the detection of GLYP in water. 

Matrix  Analytical Technique  LOD  Linear Range  Reference 

Groundwater 

Solid‐phase extraction followed 

by liquid chromatography cou‐

pled to tandem mass spectrome‐

try (SPE‐LC‐MS/MS) 

18.9 pM  0.3–3 nM  [58] 

Tap water and 

irrigation wa‐

ter 

Electrochemiluminescence  0.2 mM  0.2–16.6 mM  [59] 

Tap water 

High‐performance liquid chro‐

matography (HPLC) and ultra‐

violet spectroscopy 

0.4 μM 
29.6 μM–0.6 

mM 
[60] 

Groundwater  Fluorescence spectroscopy  0.25 μM  0.59–2.96 μM  [61] 

Potable, treated 

wastewater, 

urban, and 

groundwater 

Spectrophotometric: 5‐Phenyldi‐

pyrrinate of Nickel (II) 
0.20 μM  0.59 μM–11 μM  [62] 

Canal water 

Liquid chromatography fluores‐

cence (LC‐FLD) + tandem mass 

spectrometry (MS‐MS) 

0.6 nM  0.6 nM–0.3 μM  [63] 

Surface water 
Chromatography‐tandem mass 

spectrometry (LC‐MS/MS) 
0.89 nM  2.96–2957 nM  [64] 

Pearl River wa‐

ter 
Fluorescence  47.3 nM 

59.1 nM–47.3 

μM 
[65] 
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Deionized wa‐

ter 

Optical: prism coupling optical 

waveguide 
1.4 nM  1.4–5.0 nM  [66] 

Laser induced fluorescence (LIF)  0.3 nM  0.1 nM–5.0 μM  [67] 

Enzyme‐linked immunosorbent 

assay (ELISA) 
0.6 nM  3.2–4.5 nM  [68] 

 

Solid‐phase extraction (SPE) 

Derivatized/Gas chromatog‐

raphy‐flame photometric detec‐

tion (GC‐FPD) 

0.6 nM  59.15–5915 nM  [69] 

 
Sequential‐injection reversed‐

phase chromatography 
30 nM  0.10–12.8 μM.  [70] 

 

Figure 2. The schematic representation of sensor parts includes recognition elements, transducers, 

and detectors. 

In addition, nanosensors are nanoscale element devices engineered to identify a par‐

ticular chemical, biological compound, or environmental event [55,71]. These sensors are 

highly specific, cost‐effective, and much more sensible than their macroscale versions. 

The performance of these kinds of devices is usually evaluated in terms of their re‐

sponse time, dynamic range, LOD, and selectivity. This performance could be enhanced 

using nanomaterials.   

In recent years, many nanomaterials have been introduced in sensor fabrication to 

detect and quantify analytes at trace levels in the environment [72,73]. The use of nano‐

materials in sensors may have at least three leading roles: first, as part of the recognition 

element, they present a large surface area that allows for an analyte’s more efficient cap‐

ture [74–77]; second, they can be used as an immobilization platform for biological recog‐

nition elements such as enzymes, aptamers, DNA, RNA, etc.; and the third role, the nano‐

material can be by itself the transducer or amplifier of the signal coming from the recog‐

nition element  [78,79]. These  (nano)sensors are portable, potentially cost‐effective,  fast, 

and easy‐to‐operate with competitive performance characteristics compared to conven‐

tional methods, with the potential advantage of being used for massive numbers of sam‐

ples in situ. 

3. Nanomaterial‐Based Sensors for Monitoring Pollutants 

In terms of dimension and shape, nanomaterials can be classified into four classes: 

(i) the zero‐dimensional nanomaterials (0D), which have all their dimensions in nanoscale, 

i.e., their sizes are less than 100 nm, and 0D include spherical, cubic, nanorod, polygon, 
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hollow sphere, metal, and core–shell nanomaterials, as well as quantum dots (QDs); (ii) 

one‐dimensional nanomaterials, (1D) which are materials with only one non‐nano scale 

dimension,  for example, 1D nanomaterials  include metallic, polymeric,  ceramic, nano‐

tube, nanorod filament or fiber, nanowire, and nanofiber materials; (iii) two‐dimensional 

NMs (named 2D), which contain  just one nanoscaled length and include single‐layered 

and multi‐layered types, crystalline or amorphous types, thin films, nanoplates, and nano‐

coating;  and  finally,  (iv)  three‐dimensional  (3D) materials, which  possess  dimensions 

larger than 100 nm measurements [80]. and combine multiple nanocrystals  in different 

directions, with examples  including  foams,  fibers, carbon nanobuds, nanotubes,  fuller‐

enes, pillars, polycrystals, honeycombs, and layer skeletons [81,82] (Figure 3). 

In  addition,  combining  different  nanomaterials  has  introduced  new  components 

called nanocomposites. Nanocomposites combine various properties among distinct ma‐

terials and may produce enhanced or new physical and chemical properties. Therefore, 

nanocomposites represent a relevant element in nanosensor development [83,84]. Further‐

more, an optimal sensor should fulfill characteristics such as having a fast response time, 

a prolonged lifetime (several months), a small size, and low‐cost production [85]. To date, 

the integration of 0D, 1D, 2D, and 3D nanomaterials and their nanocomposites [53,86–88] 

represents an outstanding research field for (nano)sensor development [89–92]. 

 

Figure 3. (a) Schematic illustration of nanomaterials classification. Adapted with permission from 

[81] Copyright 2020 Elsevier (b) and their optical properties. Adapted with permission from [93] 

Copyright  2021  Elsevier.  (c)  Typical morphologies  of  solid  and mesoporous/hollow  inorganic 
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nanoparticles with 0D, 1D, and 2D shapes and other 3D complex structures. Adapted with permis‐

sion from [94]. Copyright 2016 Royal Society of Chemistry.   

3.1. 0D Nanomaterials   

Research in 0D materials includes spherical NMs, cubes, nanorods, polygons, hollow 

spheres, metals, and core and shell NMs, as well as  inorganic quantum dots (QDs), in‐

cluding carbon quantum dots (CQDs), quantum dots (GQD), fullerenes, polymeric dots 

(Pdots), magnetic nanoparticles (MNPs); in the case of glyphosate detection, noble metal 

nanoparticles and upconversion nanoparticles (UCNP) have been used [82]. 

3.1.1. Gold Nanoparticles (AuNPs) 

AuNPs possess properties that make them an ideal optical material for detecting var‐

ious analytes [95], thus facilitating their use as sensors (Table 2) [96]. AuNPs commonly 

have a size particle distribution between 1 nm and 100 nm and are  likewise known as 

colloidal gold. They are highly inert, stable against oxidation, have a large surface‐to‐vol‐

ume ratio, and possess unique optical and electrochemical properties  that significantly 

depend on their size, shape, and aggregation [96]. The color of the colloidal solution of 

this kind of material depends on changes or alterations in their particle size, shape, geom‐

etry[95,97], and the agglomeration states [98]. Hence, the measurement of color change 

could detect  the AuNPs–analyte  interaction  through  colorimetric assays. For example, 

when an analyte binds  to  the AuNPs’ surface,  the particle aggregation  induces a color 

change, and the Surface Plasmon Resonance (SPR) peak is broadened and shifted. In this 

way, the detection of GLYP at trace concentrations through  its  interaction with AuNPs 

has been reported. For instance, the aggregation of AuNPs–Cysteamine in the presence of 

GLYP causes a color change from red to blue (or purple), which can be observed with the 

naked eye. Cysteamine‐stabilized gold nanospheres were used as a colorimetric probe to 

detect GLYP, resulting in a linear concentration of 0.500–7.00 mM and achieving an LOD 

of 5.88 × 10−8 M [99].   

In another example, an electrochemical molecularly imprinted sensor developed by 

the electropolymerization of p‐amino thiophenol‐functionalized with AuNPs in the pres‐

ence of GLYP as a template molecule was reported (Figure 4). The electrochemical deter‐

mination was based on the change in the electron transfer rate for Fe (II)/Fe (III), which 

flows through the MIP sensor film after incubation with GLYP. As a result, the MIP sensor 

facilitated the attainment of a limit of detection as low as 5 fM with a broad linear range 

between 5.9 × 10−9 and 5.9 × 10−3 μM [100]. 
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Figure 4. Fabrication steps of an imprinted sensor for GLYP detection: (a) electropolymerization in 

the template presence, template extraction, and equilibration with the unknown GLYP solution for 

its detection. Au bullets present AuNPs, before and after electropolymerization of polythioaniline, 

entrapping GLYP molecules as templates. At the bottom of the figure, the hydrogen bonds between 

aniline moieties and the O and N atoms of GLYP molecules in the MIP‐MOF film are presented, and 

empty cavities after the extraction of GLYP molecules. (b) TEM observation of p‐amino thiophenol‐

functionalized gold nanoparticles. Reprinted with permission from [100]. Copyright 2015 Taylor & 

Francis. 

Another study using AuNPs, wherein the sensitivity and selectivity for GLYP were 

enhanced, reported using anisotropic gold nanobipyramids (GNBPs) with a localized sur‐

face plasmon  resonance  (LSPR)  technology.  In  this case,  the gold nanoparticles have a 

bipyramidal structure. The large curvature at the edge of the GNBPs increased the LSPR 

effect  due  to  electron‐rich  sites,  which  enhanced  the  sensor’s  function.  This  system 

showed high sensitivity and could detect GLYP at  limits as  low as 5.92 μM with good 

stability and repeatability at 600 s and five cycling tests. Furthermore, estimating the high 

LOD of the plasmonic sensor compared with other reported works showed that the probe 

could be adapted for GLYP detection considering its fast and direct sensing mechanism 

with a simple preparation of GNBPs as a sensing material [101]. 

Another example of an organic/inorganic nanohybrid is luminol‐gold‐L‐cysteine‐Cu 

(II) nanoparticle composites (Lu‐Au‐Lcys‐Cu (II)); these hybrids were previously reported 

as luminescent reagents using electrochemiluminescence (ECL). In this context, the lumi‐

nescence intensity of the composites (Lu‐Au‐Lcys‐Cu (II)) decreases with the GLYP con‐

centration in the linear concentration range of 0.001–1.0 μM; the LOD could be as low as 

0.5 nM [102]. The sensing principle behind this is the disruption of the copper interactions 
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with the nanoparticle (ON state) due to copper sequestration by GLYP, leaving the nano‐

particle without copper ions (OFF state).   

In addition, the AuNPs’ surfaces have also been modified with carbon nanomaterials 

[103,104]  to  improve  sensor  potential.  For  instance, Tan  et  al.  [105]  functionalized  an 

AuNP’s surface with organometallic osmium carbonyl clusters 10OsCO‐Au NPs (Figure 5). 

By incubating these AuNPs conjugated with the enzyme acetylcholinesterase (AChE) and 

its substrate, the reaction product was adsorbed on the  10OsCO‐Au NPs, which  induced 

their  aggregation  (Figure  5a).  The  thiocholine‐induced  aggregation  of  10OsCO‐Au NPs 

caused a distinctive color change in the solution from red to purple and thus a variation 

in the intensity of the SERS signal. As GLYP inhibits AChE activity, its presence could be 

indirectly assessed by changes in the intensity of the SERS signal. As a result, the highly 

sensitive detection of GLYP of 5.92 × 10−7 μM was achieved [105]. 

 

Figure 5. (a) Schematic representation of a GLYP sensor design strategy using 10OsCO‐Au NPs as 

SERS probe. (b) TEM images of Au nanoparticles, 10OsCO‐Au NPs and aggregated 10OsCO‐Au NPs 

and  (c)  SERS  spectra  of  10OsCO‐Au  NPs  scanned  at  633  nm  (top)  and  532  nm  (bottom).  Re‐

printed/adapted with permission from [105]. Copyright 2017 Elsevier. 

3.1.2. Other Metallic Nanoparticles 

In addition to gold, NPs of other materials such as silver [106,107], copper [108], cop‐

per oxide[104], and silicon have been developed as sensors for GLYP. GLYP’s ability to 

complex with copper has been exploited to create electrochemical [109–111], fluorescent 

[112,113], or dual‐sensing systems (colorimetric and fluorometric) [114]. Conventional flu‐

orescent materials are organic dyes,  fluorescence proteins, C‐dots, and quantum dots, 

which have photobleaching, autofluorescence, and high‐energy excitation issues. 

For example, Jiang et al. [115] modified an electrode with carbon paper; then, AuNPs 

were deposited on its surface. Finally, the electrode was modified with a copper porphy‐

rin metal–organic framework (Figure 6). The final electrode presented excellent electro‐

catalytic activity towards copper oxidation due to the high conductivity provided by the 

AuNPs. In addition, the presence of the copper supplied a binding site for GLYP. In the 

presence of the herbicide, the peak current decreased proportionally to the GLYP concen‐

tration. The linear range was observed from 0.2 to 120 μM with a detection limit of 0.03 

μM [115]. 
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Figure 6. Scheme illustration of the fabrication of the Cu‐TCPP/AuNPs/CP electrode and the elec‐

trochemical sensor for GLYP. Reprinted/adapted with permission from [115]. Copyright 2022 Else‐

vier. 

On the other hand, silicon nanoparticles (SiNPs) possess a fluorescence intensity that 

can be quenched by 2,3 diaminophenazine (oxOPD). This chemical is produced by o‐phe‐

nylenediamine’s  (OPD) oxidation by Cu2+.  In  the presence of GLYP, the  interaction be‐

tween Cu2+ and GLYP decreases oxOPD production, resulting in fluorescence recovery at 

446 nm. Furthermore, the addition of GLYP changed the yellow solution into a colorless 

state. The LOD reached with this strategy was 0.02 μM (Figure 7) [116].   
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Figure 7. (a) Scheme of dual‐signal sensing strategy based on ratiometric fluorescence and colorim‐

etry for Cu2+ and glyphosate determination. (b) Fluorescence spectra of SiNPs, SiNPs + Cu2+, SiNPs 

+ OPD, SiNPs + OPD + Cu2+, and SiNPs + OPD + Cu2+ +glyphosate. (c) UV–vis absorption spectra of 

SiNPs, SiNPs + Cu2+, SiNPs + Cu2+ + OPD, SiNPs + Cu2+ + OPD + glyphosate, Cu2+, Cu2+ + OPD, OPD, 

and SiNPs + OPD. Reprinted/adapted with permission from [116]. Copyright 2022 Springer. 

Table 2. The 0D‐nanomaterial metal‐based nanoparticles as GLYP detection sensors. 

System 
Detection Method 

(Transducer) 

Linear 

Range   

Detection 

Limit   
Reference 

Lu‐AuNPs‐Lcys‐Cu (II) 

composites 

Electrochemical lumi‐

nescence 

0.001∼1.0 
μM 

0.5 nM.  [102] 

Organometallic osmium 

carbonyl clusters (10OsCO‐

AuNPs) 

SERS  NR  5.9 × 10−7 μM  [105] 

AgNPs based on inner filter 

effect 
Fluorometric  0.15–15 μM  0.07 μM  [106] 

AgNPs 

UV‐Vis extinction 

spectra 

SERS 

0~30 μM 
6 μM 

7.5 μM 
[107] 

GC/rGO‐CuNPs 
(DPV) 

Electrochemical 
0.1–1.1 μM  0.19 μM  [108] 
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Polyethylenimine‐capped 

NaGdF4:Yb,Er upconver‐

sion nanoparticles 

(UCNPs), copper (II), hy‐

drogen peroxide, and 3, 3′, 

5, 5′‐tetramethylbenzidine 

Fluorometric   

Colorimetric 

0.3–739 μM 

30–739 μM 

0.06 μM 

5.91μM 
[114] 

Agarose‐guar gum en‐

trapped bio‐nanoconjugate 

of urease with AuNPs 

Potentiometric  2.96–296 μM  2.96 μM  [117] 

Note: NR: Not reported. 

3.1.3. Upconversion Nanoparticles (UCNPs) 

UCNPs possess distinctive luminescent properties such as significant stokes shifts, 

high quantum yields, and a low photodegradation. A fluorescence turn‐off–turn‐on de‐

tection  strategy  was  developed  to  detect  GLYP  using  polyethyleneimine‐capped 

NaGdF4:Yb,Er UCNPs (Figure 8). In the presence of Cu(II) ions, hydrogen peroxide, and 

3,3′,5,5′ tetramethylbenzidine (TMB), the fluorescence of the UCNPs was quenched by the 

oxidation product of TMB as a result of the catalytic activity of Cu(II). The addition of 

GLYP to the reaction system led to the formation of a stable complex with Cu(II), N‐(phos‐

phonomethyl)glycine copper (II), which avoids the catalytic activity of the Cu (II)  ions; 

then,  the  fluorescence of  the UCNPs was  less quenched  in a  concentration‐dependent 

manner. The observed linear range was from 0.3–739 μM and the LOD was 0.058μM [114]. 

 

Figure 8. (a) Schematic representation of UCNP‐H2O2 ‐TMB‐Cu (II) hybrid system for GLYP detec‐

tion.  (b) Fluorescence spectra of UCNPs  (black  line), UCNP‐Cu(II)  (blue  line), UCNP‐H2O2‐TMB 

(red line), UCNP‐H2O2‐TMB‐Cu(II) (purple line), UCNP‐H2O2‐TMB‐Cu(II)‐GLYP (green line). Re‐

printed with permission from [114]. Copyright 2019 Springer. 
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3.1.4. 0D Biosensors 

In this section, some example (nano)sensor with biological molecules as recognition 

elements are described, including immunosensors [118,119], aptasensors [120–122], nano‐

bodies [123], and nanozyme sensors [124–126], among others, as shown in (Figure 9). 

 
Figure 9. Schematic representation of the detection strategy by aptasensors, immunosensors, and 

nanozyme‐based sensors and their assembled procedures used to develop pesticide sensors. (a) The 

scheme shows the aptamer‐based sensing system’s operation for GLYP employing G‐quadruplex‐

selective iridium (III) complex in TRES mode. Adapted with permission from [122]. Copyright 2020 

Elsevier. (b) Schematic representation of detection principle using carbon dots labeled antibody and 

antigen magnetic beads for GLYP detection. Adapted with permission from [127]. Copyright 2016 

ACS Publications. (c) Schematic representation of the label‐free and enzyme‐free fluorescent isocar‐

bophos (ICP) aptasensor using multiwalled carbon nanotubes (MWCNTs) and G‐quadruplex as the 

signal transducers. Adapted with permission from [128]. Copyright 2018 Elsevier. (d) Scheme of the 

electrochemical  immunoassay coupled with disposable screen‐printed carbon electrode. Steps  to 

develop  paramagnetic  beads modified with  anti‐GLYP  antibodies  and  horseradish  peroxidase 

(HRP) (a, b, and c). Adapted with permission from [129]. Copyright 2018 MPDI. (e) Schematic illus‐

tration of the sensing process of GLYP‐based an Au–Pt nanozyme. Adapted with permission from 

[126]. Copyright 2021 Royal Society Chemistry. 

0D Nanomaterials with Antibodies 

Wang et al. [127] reported the detection of GLYP by fluorescence in a competitive 

mode  immunoassay using carbon dots coupled to GLYP antibodies (IgG‐CDs). The as‐

prepared IgG‐CDs could specifically identify glyphosate from Fe3O4‐GLYP or free GLYP 

as an environmental analyte through a competitive immune reaction. Subsequently, the 

magnetic antigen beads were separated from the solution by a magnetic field, and thus 

the freed GLYP attached to IgG‐CDs could be determined. As a result, the linear range 

between the fluorescence intensity of lgG‐CDs and glyphosate GLYP concentration was 

0.06–473.18 μM, with a detection LOD of 0.05μM (Figure 10) [127].   
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Figure 10. Strategy detection for GLYP using carbon dots coupled to glyphosate antibodies (IgG‐

CDs and Fe3O4‐GLYP. Reprinted with permission from [127]. Copyright 2016 ACS Publications. 

Another novel strategy reported applies the coupling of an immuno‐magnetic assay 

with electrochemical sensors, which was developed using commercially available mag‐

netic  beads modified with  an  anti‐glyphosate  antibody  and  an HRP  conjugated with 

GLYP. The competition was then performed by incubating the corresponding HRP‐con‐

jugated  GLYP  and  free GLYP  towards  the magnetic  nanoparticles.  The  oxidation  of 

3,3′,5,5′‐tetramethylbenzidine (TMB) substrate by the enzyme generates an electroactive 

product (TMBox), which can be reduced at the electrode as the sensor response. In this 

way, the response was inversely proportional to GLYP concentration, reaching an LOD of 

2.96 × 10−5 μM and an LOQ of 1.77 × 10−4 μM (Figure 11) [129].   
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Figure 11. Electrochemical immunoassay coupled with disposable screen‐printed carbon electrode: 

(a) Paramagnetic beads modified with anti‐glyphosate antibodies were incubated with samples; (b) 

a solution containing horseradish peroxidase (HRP) conjugate was added; (c) after several washing 

steps, the particles were magnetically blocked, and the substrate was added. The enzymatic product 

was measured by chronoamperometry[129]. Free use. Copyright 2018 MDPI. 

Guan et al. [130] modified gold nanoparticles with short oligonucleotide sequences 

and anti‐GLYP antibodies; the analytical response was based on PCR amplification. The 

detection principle consisted of a competition assay between the immobilized GLYP de‐

rivative in the PCR tubes and the soluble GLYP from the mixture. Depending on its inter‐

action with the GLYP species, the probe was immobilized on the tube or was soluble in 

bulk. The supernatant was discarded, and signal DNA (complementary to the immobi‐

lized oligo) was released and subjected to real‐time PCR. This way, the amount of GLYP 

present was directly proportional to the Ct value (Ct, the cycle at which the response sig‐

nal is higher than the noise signal) because less signal DNA was present. Then, more cy‐

cles were necessary (Figure 12) [130]. A great deal of signal DNA per antibody present in 

the probe, together with PCR amplification, provided a high sensitivity to the method, 

and an LOD of 0.052 nM was achieved. 
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Figure 12. Schematic illustration of the AuNP‐BB‐iPCR. (a) Synthesis procedure of the AuNP probe. 

(b) Amplification curves of real‐time PCR for the standard curve of Ct value against concentrations 

of signal DNA (from 1 fM to 0.01 μM). Water was used instead of signal DNA for negative control. 

(c) The standard curve of Ct values against logarithm concentrations of signal DNA. Reprinted with 

permission from [130]. Copyright 2021 Elsevier. 

0D Nanomaterials with Aptamers 

On the other hand, aptamers are also promising biological recognition elements that 

can identify various pesticides [131–139]. DNA‐aptamers are synthetic single‐stranded ol‐

igonucleotides selected to bind to target contaminants with favorable selectivity and sen‐

sitivity. The reported studies on aptamers and aptasensors have shown these devices to 

be quite promising regarding their ability to sense targets in a wide range of matrices with 

minimal sample pretreatment.   

Jian et al. [140] developed a nanosensor using a 6‐carboxy‐fluorescein‐labeled ap‐

tamer as  the recognition probe and DNA‐functionalized magnetic nanoparticles as  the 

separation carrier. The aptamer was conjugated on the surface of the magnetic nanoparti‐

cles to form a magnetic aptamer–complementary DNA complex. Upon the introduction 

of GLYP, the aptamer was separated from the complementary DNA and was extracted by 

applying a magnetic field; then, the supernatant’s fluorescence signal was measured. The 

sensors reached an LOD of 0.52 nM. This method produces results similar to those ob‐

tained using gas chromatography, and the relative standard deviations were also accepta‐

ble. If the aptamer can recognize other pesticides, the technique could provide a means 

for detecting multiple organophosphorus pesticides [140]. 
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0D Nanomaterials with Enzymes 

The conjugation of AuNPs with the enzyme urease enhanced the GLYP determina‐

tion due to the synergistic effect of these two components. The catalytic reaction of urease 

was inhibited in a concentration‐dependent manner by the presence of GLYP; the conju‐

gation of  the enzyme with  the AuNPs  improved  the sensor’s potentiometric  response. 

This system showed a linear response in the concentration range 2.96 μM–296 μM, with 

an LOD of 2.96 μM, which covers the maximum residual limit set by the WHO for drink‐

ing water. In addition, other pesticides were not interferent [117]. However, the enzyme 

denaturation process results in the instability and short lifetime of the biosensor, which 

mostly limits the operational applications [141]. 

Moreover, the enzymes can be affected by different contaminants in environmental 

samples, such as heavy metals, resulting in a lack of selectivity in the direct determination 

of pesticides and leading to false‐positive results. Therefore, nanozyme electrodes for elec‐

trochemical sensing have recently been recommended [142,143]. Nanozymes are a type of 

nanomaterial with enzyme‐like characteristics that can be used as an alternative to natural 

enzymes, mimicking biological enzyme activity and overcoming the drawbacks of natural 

enzymes. Due to their excellent operational stability, high catalytic activity, and simple 

preparation,  nanozymes  have  been widely  used  to  establish  rapid detection methods 

[125,144–146]. 

For instance, Luo et al. [147] developed a colorimetric sensor of porous Co3O4 nano‐

plates immobilized on a polyester fiber membrane. As GLYP could specifically inhibit the 

peroxidase‐mimicking catalytic activity of Co3O4 nanostructures, its presence can be de‐

termined by the color change intensity in the catalytic reaction. The prepared nanozyme 

sheet showed an LOD of 0.175 mg/kg for GLYP, which enabled its detection by the naked 

eye. The assays time was 10 min, and the color spots were maintained for more than 20 

min (Figure 13) [147]. 

 

Figure 13. Detection of GLYP by Co3O4 nanoplates on a polyester membrane. (a) Representation of 

the inhibitory effect of GLYP on the peroxidase activity of nanoplates; (b) Fluorescence spectra in 

solution of the TMB reaction product in the presence and absence of GLYP; (c) Colorimetric signal 

changes of colorimetric nanozyme sheets without (sample 1) and with GLYP (sample 2); sample 3 

and 4 are control assays without nanozyme. Reprinted with permission from [147]. Copyright 2021 

ACS Publications. 
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In another example, an  indirect SERS sensing assay was applied  to determine  the 

amount of GLYP in tap water. The detection mechanism was based on quantifying the 

TMB oxidation by an Au–Pt nanozyme. This oxidation was  inhibited by L‐cysteine  (L‐

Cys). However, the inhibitory effect of L‐Cys was avoided when GLYP and Cu ions were 

added, which allowed for the reaction to occur. Therefore, TMB oxidation (TMBox) de‐

pends on the amount of GLYP present. In addition, the detection was possible because 

chain‐shaped gold and  silver nanoparticles were used  as a SERS  substrate, which  en‐

hanced the Raman signal of the oxidized TMB and induced the SERS response of the re‐

duced TMB. As a result, the SERS signal intensity of the TMBox (at 1605 cm−1) was pro‐

portional to the concentration of GLYP over the concentration ranges of 0.059 μM to 5.9 

μM. The LOD and LOQ of GLYP were 0.03 μM and 0.059 μM, respectively (Figure 14) 

[126].   

 

Figure 14. (a) Schematic illustration of the sensing process of glyphosate, (b) SERS spectra and ref‐

erence plot of SERS intensities of a Raman shift at 1605 cm−1 vs. GLYP concentrations, and linear 

plot of SERS  intensities of a Raman shift at 1605 cm−1 vs.  logarithm of GLYP concentrations. Re‐

printed with permission from [126]. Copyright 2021 Royal Society Chemistry. 

0D Nanomaterials with Other Biological Elements 

DNA‐templated AgNCs (DNA‐AgNCs), produced using an oligonucleotide as a sta‐

bilizing agent, showed interesting spectral and photophysical properties. A GLYP detec‐

tion  application  was  developed  based  on  a  Cu2+‐modulated  DNA‐templated  silver 

nanocluster (DNA‐AgNCs) sensor, operating via the turn‐on fluorescence strategy. The 

fluorescence quenching of the DNA AgNCs occurred through the presence of Cu2+. Upon 

the presence of GLYP, the functional groups on the surface of glyphosate could chelate 

with Cu2+, following the fluorescence recovery of DNA‐AgNCs. In this system, the car‐

boxylate, amine, and phosphonate groups of GLYP interacted with Cu2+ through chela‐

tion. This fluorescence sensor showed the linearity of the GLYP analysis ranging from 0.09 

to 0.6 μM with a detection as low as 0.03 μM [148]. 

Finally, Li  et  al.  [149]  reported  the use  of  bovine  serum  albumin‐stabilized  gold 

nanoclusters (BSA‐AuNCs) as a conjugate for a GLYP assessment. In the BSA‐AuNCs con‐

jugate, the enzyme quenched the fluorescence signal of the AuNPs; this fluorescence at‐

tenuation was eliminated by adding a second enzyme, trypsin, which hydrolyzes BSA, 

thus  releasing  the  AuNPs,  and  as  a  result,  fluorescence  was  observed.  Since  GLYP 
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irreversibly inhibits trypsin, the herbicide can be quantified indirectly by inhibiting tryp‐

sin, monitored by the fluorescence quenching efficiency. The linear range extended from 

5.9 × 10−4–29.57 μM, and the LOD reached 2.2 × 10−4 μM [149]. 

3.1.5. Carbon Dots (CDs) 

CDs are among the most representative 0D carbon nanomaterials. CDs as fluorescent 

carbon‐based materials (Figure 15) possess at least one dimension less than 10 nm in size 

with tunable physical, chemical, electronic, thermal, mechanical, and optical properties. 

Sok and Fragoso [150] employed carbon nano‐onions (CNOs) to improve the sensitivity 

of a method based on tyrosinase’s (Tyr) inhibition by GLYP. CNOs are hollow spherical 

nanoparticles  formed by  concentric graphene  layers with  increasing diameters.  In  the 

aforementioned work, the CNOs‐Tyr conjugate was immobilized on chitosan (Chi) on a 

screen‐printed electrode. As the analytical response, the amperometric signal was moni‐

tored during the transformation of L‐DOPA by the enzyme. The inhibition of tyrosinase 

was improved when the enzyme was conjugated with CNOs. The LOD reported was 6.5 

nM. In the absence of the CNOS, the LOD was 12 nM [150]. 

 

 
Figure 15.  (a) Schematic representation of  the preparation of SPE  /Chi/ CNOs/TYR electrodes  to 

develop a GLYP sensor. (b) Calibration plots for SPE/Chi/CNO/TYR and SPE/Chi/TYR at different 

glyphosate concentrations. Reprinted with permission from [150]. Copyright 2019 Springer. 

3.1.6. Quantum Dots (QDs) 

QDs are inorganic fluorescent semiconductor nanoparticles (Figure 16a) with a size 

range of 2–10 nm  [151] and particular optical and electronic properties, representing a 

remarkable difference compared to larger‐sized nanoparticles. Their high surface area can 

hold more functional groups compared to organic compounds. QDs are called ‘artificial 
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atoms’ since  they behave similarly  to single atoms with discrete electronic states  [152]. 

These nanoparticles have an expanding use due to their broad absorption band (several 

hundreds of nm), a narrow emission band (below 40 nm), high quantum yield (up to 95%), 

and their chance of exhibiting an emission band tuning beyond a wide range of wave‐

lengths (350–2000 nm). In addition, QDs present particular optical properties: (i) The flu‐

orescence emission of QDs can be adapted by managing their chemical composition, par‐

ticle size, and shape [153]; (ii) QDs have a broad absorption spectrum and symmetrical 

fluorescence emission spectrum (Figure 16b), with only 25−40 nm of half‐width. Moreo‐

ver, they can emit multicolor fluorescence when they are excited at the same wavelength 

[154]. Therefore, QDs can be used in multichannel analyses, ideal for the multiplex detec‐

tion of several different analytes in environmental applications [155]. These characteristics 

make them excellent optical transducers [154,156]. 

Only few reports discussing the use of metal oxide quantum dots to construct sensors 

for pesticides have been published. However, Sahoo et al. [155] proved the effectiveness 

of the exciton quenching of QD in the presence of GLYP and other pesticides by steady‐

state, time‐resolved fluorescence spectroscopy and electrochemical methods. The authors 

synthesized fluorescent ZnO nanoparticles and functionalized them with APTES (3‐ami‐

nopropyltrimethoxy silane). The fluorescence of the nanoparticles was attenuated by the 

presence of different concentrations of GLYP. Although  the authors did not report  the 

LOD, the research showed that concentrations of GLYP on the order of ppm affected the 

fluorescence intensity (Figure 16). According to the authors, the fluorescence quenching 

seems to be explained by the ionic interaction between the carboxylic groups from GLYP 

and the amino groups from APTES [155]. 
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Figure 16. (a) Schematic Representation of Interaction of QD with Glyphosate, (b) Emission spectra 

(λex = 340 nm) of ZnO QD (5 × 10–5 M) in the presence of different GLYP concentrations. Reprinted 

with permission from [155]. Copyright 2018 ACS Publications. 

Bera & Mohapatra [157] reported an LOD for GLYP of 2 pM (Figure 17) by applying 

a  CdTe‐carbon  quantum  dot  (CQD)‐integrated  probe.  Electrostatic  bonding with  the 

CQDs inhibited the photo electron transfer (PET) fluorescence of CdTe. The addition of 

GLYP disrupted  the  interaction between  the quantum particles by  forming a  complex 

with the CQDs (Figure 17), significantly increasing the emission intensity at 632 nm. As a 

result, a remarkably sensible response was achieved, even at picomolar concentrations 

[157]. 
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Figure 17.  (a) The sensing mechanism of CdTe‐CQD sensor  towards GLYP,  (b) Fluorescence de‐

creasing of CdTe due to increasing concentration of CQD solution (c) Fluorescence response of CdTe 

CQD solution, (d) Linear range. Reprinted with permission from [157]. Copyright 2020 Elsevier. 

3.2. 1D Nanomaterials   

1D nanostructures are materials with one dimension not on the nanoscale while the 

other two dimensions are on the nanoscale. The varieties of 1D nanostructures  include 

metallic,  polymeric,  ceramic,  nanotube  (NTs),  nanorod  filament  or  fiber,  nanowires 

(NWs), and nanofibers, which are attractive materials because of their  large surface‐to‐

volume ratio. Their ultrasmall size makes them suitable for nanodevices. 

3.2.1. Carbon Nanotubes (CNTs) 

Carbon nanotubes and porous carbon are the most common carbon materials used 

in sensors  to detect contaminant materials  in water  [158]  (Table 3).  Integrating various 

nanomaterials is a viable strategy to obtain a lower LOD for GLYP [159]. For example, a 

nanocomposite of CuO NPs and multi‐walled carbon nanotubes (CuO/MWCNTs) exhib‐

ited high peroxidase‐like catalytic activity. GLYP could inhibit the catalytic activity of the 

nanocomposite when added to the system, which diminishes the fluorescence intensity. 

In this way, GLYP was assessed indirectly by measuring the degree of inhibition of the 

nanosystem. A detection limit of 3.96 × 10−3 μM was reached with a linear range from 0.012 

to 0.059 μM (Figure 18) [112]. 
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Figure  18.  (a)  Schematic  illustration  of  fluorescence  detection  based  on  the  inhibition  of 

CuOox/MWCNTs catalytic activity by GLYP.  (b) Fluorescence  spectra of  resorufin as a  reaction 

product in the absence and presence at different concentrations of GLYP. (c) Fluorescence intensity 

of resorufin as reaction product at increasing concentration of GLYP. The inset figure presents the 

linear range. Reprinted with permission from [112]. Copyright 2016 Elsevier. 

Gholivand et al. [160] modified a pencil graphite electrode with hollow fiber (HF), 

which was covered with a multi‐walled carbon nanotube (MWCNT)‐ionic liquid (IL) com‐

posite, and copper oxide nanoparticles (CuO). According to the authors, the combination 

of  the  ionic  liquids and copper nanoparticles provides a suitable preconcentration and 

sensitive determination system. Additionally, the further modification of HF with suitable 

metal oxide nanoparticles such as copper oxide promotes  the conductivity of  the elec‐

trode‐coating film. The linear range reported between the current peak and the herbicide 

concentration was  linear over 5 nM  to 1.1 μM, with an LOD of 1.3 nM. However,  this 

study showed that the sensor was not highly selective in detecting GLYP in compounds 

with similar structures or other herbicides, fungicides, pesticides, and insecticides (Figure 

19) [160]. 
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Figure 19. (a) Schematic illustration of the extraction and in‐situ electrochemical detection of GLYP 

(b) Differential pulse voltammetry for GLYP, 0.1 M PBS (pH 7), (c) Linear dependence of peak cur‐

rents on GLYP concentrations as a calibration curve. Reprinted with permission from [160]. Copy‐

right 2018 Elsevier. 

Screen‐printed electrodes (SPEs) have also emerged as an alternative to the rapid in 

situ analyses that cannot be done with traditional electrodes [161]. For example, a spec‐

troelectrochemical method for identifying GLYP and AMPA was reported by Habekost et 

al. [162] based on the compound tris(2,2′‐bipyridyl)ruthenium(II) [Ru(bpy)3]2+. The main 

feature of such a spectroelectrochemical approach is its use of screen‐printed electrodes 

(SPE) made  from either gold or multi‐walled carbon nanotubes  (MWCNTs), decorated 

with nano ZnO, which significantly enhances the ECL signal. As a result, the authors re‐

ported an LOD lower than 1 μM [162]. 

3.2.2. Nanofibers (NFs) 

One‐dimensional nanofibers have small diameters and are highly porous with good 

pore interconnectivity, making them materials with a specific surface area. Together with 

their polymer functionalities, these unique characteristics give nanofibers desirable prop‐

erties for advanced applications in pesticide sensing. The manufacturing methods of nan‐

ofibers include template self‐assembly, phase separation, melt‐blowing, and electrospin‐

ning [163,164]. A susceptible and selective nanofiber‐based sensor requires functionaliza‐

tion strategies such as assembling sensing elements and specific binding sites to GLYP. 

De Almeida et al. [165] proposed a method involving the derivatization of GLYP to a di‐

thiocarbamic acid intermediate, followed by sample application onto Cu‐PVA nanofiber 

sensor strips. A color change in the presence of the GLYP derivative was observed in the 

nanofiber, with a limit of 0.59 μM. The system exhibited an excellent on‐site application 

potential for the high‐throughput screening of GLYP in water [165] (Figure 20). 
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Figure 20. (a) The schematic representation of the cd‐PVA sensor system. (b) The visual colorimetric 

response of  the cd‐PVA sensor  strips  immediately after  the addition of 1000 μg/mL of  the pure 

glyphosate derivative  (99.5%) a and b: cd‐PVA sensor strips after  the addition of the glyphosate 

sample (volume: 30 μL). Values are graphically presented as mean values ± SD (n = 2). Control re‐

actions  included: c: no glyphosate, d: no carbon disulfide, e: a no  test sensor strip/blank.  (c) The 

calibration curve for glyphosate (0.1–500μg/mL). The sample volume was 30 μL and the appropriate 

controls were used in this study. Values are presented as mean values ±SD (n= 3). Adapted with 

permission from [165]. Copyright 2015 Elsevier. 

3.2.3. Nanorods (NRs) 

Gold nanorods (AuNRs) are one‐dimensional gold nanocrystals with tunable optical 

properties, high scattering cross‐sections, and the capacity to form core–shell nanostruc‐

tures with mesoporous silica (MS) [166]. Likewise, AuNRs have attracted significant in‐

terest as SERS substrates. Torul et al. [167] reported the attomole detection of GLYP using 

surface‐enhanced Raman  spectroscopy  (SERS)  and  gold  nanorods derivatized with  4‐ 

mercapto phenylboronic acid [167]. The SERS signal exhibited a linear dependence within 

the glyphosate concentration at 1−10−16 mM. 

3.3. 2D Nanomaterials 

The 2D nanomaterials contain only one dimension on the nanoscale. The 2D nano‐

materials include single‐layered and multi‐layered types, crystalline or amorphous types, 

thin  films,  nanoplates,  and  nanocoating.  2D  nanostructures  such  as  graphene, MoS2, 

MXene, h‐BN [168], g‐C3N4, and black phosphorus have demonstrated an unprecedented 

surface‐to‐volume  ratio, which promises an ultralow material use, ultrafast processing 

times, and ultrahigh treatment efficiency for water cleaning/monitoring [169]. Inside 2D 

materials, the nanocarbon‐based 2D materials,  including graphene (G), graphene oxide 

(GO), and reduced graphene oxide (rGO), are of interest in the construction of novel in‐

terfaces for sensing applications (Table 3) [170].   

3.3.1. Graphene and Graphene Analogs Such as Transition Metal Dichalcogenides and 

Transition Metal Oxide 

Setznagl and Cesarino developed an electrochemical sensor composed of a copper 

nanoparticle system and reduced graphene oxide on a glassy carbon electrode (GC/rGO‐

CuNPs). The analytic response was based on the differential pulse voltammetry produced 
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by the anodic peak due to the Cu0 to Cu2+ oxidation process. The DPV signal was inversely 

dependent on the GLYP concentration, achieving a linear response of 0.1 to 1.1 μM with 

a LOD of 0.19 μM [108]. 

MoS2 nanosheets exhibit peroxidase mimetic activity, which also can be inhibited by 

GLYP, which when combined with 2D layered structures analogous to graphene, results 

in a suitable sensor. This principle was used to detect and quantify GLYP. A linear rela‐

tionship  between  the  absorbance  change  and GLYP  concentration was  observed  over 

2.37– 11.83 μM with an LOD of 0.51 μM [171]. In another example, the inhibition of the 

peroxidase‐mimicking activity of Co3O4 nanodiscs by GLYP was also applied. The color 

variation allows the determination of GLYP in less than 20 min. The LOD was calculated 

as low as 0.014 μM and displays excellent selectivity against other competitive pesticides 

and metal ions [172]. 

Table 3. The 1D, 2D, and 3D nanomaterials used in sensor development for detection of GLYP. 

1D Nanomaterials Nanocomposites 

 
Detection Method 

(Transducer) 
Linear Range  Detection Limit  Reference 

Cu2+‐Cu/GC  Electrochemical  0.4–10 μM  0.186 μM  [110] 

Inhibiting the catalytic activity of the 

CuO/MWCNTs 
Turn‐off fluorescence  0.012–0.06 μM  3.96 × 10−6 μM  [112] 

Carbon dot labeled antibodies (lgG‐

CDs) magnetic nanoparticles Fe3O4 and 

GLYP utilized to couple with the excess 

lgG‐CDs 

Immune Reaction  0.06–473 μM  0.05 μM  [127] 

Carbon nano‐onions (CNOs) 
Tyrosinase based Am‐

perometric 
0.015–10 μM  6.5 nM  [150] 

CdTe‐CQD 
Photoluminescence (PL) 

Fluorometric 
0–1000 nM  2 pM  [157] 

Pencil graphite electrode modified by 

hollow fiber pregnant by MWCNTS‐

ionic liquid composite and CuONPs 

Electrochemical  5 nM–1.1 μM  1.3 nM  [160] 

MWCNTs decorated with nano‐ZnO. 

Nano‐ZnO 

Spectro electrochemical 

and electrochemical de‐

tection 

GLYP: 0–100μM 

AMPA: 30–100 

μM 

GLYP:1 μM 

AMPA:10μM 
[162] 

GE/MWCNTs‐HRP  Electrochemical  0–4.5 mM  1.32 pM  [173] 

Carbon paste electrode   

(spectroscopic‐grade 

graphite powder) 

Electrochemical  0.044–2.8 μM  2 × 10−3 μM  [174] 

Fluorescent CDs  Turn‐on Fluorescence  0.18–59 μM  0.09 μM  [175] 

Fluorescent CDs  FRET  0.02–2.0 μM.  0.6 μM  [176] 

CDs  Fluorescent quenching  1.5 × 10−3–30 μM 

Diazinon: 

1.5 × 10−3 μM 

GLYP: 0.012 μM 

[177] 

GQDs‐AgNPs system 
Fluorometric 

Luminescence probe 
0.18–11.83 μM  0.05 μM  [178] 

CdTe‐quantum dots  Fluorometric  10–118 μM  3 μM  [179] 

2D Nanomaterials Nanocomposites 

Peroxidase Mimetic Activity of 

MoS2 Nanosheets 
Colorimetric  2.4–12μM  0.51 μM  [171] 

Ultrathin two‐dimensional  Fluorescence  2.5–45 μM  2.25 μM  [180] 
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metal‐organic framework nanosheets, 

decorated with tetra‐pyridyl calix 

[4]arene (MOF‐Calix) 

GLYP/Ru(bpy)32+system on 

gold electrodes modified with SAM. 
ECL  0–100 μM  0.01 μM  [181] 

Calixarene‐functionalized luminescent 

silica nanoparticles    [Ru(bpy)3] 2+ com‐

plex. 

FRET  0–2 μM  0.8 μM  [182] 

3D Nanomaterials Nanocomposites 

Nanoporous Copper film (microelec‐

trode) 
Electrochemical  0.030–0.065 μM  4 × 10−3 μM  [111]   

Nanobody (CP4‐EPSPS protein) and 

Mesoporous Carbon 

Electrochemical immunosen‐

sor 
6 × 10−6–0.6 μM  4.3 × 10−6 μM  [123] 

ZnS‐QDs on ordered mesoporous car‐

bons substrate 
HRP and ECL  0.1 nM–10 mM  NR  [183] 

Note: NR: Not Reported. 

3.3.2. Meso‐/Nanoporous 

Mesoporous materials show unique features, including high surface areas, large pore 

sizes (2–50 nm), tunable pore structures, controllable framework compositions, various 

nanostructures, high  stabilities, and  easy  functionalization. These  features have  led  to 

their widespread usage  [184]. For  example,  an  electrochemiluminescence  (ECL)  enzy‐

matic biosensor was successfully developed using an ordered mesoporous carbon (OMC) 

and HRP. The principle of detection was the inhibition of HRP by GLYP. The analytical 

response was based on the catalytic reaction using HRP, Na2S2O3, and H2O2 to yield H2S, 

which reacts with Zn+2 ions to produce ZnS quantum dots. The OMC provided excellent 

conductivity  for detection  and  ample  accommodation  for  the Zn2+  ions;  chitosan was 

added to enhance the Zn2+ ions’ adsorption. In this way, the enzymatic activity was fol‐

lowed by electrochemiluminescence generated by ZnS QDs. As GLYP can chelate  iron 

from  the catalytic center of HRP,  its presence decreases  the HRP activity and  the ECL 

signal. A wide linear range was reported from 0. 1 nM to 10 mM with an excellent sensi‐

tivity, reproducibility, and selectivity. In this report, the IC value of 1.61 μM revealed a 

pronounced inhibition of HRP by GLYP [183]. 

In another example, stable covalent organic frameworks (COFs) of melamine and p‐

benzaldehyde  (MaBd) were prepared by polycondensation. MaBd catalyzes  the glycol 

and chloroauric acid reaction to generate gold nanoparticles with a strong RRS and sur‐

face‐enhanced Raman scattering (SERS) effect. On the other hand, an aptamer for GLYP 

c, able to interact with MaBd was synthesized, but the Aptamer–MaBd complex was cat‐

alytically inactive. However, when GLYP was added to the solution, the aptamer inter‐

acted preferably with the herbicide, liberating and restoring the MaBd’s catalytic activity. 

Thus, a highly sensitive SERS method was developed with a linear range of 0.003−0.07 nM 

and a GLYP detection limit of 0.002 nM (Figure 21) [185]. 
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Figure 21. Aptamer regulated‐MaBd catalysis of GC‐HAuCl4 nanogold reaction to detect GLYP with 

two scattering techniques. Reprinted with permission from [185]. Copyright 2021 Elsevier. 

In recent years, nanoporous materials‐based sensors  for pollutants detection have 

drawn interest as simple novel sensors to overcome the drawbacks of some conventional 

analytical methods  [186]. For  instance, a copper microelectrode was modified with na‐

noporous copper  film  (NPC)  to study  the effect of GLYP on  the Cu0  to Cu2+ oxidation 

process (Figure 22). As already known, GLYP is electrochemically inactive, but this com‐

pound influences the electrochemical behavior of NPC materials through a chemical re‐

action with Cu(II) ions. At specific concentrations, the amount of copper oxides decreases 

due  to  the  formation of soluble Cu(II) complex with GLYP;  therefore,  less current was 

obtained in a concentration‐dependent manner. An LOD of 3 nM was reported [111]. With 

the electrodeposition of copper nanoparticles  (CuNP) on a  screen‐printed carbon elec‐

trode (SPCE), which was modified with an ordered mesoporous carbon (CMK‐8), GLYP 

was determined electrochemically with an LOD of 5.3 × 10−4 μM [111]. 
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Figure 22. An electrochemically synthesized nanoporous copper microsensor for highly sensitive 

and selective determination of GLYP. Reprinted with permission from [111]. Copyright 2020 Wiley 

Online Library. 

Metal‐Organic Frameworks (MOFs) 

MOFs are a relevant class of inorganic and organic hybrid crystals of nanostructured 

porous materials. They have attracted increasing interest from research communities due 

to  their  vast  surface  area,  diversity  in  nanostructures  [187],  and  unique  properties 

[188,189] for optical sensing [190]. MOFs have been extensively investigated to address 

the challenges associated with the sensitivity of on‐site detection in environmental moni‐

toring, which is imperative for developing sensors for pesticides (Table 4) [191,192]. Most 

of  the studies  in  the  literature  focus on  the application of MOFs as sorbents  for GLYP 

extraction and preconcentration [193–196]. 

Further progress  in the detection of GLYP was achieved with the synthesis of ul‐

trathin 2D metal‐organic framework (MOF) nanosheets decorated with tetra‐pyridyl ca‐

lix[4]arene. Calix[n]arenes have been widely used as  fluorescent probes because of  the 

fluorescence variation resulting from the  interaction between small guest molecules  in‐

corporated  into  their structure. The  implementation of 2D MOF‐Calix nanosheets with 

functional groups have enabled the development of the third generation of hosts for the 

selective and sensitive detection of GLYP by enhancing  the  fluorescence effect with an 

LOD of 2.25 μM [180]. 

The unique characteristics of MOFs are advantageous for constructing novel artifi‐

cial enzymes, particularly nanozymes. The development of MOF‐based nanozymes  in‐

cludes their construction and an analysis of their chemical sensing and biosensing prop‐

erties [197]. A pesticide sensor based on a glass carbon electrode (GCE) modified by cop‐

per oxide @ mesoporous carbon (CuOx@mC) composite was reported (Figure 23). Since 

copper ions can coordinate with GLYP, the DPV method could record the effect on the 

electrochemical response signal. This effect was used to determine the GLYP content (Fig‐

ure 23c). The CuOx@mC/GCE displayed superior sensing performance, the achievement 

of an LOD of 7.69 × 10−10 μM was achieved, and the acquirement of a linear range of 1.0 × 

10−9 to 100 μM [198] (Figure 23). 
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Figure 23. Nanocomposite development  for an electrochemical sensor.  (a) CuOx@mC composite 

formation, (b) Analytical principle of the electrochemical sensor based on the CuOx@mC composite, 

(c) A calibration curves between ΔI and the GLYP concentrations for CuOx@ mC GCE. Reprinted 

with permission from [198]. Copyright 2020 Elsevier. 

An electrochemical sensor was constructed by dropping a hierarchically porous Cu‐

BTC material on the surface of an ITO electrode [199]. Cu‐BTC increases the active surface 

area of  the working  electrode,  improving  its  cyclic voltammetry  (CV) and differential 

pulse‐stripping voltammetry (DPV) responses. In addition, the large specific surface area 

of the Cu‐BTC enhanced the electrode’s accumulation ability, resulting in an improved 

electrode detection limit. The LOD was as low as 1.4 × 10−7 μM with two detection ranges, 

1.0 × 10−6 to 1.0 × 10−3 μM and 1.0 × 10−3 to 0.1 μM [73] (Figure 24). 
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Figure 24. (a) Analytical principle of the electrochemical sensor based on the hierarchically porous 

Cu‐BTC MOF material. (b) Differential pulse stripping voltammograms of Cu‐BTC/ITO at different 

GLYP concentrations from a to g (0, 1.0 × 10−6, 5.0 × 10−6, 1.0 × 10−5, 5.0 × 10−5, 1.0 × 10−4, 5.0 × 10−4. (c) 

from h to l (1.0 × 10−3, 1.0 × 10−2, 1.0 × 10−1, 1.0, 0.1 μM). Reprinted with permission from [73]. Copy‐

right 2019 Elsevier. 

3.4. 3D Nanomaterials Such as Nanocomposites in Sensors for GLYP Detection 

3D  nanomaterials  have  dimensions  beyond  100nm,  allowing  multidimensional 

structures  to be constructed. Combining 1D, 2D, and 3D nanomaterials have created a 

wide range of hybrid NMs, called nanocomposites, with enhanced sensitivity for sensor 

applications [200–202]. 

A water‐stable 3D metal‐organic framework (MOF) with a lanthanide, namely Tb‐

MOF, resulted in an ideal fluorescence recognition material to detect GLYP. The fluores‐

cence intensity of Tb‐MOF varies with the amount of glyphosate. The first emission peak 

(360 nm) of Tb‐MOF was enhanced, but the other emission peaks (490 nm and 545 nm) 

were reduced, allowing detection of GLYP in the range of 0–630 μM with a limit of detec‐

tion of 0.0144 μM [203] (Figure 25). 
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Figure 25. (a) The fluorescence spectra of Tb‐MOF after different concentrations of 

GLYP; (b) Linear correlation of Tb‐MOF and different concentration of GLYP; (c) The 

change of color for the Tb‐MOF before and after adding GLYP. Reprinted with permis‐

sion from [203]. Copyright 2021 Elsevier. 

Nanocomposites 

Molecularly imprinted polymers (MIPs) have now earned a reputation as ‘‘artificial 

receptors’’ or ‘‘plastic antibodies’’. As the mimics of natural receptors, MIPs are reminis‐

cent of some essential functions of natural receptors in living systems, e.g., the ability to 

interact with or recognize one element target in preference to another that is closely re‐

lated, which is potentially valuable for the detection of molecules in a sensitive, rapid, and 

selective way (Table 4) [204,205]. 

For example, a pencil graphite electrode was modified with a doubly imprinted pol‐

ymer for the simultaneous detection of GLYP and glufosinate (Glu). Since GLYP is prone 

to nitrosation, N‐nitroso GLYP and Glu were used as templates for anodic stripping vol‐

tametric  peaks  assays.  The  sensor’s  fabrication  plans  initially  involved  growing  a 

nanostructured polymer film directly on the electrode by immobilizing the AuNPs on its 

surface. Then, monomeric (N‐methacryloyl‐L‐cysteine) molecules were linked through S‐

Au bonds and were subjected to free‐radical polymerization using a pre‐polymer mixture 

composed of a cross‐linker, an initiator, and multiwalled carbon nanotubes (MWCNTs). 

Finally, a doubly imprinted polymer was obtained by removing the molecule templates 

(Figure 26). The final sensor could simultaneously detect GLYP and glufosinate in aque‐

ous samples in two wide linear ranges (0.02–1.04 μM and 3.19 × 10−3–0.02 μM) with LOD 

of 2.07 × 10−3 and 1.12 × 10−3 μM [206]. 
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Figure 26. Schematic representation of double‐template  imprinted polymer‐modified GNPs‐PGE 

fabrication and the suggested binding mechanism for simultaneous analysis of GLYP and GLU in 

their respective MIP cavities. Reprinted with permission from [206]. Copyright 2014 Elsevier. 

Heterocycles such as pyrrole, thiophene, or aromatic thiols are commonly partially 

cross‐linked electro‐monomers used to construct molecularly imprinted electrochemical 

sensors [207]. For example, Mazouz et al. [208] made an electrochemical sensor with MIPs, 

a polypyrrole matrix (Ppy), and GLYP molecules as a template. Two electrodes were ob‐

tained: one with a gold surface and  the second with ZnO nanorods  (grown on an  ITO 

diazonium‐modified electrode), and ehe LODs of these sensors were around 10−7 μM and 

10−4 μM, respectively [208]. In another example, a molecularly imprinted mesoporous or‐

ganosilica  (MIMO)  for GLYP was  synthesized  using  a  zwitterionic  functional  group 

(MIMO‐z).  After  removing  GLYP,  the  zwitterionic  group  remained  in  the MIMO‐z 
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structure. Then,  graphene  quantum dots were  encapsulated  into  the MIMO‐z’s pores 

(MIMO‐zQ). The effect of GLYP on the fluorescence intensity of the graphene dots was 

monitored. In addition, the authors used another kind of quantum dot, InP/ZnS QD. In 

both cases, when the MIMO‐zQ suspension was incubated into the GLYP solutions, sig‐

nificant fluorescence quenching occurred, which was used as a signal transducer to sen‐

sitively detect GLYP to sub‐nanomolar concentration levels: 9.2 ± 0.18% quenching at 0.1 

nM (Figure 27) [209]. 

 

Figure 27. (a) Schematic illustration of the synthesis of QD‐encapsulated GLYP imprinted mesopo‐

rous organosilica (MIMO‐zQ), (b) Photoluminescence decrease as a function of the GLYP concen‐

tration  for both MIMO‐zQ preparations, graphene QDs  (left) and  InP/ZnS QD  (right). Reprinted 

with permission from [209]. Copyright 2019 Nature. 

A  three‐dimensional microfluidic paper‐based analytical device  (3D‐μPAD) using 

Mn–ZnS quantum dots embedded in a molecularly imprinted polymer (Mn‐ZnS QD‐MIP) 

was reported. Its detection was based on inhibiting the catalytic activity of Mn‐ZnS QD 
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MIP  in the H2O2 oxidation of ABTS. A glyphosate‐imprinted polymer was successfully 

synthesized on the Mn‐ZnS QD’s surface using a poly (N‐isopropyl acrylamide) and N, 

N′‐Methylenebisacrylamide as the functional monomers. The catalytic activity depended 

on the binding or non‐binding of the glyphosate molecules on the Mn–ZnS QD‐MIP syn‐

thetic recognition sites. Glyphosate selectively bonded to the cavities embedded on the 

Mn–ZnS QD’s surface and subsequently turned off or inhibited the ABTS oxidation. An 

assay on the 3D‐μPAD determined the presence of glyphosate via image detection, over 

an operating range of 2.96 × 10−5 mM–0.296 mM and with a detection limit of 1.18 × 10−5 

mM (Figure 28) [210]. 

 

Figure 28. (a) Scheme of mechanism of GLYP colorimetric detection based on Mn–ZnS QD‐MIP as 

a competitive inhibitor on the reaction between ABTS and H2O2. (b) Absorbance spectra of ABTS, a: 

after the addition of Mn–ZnS QD‐MIP, b: ABTS‐H2O2–Mn–ZnS QD‐MIP, c: after addition of GLYP. 

Reprinted with permission from [210]. Copyright 2021 Elsevier. 

In another example, molecularly imprinted Ppy nanotubes (MIPNs) were prepared 

by imprinting GLYP sites on their surfaces. The GLYP sensor was fabricated by coating a 

thin  layer of the MIPNs on  the surface of a screen‐printed electrode  (SPE). The MIPN‐

modified SPE produces an oxidation‐reduction reaction and thus results in the response 

current. When GLYP is selectively adsorbed, the transfer of electrons is hindered, and the 

active surface area is reduced alongside the response current. The decrease in the response 

current is proportional to the amount of GLYP that has been adsorbed. The results demon‐

strate  that  the MIPN‐based electrochemical  sensor  for GLYP exhibits a wide detection 

range of 1.48 × 10−5–2.07 × 10−3 mM with an LOD of 1.15 × 10−5 mM [211]. 

Thimoonnee et al. [212] developed a graphite screen‐printed electrode modified with 

a molecularly  imprinted polymer coated on a mesoporous  silica‐platinum core  (MSN‐

PtNPs@d‐MIP/GSPE)  for  the  sensitive,  selective, and  simultaneous detection of GLYP. 

The 3D‐surface‐imprinting strategy enhances the conductivity and monodispersity of the 

MSN‐PtNPs@d‐MIP. A quantitative analysis was performed by differential pulse voltam‐

metry. As a result, the MIP sensor showed good linear calibration curves from 0.025–500 

mM for both analytes with detection limits of 4.0 nM [212]. 

Table 4. MOF and MIPs as nanomaterial‐based for GLYP detection. 

Metal‐Organic Framework (MOFs) System Nanomaterial 

 
Detection Method 

(Transducer) 
Linear Range    Detection Limit  Reference 
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Hierarchically porous Cu‐BTC MOF plat‐

form 
Electrochemical 

1.0 × 10−6–0.01 μM 

and 0.01~1000 μM 
1.4 × 10−7 μM  [73] 

(CuOx@mC/GCE) mesoporous with MOF  Electrochemical  1.0 × 10−9–100 μM  7.69 × 10−10 μM  [198] 

Molecularly Imprinted Polymer (MIP) Nanomaterial System 

PAP‐MIP‐MOF films‐ Gly as template 

molecule/ (AuNPS) / Gold electrode 
Electrochemical  6x10−9–6 × 10−3 μM  5 fM  [100] 

Coumarin‐based ligand (CL) quenched by 

Cu2+ due to the process of photoinduced 

electron transfer. 

Fluorescence  0.12–8.87 μM  0.11 μM  [113] 

antibody‐modified magnetic 

particles, using TMB as an enzymatic sub‐

strate. 

Electrochemical immu‐

noassay (competitive) 
0–0.06 μM  3 × 10−5 μM  [129] 

Fe3O4/molecular‐imprinted nanocompo‐

site 
Electrochemical  NR  10 μM  [201] 

Ppy matrix/molecules GLYP templates  Electrochemical  NR  1 × 10−7 μM  [208] 

Molecularly imprinted mesoporous orga‐

nosilica (MIMO)/QD‐encapsulated GLYP 

imprinted mesoporous organosilica 

Fluorescence  0 nM–800 μM  0.1 nM  [209] 

Ppy‐MIP 
Gravimetric a and elec‐

trochemical b 
1 pM–1 nM  1 pM  [51] 

Ppy‐MIP  Electrochemical  0.03–4.73 μM  1.6 μM  [213] 

Composite AuNPs‐Ppy ‐MIP on the sur‐

face of the ITO electrode 
Voltammetric  2.4–7.1 μM  0.5 μM  [214] 

Disubstituted polyacetylenes (TZP and 

PBP) with Cu ions 
Fluorescence  NR  0.08 μM  [215] 

Poly(2,5dimethoxyaniline) (PDMA) doped 

with poly (4‐styrenesulfonic acid) (PSS)/ 

HRP 

Amperometric  NR  0.09 μM  [216] 

Molecularly imprinted polymer (MIPs) 

made of chitosan (CS) 
EIS  2 × 10−6–0.3 μM  6 × 10−9 μM  [217] 

Note: NR Not Reported; a Surface acoustic wave (SH‐SAW); b Chronamperometry (CA); and square 

wave voltammetry (SWV). 

4. Nanosensors Performance Using Real Samples 

In some countries, the water contamination from GLYP is a permanent problem due 

to GLYP’s intensive and unregulated use. Therefore, monitoring the presence of GLYP in 

environmental water samples should be a permanent activity for correctly diagnosing the 

ecological impact of using this herbicide. Only some analyzed works report the applica‐

tion of nanosensors in environmental water (regarding drinking and urban, subway, or 

surface environments) (Table 5). From the data in Table 5, it seems that the ecological ma‐

trix effects appear to have no significant effect on the selectivity of the determination, ac‐

curacy, or precision. In addition, individual interferents also do not affect the performance 

of the  (nano)sensors; the variety of  interferents, salts, and pesticides used supports  the 

notion that the development of nanosensors is on the right track. 

However, these applications have been tested in fortified water samples but have not 

been validated with the officially proven technique, namely, HPLC‐mass spectrometry. 

In addition, the interferents have usually been studied individually and not in mixtures, 

which may have an increased impact. Therefore, the development of nanosensors should 

also focus on analyzing them in environmental water samples, where the effect of the in‐

terferents can be adequately validated. Some other aspects of the integral performance of 

the system, such as the stability of the components, and the repeatability between days, 
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are generally not reported; therefore, it is necessary to strengthen the studies to elucidate 

these issues’ real potential outside the laboratory. 

Table 5. Accuracy and precision of nanosensors for GLYP determination in environmental water 

samples. 

Sample Matrix  Interferences 

Accuracy 

(Range/AVERAGE 

Recovery) 

Precision    Reference 

Tap water samples  AMPA  98.7–102.6%  3.33–4.54%  [100] 

Water samples, including local 

river water and lake water. 

Deltamethrin, acetamiprid, 

chlorpyrifos, carbendazim 
98.9–105 %.  3.59–6.52%  [102] 

Tap water 

Pyrethroid 

cypermethrin and deltamethrin, dia‐

zinon and malathion and 

mevinphos 

96–104%  NR  [108]   

River water samples 

Simazine, propazine, and atrazine, 

AMPA, Na+ 

, K+, Ni2+, Ca2+, Mg2+, 

98.7–105.2%  1.58–4.76%  [111]   

Real water samples from the 

Taitung Flowing Lake 

in the Taitung Forest Park and 

the tap water of school 

Chlorothalonil,Cyanofenphos, 

Propanil, Chlorpyrifos, 

Carbendazim, Acetamiprid, 

Fenvalerate, Carbaryl, Dimethoate 

96–107%  1.6–4.1%  [112] 

Real samples river and lake 

water 

Dimethoate, malathion, fenitrothion, 

carbendazim, fluazinam, 

chlorpyrifos, triadimefon, 

trichlorfon, and methamidophos. 

91.31–105.28%  1.10–3.48%  [113] 

Tap water and rice 

K+, Na+, Ca2+, Zn2+, Mg2+, Fe3+, Pb2+, 

Ni2+, Co2+, Cr2+, Ag+, Hg2+, and Cd2+, 

trichlorfon, profenofos, malathion, 

fenitrothion, chlorpyrifos, 

glyphosate. ascorbic acid and 

glutathione 

Cu2+ = 92.41–

108.38% 

GLYP = 89.87–

109.39% 

NR  [116] 

Tap water 

Dichlorvos, 

dimethoate, 2–4D, paraquat 

dichloride, hexaconazole 

86%    6%  [117] 

Pearl River water, tea, and soil 

Na+, K+, NH4+, NO3−, PO43−,    F−, 

Mg2+, Zn2+, Ca2+, and Fe3+ pmida, 

glyphosine, omethoate, phosmet 

87.4–103.7%.  4.67%  [127] 

River water 

soil 

Zn2+, Cd2+, Ca2+, Mg2+, 

Na+, NH4+, 

Br−, NO3−, 

SO42–,PO43−, 

Glufosinate. 

Bialaphos, 

Tridemorph, 

Chlorpyrifos, 

Cypermethrin 

(Aminomethyl) phosphonic acid 

92.19–103.25 %  4.3–5.10%  [160]   

Environmental water samples 

Na+, K+, Mg2+, Ca2+, NO−3, CO32−, 

SO42−, dimethoate, isocarbophos, 

phosalone carbaryl, bendiocarb 

99–108%  NR  [171] 
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Water samples collected from 

Qing Lake, Guanlan Lake and 

Yan Lake (Changchun, China). 

Na+,K+,Mg2+,Ca2+,Ba2+,Zn2+,Ag+,Cd2+, 

Fe3+,Hg2+,Mn2+    Pb2+, Hg2+, Cd2+,Fe3+, 

Ag+,    Ametryn, Metsulfuron‐

methyl, Metaflumizone, 

Dinotefuran, 

Chlorfenapyr,Carbendazim, 

Pymetrozine, Imidacloprid, 

Chlorothalonil,Chlorpyrifos, 

Glufosinate 

93.3–106.7%  2.1%  [175] 

Environmental water samples 

NaCl, KCl, CaCl2, NH4Cl, MgCl2, 

CdCl2, ZnSO4, ascorbic acid, 

pyridoxine, glycine, lysine, aspartic 

acid, arginine glucose, sucrose, 

maltose, quercetin, puerarin, 

trifluralin, dicamba, acetochlor, 

atrazine, and AMPA 

93.7–102.6%  1.7–3.3%,  [176] 

Environmental simples 

water and cereal samples 

(amaranth, barley, oat, and 

quinoa). 

K+, Na+, Cl−, NO3‐ 

Mg2+, PO43−, CO32−, SO42− 

Ni2+ 

Carbaryl, carbendazim, fipronil, 

imidacloprid, malathion, 

nitenpyram, o‐phenylphenol, 

pyraclostrobin, thiabendazole, 

thiacloprid, thiamethoxam 

92–108%  3.7%  [179] 

Ground water and rice 

Mancozeb, Thiamethoxam, Cartap 

Hydrochloride, Emamectin 

Benzoate, Alphamethrin, 

Fenpropathrin, Triazophos, 

Imidacloprid, and Chlorpyrifos 

94–98%  NR  [182] 

Water‐quality control and on‐

site applications 

Phenol, caffeine, uric acid, ascorbic 

acid, hydroquinon, profenofos, 

chlorpyrifos, and carbofuran 

100.00–108.00%  0.10–3.79%  [212] 

Cucumber and tap water  AMPA, chlorpyrifos, aldicarb  72.70–98.96%  1.07–4.48%  [213] 

Potato, Tap water 

Malathion, Fenamiphos,     

Parathion Zn2+, Ni2+, Hg2+, Fe3+, Al3+, 

Cd2+, Co2+, Cu2+   Na+ 

81.3–101%  0.49–4.61%  [218] 

Groundwater samples, soybean 

extracts, and lettuce extracts 

Glufosinate, carbaryl, bentazon, 

monocrotophos, thiram, and 

carbofuran, AMPA) and sarcosine, 

Mn4+,Fe2+,Fe3+, K+,Cl−,Zn2+,SO42−, 

BO33−, Na+, NO3−, PO4 3−, and Ca2+ 

97.9–102.1%.  0.2–2.3%  [219] 

Drinking water 

Mn+ = Al3+, Fe3+, Cr3+, Hg2+, Ni2+, Cu2+, 

Cd2+, Mn2+, Zn2+, Co2+, Ca2+, 

Ba2+,Mg2+,K+, and Na+ 

fenthion, parathion‐ethyl, parathion‐

methyl, chlorpyrifos, dichlorvos, 

profe‐ nofos, azinphosethyl, 

azinphosmethyl, fenitrothion, 

malathion, diazinon 

NR  NR  [220] 

Note: NR Not Reported. 
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5. Future Perspectives and Conclusions 

Currently, as a result of the use of herbicides for agricultural purposes, the dispersion 

of harmful chemical pollutants  is a crucial environmental problem. Specifically, GLYP 

water contamination must be addressed due to the health problems this chemical can pro‐

voke in humans. Even though traditional analytical methods have shown good LOD val‐

ues (in the range of pM‐μM), they are usually very time‐consuming with respect to pre‐

paring and analyzing the samples and the cost of the methodology. 

As is has been shown, different coupling nanomaterials have boosted the fabrication 

of  composite  sensors with distinct  features and vast  applications  in pesticide  sensing. 

However, none of the available GLYP detection methods can satisfy all the safety require‐

ments and simultaneously achieve high sensitivity, selectivity, portability, and a fast re‐

sponse time. Hence, the nano‐materials designed to interact with specific organic/biolog‐

ical compounds and polymers face significant challenges. In addition, nano entity–sup‐

port matrix  interactions are critical  in the sensing properties of the nanomaterials. One 

crucial challenge is finding the optimal immobilization procedure for conjugating a bio‐

molecule and a nanomaterial, in addition to the sample processing before detection (e.g., 

purification and separation) [158]. Finally, other challenges remain, such as the miniatur‐

ization, automation, and integration of the nanostructured‐based biosensors. 

However,  the  scope and possibilities  that  these nanomaterials offer are  countless, 

which has driven various 3D printing technologies to construct sensing devices for pesti‐

cide detection,  such as using microfluidics  [221,222] or 3D‐printing  technologies  [223–

225]. With microfluidics and micro‐and nanostructures,  remarkable progress has been 

achieved, although there are still many challenges regarding their synthesis, alignment, 

and application. A microfluidic chip presents several advantages: high portability, versa‐

tility in design, a fast and cheap analysis, and multiple and parallel sample detection. 

Nevertheless, the detection throughput  is  low and requires significant and precise 

sample pretreatment [226,227]. Therefore, future research must focus on the online and 

accurate monitoring of drinking water supply networks to quickly detect accidental or 

intentional drinking water contamination. 

One possibility is to develop an intelligent sensor that presents a sensing element, a 

filtering system, which amplifies a signal with software for data processing and compen‐

sation. Smart sensors’ detection and data processing can be performed while considering 

the environmental factors. They can be used to develop various optical detection tools, 

which makes smart sensors even more appropriate for use as portable biosensors, either 

as a smartphone detector in a direct form or as an instrumental interface. Smart sensors 

differ from integrated sensors as they have built‐in programmable microprocessors. After 

processing and analyzing the data from a sensor, the information can be transmitted wire‐

lessly to a notification node, reporting the water quality to the end‐user. A multi‐analytical 

and portable analysis platform could be used to detect GLYP, which would further the 

possibility of its day‐to‐day detection in a simple, effective, and real‐time way [228]. 

With this review, it has been shown that nanosensors can be used as potential devices 

for GLYP detection in a variety of sample matrices, as they are portable, fast, and sensitive, 

showing LOD values in a range of μM comparable to the traditional methods. Addition‐

ally, nanosensors have the potential for in situ applications. Biological or inorganic com‐

pounds can construct  these nanosensors. Bio‐nanosensors,  for example, are made with 

enzymes, DNA, or antibodies, making their application more attractive because of their 

specificity. On the other hand, Quantum Dots have captured research interest, and even 

though they are newly studied materials in this field, there are reports concerning devices 

with LOD values in the pM range. These kinds of devices are of interest due to their high 

surface area. 
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