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SIGLAS Y ACRÓNIMOS 
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IARC*: Centro Internacional de Investigaciones sobre el Cáncer 

IC: Intensidad de la cauda del cometa 

ICH: Intercambio de Cromátidas hermanas 

i.a: ingrediente activo 
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RESUMEN 

El insecticida cetoenol Movento® 240SC es un derivado de los ácidos tetrámicos de primera 

generación, con spirotetramat como ingrediente activo, es un insecticida sistémico utilizado 

para erradicar plagas de importancia económica en cultivos de crucíferas y cucurbitáceas, 

entre otros. En el presente estudio se determinó la Dosis Letal 50 (LD50) y se analizó el 

efecto genotóxico de este insecticida en los ovarios de Drosophila melanogaster mediante 

el ensayo cometa alcalino. La LD50 obtenida fue de 0.079 mg/mL a las 48 h por exposición 

vía oral, debido a que se registró la muerte del 50% de los organismos expuestos en 

comparación con el grupo testigo negativo (p<0.001) en tres experimentos independientes. 

En la evaluación genotóxica se expusieron 10 hembras vírgenes de D. melanogaster, vía 

oral a tres concentraciones sub-letales: 0.011, 0.022 y 0.037 mg/mL de Movento® 240SC, 

durante 72 horas más un grupo testigo negativo (sin plaguicida) y un grupo testigo positivo 

(Bleomicina 17.5 mg/mL). El análisis de tres parámetros indicadores de daño al ADN: 

longitud, momento e intensidad de la cauda, revelaron que a la concentración de 0.011 

mg/mL del insecticida cetoenol Movento® 240SC no se modifica la longitud y momento de 

la cauda del cometa en el ovario de D. melanogaster comparado con el grupo testigo 

negativo (p<0.001). Sin embargo, el promedio de la intensidad de la cauda aumenta 

significativamente con relación a los valores del grupo testigo negativo (p<0.001). A 

concentraciones de 0.022 y 0.037 mg/mL del insecticida cetoenol Movento® 240SC y la 

bleomicina, incrementan significativamente los valores promedios de los tres parámetros 

genotóxicos comparado con el grupo testigo negativo (p<0.001). El análisis de regresión 

lineal mostró que el aumento del daño al ADN reflejado en el momento e intensidad de la 

cauda es dependiente de la dosis de exposición (p<0.001). Estos resultados demuestran 

que el insecticida cetoenol Movento® 240SC, es un agente genotóxico en células del ovario 

de D. melanogaster y que la mosca de la fruta es un excelente modelo para evaluar el riesgo 

genotóxico de los plaguicidas. 
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ABSTRACT 

Movento® 240SC is a keto-enol insecticide the first-generation derivative of tetramic acids, 

with spirotetramat as an active ingredient, it is a systemic insecticide used to eradicate pests 

of economic importance in cruciferous and cucurbit crops, among others. In the present 

study, we determined the lethal dose (LD50) and the genotoxic effect of this insecticide in 

Drosophila melanogaster ovaries using the alkaline comet assay. The LD50 obtained was 

0.079 mg/mL at 48 h by oral exposure, due to the death of 50% of the exposed organisms 

was recorded compared to the negative control group (p<0.001) in three independent 

experiments. In the genotoxic analysis, 10 virgin D. melanogaster females were exposure 

orally at 3 sublethal concentrations: 0.011, 0.022 and 0.037 mg/mL of Movento® 240SC for 

72 hours in three independent experiments, plus a negative control (without pesticide) and 

a positive control (Bleomycin, 17.5 mg/mL). The analysis of three indicator parameters of 

DNA damage: tail length, tail moment and tail intensity, revealed that at the concentration of 

0.011mg/mL of the ketoenol insecticide Movento® 240SC, the tail length and tail moment is 

not modified in the ovary of D. melanogaster compared with the negative control group 

(p<0.001). However, the average intensity of the cauda, increases significantly in relation to 

the negative control group (p<0.001). At concentrations of 0.022 and 0.037 mg/mL of the 

ketoenol insecticide Movento® 240SC and bleomycin, the three genotoxic parameters are 

significantly increased compared to the negative control group (p<0.001). Linear regression 

analysis shows that the increase in DNA damage reflected at the tail moment and tail 

intensity is dependent on the exposure dose (p<0.001). These results showed that Movento® 

240SC keto-enol insecticide, is a genotoxic agent in D. melanogaster ovary cells and the 

fruit fly is an excelent model for assessing the genotoxic risk of pesticides. 
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•ALTERACIONES EN SERVICIOS ECOSISTÉMICOS Y CICLOS
BIOGEOQUÍMICOS, DESENCADENANDO IMPACTOS SOCIALES
Y ECONÓMICOS.

ECOSISTEMA

•MODIFICACIONES EN CADENAS TRÓFICAS E INTERACCIÓN
ENTRE LOS ORGANISMOS, POR EJEMPLO, LA POLINIZACIÓN
POR LOS INSECTOS.

COMUNIDAD

•CAMBIOS EN PARÁMETROS POBLACIONALES (MORTALIDAD,
FECUNDIDAD, LONGEVIDAD) Y DISMINUCIÓN DE LA
DESCENDENCIA.

POBLACIÓN

•ALTERACIONES EN FERTILIDAD Y FECUNDIDAD.ORGANISMO

•DISMINUCIÓN DEL TAMAÑO DE LOS ÓRGANOS COMO
TESTÍCULOS U OVARIOS.FISIOLOGÍA

•ACTIVACIÓN DE MECANISMOS DE REPARACIÓN, ARRESTO
DEL CICLO CELULAR Y SUPRESIÓN O INICIACIÓN DE
SEÑALIZACIÓN DE VÍAS DE APOPTOSIS.

BIOQUÍMICA

•MUTACIONES Y ERRORES EN LA REPLICACIÓN DEL ADN, POR
ENTRECRUZAMIENTOS DE ADN-ADN, ADUCTOS, BASES
OXIDADAS Y RUPTURAS EN LAS CADENAS.

GENOMA

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Posibles implicaciones del daño al ADN en los diferentes niveles de organización. 

Elaboración propia. 
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1 INTRODUCCIÓN 

La superficie terrestre comprende 13 mil millones de hectáreas, de las cuales 1.6 mil 

millones son utilizadas para la producción agrícola (Dubois, 2011). En la actualidad, debido 

a la alta demanda de alimentos derivado del crecimiento de la población, se ha 

incrementado el uso de plaguicidas en las zonas de producción, aunado al Cambio 

Climático y a la resistencia de plagas (Popp et al., 2013; Delcour et al., 2015; ONU, 2019). 

Se ha estimado que a nivel mundial se pierde hasta el 40% de los cultivos por causa de las 

distintas plagas agrícolas, equivalente a 220 mil millones de dólares (FAO, 2019). 

Aunque el uso de plaguicidas contribuye a la seguridad alimentaria, su presencia en el 

ambiente ha tenido graves repercusiones en la dinámica de los ecosistemas debido a su 

persistencia en el ambiente y capacidad de movilizarse de los campos agrícolas hacía la 

atmósfera, el agua y el suelo, provocando su contaminación (Popp, 2013; del Puerto 

Rodríguez et al., 2014). Múltiples investigaciones han detectado diversos plaguicidas como 

organoclorados, organofosforados, carbamatos, piretroides, entre otros (Devine et al., 

2008; Köck, 2014; Rajmohan et al., 2020) y/o sus metabolitos en compartimientos 

ambientales, y su exposición se ha relacionado con alteraciones en la reproducción, 

desarrollo y/o crecimiento de organismos no blanco, como polinizadores, peces, anfibios, 

aves, mamíferos y plantas, lo que ha causado variaciones en los parámetros poblacionales 

(Soare et al., 2019). Además, algunos plaguicidas tienen la capacidad de bioacumularse en 

tejidos vegetales y animales (Buah-Kwofie et al., 2018a; Al-Nasir et al., 2020), por lo que 

pueden ingresar a la cadena trófica y biomagnificarse, representando gran riesgo a la salud 

de los humanos por la ingesta de alimentos contaminados (Gupta y Gupta, 2020). En los 

humanos, las exposiciones agudas o crónicas a estos compuestos están relacionadas con 

infertilidad, malformaciones congénitas y afectaciones al ADN que pueden estar implicados 

en el desarrollo de diversos tipos de cáncer (Salvagni et al., 2010; Sabarwal et al., 2018). 

A pesar de los efectos de los plaguicidas en el ambiente y la salud de los humanos, a nivel 

mundial se liberan al ambiente 4.6 millones de toneladas al año (FAO, 2018). Se ha 

estimado que, sin uso de plaguicidas, el rendimiento de los cultivos disminuiría y existiría 

deficiencia en el suministro de alimentos para la población (Storck et al., 2017). 

La evaluación de los posibles impactos de los plaguicidas en el ambiente, resulta compleja 

por la variedad de las características estructurales, toxicológicas y funcionales de estos 

compuestos, ya que pueden alterar la dinámica de los compartimientos ambientales y 

organismos no blanco de diferentes maneras y con distintos niveles de intensidad (Kromann 
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et al., 2011; Kniss y Coburn, 2015), por lo que, la implementación de pruebas toxicológicas 

con organismos modelo tales como el pez cebra (Danio rerio), anfibios como la rana 

africana de uñas (Xenopus laevis) y la mosca de fruta (Drosophila melanogaster) (Al-

Ghanim et al., 2020; Leeb y Theissinger, 2020; Mandi et al., 2020), resultan ser 

herramientas clave para elucidar posibles afectaciones por exposición a plaguicidas, 

además de permitir en algunos casos la extrapolación de la información a nivel de especies, 

poblaciones, comunidades y ecosistemas (Solomon, 2010). 

1.1 Plaguicidas  

El Código Internacional de Conducta para la Distribución y Utilización de Plaguicidas (FAO, 

2003) define a los plaguicidas como: “cualquier sustancia o mezcla de sustancias 

destinadas a prevenir, destruir o controlar cualquier plaga, incluyendo los vectores de 

enfermedades humanas o de los animales, las especies de plantas o animales indeseables 

que causan perjuicio o que interfieren de cualquier otra forma en la producción, elaboración, 

almacenamiento, transporte o comercialización de alimentos, productos agrícolas, madera 

y productos de madera o alimentos para animales, o que pueden administrarse a los 

animales para combatir insectos, arácnidos u otras plagas en o sobre sus cuerpos. El 

término incluye las sustancias destinadas a utilizarse como reguladoras del crecimiento de 

las plantas, defoliantes, desecantes, agentes para reducir la densidad de fruta o agentes 

para evitar la caída prematura de la fruta, y las sustancias aplicadas a los cultivos antes o 

después de la cosecha para proteger el producto contra la deterioración durante el 

almacenamiento y transporte”. 

1.2 Clasificación de los plaguicidas 

Diversos autores clasifican a los plaguicidas con base en: 

Composición química: Incluye a los organofosforados, organoclorados, carbamatos, 

piretroides, neonicotinoides, biperidinas y cetoenoles (Tabla 1) (Díaz y Aguilar, 2018).  

Tabla 1. Clasificación de plaguicidas según su composición química. 

Grupo Mecanismo de acción Ejemplos 

Organoclorados Modulan los canales de sodio 

interrumpiendo la transmisión de impulsos 

nerviosos entre células nerviosas.  

DDT, Aldrín, Endrín, 

Lindano, Clordano, 

Heptacloro. 
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Organofosforados Inhiben la acción de la acetilcolinesterasa, 

bloqueando la transmisión de los impulsos 

nerviosos. 

Malatión, Clorpirifos, 

Metamidofos, 

Metilparation. 

Carbamatos Inhiben la acción de la acetilcolinesterasa, 

interrumpiendo la transmisión de los 

impulsos nerviosos. 

Aldicarb, Carbaril, 

Carbofuran, Benomil. 

Piretroides Modulan los canales de sodio 

interrumpiendo la transmisión de impulsos 

nerviosos entre células nerviosas. 

Deltametrina, 

Cipermetrina, 

Permetrina. 

Neonicotinoides Agonista/Antagonista de los receptores de 

Acetilcolina bloqueándolos e interrumpiendo 

la transmisión del impulso entre células 

nerviosas. 

Imidacloprid, 

Clotianidin. 

Cetoenoles Inhiben la síntesis de lípidos por el bloqueo 

de la Acetil-coenzima A carboxilasa (ACC).  

Spirodiclofen, 

Spiromesifen, 

Spirotetramat.  

Modificada de Devine et al., 2008; Díaz y Aguilar (2018); SADER y SENASICA (2019). 

Organismo blanco: Dependiendo de los organismos sobre los que tenga efecto el plaguicida 

(Tabla 2). 

Tabla 2. Clasificación de plaguicidas por organismos blanco. 

Clasificación Organismo blanco 

Herbicidas Malezas 

Fungicidas Hongos 

Insecticidas Insectos 

Bactericida Bacterias 

Acaricida Ácaros y garrapatas 

Nematicida Nematodos 

Rodenticida Roedores 

Modificada de Díaz y Aguilar (2018); SADER y SENASICA (2019). 

Mecanismo de acción: De acuerdo con la manera en la que el plaguicida va a tener contacto 

con los organismos (Tabla 3). 
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Tabla 3. Clasificación de plaguicidas por su modo de acción. 

Tipo Acción 

Por contacto Organismos mueren cuando entran en contacto y/o el plaguicida es 

absorbido. 

Selectivos Tóxico solamente para los organismos blanco. 

No selectivo Tóxico tanto para los organismos blanco como para aquellos que no 

lo son.  

Sistémico El plaguicida es aplicado directamente en la planta y posteriormente 

absorbido por ellas, moviéndose hacia arriba, abajo o en ambos 

sentidos. 

Ingestión El plaguicida debe de ser ingerido por los organismos.  

Fumigante Son aplicados como líquidos y/o sólidos pero su estado físico cambia 

a gaseoso.  

Defoliante Causan la caída del follaje de las plantas.  

Repelentes Ocasionan que las plagas no se posen o dejen de alimentarse de las 

plantas a las que se les ha aplicado el plaguicida. 

Fuente: SADER y SENASICA (2019). 

Persistencia: Las características fisicoquímicas de los plaguicidas determinan su 

comportamiento en el ambiente. De esta manera, el log Kow de un compuesto va a estar 

relacionado con la afinidad de este por la fracción lipídica o los sedimentos o bien, por el 

agua. Aunque también son importantes las características tanto físicas y químicas del 

sistema en el que se encuentre (Tabla 4) (Valderrama et al., 2012). 

Tabla 4. Clasificación de plaguicidas de acuerdo con su persistencia en el ambiente.  

Persistencia Vida media 

No persistentes  0-12 semanas 

Moderadamente persistentes 1-18 meses 

Persistentes De varios meses a 20 años 

Permanentes Indefinidamente 

Fuente: Ramírez y Lacasaña (2001). 

Por su toxicidad: La Organización Mundial de la Salud (OMS) propuso un sistema de 

clasificación basado en la toxicidad aguda reportada como la LD50 oral y dérmica para ratas. 

Cuando la LD50 dérmica del compuesto es tal que lo sitúa en una clase más restrictiva que 
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la LD50 oral, el compuesto se incluirá siempre en la clase más restrictiva (WHO y IPCS, 

2010) (Tabla 5). 

Tabla 5. Clasificación de la OMS con base en la toxicidad.  

Clase 
LD50  (mg/kg) 

Oral Dérmica 

Ia. Extremadamente peligroso <5 <50 

Ib. Altamente peligroso 5-50 50-200 

II. Moderadamente peligroso 50-2000 200-2000 

III. Ligeramente peligroso >2000 >2000 

U. Poco probable que presente peligro agudo 5000 o más 

Fuente: WHO y IPCS, 2010. 

1.3 Uso de plaguicidas  

Los plaguicidas se han vuelto indispensables en la agricultura y el sector salud (Yadav y 

Devi, 2017). La aplicación en exceso de estas sustancias ha deteriorado las tierras de 

cultivo modificando sus propiedades fisicoquímicas (Arora et al., 2019) y ha incrementado 

la resistencia de algunas plagas, por cambios en la acción de enzimas detoxificantes o en 

el punto de acción en los organismos (Harsimran y Harsh, 2014; Albert, 2015; García-Rojas 

et al., 2017). 

En México, el uso de plaguicidas comenzó con la Revolución Verde y con la introducción 

de DDT al país en 1948 para combatir el paludismo y proteger los cultivos de algodón 

(Cerutti, 2015). De acuerdo con García et al. (2018) el promedio anual de uso de plaguicidas 

asciende a las 35 mil toneladas dentro del territorio mexicano y los principales estados que 

reportan su uso son Campeche, Chiapas, Estado de México, Morelos, Nayarit, Puebla, 

Sinaloa, Sonora, Tabasco, Tamaulipas, Veracruz y Yucatán. Para el 2019, se produjeron 

81 878 toneladas (ton) de plaguicidas, de las cuales, 28 430 ton correspondían a 

insecticidas, 28 616 ton a fungicidas y 24 832 ton a herbicidas y defoliantes (INEGI, 2020). 

Bejarano (2017) reporta que en México están autorizados para su uso 183 ingredientes 

activos (i.a) de plaguicidas considerados altamente peligrosos y de estos, 

aproximadamente 140 i.a están prohibidos en otros países. Dentro de estos, se encuentran: 

imidacloprid, paraquat, endosulfán y glifosato, entre otros. En la Laguna Negra de Puerto 

Marqués en Acapulco, se han detectado plaguicidas organoclorados prohibidos desde 1991 

(Leal et al., 2014), sin embargo, debido a su persistencia en el ambiente aún están 
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presentes (Sierra-Cortés et al., 2020). En las zonas rurales de Oaxaca, se identificaron 48 

ingredientes activos de diferentes categorías toxicológicas y clases químicas, que son 

ampliamente utilizados en los cultivos de maíz (Bernardino et al., 2019). En Sonora se 

cuantificaron plaguicidas en agua y sedimentos, evidenciando que las concentraciones eran 

superiores a los límites establecidos por México, otros países y a nivel mundial (Hernández-

Antonio y Hansen, 2011), además, se ha estimado que la cantidad de plaguicidas 

identificados que se utilizan, tales como malatión, paratión metílico, diazinon, dimetoato, 

metil azinfos, clorpirifos, endosulfán y paraquat, entre otros, pueden afectar la salud de los 

habitantes de las localidades rurales de Sonora cercanas a las tierras de cultivo (Silveira-

Gramont et al., 2018). 

A pesar de los esfuerzos para el control del uso de plaguicidas, en el territorio mexicano no 

se cuentan con estadísticas confiables de la cantidad y frecuencia de su aplicación, así 

como especificaciones de uso en los cultivos, forma de aplicación y dosis recomendadas 

(Silveira-Gramont et al., 2018).  

Actualmente, para disminuir el uso de plaguicidas y de esta manera, los impactos 

ecológicos y a la salud, se han propuesto soluciones sustentables basadas en el uso de 

bioplaguicidas y de nanoplaguicidas. Los bioplaguicidas se derivan de materiales naturales 

como animales, plantas y bacterias (AL-Ahmadi, 2019), de esta manera, son altamente 

específicos contra plagas objetivo y generalmente los residuos no representan un problema 

al ambiente o a la salud (Nava-Pérez et al., 2012; González-Coloma, 2015). Mientras que 

los nanoplaguicidas, se consideran ambientalmente más seguros y menos tóxicos que los 

plaguicidas químicos (Chhipa, 2017), sin embargo, el impacto de los nanoplaguicidas en la 

biodiversidad aún no es conocido, a pesar de esto se sigue implementando su uso (Sun et 

al., 2019b). 

1.4 Impactos ecotoxicológicos de los plaguicidas  

La ecotoxicología es una ciencia emergente que estudia los efectos por exposición a 

sustancias químicas en animales y plantas no blanco a diferentes niveles de organización: 

individuos, poblaciones, comunidades y ecosistemas (Hoffman, 2002; NPIC, 2013). 

Asimismo, estudia las transformaciones químicas del plaguicida cuando ingresa al 

ambiente. Integra aspectos de la Ecología, Toxicología, Fisiología, Química Analítica, 

Biología molecular y Matemáticas (NPIC, 2013). 
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El objetivo de las evaluaciones de riesgo ecológico es la protección de las funciones 

ambientales de las poblaciones y comunidades de organismos no blanco (Solomon, 2010). 

Estas investigaciones son importantes porque son la base para determinar si los 

compuestos que se encuentran en desarrollo representan un riesgo potencial al ambiente 

(Croft et al., 1998). Los bioensayos con organismos de diferentes niveles tróficos como 

descomponedores (microorganismos), productores primarios (algas y plantas), productores 

secundarios y consumidores (invertebrados y vertebrados), son los procedimientos más 

habituales en Ecotoxicología para obtener información de los efectos producidos por una 

sustancia o mezcla de ellas (Sánchez, 2008; Solomon, 2010). 

Aunque para aprobar el uso de plaguicidas en los países se requiere de un perfil 

toxicológico de las sustancias, estos estudios se enfocan en el efecto de los ingredientes 

activos y no en las formulaciones comerciales de los plaguicidas que representan el 

verdadero riesgo por ser las asperjadas en el ambiente, debido a que contienen 

coadyuvantes que se consideran inertes, pero no se descarta que puedan ser tóxicos 

(Fenner-Crisp, 2001; Mesnage y Antoniou, 2018). 

Estudios recientes han detectado residuos de ingredientes activos o metabolitos de 

plaguicidas en suelo (Joseph et al., 2020), mantos acuíferos y agua superficial (Duttagupta 

et al., 2020; de Souza et al., 2020), organismos no blanco como las abejas (Moreno-

González et al., 2020) o peces (Ernst et al., 2018), en polen (de Oliveira et al., 2016) y en 

alimentos como la miel (Kasiotis et al., 2014; Gawel et al., 2019), vino (Čepo et al., 2018; 

Dias et al., 2019), vegetales y frutas (Montiel-León et al., 2019; Al-Nasir et al., 2020; Gomes 

et al., 2020). 

La persistencia de agroquímicos en el ambiente puede desencadenar variaciones en la 

estructura y función de los ecosistemas. En organismos no blanco, tienen la capacidad de 

causar su muerte o algún tipo de alteración, generando cambios en los mecanismos de 

supervivencia, modificando su comportamiento o su capacidad de reproducirse, lo que con 

el paso del tiempo puede ocasionar que el tamaño de la población disminuya (NPIC, 2013). 

Todas estas perturbaciones, causan deterioro ambiental con efectos directos en la salud de 

los humanos y en el sector económico por lo que, resulta importante estudiar desde una 

perspectiva ecotoxicológica las sustancias presentes en el ambiente, para respaldar la toma 

de decisiones en temas de gestión ambiental (Tarazona, 2007). 
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1.5 Plaguicidas en la atmósfera 

Se ha estimado, que entre el 15 y 40% de los plaguicidas que son aplicados en la agricultura 

ingresan a la atmósfera (Sinfort et al., 2009; Yates et al., 2015). Existen diferentes vías de 

entrada, ya sea por aerosol cuando se están aplicando los agroquímicos a los cultivos 

(Degrendele et al., 2016) o indirectamente debido a sus características fisicoquímicas, tales 

como la presión de vapor que permite su volatilización del suelo, plantas o agua (Cabrerizo 

et al., 2013; Bedos et al., 2002), además de la erosión de las partículas del suelo (Voutsas 

et al., 2005). En este compartimiento ambiental, los plaguicidas pueden degradarse por 

fotólisis (Socorro et al., 2016; Borrás et al., 2017) o estar presentes en forma gaseosa y/o 

partículada (Coscollà et al., 2011; Degrendele et al., 2016), teniendo la capacidad de 

adsorberse a las partículas atmosféricas (PM1O o PM2.5) (Coscollà et al., 2013a; Coscollà et 

al., 2013b; Nascimento et al., 2017), incrementando la vida media de los plaguicidas 

(Socorro et al., 2016). En consecuencia, son más persistentes en el ambiente (Nascimento 

et al., 2017). Las concentraciones que se han registrado en el aire van de picogramos por 

metro cubico (pg/m3) hasta microgramos por metro cúbico (μg/m3) (Nascimento et al., 2017; 

Désert et al., 2018) y su tiempo de permanencia varía desde días hasta meses (Coscollà et 

al., 2017). Algunos estudios se han enfocado en detectar y cuantificar los plaguicidas 

presentes en aire (Climent et al., 2019) (Figura 2). 

Las partículas que contienen plaguicidas son removidas de la atmósfera por deposición 

húmeda o seca, aunque estos procesos son menos eficientes para partículas con un 

diámetro aerodinámico entre 0.05-2 y 0.1-1 micras (μm) (Seinfeld y Pandis, 2006). Por 

consiguiente, se ha documentado la presencia de residuos de plaguicidas en agua pluvial 

de ambientes urbanos y en las corrientes urbanas de agua (Stone et al., 2014), debido a 

que estas sustancias son ocupadas indiscriminadamente en parques, jardines y hogares 

(Hoover, 2005), ocasionando que puedan llegar a los sedimentos de ecosistemas acuáticos 

(Kuivila et al., 2012). 

1.6 Plaguicidas en el agua 

La contaminación de los ecosistemas acuáticos por plaguicidas, ha tomado relevancia en 

las últimas décadas, debido a las repercusiones en el equilibrio de la flora y fauna, el 

reciclaje de nutrientes y la actividad biológica, entre otros (Ohura et al., 2013). La presencia 

de estos compuestos químicos resulta en la disminución de la biodiversidad, toxicidad para 

ciertas algas y diatomeas, dando como resultado floraciones de algas nocivas y 

alteraciones en las cadenas tróficas (Debenest et al., 2010; Malaj et al., 2014). Muturi et al. 

http://www.scielo.org.mx/scielo.php?pid=S0188-49992019000200397&script=sci_arttext#B26
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(2017) reportaron que la presencia de herbicidas (atrazina y glifosato) e insecticidas 

(malatión, carbaril y permetrina) generan la disminución de biodiversidad en comunidades 

microbianas. 

Una vez que los agroquímicos se encuentran en este compartimiento, su dinámica es 

influenciada por el pH, la solubilidad del compuesto y por reacciones de fotólisis o hidrólisis 

que permiten que se degraden parcial o totalmente. Además, pueden adherirse a las 

partículas o sedimentos de ríos y lagos o quedar retenidos en los tejidos de los organismos 

acuáticos, para bioconcentrarse y posteriormente, ingresar a la cadena trófica (Gavrilescu, 

2005; Ponce-Vélez & Botello, 2018). Por ejemplo, los organoclorados son adsorbidos por 

partículas en suspensión (materia orgánica y/o mineral) permaneciendo en la columna de 

agua o depositándose y acumulándose en los sedimentos (Leyva-Cardoso et al., 2003). 

Las partículas sedimentadas pueden regresar al cuerpo de agua mediante resuspensión 

originada por la actividad del viento o por corrientes subacuáticas (Daskalakis y O’Conno, 

1995). Con el paso del tiempo y la presencia de microorganismos, los compuestos clorados 

pueden degradarse en metabolitos secundarios, que suelen ser más tóxicos que los 

compuestos originales (Yang et al., 2013). Cuando los compuestos clorados son 

consumidos por los organismos productores o consumidores primarios, éstos ingresan a la 

red trófica acuática (Lee et al., 2001; Leyva-Cardoso et al., 2003). 

Diversos estudios se han enfocado en detectar plaguicidas en sistemas acuáticos. En el río 

Yangtze, en China se cuantificaron los niveles de algunos neonicotinoides y sus metabolitos 

(Mahai et al., 2019); en un acuífero de Argentina que provee agua para uso doméstico y la 

agricultura, se detectaron plaguicidas organoclorados (Grondona et al., 2019), al igual que 

en el Río Ñuble, en Chile (Montory et al., 2017), en Turquía en el lago Manyas (Erkemen et 

al., 2013) y en el Lago Edku, en Egipto, además se registraron plaguicidas 

organofosforados tanto en la columna de agua, sedimentos y en tilapias (Abbassy et al., 

2019), así como en sedimentos de la Laguna de Alvarado, en el Golfo de México (Ponce-

Vélez & de la Lanza-Espino, 2019). Por lo tanto, representan un riesgo tanto para los 

organismos acuáticos, como para la salud de las personas que consumen el agua y 

alimentos contaminados por agroquímicos. 

1.7 Plaguicidas en el suelo 

En el suelo, los procesos más importantes que afectan la dinámica de los plaguicidas son: 

sorción/desorción, lixiviación, degradación, biotransformación por microorganismos 

(Fernandes et al., 2003; Farha et al., 2016); y las características fisicoquímicas del suelo: 
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contenido de humedad, contenido de materia orgánica y arcilla, carbono orgánico total y pH 

(Arias-Estévez et al., 2008; Farha et al., 2016; Qu et al., 2019). De esta manera, los 

plaguicidas pueden ser mineralizados o convertirse en sustancias más complejas y tóxicas 

(Farha et al., 2016), quedando retenidas en las partículas del suelo o la materia orgánica 

dependiendo de su log Koc (Coeficiente de Partición Suelo/Agua) (Cycoń y Piotrowska-

Seget, 2015), aunque también se pueden encontrar en las plantas o movilizarse y 

contaminar los cuerpos acuáticos mediante lixiviación o escorrentía superficial o 

subterránea (Singh et al., 2004), representando un peligro para los organismos no blanco 

(Cycoń y Piotrowska-Seget, 2015) (Figura 2).  

Diferentes investigaciones han documentado la persistencia de plaguicidas organoclorados 

como el Hexaclorobenceno (HCH), Heptacloro, Aldrín y los metabolitos del DDT, entre 

otros, en suelos dedicados a la agricultura en Benevento, Italia (Qu et al., 2019). Mientras 

que, en la India (Yadav et al., 2015), también se han detectado residuos de productos 

secundarios de DDT y HCH. En México Leal et al. (2014) estudiaron los suelos de las 

principales zonas agrícolas del estado de Sonora, cuantificando niveles de agroquímicos 

organoclorados que representan un riesgo para la salud humana. Por otra parte, en 

República Checa se analizaron 75 suelos agrícolas diferentes y se detectaron residuos de 

30 herbicidas, 20 fungicidas, 3 insecticidas y 15 productos secundarios (Hvězdová et al., 

2018). 

Se ha determinado que la presencia de plaguicidas en el suelo afecta el pH, la actividad 

microbiana y enzimática (Arora et al., 2019) y la estructura de las comunidades edafológicas 

(Sun et al., 2019a), las cuales son importantes para los ciclos biogeoquímicos, la fertilidad 

del suelo y la biotransformación de xenobióticos, componentes fundamentales para la 

estabilidad de los ecosistemas terrestres (Smith et al., 2015; Lovecka et al., 2015; Basu et 

al., 2020).  

1.8 Plaguicidas en la biota  

Diferentes estudios han reportado la presencia de agroquímicos en organismos no blanco, 

desde plaguicidas organoclorados en especies marinas, como ballenas grises y morsas del 

occidente del mar de Bering (Tsygankov et al., 2015), piretroides en tejidos de delfines del 

Mar Mediterráneo (Aznar-Alemany et al., 2017) y en la Gran Barrera de Arrecifes de Coral 

de Australia (Brodie y Landos, 2019). En Queensland, Australia se cuantificaron residuos 

de carbamatos en sangre de tortugas marinas verdes (Heffernan et al., 2019) y en tejido 

adiposo de cocodrilos del Nilo (Crocodylus niloticus) del parque de Humedales Simangasilo 
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en Sudáfrica, se identificaron elevadas concentraciones de organoclorados (Buah-Kwofie 

et al., 2018b), al igual que en el escudo corneo y la sangre de cocodrilos Morelet que habitan 

en Campeche y Yucatán, en México (Jáuregui et al., 2018). Por otra parte, en África se 

estudió la presencia de plaguicidas en huevos de aves acuáticas: pelicanos, cormoranes, 

cigüeñas y garcetas (Bouwman et al., 2019). 

En Irak y en Arabia Saudita se han encontrado plaguicidas organoclorados, 

organofosforados y piretroides en tejido adiposo de animales domésticos como los bovinos, 

ovinos y caprinos (Meligy et al., 2019; Hamadamin y Hassan, 2020) y se han cuantificado 

hasta 60 plaguicidas en huevos de gallinas (Song et al., 2019). 

Debido a que algunos plaguicidas tienen una alta persistencia en el ambiente y elevada 

afinidad por las grasas (lipofilicidad) (Borgå et al., 2004), estos pueden bioacumularse en 

los tejidos de los organismos e ingresar a la cadena trófica, biomagnificandose a través de 

los diferentes eslabones (Daley et al., 2014). De esta manera, al localizarse los humanos 

en la cima de la cadena trófica, los plaguicidas son consumidos mediante pescado, carnes, 

productos lácteos y huevo (Wang et al., 2011; Yu et al., 2013; Daley et al., 2014), 

ocasionando problemas en el desarrollo y deterioro de la salud. Algunos estudios se han 

centrado en estudiar la bioacumulación principalmente de plaguicidas organoclorados en 

peces y evaluar el riesgo a la salud (Buah-Kwofie et al., 2018a; Olisah et al., 2019; Abbassy 

et al., 2019). 

 

Figura 2. Dinámica de los plaguicidas en el ambiente. Una vez que son aplicados a los cultivos, pueden ingresar 

a la atmósfera por aerosol o volatilización, adherirse a las partículas del suelo, ser metabolizados por 

organismos o filtrarse hacia los mantos acuíferos y movilizarse hasta llegar a otros cuerpos de agua, para unirse 

a los sedimentos o bioacumularse en los tejidos de los organismos y biomagnificarse en la cadena trófica. 

(Fuente: Romano, 2018). 
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1.9 Factores climáticos que influyen en la toxicidad de los plaguicidas 

En los últimos años el comportamiento de los plaguicidas en el ambiente se ha visto alterado 

por el Cambio Climático, principalmente por las precipitaciones y el incremento de la 

temperatura. Como consecuencia se modifica la tasa de transformación de los compuestos 

por reacciones de fotólisis, biodegradación, hidrólisis u oxidación, alterando la persistencia 

y movilidad por la atmósfera, agua, suelo, sedimentos y biota (MacDonald et al., 2002). 

A la capacidad que tiene un fenómeno relacionado con el Cambio Climático de alterar la 

toxicidad de los plaguicidas se conoce como sensibilidad a los tóxicos inducida por el clima 

(CITS- climate-induced toxicant sensitivity, por sus siglas en inglés) (Hooper et al., 2013). 

Los mecanismos principales de CITS basados en el aumento de la temperatura, son el 

incremento de la actividad metabólica, la formación de metabolitos más tóxicos y un 

proceso de detoxificación deficiente (Harwood et al., 2009; Hallman y Brooks, 2015; Noyes 

y Lema, 2015). 

El incremento de temperatura aumenta la tasa de degradación o la transformación de 

agroquímicos, incrementando su transformación a compuestos secundarios que pueden 

ser más tóxicos que los originales (Bailey, 2004; Benitez et al., 2006); mientras que las 

lluvias y tormentas promueven la deposición húmeda en sistemas acuáticos y terrestres 

(Dabrowski et al., 2002; Presley et al., 2006; Chiovarou y Siewicki, 2007). Debido a estos 

fenómenos, se ha registrado el aumento en la cantidad de plaguicidas aplicados a los 

cultivos (Reilly et al., 2003; Reilly et al., 2001; Chen y McCarl, 2010) y el desplazamiento de 

plagas a lugares donde nunca se habían presentado (Ju et al., 2013; Delcour et al., 2015), 

promoviendo la aplicación de nuevos compuestos en zonas donde su uso no se había 

reportado.  

1.10 Efectos tóxicos de los plaguicidas en biota 

El uso de plaguicidas es una de las principales causas de la disminución de la biodiversidad 

terrestre (Brühl y Zaller, 2019). Diversos autores han reportado los efectos tóxicos de 

plaguicidas en organismos no blanco, por ejemplo, en los arrecifes de ostras del Estuario 

Loxahatchee en Florida, EU, la presencia de agroquímicos genero impactos negativos en 

la dinámica poblacional reduciendo la abundancia de crustáceos (Swarzenski et al., 2019). 

De Morais y cols. (2018) identificaron que en abejas melipona (Melipona scutellaris) el 

insecticida Fipronil dificulta la actividad motora al disminuir el movimiento, además, 

incrementa el letargo, parálisis e hiperexcitación. El piretroide lambda-cihalotrina induce 

cambios en el comportamiento de natación de la pulga de agua (Daphnia magna), reflejado 

https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0160412009000543#bib5
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0160412009000543#bib9
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0160412009000543#bib41
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0160412009000543#bib123
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0160412009000543#bib37
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0160412009000543#bib132
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0160412009000543#bib131
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0160412009000543#bib35
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en la velocidad y capacidad de giro; además de disminución en la frecuencia cardíaca y 

actividad de las extremidades torácicas (Bownik et al., 2019). El organofosforado clorpirifos 

modifica el comportamiento antidepredatorio del pez cebra (Danio rerio), el linuron afecta la 

respuesta a la señal de alarma que es liberada cuando otros peces son heridos y, en 

presencia de cipermetrina, estos modifican su ruta de desplazamiento (Volz et al., 2020). 

En lombrices de tierra (Eudrilus eugeniae) tanto clorpirifos y cipermitrina, así como la mezcla 

de ellos, indujo cambios en el comportamiento como el enrollamiento, producción de moco, 

fragmentación del cuerpo y en las concentraciones de marcadores de estrés oxidante 

(Tiwari et al., 2019). Los neonicotinoides, como acetamiprid causaron en el gorrión común 

(Passer domesticus) disminución en la densidad de espermatozoides y en la enzima SOD 

(Superóxido dismutasa) (Humann-Guilleminot et al., 2019). Mientras que, en la lombriz roja 

(Eisenia fetida) el herbicida tribenuron metil y el fungicida tebuconazol, indujeron estrés 

oxidante y la inhibición de la celulasa (Chen et al., 2018a). Asimismo, estudios en embriones 

de pez cebra (Danio rerio), han demostrado que fludioxonil y triadimefon alteran la actividad 

de Superóxido dismutasa total (T-SOD) y Catalasa (CAT), al igual que los genes 

involucrados en el estrés oxidante, la apoptosis celular y en los sistemas inmune y 

endocrino (Wang et al., 2020). Por otra parte, en la sangre periférica de caimanes yacaré 

overo (Caiman latirostris) que fueron expuestos tanto individualmente como a mezclas de 

glifosato, clorpirifos y cipermetrina, se detectó daño al ADN e incremento en la frecuencia 

de micronúcleos (Odetti et al., 2020). 

A nivel reproductor, se han realizado estudios con el colémbolo Folsomia candida, que 

demuestran que la presencia de ECTIC (cipermetrina) en suelos repercute en la 

sobrevivencia, reproducción y distribución de estos organismos, aún en concentraciones 

correspondientes a las recomendadas para su uso en la agricultura y ganadería (Zortéa et 

al., 2015). El insecticida Azamax (azaridactina), disminuyó la tasa de nacimiento de crisopas 

(Ceraeochrysa claveri) y aumentó el porcentaje de insectos no viables conforme a la dosis 

de exposición (Gastelbondo et al., 2019). Para el mosquito del dengue o la fiebre amarilla, 

Tracer® (spinosad), provoca cambios en el estado físico (fitness), disminuye el número de 

huevos puestos por hembra y su viabilidad; además de, problemas de digestión sanguínea 

y absorción de nutrientes, que repercuten en el funcionamiento de los ovarios (Fernandes 

et al., 2019). La exposición del pez cebra (Danio rerio) a butaclor, genera cambios en el 

sistema endocrino, modificando la tasa de fecundidad, frecuencia de ovoposición, así como 

en el promedio de número de huevos por desove y la calidad de los huevos durante la 

gametogénesis (Chang et al., 2013). Mientras que, en caracoles de agua dulce (Planorbella 
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duryi) el organoclorado metoxicloro indujo disminución en el número de huevos, número de 

puestas y modificó el comportamiento locomotor, con decrementos en la velocidad 

promedio, distancia recorrida y eventos de congelamiento (Frankel et al., 2020). 

1.11 Efectos en poblaciones humanas expuestas 

Los efectos de los plaguicidas en la salud humana es uno de los temas más estudiados, 

tanto en trabajadores expuestos como gente que reside cerca de campos agrícolas. Se ha 

documentado que el riesgo de desarrollar una enfermedad como asma, diabetes mellitus, 

cáncer, Parkinson, Alzheimer y desordenes reproductivos, se incrementa cuando las 

poblaciones están expuestas a estas sustancias (Kim et al., 2017; Ye et al., 2017). 

Residuos de clorpirifos y sus metabolitos han sido detectados en leche materna, así como 

en orina de las madres y neonatos en lactancia (Brahmand et al., 2019). Su exposición se 

ha asociado con alteraciones en el Sistema Nervioso Central, deterioro cognitivo, cambios 

en hormonas sexuales y tiroideas (Recio et al., 2005; Lacasaña et al., 2010; Aguilar-

Garduño et al., 2013), distensión pulmonar (Lee et al., 2004; Beane et al., 2005), cáncer de 

pulmón (Engel et al., 2005) y leucemia (Beane et al., 2005). Padhi y Pati (2016), identificaron 

residuos de plaguicidas organoclorados en sangre, tejido adiposo y leche materna. Los 

problemas asociados a la presencia de esta clase de agroquímicos son daño neurológico, 

disrupción del sistema endocrino y supresión del sistema inmune (Xiaofei et al., 2008; 

Kumar et al., 2011). Se ha determinado que el riesgo de desarrollar cáncer de mamá en la 

edad adulta incrementa con exposiciones repetidas a DDT durante la niñez (Chang et al., 

2018). También se ha reportado daño al material genético en trabajadores expuestos a 

mezclas de plaguicidas (Jacobsen-Pereira et al., 2018; Sapbamrer et al., 2019), como en 

agricultores de Perú expuestos a organofosforados (Rosales, 2015) o de Bolivia, donde se 

reportó el incremento en la frecuencia de micronúcleos en sangre periférica (Cuenca et al., 

2019).   

En el sistema reproductor masculino los plaguicidas pueden reducir el peso de los 

testículos, inhibir la espermatogénesis, afectar la calidad de semen, la motilidad, morfología, 

densidad, viabilidad de espermatozoides, inducir daño en al ADN; además de cambios en 

los niveles de testosterona, hormonas foliculoestimulante y luteinizante, entre otros 

(Mehrprour et al., 2014). En Hamadan, Irán, se realizó un estudio de la calidad de semen 

de trabajadores agrícolas y su relación con la exposición a organofosforados. Los 

resultados indican que, en presencia de plaguicidas, el número de espermatozoides y la 

motilidad son más bajos que en aquellas personas que no se encuentran expuestas 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969719339129#bb0200
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969719339129#bb0360
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0045653519300013#bib142
https://www-sciencedirect-com.pbidi.unam.mx:2443/science/article/pii/S0045653519300013#bib87
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(Ghafouri et al., 2019). En mujeres, los plaguicidas se han asociado con los efectos en la 

fertilidad, abortos espontáneos, muerte fetal, parto prematuro, anormalidades en el 

desarrollo, bajo peso al nacer, trastornos ováricos e interrupción de la función hormonal 

(Schettler et al., 2003). El DDT y el hexaciclohexano, se relacionan con la reducción de 

peso y circunferencia de la cabeza del recién nacido (Anand et al., 2020). En Argentina, se 

encontró una relación entre el uso de glifosato en campos de cultivo, el incremento en las 

tasas de aborto espontáneo y la presencia de anormalidades congénitas (Avila-Vazquez et 

al., 2018). 

1.12 Mecanismos moleculares de toxicidad de plaguicidas 

Las Especies Reactivas de Oxígeno (ERO) son un grupo de moléculas con capacidad 

oxidante conformadas por el ion superóxido (O2
-), radical hidroxilo (OH-), peróxido de 

hidrógeno (H2O2) y oxígeno singlete (1O2), entre otros. Similar a las ERO, se encuentran las 

Especies Reactivas de Nitrógeno (ERN, por ejemplo, el óxido nítrico (NO-) y peroxinitrito 

(ONOO--). Las ERO son normalmente generadas mediante el metabolismo celular o como 

producto de la actividad de complejos enzimáticos, como NADPH oxidasa y citocromo 

P450. Son esenciales en la señalización celular, estimulación de la proliferación celular, 

defensa contra agentes infecciosos y síntesis de compuestos biológicamente esenciales 

(Marotte y Zeni, 2013; Carrillo et al., 2016). Sin embargo, existen diferentes factores, como 

el estilo de vida, situaciones patológicas y exposición a contaminantes, que pueden 

incrementar la producción y acumulación de ERO alterando la homeostasis intracelular de 

óxido-reducción, desencadenando así el estrés oxidante (San-Miguel y Martin-Gil, 2009; 

Sánchez-Valle y Méndez-Sánchez, 2013). Ante este desequilibrio, las células cuentan con 

mecanismos de defensa antioxidante, que incluyen enzimas como SOD, CAT y Glutatión 

peroxidasa (GPx), así como compuestos no enzimáticos (vitamina C y E, bilirrubina, 

albumina, glutatión, entre otros). Las ERO tienen la capacidad de dañar biomoléculas, como 

lípidos, proteínas y ácidos nucleicos, modificando su estructura y funcionamiento (González 

y Prieto, 2001; Zorrilla et al., 2004; Pedraza y Cárdenas, 2006; Carrillo et al., 2016). Como 

consecuencia, se pueden desarrollar eventos de apoptosis, necrosis, carcinogénesis y 

enfermedades hereditarias (Zorrilla et al., 2004; Pedraza y Cárdenas, 2006; San-Miguel y 

Martin-Gil, 2009) (figura 3). 

La toxicidad de plaguicidas mediante estrés oxidante, puede estar asociada a diversos 

mecanismos: a) el xenobiótico en sí puede ser una especie reactiva; b) puede ser 

metabolizado a una especie reactiva o generar ERO cuando es biotransformado; c) pueden 
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estimular la generación endógena de ERO por la alteración del funcionamiento de las 

cadenas de transporte de electrones del retículo endoplásmico y mitocondria; d) pueden 

entrar en ciclos redox y e) algunos interfieren con la defensa antioxidante, por ejemplo, 

cuando se conjugan con enzimas antioxidantes (Halliwell y Gutteridge, 2007; Lushchak et 

al., 2018). 

  

Figura 3. Implicaciones del estrés oxidante en biomoléculas. (Elaboración propia). 

En cuanto se detecta daño en el ADN, la progresión del ciclo celular se detiene y se activan 

mecanismos de reparación. En caso de que la afectación sea muy severa, las células 

pueden entrar en un estado de senescencia, apoptosis o necrosis (De Zio et al., 2013), 

como se ha reportado para células del hígado de Danio rerio (Jin et al., 2011), linfocitos 

periféricos de ratas (Ojha y Gupta, 2017) y células germinales de C. elegans (Gartner et al., 

2000). 

Otros efectos relacionados con plaguicidas que tienen como mecanismo secundario la 

generación de estrés oxidante, son reacciones inmunotóxicas, neurotóxicas y 

hepatotóxicas, entre otras (Cagnolo y Valladares, 2011; Hong et al., 2020). Cerezer et al. 

(2020) reportaron que la mezcla de más de 20 ingredientes activos de plaguicidas (por 

ejemplo, clomazona, atrazina y propoxur) detectados en arroyos localizados al sur de Brasil 

inducen en crustáceos Aegla aff. longirostri incremento en la generación de ERO en 

músculos, branquias y hepatopáncreas. En ratones macho, imidacloprid causó estrés 
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oxidante, disminución del peso relativo y cambios histológicos en el hígado y deterioro de 

la función hepática (Yang et al., 2020), mientras que en el cerebro de truchas arcoíris induce 

la formación de 8-OHdG (8-hidroxi-2'-desoxiguanosina), considerándose un potencial 

agente neurotóxico con la capacidad de afectar la locomoción de las especies (Topal et al., 

2017; Liu et al., 2020). La exposición de embriones de Danio rerio a Oxidiazon-Butaclor, 

inhibió la actividad de las enzimas antioxidantes en el corazón y generó sobreproducción 

de ERO, MDA y apoptosis en cardiomocitos (Huang et al., 2020). El lindano ocasiona en C. 

elegans mayor permeabilidad de la barrera intestinal y alteraciones en locomoción, 

crecimiento y reproducción (Rera, 2012; Yu et al., 2020). Mientras que, en abejas se reportó 

que los agroquímicos Sivanto™ (flupiradifurona) y Transform® (sulfoxaflor) inducen alta 

producción de ERO y de la proteína Caspasa-3, relacionada con el inicio de la apoptosis 

(Chakrabarti et al., 2020). Para el caso de las plantas, también se ha registrado generación 

excesiva de ERO, daño a la membrana celular y disminución de la viabilidad de las células 

por exposición a imidacloprid, alfa-cipermetrina y benzoato de emamectina en plantas de 

tomate (Shakir et al., 2018), potencialmente los plaguicidas pueden interferir en procesos 

de crecimiento celular, fotosíntesis y reacciones de biosíntesis (Shakir et al., 2016). 

1.13 Biomarcadores  

Los biomarcadores son cambios bioquímicos, fisiológicos o morfológicos medibles en un 

sistema biológico, originados cuando se encuentran expuestos a un agente tóxico de 

naturaleza química, física o biológica (Martínez-Valenzuela y Gómez-Arroyo, 2007; Toro-

Restrepo, 2011; Arango y Sandra, 2012). Son útiles para evaluar el estado de salud y el 

riesgo potencial de enfermedades por exposición a contaminantes ambientales (Martínez-

Valenzuela et al., 2009), además permiten identificar las interacciones entre el contaminante 

y el organismo, así como medir efectos sub-letales a bajas concentraciones y por períodos 

cortos de exposición (Palacio, 2007). Se clasifican en tres tipos: de exposición, de efecto y 

de susceptibilidad (Gil y Pla, 2001). 

Biomarcadores de exposición: Se emplean para evaluar en el organismo sustancias 

exógenas, metabolitos o productos generados por la interacción entre una célula o molécula 

blanco y el xenobiótico. Se pueden medir en sangre, orina, cabello, uñas o en ADN, ARN, 

lípidos y proteínas (Van Cauteren et al., 1996). Se distinguen en dos tipos: 

a) Los marcadores de dosis interna, cuantifican directamente la concentración del 

xenobiótico o sus metabolitos en tejidos, órganos o en el organismo completo (Timbrell, 

1998), por ejemplo, los niveles de insecticidas neonicotinoides en orina (Ichikawa et al., 
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2019) o piretroides, organofosforados y neonicotinoides en suero para estimar la exposición 

individual a estas sustancias (Li et al., 2020a). Aunque este tipo de biomarcadores son una 

herramienta valiosa para evaluar las exposiciones a xenobióticos, no indican en qué medida 

un compuesto a interactuado con objetivos moleculares y celulares (Perera y Weinstein, 

2000). 

b) Los biomarcadores de dosis biológicamente efectiva, indican que el agente tóxico a 

interactuado con los órganos o células blanco, por lo que permiten cuantificar el producto 

de esa interacción (Timbrell, 1998). Por ejemplo, los aductos de ADN son moléculas 

sencillas o complejas que forma el agente tóxico o sus metabolitos con los ácidos nucleicos, 

proteínas o lípidos, mediante enlaces covalentes. De esta forma, la cuantificación de los 

aductos proporciona información sobre que el xenobiótico ha sido absorbido por el 

organismo, sometido a activación metabólica, unido al ADN celular y no ha sido reparado 

(Rundle et al., 2002; Gallo et al., 2008). 

Biomarcadores de efecto: indican cambios bioquímicos o fisiológicos dentro de un 

organismo, como resultado de la exposición al xenobiótico. No identifican al xenobiótico, 

solo miden la respuesta tóxica en el organismo (Gil y Pla 2001), la cual puede ser asociada 

con el desarrollo de una enfermedad (Timbrell, 1998). Las lesiones en el ADN, una vez 

establecidas, pueden convertirse en cambios permanentes en las células dando lugar a una 

mutación, que finalmente desencadene en cáncer (Lodish et al., 2000).  

Biomarcadores de susceptibilidad: indican la sensibilidad del individuo a los efectos de un 

compuesto o un grupo de ellos. Se engloban a los factores genéticos, como polimorfismos, 

que son variaciones en la secuencia de ADN de genes entre individuos de la misma especie 

y que se presentan con una frecuencia superior al 1% (Van Cauteren et al., 1996; 

Caratachea, 2007; Suárez-Larios, 2008). 

Schlenk et al. (2008) propone que los usos potenciales de los biomarcadores en estudios 

de campo son: 

*Para evaluar el efecto de un químico desconocido o una mezcla de productos químicos. 

*Para demostrar biodisponibilidad o ausencia. 

*Proporcionar oportunidades in vitro de comprensión de mecanismos. 

*Priorizar sitios, contaminantes o muestras que requieran futuros análisis. 
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*Para evaluar el curso temporal o éxito de remediación. 

*Para llevar a cabo vigilancia de los contaminantes presentes. 

Debido a que algunos contaminantes ambientales como metales pesados, Hidrocarburos 

aromáticos policíclicos (HAPS) y plaguicidas, entre otros, tienen la capacidad de dañar el 

material genético, se ha implementado el uso de biomarcadores para la evaluación de 

genotoxicidad y el biomonitoreo de especies no blanco expuestas a estas sustancias 

(González-Mille et al., 2010; de Lapuente et al., 2015), incluyendo a los humanos (Gómez-

Arroyo et al., 2013; Suárez-Larios, 2019): 

a) Aberraciones Cromosómicas (AC): es un biomarcador de efecto utilizado para detectar 

cambios en el número de cromosomas de una especie o alteraciones en su estructura, ya 

sea por reordenamientos, ganancia o pérdida de un segmento en el mismo o entre 

diferentes cromosomas (Luaces et al., 2017; Zepeda et al., 2019). Las aberraciones 

cromosómicas se asocian con enfermedades genéticas (Çelik et al., 2005; Singh et al., 

2007) y son consideras como un biomarcador de efecto temprano en la predicción de cáncer 

(Bonassi et al., 2008; Minina et al., 2018). 

b) Micronúcleos (MN): es uno de los biomarcadores de efecto que se ha empleado 

aproximadamente durante 40 años (Zepeda et al., 2019; Sommer et al., 2020). Los MN se 

forman durante la transición metafase-anafase de la mitosis y pueden ser cromosomas 

completos rezagados por daño al huso mitótico, o fragmentos de cromosomas sin 

centrómero. En ambos casos, no se logran integrar al núcleo de las células hijas (Schmi, 

1975), por lo que se rodean de membrana celular y se observan como pequeños núcleos 

(Miller et al., 1998). Es ampliamente utilizado como indicador de daño cromosómico y de 

inestabilidad del genoma, porque evidencia alteraciones en el huso cromático o en la 

estructura de los cromosomas (Terradas et al., 2016). Es frecuentemente empleado para el 

biomonitoreo en mamíferos (Iarmarcovai et al., 2008; Dong et al., 2019). 

c) Intercambio de cromátidas Hermanas (ICH): son cambios recíprocos que ocurren en el 

ADN durante el periodo de síntesis del ciclo celular entre loci homólogos sin que se lleve a 

cabo pérdida de material genético ni modificaciones en la morfología de los cromosomas. 

Es un biomarcador de efecto muy sensible y es posible detectarlos en metafase (Calderón-

Segura et al., 2004; Gómez-Arroyo et al., 2013; Zepeda et al., 2019). Es utilizado en 

monitoreo biológico de especies expuestas a agentes potencialmente genotóxicos debido 

a que en dosis muy bajas se observa un aumento de ICH por encima de la frecuencia 
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normal de incidencia poblacional, por lo que el análisis de estos intercambios ofrece una 

posibilidad útil y cuantitativa para medir el daño genético (Tucker y Preston, 1996; Luaces 

et al., 2017; Azab et al., 2019). 

d) Ensayo cometa: es un biomarcador de efecto, rápido, simple, visual y sensible (Møller, 

2006a). También es conocido como electroforesis en gel de células individuales (Single 

Cell Gel Electrophoresis) y es utilizado para medir rupturas en el ADN en células 

individuales, sitios álcali-lábiles, entrecruzamientos ADN-ADN y ADN-proteínas, así como 

la eficiencia en procesos de reparación de células (Speit y Hartmann, 2006; Shah et al., 

2016). Se fundamenta en que el ADN fragmentado adquiere una carga neta negativa que 

le permite migrar hacia el ánodo de un campo eléctrico y dependiendo del tamaño de los 

fragmentos su velocidad de desplazamiento será diferente. De esta manera, se pueden 

observar los núcleos no dañados como un círculo brillante, mientras que los fragmentos de 

ADN forman la figura de la cola de un cometa; de igual manera se pueden apreciar núcleos 

con apoptosis los cuales se observaran con forma de nubes donde todo el núcleo se 

encuentra completamente fragmentado (Rojas et al., 1999; Moneef et al., 2003). Se ha 

aplicado a diferentes organismos expuestos a plaguicidas (Calderón-Segura et al, 

1999; de Lapuente et al., 2015; Calderón-Segura et al, 2015; Calderón-Segura et al., 

2018) y a poblaciones humanas (Calderón-Segura et al, 2012). 

Existen una amplia gama de estudios que demuestran que distintos tipos de plaguicidas 

inducen daño al ADN, por ejemplo, Jayashree et al. (1994) reportaron que la exposición de 

ratones al fungicida Hinosan (edifenfos 50%) durante 24, 48, 72 y 96 horas, incrementa el 

porcentaje de aberraciones cromosómicas y la frecuencia de micronúcleos. Los fungicidas 

Pestanal® (zineb) y Azzuro (zineb 70%), aumentaron la frecuencia de intercambios de 

cromátidas hermanas y daño primario del ADN detectado mediante el ensayo cometa en 

células del ovario de hámster chinos (Soloneski et al., 2002). En plantas Tradescantia 

pallida tratadas durante 8 horas con diferentes agroquímicos como, tiametoxam, 

acetamiprid, imidacloprid y fipronil, se originó aumento en la presencia de micronúcleos (de 

Morais et al, 2019). La mezcla de cipermitrina con clorpirifos y de glifosato con clorpirifos, 

indujeron incremento en la presencia de micronúcleos y otras anormalidades nucleares en 

eritrocitos de sangre periférica de crías de caimanes (Caiman latirostris) (González et al., 

2019). Otras investigaciones, se han enfocado en detectar la generación de estrés oxidante 

y daño al ADN (González et al., 2003; Agrawal y Sharma, 2010; Han et al., 2014; Tian et 

al., 2020; Zhang et al., 2020a), entre ellos, Song et al. (2009) reportan que lombrices 



 
 

26 
 

expuestas durante 7, 14, 21 y 28 días al herbicida atrazina, presentan incremento en la 

actividad de peroxidasa (POD) e inhibición de SOD y CAT durante el tratamiento, mientras 

que, el ensayo cometa muestra que el Oliver Tail Moment (OTM), aumenta conforme lo 

hace la concentración de atrazina. El insecticida Phoskill® (monocrotofós 36%) induce en 

branquias, pie, manto y músculos del bivalvo Lamellidens marginali expuestos durante 7 

días, el incremento en las actividades de CAT, SOD, Glutatión reductasa (GR) y Glutatión-

S-Transferasa (GST), así como aumento en la frecuencia de micronúcleos y los parámetros 

del ensayo cometa (longitud, intensidad y momento de la cauda); sin embargo, después de 

4 días de recuperación, disminuyeron los valores de las enzimas, la frecuencia de 

micronúcleos y los parámetros del ensayo cometa (Mundhe et al., 2016). En peces de agua 

dulce Labeo rohita expuestos durante 7, 14 y 21 días al insecticida profenofos, las 

actividades de GSH y peroxidación lipídica (LPO) aumentaron durante todo el periodo de 

estudio, mientras que SOD y CAT incrementaron en el día 7, posteriormente en los días 14 

y 21 se registra un descenso en sus valores. Además, mediante el ensayo cometa, se 

detectó que el daño al ADN aumenta conforme la concentración y tiempo de exposición 

(Nataraj et al., 2017). Cuando el fungicida piraclostrobina se encuentra en el suelo durante 

7, 14, 21 y 28 días, la generación de ERO en lombrices de tierra como Eisenia fetida 

aumenta acorde lo hace la concentración del plaguicida. Los niveles de SOD se inhibieron 

después del día 14; la actividad de CAT aumentó desde el día 7 hasta el 21, mientras que 

en el día 28 disminuyó hasta los niveles registrados por el grupo testigo. Este mismo 

comportamiento se registró para GSH y POD, con la diferencia de que el día 28, se inhibió 

su actividad. Los resultados del daño al ADN evidencian que el OTM aumenta de manera 

dependiente de la dosis de exposición (Ma et al., 2019). El herbicida tebuconazol ocasionó 

en ratas macho adultas estrés oxidante en el riñón, aumento en niveles de MDA, SOD, CAT 

y GPx, y oxidación de proteínas. Por último, el daño al ADN inducido por tebuconazol fue 

dependiente de la concentración de exposición (Othmène et al., 2020). En truchas arcoíris 

(Oncorhynchus mykiss) expuestas durante 4 días, el insecticida Fipronil® (fenilpirilazo) 

inhibe la actividad de las enzimas antioxidantes SOD, CAT y GPx e incrementa los niveles 

de parámetros de estrés oxidante, MDA, Mieloperoxidasa (MPO), 8-OHdG y la actividad de 

Caspasa-3 en branquias e hígado (Uçar et al., 2020). 
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2. ANTECEDENTES 

2.1 Insecticidas cetoenoles 

Los insecticidas cetoenoles son un nuevo grupo de plaguicidas desarrollados por Bayer 

CropScience. Su formulación química deriva de ácidos tetrónicos y tetrámicos (Athanasellis 

et al., 2010). 

Los ácidos tetrónicos y tetrámicos se caracterizan por ser compuestos que presentan 

tautomería cetoenol, por lo que pueden encontrarse tanto en la forma ceto como en la enol 

(Abdou et al., 2019). Los compuestos tautoméricos, son isómeros que se van a ver 

modificados por la migración de un átomo de hidrógeno o protón y de los enlaces simples 

y dobles adyacentes. La tautomería heterocíclica más conocida es la forma cetoenol, en la 

cual los hidrógenos unidos a los carbonos alfa de la cetona van a migrar hacía el oxígeno 

del grupo carbonilo y formaran un enol, que se caracteriza por la presencia de un grupo 

hidroxilo unido a un átomo de carbono que tiene un doble enlace con el carbono alfa 

(Robledo, 2015). 

El grupo de insecticidas y acaricidas cetoenoles está conformado por tres principios activos: 

spirodiclofen, spiromesifen y spirotetramat (figura 4), que ofrecen una nueva alternativa en 

la protección de los cultivos por su novedoso mecanismo de acción, basado en la inhibición 

de la síntesis de lípidos por su interacción con la enzima Acetil-CoA carboxilasa 

(Bretschneider et al., 2012). Lo anterior ocasiona que no se lleve a cabo la carboxilación de 

la Acetil CoA por lo que, la IARC los clasifica dentro del grupo 23: Inhibidores de la síntesis 

de lípidos (Lümmen et al., 2014). A continuación, se realiza una pequeña descripción de 

cada ingrediente activo: 

Envidor® 240SC (spirodiclofen) es el primer miembro del grupo de los cetoenoles y fue 

lanzado al mercado en 2002. Es un acaricida foliar no sistémico y selectivo que actúa en 

todas las etapas de desarrollo de los ácaros (Marčić et al., 2011; Bretschneider et al., 2012), 

por ejemplo, Tetranychus sp., Panonychus sp., Brevipalpus sp., Phyllocoptruta sp. y Aculus 

sp. (Rauch et al., 2002). Es utilizado en cultivos de cítricos, manzanas, peras, cerezas, 

ciruelas, plátanos, almendras y avellanas (Marčić et al., 2011). 

Oberon® 240SC (spiromesifen) es un acaricida e insecticida de contacto foliar no sistémico 

que controla a las poblaciones de ácaros, arañas rojas y moscas blancas, especialmente 

en estadios juveniles, de ninfas y pupas (Kodandaram et al., 2016). Es utilizado en 
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vegetales, frutas, algodón, maíz y algunas plantas ornamentales (Cantoni et al., 2008 

Bretschneider et al., 2012). 

Movento® 240SC (spirotetramat) es el tercer miembro de la familia de los cetoenoles, 

sintetizado en 2008 (Nauen et al., 2008). Es un insecticida sistémico que actúa por ingestión 

causando la muerte de los organismos dentro de los 2 a 10 días posteriores de su 

aplicación. Tiene la capacidad de penetrar los tejidos de la planta, hidrolizarse y movilizarse 

mediante el xilema y floema, otorgando protección a la raíz y las hojas que aparezcan 

después de la aplicación (Marčić et al., 2011; Bretschneider et al., 2012). 

 

Figura 4. Estructura química de los tres principios activos de los insecticidas cetoenoles a) Spirodiclofen 

(Envidor® 240SC), b) Spiromesifen (Oberon® 240SC) y c) Spirotetramat (Movento® 240SC) (Modificada de Ke 

et al., 2010). 

En 2013, los agroquímicos cetoenoles tenían un valor en el mercado de 456 millones de 

dólares (Sparks y Nauen, 2015) y en 2015 representaban el 3% de los insecticidas que se 

vendían con un valor de más de 500 millones de dólares (Nauen et al., 2019). 

2.2 Toxicidad de cetoenoles 

Envidor® 240SC actúa en todas las etapas de desarrollo de los ácaros, incluyendo los 

huevos. Ha mostrado tener poca o nula toxicidad por exposición oral, dérmica o por 

inhalación; no es irritante para los ojos, pero sí para la piel. No se considera un agente 

mutagénico, genotóxico o neurotóxico; sin embargo, es considerado como agente 

carcinogénico porque induce adenocarcinomas en el útero de ratas y tumores en el 

hígado de ratones (Sverdrup et al., 2011). Afecta la fecundidad de hembras, impidiendo 

que depositen huevos y posteriormente, mueran por la acumulación de estos en su 

cuerpo. Además, aquellos huevos que son puestos por hembras tratadas con dosis 

sub-letales, no son fértiles (Wachendorff et al., 2002; Nauen, 2005). En ácaros Oligota 
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flavicornis, se modificaron diferentes parámetros de las tablas de vida, las etapas pre-

adultas de estos organismos se alargaron significativamente, mientras que en los 

adultos disminuyó la longevidad y fecundidad (Lin et al., 2019). Para Tetranychus 

urticae también resultaron afectados parámetros como la tasa de reproducción y de 

crecimiento (Saber et al., 2018). En 2013, una Evaluación de Riesgo del i.a 

spirodiclofen, reportó que su uso en cítricos es seguro para los humanos, debido a que 

los residuos encontrados se localizan por debajo del Límite Máximo de Residuos (LMR) 

propuestos por la FAO y la OMS (LMR=0.5 mg/kg) y tiene una vida media de 6.5 a 13.6 

días (Sun et al., 2013). 

Oberon® 240SC presenta toxicidad aguda, oral, dérmica e inhalatoria en ratas. No es 

considerado un agente mutagénico, ni carcinógeno, sin embargo, es muy tóxico para 

organismos acuáticos (Bayer, 2020). Cuando Oberon® 240SC fue aplicado tópicamente 

a larvas de Drosophila melanogaster, se detectaron alteraciones en parámetros 

reproductivos y bioquímicos, inhibición del crecimiento y desarrollo de ovarios, reducción 

de su peso y el número de ovocitos. También, los niveles de carbohidratos y glicógeno se 

alteraron durante la maduración sexual. Se registró la disminución de la fecundidad, 

fertilidad y número de descendientes y una mayor susceptibilidad para machos que 

hembras (Kissoum et al., 2020). Aunado a lo anterior, en pupas de D. melanogaster, 

disminuyó el peso corporal y la cantidad de lípidos en todo el cuerpo, aumentó el MDA y la 

actividad de la lactata deshidrogenasa (Kissoum y Soltani, 2016). Mientras que, un 

comportamiento similar se observó para el mosquito Culiseta longiareolata, cuando se 

expuso en el estadio larval, ocasionando la disminución del peso y volumen corporal y el 

incremento de biomarcadores de estrés oxidante (MDA y CAT), así como reducción de 

niveles de proteínas, lípidos y carbohidratos (Bouabida et al., 2017). Por otra parte, fue 

estudiada la disipación del i.a spiromesifen en suelo y repollo. Los niveles de residuos 

detectados fueron menores que los establecidos a nivel internacional (LMR= 0.02 mg/kg) y 

después de 30 días no se encontraron residuos de spiromesifen en suelo (Siddamallaiah y 

Mohapatra, 2016). Otros estudios se han enfocado en la detección de los cetoenoles en el 

ambiente (Zhang et al., 2019) (Tabla 6). 
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Tabla 6. Niveles de insecticidas cetoenoles en el ambiente.  

Compuesto Medio Referencias 

Spirodiclofen Cítricos 0.060 ± 0.020 mg/kg  

Cáscara de cítricos 0.307 ± 0.069 mg/kg  

Cítricos (Yuzu) 0.11-1.89 μg/g 

Té de Yuzu 0.13-0.29 μg/g  

Sedimentos de río 0.0881 μg/g  

Lee et al., 2012; Sun 

et al., 2013; Babić et 

al., 2018 

Spiromesifen Polen almacenado 63 μg/kg  

Suelo franco arenoso 0.04 μg/mL  

Tomate 0.855-1.545 mg/kg 

Hojas de tomate 5.54-8.226 mg/kg 

Suelo 0.532-1.032 mg/kg  

Sedimentos de río 0.431-11.982 μg/g 

Bernal et al., 2010; 

Mate et al., 2014; 

Siddamallaiah et al., 

2017; Babić et al., 

2018.  

Spirotetramat  Mango 0.0327-0.483 mg/kg  

Pepinos, manzanas y tomates <0.08 μg/kg 

Pimienta 0.08-0.12 mg/kg  

Sedimentos de río 1.750 μg/g  

Mohapatra et al., 

2012; Zhu et al., 2013; 

Li et al., 2016;  Babić 

et al., 2018 

 

2.3 Movento® 240SC  

2.3.1 Movento® 240SC (Spirotetramat) 

Movento® 240SC es un nuevo insecticida que pertenece al grupo de los cetoenoles. 

Contiene a spirotetramat como ingrediente activo. Su nombre y estructura química es (cis-

3-(2, 5-dimetilfenil)-8-metoxi-2-oxo-1-azaespiro-dec-3-en-4-il-etil carbonato) (figura 4) 

(Nauen et al., 2008). Es de color blanco a beige, de olor débil y su log Kow=2.5 (pH=7) 

(Bayer, 2021). Se utiliza en cultivos de Estados Unidos, Brasil, México, Australia, Canadá y 

Nueva Zelanda (APVMA, 2009). En 2013 en el mercado global tenía un valor de 172.5 

millones de dólares y se ha proyectado que entre 2014 y 2020 las ganancias se incrementen 

en un 4.4% cada año hasta alcanzar los 233.1 millones de dólares, además, es posible que 

en los próximos años sea uno de los insecticidas más utilizados en Medio Oriente, África y 

América Latina (Transparency, 2019). 

Es un insecticida sistémico, que se hidroliza cuando ingresa a la planta, permitiendo que se 

distribuya a través del xilema y el floema. Es aplicado a cultivos de solanáceas (chile, 
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tomate, papa y berenjena), cucurbitáceas (calabaza, calabacita, melón, pepino y sandía) y 

crucíferas (brócoli, col, coliflor y col de Bruselas) (Nauen et al., 2008; Marčić et al., 2011; 

Bretschneider et al., 2012). Actúa por contacto e ingestión, resultando más efectivo cuando 

ingresa por vía oral que si es por contacto directo con los organismos (Nauen et al., 2008; 

Vermeer y Baur, 2008). Es utilizado para el control de afidos (Aphis gossypii, Myzus 

persicae), moscas blancas (Bemisia tabaci), psílidos (Paratrioza cockerelli), trips 

(Frankliniella occidentalis) y cochinillas blancas (Pseudococcus longispinus), 

principalmente en los estadios juveniles o inmaduros, impidiendo la eliminación completa 

de su exoesqueleto y su crecimiento, además de alterar su movilidad. También afecta la 

fecundidad con disminución en el número de huevos depositados, la fertilidad con la 

factibilidad de huevos producidos y la viabilidad de los organismos, aunado a esto, genera 

la acumulación de huevos en las hembras, conllevando a su muerte (Nauen et al, 2008; 

Kühnhold et al., 2008; Marčić et al., 2011; Kodandaram et al., 2016). 

En México, Movento® 240SC fue registrado para su uso ante la Comisión Federal para la 

Protección de Riesgo Sanitario desde noviembre de 2010 hasta junio del 2015, sin 

embargo, no aparece en el Catálogo de Plaguicidas, ni se reportan los limites máximo de 

residuos (LMR), recomendaciones o condiciones de uso (COFEPRIS, 2009). La Agencia 

de Protección Ambiental de los Estados Unidos (EPA, por sus siglas en inglés) publicó en 

2011 los LMR en diferentes vegetales y frutas (EPA, 2011) y tanto esta autoridad como la 

Autoridad Australiana de Pesticidas y Medicamentos Veterinarios (APVM, por sus siglas en 

inglés) han dado recomendaciones de uso para este agroquímico (APVMA, 2015; EPA, 

2017). En 2019 la Autoridad Europea de Seguridad Alimentaria (EFSA, por sus siglas en 

inglés) actualizó los LMR para frutas y bayas (EFSA, 2019). 

2.3.2 Rutas de exposición 

Cuando Movento® 240SC es aplicado en cultivos mediante pulverización aérea o terrestre, 

sufre diferentes modificaciones fisicoquímicas que dependen de las características 

ambientales del lugar, presentando un comportamiento diferente cuando se encuentra en 

el suelo, agua, atmósfera o biota. Movento® 240SC puede entrar en contacto con los seres 

humanos u otros organismos por inhalación, absorción cutánea (del 1 al 10% del 

producto aplicado) o ingesta, por medio de alimentos contaminados con residuos del 

plaguicida (Sverdrup, 2012; Bayer, 2021). Las estimaciones realizadas de exposición 

de los operadores no superan los 0.05 mg/kg/día. Una vez que ingresa al organismo, 
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se distribuye mediante la sangre, presentando alta afinidad por el hígado y los riñones. 

Se metaboliza completamente a su principal metabolito: spirotetramat-enol. La principal 

vía de eliminación es la orina, mientras que, la vía fecal contribuye con un 2-11%. La 

excreción de los compuestos es casi completa, por lo que, la acumulación de 

spirotetramat es poco probable, pero no se descarta que a dosis altas pueda 

bioacumularse en los organismos (Sverdrup, 2012). 

2.3.3 Metabolismo de Movento® 240SC en animales y plantas  

Se ha estudiado el metabolismo de Movento® 240SC en cultivos de: manzanas, lechuga, 

algodón, papas y espinacas. Se aplicaron foliarmente 576, 167, 264, 308 y 201.6 g 

i.a/ha respectivamente, lo que representa 2.5, 1.8, 1.1 y 2 veces la dosis recomendada 

para su uso en manzana, lechuga, algodón, papas y espinacas (Salazar et al., 2016; 

Chen et al., 2016). En general, la hidrólisis es la reacción que predomina para la 

degradación del compuesto, dando paso a spirotetramat-enol, el cual se hidroxila 

formando spirotetramat-enol-cetohidroxi o conjugados con glucosa, para producir 

spirotetramat-enol-glucosidado (figura 5). A pesar de que se utilizaron dosis más altas 

que las recomendadas, los niveles de residuos cuantificados no rebasaron los LMR 

establecidos por la EPA (2011). Los cultivos con las concentraciones más altas de 

residuos fueron las hojas de manzanas, hojas de papas, lechugas, manzana, papa y la 

semilla de algodón (APVMA, 2009; Salazar et al., 2016). En la tabla 7, se resumen los 

niveles de residuos de Movento® 240SC en los diferentes cultivos. 
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Figura 5. Metabolismo de Movento® 240SC en plantas. Sp: Spirotetramat, M: Manzanas, A: Algodón, L: 

Lechuga, P: Papas. (Modificado de Sur, 2008; Chen et al., 2016). 
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Tabla 7. Niveles de residuos de Movento® 240SC (spirotetramat)en los diferentes cultivos.  

Compuesto (mg kg-1) Manzana 

(fruto) 

Manzana 

(Hojas) 

Lechuga Algodón 

(Semilla) 

Papa 

(Tubérculo) 

Papa 

(Hoja) 

Espinaca 

(hoja) 

Espinaca 

(tallo) 

Espinaca 

(raíz) 

Spirotetramat 0.32 26.37 1.75 <0.001 - 5.455 -- -- -- 

Spirotetramat-enol 0.01 4.26 0.56 0.047 0.168 0.870 0.0423-

0.1043 

0.0062-

0.0115 

0.0030-

0.0336 

Spirotetramat-enol- 

glucosidado 

0.03 - 0.36 0.004 0.006 0.395 <0.0021 0.0025-

0.0075 

-- 

Spirotetramat-enol-

cetohidroxi 

0.05 1.09 0.20 0.011 0.018 2.745 0.0054-

0.0748 

-- -- 

Spirotetramat-mono-

hidroxi 

0.10 - - - - - -- -- -- 

Residuos totales 0.61 36.63 3.13 0.119 0.225 11.057 -- -- -- 

LMRa 0.7 NP 8 0.3 1.6 NP NP NP NP 

a: Límite Máximo de residuos. EPA (2011). 

NP: No publicado   

Modificado de Salazar et al., 2016; Sur, 2008, y Chen et al., 2016. 



 
 

35 
 

El metabolismo en animales se estudió en ratas, las cuales fueron expuestas por vía oral 

a diferentes dosis de Movento® 240SC (una única dosis de 2 o 100 mg/kg peso corporal 

o dosis repetidas de 2 mg/kg peso corporal durante 14 días). En todos los casos, la 

tasa de absorción fue entre 89 y 98% (APVMA, 2009; Zhu et al., 2013). En mamíferos, el 

hígado y el riñón son los principales órganos blanco de Movento® 240SC. Se ha propuesto 

que en ratas la vía metabólica principal es la escisión del grupo éster del principio activo 

spirotetramat que resulta en la formación de spirotetramat-enol como metabolito primario 

(53-87% de la dosis) a partir del cual se derivan los otros metabolitos secundarios: 

spirotetramat-desmetil-enol y spirotetramat-cetohidroxi, entre otros (figura 6) (APVMA, 

2009; Zhu et al., 2013). En ratas macho, el metabolismo de spirotetramat es mayor (25-

37%) en comparación con las hembras (5-10%). La eliminación de spirotetramat ocurre 

principalmente a través de la orina (89-98%) a partir de las 24 horas (APVM, 2009). Por otra 

parte, en el pulgón del algodón (Aphis gossypii), se ha propuesto la participación de la 

familia de citocromos P450, específicamente de la isoforma CYP6A2, para la detoxificación 

y resistencia de estos organismos a Movento® 240SC (Peng et al., 2016). Asimismo, en 

otro estudio realizado se determinó que la glicoxidación mediante las UDP-

Glicosiltransferasas (UGT344M2) también contribuyen a la resistencia del pulgón de 

algodón (Pan et al., 2020). 

 

Figura 6. Estructura química de los principales compuestos metabólicos de spirotetramat en ratas. (Modificado 

de APVMA, 2009). 
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2.3.4 Persistencia de Movento® 240SC en el ambiente 

La tasa de disipación de los plaguicidas y sus metabolitos es uno de los parámetros más 

importantes cuando se evalúa la seguridad de los compuestos químicos (Boesten et al., 

2005; Lewis y Tzilivakis, 2017). Sverdrup et al. (2012) reportaron que cuando spirotetramat 

se encuentra en el suelo, el proceso más importante es la degradación aeróbica por 

microorganismos (>90%). La vida media del compuesto es de 0.10-0.30 días, 

hidrolizándose totalmente a su principal metabolito: spirotetramat-enol y posteriormente, se 

forman otros sub-productos hasta llegar a spirotetramat-MA-amida (5.2%), culminando esta 

ruta primaria con su mineralización. La adsorción a las partículas del suelo se considera 

como moderada, por lo que la capacidad de contaminar agua subterránea es reducida. Los 

principales parámetros relacionados con la retención de spirotetramat en el suelo son 

elevadas temperaturas, valores de pH relativamente altos, bajo contenido de ácidos 

húmico, así como la adición de algunos surfactantes (Sverdrup et al., 2012; Chen et al., 

2018b).  En el agua, la hidrólisis depende del pH y de la temperatura; a 25°C y pH=4 la vida 

media es de 32.5 días; a pH=7 es de 8.6 días y a pH=9 es de 0.32 días; cuando la 

temperatura disminuye, también lo hace la tasa de degradación. La fotólisis en agua 

también es un mecanismo importante para la disipación de spirotetramat en este 

compartimiento (Sverdrup et al., 2012; Chen et al., 2018c). Se considera que el compuesto 

no es un contaminante potencial para el suelo o el agua. En cuanto a la atmósfera, el 

compuesto tiene una presión de vapor de 5.6x10-9 Pa a 20 ° C, lo que indica, que tiene una 

baja volatilidad, por lo tanto, no se espera una transferencia significativa a la atmósfera 

(figura 7) (Sverdrup et al., 2012). Por otra parte, la manzana, durazno, repollo, tomates, 

papas y pepinos han sido otras frutas y vegetales en las que se ha cuantificado 

spirotetramat y sus cuatro principales metabolitos (Zhu et al., 2013). 

 

Figura 7. Dinámica de Movento® 240SC en los diferentes compartimientos ambientales. (Elaboración propia). 
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2.3.5 Efectos tóxicos de Movento® 240SC 

Movento® 240SC presenta baja toxicidad aguda. La LD50 oral y dérmica en ratas es 

>2000 mg/kg. En seres humanos puede causar dermatitis por contacto (Bayer, 2021). 

Los estudios con el ingrediente activo de Movento® 240SC han evidencia que no es un 

potencial genotóxico ni carcinógeno para ratas debido a resultados negativos en los 

ensayos de mutaciones puntuales y aberraciones cromosómicas; sin embargo, se 

considera neurotóxico, además, degenera y reduce el peso de los testículos en rata y 

produce alteraciones en espermatozoides, afectando el rendimiento reproductivo y la 

descendencia (Sverdrup et al., 2012). Se ha reportado que en perros disminuye el peso 

corporal y tamaño del timo y la cantidad de hormonas tiroideas en el torrente 

sanguíneo, que se relacionan con el desarrollo temprano de hipotiroidismo, además de 

producir dilatación cerebral (Sverdrup et al., 2012).  

Investigaciones más recientes han informado que el ingrediente activo de Movento® 

240SC, tiene efectos tóxicos en el sistema reproductor de organismos no blanco, como 

ratas (Kafshgiri et al., 2016) y peces (Danio rerio) (Wu et al., 2018), ocasionando retraso en 

la ovogénesis y maduración del ovocito, disminución del tamaño de las cámaras ováricas y 

peso de los ovarios, alteraciones en la foliculogénesis, expresión de genes como FoxO1 y 

Vnn1, estrés oxidante y peroxidación lipídica (Kafshgiri et al., 2016; Wu et al., 2018). 

Además, en el sapo Bufo bufo gargarizans se considera potencialmente tóxico a 

concentraciones sub-letales, induciendo estrés oxidante y peroxidación lipídica (Yin et al., 

2014), mientras que en el nematodo Eisenia fetida se detectó daño al ADN en celomocitos 

(Zhang et al., 2015) al igual que en linfocitos humanos in vitro (Zaldivar, 2016). 

2.4 Drosophila melanogaster como organismo modelo  

Las Evaluaciones de Riesgo Ecológicas, son una herramienta fundamental para la 

gestión de sustancias químicas. Para realizarlas, se utilizan los resultados de pruebas 

toxicológicas en organismos modelo como el pez cebra (Danio rerio), la pulga de agua 

(Daphnia magna) y roedores, en las que se evalúan efectos adversos en el desarrollo, 

alteraciones en la fisiología y comportamiento (Altshuler et al., 2011; Farraj et al., 2011; 

Dai et al., 2014; Kim et al., 2015; Chamanza y Wright, 2015). Recientemente ha surgido 

el término Drosophotoxicología (Drosophotoxicology) por la implementación de 

Drosophila melanogaster en toxicología en diferentes estadios (embrión, larvas, pupas 

y adultos) (Affleck y Walker, 2019), para evaluar los contaminantes ambientales, como 

la polución del aire (de Santana et al., 2018), el mercurio (González-Marín, 2018), 
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plomo (Hirsch et al., 2003), arsénico (Ortiz et al., 2009), nanopartículas de metales 

(Alaraby et al., 2019) y plaguicidas (Misra et al., 2014; Castañeda-Sortibrán et al., 

2019), y establecer los mecanismos genéticos y moleculares de los xenobióticos (Rand 

et al., 2014). 

Drosophila se introdujo como organismo modelo en el siglo XX para estudiar 

enfermedades humanas y entender procesos celulares básicos. Actualmente es 

empleada como modelo para el estudio de cáncer, comportamiento, biología del 

desarrollo, tratamientos con fármacos, genética, daño genotóxico, entre otros. La idea 

central de esta elección es que la complejidad de cualquier proceso biológico en 

moscas es mucho más asequible que en vertebrados, ayudando por lo tanto a entender 

las complejas relaciones causa-efecto en un proceso biológico (Beckingham et al., 

2007). 

Uno de los avances más importantes respecto a Drosophila se produjo a inicios del 

siglo XXI, cuando la secuencia completa de su genoma fue publicada (Adams et al., 

2000). De esta manera, se establece que cada gen de Drosophila está representado 

normalmente por cuatro homólogos en vertebrados y es una versión simplificada del 

genoma humano. Debido a la conservación fundamental de genes y 31 procesos entre 

moscas y seres humanos, estos estudios son relevantes y se pueden extrapolar a los 

vertebrados (Roote y Prokop, 2013). Además, las moscas y los mamíferos pueden 

compartir aproximadamente el 40% de las secuencias de nucleótidos y proteínas en 

sus homólogos (Ye et al., 2007; Pandey y Nichols, 2011). 

El Centro Europeo para la Validación de Modelos Alternativos (CEVMA) ha 

recomendado el uso de Drosophila como organismo modelo en estudios de toxicidad 

por cumplir con las 3Rs: reducir, refinar y reemplazar el uso de otros animales en 

laboratorio (Sharma et al., 2012). Otras ventajas que posee D. melanogaster como 

organismo modelo incluyen un ciclo de vida corto, una reproducción rápida, se obtiene 

una abundante descendencia, es de fácil manejo, bajo costo de mantenimiento y 

pueden llevarse a cabo experimentos in vivo (Roote y Prokop, 2013). 

2.5 Drosophila como organismo modelo en estudios de ecotoxicidad  

La Ecotoxicología es una ciencia moderna que contribuye a generar conocimiento 

sobre los impactos de los contaminantes ambientales en los ecosistemas. Por 

consiguiente, los bioensayos son una herramienta importante para evaluar las 
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respuestas de los organismos a concentraciones sub-letales en el comportamiento, 

crecimiento, desarrollo, fertilidad y fecundidad, por la presencia de estresores 

ambientales y su relación con el mantenimiento y supervivencia de las poblaciones a 

diferentes niveles de organización y la dinámica de los ecosistemas (Jha, 2008). 

Drosophila melanogaster ha sido utilizada en diferentes investigaciones de 

ecotoxicidad, para determinar los posibles riesgos y consecuencias de los 

contaminantes en organismos no blanco (Tabla 8). Cuando larvas de D. melanogaster 

fueron expuestas al plaguicida Palace®, se observaron alteraciones en el desarrollo, 

sobrevivencia, comportamiento y función de la mitocondria (Leão et al., 2019); con 

Atrazina, se aceleró el tiempo de desarrollo y disminuyó la proporción de pupas y de 

adultos que emergieron y sobrevivieron (Marcus et al., 2016). Imidacloprid modificó la 

actividad locomotora y el comportamiento de cortejo y apareamiento (Young et al., 

2019). El Paraquat, indujo deterioro locomotor y neurodegeneración (Nivedhita et al., 

2017). La Azadiractina afectó la dinámica de las poblaciones de moscas, por cambios 

en la supervivencia, retrasa el desarrollo de larvas y pupas y modificó la proporción 

hembras:machos (Ferdenache et al., 2019). El insecticida fluorado, criolita, incrementó 

la duración de los estadios de larvas a pupa y disminuyó el porcentaje de nacimiento 

de moscas conforme la dosis aumenta (Podder et al., 2005). 

Otro tipo de contaminantes que han sido estudiados, son los metales. Peterson et al 

(2020), reportaron que hembras adultas con exposición a plomo (Pb) (desde que eran 

huevos), ovipositaron en promedio más huevos que el grupo testigo, además de que 

presentaron una preferencia por los sustratos que contenían Pb. Esto se puede deber 

a que bajas concentraciones de Pb se estimula la ovoposición, mientras que a altas 

concentraciones ocurre lo contrario (Peterson et al., 2020).  Además, se propone que 

las moscas ya no son capaces de detectar los sitios contaminados con este metal, 

resultando en un impacto negativo en la tasa de supervivencia de larvas y el número 

de moscas que llegan a la edad adulta, debido a que el Pb se acumula en los tejidos 

de los organismos (Peterson et al., 2020). En otra investigación con nanopartículas de 

plata (AgNP), la exposición aguda provocó que las pupas no eclosionaran, mientras 

que la toxicidad crónica resultó en problemas transgeneracionales (Panacek et al., 

2011). Las AgNP son capaces de atravesar la barrera intestinal y tanto las AgNP y el 

nitrato de plata producen daño al ADN en hemocitos (Alaraby et al., 2019). 
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Tabla 8. Descripción de diferentes investigaciones en ecotoxicidad realizadas con Drosophila melanogaster como organismo modelo.  

Compuesto 
químico 

 

Características de la 
exposición 

Efecto observado Referencia 

Criolita 5, 10, 15, 20, 40, 60, 
80, 100, 150 y 200 
ppm. 

Se observó incremento en la duración del ciclo de vida 
principalmente de los estadios larvarios y de pupa, así como 
disminución de la tasa de eclosión. 
 
 

Podder y Roy, 2005 

Nanopartículas 
de plata 
(AgNPs) 

Exposición aguda: 10, 
20, 40, 60, 80 y 100 
mg/L 
 
Exposición crónica: 5 
mg/L 

 
A 40, 60 80 y 100 mg/L se altera el desarrollo larvario y 
disminución de la tasa de eclosión. En las moscas eclosionadas 
se afecta la pigmentación y la tasa de fertilidad. 
 
 
 

Panacek et al., 2011 

Atrazina 2 y 20 ppb, 2 y 20 ppm. Disminuyo la tasa de eclosión y sobrevivencia de los organismos. 
 
 

Marcus et al., 2016 

Paraquat 5, 10, 15, 20, 25, 30 y 
40 mM. 

Se detectó daño mitocondrial en el cerebro, neurodegeneración y 
cambios en la locomoción de los individuos expuestos. 
 
 

Niveditha et al., 2017 

AgNPs y Nitrato 
de Plata 
(AgNO3) 

0.016, 0.08, 0.4, 1 y 2 
mM de AgNPs o 
AgNO3 

El AgNO3 disminuye la sobrevivencia de las moscas adultas. El 
AgNO3 yAgNPs produjeron estrés oxidante y daño al ADN en 
hemocitos. 
 

Alaraby et al., 2019 

Neem Azal®-T/S 
(Azadiractina 
1%) 

 0.28 y 0.67 μg La descendencia de las larvas expuestas, presentaron disminución 
en la tasa de fecundidad y fertilidad, con disminución del número de 
huevos ovipositados. El compuesto retrasó en el desarrollo de 
larvario y pupal, alteraciones en la morfología y aumentó en la 
proporción de nacimiento de machos. 
 

Ferdenache et al., 

2019 
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Palace® (2,4-D y 
picloram) 

Larvas: 0.011, 0.022, 
0.112, 0.224 y 1.12% 
de Palace®.  
Moscas adultas: 
0.224, 1.12, 2.24, 11.2 
y 22.4% de Palace®. 

Se redujo la tasa de eclosión de los organismos expuestos. 
Incremento la tasa de mortalidad, y se presentó déficit de la 
capacidad motora y alteraciones en la función mitocondrial, se 
observó mayor sensibilidad a los efectos en machos que en 
hembras. 
 

Leão et al., 2019 

Ciprofloxacino 0.95, 1.90 y 3.2 mg/mL Se afectó la viabilidad de las células adiposas y peso de las larvas, 
así como la tasa de eclosión. Además, aumento la expresión de 
marcadores de estrés oxidante (SOD y CAT). 
 

Liu et al., 2019 

Imidacloprid 0.04, 0.08, 0.12 y 0.2 
ppm. 

Se presentaron afectaciones en la actividad locomotora, los ciclos 
circadianos, el comportamiento de cortejo y apareamiento. 
 

Young et al., 2019 

Pb2+ 250, 500 y 1000 μM. Se observó la bioacumulación de plomo en los organismos 
expuestos. Además, se incrementó la tasa de oviposición de las 
hembras 

Peterson et al., 2020 
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2.6 Drosophila como organismo modelo en estudios de reprotoxicidad  

Debido a que la reproducción (fertilidad y fecundidad) es considerada el principal 

parámetro ecotoxicológico, es importante comprender los factores físicos, químicos y 

biológicos que afectan el patrón reproductivo de las especies, por la importancia que 

tienen en el funcionamiento de los ecosistemas (Jha, 2008). 

Drosophila melanogaster tiene una alta homología anatómica en órganos con funciones 

equivalentes a la de los mamíferos, incluidos el cerebro, el sistema nervioso periférico, 

el corazón, el sistema de tráquea (similar al pulmón), el esófago, los túbulos de Malpighi 

(similares a los riñones), intestino y gónadas (Ugur et al., 2016). En el ovario de D. 

melanogaster se puede estudiar el ciclo celular, muerte, vías de señalización, 

diferenciación y desarrollo (Velentzas et al., 2015), por lo que, la ovogénesis es una 

valiosa herramienta para elucidar una amplia gama de procesos genéticos y 

morfológicos (Horne-Badovinac y Bilder, 2005; Bilder y Haigo, 2012). 

Por su corto período generacional y abundante descendencia que se obtiene de 

Drosophila melanogaster, este organismo se ha usado en pruebas de reprotoxicidad, 

para obtener información acerca de los impactos en el aparato reproductor de hembras 

y machos por las similitudes que presentan con los mamíferos (Tiwari et al., 2011), así 

como de las implicaciones transgeneracionales a largo plazo originados por estresores 

ambientales (Roote y Prokop, 2013; Peterson y Long, 2018). 

Una variedad de estudios se han enfocado en evaluar las alteraciones de larvas de 

Drosophila melanogaster y su progenie cuando estas son expuestas a contaminantes 

ambientales (tabla 9), especialmente plaguicidas (Ferdenache et al., 2019; Li et al., 

2020b); así como los cambios bioquímicos, morfológicos e histológicos de los ovarios 

(Vimal et al., 2019) y los testículos, además de alteraciones en la calidad del esperma 

(Misra et al., 2014; Mandi et al., 2020). Cuando los organismos fueron expuestos a 

diferentes concentraciones de Cloruro de mercurio (HgCl2), se registró disminución en 

el tamaño de los ovarios, daño al ADN y la interrupción de la organización de las células 

germinales y somáticas del germario (González-Marín, 2018; Mójica-Vázquez et al., 

2019). La exposición crónica a Fluoruro sódico (NaF), causó reducción en la 

fecundidad, alteraciones morfológicas de ovarios en las hembras, daño al ADN en 

células ováricas y aumento en la apoptosis (Khatun et al., 2017). 
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Tabla 9. Descripción de investigaciones realizadas con Drosophila melanogaster como organismo modelo en reprotoxicidad. 

Compuesto 
químico 

Características 
de la exposición 

Resultados Referencia 

Endosulfan  0.02, 0.2 y 2 
μg/mL  

Se detectaron metabolitos del plaguicida en los organismos. Además, de 
reducción de huevos fecundados de hembras apareadas con machos expuestos.   

Misra et al., 
2014  

Fluoruro 
sódico 
(NaF) 

10, 20, 40, 80 y 
100 μg/mL  

Se presentó disminución del peso de larvas y de la viabilidad de células adiposas. 
Daño en el ADN, reducción en la fecundidad, alteración en la morfología de los 
ovarios y aumento de apoptosis. 

Khatun et al., 
2017 

Cloruro de 
mercurio 
(HgCl2) 

0.1, 0.3, 3 y 30 
mM  

Se indujeron cambios en el tamaño de los ovarios, alteraciones en la ovogénesis 
y afectaciones en la tasa de fertilidad de hembras expuestas.  

González-
Marín, 2018 

Cloruro de 
mercurio 
(HgCl2) 

0.1, 0.3, 3 y 30 
mM 

Se indujo daño al ADN, alteraciones en el tamaño de los ovarios y afectaciones 
en la tasa de fertilidad de hembras expuestas. 

Mójica-
Vázquez et 
al., 2019 

Atrazina y 
Bisphenol A 
(BPA) 

Atrazina: 0.2, 2 y 
20 mg/L 
 
BPA: 0.1, 1 y 10 
mg/L 

Se redujo el tamaño de los ovarios y el número de ovocitos maduros. Las cámaras 
ováricas presentaron apoptosis y morfología anormal en los núcleos de las 
células nodrizas. Además, se afectó la tasa de fecundidad, fertilidad y capacidad 
de eclosión. 
 

Vimal et al., 
2019 

Tiametaxom Larvas: 10.94, 
21.86, 43.75, 
87.50 y 175.00 
μg/mL  
 
Adultos: 2, 4, 8 y 
16 μg/mL 
 

Se observó disminución de la tasa de fecundidad y eclosión. Además, se detectó 
daño al ADN en hemocitos y reducción de la viabilidad de las células adiposas 
del cuerpo. 

Li et al., 

2020b 

Acefate  1, 2, 3, 4, 5 y 6 
μg/mL 

En machos se indujeron alteraciones en la estructura de los testículos, en la 
viabilidad de células germinales, disminución del peso corporal, aumento en la 
actividad de marcadores de estrés oxidante (LPO y CAT) y cambios en la 
expresión de proteínas como mitoferrin. 

Mandi et al., 
2020 
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2.7 Descripción general de Drosophila melanogaster 

Drosophila melanogaster, también conocida como la mosca de la fruta o del vinagre, 

pertenece al orden Diptera (Demerec, 1994) y a la familia Drosophilidae (O'Grady y 

Markow, 2009). Tiene cuatro pares de cromosomas, tres autosómicos y un par sexual 

(Rodríguez-Arnaiz, 2003). Es un insecto, cosmopolita, que presenta tres tagmas: 

cabeza, tórax y abdomen; además de un par de alas funcionales y un segundo par, 

denominados halterios o balancines que le permite mantener el equilibrio, tres pares 

de patas y un par de antenas, las moscas adultas del fenotipo silvestre tienen ojos rojos 

y cuerpo amarillo o marrón (figura 8) (Tyler, 2000). 

Los adultos miden entre 2 y 3 mm, presentan dimorfismo sexual, lo que facilita su 

identificación, debido a que las hembras son de un tamaño un poco mayor que los machos 

(Sobels y Vogel, 1976; Vogel, 1987; Ferreira y Allard 2015). La terminación del abdomen 

de las hembras tiene forma puntiaguda debido a que los segmentos no se encuentran 

fusionados, mientras que en los machos se presenta una terminación redondeada con 

melanización y la presencia de peines sexuales, que son una serie de cerdas cortas de 

color negro en el primer par de patas (figura 8) (Demerec y Kaufmann, 2005). 

 

Figura 8. Representación de D. melanogaster: A) Componentes de Drosophila, 1) cabeza, 2) tórax y 3) 

abdomen. B) Hembra. C) Macho, c) peines sexuales (Modificada de Teleman et al., 2017). 

2.8 Ciclo de vida de Drosophila melanogaster 

Drosophila es un insecto holometábolo, por lo que pasa por una metamorfosis completa 

que incluye cuatro estadios de desarrollo: huevo, larva, pupa y adulto o imago. Su ciclo 

de vida es de alrededor de 9 a 10 días y el promedio de supervivencia de una mosca 

adulta es de 70 días, bajo condiciones de laboratorio, en un medio nutritivo y a 25 ºC 

(Campos y Hartenstein, 1985; Roote y Prokop, 2013; Santalla et al., 2016). 
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El ciclo inicia con la fecundación del huevo, el cual es ovipositado pocas horas después 

del apareamiento (Sokal et al., 1960). El desarrollo del embrión dura aproximadamente 

de 18 a 24 h. Posteriormente, inicia el estadio larvario, el cual es la etapa principal de 

alimentación y consta de 3 subestadios (L1, L2, L3), que duran 24, 24 y 48 horas 

respectivamente, en conjunto 4 días. En la fase de pupa, la larva deja de alimentarse 

y comienza el proceso de metamorfosis. Esta etapa dura aproximadamente 5 días, 

finalizando con una mosca adulta o imago que emerge y alcanza la madurez sexual a 

las 3 horas los machos y a las 7 horas las hembras (Bate, 1993) (figura 9). Una hembra 

adulta puede llegar a ovipositar hasta 100 huevos por día (Ashbuner et al., 2005), por 

lo que la cantidad de progenie que se obtiene es elevada (Vogel, 1987). 

 

Figura 9. Ciclo de vida de D. melanogaster. A 25°C el ciclo se completa en 10 días.  

(Tomada y modificada de Rodríguez, 2019; Giraldez Ramón) 

2.9 Sistema reproductor de las hembras 

D. melanogaster posee un sistema reproductor femenino muy similar al del ser humano. 

Está constituido por dos ovarios y dos oviductos laterales, unidos a un conducto común 

que desemboca en el útero, el cual se comunica con la vagina y se abre al exterior a 

través de la vulva. Además, cuenta con un receptáculo seminal, un par de 

espermatecas y dos glándulas accesorias (Mahowald, 1980). El ovario está constituido 

por 16-20 unidades denominadas ovariolas, las cuales están compuestas de cámaras 

progresivas en desarrollo y es el lugar donde ocurre la ovogénesis (Henderson, 2004). 

En la parte anterior de cada ovariola se encuentra el germario, que contiene las células 

madre de la línea germinal y de la línea somática, las cuales están en contacto con el 
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filamento terminal, además, es el sitio donde se genera el ovocito (Bastock y St 

Johnston, 2008). Después del germario se encuentra el vitelario en donde seguirá 

desarrollándose la cámara de huevo hasta ser un huevo maduro (figura 10). 

  

Figura 10. Sistema reproductor de Drosophila. (A) Cada hembra tiene un par de ovarios (verde). (B) Cada 

ovario está formado por 15-20 ovariolas; además, cuenta con dos oviductos laterales, un oviducto central 

o conducto común, útero, vulva, receptáculo seminal, espermateca y glándulas accesorias. C) Cada 

ovariola está compuesta por el germario y el vitelario, donde se seguirá desarrollando la cámara de huevo 

hasta ser un huevo maduro (Modificada de Swevers et al., 2005; Zhukova y Kiseleva, 2012; Hinnant et 

al., 2020). 

2.10 Ovogénesis en Drosophila melanogaster 

El proceso de ovogénesis en D. melanogaster está dividida en 14 etapas con base en 

criterios morfológicos (Bastock y St Johnston, 2008) (figura 11). 

En el extremo anterior de la ovariola se encuentra el germario, que contiene células 

madre somáticas y de línea germinal. El germario es el sitio en donde ocurre la división, 

diferenciación y formación de quistes a partir de células madre germinal (Germline 

Stem Cells, GSCs por sus siglas en inglés). Para su estudio se ha dividido en 4 

regiones: 1, 2a, 2b y 3 (Swevers et al., 2005). En la región 1, se localizan entre dos a 

tres células germinales, unidas tanto a células somáticas denominadas células madre 

acompañantes (Escort Stem Cells, ESCs por sus siglas en inglés) y a células de la 

caperuza “cap” (Cap Cells, CCs por sus siglas en inglés). A su vez, las CCs están en 
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contacto con el filamento terminal (Terminal Filament, TF por sus siglas en inglés), que 

en conjunto conforman las células apicales. Estos tres tipos de células (CCs, TF y 

ESCs), generan un nicho o microambiente para la auto-renovación y diferenciación de 

las células germinales, originado a través de moléculas de señalización (Swevers et 

al., 2005). 

En esta misma región inicia la ovogénesis, con la producción de la proteína Bag or 

marbles (bam) que es requerida para la diferenciación de las células germinales. De 

esta manera, las células germinales hijas que no tienen contacto con las células cap y 

no reciben esta señal, producen la proteína bam, lo que provoca su diferenciación a 

cistoblastos. El cistoblasto se divide mitóticamente cuatro veces para dar lugar a un 

cistoquiste, un grupo de 16 células conectadas por medio de canales con anillo de 

actina (Bastock y St Johnston, 2008). A este grupo germinal se le denomina quiste 

(Wolpert, 2009). Cuando los cistoblastos se dividen, dentro de estos, se forma una 

estructura ramificada rica en espectrina, llamada fusoma. El fusoma controla la 

orientación de las divisiones, provocando que el quiste contenga 8 células con un solo 

anillo, 4 células con dos anillos, 2 células con tres anillos y 2 células con 4 anillos 

(Bastock y St Johnston, 2008). La célula del quiste que contenga la mayor cantidad del 

fusoma se diferenciará en ovocito (Drummond-Barbosa y Spradling, 2001; Tootle y 

Spradling, 2008; Gilbert, 2005). Las 15 células restantes del quiste germinal se 

diferenciarán en células nodrizas (nurse cells, nc por sus siglas en inglés) encargadas 

de sintetizar principalmente ARNs, tanto ribosómicos como mensajeros y proteínas que 

posteriormente se transportarán hacia el ovocito, por lo que, son células con núcleos 

gigantes (Cuevas, 2006). 

La región 2a, se caracteriza por el desarrollo y división del quiste germinal. Este, es 

envuelto por células acompañantes (Escort Cells, ECs por sus siglas en inglés). En la 

región 2b, las células madre foliculares (Follicle Stem Cells, FSCs por sus siglas en 

inglés), generarán a las células precursoras de las células foliculares (FCs). El quiste 

pierde la unión con las ECs, para ser recubierto y aislado por las FCs e iniciar la 

formación de la primera cámara ovárica, que concluye en la región siguiente 

(Drummond-Barbosa y Spradling, 2001; Mahowald et al., 1983). Por último, la región 3 

es conocida por ser el primer estadio de la ovogénesis (Spradling, 1993; Spradling et 

al., 1997; Drummond-Barbosa y Spradling, 2001). 
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En los estados pre-vitelogénicos, que comprenden las etapas 2-7, la cámara ovárica 

que ha salido del germario, comienza a aumentar de volumen antes de que inicie la 

vitelogénesis (acumulación de proteínas en el ovocito). Además, el citoplasma aumenta 

considerablemente tanto en el ovocito como en las células nodrizas (Spradling, 1993).  

Por el incremento en el tamaño de la cámara ovárica, las células foliculares que la 

recubren siguen dividiéndose hasta el estadio 7, pasando de 80 a 1000 células para 

rodear la cámara (Spradling, 1993; Drummond-Barbosa y Spradling, 2001). 

Las etapas 8-14 se lleva a cabo la vitelogénesis y la formación del corion, concluyendo 

así la ovogénesis. La ovogénesis es altamente regulada. Durante la etapa 8, se 

encuentra un punto de control metabólico que permite que siga el desarrollo de la 

cámara ovárica o provoca su destrucción por medio de apoptosis. Esto dependerá si la 

cámara ovárica presenta alteraciones morfológicas o si existen malas condiciones 

ambientales para las hembras como la falta de alimento (Drummond-Barbosa y 

Spradling, 2001; Mazzalupo y Cooley, 2006; Jenkins et al., 2013). Si las cámaras 

ováricas se encuentran sanas y en condiciones ambientales favorables iniciarán la 

vitelogénesis. La entrada del vitelo al ovocito comienza a finales de la etapa 8 y en la 

etapa 10A este ocupa la mitad del volumen de la cámara ovárica (Hudson y Cooley, 

2014). Posteriormente, en la etapa 10B, las células nodrizas se preparan para llevar a 

cabo la transferencia de su citoplasma al ovocito (Tootle y Spradling, 2008; Huelsmann 

et al., 2013), para posteriormente morir por apoptosis (Jenkins et al., 2013). 

En la etapa 9, un grupo de 6 a 10 células polares del epitelio folicular conocidas como 

células del borde, migran de la parte anterior de la cámara ovárica a la parte anterior 

del ovocito (González y St Johnston, 1998). En la etapa 10, las células del borde se 

encontrarán en la parte anterior del ovocito (Silver et al., 2005), mientras las células 

que se localizan en las partes dorsal y ventral de la cámara inician a migrar de forma 

centrípeta para cubrir al ovocito y separarlo de las células nodrizas en la etapa 11 

(Hudson y Cooley, 2014). Las células del borde, posteriormente, forman el micrópilo, 

el cual permite la entrada de los espermatozoides para la fecundación del ovocito 

(Silver et al., 2005) y un grupo de 65 a 80 células foliculares de la parte anterior de la 

cámara ovárica forman los apéndices dorsales (Peters et al., 2013). 

Después de la vitelogénesis, se tiene un último proceso denominado coriogénesis. 

Desde el estadio 1 hasta el 14, se sintetiza la proteína coriónica, la cual forma el corión, 
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la capa que cubre y da protección al ovocito maduro que está listo para ovipositarse 

(Orr‐Weaver, 1991). 

El tiempo que tarda una célula madre germinal para convertirse en un ovocito maduro 

es aproximadamente diez días. La etapa previtelogénica dura aproximadamente siete 

días (Wieschaus y Szabad, 1979) y 3 de ellos son necesarios para que el cistoblasto 

se convierta en un quiste de 16 células (Spradling, 1993). Los estadios vitelogénicos 

(8-14), donde ocurre la maduración del ovocito, duran cerca de tres días (Wieschaus y 

Szabad, 1979). 

 

Figura 11. Representación de la ovogénesis de Drosophila. A) Cada ovariola cuenta con germario y 

folículos que progresan a través de 14 etapas distintas de desarrollo. B) El Germario está conformado 

por 4 regiones: 1) se localiza el filamento terminal (TF) y células de la caperuza (CCs), células madre 

acompañantes (ESCs) y células madre germinales (GSCs). Las GSCs se dividen para formar células hijas 

(cistoblastos), que proliferan cuatro veces más para formar quistes germinales de 16 células compuestos 

por células nodrizas (nc) y un ovocito. 2a) El quiste germinal es envuelto por células acompañantes (ECs). 

2b) Las células madre foliculares (FSCs) originan células prefoliculares, que rodean el quiste germinal de 

16 células, y se separan del germario, formando un folículo. Posteriormente, el quiste es recubierto por 

las FCs y se forma la primera cámara ovárica. 3) Se encuentra la primera cámara ovárica (primer estadio 

de ovogénesis), constituida por células nodrizas y el ovocito rodeado por células foliculares . (Modificada 

de Ables et al., 2016). 
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2.11 Ensayo Cometa Alcalino 

La electroforesis alcalina de células individuales (Single Cell Gel Electrophoresis), 

también conocida como Ensayo Cometa Alcalino, es un método ampliamente utilizado 

para estudiar daño al ADN en células eucariotas (Neri et al., 2015), específicamente 

rupturas de cadena doble (DSB, por sus siglas en inglés) y sencilla (SSB, por sus siglas 

en inglés) en el ADN, así como sitios álcali-lábiles (ALS, por sus siglas en inglés), 

ocasionadas por exposición a xenobióticos (Tice et al., 2000; Rodríguez et al., 2016; 

Shah et al., 2016), por lo que ha sido aplicado en bacterias, humanos (Jha, 2008) y 

organismos modelo como los roedores, pez cebra (Calderón-Segura et al., 1999; Calderón-

Segura et al., 2018) y la mosca de la fruta (Tiwari et al., 2011), donde fue utilizado por 

primera vez en 1999 (Gaivão y Sierra, 2014), para obtener información sobre el daño al 

ADN, sus repercusiones en el sistema reproductor y poder extrapolar los resultados a otras 

especies (Calderón-Segura et al., 1999; Calderón-Segura et al., 2015). 

El ensayo cometa fue introducido en 1984 por Östling y Johanson, y se caracterizó por 

una lisis y electroforesis neutra (pH=9.5) que solamente permitía visualizar rupturas de 

doble cadena. Posteriormente, Singh et al. (1988) introdujeron la versión alcalina, 

modificando el pH de la lisis (pH~10) y electroforesis (pH>13), lo que permitió un mejor 

desenrrollamiento del ADN, el incremento en la movilidad y visualización de los 

fragmentos de ADN originados por DSB, SSB y ALS. 

Los parámetros que se utilizan en el ensayo cometa son (figura 12) (Tice et al., 2000; 

Burlison et al., 2007): 

• Longitud de la cauda (Tail length): es una medida de la migración del ADN. Está 

relacionada con los tamaños de fragmentos del ADN y será proporcional al nivel de 

rompimientos de cadena sencilla y de doble cadena. Se mide la distancia desde el 

perímetro de la cabeza del cometa, hasta la última señal visible de la cauda y se 

expresa en unidades absolutas (µm o pixeles). La desventaja que presenta es que se 

ha evidenciado que, a dosis altas de exposición, la cola no aumenta, pero se sigue 

saturando de fragmentos de ADN (Møller et al., 2014). 

• Intensidad de la cauda (tail intensity or Tail DNA%): Se calcula con base en la 

proporción entre la intensidad de luz emitida por la cola y la intensidad total del cometa 

(cabeza y cola), indicando la cantidad de ADN presente en la cauda (Zuñiga, 2009). 

Facilita la interpretación del daño genético, al establecer valores relativos porcentuales (0 a 
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100%) que conceptualizan mejor la idea del daño. Este parámetro ha sido empleado 

frecuentemente en estudios de monitoreo biológico (Møller, 2006a) y en estudios 

interlaboratorios puesto que es más fácil de comparar y evidenciar condiciones de ensayo 

similares (Møller, 2006b). 

• Momento de la cauda (Tail moment): el Tail moment es una referencia de la 

medida de la longitud de la cola multiplicado por la cantidad de ADN en la cauda 

(Zuñiga, 2009). Mientras que, el Oliver tail moment (OTM) es el producto de la 

intensidad de la cauda y la distancia desde el centro de masa de la cabeza y de la cola. 

Los centros de masa son el punto que deja la mitad de la intensidad a la derecha y la 

otra a la izquierda. Se expresa en micrómetros o porcentaje y se considera útil para 

describir la heterogeneidad dentro de una población celular, debido a que se pueden 

detectar variaciones en la distribución de ADN dentro de la cola (Olive et al., 1990) 

(figura 12). 

Aunque el momento de la cauda es el mejor parámetro para evaluar el daño al ADN 

(Kumaravel y Jha, 2006), resulta difícil que sea utilizado para comparaciones entre 

laboratorios (Rosenberger et al., 2011) debido a que los centros de masa dependen de las 

condiciones de electroforesis (por ejemplo: el tiempo de electroforesis), de los algoritmos 

utilizados por los softwares para su definición y de la calibración de los equipos (Burlison et 

al., 2007; Collins et al., 2008). Bajo estas consideraciones y además de que tiene un 

comportamiento lineal con la dosis, se ha sugerido el uso de la intensidad de la cauda como 

medida estadística para evaluar el daño al ADN (Burlison et al., 2007; OECD, 2016). 

 

 

Dentro de las ventajas que ofrece el ensayo cometa alcalino, se encuentran su gran 

capacidad de detectar daño a bajas concentraciones de exposición al xenobiótico, el 

uso de un tamaño pequeño de muestra, la rápida realización del estudio, el análisis de 

Figura 12. Ejemplificación de un núcleo de células del ovario de Drosophila melanogaster con daño al ADN 

y los diferentes parámetros genotóxicos que se utilizan en el ensayo cometa. Elaboración propia. 
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datos a nivel de células individuales que permite observar respuestas mixtas de las 

células en la población y un costo relativamente bajo (Tice et al., 2000; Zeljezic y Garak, 

2001). 

Desde su introducción, el ensayo cometa ha sido utilizado en modelos in vitro e in vivo, 

pero en los últimos años, se ha implementado en Drosophila melanogaster para evaluar 

la genotoxicidad de productos químicos (Gaivão y Sierra, 2014) y los mecanismos de 

reparación del ADN (Augustyniak et al., 2016). También, es un método aplicado en 

plantas, organismos terrestres y acuáticos, para evaluar riesgo ambiental (Gajski et al., 

2019a; Gajski et al., 2019b). 

3. JUSTIFICACIÓN 

Desde la década de 1940 se ha incrementado el uso intensivo de insecticidas sintéticos 

para controlar insectos y ácaros, que causan pérdidas de cultivos y que representan una 

amenaza a la salud pública y animal. Esto ha causado resistencia de más de 500 especies 

de artrópodos a, por lo menos, una clase de insecticidas como organoclorados, 

organofosforados, carbamatos y piretroides (Devine y Denholm, 2009; Nazar et al., 2020; 

Rodríguez et al., 2020), además de contaminar el aire, suelo, agua superficial y subterránea 

y producir efectos adversos en organismos no blanco (Aktar et al., 2009). Los insecticidas 

cetoenoles son una nueva clase de plaguicidas con tres sustancias activas: spiromesifen, 

spirotetramat y spirodiclofen. Movento 240SC® es un plaguicida sistémico que se aplica de 

manera foliar, efectivo para controlar insectos como Bemisia tabaci y Aphis gossypii en 

cultivos de solanáceas, cucurbitáceas y brasicáceas (Nauen et al., 2008; Marčić et al., 2011; 

Bretschneider et al., 2012). Recientemente se ha cuantificado tanto el ingrediente activo 

como sus metabolitos en sedimentos (Babić et al., 2018), en suelo (Chen et al., 2018a), 

agua (Chen et al., 2018b) y en plantas comestibles (Zhu et al., 2013). Además, se ha 

evidenciado que el ingrediente activo de Movento® 240SC, tiene efectos tóxicos en los 

ovarios de organismos modelo como ratas (Kafshgiri et al., 2016) y peces (Danio rerio) (Wu 

et al., 2018) y en el ADN de linfocitos humanos (Zaldivar, 2016) e invertebrados como 

Eisenia fetida (Zhang et al., 2015). En consecuencia, resulta importante evaluar el daño en 

el genoma que pueden inducir nuevos agroquímicos, especialmente en células germinales, 

ya que se pueden desencadenar modificaciones de la capacidad reproductora, desarrollo y 

supervivencia de los organismos (Vimal et al., 2019; Ferdenache et al., 2019; Kissoum et 

al., 2020). Con tales antecedentes y en vista de que existen pocos estudios genotóxicos del 

insecticida cetoenol, el presente estudio tiene como objetivo evaluar el daño en el ADN en 
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ovarios de Drosophila melanogaster expuestas oralmente a diferentes dosis sub-letales del 

agroquímico comercial Movento® 240SC y su impacto ecotoxicológico. 

4. OBJETIVOS 

4.1 Objetivo general 

Evaluar el riesgo ecotoxicológico del insecticida cetoenol Movento® 240SC mediante el 

uso de Drosophila melanogaster. 

4.2 Objetivos particulares 

1)  Identificar la LD50 para Movento® 240SC en hembras de Drosophila melanogaster. 

2)  Analizar mediante el ensayo cometa alcalino el daño al ADN en ovarios de 

Drosophila melanogaster silvestre (Oregón-R), expuesta por vía oral a tres 

concentraciones subletales de Movento® 240SC. 

3) Comparar los tres parámetros de genotoxicidad: longitud, momento e intensidad de 

la cauda del cometa, entre las tres concentraciones del insecticida cetoenol Movento® 

240SC en hembras de Drosophila melanogaster de la cepa silvestre (Oregón-R). 

5. HIPÓTESIS 

Sí los ensayos realizados con diversos organismos modelo y con el insecticida cetoenol 

Movento® 240SC han demostrado que es un agente genotóxico e induce alteraciones en 

los ovarios, entonces estos mismos efectos se observarán en los ovarios de D. 

melanogaster expuestas a Movento® 240SC. 

6. METODOLOGÍA  

6.1 Mantenimiento y reproducción de Drosophila melanogaster 

Los ensayos se realizaron con moscas de Drosophila melanogaster de la cepa silvestre 

Oregon-R, que fueron donadas por el Dr. Andreas Prokop de la Universidad de 

Manchester del Reino Unido. Las moscas fueron mantenidas en viales con alimento 

preparado con 1 L de agua, 8 gramos (g) de agar, 42.67 g de sacarosa, 66.67 g de 

harina de trigo, 30.67 g de levadura, 2.67 mL de tegosept (nipagin) y 2.67 mL de ácido 

propiónico a 25°C con fotoperiodos de 12 horas de luz y obscuridad. 

6.2 Determinación de la Dosis Letal media (LD50) 

Para la determinación de la Dosis Letal 50 (LD50) se realizaron varios experimentos 

preliminares (datos no mostrados) con base a lo reportado por (Maus, 2008) para Daphnia 
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magna. A partir de este valor, se expusieron vía oral 10 hembras vírgenes de Drosophila 

melanogaster a 0.079, 0.158 y 0.317 mg/mL de Movento® 240SC mezclado con levadura, 

más un grupo testigo negativo (alimento sin plaguicida) durante 24, 48 y 72 h. Se realizaron 

tres experimentos independientes. 

6.3 Elaboración de la solución patrón del insecticida 

Para los ensayos genotóxicos, se realizaron tres disoluciones del insecticida cetoenol 

Movento® 240SC. Las concentraciones finales fueron: 0.011, 0.022 y 0.037 mg/mL de 

Movento® 240SC. El insecticida Movento® 240SC con spirotetramat como sustancia activa, 

(cis-3- (2, 5-dimetilfenil) -8-metoxi-2-oxo-1-azaespiro dec-3-en-4-il-etil carbonato), fue 

donado por Bayer CropScience México, con número de catálogo RSCO-INAC-0103Z-301-

409-015. 

6.4 Esquema de tratamiento del insecticida cetoenol Movento® 240SC 

Se seleccionaron 50 hembras vírgenes de D. melanogaster, las cuales fueron 

colocadas en 5 grupos de 10 hembras y alimentadas con una mezcla de levadura más 

200 µl de 0.011, 0.022 y 0.037 mg/mL del insecticida Movento® 240SC durante 72 horas, 

más un grupo testigo negativo (alimento sin plaguicida) y un grupo testigo positivo con 

Bleomicina (17.5 mg/mL) bajo las mismas condiciones que los grupos experimentales. Se 

realizaron 3 experimentos independientes para cada tratamiento. 

6.5 Disección de ovarios  

Después de 72 horas de exposición al insecticida Movento® 240SC las hembras de cada 

tratamiento se sacrificaron para la disección de ovarios. Se obtuvieron 20 ovarios (2 

por organismo), por cada grupo experimental y testigo los cuales fueron colocados en 

tubos con 50 μL de PBS 1X frío para evitar la degradación del tejido.  

6.6 Ensayo Cometa Alcalino 

Con la finalidad de analizar el daño en el ADN en los ovarios de las hembras vírgenes de 

los grupos experimentales y los testigos, se realizó el ensayo cometa alcalino (Calderón-

Segura et al., 2015) con algunas modificaciones a la técnica respecto a la solución de lisis. 

6.6.1 Mezcla celular  

Los ovarios disectados se suspendieron en 50 μL de PBS 1X y se mezclaron con 150 μL 

de agarosa de bajo punto de fusión (LMPA 0.5% Gibco) a 37°C, hasta obtener una mezcla 

homogénea. Se realizaron dos laminillas por tratamiento, por lo que se tomaron 100 μL de 
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la mezcla y se colocaron sobre portaobjetos esmerilados (Fisher, EUA) -que contenían 

previamente una monocapa de agarosa normal (1%, Gibco)- y se cubrieron con un 

cubreobjetos. Posteriormente, los portaobjetos se dejaron a temperatura ambiente durante 

1 minuto para después dejarlos solidificar a 4ºC durante 5 minutos. Por último, se dispuso 

nuevamente una capa de agarosa de bajo punto de fusión (LMPA 0.5% Gibco), se dejaron 

solidificar en frío y se retiró el cubreobjetos para inmediatamente introducirlos en solución 

de lisis final. 

6.6.2 Lisis celular 

Los portaobjetos se sumergieron durante 1 h a 4°C, en una solución recién preparada de 

lisis final fría (NaCl 2.5 M, EDTA 100 mM, Trizma base 10 mM, 1% Tritón X-100 y NaOH 10 

mM, pH=10). 

6.6.3 Electroforesis celular alcalina 

Transcurrido el tiempo de la lisis celular, los portaobjetos se colocaron en una cámara de 

electroforesis con amortiguador alcalino frío (NaOH 300 mM y EDTA 1mM, pH=13), por 20 

minutos para el desenrrollamiento del ADN. Enseguida, con el mismo amortiguador frío se 

realizó la electroforesis con un voltaje de 25 V y una corriente de 300 mA durante 20 minutos 

para la migración de los fragmentos de ADN. El procedimiento se realizó en completa 

obscuridad. 

6.6.4 Neutralización y fijación 

Al término de la electroforesis, los portaobjetos fueron retirados de la cámara para ser 

lavados tres veces (5 minutos cada uno) con amortiguador neutralizante frío (0.4 M Tris, 

pH=7.5). Posteriormente, se fijaron en metanol absoluto frío durante 3 minutos y se dejaron 

secar a temperatura ambiente en absoluta obscuridad. 

6.6.5 Tinción de ADN y análisis genotóxico 

Una vez retirados del metanol y después de dejarlos secar, los portaobjetos fueron teñidos 

con 70 μl de Gel Red (4 mg/ml) y observados con un microscopio de fluorescencia (Nikon 

Eclipse NI), equipado con un filtro de excitación de 515-560 nm y filtro de barrera de 590 

nm, con el objetivo 40X. Se contabilizaron 75 núcleos por laminilla (150 en total por 

tratamiento y experimento) y utilizando el Software Comet Assay IV, se registró la longitud, 
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momento e intensidad de la cauda. Estos tres parámetros son importantes debido a que la 

longitud de la cauda se utiliza para analizar el daño del ADN mediante la distancia de 

migración (Fairbairn y O’Neill, 1995); la intensidad de la cauda (% de ADN en la cauda) se 

relaciona con el número de rupturas del ADN (Collins, 2004) y el momento constituye el 

producto del porcentaje de ADN total en la cauda y la longitud de la cauda (Mozaffarieh et 

al., 2008). 

6.7 Análisis estadístico 

Para determinar la LD50 se realizó una prueba Gehan-Breslow-Wilcoxon utilizando el 

software GraphPad Prism versión 8. Los valores promedio de la longitud, intensidad y 

momento de la cauda de los núcleos de las células ováricas de los grupos experimentales, 

el grupo testigo negativo y positivo fueron obtenidos de tres experimentos y fueron 

expresados como promedios ± desviación estándar (SD), a los cuales se les aplicó un 

análisis de varianza (ANOVA) y la prueba post-hoc de comparación múltiple de Tukey para 

determinar las diferencias significativas entre los grupos experimentales y el grupo testigo 

negativo de cada parámetro evaluado, utilizando el software R versión 3.4.1 y un nivel de 

significancia para todas las pruebas de p<0.001. 

7. RESULTADOS 

7.1 Determinación de la LD50 de Drosophila melanogaster expuesta por 48 h 

al insecticida cetoenol Movento® 240SC 

A partir de resultados obtenidos de experimentos preliminares a diferentes dosis (0.079, 

0.158 y 0.317 mg/mL de Movento® 240SC), se registró que a 48 h de exposición a 0.079 

mg/mL de Movento® 240SC el porcentaje de mortalidad de D. melanogaster fue del 50% 

comparado con el grupo testigo negativo de acuerdo con la prueba estadística Gehan-

Breslow-Wilcoxon (p<0.001). 
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Gráfica 1. Porcentaje de mortalidad de 

organismos expuestos a 0.079, 0.158 y 

0.317 mg/mL de Movento® 240SC por 

24, 48 y 72 horas.  

Las barras representan las medias + SD 

** Diferencias significativas p<0.001 con 

respecto al grupo testigo negativo. 

Prueba Gehan-Breslow-Wilcoxon. 
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7.2 Daño en el ADN en células del ovario de Drosophila melanogaster inducido 

por el insecticida cetoenol Movento® 240SC 

En la tabla 10 se muestran los promedios de los tres parámetros de genotoxicidad: longitud 

de la cauda (LC), intensidad de la cauda (IC) y el momento de la cauda del cometa (MC), 

analizados en las células de los ovarios de D. melanogaster expuestas a 0, 0.011, 0.022 y 

0.037 mg/mL del insecticida Movento® 240SC y el grupo testigo positivo expuesto a 17.5 

mg/mL de Bleomicina. Los resultados indican que a una concentración de 0.011 mg/mL de 

Movento® 240SC, el promedio de la intensidad de la cauda aumenta significativamente 

respecto al valor del grupo testigo negativo (p<0.001); sin embargo, no se observaron 

diferencias significativas en la longitud y momento de la cauda con respecto al grupo testigo 

negativo (p<0.001). En las concentraciones de 0.022 y 0.037 mg/mL de Movento® 240SC y 

la Bleomicina (17.5 mg/mL) se observó incremento significativo en los valores obtenidos en: 

la intensidad, longitud y momento de la cauda comparados con los valores del grupo testigo 

negativo (p<0.001) (gráficas 2-4). Finalmente, el análisis de regresión lineal muestra la 

relación positiva entre los datos obtenidos para los parámetros genotóxicos intensidad 

(r2=0.987) y momento (r2=0.933) de la cauda por lo que hay una relación de dosis-respuesta 

en 0.011, 0.022 y 0.037 mg/mL de Movento® 240SC (p<0.001). Sin embargo, este 

comportamiento no se presenta en la longitud de la cauda (r2=0.574) (p<0.001) (gráficas 5-

7). 

Tabla 10. Promedios de los tres parámetros genotóxicos (longitud, intensidad y momento de la cauda), después 

de 72 h de exposición a 0.011, 0.022 y 0.037 mg/mL del insecticida Movento® 240SC. 

Movento® 

240SC mg/mL 
 

Longitud de la 
cauda (μm)a 

 

Intensidad de la cauda 
(%)a 

Momento de la 
cauda (%)a 

 𝑋̅ ± 𝑆𝐷 𝑋̅ ± 𝑆𝐷 𝑋̅ ± 𝑆𝐷 

 0b 20.98 ± 1.75 7.74 ± 0.18 1.99 ± 0.22 

0.011b 24.55 ± 0.77 14.39 ± 1.28** 2.69 ± 0.16 

0.022b 61.08 ± 1.99** 25.17 ± 1.70** 3.82 ± 0.14** 

0.037b 48.11 ± 2.38** 40.54 ± 0.25** 5.13 ± 0.37** 

Bleomicina 
(17.5 mg/mL)  

96.81 ± 6.19** 39.89 ± 4.40** 5.83 ± 0.61** 

 

aPromedio de 3 experimentos independientes n=150 células 
bn= 10 hembras vírgenes de D. melanogaster (cepa Oregón-R) 
 

**Diferencias significativas entre grupos experimentales y grupo testigo negativo mediante un análisis de 

varianza (ANOVA) y prueba post-hoc Tukey (p<0.001). 



 
 

58 
 

 

 

 

 

 

 

Gráfica 2. Promedios de longitud de la 

cauda del cometa (μm) en núcleos de 

células ováricas de D. melanogaster con 

y sin exposición al insecticida cetoenol 

Movento® 240SC. 

Las barras representan las medias + SD 

** Diferencias significativas p<0.001 con 

respecto al grupo testigo negativo 

ANOVA de una vía prueba post-hoc 

Tukey.  

 

 

Gráfica 3. Promedios de la intensidad de 

la cauda (%) del cometa en núcleos de 

células ováricas de D. melanogaster con 

y sin exposición al insecticida cetoenol 

Movento® 240SC 

Las barras representan las medias + SD 

** Diferencias significativas p<0.001 con 

respecto al grupo testigo negativo ANOVA 

de una vía prueba post-hoc Tukey.  

.  

 

 

Gráfica 4. Promedios del momento de la 

cauda (%)del cometa en núcleos de células 

ováricas de D. melanogaster con y sin 

exposición al insecticida cetoenol 

Movento® 240SC 

Las barras representan las medias + SD 

** Diferencias significativas p<0.001 con 

respecto al grupo testigo negativo ANOVA 

de una vía prueba post-hoc Tukey.  
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Gráfica 5. Regresión lineal de la longitud de 

la cauda (μm) del cometa de células 

ováricas de D. melanogaster expuestas al 

insecticida cetoenol Movento® 240SC. 

p<0.001 

Gráfica 6. Regresión lineal de la intensidad 

de la cauda del cometa (%) de células 

ováricas de D. melanogaster expuestas al 

insecticida cetoenol Movento® 240SC. 

p<0.001 

 

 

Gráfica 7. Regresión lineal del momento 

de la cauda del cometa (%) de células 

ováricas de D. melanogaster expuestas al 

insecticida cetoenol Movento® 240SC. 

p<0.001 
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8. DISCUSIÓN 

A nivel mundial los insecticidas, herbicidas, fungicidas y rodenticidas, son las clases de 

plaguicidas más utilizadas (Yadav y Devi, 2017). Específicamente en México el insecticida 

cetoenol Movento® 240SC ha sido recomendado para ser utilizado en el cultivo de algodón 

y cucurbitáceas contra la mosquita blanca (Bemisia argentifolii) en la Región de San Luis 

Río Colorado, Sonora (SAGARPA, 2014) y para el manejo del pulgón amarillo del sorgo 

(Melanaphis sacchari) en Guanajuato (CESAGEV, 2015; Rodríguez & Terán, 2015). 

Potencialmente, Movento® 240SC puede ser ocupado en cultivos de aguacate Hass en el 

estado de Michoacán contra el psílido Trioza aguacate Hollis & Martin (Hemíptera: 

Triozidae) (Lemús & Santos 2015). 

Diversos estudios han reportado el efecto nocivo que los plaguicidas pueden tener en 

organismos no blanco (Tiwari et al., 2019; Humann-Guilleminot et al., 2019; Volz et al., 

2020), por lo que, en el presente trabajo, se determinó la LD50 del insecticida cetoenol 

Movento® 240SC en hembras de Drosophila melanogaster, obteniendo una LD50oral de 0.079 

mg/mL a las 48 h. La LD50 se relaciona con la exposición aguda a un compuesto, es decir 

por un período corto de tiempo (Benitez, 2012); cuando el valor de la LD50 es muy pequeño, 

la toxicidad del plaguicida es mayor (WHO y IPCS, 2010). En el caso de Drosophila 

melanogaster se requiere una dosis baja (0.079 mg/mL de Movento® 240SC) para causar 

la muerte del 50% de la población de los organismos. Otros organismos en los que se han 

realizado pruebas de toxicidad aguda son abejas (Apis mellifera), LD50dérmica>162 μg/abeja 

y LD50oral> 91.7 μg/abeja (Maus, 2008), lombrices de tierra (Eisenia fetida), reportando una 

LD50>500 mg/kg de peso seco (EFSA, 2013) y en organismos acuáticos como Daphnia 

magna con Concentración Efectiva (EC) EC50>42.7 mg/L (Maus, 2008), Danio rerio con 

Concentración Letal (LC) LC50>9.61 y 7.21 mg/L a 72 y 96 horas respectivamente (Wu et 

al., 2018), y anfibios LC50 6.98 y 6.45 mg/L a las 72 y 96 horas respectivamente, en estos 

últimos se considera que spirotetramat es moderadamente tóxico (Yin et al., 2014). Los 

resultados de las pruebas de la LD50 además de ser utilizados para el registro de plaguicidas 

también pueden ser una herramienta para estudiar los efectos a concentraciones sub-

letales y la susceptibilidad de diferentes organismos no blanco ante la presencia de 

xenobióticos (Espinoza-Navarro et al., 2013; Jiménez & Cure, 2016; Reza, 2017). 

Es por lo descrito anteriormente que se aplicó el ensayo cometa alcalino para evaluar el 

efecto genotóxico del insecticida cetoenol Movento® 240SC en células de los ovarios de 

Drosophila melanogaster silvestre (Oregon-R). Los resultados genotóxicos obtenidos 
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muestran que la exposición oral a 0.022 y 0.037 mg/mL de Movento® 240SC por 72 h 

incrementan significativamente los promedios de la longitud y momento de la cauda del 

cometa en células del ovario, comparados con el grupo testigo negativo (p<0.001), y que a 

0.011, 0.022 y 0.037 mg/mL de Movento® 240SC se incrementa significativamente la 

intensidad de la cauda del cometa, lo que demuestra que este agroquímico es un agente 

inductor de daño al ADN in vivo. Tomando en consideración que la intensidad de la cauda 

es el mejor parámetro para evaluar el daño al ADN (Burlison et al., 2007; OECD, 2016; Ku-

Centurión et al., 2016), las tres concentraciones sub-letales (0.011, 0.022 y 0.037 mg/mL 

de Movento® 240SC) inducen daño en el genoma de las células germinales del ovario con 

una respuesta dependiente de la dosis de exposición (r2=0.987; p<0.001). 

Los resultados genotóxicos obtenidos para las células de los ovarios de D. melanogaster 

son consistentes con lo reportado para otros organismos expuestos al ingrediente activo de 

Movento® 240SC, spirotetramat. En Eisenia fetida induce daño al ADN en celomocitos 

(células del sistema inmune de la lombriz) (Zhang et al., 2015), después de 7, 12 y 21 días 

de exposición a 1.25 y 2.5 mg/kg de spirotetramat, incrementando significativamente el 

momento de la cauda OTM (Oliver Tail Moment), la peroxidación lipídica y actividad de los 

antioxidantes SOD, CAT y GSH en comparación con el grupo testigo, respaldando la 

generación de estrés oxidante y daño al material genético (Zhang et al., 2015). 

En renacuajos del anfibio Bufo bufo gargarizans expuestos durante 30 días a 

concentraciones entre 0.03 y 3.23 mg/L de spirotetramat, la actividad de SOD, GPx y 

contenido de MDA mostraron variaciones significativas con el tiempo de exposición y dosis 

de spirotetramat. Los resultados indican que spirotetramat induce estrés oxidante, 

peroxidación lipídica y es potencialmente tóxico para los anfibios en concentraciones sub-

letales (Yin et al., 2014). En tejido muscular de hembras de Danio rerio expuestas a 0, 36, 

360 y 1800 μg/L de spirotetramat durante 28 días, se registró un aumento significativo de 

biomarcadores de estrés oxidante (CAT y GPx), su expresión genética y peroxidación 

lipídica (Chenlei et al., 2014) y, en ovarios de pez cebra, Wu et al. (2018) reportaron 

inducción de estrés oxidante y peroxidación lipídica después de exponer hembras a 36, 360 

y 720 μg/L de spirotetramat durante 14, 21 y 28 días. También, se modificó la expresión del 

receptor de la hormona foliculoestimulante (FSHR) y de la hormona luteinizante (LHR), 

retraso en la ovogénesis, maduración del ovocito y disminución del tamaño de las cámaras 

ováricas (Wu et al., 2018). Cuando ratas fueron expuestas oralmente por 21 días a 25, 50 

y 100 mg/kg de spirotetramat, se registró la reducción del peso de los ovarios, alteraciones 
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en la foliculogénesis, expresión de genes FoxO1 y Vnn1, apoptosis de células de la 

granulosa y estrés oxidante (Kafshgiri et al., 2016). 

Otros efectos tóxicos reportados para spirotetramat, ingrediente activo de Movento® 240SC, 

incluyen mortalidad de organismos en etapas inmaduras y reducción de fecundidad y 

fertilidad en especies adultas (Nauen, 2005), tal como lo reportan Chen y Stark (2010) para 

Ceriodaphnia dubia expuestas a concentraciones desde 0 hasta 80 mg/L de spirotetramat 

y Chen et al. (2018d) para Daphnia magna expuestas durante 21 días a 0.47, 0.94 y 4.70 

mg/L de spirotetramat. Además, concentraciones entre 2.5 y 30 ppm de spirotetramat en 

peces de Clarias gariepinus expuestos durante su desarrollo embrionario-larvario, indujeron 

alteraciones en la tasa de eclosión, natación y el aumento de la mortalidad de organismos 

(Agbohessi et al., 2013). Después de que organismos de Danio rerio fueran expuestos por 

21 días a 10, 110 y 1030 μg/L de spirotetramat, se registraron cambios en el sistema 

endocrino, decremento de la proteína vitelogenina en plasma, activación de vías de 

señalización de apoptosis en testículos (caspasa-3 y caspasa-9), alteraciones histológicas 

en gónadas de hembras y machos y, en la descendencia, causa retrasos en la eclosión, 

aumento en la mortalidad y disminución del tamaño corporal (Zhang et al., 2020c). En 

embriones de pez cebra expuestos a 0.75, 1.50 y 3 mg/L de spirotetramat por 8 días, se 

altera el metabolismo de lípidos, inhibiendo la actividad enzimática de la ácido graso sintasa 

(FAS), las proteínas de unión a ácidos grasos (FABP2) y la expresión génica y actividad de 

la Acetil-CoA carboxilasa (Zhang et al., 2019), además, Zhang et al. (2020b) refieren que 

spirotetramat tiene efectos tóxicos en el metabolismo energético de embriones y provoca 

lesiones en la mitocondria, de igual forma Chen (2018) señala que además retrasa el 

desarrollo del embrión, provoca deformaciones, estrés oxidante y alteraciones en la síntesis 

de ácidos grasos. 

Estos mismos efectos se han evidenciado para spiromesifen, cuando larvas de D. 

melanogaster fueron expuestas a 21.45 y 39.53 μg/pupa de la formulación comercial 

Oberon® 240SC, reportando modificaciones en parámetros bioquímicos y reproductivos en 

hembras, con descenso del número de ovocitos, peso y desarrollo de ovarios y alteraciones 

en la fecundidad, fertilidad y descendencia (Kissoum et al., 2020); en pupas genera 

peroxidación lipídica y reducción del peso corporal (Kissoum y Soltani, 2016) con aumentó 

de MDA y disminución en la descendencia (Bensafi et al., 2013). Tanto spiromesifen y 

spirodiclofen ocasionan en Danio rerio alteraciones en la síntesis de lípidos y efectos 

teratogénicos (Zhang et al., 2019). 
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Para el caso de Movento® 240SC, su efecto genotóxico en células del ovario de D. 

melanogaster se puede deber a que el metabolismo de spirotetramat a su principal 

metabolito spirotetramat-enol causa sobreproducción de ERO, las cuales pueden 

interactuar directamente con el ADN (figura 13). Las ERO como el radical OH-, actúan como 

fuertes oxidantes reaccionando con las bases nitrogenadas y la desoxirribosa, originando 

modificaciones químicas en las bases o sitios apurínicos o apirimidínicos (AP) y 

posteriormente mutaciones (Pedraza y Cárdenas, 2006). También pueden inducir rupturas 

en las cadenas del material genético, debido a la escisión del enlace fosfodiéster (Zorrilla 

et al., 2004; Pedraza y Cárdenas, 2006; San-Miguel y Martin-Gil, 2009). Además, el ADN 

puede ser modificado por la formación de aductos con los productos finales de la 

peroxidación de lípidos, como el MDA y el 4-hidroxinonenal los cuales son altamente 

reactivos (Esterbauer et al., 1991; Marnett, 1999; Halliwell y Gutteridge, 2007; Barrera et 

al., 2008). 

 

Figura 13. Posible mecanismo de acción del insecticida cetoenol Movento® 240SC en las células de los ovarios 

de Drosophila melanogaster, el cual involucra la generación de estrés oxidante y la ruptura de las cadenas del 

ADN. (Elaboración propia). 

Las células germinales son más sensibles ante las modificaciones en su material genético 

como rupturas de cadena sencilla o doble, en comparación con las células somáticas 

(Morita et al., 2000; Gonfloni, 2010). La evidencia actual relaciona al estrés oxidante con el 

daño al ADN de los espermatozoides, infertilidad, reducción en la movilidad de 

espermatozoides, enfermedades genéticas y defectos en el desarrollo embrionario (Simões 

et al., 2013; Alahmar, 2019; Wright et al., 2014). En ratas juveniles, el malatión induce estrés 

oxidante, elevando los niveles del sistema de defensa antioxidante y causando peroxidación 

lipídica, aunado con disminución en la producción y motilidad espermática (Slimen y El 

Fazaa Saloua, 2014). El metil paratión, ocasiona la interrupción de la espermatogénesis, la 

atrofia de los túbulos seminíferos altera la calidad del esperma y la permeabilidad de la 

membrana de los espermatozoides por peroxidación lipídica (Urióstegui-Acosta et al., 

2020). En peces, clorpirifos genera la alteración del equilibro redox, reduce la movilidad y 

sobrevivencia de espermatozoides, los niveles de CAT y GSH incrementan, mientras que 



 
 

64 
 

la actividad de GPx y SOD disminuye; además, las membranas sufren peroxidación lipídica, 

representando un riesgo potencial para generar daño en el ADN (Kutluyer et al., 2019). 

En hembras, las ERO afectan múltiples procesos fisiológicos, desde la maduración de 

ovocitos hasta la fertilización e implantación de los óvulos, el desarrollo embrionario, efectos 

teratogénicos y abortos (Sharma y Agarwal, 2004; Dennery, 2004; Agarwal y Allamaneni, 

2004; Agarwal et al., 2005; Wells et al., 2010). El subproducto de daño al ADN, la 8-hidroxi-

2’-desoxiguanosina, es asociada con la generación de ovocitos de mala calidad, tasas de 

fertilización más bajas y embriones con efectos teratogénicos (Seino et al., 2002; Jameel et 

al., 2020). En Drosophila melanogaster, el daño al material genético se relaciona con la 

muerte de células de las cámaras ováricas, retrasos en los estadios de la ovogénesis, 

disminución en el tamaño de los ovarios, descenso en el número de huevos puestos por la 

hembra y disminución en la tasa de eclosión (Panagopoulos et al., 2004; Panagopoulos et 

al., 2007; Panagopoulos, 2012; Shim et al., 2014). Por lo tanto, los mecanismos de 

reparación del ADN en células germinales femeninas y masculinas, son un punto clave para 

el control de la calidad de la línea germinal, el mantenimiento de la integridad genética, 

evitar efectos negativos en la fecundidad, fertilidad y asegurar la supervivencia de la 

descendencia (Drummond-Barbosa, 2019; Stringer et al., 2020). 

Como consecuencia de la gran variedad de efectos generados mediante estrés oxidante, 

principalmente el daño al material genético de células somáticas y germinales, es posible 

que estas alteraciones se relacionen con la disminución de poblaciones de organismos no 

blanco por cambios en la calidad de los embriones, supervivencia, infertilidad y cambios en 

el comportamiento, lo que repercute en la composición de las comunidades, las redes 

tróficas de las que forman parte y la dinámica de los ecosistemas (Cagnolo y Valladares, 

2011; Hong et al., 2020). 

La pérdida de biodiversidad tiene impactos en los procesos esenciales que mantienen la 

productividad y estabilidad de los ecosistemas, como el flujo de materia y energía 

(Cardinale et al., 2012). En ecosistemas acuáticos, la desaparición de especies de plancton 

que constituyen el primer nivel trófico en los océanos repercutiría en numerosos procesos, 

como el reciclado de nutrientes y el suministro de alimento a niveles tróficos más altos 

(Hanazato, 2001; DeLorenzo y Serrano, 2003; López et al., 2016). 

En el caso de los insectos, al ser organismos que tienen un papel importante en las redes 

alimentarias terrestres y acuáticas, podrían desaparecer una gran cantidad de aves, 
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murciélagos, réptiles, anfibios, pequeños mamíferos y peces (Goulson, 2019). Además, los 

insectos son importantes agentes de control biológico, están involucrados en la 

descomposición de materia orgánica como hojas, madera, heces de animales y cadáveres, 

ayudan a dispersar semillas y proporcionan productos como seda y miel (Noriega et al., 

2018; Goulson, 2019). Aproximadamente el 75% de cultivos requieren ser polinizados por 

insectos, un servicio estimado en un valor de 235 a 577 mil millones de dólares por año 

(Noriega et al., 2018). Los servicios proporcionados por los insectos tienen un valor de al 

menos 57 mil millones de dólares por año solo en los Estados Unidos (Losey y Vaughan, 

2006). 

Los grandes depredadores previenen la propagación de enfermedades y especies 

invasoras (Estes et al., 2011) y controlan las poblaciones de organismos inferiores (Di 

Bitetti, 2008). Sin los depredadores superiores las poblaciones de las presas y 

mesodepredadores aumentan; el incremento de herbívoros provoca una mayor presión 

sobre las plantas, reduciendo la cobertura vegetal, además de la alteración de los ciclos 

biogeoquímicos (Ritchie y Jonhson, 2009; Odum, 2014; Torres, 2016). 

Los invertebrados han sido relacionados con procesos ecológicos del suelo para cumplir 

diversas funciones (Marín et al., 2015). Las lombrices, son miembros de vital importancia; 

aproximadamente constituyen el 80% de la biomasa animal del suelo y son fundamentales 

para el desarrollo y mantenimiento de las propiedades físicas, químicas y biológicas del 

suelo (Edwards y Bohlen, 1996; Lee, 1985), mejorando la estructura del suelo, aumentando 

la porosidad y aireación, facilitando la formación de agregados y reduciendo la 

compactación (Capowiez et al., 2009; Edwards et al., 2013). Otro grupo de organismos 

conforman la mesofauna (animales cuyo tamaño oscila entre 0.2 y 2 mm) como las arañas, 

nematodos, ácaros y colémbolos (Chocobar, 2010). Intervienen en procesos de 

descomposición de materia orgánica, de aceleración y reciclaje de nutrientes, y en 

particular, forman parte de los ciclos biogeoquímicos del fósforo y nitrógeno (García y Bello, 

2004; Usher et al., 2006). Por lo tanto, la disminución de poblaciones edáficas tiene un 

impacto sobre la calidad del suelo y la capacidad de sostener la producción de biomasa, 

contribuir al flujo de energía y materiales en los ecosistemas mediante la transformación, 

filtración, amortiguación y reciclaje de estos, y mantener la salud de plantas, animales y de 

los seres humanos, entre otros (Doran y Parkin, 1997; Karlen et al., 1997; Ruiz et al., 2013). 

Todas estas alteraciones provocadas por la desaparición de diferentes especies tienen un 

impacto económico, al disminuir la calidad y cantidad de servicios ecosistémicos que son 
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aprovechados por las sociedades para su bienestar, como el suministro de alimentos, agua, 

fibras y madera, la regulación de la calidad del aire o simplemente para actividades de 

recreación (Chapin et al., 2000; Worm et al., 2006; Oropeza et al., 2015) (figura 1). 

Por las consecuencias descritas anteriormente, es de gran relevancia realizar estudios 

genotóxicos en células germinales y somáticas, debido a que la supervivencia a largo plazo 

de cualquier especie multicelular depende del éxito de su línea germinal en la producción 

de gametos de calidad y la supervivencia de la descendencia (Drummond-Barbosa, 2019). 

De esta manera, la implementación de organismos modelo toma relevancia para elucidar 

las posibles consecuencias toxicológicas y ecológicas por exposición a xenobióticos 

ambientales, así como estudiar los mecanismos moleculares por los cuáles estas 

sustancias pueden inducir daño en modelos simples (Bhan y Nichols, 2011; Segner y 

Baumann, 2016). En el caso de Drosophila melanogaster, es posible que en sus diferentes 

estadios se estudien una variedad de efectos tóxicos: el embrión y la pupa pueden usarse 

como modelos en estudios toxicológicos del desarrollo y la larva en procesos fisiológicos y 

de comportamiento. La mosca adulta tiene órganos como el corazón, riñón, intestino, 

pulmón y el sistema reproductor con funciones equivalentes a la de los mamíferos (Abolaji 

et al., 2013), además, de una alta homología genética (Roote y Prokop, 2013). 
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9. CONCLUSIÓN 

Los resultados obtenidos permiten concluir lo siguiente: 

 La LD50 de Movento® 240SC a las 48 horas para Drosophila melanogaster es 0.079 

mg/mL, por lo que es altamente tóxico para este organismo no blanco porque a una 

dosis baja causa la muerte del cincuenta porciento de la población, resultando 

importante promover el uso responsable de los plaguicidas entre los agricultores, el 

sector gubernamental y las compañías productoras de estas sustancias. 

 

 Los valores promedio de la intensidad de la cauda, demuestran que es el mejor 

parámetro indicador de daño al ADN, ya que varía linealmente con la dosis de 

exposición.  

 

 A 0.011 mg/mL de Movento® 240SC no se registra un cambio significativo en la 

longitud y momento de la cauda, en cambio, la intensidad aumenta 

significativamente en células del ovario de Drosophila melanogaster. 

 

 A 0.022 y 0.037 mg/mL de Movento® 240SC, los tres parámetros de genotoxicidad 

incrementan significativamente en células del ovario de Drosophila melanogaster. 

 

 El insecticida Movento® 240SC es un agente genotóxico en los ovarios de 

Drosophila melanogaster, determinado mediante el ensayo cometa alcalino, 

reflejado en el incremento de los tres parámetros genotóxicos: longitud, momento y 

la intensidad de la cauda con una respuesta de concentración-efecto. 

 

 Con los datos obtenidos de la LD50 y del ensayo cometa alcalino, se debe 

reconsiderar el uso y tasa de aplicación de Movento® 240SC en los cultivos 

agrícolas, ya que a concentraciones ambientales puede causar la muerte de 

organismos no blanco o efectos sub-letales en ellos como daño al material genético 

de las células de los ovarios, desencadenando posibles alteraciones en la fertilidad, 

fecundidad y sobrevivencia, con repercusiones en los diferentes niveles de 

organización.    
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10. PERSPECTIVAS 

Se propone continuar con los estudios para conocer la capacidad de reparación del ADN 

en Drosophila melanogaster cuando los organismos tienen un periodo de recuperación. 

Además, evaluar cuales son los impactos del daño al ADN sobre la ovogénesis, fertilidad, 

fecundidad y estudiar los efectos transgeneracionales desencadenados por la exposición a 

concentraciones sub-letales de Movento® 240SC. 

Así mismo, utilizar biomarcadores químicos para cuantificar enzimas antioxidantes y 

proteínas, como la Caspasa-3, para respaldar la propuesta de que la generación de estrés 

oxidante por exposición a Movento® 240SC contribuye al daño al ADN y si ese daño es tan 

severo como para desencadenar eventos de apoptosis.  

Además, entablar colaboraciones con otros laboratorios para realizar pruebas de 

ecotoxicidad en diferentes organismos modelo, tales como lombrices o peces. Aunado a 

esto, caracterizar la dinámica de Movento® 240SC en suelo y agua, su tasa de disipación y 

tiempo de permanencia en estos compartimientos ambientales.  

Por último, se propone realizar estudios para cuantificar la presencia del principio activo de 

Movento® 240SC, spirotetramat, y su principal metabolito spirotetramat-enol, en los ovarios 

de Drosophila melanogaster. 
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