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USO DE INSECTICIDAS: CONTExTO Y CONSECUENCIAS 
ECOLÓGICAS*

Gregor J. Devine1,a, Dominique Eza2,b, Elena Ogusuku3,c, Michael J. Furlong4,d

RESUMEN 

Las restricciones de la sostenibilidad acerca del uso de insecticidas incluyen los efectos en la salud humana, los 
ecosistemas agrícolas (ejemplo, los insectos beneficiosos), el medio ambiente, en su sentido más amplio (por ejemplo, 
las especies que no son el objetivo, paisajes y comunidades) y la selección de los rasgos que confieren la resistencia 
a los insecticidas. Es posible encontrar ejemplos donde los insecticidas han tenido un impacto desastroso en todas 
aquellas variables y otros ejemplos donde los peligros que representaban han sido mitigados (por accidente o por 
diseño). En esta revisión examinamos lo que en la actualidad se puede concluir sobre el impacto de campo directo e 
indirecto y de largo plazo de los insecticidas en el medio ambiente. Proporcionamos ejemplos específicos, describimos 
los patrones actuales del uso de insecticidas, consideramos los contextos donde se usan los insecticidas y discutimos 
el papel de los reglamentos y leyes a fin de mitigar el riesgo. Discutimos cómo el uso de los insecticidas está cambiando 
como resultado de una mayor conciencia ambiental e inevitablemente, mientras discutimos las principales restricciones 
del uso de los insecticidas, también sugerimos por qué no se pueden descartar tan fácilmente.
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INSECTICIDE USE: CONTExT AND ECOLOGICAL CONSEQUENCES

ABSTRACT

Constraints to the sustainability of insecticide use include effects on human health, agroecosystems (e.g., beneficial 
insects), the wider environment (e.g., non-target species, landscapes and communities) and the selection of insecticide-
resistant traits. It is possible to find examples where insecticides have impacted disastrously on all these variables and 
others where the hazards posed have been (through accident or design) ameliorated. In this review, we examine what 
can currently be surmised about the direct and indirect long-term, field impacts of insecticides upon the environment. We 
detail specific examples, describe current insecticide use patterns, consider the contexts within which insecticide use 
occurs and discuss the role of regulation and legislation in reducing risk. We consider how insecticide use is changing in 
response to increasing environmental awareness and inevitably, as we discuss the main constraints to insecticide use, 
we suggest why they cannot easily be discarded.
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INTRODUCCIÓN

La agricultura parece algo sumamente fácil cuando 
nuestro arado es un lápiz y cuando nos encontramos 
a cientos de kilómetros de distancia de los campos de 
maíz. Dwight D. Eisenhower, Discurso Presidencial, 25 
de septiembre de 1956.

De los 150 millones de km2 del mundo, área total de 
tierra, el 10% está dedicado a la producción agrícola, 
55% son praderas, pastizales y bosques y el resto no 
es adecuado para uso agrícola. La mayoría de esa 
producción agrícola depende de métodos agrícolas 
“convencionales” (es decir, incluyen la aplicación de 
productos agroquímicos sintéticos) que, a pesar de los 
pronunciamientos Malthusianos que indican lo contrario 
(1,2), continúan satisfaciendo las demandas del crecimiento 
de la población humana. En todo el mundo, desde 1960, 
la población se ha duplicado (3), la productividad agrícola 
ha aumentado 2,6 veces, pero los terrenos cultivables 
productivos han aumentado solamente en 10 % (4). 
Aunque la productividad en Europa, Asia, las Américas 
y Australasia ha aumentado vertiginosamente (5,6), la 
producción total de áfrica (a pesar de algunos éxitos 
locales), continua disminuyendo debido a una obstinada 
combinación de sequías, conflictos civiles, degradación 
de la tierra, métodos agrícolas deficientes y sistemas 
desfavorables de tenencia y propiedad de tierras (7).

No obstante estos triunfos generales, cada vez más nos 
damos cuenta de las consecuencias de la intensificación 
agrícola. La agricultura intensiva es responsable de 
la contaminación del aire y del agua del subsuelo, la 
eutrofización de los sistemas acuáticos, las emanaciones 
de gas invernadero y es además la fuente antropógena 
más importante de amonio, la causa principal de la 
lluvia ácida. La amplitud y los métodos agrícolas (pero 
no necesariamente insecticidas en sí) han conducido a 
la pérdida extensiva y permanente de la biodiversidad 
en muchos lugares (por ejemplo las comunidades de 
invertebrados (8-10),  mariposas en el Reino Unido (11); 
aves que viven en terrenos agrícolas en Europa (12-14); 
anfibios en Australia y América del Norte (15-18)).  Por 
lo que debemos asumir que estos patrones se están 
repitiendo en todo el mundo. Además, la sostenibilidad 
de la agricultura moderna misma se ve afectada por 
su propio impacto en la degradación de los suelos, 
salinización, disponibilidad de agua y la reducción de 
la diversidad de cultivos, ganadería y  ecosistemas 
agrícolas.

En todo el mundo, la agricultura opera en un mercado 
cada vez más libre (aunque se encuentra subsidiada en 
algunos países desarrollados). Es conducida por el clima, 
la demanda, los suministros, la competencia y prioriza 

la ganancia por encima de la necesidad social. En la 
actualidad, aproximadamente 15% de los 6 mil millones 
de personas en el mundo sufren de desnutrición (19). 
Para el año 2050, este sistema con todas sus presiones 
concomitantes sobre el medio ambiente, deberá 
alimentar a una población mundial de 9 mil millones de 
personas. Debido a que muchos países del hemisferio 
norte eligen (o son inducidos a ello) no optar por la 
autosuficiencia agrícola, la mayor parte de la producción 
se está trasladando a los países en vías de desarrollo. 
Por ejemplo, en la última década se experimentó una 
reducción de 12% de la autosuficiencia de los alimentos 
de primera necesidad en el Reino Unido (20) y en la 
actualidad es muy probable que estos alimentos se 
produzcan localmente como también en Perú o Etiopía. 
Estos cambios en los patrones de producción se deben a 
la expansión global del comercio que ha motivado que los 
países en vías de desarrollo busquen sistemas agrícolas 
competitivos para la exportación (21), pero para muchas 
materias primas los mercados se encuentran saturados 
y los precios han disminuido. Es así que la lucha para 
mantener las ganancias producidas por la agricultura 
tanto en los países en vías de desarrollo como en los 
países desarrollados, aumenta vertiginosamente la 
intensificacción de la agricultura y promueve el conflicto 
entre los agricultores y el medio ambiente que Hardin la 
describe como “la tragedia de los pastos comunales” (22). 
Así pues, con la creciente globalización de la producción 
de alimentos surge la responsabilidad colectiva de 
proteger el sustento y la ganancia de las comunidades 
agrícolas mientras se preserva la biodiversidad existente 
y “los servicios del ecosistema”.

En este contexto, las consecuencias ecológicas del uso 
de insecticidas causan gran preocupación. Aunque otros 
aspectos de la agricultura moderna por lo general tienen 
un mayor impacto en el medio ambiente, los insecticidas 
se encuentran entre las herramientas agrícolas que 
están más asociadas con el daño ambiental.  Su 
objetivo específico es matar plagas de insectos y 
por consecuencia puede que tenga un impacto letal 
o subletal en organismos que no son su objetivo 
(por ejemplo, recicladores de nutrientes del suelo, 
polinizadores de plantas y depredadores de plagas) y 
reducir o contaminar productos alimenticios para los 
niveles tróficos superiores. 

El objetivo de esta revisión es proporcionar una visión 
general completa del impacto ecológico del uso de 
insecticidas y proporcionar algunos ejemplos de por qué 
los insecticidas continúan teniendo un papel importante 
en la agricultura moderna. Así, hemos encontrado 
resúmenes previos de bibliografías que, por lo general, 
tratan sobre los insecticidas de manera breve y como un 
subgrupo de químicos agrícolas y pesticidas en general  
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(23) o fueron escritos hace algunas décadas (24), antes 
del desarrollo de muchos productos químicos actuales 
y antes que se investigara y publicara muchos ejemplos 
del impacto de los insecticidas y la evaluación del 
riesgo. En la presente revisión nos hemos centrado en la 
bibliografía de los últimos veinte años y recomendamos 
a los lectores revisar los textos arriba mencionados a fin 
de tener una evaluación histórica más profunda sobre 
el tema. No buscamos abarcar toda la vasta bibliografía 
existente sobre la ecotoxicología de los insecticidas, 
la mayoría realizada en laboratorios bajo condiciones 
altamente artificiales. Dichos estudios, aunque son 
útiles para identificar los posibles peligros, no muestran 
las verdaderas consecuencias ambientales y ecológicas 
del uso de los insecticidas en el campo. La Tabla 1 sirve 
como referencia de los insecticidas que se mencionan 
en la presente revisión e incluye los ingredientes activos 
más comunes, su modo de acción y su fecha aproximada 
de introducción.

TENDENCIAS ACTUALES EN EL USO DE 
INSECTICIDAS

Pimentel (25) indica que el uso de pesticidas en los 
sistemas agrícolas en los Estados Unidos devuelve 
aproximadamente $4 por $1 invertido en el control de 
plagas. Por lo tanto, queda claro por qué los métodos 
convencionales de manejo de plagas son tan atractivos. 
Sin embargo, esos costos no incluyen los costos sociales 
o ecológicos de la agricultura. Los costos ambientales 
y sociales asociados con el uso de pesticidas agrícolas 
en los Estados Unidos alcanzan los $10 mil millones 
anuales y sólo $2 mil millones para la vigilancia del agua 
y la limpieza de pesticidas (25). Los ingresos provenientes 
de las cosechas y la ganadería en los Estados Unidos 
son aproximadamente $200 mil millones anuales que 
representan aproximadamente el 4% de los ingresos 
provenientes de la agricultura (26). En el Reino Unido, 
el gobierno calculó que los costos asociados con la 
contaminación del agua ocasionada por la agricultura 
eran alrededor de 1-2% del valor bruto total agrícola (27,28). 
Los costos ocasionados en el medio ambiente y la salud 
debido al uso de pesticidas en el año 1996 en el Reino 
Unido fueron equivalentes a aquellos ocasionados por la 
pérdida de hábitats y la erosión de los suelos, pero muy 
por debajo de aquellos ocasionados por las emisiones de 
gas y envenenamiento por alimentos; el único evento que 
ocasionó los mayores gastos ese año fue el brote británico 
de EEB (encefalopatía espongiforme bovina) (28).

Las restricciones de la sostenibilidad acerca del uso de 
insecticidas incluyen los efectos sobre la salud humana, 
los ecosistemas agrícolas (insectos beneficiosos), el 
medio ambiente en general (especies que no son el 

objetivo, paisajes y comunidades) y la selección de 
rasgos que confieren la resistencia a los insecticidas 
en las especies plagas. Para todas estas categorías es 
posible encontrar ejemplos donde los insecticidas han 
sido utilizados de manera desastrosa, y otros donde 
los peligros que representaban han sido mitigados 
(accidentalmente o por estrategias implementadas). 
La Organización Mundial de Salud ha calculado que 
alrededor de 20 000 personas mueren anualmente 
como consecuencia de la exposición a insecticidas 
(29), sin embargo, esas sustancias químicas también 
protegen la producción, las ganancias y la salud pública. 
También se ha demostrado que algunos insecticidas 
han devastado poblaciones de enemigos naturales en 
algunos sistemas (30,31) pero en otros, especialmente 
con algunos de los insecticidas más nuevos, parece 
tener un impacto mínimo (32). Algunos insecticidas 
han tenido grandes efectos en algunas poblaciones 
de aves de rapiña (33) pero, otros han sido usados en 
ecosistemas aparentemente sensibles durante décadas 
sin evidencia de impacto en las especies que no son el 
objetivo (34,35). Algunos han sido utilizados de manera 
tan intensiva que la evolución de la resistencia ha 
comprometido su uso en generaciones (36-38), pero para 
otros, la resistencia continua siendo rara o se puede 
manejar fácilmente. Con relación a este último punto, es 
interesante notar que a pesar que la resistencia puede 
ser una restricción de la eficacia en el campo, casi nunca 
indica el fin de todos los métodos de aplicación útiles de 
ese químico. De las 544 especies de la lista señaladas 
como resistentes en la base de datos de artrópodos 
resistentes a pesticidas (39), casi 30% aparece en virtud 
de una única citación no corroborada que refleja, en el 
mejor de los casos, una única observación de una única 
población.  Además, incluso para aquellas especies 
como el mosquito que transmite la fiebre amarilla, el 
Aedes aegypti, la mosca blanca del algodón Bemisia 
tabaci y la cucaracha alemana Blattella germanica, cuya 
resistencia se ha discutido de manera convincente en 
cientos de publicaciones, los insecticidas tradicionales 
todavía continúan teniendo un papel en su control.

A pesar de que somos cada vez más conscientes de 
los peligros de su uso, el área tratada con insecticidas 
en los países desarrollados ha permanecido inmóvil 
durante la última década. Es así que en el Reino 
Unido, aproximadamente seis millones de hectáreas 
de terreno cultivable fueron tratadas anualmente entre 
1990 y el 2003 (40). Esto equivale a ¼ del área total 
del terreno de ese país (la estadística refleja múltiples 
aplicaciones en las mismas áreas). En California, 6-8 
millones de hectáreas fueron tratadas anualmente entre 
1992 y el 2001 (41-43). De manera general, el peso total 
de los ingredientes activos utilizados ha disminuido 
debido al surgimiento de nuevos componentes con una 
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Tabla 1. Grupos de insecticidas, modo de acción y fecha de introducción.

Lugar y modo de acción principales Tipo de Insecticida Ejemplos comunes Primer uso1

Inhibidores de acetilcolinesterasa:

Bloquean la acción de la enzima acetilcolinesterasa, 
interrumpiendo la transmisión de impulsos entre las 
células nerviosas. 

Carbamatos Aldicarb, Bendiocarb, Carbaril, 
Carbofuran, Carbosulfan, Metiocarb, 
Metomil, Pirimicarb, Tiodicarb

1956

Organofosfatos Acefato, Clorpirifos, Diazinon, Dimetoato, 
Fenitrotion, Fention, Malation,  
Metamidofos, Monocrotofos, Paration, 
Pirimifos, Profenofos, Temefos

1950

Antagonistas del canal de cloruro regulado por GABA:
Interfieren con los canales de cloruro en la membrana 
nerviosa, interrumpiendo la transferencia de iones y la 
transmisión de impulsos entre las células nerviosas 

Ciclodieno organoclorados Clordano, Endosulfan, gamma-HCH 
(Lindano)

1945

Fenilpirazoles (Fiproles) Fipronil 1993

Moduladores del canal de sodio

Interfieren con los canales de sodio en la membrana 
nerviosa interrumpiendo la transferencia de iones y la 
transmisión de impulsos entre las células nerviosas 

Organoclorados

Piretroides

Piretrinas

DDT

Alletrin, Bifentrina, Ciflutrina,
Lambda-Cialotrina, Cipermetrina, 
Deltametrina, Fenvalerate, Permetrina, 
Resmetrina

Piretrinas (piretrum)

1943

1952

1977

1850s

Agonista/antagonista del receptor de Acetilcolina de tipo 
nicotínico 

Imita la acción de neurotransmisor acetilcolina bloqueando 
los receptores e interrumpiendo la transmisión de 
impulsos de entre las células nerviosas

Neonicotinoides Acetamiprid, Imidacloprid, Nitenpiram, 
Tiacloprid, Tiametoxam

1991

Nicotina Nicotina 1930s

Spinocin Spinosad 1996

Activadores del canal de cloruro 

Se adhieren y activan los canales de cloruro en la 
membrana nerviosas interrumpiendo la transferencia 
de iones y la transmisión de impulsos entre las células 
nerviosas 

Avermectin Abamectin, Emamectin benzoato 1985

Hormona juvenil 
Compite, imita o interfiere con las hormonas juveniles 
esenciales para el desarrollo del insecto

Hormona juvenil análoga e 
imitadora 

Hidropreno, Kinopreno, Metopreno, 
Fenoxicarb, Pyiriproxifen

1993

Componentes con un modo de acción desconocido o no 
específico (bloqueadores selectivos de alimentación)

Cryolite Cryolite 1929

Pimetrozina Pimetrozina 1999

Interruptores microbianos de las membranas de los 
intestinos del insecto (incluye cultivos transgénicos que 
expresan toxinas de Bacillus thuringiensis)

Especies de Bacillus Bacillus thuringiensis subsp. israelensis, 
Bacillus sphaericus, Bacillus thuringiensis 
subsp. aizawai, Bacillus thuringiensis 
subsp. kurstaki, Bacillus thuringiensis 
subsp. tenebrionis

1961

Inhibidores de  fosforilación oxidativa.
Interrumpe el transporte de electrones dentro de las 
células 

Diafentiuron Diafentiuron 1997

Clorfenapir Clorfenapir 1985

Inhibidores de la biosíntesis de quitina. 
Inhibe la formación normal del exoesqueleto de los 
insectos 

Benzoilúreas Novaluron, Diflubenzuron, Teflubenzuron 1983

Buprofezin Buprofezin 1988

Agonista de ecdisona / interruptores de muda de piel.
Interfiere con el proceso de muda del insecto  

Diacilhidrazinas halofenozid, Tebufenozid 1999

Azadiractin Azadiractin 1985

Inhibidores del transporte del electrón del complejo I 
mitocondrial.
Interrumpe el transporte de electrones dentro de las 
mitocondrias 

Rotenona Derris, Rotenona 1850

Bloqueadores del canal de sodio dependientes del 
voltaje.
Interfieren con los canales de sodio en la membrana 
nerviosa interrumpiendo la transferencia de iones y la 
transmisión de impulsos entre las células nerviosas

Indoxacarb Indoxacarb 2000

Esta lista no pretende ser una lista exhaustiva. La información que aquí se presenta proviene en parte del Comité de Acción para la Resistencia 
a los Insecticidas [http://www.irac-online.org] que clasifica a los insecticidas según su modo de acción. Dentro de cualquier grupo, la toxicidad 
de los insecticidas (en términos de especificidad de la especie y dosis efectiva) y su persistencia en el medio ambiente pueden variar 
ampliamente.
1 las fechas se refieren al ejemplo del insecticida que se presenta en negritas.
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mayor actividad insecticida intrínseca. Por ejemplo, la 
LC50 (concentración letal) del organofosforado (OP) 
profenofos (registrado en los Estados Unidos en 1982) 
para las poblaciones susceptibles de la mosca blanca 
Bemisia tabaci es aproximadamente 4 ppm mientras que 
la LC50 de la hormona juvenil análoga (HJA) piriproxifeno 
(aprobación de emergencia en los Estados Unidos en 
1996) contra la misma cepa de B. tabaci es 1000 veces 
menor (44).

Es importante observar que de manera general, incluso 
en los países desarrollados con una poderosa legislación 
ambiental y grupos activos que ejercen presión, el uso de 
insecticidas no está disminuyendo. Existe una percepción 
general que el concepto de “manejo integrado de plagas” 
(IPM siglas en inglés) (45), ha sido o será exitoso en 
reducir el uso de pesticidas (24,46,47). IPM se refiere a un 
sistema de toma de decisiones para la selección y uso de 
tácticas para el control de plagas,  solo o coordinado de 
manera armoniosa en una estrategia de manejo basada 
en el análisis de costo/beneficio que tenga en cuenta los 
intereses y el impacto en los productores, la sociedad y 
el medio ambiente (45). Uno de sus principales énfasis 
es la disminución del uso de químicos; sin embargo, de 
hecho y especialmente para los cultivos de alto valor 
como las verduras, los pesticidas sintéticos continúan 
siendo una línea de defensa importante en la mayoría de 
los programas de manejo de plagas, ya sean integrados 
o de otro tipo. Se discutirá el tema de IPM en más detalle 
en una sección posterior.

NUEVOS COMPONENTES CON MENOR 
IMPACTO 

El uso de los ciclodienos, carbamatos y organofosforados 
más antiguos y más tóxicos está disminuyendo lentamente 
y al menos algunos de ellos han sido prohibidos en 
muchos países, pero en general mantienen un 50% de 
la cuota del mercado internacional. En la actualidad los 
piretroides sintéticos -introducidos a finales de 1970 (48)- 
representan el 20% de las ventas globales de insecticidas 
y tienen perfiles de toxicidad enormemente mejorados 
para mamíferos y aves con relación a sus predecesores. 
Otras clases nuevas de insecticidas, algunos de los 
cuales tienen una actividad muy específica contra un 
orden particular de artrópodos, han sido introducidas en 
los últimos quince años. Este desarrollo es el resultado 
de una conciencia ambiental cada vez mayor, la pelea 
por la credibilidad ambiental entre las corporaciones (49) 

y los procesos de registro, armonización y evaluación 
del riesgo cada vez más rigurosos como aquellos que 
siguen adelante en Europa, los cuales también están 
reevaluando componentes antiguos cuyos perfiles 
toxicológicos posiblemente ya no son aceptables (40).

Estos nuevos insecticidas tienen algunas ventajas 
sobre las clases más antiguas. La baja toxicidad 
en mamíferos permite un intervalo corto previo a la 
cosecha, simplificando enormemente la logística de 
su uso. La mayoría son menos dañinos a los enemigos 
naturales u otras especies que no son el objetivo, lo que 
reduce su impacto en el medio ambiente más extenso 
y los hace más compatibles con los programas de IPM 
(ver más abajo para conocer la definición). Por ejemplo, 
el indoxacarbo (un insecticida oxadiazin registrado 
en el 2000) es muy efectivo contra las larvas de 
lepidópteros (mariposa y polilla) pero permite sobrevivir 
a la mayoría de depredadores y estadios inmaduros 
de avispas parásitas que atacan a estas larvas (50,51). 
La tebufenozida y metoxifenozida (dibenzoil hidracina, 
reguladores del crecimiento de insectos [IGRs siglas 
en inglés]) interrumpen el proceso de muda de los 
lepidópteros pero no afectan a los insectos beneficiosos 
(51,52). Los reguladores del crecimiento de insectos 
de benzoil-fenil-urea (diflubenzurón y teflubenzurón) 
interrumpen la síntesis de quitina y tienen un espectro 
de acción más amplio pero, debido a que se activan al 
ser ingeridos, los efectos directos en los himenópteros 
parasitoides (avispas) se reducen al mínimo. El 
piriproxifeno (un compuesto de piridina desarrollado a 
finales de 1980) es un análogo de la hormona juvenil 
que inhibe la producción de huevos y la metamorfosis. 
Su poder de acción es principalmente contra los insectos 
chupadores y tiene poco efecto en los himenópteros. 
También es efectivo contra las larvas de mosquitos y 
aunque puede ser tóxico para los organismos acuáticos, 
la dosis diferencial entre la mayoría de estos y las 
pupas de los mosquitos es tan grande que lo convierte 
en una buena elección para el control de mosquitos en 
ambientes sensibles (53).  

En los países desarrollados se está incrementando el 
uso de tratamientos con estos nuevos componentes, 
denominados insecticidas de “riesgo reducido” por la 
Agencia para la Protección del Medio Ambiente (EPA, 
siglas en inglés). Un estudio realizado por la Oficina 
General de Fiscalización (GAO, siglas en inglés) en 
el 2001 concluyó que a pesar que el uso general de 
pesticidas agrícolas no había disminuido en los Estados 
Unidos, entre 1992 y el 2000, el uso de los “pesticidas 
de mayor riesgo” había disminuido en 14% por peso del 
ingrediente activo. Patrones de cambio similares en el uso 
de insecticidas se están produciendo en todos los países 
en vías de desarrollo, pero de manera gradual. Además, 
son pocos los insecticidas que no representan un riesgo 
ecológico. Los piretroides pueden ser extremadamente 
tóxicos para los peces y tienen efectos de espectro 
amplio en los invertebrados (54,55). El piriproxifeno es 
altamente tóxico para los escarabajos coccinellidos 
depredadores y puede interrumpir los programas de 
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IPM (56). El diflubenzurón es tóxico para los crustáceos 
y puede alterar de manera negativa los ambientes 
acuáticos (57) y el contacto con teflubenzurón puede 
afectar la fecundidad de los parasitoides himenópteros 
(58). Los compuestos recientemente desarrollados 
también pueden ser más dañinos de lo que se indica 
en los paquetes  de datos sobre la eco-toxicología 
presentados durante su proceso de registro. En el año 
2000, durante las fases finales del proceso de registro 
del inseciticida clorfenapir, la EPA declinó la autorización 
de su uso para el control de plagas del algodón debido 
al riesgo crónico que representa para la reproducción 
de las aves (59). Sin embargo, los procesos de registro 
de cada país son idiosincrásicos; así, el clorfenapir 
mantiene su registro de uso y es ampliamente utilizado 
en plantaciones de algodón en Australia y en toda Asia.

Es útil considerar las causas que influyen en los patrones 
de uso de los insecticidas. La GAO (60) menciona que 
los funcionarios de la EPA sugieren que la disminución 
del uso de insecticidas del “grupo más riesgoso” se 
debió a que: a) fueron descontinuados mediante acción 
regulatoria de la EPA; b) descontinuados debido a las 
decisiones comerciales de los fabricantes c) no eran 
competitivos con las nuevas opciones o más económicas; 
d) eran menos efectivos debido a la resistencia de 
las plagas; e) se utilizaban menos con variedades de 
cultivos genéticamente modificados para resistir a los 
insectos. Claramente, en estos casos una conciencia 
ecológica o ambiental no fue un factor de decisión para 
los agricultores. Es una observación común que, en el 
hemisferio norte, se contempla la reducción voluntaria 
del uso de insecticidas pero casi nunca se implementa 
debido a que los regímenes de tratamiento profiláctico 
son más fáciles de implementar que los procesos de 
toma de decisiones más complicados que dependen de 
la vigilancia de los niveles del umbral de plagas como 
en el IPM. Además, los agricultores no están dispuestos 
a actuar de manera unilateral (y correr el riesgo de la 
desventaja competitiva) y los esquemas voluntarios 
actúan fuera de la “cultura de incentivos” a la que los 
agricultores se han acostumbrado (61).

INSECTICIDAS, DOGMA Y PRAGMATISMO

La aplicación de insecticidas incluso dentro de las pautas 
regulatorias prescritas puede tener consecuencias 
ambientales perjudiciales. Estos efectos son exacerbados 
por el uso inadecuado,  existiendo muchos ejemplos del  
mal uso y abuso de los insecticidas. En los peores casos, 
los efectos de los insecticidas son difíciles de extraer 
de aquellos provenientes de la mala administración 
agrícola en general. El Mar de Aral en Asia Central es 
considerado por la Organización de las Naciones Unidas 

para la Agricultura y Alimentación (FAO) y el Programa 
de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente 
(UNEP), como el peor ejemplo en el mundo de cómo las 
prácticas agrícolas planificadas y ejecutadas de manera 
inadecuada han devastado una región que una vez 
fue productiva. Los residuos de insecticidas orgánicos 
y organofosfatos son excesivamente abundantes en el 
área (62,63) y a pesar de que existe poca información sobre 
los efectos de dicha contaminación agrícola masiva en 
el ecosistema como un todo, se piensa que los efectos 
en la ecología humana han sido devastadores (64-66). 
Incluso en países desarrollados que utilizan insecticidas 
aprobados y regulados dentro de sistemas con una 
adecuada legislación, existe suficiente evidencia sobre 
la continua degradación ecológica y ambiental como 
resultado del uso de pesticidas. Muchos de los ejemplos 
más claros se relacionan con los efectos acumulativos 
de los residuos de insecticidas en los ríos que drenan las 
áreas agrícolas. En California, las aguas y sedimentos 
del Río Salinas (que desemboca en el Santuario Marino 
Nacional de la Bahía de Monterrey) son extremadamente 
tóxicos para una variedad de invertebrados acuáticos 
(67,68). Esto también sucede en los ríos Alamo y Nuevo 
en el Valle Imperial de California, donde ocho años 
de observación (1993-2001) demostraron que los 
impactos de la contaminación por organofosfatos en los 
macroinvertebrados eran sostenidos y graves (69).

Ejemplos como el mencionado anteriormente son 
muy conocidos y como es lógico, el vínculo entre los 
insecticidas y el medio ambiente en la psique popular 
es casi exclusivamente negativo. Por lo tanto, es una 
suposición común, aunque a menudo sin fundamento, 
que los insecticidas son culpables de muchos de los 
recientes cambios en la diversidad y ecología a nivel 
mundial. Este dogma es el resultado del hecho de que el 
uso de insecticidas es contencioso y es un componente 
clave de las ganancias de las compañías y la agricultura, 
del subsidio agrícola y la política de ayuda. Asimismo, 
dirige el comportamiento del consumidor, provoca fuertes 
respuestas éticas personales y políticas e influye en el 
nivel de aprobación gubernamental y no gubernamental. 
La manera dogmática con la que se aborda el uso de 
insecticidas asegura que, si bien la ciencia describe los 
efectos de los insecticidas en el medio ambiente puede 
ser empírica y objetiva, es posible que la interpretación 
de esos datos no lo sea. Pues la abundancia de datos 
sin procesar que registran los efectos de un insecticida 
no asegura que se pueda hacer una sola recomendación 
sobre el riesgo que representa.

La tendencia a sobreinterpretar o subinterpretar 
los resultados sobre el impacto de los insecticidas 
conlleva a confundir el verdadero alcance de sus 
efectos e influencia. Se pensaba que la acumulación 
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de residuos de pesticidas en la cadena alimenticia 
a través del consumo de cangrejos y pescados de 
arrozales fumigados con pesticidas era la causa de una 
enfermedad músculoesquelética en los seres humanos 
(70,71), sin embargo, estudios más recientes han 
demostrado que esta enfermedad es el resultado de una 
alta tasa de endogamia entre las comunidades afectadas 
(72). A veces la crisis de EEB en el Reino Unido ha sido 
atribuida de manera improbable al uso de OP (73,74). Se 
pensaba que la reciente disminución de las poblaciones 
de buitres en India había sido causada por pesticidas (75-

77) hasta que se descubrió que era el resultado de una 
interacción inesperada entre una medicina veterinaria 
(diclofenaco) y los riñones vulnerables de las aves (78,79). 
La disminución mundial de las poblaciones de anfibios 
está fuertemente asociada al uso de químicos agrícolas 
(16,18,80), pero parece poco probable que los insecticidas 
por sí sean un factor contribuyente importante (81-84). 

Un ejemplo que ilustra claramente cuán difícil es lograr 
el consenso es la controversia sobre el impacto de los 
tratamientos de las semillas con insecticidas en las 
abejas productoras de miel (Apis mellifera) en Europa. 
En algunas partes del mundo, las poblaciones de abejas 
han disminuido drásticamente en las últimas décadas 
(85,86), debido en parte a ácaros parasitarios y a brotes de 
enfermedades producidas por protozoarios y bacterias. 
Sin embargo, en 1994, apicultores franceses reportaron 
comportamientos inusuales y mortalidad entre las 
abejas que se alimentaban de girasoles tratados con el 
neonicotinoide imidacloprid al sembrar las semillas. Se 
reportó que estos efectos se acentuaban año tras año 
y ocurrían inmediatamente después de la floración. El 
imidacloprid fue implicado como el agente causante del 
problema a pesar que en 1998, la Comisión Francesa de 
Sustancias Tóxicas revisó su impacto y descubrió que 
los datos no vinculaban “de manera irrefutable” a este 
insecticida o sus metabolitos con los efectos en las abejas. 
Se recomendó realizar estudios complementarios, pero 
en 1999, se suspendió los tratamientos de las semillas 
de girasoles con imidacloprid hasta obtener los datos. 

Esto fue considerado como una victoria del “principio 
de precaución” y se estableció, en parte, simplemente 
debido a que se había demostrado que los girasoles 
absorbían el imidacloprid del suelo y lo transportaba 
a toda la planta. El mismo fundamento y los continuos 
problemas con la mortalidad de las abejas y la producción 
de miel dieron como resultado la suspensión del mismo 
tratamiento en el maíz, en el 2004. También se prohibió 
un tratamiento alternativo para las semillas (fipronil) 
de girasol al descubrir residuos de este producto en 
plantaciones de girasoles en floración. En la actualidad 
estas prohibiciones continúan esperando la revisión de 
una Comisión Europea.

Gran parte de la evidencia a favor y en contra de los 
efectos nocivos de los tratamientos de las semillas del 
girasol con imidacloprid en las poblaciones de abejas se 
encuentra en informes gubernamentales y de la industria; 
pero es verdad que bajo algunas circunstancias, el 
polen y néctar del girasol puede contener residuos de 
imidacloprid en el rango de 1-10 ppb (87). Otros autores 
afirman que los residuos en el néctar y polen de girasoles 
en el campo cuyas semillas han sido tratadas con 
insecticidas son <1,5 ppb de manera consistente (88). La 
toxicidad aguda en las abejas ocurre a aproximadamente 
60 ppb (89,90) aunque se ha reportado efectos crónicos 
en concentraciones mucho más bajas; 50% de muerte 
después de ocho días consecutivos de haber ingerido 
0,1-10 ppb de imidacloprid (91). Este último resultado es 
claramente un resultado muy preocupante, pero nunca 
se ha repetido, y por lo tanto es discutido. A pesar de 
los 30 días consecutivos de haber alimentado con 2-20 
ppb de imidacloprid, Schmuck et al. (88) no encontraron 
efectos en la mortalidad, los patrones de alimentación, la 
producción de cera/panal, reproducción o vitalidad de la 
colonia. Además, Schmuck (92) al reportar los hallazgos 
de cuatro estudios independientes, no pudo encontrar 
ningún aumento en la mortalidad de abejas productoras 
de miel, ni anormalidades en el comportamiento durante 
una exposición dietética de diez días a soluciones de 
sucrosas tratadas con imidacloprid a  0,1; 1,0 ó 10 ppb. 
En una revisión de diversos estudios financiados por 
la industria y estudios independientes, Maus et al. (93) 
reportaron que las colonias de abejas colocadas junto a 
los cultivos de girasoles o nabos gallegos sembrados con 
semillas cubiertas con imidacloprid no sufrieron efectos 
significativos en cuanto a mortalidad, actividad forrajera, 
desarrollo de la colonia, situación de la progenie o 
almacenes de polen y néctar. En el 2005, la Agencia 
Francesa de Estándares Alimenticios publicó un estudio 
donde se examinaba el efecto de alimentar a colonias de 
abejas productoras de miel con sirope contaminado con 
imidacloprid (0,5-5,0 ppb). Su desarrollo y supervivencia 
fueron comparados con colmenas de control durante 
muchos meses. Se vigiló la mortalidad, tamaño de 
la población, actividad de la colmena, fecundidad y 
frecuencia de enfermedades; no hubo diferencias que 
sugieran ninguna influencia tóxica del imidacloprid (94). 
No se ha publicado ninguna evidencia de campo que 
demuestre lo contrario, a pesar que esto ha sido un 
verdadero problema durante casi una década. 

Teniendo en cuenta toda la evidencia que existe, 
parecería que el imidacloprid no influye directamente en 
la supervivencia de las abejas; la otra posible fuente de 
riesgo es el impacto subletal en el comportamiento debido 
a los tratamientos de las semillas con imidacloprid. Se ha 
demostrado que la presencia de imidacloprid en fuentes 
de alimento artificiales de las abejas productoras de miel 
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ejerce dichos efectos, de manera  más convincente es 
mediante la disminución de la asistencia y la proporción 
de abejas que se alimentan de manera activa en fuentes 
de alimento artificiales contaminadas (6-24 ppb) (95-97). 
Sin embargo, todavía no está claro si este es el resultado 
de la toxicidad subletal o de un efecto menos insidioso 
(es decir, repelente o antinutriente). 

A pesar de las prohibiciones, las cosechas de miel 
provenientes de girasoles en Francia continuaron 
empeorando con el transcurrir de los años. La cosecha 
del año 2000 fue sólo 30-40% de la producción de 
1995-1996 y las enfermedades continúan siendo un 
factor importante (una encuesta nacional en Francia 
observó que  76% de las colmenas sufrían por lo 
menos una enfermedad grave (98) ). En otros países 
y en plantaciones de semilla de colza (que a menudo 
son una fuente importante de polen y néctar para 
las abejas en determinadas épocas del año), no se 
ha asociado los tratamientos de las semillas con 
imidacloprid con la disminución de abejas. Estudios de 
investigación en los principales países productores de 
miel como Canadá (donde los tratamientos de semillas 
con imidacloprid son utilizados en las plantaciones de 
papa) y Argentina (en girasoles) no demostraron ningún 
dato que pueda justificar una prohibición. En el 2003, 
la Comisión Internacional para las Relaciones Planta-
Abeja, después de haber revisado el argumento sobre 
los efectos nocivos de los tratamientos de las semillas 
en las abejas, concluyó que “era poco probable que la 
disminución de la salud de las abejas y el desempeño 
de la colonia, reportada en varios países, tuviera una 
sola causa” (99).

Lo que sí queda claro a partir de esos ejemplos es que 
nos vemos forzados a aceptar una de las dos opciones 
sobre la evaluación del riesgo: 1) que los métodos de 
evaluación concuerden, estandaricen e implementen a 
escala regional y mundial o 2) que cada región o país 
implemente su propio sistema dando como resultado 
recomendaciones completamente diferentes. La primera 
opción corre el riesgo de ser demasiado inflexible y no 
poder seguir el ritmo a los desarrollos ecológicos y 
metodológicos. La segunda sería un cierto triunfo para 
los grupos fuertemente dogmáticos que ejercen presión 
ya que requeriría la aceptación que los datos empíricos 
no tienen interpretación universal y por lo tanto esa 
política se puede decidir de manera subjetiva. 

EFECTOS DIRECTOS

Es probable que la gran mayoría de eventos por 
envenenamiento con insecticidas en organismos que no 
son el objetivo, especialmente aquellos que afectan a 

las especies menos conocidas o no emblemáticas en los 
países en vías de desarrollo, no se registren. Los ejemplos 
que se presenta a continuación, analizan un pequeño 
subgrupo de eventos por envenenamiento directo o 
cambios en los niveles de la población y distribución de 
especies. Los cambios en la población pueden ser el 
resultado de la toxicidad directa o los efectos subletales 
que se manifiestan tales como la reducción del tiempo 
de vida, tasas de desarrollo, fertilidad, fecundidad, 
proporción de sexos y comportamiento (por ejemplo, 
alimentación, forrajeo y reproducción). Existe abundante 
bibliografía donde se catalogan dichos efectos (algunas 
revisadas por Stark y Banks (100) ). Los reportes de 
toxicidad directa en la década de 1960 y principios 
de 1970 estaban dominados por los organoclorados 
altamente persistentes (diclorodifeniltricloroetano, DDT) 
y su profundo efecto en las poblaciones de aves de rapiña 
(101). La mayoría de estos químicos fueron reemplazados 
por organofosforados y carbamatos, durante la década 
de 1970 y 1980 y estos también demostraron ser en 
ocasiones devastadores para muchas poblaciones 
de aves, generalmente como resultado de la ingesta 
de semillas o granos tratados con estos insecticidas  
-revisado por White y Kolbe- (102). Durante este periodo, 
el uso de gránulos de carbofurán en los campos de maíz 
en América del Norte sin duda tuvo un efecto devastador 
en especies de aves granívoras (103,104). 

Los datos proporcionados hicieron que un grupo calculara 
que 60-70 millones de aves de América del Norte 
estaban muriendo anualmente en los Estados Unidos 
como resultado directo de la exposición a pesticidas (105). 
Estas cifras continúan siendo ampliamente citadas (25,106) 
pero es interesante observar que en la actualidad tienen 
poca relevancia para la situación actual de América del 
Norte. La mayoría de las formulaciones granulares de 
carbofurán han sido prohibidas en los Estados Unidos 
y ninguna formulación granular de este pesticida está 
registrada en Canadá (107). No se puede suponer que 
otras formulaciones o insecticidas demuestren efectos 
similares. Un estudio exhaustivo en un huerto, sobre 
los efectos de aplicaciones líquidas repetidas de otro 
carbamato, metiocarb, reveló que no se produjo “ningún 
peligro grave” para ninguna de las docenas de especies 
de aves estudiadas (108). En general, parece verdad 
que en los países desarrollados, después del retiro de 
algunos insecticidas y el cambio en los patrones de uso, 
las poblaciones de especies de aves afectadas se han 
recuperado en gran parte (109). 

Sin embargo, en otras partes del mundo, los OP y 
carbamatos todavía están asociados con eventos de 
envenenamiento directo. El envenenamiento masivo de 
>5000 halcones Swainson (Buteo swainsoni) en Argentina 
en 1995-1996 dio como resultado que una importante 
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compañía de productos agroquímicos detuviera la 
producción de monocrotofós (110,111). Estas aves habían 
estado expuestas al ingerir insectos tratados con 
insectidida como resultado de un brote de saltamontes 
en las pampas. En la India, una población de grullas 
Sarus en peligro de extinción (Grus antigon) vigilada de 
manera muy cercana estuvo amenazada después haber 
ingerido semillas de trigo tratadas con monocrotofós 
(112). La mayoría de eventos por envenenamiento son 
accidentales, pero en algunos casos, los insecticidas 
son utilizados de tal manera que es fácil predecir que 
producirán un daño no deseado y extendido en especies 
que no son el objetivo. La aplicación del organofosforado 
fentión es el método predominante para controlar al 
quelea de pico rojo (Quelea quelea), que es una de las 
principales aves plagas en las regiones semiáridas del 
áfrica Subsahariana. Por lo tanto, es obvio que aves de 
rapiña y paserines se conviertan en víctimas frecuentes 
como resultado de la aplicación directa del pesticida y 
al ingerir los cadáveres contaminados de las aves (que 
pueden ser encontrados hasta a veinte kilómetros o más 
del lugar de control), los artrópodos terrestres también 
se ven enormemente afectados (113).

Los mamíferos pequeños parecen ser por lo general 
más fuertes que las aves a las aplicaciones directas 
de pesticidas en el campo. Esto se puede deber 
simplemente a su comportamiento nocturno (usualmente 
los pesticidas se aplican de día), crepuscular y críptico. 
Schauber et al. (114) sugirieron que el efecto predominante 
de una aplicación del organofosforado azinfos-metilo en 
grandes lugares cercados conteniendo ratones de campo 
(Microtus canicaudus) y ratones ciervo (Peromyscus 
maniculatus) era producir un número de muertes 
inmediatas de las cuales las poblaciones se recuperaron 
en pocos meses. McEwen et al. (115) demostraron que 
las especies pequeñas de mamíferos que viven en los 
pastizales responden de manera muy individual a la 
aplicación de insecticidas debido a las diferencias en 
cuanto a su susceptibilidad innata a estos compuestos 
y después de la aplicación, a su capacidad de competir. 
El ratón ciervo fue dos veces más sensible que el 
ratón saltamontes (Onychomys leucogaster) y la ardilla 
terrestre (Spermophilus tridecemlineatus); estudios 
con trampas realizados después de la aplicación del 
pesticida, indicaron una disminución únicamente en el 
primero. Las respuestas de los mamíferos pequeños a 
la aplicación de insecticidas dependen claramente del 
medio ambiente y el componente químico del insecticida. 
Los estudios con trampas donde se capturaron ratones 
ciervos vivos después de la aplicación de malatión y 
carbaril demostraron que no se había producido una 
disminución de las poblaciones abundantes después del 
tratamiento (115) y una investigación sobre los efectos 
de la aplicación de malatión en volumen ultrabajo (ULV) 

también demostró que no se había producido ningún 
efecto en las poblaciones de mamíferos pequeños en 
el campo (116).

Como es lógico, los artrópodos que no son el objetivo, 
se ven a menudo gravemente afectados por el uso de 
insecticidas, por lo menos a corto plazo. Se ha registrado 
que las poblaciones que habitan en el suelo son 
afectadas por su aplicación en ecosistemas agrícolas, 
de pastizales, desiertos y bosques. Dichos efectos por 
lo general producen una reducción momentánea de la 
fertilidad y productividad del suelo (117). Las poblaciones 
de invertebrados acuáticos parecen ser particularmente 
vulnerables. Davies y Cook (118) demostraron que 
la aplicación aérea del piretroide cipermetrina para 
combatir las plagas de lepidópteros en plantaciones 
de eucalipto en Tasmania, dio como resultado la 
contaminación de muchos arroyos y el aumento del 
desplazamiento de invertebrados arroyo abajo en 200 
veces, el día que se realizó la aplicación. Este “flujo” 
permaneció elevado por muchos días pero la mayoría 
de las especies se recuperó después de posteriores 
inundaciones. Las moscas de las piedras (Plecoptera) y 
las efimeras (Ephemeroptera) fueron las más afectadas. 
Asimismo, se observó cambios fisiológicos en la trucha 
marrón (Salmo trutta), los cuales se supone que son 
causados por cambios en la composición de su dieta y 
tal vez debido a la ingesta de cipermetrina proveniente 
de invertebrados muertos y moribundos.

Uno de los ejemplos más comunes de cómo los 
insecticidas trastornan los ecosistemas de los artrópodos, 
es cuando su uso produce un aumento del número 
de plagas (“resurgimiento”) y la aparición de nuevas 
especies de plagas al eliminar a los depredadores y los 
parasitoides de dichas plagas. Esto es claramente una 
consecuencia de los efectos directos que los insecticidas 
pueden tener en las especies que no son el objetivo y 
ha sido observado muchas veces en pruebas de campo 
experimentales y a escalas mayores en insecticidas de 
amplio espectro (24,119-124). Los brotes de saltamontes en 
algunos pastizales de América del Norte, por un periodo 
de treinta años, fueron atribuidos al resurgimiento 
causado por un programa de control químico intensivo 
contra los mismos saltamontes (125). 

En todo el mundo existe ejemplos similares; así por 
ejemplo, a finales de la década de 1930, todo el valle de 
Cañete en Perú se dedicaba a la producción de algodón, 
en ese entonces la principal plaga era el gusano del 
tabaco (Heliothis virescens) y fue combatida, primero, 
con insecticidas de arsénico y luego con DDT, lindano 
y toxafeno. De esta manera se desarrolló la resistencia 
a dichos pesticidas y surgieron otras plagas debido a 
que los depredadores y parasitoides no resistentes 
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fueron eliminados del sistema. A mediados de 1950, 
se estaba realizando 16 aplicaciones de pesticidas por 
año, el complejo de plagas continuaba aumentando y 
la producción de algodón había colapsado. En 1956 se 
introdujo un Programa Integrado de Manejo de Plagas 
que involucraba la prohibición de insecticidas orgánicos, 
la liberación de algunos agentes de control biológicos 
(principalmente avispas parasitoides de la familia 
Trichogrammatidae) y algunos cambios en las prácticas 
de cultivo y cosecha para interrumpir el ciclo de vida 
de este gusano. Como resultado, el cultivo del algodón 
una vez más se volvió sostenible (31). La historia de la 
producción de algodón en el Perú es en la actualidad 
una historia clásica de la implementación del Programa 
Integrado de Manejo de Plagas, pero casi nunca se ha 
reportado progreso después de la década de 1960. De 
hecho, a pesar que el área actualmente produce pequeñas 
cantidades de algodón orgánico, la mayor parte de los 
cultivos dependen de las aplicaciones de insecticidas 
que se realizan como parte de un programa integrado 
de manejo de plagas. A menudo se puede reducir las 
aplicaciones de insecticidas pero casi nunca se puede  
eliminar. Además, las comunidades agrícolas no siempre 
aplican las lecciones aprendidas a todas sus actividades. 
El valle de Cañete en la actualidad produce muchos otros 
tipos de cultivos además del algodón, en un ambiente 
con mucho menos regulaciones y los agricultores están 
experimentando ahora problemas análogos (causados 
por el uso excesivo de organofosforados y carbamatos 
de amplio espectro) a aquellos que enfrentaron sus 
predecesores algodoneros en la década de 1950 (126-129). 
Es una desafortunada realidad que los insecticidas son 
una opción tan atractiva y económica para el control de 
plagas que los agricultores no cambiarán sus prácticas 
de manera voluntaria a menos que un acontecimiento 
insuperable o una legislación los obligue a hacerlo.

Los insecticidas de amplio espectro suelen tener efectos 
inmediatos, pero predominantemente de corto plazo 
(dos a tres meses) en insectos que no son el objetivo 
(11,130,131). Se ha observado que el escurrimiento de 
insecticidas (el desplazamiento de sustancias químicas 
hacia áreas que no son el objetivo con ayuda del viento 
y la temperatura) y el contacto directo con los piretroides 
reduce el número de insectos que no son el objetivo en 
penínsulas que no han sido tratados con insecticidas 
(132,133), en parcelas de subcampos (134) y en pruebas de 
campo a escala (135). Asimismo, se debe observar que 
existe una considerable variación entre la susceptibilidad 
de diferentes grupos que no son el objetivo. Por ejemplo, 
los piretroides fluvalinato y esfenvalerato no redujeron 
de manera significativa las colectas de larvas de la 
mosca sírfida en parcelas de campo pero sí afectaron a 
las larvas de las mariquitas (Adalia spp). Por el contrario, 
el carbamato pirimicarb no tuvo efectos en las larvas de 

mariquitas pero sí redujo el número de larvas de sírfidos 
de manera significativa (131).

Los estudios que buscan cuantificar el impacto de 
los insecticidas en la efectividad de los enemigos 
naturales como agentes de control para las plagas 
del campo no son comunes, sin embargo, Furlong 
et al. (136) descubrieron que el efecto de los insectos 
benéficos fue mucho mayor en aquellos lugares donde 
se había adoptado el IPM (es decir, uso reducido de 
insecticidas) y mucho menor en aquellos lugares donde 
se practicaban los métodos convencionales de manejo 
de plagas. En los lugares donde se aplicaba el IPM, la 
contribución de los enemigos naturales a la mortalidad 
de la polilla de la col (Plutella xylostella) permitió el 
cultivo de productos comerciables sin pérdida en la 
producción y con una importante reducción en el uso de 
insecticidas. La abundancia y diversidad de los enemigos 
naturales era por lo general mayor en aquellos lugares 
donde se había adoptado el IPM. Estudios como estos, 
donde la disminución del parasitismo está directamente 
relacionada con la práctica del manejo en lugar de 
otros efectos indirectos (como por ejemplo la falta de 
presas debido a su eliminación con insecticidas) son 
sumamente ilustrativos.

No es únicamente en terrenos agrícolas donde se ha 
demostrado que los insecticidas pueden ejercer efectos 
en el medio ambiente. El uso de insecticidas de amplio 
espectro durante las campañas para combatir a la 
mosca tsé tsé en áfrica ha tenido graves efectos en 
organismos que no eran el objetivo. El uso de dieldrin, 
DDT y γ-HC en la sabana al sur de áfrica afectó de 
manera negativa a reptiles, mamíferos pequeños, 
peces, aves e insectos. En áfrica Occidental, hubo 
efectos similares, donde aplicaron dieldrín y endosulfán 
desde camiones y helicópteros en terrenos de bosque 
ribereños. En ese caso se notó efectos en los anfibios, 
monos y murciélagos y todas las clases de compuestos, 
incluyendo los piretroides, causaron una disminución 
considerable de la población de algunas especies por 
periodos prolongados, en particular aves insectívoras, 
peces y crustáceos de agua dulce (137). Posteriormente, 
estas aplicaciones residuales de insecticidas fueron 
reemplazadas por tratamientos aéreos menos 
permanentes (considerados preferibles) (138,139) pero 
éstos continuaron ejerciendo impacto, especialmente 
en las poblaciones de crustáceos (140). Desde 1980, el 
énfasis en el control de la mosca tsé-tsé ha cambiado 
a trampas tratadas con insecticida y la aplicación de 
baños de inmersión y tratamientos en forma de pour 
on (de uso externo) en el ganado. Se piensa que las 
especies que habían sido afectadas por los esquemas 
de tratamiento previos ya se han recuperado, (137) 
pero, incluso las aplicaciones de insecticidas dirigidas 
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hacia un objetivo muy específico pueden tener efectos 
ecológicos negativos. Los tratamientos externos en el 
ganado han estado asociados con la disminución de 
las poblaciones de escarabajos peloteros debido a los 
residuos de insecticida que se encuentran en las heces 
del ganado (141).

EFECTOS INDIRECTOS

Los insecticidas pueden tener efectos tóxicos directos 
en los organismos (letales o subletales) o pueden tener 
efectos indirectos debido a la eliminación de las especies 
que son presas o competencia. Por lo tanto, existe 
preocupación por los efectos potencialmente insidiosos 
de los pesticidas que operan a través de la cadena 
alimenticia (142,143). Los impactos de los insecticidas en los 
invertebrados pueden reducir la disponibilidad de fuentes 
de alimento y afectar su productividad o supervivencia. 
Es obvio que las medidas simples de la toxicidad directa 
no son lo suficientemente adecuadas para evaluar todas 
las consecuencias ecológicas del uso de los insecticidas, 
pero no existe metodologías estándares para evaluar 
los efectos de los insecticidas en la eliminación de las 
presas y competidores y sería imposible estandarizarlos, 
especialmente a escala de campo. 

Por mucho tiempo se ha aceptado que los efectos 
indirectos de los insecticidas pueden ser sutiles y 
pueden enmascarar o confundir los efectos tóxicos 
directos en la población o comunidad (144). En estudios 
de marcado-recaptura sobre los efectos del ciclodieno 
Endrín en poblaciones de Microtus spp (ratón de campo), 
se demostró que los efectos tóxicos directos (letales y 
subletales) y los efectos indirectos (no tóxicos) actuaban 
al unísono (145). 

En parcelas experimentales, la aplicación del insecticida 
mató a los ratones de campo y disminuyó el número 
de manera local, pero, la población más lejana 
posteriormente respondió como lo haría frente a un 
despoblamiento causado por enfermedad o captura 
con trampas. Después de la aplicación del insecticida, 
hubo más reclutamientos de individuos (es decir, 
ratones de campo) en las parcelas experimentales que 
en las parcelas de control.  Además, estos reclutas en 
las parcelas tratadas sobrevivieron mucho mejor que 
los nuevos individuos que ingresaron a la población 
de control más estable, probablemente debido a una 
disminución de los encuentros agresivos entre los 
ratones de campo en las áreas tratadas y menos 
pobladas. Dependiendo del periodo durante el cual 
se observan estos acontecimientos, la aplicación del 
insecticida puede tener claramente ciertos efectos no 
calculados en las poblaciones. 

Dichas interrupciones, impredecibles en el ecosistema, 
son comunes. En un estudio sobre el impacto de carbaril 
en la rana leopardo del sur (Rana sphenocephala), este 
pesticida no tuvo efectos directos en los renacuajos 
pero redujo la mortalidad de éstos al tener un impacto 
letal en sus depredadores invertebrados. Asimismo, 
disminuyó la abundancia del perifiton (plantas y animales 
microscópicos) que sirve de alimento a los renacuajos. 
El efecto general fue un aumento en la supervivencia de 
renacuajos pero con el predominio de individuos más 
pequeños (143).

En la actualidad existe poca evidencia de los efectos 
significativos en las poblaciones de aves como 
consecuencia de los efectos directos de los insecticidas 
en el Reino Unido (109). A pesar de que muchas 
especies de aves que viven en terrenos de cultivo están 
disminuyendo, es difícil precisar los factores causales y 
todavía se desconoce los posibles impactos indirectos, 
provocados por el incremento del uso de insecticidas, para 
muchas especies de paserinos (tipos de ave) que han 
mostrado una disminución en su población y cambios en 
la distribución que coinciden con la intensificación de la 
agricultura (146). Para demostrar los efectos indirectos de 
los insecticidas en el nivel de la población, es necesario 
demostrar que dichos compuestos tienen un impacto 
en los recursos alimenticios suficiente para reducir la 
capacidad de reproducción o supervivencia. Esto ha sido 
más claramente demostrado en el caso de la perdiz gris 
Perdix perdix (147-149) aunque existe también información 
que demuestra que los pesticidas tienen  efectos 
indirectos en los recursos disponibles  y la capacidad 
reproductiva  de otras especies. Se ha demostrado que 
los insecticidas causan una disminución en el tamaño 
de la progenie de los escribanos cerillos (Emberiza 
citrinella) al reducir el número de invertebrados que son 
su fuente de alimento (109). Durante el mismo estudio 
no se observó dichos efectos en las alondras (Alauda 
arvensis) pero la disponibilidad de recursos alimenticios 
invertebrados sí afectó la condición de los polluelos de 
ambos,  de las alondras y los escribanos cerillos. Los 
autores observaron que las aves que estaban anidando 
se podrían beneficiar de algunas medidas tomadas 
para reducir el impacto del insecticida, a saber: reducir 
las aplicaciones de insecticidas de amplio espectro 
persistentes durante la estación de reproducción y 
proporcionar hábitats alternativos de alimentación que 
no hayan sido tratados con insecticidas. 

EFECTOS A LARGO PLAzO Y 
RECUPERACIÓN 

Existe una carencia real de datos sobre la vigilancia de 
los efectos de los insecticidas durante periodos de tiempo 
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prolongados. Sin embargo, los estudios de vigilancia de 
los niveles de contaminantes ambientales sugieren que 
muchos sistemas muestran una impresionante capacidad 
de recuperación. La disolución, dispersión y biodegradación 
de los contaminantes, todos actúan, a menudo durante 
periodos muy largos, para reducir su impacto ecológico 
(150, 151). Por ejemplo, el uso de DDT, uno de los insecticidas 
orgánicos persistentes más dañinos, fue prohibido en los 
Estados Unidos en 1973. Por la década de 1980, se había 
producido una reducción >90% de DDT en los peces del 
Lago Michigan lo cual reflejaba la degradación y disolución 
del producto en el medio ambiente y por lo tanto en la 
cadena alimenticia (152).

Además de la persistencia del insecticida, el punto 
hasta donde las poblaciones afectadas se pueden 
recuperar depende en parte del reclutamiento de 
nuevos individuos de un área que no ha sido afectada. 
La mayoría de poblaciones animales que encontramos 
en los terrenos agrícolas consisten en metapoblaciones 
– subpoblaciones distintas y separadas que están 
levemente conectadas por dispersión (movimiento entre 
áreas) pero que no experimentan las mismas alteraciones 
o fluctuaciones en su medio ambiente al mismo tiempo. 
Esta estructura general de la población permite una 
recuperación rápida de las especies de invertebrados 
en los terrenos donde se ha aplicado insecticidas (153). 
Los modelos de simulación que predicen el impacto de 
las aplicaciones locales de pesticidas en la dinámica de 
la población demuestran que las posibilidades de que 
una población de depredadores invertebrados persista 
en un terreno tratado con insecticida, aumentan si existe 
refugios cercanos que no han sido tratados, si la tasa 
de aplicación del insecticida es baja o si el insecticida 
usado es selectivo o no es altamente tóxico. De manera 
menos intuitiva, los modelos también demostraron que 
aparentemente existe una tasa de dispersión óptima de 
la población de depredadores lo cual aumenta al máximo 
su capacidad de permanecer en los terrenos que han 
sido tratados con insecticidas (154). Es razonable suponer 
que para una isla o un hábitat fragmentado será mucho 
menos probable restablecerse que aquellas poblaciones 
y medio ambientes contiguos y que el control espacial 
y temporal cuidadoso de la aplicación de insecticidas 
podría ayudar a la recuperación rápida de las especies 
que no son el objetivo y que han sido afectadas por los 
pesticidas (así como también, por el contrario, podría 
ayudar a una reinvasión por parte de las plagas). 

Dependiendo de sus características de espacio y 
de dispersión, algunas especies se verán afectadas 
únicamente de manera temporal por los insecticidas y 
se recuperarán si se detiene la aplicación. Mian & Mulla 
(55) observaron que cuando se utilizaba una variedad 
de piretroides en sistemas de agua dulce, la población 

de especies afectadas se recuperaba hasta alcanzar 
los niveles de pretratamiento en cuestión de semanas 
o unos cuantos meses después de la aplicación. Las 
poblaciones de peces, que dependían de las especies 
de invertebrados afectados por el alimento,  también 
se recuperaron rápidamente. Giddings et al. (155) 
revisaron una serie de estudios del mesocosmo y 
estudios de campo utilizando concentraciones reales 
de cipermetrina y esfenvalerate (ambos piretroides) y 
revelaron que entre los organismos más sensibles se 
encontraban los anfípodos (camarones de agua dulce), 
isópodos (chanchito de tierra), culicoides, efímeras 
(efemerópteras), copépodos y las pulgas de agua.  
Los organismos menos sensibles fueron los peces, 
caracoles, oligoquetos (gusanos de fango) y rotíferos. 
Las poblaciones se recuperan, por lo general, en pocos 
meses como consecuencia de la presencia de refugios 
que no habían sido tratados con insecticidas, fases 
de desarrollo que eran más tolerantes que otras a los 
insecticidas, tiempos de generación rápidos e influjo de 
adultos immigrantes que no habían estado expuestos. 
En los estudios de Giddings, no se observó efectos 
indirectos en los peces  pero sí en los estudios de Davies 
y Cook (119). 

Asimismo, en una variedad de especies terrestres 
se puede observar que la mayoría de los efectos son 
temporales. Colonias de abejas productoras de miel que 
habían consumido niveles bajos del organofosforado 
metamidofós en dietas artificiales mostraron una 
mayor mortalidad de huevos y larvas que las colonias 
de control, sin embargo, las larvas que sobrevivieron 
se desarrollaron de manera exitosa y las colonias 
se recuperaron rápidamente de los tratamientos que 
se aplicaron una sola vez sin ningún efecto residual 
(156). La aplicación de una variedad de carbamatos y 
organofosforados demostró ser letal para las poblaciones 
de lumbrícidos (gusanos de tierra) después de una sola 
aplicación en el campo, sin embargo, las poblaciones 
se recuperaron en 20 semanas -a pesar que hubo 
indicios de efectos en cadena en los topos debido a 
la eliminación de las presas- (157). Los estudios sobre 
las áreas endémicas de moscas tsé tsé tratadas con 
endosulfáan y deltametrina, a mediados de la década 
de 1980, fueron evaluados nuevamente en 1997, Grant 
(138) estimó que todas las especies que se consideraban 
en peligro en ese momento, se habían recuperado. 
Concluyó que todos los efectos relacionados con los 
insecticidas eran temporales y que incluso los números 
de las poblaciones de  especies de invertebrados más 
sensibles se recuperaron en un año. 

Uno de los programas de manejo de plagas más 
prolongado, cuidadosamente controlado y basado 
en insecticidas, fue el control de larvas de simúlidos 
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(Simulium spp) cuyas formas adultas son los vectores 
de la oncocercosis en áfrica Occidental. Cincuenta 
mil kilómetros de ríos en once países (un área de > 1 
millón de km2) recibieron la aplicación de insecticidas 
semanalmente desde 1974 hasta el 2002 como parte del 
Programa de Control de la Oncocercosis (OCP, siglas en 
inglés) que finalizó de manera oficial en el 2002 después 
de haber prevenido aproximadamente unos 600 000 
casos de ceguera del río y de haber salvado 25 millones 
de hectáreas de tierra para uso agrícola y de vivienda. Los 
insecticidas, muchos de ellos organofosforados de amplio 
espectro (temefós, foxim, piraclofós), fueron utilizados 
de manera rotativa con otros insecticidas (permetrina, 
etofenprox, carbosulfán y Bacillus thuringiensis (Bt) para 
prevenir el desarrollo de resistencia. La vigilancia a largo 
plazo de sus efectos en poblaciones de invertebrados y 
peces que no eran el objetivo demostró poco impacto 
obvio (34). Recientemente, algunas publicaciones han 
concluido que las variaciones biológicas encontradas 
eran ecológicamente aceptables (158-160) y que no 
se había producido ningún daño permanente en las 
poblaciones de invertebrados que no eran el objetivo. 
Ningún nivel trófico superior, particularmente el grupo 
de peces insectívoros, parece haber sido afectado. Sin 
embargo, este no ha sido el caso en todos los lugares 
donde se han aplicado larvicidas para controlar las 
larvas de simúlidos. En algunas partes del río Nilo, el 
uso de DDT causó profundos cambios en los recursos 
alimenticios disponibles para especies como el pez nariz 
de elefante (Mormyridae spp) y la anguila espinoza 
(Aethiomastacembelus frenatu) cuyas poblaciones 
fueron afectadas como resultado de dicho uso (160). 

Los estudios de vigilancia a escalas temporales 
prolongadas, las cuales rastrean los efectos ecológicos 
secuenciales y potencialmente acumulativos en terrenos 
agrícolas siguen siendo raros y extremadamente valiosos. 
Hummel et al. (161) vigilaron poblaciones de artrópodos 
que habitan sobre la superficie, por un periodo de cuatro 
años en terrenos de producción de vegetales, bajo un 
sistema basado en la aplicación de químicos (endosulfán 
y esfenvalerato aplicados en intervalos semanales) y 
biológicos (Bt aplicado en intervalos semanales). Se 
usó trampas de suelo (pitfall, trampas donde la presa 
cae en un hoyo en el suelo) para vigilar escarabajos 
carábidos, escarabajos estafilínidos y arañas licósidas. 
Las capturas de las trampas de todos los grupos se 
vieron enormemente afectadas por la aplicación de los 
insecticidas pero, a pesar de la intensa presión ejercida 
por estos dos componentes de amplio espectro durante 
cuatro años, las cantidades de invertebrados no fueron 
diezmadas. Más bien, declinaron 20-50% del nivel 
encontrado en los lugares tratados con Bt. Tampoco 
se encontró evidencia de ningún empeoramiento 
acumulativo en el efecto durante los cuatro años. Al 

parecer, algunas poblaciones de invertebrados pueden 
ser muy resistentes al uso de pesticidas; por lo menos 
aquellas especies que tienen una distribución espacial 
diferente en el terreno de cultivo que aquella especie 
que es el objetivo del insecticida (Ejemplo, los insectos 
que habitan en el suelo pueden ser relativamente 
resistentes a los insecticidas que se aplican en las hojas 
de las plantas). 

Sin embargo, otros sistemas son más vulnerables. 
En diversos arroyos en Maine se estudió el efecto del 
carbaril en los invertebrados de agua dulce (aplicado 
en tasas de campo para la eliminación de la polilla del 
gusano del abeto). Estos arroyos recibieron tres tipos de 
tratamiento: 1) arroyos tratados con carbaril por primera 
vez, 2) arroyos tratados durante dos años consecutivos 
y 3) arroyos sin tratamiento. La respuesta inicial fue 
un enorme aumento del desplazamiento arroyo abajo 
de los invertebrados. Los muestreos demostraron una 
disminución significativa en la abundancia de plecópteros, 
efemerópteros y tricópteros. Las larvas de plecópteros 
no repoblaron ningún arroyo tratado hasta después de 
60 días y los arroyos tratados durante el segundo año 
consecutivo tuvieron bajas poblaciones de plecópteros 
en comparación con los arroyos que no habían sido 
expuestos. Algunas órdenes de invertebrados (Diptera) 
no fueron afectadas (162).

Estudios de campo a largo plazo realizados en el Reino 
Unido en diversos terrenos agrícolas (163), sugirieron 
que existen pocos efectos adversos a largo plazo de 
los insecticidas en organismos que no son el objetivo 
(incluyendo insectos, arañas, gusanos de tierra y 
microbios de tierra). En ese estudio, la aplicación de 
insecticidas de amplio espectro disminuyó el número 
de algunos artrópodos que no eran el objetivo, pero 
por lo general éstos se recuperaron durante esa 
misma estación. Raramente se observó efectos menos 
temporales y éstos afectaron únicamente a colémbolos 
que viven en el suelo. Los números de estos organismos 
permanecieron comparativamente bajos en las parcelas 
tratadas, incluso dos años después de haber realizado 
la aplicación.

EVALUACIÓN DEL RIESGO 

El término peligro se utiliza para denotar la existencia 
de un daño potencial mientras que el término riesgo 
se refiere a la probabilidad de que ese daño ocurra. 
Recientemente, los esquemas de evaluación del riesgo 
ecológico han evolucionado en sistemas complejos de 
evaluación y análisis. En la actualidad en la mayoría 
de países desarrollados ya se encuentra vigente las 
recomendaciones y reglamentos para la evaluación, 
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registro y reevaluación de insecticidas (164). Los datos 
que son requeridos para informar ese proceso incluyen 
estudios agudos, subletales, crónicos, carcinógenos, 
mutagénicos, metabólicos, reproductivos, neurotóxicos, 
de desarrollo y mecánicos en mamíferos y aves (que 
cubren todas las vías de exposición: oral, dérmica e 
inhalación) y pruebas graduales (los resultados obtenidos 
en un nivel que demuestre o niegue la necesidad de 
un posterior grupo de pruebas) en especies acuáticas 
y terrestres indicadoras. También incluye información 
sobre el comportamiento físico del producto químico 
en el suelo, en las superficies de las plantas y en el 
agua. Es una preocupación actual de muchos gobiernos 
clasificar los riesgos ecológicos de los insecticidas a fin 
de promover e informar sobre los cambios a productos 
menos dañinos a fin de reducir los impactos agrícolas 
en el medio ambiente. Esto depende de clasificar los 
pesticidas en base a un número manejable de pruebas 
estandarizadas pero esto es algo polémico debido a que, 
mientras que ningún parámetro puede describir o predecir 
en su totalidad los impactos ambientales, la inclusión de 
pruebas ilimitadas con diferentes metodologías para 
diversas especies hace imposible integrar los resultados 
en modelos de evaluación estandarizados (165). El debate 
en curso sobre las escalas y criterios experimentales 
necesarios para la evaluación del riesgo (166,167) asegura 
que, en la actualidad, no existen modelos que se puedan 
aplicar universalmente. Mientras tanto, el proceso 
de evaluación y registro de insecticidas sigue siendo 
idiosincrásico y subjetivo, a pesar de una aparentemente 
amplia y variada bibliografía sobre ecotoxicología. 

La importancia de esto es que no existe un consenso 
global sobre el costo y el beneficio de utilizar 
determinados insecticidas. Por ejemplo, el endosulfán 
está prohibido en Colombia, Alemania, el estado indú 
de Kerala, los Países Bajos, Singapur, Suecia, Siria y el 
Reino Unido, entre otros. Sin embargo, en muchos países 
africanos y en casi todas las naciones productoras de 
algodón (incluyendo los Estados Unidos y Australia) su 
uso es común. Dichas irregularidades son muy comunes 
en los países en vías de desarrollo donde no existen 
procedimientos para el registro, conocimiento relevante 
localmente sobre los efectos ambientales ni información 
básica sobre la toxicidad o eficacia de los compuestos 
que usan (168-170). Los insecticidas “altamente tóxicos” son 
la principal categoría de pesticidas en uso en muchos de 
los países más pobres y más de 50 de los 60 países en 
vías de desarrollo que respondieron un cuestionario de 
la FAO en 1993 reportaron que no estaban estudiando 
los efectos de los pesticidas en el medio ambiente (167). 
Los estudios del impacto de los insecticidas en los países 
en vías de desarrollo son raros sin embargo, como es 
lógico, ya se han observado los efectos en el suelo, el 
agua de ríos y aguas costeras, los peces y animales de 

pastoreo (171,172). Muchos países en vías de desarrollo 
ya están usando pesticidas en tasas de aplicación que 
exceden a aquellas relacionadas con los principales 
daños ecológicos en Europa y América del Norte. Esto 
es estimulado por la disponibilidad de insecticidas 
baratos, genéricos y producidos de manera local (173). 
En esta era de comercio agrícola cada vez más libre, las 
condiciones bajo las cuales se producen las fuentes de 
alimento y fibras es un asunto de importancia universal. 
Por lo tanto, sería deseable lograr un consenso – incluso 
únicamente para asegurar la igualdad de la seguridad 
ambiental- entre los países desarrollados y los países 
en vías de desarrollo.

Es importante observar que la necesidad de usar un 
insecticida en particular cambiará radicalmente con el 
tiempo, localidad y propósito. En los Estados Unidos 
no existe autorización para utilizar el organofosforado 
temefos en fuentes de agua para el control de 
mosquitos, debido a los riesgos que representa para el 
medio ambiente y la salud de los seres humanos. Sin 
embargo, en muchas partes del mundo el temefos se 
utiliza en tanques de almacenamiento de agua para 
prevenir el desarrollo del mosquito Aedes aegypti (53,174) 
que transmite el virus del dengue. En áfrica Occidental 
se aplica en el agua para beber a fin de matar un 
copépodo, hosperdero intermediario del gusano de 
guinea Drancunculis medinensis (175). Estos últimos 
usos son recomendados por la OMS basados en la 
evaluación del riesgo de utilizar temephos contra el 
riesgo de contraer la enfermedad. El argumento actual 
a favor de restablecer el uso de DDT para el control de 
mosquitos surge del hecho que existen pocas razones 
para sospechar que la aplicación de DDT en el interior de 
las viviendas para el control de la malaria es perjudicial 
para el medio ambiente (176,177).

La gran mayoría de los datos utilizados en los modelos 
existentes de evaluación del riesgo de los insecticidas 
se encuentra bajo la forma de simples cálculos de 
la dosis letal (DL) o concentración letal (CL).  Esto es 
valioso, pero la información que proporciona es limitada 
debido a que los efectos subletales que pueden afectar 
a las poblaciones son concentraciones mucho menores 
que aquellas observadas en pruebas de toxicidad 
aguda (178-182). Giddings et al. (155) demostraron que las 
observaciones de efectos adversos a concentraciones 
más bajas para los piretroides cipermetrina y esfenvalerato 
en mesocosmos experimentales correspondían a 
valores de 1/10 de aquellos obtenidos en pruebas de 
laboratorio más simples. En algunos casos pueden 
estar disponibles pruebas más reales sobre efectos más 
sutiles (bioquímicos, fisiológicos o de comportamiento) 
como respuesta a una exposición más real (residuos 
en las hojas, presas tratadas con insecticida, etc.), pero 
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por lo general no se conoce mucho cómo evaluarlos en 
términos de su impacto previsto en las poblaciones o 
individuos en el campo o en comunidades ecológicas. 
Estudios de campo de los efectos de los insecticidas en 
poblaciones que no son el objetivo (trampas de caída 
(pit-fall), captura con red, etc.) son raros debido al costo 
y a sus características impredecibles y las pruebas a 
largo plazo casi nunca se reportan. 

Las evaluaciones de la ecotoxicidad mejorarían 
claramente mediante el desarrollo de métodos 
estandarizados que consideren un mayor subgrupo de 
efectos (directos, indirectos, subletales y demográficos) 
que un insecticida pudiera ejercer. Esto podría incluir el 
uso de tablas de vida para caracterizar las respuestas 
de los individuos durante su ciclo de vida (registro de 
mortalidad y reproducción) a fin de proporcionar una 
descripción de series de tiempo de la toxicidad y una 
medida del efecto en las tasas de crecimiento de la 
población. Estos indicadores claramente reflejarían los 
efectos que no se pueden observar únicamente con las 
pruebas de toxicidad aguda (183). Un ejemplo de una 
metodología altamente controlada en laboratorio y de 
fácil replicación es una prueba de exposición para los 
organismos meiobentónicos. Utilizando un copépodo 
como la especie de prueba, Chandler et al. (178) 
expusieron las larvas al insecticida fenil pirazol, fipronil; 
hicieron seguimiento de las tasas de supervivencia y de 
desarrollo, el porcentaje de sexo y fecundidad mediante 
el apareamiento y producción de progenie, luego, 
las tasas de mortalidad y fecundidad se usaron para 
proyectar la distribución de la población. Los resultados 
demostraron que las concentraciones bajas de fipronil 
daban como resultado efectos en la reproducción, que 
representaban un riesgo real para los crustáceos, en 
concentraciones muy por debajo de las dosis que se 
consideraban que no tenían efectos en la mayoría de las 
especies acuáticas de prueba. Estas clases de pruebas 
contribuyeron mucho en los modelos de evaluación 
de riesgo, sin tener que recurrir a los caprichos de las 
pruebas de campo, sin embargo claramente toman 
mucho más tiempo y dinero realizarlas e incrementaría 
mucho los costos de evaluación.

Las entidades que legislan, dan asesoría y aprueban los 
registros y el uso de los insecticidas necesitan alguna 
medida de toxicidad relativa basada en metodologías 
estandarizadas, requisitos de datos y modelos para 
la evaluación, que deben ser sólidos y aplicables 
universalmente (184). En un intento de estandarizar las 
evaluaciones, se diseñó una variedad de “indicadores” a 
fin de facilitar el análisis del riesgo. Estas herramientas 
clasifican el impacto ecológico de las sustancias químicas 
utilizando clasificaciones generales que a menudo son 
independientes de las consideraciones empíricas. 

Se ha hecho algunas comparaciones del impacto de 
los sistemas de producción agrícola “integrados” y 
“convencionales” utilizando poco o ningún dato empírico 
en absoluto (185,186) y de manera autoevidente y engañosa 
concluyen que los sistemas que usan dosis más bajas 
de sustancias químicas por hectárea, químicos menos 
tóxicos y métodos de aplicación de insecticidas que 
permiten poco derrame de insecticida, tienen menos 
impacto que aquellos que no hacen eso. Modelos como 
el Cociente de Impacto Ambiental (EIQ, por sus siglas en 
inglés) ) consisten en ecuaciones que suman los efectos 
combinados de las variables complejas que incluyen 
la toxicidad dérmica y crónica en humanos, efectos 
en peces, aves, abejas y artrópodos benéficos que no 
son el objetivo y efectos abióticos como el potencial de 
lixiviación (184). 

Potencialmente, estos son más realistas pero difíciles de 
estandarizar debido a la necesidad de sopesar de manera 
subjetiva las variables otorgándoles un valor numérico. 
Maud et al. (166) revisaron cuán apropiados eran una 
variedad de índices de riesgo (incluyendo el EIQ) para 
usarlos para la elaboración y evaluación de políticas en 
el Reino Unido. No existió una adecuada correlación 
entre la clasificación de los 133 pesticidas empleados 
en la evaluación cuando se usaron únicamente datos 
toxicológicos. La correlación mejoró cuando también 
se incorporó información sobre las tasas de aplicación 
recomendadas pero todavía existía una amplia variación. 
Además, la mayoría de pesticidas se agruparon en una 
parte muy limitada del rango de índices potenciales. El 
principal problema identificado en la aplicación de los 
índices fue la falta de datos de campo disponibles.

A pesar de los problemas que enfrentan aquellas personas 
que se encargan de evaluar y registrar los insecticidas, 
los marcos de trabajo existentes se vienen usando de 
manera muy activa a fin de adecuar los patrones de uso 
de insecticidas en los países desarrollados. Algunos 
ejemplos de dicha actividad incluyen que desde 1990 
la EPA prohibió en forma total o parcial muchos de 
los insecticidas más tóxicos incluyendo el clordano, 
clorpirifos, disulfotón, etión, paratión de metilo, metilo-
oxidemeton, forato y toxafeno. La directiva de la Unión 
Europea para el registro y armonización de pesticidas 
viene reemplazando de manera activa los componentes 
antiguos con químicos de “riesgo reducido” (187). En el 
Reino Unido, el DEFRA (Ministerio para Asuntos del 
Medio Ambiente, Alimentos y Asunto Rurales) viene 
preparando argumentos para la posible creación de 
un deseable impuesto para los insecticidas (27). A 
pesar de las constantes preocupaciones, el análisis 
total del riesgo/beneficio del uso de insecticidas ha 
mejorado enormemente en los países desarrollados 
particularmente si se comparan los diversos y notorios 
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problemas causados por las clases de químicos más 
antiguos y más problemáticos como los órganoclorados, 
órganofosforados y carbamatos más dañinos. Por lo 
tanto, existen motivos para un optimismo precavido, sin 
embargo los problemas del abuso de pesticidas continúa 
prevaleciendo en aquellos sistemas donde existe poca o 
ninguna maquinaria legislativa.

BENEFICIOS ECOLÓGICOS DEL USO DE 
INSECTICIDAS

El concepto de “conservación de alto rendimiento” es una 
idea no bien definida (188), que propone que las áreas 
agrícolas altamente productivas y trabajadas de manera 
intensiva ayudan a preservar aquellas tierras restantes 
que son adecuadas para la agricultura que permanecen 
sin explotar (en su mayoría bosques). Esta hipótesis es 
apoyada por algunos científicos y comentaristas (189) así 
como también por organismos que están comprometidos 
de manera ideológica con la agricultura intensiva 
como por ejemplo el Instituto Hudson, el Centro para 
Asuntos Globales de Alimentos y algunas compañías 
agroquímicas. Este argumento se basa en el hecho que 
la riqueza de las especies está relacionada con el área 
de hábitat salvaje. Cuando esa área disminuye, también 
disminuye el número de especies que alberga (190). 

La importancia de la conservación del hábitat salvaje es 
por lo tanto reconocida universalmente y es posible que 
la agricultura intensiva cumpla un papel en ese proceso, 
al reducir la necesidad de explotar con agricultura de bajo 
rendimiento las áreas restantes que se mantienen en 
estado virgen (siempre y cuando se minimice el impacto 
de las tierras de agricultura intensiva en los terrenos 
adyacentes y el agua). Entre 1961 y el 2002 existió 10% 
de incremento mundial del área global de producción 
agrícola (4), la mayoría producto de la deforestación. 
No existe duda de que la idea de “conservación de alto 
rendimiento” tiene cierta validez, sin embargo, pocos 
autores mencionan el concepto de manera explícita al 
discutir los procesos de producción agrícolas. Wagner et 
al. (191) observaron que los resultados de estudios a largo 
plazo en bosques en América del Norte demuestran 
ganancias muy grandes en la producción luego del uso 
de herbicidas. Ellos observaron que las demandas de 
la conservación de hábitats silvestres y biodiversidad 
requieren que el área actual de bosque administrado 
de manera comercial satisfaga la creciente necesidad 
de productos madereros. Las plantaciones de alto 
rendimiento y manejadas de manera intensiva podrían 
ser cruciales para satisfacer esa necesidad.

La idea de que pueda existir un beneficio tangible para 
un ecosistema después del uso de insecticidas es para 

muchos un anatema, sin embargo, existen ejemplos 
ocasionales donde este argumento es muy avanzado. 

La polilla gitana (Lymantria dispar L.) es una especie 
exótica e invasiva que perturba de manera significativa 
los ecosistemas de bosques en América del Norte. La 
defoliación intensa causada cuando los brotes de polilla 
gitana no son controlados tiene un impacto ambiental 
grave que se puede comparar con el impacto del uso de 
insecticidas para el control de esta polilla (por lo general 
preparaciones de Bt específicos para lepidópteros). Por 
ejemplo, las consecuencias por no utilizar insecticidas 
para el control de la polilla gitana podría ser la defoliación 
a gran escala que puede afectar de manera dramática 
las poblaciones de Lepidópteros nativos (192,193). Las 
polillas gitanas compiten con las orugas nativas por el 
alimento disponible y se ha observado la disminución en 
la abundancia y riqueza de larvas y adultos de la familia 
Arctiidae (polillas tigre) en lugares infestados (194). Además 
de este impacto en los Lepidópteros, se ha documentado 
muchos otros efectos directos e indirectos de la defoliación 
causada por la polilla gitana en ecosistemas naturales. 
La defoliación puede causar la muerte de los árboles 
(especialmente el roble) (195) y se ha demostrado que 
aumenta la tasa de depredación de nidos de las aves, 
posiblemente al aumentar la visibilidad o accesibilidad a 
los nidos (196). La defoliación de los robles también provoca 
la disminución de la producción de bellotas de manera 
dramática, lo que puede causar la disminución del número 
de mamíferos pequeños, así como también alterar los 
patrones de alimentación de los grandes herbívoros y 
omnívoros como el venado y el oso (197,198). 

El aumento de la temperatura y la luz solar en el suelo 
del bosque puede dañar los organismos que se han 
adaptado a la sombra y favorecer  la invasión de plantas 
mejor adaptadas. Se cree que la defoliación causada 
por la polilla gitana es una de las razones por las que 
el maple rojo (Acer rubrum) está reemplazando al roble 
(Quercus spp) como una especie predominante en 
algunos bosques previamente defoliados en América 
del Norte (199) y también  se ha demostrado que afecta 
la calidad del agua y los ecosistemas de agua dulce 
al aumentar el contenido de nitrato de los arroyos del 
bosque (200,201).

Existe ejemplos más específicos de un vínculo positivo 
entre los insecticidas y la conservación. Bevill et al. 
(202) sugirieron que la planta Cirsium canescens, que 
es endémica a un área de América del Norte, debiera 
ser protegida de sus insectos herbívoros mediante el 
uso de insecticidas. Otros autores refutan que dicha 
“intervención de exclusión de insectos” (es decir, 
el tratamiento localizado de plantas raras) sea una 
estrategia de conservación (203,204).
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LA ALTERNATIVA: MANEjO DE PLAGAS 
CON REDUCCIÓN DE LA APLICACIÓN DE 
INSECTICIDAS 

La agricultura orgánica (o sea, sin aplicación de 
productos sintéticos) es un mercado “nicho” que crece 
cada vez más rápido en los países desarrollados. En 
la década de 1990, era uno de los mercados de más 
rápido crecimiento en la agricultura de los Estados 
Unidos y Europa. En la actualidad aproximadamente 
2% de los terrenos de cultivo de California son 
orgánicos. La producción de las parcelas orgánicas es 
a menudo competitiva con la producción de parcelas 
convencionales, pero son más impredecibles (205). Las 
pérdidas posteriores a la cosecha también tienden a 
ser mayores para los cultivos orgánicos que para los 
cultivos convencionales, los cuales suelen dar como 
resultado un mayor costo de producción final. A pesar 
de esto, las ganancias de los cultivos orgánicos y los 
convencionales, a menudo son iguales ya que existe 
un precio más elevado por los productos orgánicos. 
Sin embargo, el mercado libre sugiere el incremento de 
los productos orgánicos darán como resultado precios 
más bajos y reducirá la rentabilidad. La transición de la 
agricultura convencional a la orgánica es frecuentemente 
difícil (nuevas inversiones agrícolas, periodos de espera 
antes de la certificación y ganancias menos predecibles) 
y los agricultores tal vez no puedan lograrlo sin subsidios 
(173). Sin embargo, en algunos lugares, donde convergen 
mercados menos competitivos, con expectativas de 
una ganancia baja y la falta de poder adquisitivo, es 
ciertamente posible prescindir de una gran parte del 
uso de productos sintéticos (Ejemplo, Cuba después del 
colapso de la República Soviética) (206).

Sin embargo, para la mayoría de los productores, alguna 
forma de “manejo integrado de plagas” (cuyo objetivo 
principal es lograr la reducción de la aplicación de 
insecticidas) es el paso más sencillo y más pragmático 
para reducir la carga de pesticidas en el medio ambiente. 
El manejo integrado de plagas es por lo general 
competitivo con la agricultura convencional en términos 
de los resultados, costos y rendimiento del manejo de 
plagas, sin embargo, desafortunadamente, no es más 
sencillo realizarlo, por lo tanto, los agricultores tenderán 
a adoptar las prácticas del manejo integrado de plagas 
debido a un compromiso personal con los métodos 
agrícolas que ocasionen menos daño al medio ambiente 
o, de manera más realista, debido a la legislación, la 
disponibilidad de pesticidas y las barreras financieras 
(Ejemplo, impuestos a la contaminación). En el Reino 
Unido, seis años de trabajo de campo (163) demostraron 
que la disminución del uso de pesticidas en los terrenos 
agrícolas convencionales es a menudo factible. En 
una comparación de 66 cultivos diferentes, el margen 

de ganancia promedio de los regimenes de menor 
aplicación fue 2% (£12/ha) mayor que en las estrategias 
de aplicación estándares y más elevadas. 

El manejo integrado de plagas necesita que el agricultor 
pueda identificar las especies de plagas y pueda 
entender que existe un umbral numérico para aquellos 
insectos, debajo del cual es poco probable que su 
producción se vea afectada. No “requiere que los 
agricultores sean parataxónomos y ecologistas”, como a 
veces se sugiere (207). El manejo integrado de plagas por 
lo general exige, especialmente en lugares con escasos 
recursos, únicamente tiempo y disposición de adaptarse 
a técnicas de toma de decisiones ligeramente más 
complicadas, usualmente basadas en la comprensión 
de los niveles del umbral de plagas. De la manera más 
simple, el manejo integrado de plagas es el retiro de las 
aplicaciones innecesarias de insecticidas profilácticos 
que a su vez permitirá obtener beneficios incalculables 
a partir del aumento del impacto de los enemigos 
naturales. 

Esta simple adopción del manejo integrado de plagas 
ha demostrado ser extremadamente exitosa incluso 
(o tal vez particularmente) entre las comunidades 
agrícolas más pobres. En India,  45 000 agricultores 
en 465 pueblos fueron enrolados en un programa de 
capacitación y subsidio de agricultores “de demostración” 
y fueron entrenados en técnicas más complejas de toma 
de decisiones para la aplicación de pesticidas (por lo 
general haciéndoles conocer los umbrales de plagas 
por debajo de los cuales no se consideró necesario 
aplicar insecticidas). Cuando se demostró el aumento 
en las ganancias, otros agricultores en aquellos pueblos 
hicieron lo mismo. Se espera que un esquema similar en 
Uganda, el que inicialmente involucraba 6000 agricultores 
de algodón y todos los desmotadores (procesadores 
que separan la fibra del material de desperdicio), incluya 
a todos los agricultores en el año 2007 (208,209).

Vale la pena observar que, a pesar de la popularidad 
del concepto del manejo integrado de plagas (45) no ha 
disminuido el uso general de insecticidas, incluso en 
aquellos lugares donde el concepto es visto de manera 
muy favorable (Ej. el Reino Unido y California). Si el éxito 
del concepto del manejo integrado de plagas se juzga por 
la reducción del área de tierras tratadas con insecticidas, 
entonces este concepto claramente ha fracasado. Sin 
embargo, tal vez es un triunfo el simple hecho de haber 
mantenido estático el uso de insecticidas durante un 
periodo de creciente intensificación agrícola.

La nueva y más importante tecnología para el manejo 
de plagas que ya está teniendo un impacto en la manera 
cómo los insecticidas son seleccionados, son los cultivos 
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genéticamente modificados (GM), algunos de los cuales 
en la actualidad están modificados para expresar delta-
endotoxinas de Bt. Por lo general estas toxinas con 
activas únicamente contra un grupo de herbívoros y por 
lo tanto son más específicas que muchos insecticidas 
sintéticos. Su eficacia para combatir las plagas que son 
el objetivo compite con la de los productos sintéticos. Uno 
de los objetivos del desarrollo de plantas GM resistentes 
a insectos es proporcionar un medio más sostenible y 
más específico de control de plagas. En la actualidad 
el algodón y el maíz GM son producidos de manera 
comercial y existe un amplio consumo en todo el mundo 
– no solamente entre los países desarrollados-, sino 
también en aquellos donde los productos GM han sido 
adaptados (a veces pirateados) y desarrollados para su 
cultivo en países en vías de desarrollo (de manera más 
notable en China e India). En el 2003, el 29% del maíz 
y el 41% de los cultivos de algodón de altiplanicie de los 
Estados Unidos eran variedades Bt. Este último cultivo 
es producido en Australia, China, India y Filipinas y los 
agricultores que utilizan variedades de Bt frecuentemente 
indican una reducción en los costos laborales, uso de 
insecticidas o un aumento de la producción como los 
principales beneficios (210-212). 

Los principales riesgos asociados con los cultivos que 
expresan Bt incluyen la posibilidad de que las plagas 
que son el objetivo desarrollen resistencia a las toxinas 
expresadas, la invasividad potencial y diseminación 
de genes de resistencia contra insectos en el medio 
ambiente otorgando esas características a la hierba 
mala o plantas silvestres similares (Ejemplo, el flujo 
entre el maíz y su familiar silvestre “el teosinto” en 
México) (213). Asimismo, existe la posibilidad de la 
polinización cruzada entre cultivos GM y no GM de 
la misma especie. Esto sucedió en 1998 cuando se 
produjo una polinización cruzada entre una variedad 
de maíz GM, aprobado únicamente como alimento para 
animales en la América del Norte, con cultivos de maíz 
producidos para el consumo humano. La contaminación 
de este último cultivo dio como resultado que la 
compañía de semillas en cuestión retirara del mercado 
toda la cosecha. El riesgo de perder la biodiversidad y 
la elección del consumidor debido a esos eventos es 
claramente un verdadero riesgo. 

Los efectos de los cultivos GM resistentes a insectos 
en los artrópodos que no son el objetivo, especialmente 
aquellos que son enemigos naturales de las plagas 
de insectos, han sido estudiados de manera extensa 
durante la última década. De la misma manera que los 
insecticidas, las plantas GM pueden ejercer efectos 
directos o indirectos en una variedad de especies que 
no son el objetivo. Las especies de enemigos naturales 
pueden ser afectadas por los cambios en la cantidad 

o calidad de las presas u hospederos. Otras especies 
que no son el objetivo pueden estar expuestas por el 
consumo de presas o por los hospederos que contienen 
material de plantas GM o por alimentarse de polen 
o savia GM. La ecología de las especies en riesgo 
determinará su exposición real.  Por ejemplo, en el maíz 
Bt la endotoxina está expresada en las hojas y no en el 
floema y por lo tanto las larvas de la polilla y “arañitas 
rojas” (ácaros) consumen la toxina Bt pero los áfidos que 
se alimentan de floema no lo hacen (214). Por lo tanto, los 
organismos que se alimentan de áfidos o de su savia 
tienen menor posibilidad de estar expuestos a la toxina 
Bt que aquellos que se alimentan de larvas de polilla o 
“arañitas rojas”. 

La mayoría de estudios no han descubierto ningún 
efecto negativo inesperado de las plantas GM en 
los artrópodos que son enemigos naturales (215), 
especialmente al compararlas con las medidas de 
control de plagas convencionales y alternativas (es 
decir, insecticidas de amplio espectro). Los efectos 
negativos que se han reportado han sido por lo general 
leves y difíciles de predecir. Por ejemplo, la mortalidad 
entre las larvas de crisopas (Chrysoperla carnea) 
aumentó cuando eran alimentadas con larvas de 
polilla Spodoptera littoralis que habían sido a su vez 
alimentadas con maíz modificado para expresar toxinas 
de Bt (214,216). Sin embargo, cuando las crisopas se 
alimentaban con arañitas rojas alimentadas con dicho 
maíz, no se observó ningún efecto dañino. Las pruebas 
“de elección” utilizando presas alimentadas con maíz 
GM demostraron que las larvas de las crisopas preferían 
otras presas en lugar de las polillas y que en el campo 
esto reduciría su exposición a las toxinas de Bt (217). 
De manera similar, una avispa parasitoide de la polilla 
de la col (Plutella xylostella) era más atraído a semilla 
de colza dañada por larvas susceptibles a Bt que a las 
colzas  Bt menos afectados por dichas larvas (218,219). Por 
lo tanto, el comportamiento de los insectos que no son 
el objetivo afecta claramente su riesgo a la exposición a 
cualquier toxina potencialmente peligrosa expresada por 
las plantas GM.

Aparentemente los cultivos manipulados para expresar 
toxinas insecticidas debieran retirar muchos problemas 
ambientales asociados con el uso no dirigido de 
insecticidas y por lo general se acepta que las proteínas 
involucradas no representan ningún riesgo perceptible 
para la salud humana (220-222). Tampoco los cultivos Bt 
representan un riesgo importante para la abundancia 
o diversidad de los artrópodos que no son el objetivo, 
especialmente al compararlos con los cultivos 
convencionales e incluso cuando los riesgos potenciales 
han sido analizados y discutidos en detalle (Ej. la historia 
de la mariposa Monarca Danaus plexippus) (223-225). 
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IMPLICANCIAS Y RECOMENDACIONES 

Debido a la naturaleza controversial y dogmática del 
debate sobre el uso de los insecticidas, no sorprende 
que sus defensores y sus opositores se hayan polarizado. 
Entre los últimos existe una creencia común e insidiosa 
que el uso de los insecticidas es indeseable. Hay poco 
reconocimiento del hecho que la aplicación mínima de 
sintéticos o formas orgánicas de agricultura son posibles 
únicamente en una escala limitada y para algunos 
cultivos. A pesar de lo atractiva que parezca la idea, 
dichos sistemas agrícolas no cubrirán las necesidades 
mundiales, continuando presente la necesidad de 
desarrollar sistemas intensivos de producción agrícola. 
Tampoco existe mucho reconocimiento del hecho 
que, por lo menos en los países desarrollados, está 
mejorando la capacidad de predecir el riesgo ecológico 
que representan los insecticidas. Esto, además de una 
mayor preocupación por el medio ambiente, sin duda 
está conllevando a una mejor toma de decisiones 
sobre temas de registros y a mejoras en el perfil de 
seguridad sanitaria y ambiental de los insecticidas que 
se comercializan actualmente en el mercado.

La agricultura mundial produce en la actualidad más 
calorías por persona de lo que producía hace 30 años, 
a pesar de un aumento del 70% de la población (226). 
En todo el mundo existe suficiente alimento producido 
como para acabar con el hambre mundial, pero los 
productos agrícolas se venden para obtener ganancias 
y las personas que padecen hambre no tienen suficiente 
dinero para adquirirlo; además Europa y Estados 
Unidos consumen más de lo que les corresponde 
(227). La implementación de un sistema que permita la 
distribución justa de los recursos requeriría del rechazo 
global al modelo económico neoliberal actual de libre 
mercado. Hasta que esto suceda, los déficits en la 
producción continuarán afectando muchas partes del 
mundo. Los pobres que viven en las zonas rurales 
representan el 80% de los 800 millones de personas 
que padecen hambre en todo el mundo. La mayoría de 
estas personas dependen de la agricultura y por lo tanto 
el aumento de la producción agrícola y la rentabilidad 
pueden tener un impacto inmediato en la pobreza. Por 
ejemplo, el Perú experimentó una reducción de 70% en 
la prevalencia de hambre durante la década de 1990 
causado por la diversificación en las exportaciones 
agrícolas que incrementaron las ganancias agrícolas y 
crearon puestos de trabajo con “valor agregado” en el 
procesamiento y enlatado (o sea, el sector agrícola se 
alejó de la sobre producción de alimentos de primera 
necesidad como maíz y papas que proporcionaban 
bajas ganancias) (19). Durante este tiempo, a pesar 
de ser un país netamente importador de alimentos 
con poca seguridad en los alimentos, el Perú también 

protegió su mercado agrícola nacional imponiendo 
aranceles punitivos sobre la importación (228). No es 
coincidencia que, durante este periodo de crecimiento 
de la exportación, las ventas de productos agroquímicos 
aumentaran enormemente (un cálculo sugiere 27 % 
solamente entre 1993 y 1994 (229)). 

Si lo mejor que podemos hacer es optimizar la 
aplicación de insecticidas a pesar de los problemas de 
plagas altamente impredecibles, los patrones del clima 
y las ganancias agrícolas, necesitamos asegurar que 
los insecticidas utilizados sean los más seguros entre 
lo que se encuentren disponibles y que se usen de la 
manera más moderada posible. El impacto ecológico de 
los sistemas agrícolas de alto rendimiento es intenso 
y no hay duda que los insecticidas contribuyen a ese 
daño mediante su toxicidad directa en las especies 
que no son el objetivo y al eliminar a los organismos 
que sirven de alimento a otros mayores en la cadena 
alimenticia. El problema es particularmente marcado 
en aquellos insecticidas antiguos y de amplio espectro 
y cuando los insecticidas se usan como las principales 
herramientas profilácticas para el manejo de plagas en 
lugar de utilizarse como componentes de un grupo de 
medidas de control. En aquellos lugares donde se ha 
producido un daño ecológico, los sistemas se pueden 
recuperar si se detiene la aplicación del insecticida, 
sin embargo continúan usándose muchos que son 
peligrosos, antiguos y persistentes. Los países en vías 
de desarrollo, en particular, siguen inundados con los 
insecticidas más peligrosos para el medio ambiente. 
A pesar de esto, la industria de agroquímicos es muy 
deshonesta en la promoción de sus productos. La 
empresa Croplife International (230) que representa a la 
industria agroquímica, en la actualidad viene ejerciendo 
presión para retirar los aranceles a los pesticidas a fin de 
mejorar el acceso a los agricultores a las herramientas 
que necesitan para ocuparse de los efectos adversos 
causados por la mala hierba, enfermedades y plagas. 
Esto es de particular interés para las economías 
agrícolas en los países en vías de desarrollo, donde 
estas presiones son generalmente mucho mayores. No 
es contencioso sugerir que lo más importante en su 
agenda es aquello que produzca una ganancia para la 
empresa. Además, la mayoría de gobiernos continúan 
dilatando las leyes antipesticidas más punitivas, debido 
en gran parte al esfuerzo y al costo que implicaría la 
imposición de medidas como los impuestos a los 
insecticidas y en parte debido a los grupos industriales 
y agrícolas que ejercen presión y que amenazan 
sus periodos de vida electorales de corta duración. 
Asimismo, el pensamiento político actual en los países 
desarrollados tiende a sobreenfatizar la capacidad del 
libre mercado de solucionar los problemas ambientales 
sin la necesidad de contar con una legislación (231).
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No se puede confiar, o incluso esperar, que las 
comunidades agrícolas y las compañías agroquímicas 
que buscan obtener ganancias en un mercado competitivo 
se autorregulen. Como consecuencia de esa realidad, la 
restricción del uso de pesticidas se logrará únicamente 
mediante la imposición de leyes y mediante esquemas 
disuasivos. Por ejemplo, el estado de California, impone 
un arancel adicional de 2,1% a todos los pesticidas y 
usa ese ingreso para financiar programas ambientales 
relacionados con pesticidas (232). Sin embargo, este ingreso 
generado es bajo (los gastos de la agricultura en pesticidas 
es solamente 5% de los costos de producción agrícola) 
y a pesar que ayuda a financiar programas ambientales 
relacionados con los insecticidas, ha tenido poco efecto en 
la disminución del área agrícola tratada con insecticidas. 
Además, el impuesto no discrimina entre los pesticidas 
que tienen impactos diferenciales en el medio ambiente o 
en la salud. Creemos que, de manera ideal, los impuestos 
deben ser dirigidos a los químicos más peligrosos. Esta 
“clasificación” requiere el desarrollo de datos sólidos y 
replicables sobre la ecotoxicología, colectados en fichas 
estandarizadas de manera mundial y que se introduzcan 
en paquetes de evaluación reconocibles universalmente. A 
pesar de los caprichos de las metodologías de evaluación, 
en la actualidad es posible lograr el consenso popular 
sobre los insecticidas más dañinos y establecer su final 
a una escala mucho mayor de la que en la actualidad se 
viene implementando.

Mientras que la agricultura en los países desarrollados se 
vuelva cada vez menos competitiva y con menos apoyo, 
la carga del uso de pesticidas pasará a los países menos 
desarrollados. Estos países producirán una gran parte 
de los alimentos mundiales y los alimentos de fibra en 
mercados altamente competitivos, a cambio de dinero. 
Los patrones del uso de insecticidas y su impacto en 
países que dependen de la agricultura y que no cuentan 
recursos para apoyar un control regulatorio son de mucha 
preocupación aunque la mayoría de las evaluaciones del 
riesgo son dirigidas a plagas y cultivos de ecosistemas 
temperados. También, las naciones más pobres no tratan 
de imponer prohibiciones ni establecer condiciones para 
el uso de los pesticidas. Se permite que los agricultores 
sean los únicos que toman las decisiones de manera 
individual – con poco acceso a información o asesoría 
técnica adecuada y no sesgada-. Si la producción 
de alimentos, el alivio del hambre y la protección de 
los ecosistemas son responsabilidades mundiales, 
entonces los países desarrollados deben cumplir una 
función más importante para apoyar el uso y aplicación 
seguros de los pesticidas a nivel mundial. A pesar de 
ser lo que más se anhela, los tratados mundiales sobre 
pesticidas toman mucho tiempo para implementarse. El 
proceso para establecer la Convención de Estocolmo 
sobre los contaminantes orgánicos persistentes (DDT, 

aldrin, dieldrin) se inició en 1995, décadas después se 
reconoció la necesidad de controlar dichos productos, 
tomó seis años más para que fuera ratificada en su 
totalidad. La actual Directiva para Autorizaciones de 
Pesticidas de la Comunidad Europea (91/414/EEC) 
entró en vigencia en 1993 y busca asegurar una mayor 
armonización de los pesticidas aprobados por los 
diferentes Estados Miembros Europeos. El proceso 
de revisión de 865 componentes en esos países es 
tan complejo que no se espera que se complete sino 
hasta el 2008. Mientras esperamos la llegada de dichas 
iniciativas pannacionales, los países desarrollados 
tienen el deber de transferir su experiencia, ganada con 
mucho esfuerzo, en la evaluación y reglamentación a los 
países en vías de desarrollo. Los países más pobres y 
que dependen de la agricultura tienen una desesperada 
necesidad de capacitación legislativa y técnica en 
temas sobre los riesgos y peligros de los insecticidas 
y de los recursos financieros necesarios para realizar 
dichas tareas. Sin un esfuerzo más global en esta área, 
estamos todos condenados a repetir una y otra vez el 
uso excesivo y el mal manejo de los insecticidas y a 
la destrucción constante y cada vez mayor de nuestro 
medio ambiente.
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