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RESUMEN

El uso masivo del herbicida glifosato en la Region Pampeana, principal zona
productiva de Argentina, ha generado preocupacion respecto a su destino
ambiental y su potencial impacto en ecosistemas acuaticos, particularmente en
las lagunas. El glifosato contiene un 14% de fésforo en su molécula, y su
degradacion en el agua puede liberar este nutriente, potenciando el proceso de

eutrofizacion que ya afecta a estos sistemas.

Este trabajo evalu6 el impacto de la aplicacion de glifosato sobre la
concentracion de foésforo en el agua de la Laguna de Gomez, un humedal
pampeano clave, mediante un ensayo controlado en microcosmos durante 30
dias. Se monitore6 la evolucidon temporal del Fésforo Total (PT) y el Fésforo
Reactivo Soluble (PRS) en tres condiciones: Control (C), Baja concentracion (L):
200 pg/L de glifosato y Alta concentracion (H): 1000 ug/L de glifosato. Ademas,

se midieron algunas variables fisicoquimicas durante el ensayo.

Se observo un aumento significativo y transitorio de PRS en H con respecto al
control en T14. Este incremento podria atribuirse a la degradacion del glifosato

por parte de las cianobacterias detectadas en la muestra de agua.

La adicion de glifosato en la concentraciéon H caus6 una caida significativa del
pH en TO con respecto al C, lo cual es coherente con la naturaleza acida del

herbicida.

Los microcosmos con concentraciones L y H mostraron correlaciones positivas
y elevadas entre PRS y conductividad eléctrica (CE), indicando que el fésforo

liberado contribuy6 a aumentar la CE del agua.

Palabras clave: Glifosato, fésforo, eutrofizaciéon, herbicida, laguna pampeana.
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1. INTRODUCCION

La Region Pampeana (33-39° S; 57-66° O, Argentina) es una extensa llanura
que abarca aproximadamente 700.000 km? en la porcion centro-este del pais
(Paruelo et al., 2007). Dentro de esta region se encuentra la cuenca del rio
Salado, un sistema fluvial tipico de tierras bajas (Gabellone et al., 2005). Esta
cuenca atraviesa zonas de alta importancia productiva, siendo la actividad
agropecuaria predominante, al aportar entre el 25% y el 30% de la produccion

nacional de granos y carne (INA, 2012; Quirds, 2005; Soriano,1992).

En la Regién Pampeana predominan los ecosistemas acuaticos someros,
principalmente lagunas de origen edlico-fluvial (Renella & Quirds, 2006). Estos
cuerpos de agua son poco profundos (menos de 3 metros) y polimicticos, ya que
se mezclan varias veces al afio en lugar de estratificarse térmicamente (Quirds
etal., 2002a). Ademas exhiben una notable variabilidad en salinidad, que abarca
desde condiciones oligohalinas hasta hipersalinas, asi como en sélidos en
suspension y niveles de turbidez (Conzonno & Claverie, 1990; Fermani et al.,
2015; Quirés & Drago, 1999; Quirds et al.,, 2002b). Las lagunas pampeanas
también se caracterizan por poseer alto contenido de materia organica y
nutrientes (Diovisalvi et al., 2015; Quirés & Drago, 1999; Ringuelet et al., 1967;
Seoane Rocha, 2018).

En las ultimas décadas, la mayor parte de estos sistemas acuaticos han
experimentado un proceso de eutrofizacion (aporte masivo y externo de
nutrientes) debido al impacto de actividades antrépicas, entre ellas las descargas
urbano-industriales con escaso o nulo tratamiento (Maizels et al., 2003; Quirds
et al., 2006), la construccion de infraestructuras para el control de inundaciones
(Gabellone et al., 2005; Torremorell et al., 2007) y las actividades vinculadas al
desarrollo agropecuario, en especial el uso intensivo de agroquimicos (Peluso et
al., 2009; Vera et al, 2010). La expansion de la agricultura intensiva en
reemplazo de pastizales naturales y pasturas cultivadas, junto con la
implementacion de siembra directa, ha modificado el balance hidrico de la region.



El cambio climatico (que se ha expresado como un aumento de la temperatura
media, la intensificacién de los ciclos de inundaciéon-sequia y el incremento de
las precipitaciones) asociado al cambio de modelo productivo agropecuario, ha
favorecido la generacion de un mayor escurrimiento superficial, incrementando
de esta manera el transporte de agroquimicos hacia los sistemas acuaticos
ubicados en las areas mas bajas del terreno (Aragén et al., 2011; Villamar-Ayala
etal., 2019). Como resultado, las lagunas pampeanas han recibido una creciente
carga de agroquimicos, nutrientes (principalmente fosforo (P) y nitrégeno (N)) y
otros contaminantes (Castro Berman et al., 2018; Ronco et al., 2016), cuyas
concentraciones se incrementan con la intensificacion del uso del suelo (Quirds
et al., 2004). Estas descargas podrian provocar que se generen condiciones
adversas en los cursos de agua por aumento de fosforo total (PT). Asimismo,
concentraciones de fésforo reactivo soluble (PRS) superiores a 0,06 mg/L se han
asociado con deterioro de la calidad del agua y efectos negativos indirectos
sobre las comunidades de peces (Milther & Rankin, 1998). Esta situacion
también afecta a las comunidades de algas que habitan estos ecosistemas, ya
que se modifican su estructura y composicion, lo que conlleva a una disminucién
en la riqueza y diversidad, y al predominio de especies tolerantes a condiciones
eutroficas (Bere, 2010; Quirds, 2005; Sierra et al., 2013; Vilches et al., 2014).

Las lagunas hipereutréficas (PT >1,0 mg/L) (Quirds, 2005) presentan frecuentes
floraciones (crecimiento excesivo) de cianobacterias, también conocidas como
algas verde-azules (Crisci et al., 2017). Estos microorganismos fotosintéticos
procariontes, tienen la notable habilidad de sobrevivir en ambientes hostiles.
Dichas proliferaciones son eventos transitorios que pueden afectar playas, zonas
costeras, lagunas, rios, arroyos, embalses u otros cuerpos de agua durante
lapsos variables de tiempo, que van desde algunas horas hasta varios dias, para
luego desaparecer (Ministerio de Salud de la Nacién, 2020; O’Farrell et al. 2021;
Schiaffino et al., 2019, 2020).

Las cianobacterias son capaces de producir toxinas peligrosas como
dermatoxinas que afectan la piel y mucosas generando alergias, hepatotoxinas
que pueden atacar el higado y rifidn y neurotoxinas que afectan el sistema
nervioso central, pudiendo generar la muerte de humanos o animales (Zanchett

& Oliveira-Filho, 2013). La toxicidad de una floracién no es constante ya que
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puede variar incluso dentro de una misma especie, en un mismo cuerpo de agua
y durante el mismo evento (Cocciolo et al., 2021; Ministerio de Salud de la
Nacién, 2020).

Por otro lado, diversas investigaciones han dilucidado la capacidad intrinseca de
las cianobacterias para biotransformar una amplia gama de contaminantes
presente en los sistemas acuaticos, incluyendo: agroquimicos, metales pesados
y compuestos organicos téxicos (Dudeja et al., 2025; Kumar & Singh, 2017;
Singh et al., 2011; Singh et al., 2018; Touliabah et al., 2022). Esta habilidad se
fundamenta en la diversidad de sus vias metabdlicas y enzimaticas, que les
permiten la detoxificacion o incluso la utilizacion de dichos compuestos.
Especificamente, se ha documentado su potencial para alterar la estructura
molecular de diversos contaminantes presentes en el ambiente, empleandolos
como fuente alternativa de P, N o carbono (C) bajo condiciones de limitacion de
nutrientes (Drzyzga & Lipok, 2018; Lin et al., 2023; Lozano et al., 2018).
Asimismo, demuestran mecanismos de bioadsorcion y bioacumulacién de
metales pesados, asi como procesos de degradacion oxidativa o reductiva de

varios compuestos téxicos (Touliabah et al., 2022; Dudeja et al.,2025).

En particular, las cianobacterias pueden poseer mecanismos genéticos
especificos, que involucran los genes phn, gox, glpA (Forlani et al., 2008;
Gomez-Garcia et al., 2011; llikchyan et al., 2009, 2010), que le permiten utilizar
o degradar el herbicida glifosato. Esta degradacion puede ocurrir por dos vias
(Figura 1): a través de la escision del enlace C-N, que forma &cido
aminometilfosfénico (AMPA), un metabolito mas tdxico y resistente que el
glifosato; o a través de la escision del enlace C-P, que produce productos mucho
mas seguros, la sarcosina y luego la glicina. Estos productos de degradacion
eventualmente generan formas inorganicas de P, N y C (Mingjing Sun et al.,
2018; Rossi et al., 2021).
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Figura 1. Rutas de degradacion del glifosato. Fuente: Reynoso et al. (2020).

El herbicida glifosato, desarrollado en 1974 es uno de los agroquimicos mas
difundidos y usados a nivel global (Baylis, 2000). Su mecanismo de accién
(Figura 2) se basa en la inhibicién de la enzima 5-enolpiruvil-shikimato-3-fosfato
sintasa (EPSPS), que cataliza la transferencia del grupo enolpiruvil desde el
fosfoenolpiruvato al shikimato-3—fosfato para producir 5-enolpiruvil
shikimatomato 3-fosfato y fosfato inorganico. La reaccién catalizada por la
enzima EPSPS constituye el paso limitante de la via del shikimato, una via
metabdlica esencial para la sintesis de aminoacidos aromaticos (Duke & Powles,
2008). Su inhibicion interrumpe estos procesos, provocando un colapso
metabdlico que detiene el crecimiento y conduce finalmente a la muerte del
organismo. La via del shikimato se encuentra presente en algas, arqueas,
bacterias y hongos como asi también en parasitos apicomplejos, pero no en
animales (Richards et al., 2006; Roberts et al., 2002). Este herbicida se
comercializa usualmente como la sal del acido desprotonado y un catiéon (ej.:

potasio, isopropilamina, dimetilamonio), siendo los ingredientes basicos de los



formulados comerciales la sal de glifosato mas uno o varios surfactantes en
solucién acuosa (CONICET, 2009).

Eritrosa-4-fosfato —» —» —» Shikimato —— Shikimato-3-fosfato (S3P)
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Figura 2. Esquema de la via metabdlica del shikimato y mecanismo de accion
del glifosato. Adaptado de Giesy et al. (2000).

A nivel global, el uso total de glifosato se incrementé mas de 12 veces, pasando
de aproximadamente 67 millones de kg en 1995 a 826 millones en 2014. En la
ultima década se han aplicado 6,1 mil millones de kg de glifosato (Benbrook,
2016). En Argentina es el herbicida sistémico de amplio espectro mas utilizado,
principalmente en cultivos transgénicos tolerantes como soja, maiz y algodon
(Castro Berman et al., 2018). El uso masivo de glifosato en el pais comenzé en
1996 con la introduccion de la variedad de soja genéticamente modificada
tolerante a este herbicida, conocida como soja Roundup Ready (RR). Su
aplicacién ha aumentado de manera exponencial, alcanzando aproximadamente
200 millones de kg en 2012 y representando el 80% de los herbicidas
comercializados (Primost et al., 2017).

Este herbicida es aplicado en distintas etapas del ciclo agricola, incluyendo el

barbecho quimico, presiembra, preemergencia y postemergencia de cultivos
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(Martin, 2011). La difusién masiva del herbicida, tanto en cultivos de soja RR
como en lotes manejados bajo siembra directa, ha favorecido la propagacion de
malezas tolerantes o con mecanismos de escape, dificultando su control
mediante las dosis convencionalmente recomendadas (Binimelis et al., 2009;
Myers et al., 2016). Esta situacion ha llevado a la necesidad de modificar los
tratamientos tradicionales, incrementando las dosis, realizando aplicaciones
sucesivas o incorporando nuevos principios activos en la mezcla para mantener

la eficacia del control quimico (Allegrini et al., 2017).

El uso generalizado y creciente de este producto ha generado preocupacion en
la comunidad cientifica respecto a su destino ambiental y los impactos que este
agroquimico y sus metabolitos pueden ejercer sobre los ecosistemas (Aparicio
et al., 2013; De Geronimo et al., 2014; Lupi et al., 2015). Aunque inicialmente se
consider6 al glifosato un herbicida de rapida degradacién y alta especificidad,
diversos estudios han demostrado que su vida media en suelos varia entre 2 y
215 dias (e.g., Battaglin et al., 2014) y puede afectar a organismos no blancos
como microorganismos (Lozano et al., 2018; Pérez et al., 2007, 2011; Pizarro et
al., 2015) y vertebrados (Myers et al., 2016). La vida media del glifosato en aguas
superficiales puede variar desde los 7 a los 142 dias (Annett et al., 2014; Coupe
et al., 2012; Tomlin, 2006), pero otros estudios han reportado que el glifosato
puede persistir hasta 503 dias en aguas subterraneas (Van Stempvoort et al.,
2016).

Tanto el glifosato como su principal producto de degradacion, el acido AMPA, han
sido detectados en diversos cuerpos de agua (Battaglin et al., 2014; Castro
Berman et al., 2018; Ronco et al., 2016). En lagunas pampeanas, se han
registrado concentraciones de hasta 4,5 ug/L de glifosato y 0,9 pg/L de AMPA en
aguas superficiales, mientras que en sedimentos los valores alcanzaron 20,3
Mg/Kg y 32,9 ug/Kg, respectivamente (Castro Berman et al., 2018). Peruzzo et
al. (2008) reportaron niveles notablemente superiores, entre 100 y 700 pg/L en

aguas superficiales pampeanas.

El glifosato puede ingresar a los sistemas acuaticos a través de diversas vias,
principalmente por la deriva accidental o edlica del herbicida pulverizado, asi

como por su transporte en la escorrentia superficial y en material particulado en
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suspension (Daouk et al., 2013; Yang et al., 2015). En Argentina, se ha
identificado una via adicional y preocupante: la accion humana directa, que
implica el lavado de tanques de maquinas fumigadoras en arroyos y cuerpos de

agua poco profundos cercanos a los campos de cultivo (Vera et al., 2010).

Teniendo en cuenta que el glifosato contiene un 14% de P en su estructura
molecular (Pérez et al., 2007), que su uso masivo ha favorecido su presencia en
sistemas acuaticos de la regidn y que puede ser metabolizado liberando P,
potenciando asi los procesos de eutrofizacion, resulta relevante estudiar su
efecto sobre las lagunas pampeanas. Estos cuerpos de agua cumplen funciones
ambientales fundamentales: moderan el régimen fluvial, mitigan los efectos del
cambio climatico, albergan una alta biodiversidad y brindan multiples servicios
ecosistémicos, como riego, pastoreo, agua de bebida para el ganado, pesca,
transporte y recreacion. En consecuencia, constituyen indicadores clave de la
salud del paisaje (Geraldi et al., 2011) y representan un recurso natural,
econdmico y social de gran valor para la region. Por lo tanto, comprender como
la introduccion de este herbicida puede alterar su equilibrio resulta esencial para
preservar su integridad ecoldgica y su valor como recurso estratégico para la

region.
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2. HIPOTESIS

La presencia y degradacion del glifosato en los sistemas acuaticos contribuye al
aumento de la concentracion de fosforo, debido a la liberacion de este elemento

a partir de su estructura molecular.

3. OBJETIVO GENERAL

Evaluar el impacto de la aplicacion de glifosato sobre la concentracion de P en

aguas de un sistema acuatico pampeano.

4. OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Evaluar la asociacién entre las concentraciones de P y las variables

fisicoquimicas medidas a lo largo del ensayo en microcosmos.

e Analizar y comparar la variacion de P en el tiempo en respuesta a dos
concentraciones de glifosato mediante un ensayo controlado en

Microcosmos.

5. MATERIALES Y METODOS

5.1. Area de estudio

La cuenca del rio Salado es reconocida como el segundo humedal mas
importante de Sudamérica, abarca unos 170000 km? de una porcién central y
norte de la provincia de Buenos Aires. Esta cuenca presenta contrastes

significativos en el uso del suelo: la actividad agricola predomina en su sector
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superior, mientras que la ganaderia y las pasturas son caracteristicas de la
cuenca inferior (Gabellone et al., 2005; INA, 2012; Sagua et al., 2023; Sanchez
et al., 2021).

Dentro de esta cuenca, se encuentra la Laguna de Gomez (34° 39,6° S; 61° 1,4°
0), ubicada a 12 km de la ciudad de Junin, provincia de Buenos Aires (Figuras 3
y 4) que fue la elegida como sitio de estudio. Este cuerpo de agua es un sistema
turbio y rico en nutrientes, con un area de 36,6 km? y una profundidad media de
1,5 metros. Su columna de agua se mezcla varias veces al afo, resultando en
una gran homogeneidad para la mayoria de sus parametros fisicos y quimicos
(Rennella & Quirods, 2006).

El estudio de esta laguna reviste especial relevancia debido a la influencia
constante de diversas actividades antrépicas, entre ellas la agricultura, la
ganaderia y el vertido de efluentes urbano-industriales. Adicionalmente,
constituye un ecosistema de gran valor ecoldégico, econdmico y social, al ser un
sitio de importancia para la pesca y el turismo, asi como un espacio clave para
actividades recreativas como los deportes acuaticos y las inmersiones (Rennella,
2007).
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Laguna de Gomez

AO 5 5hm
| S

Figura 3. A. Ubicacion del area de estudio en el mapa de Sudamérica. B.
Ubicacion de la laguna de estudio dentro de la cuenca de rio Salado en la

Provincia de Buenos Aires. C. Laguna de estudio: Laguna de Gomez.
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Figura 4. Fotografia del area de estudio: muelle o espigdn de la Laguna de

Goémez.

5.2. Obtencion de muestras y medicion de variables
fisicoquimicas y biologicas

Para el presente trabajo, se recolectaron muestras de agua superficial (30 — 40
cm de profundidad) en el mes de abril del 2025, en el espigdn de la Laguna de
Gomez (Figura 4). Dicha laguna, presentdé desde el afo 2020 una baja
significativa de caudal por la sequia que se extendié hasta 2024, incluso durante

algunos meses de dicho afio se encontré completamente seca (Reinke, 2024).

Las muestras se recolectaron en bidones limpios, y se transportaron en
oscuridad y frio hasta el laboratorio. Ademas, se registraron diversas variables
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ambientales o fisicoquimicas in situ: conductividad eléctrica (CE), pH,
temperatura (HANNA HI991301 portable pH/conductivity/TDS/temperature
meter), oxigeno disuelto (OD) (multisensor HACH® HQ30d), turbidez
nefelométrica (TUR) (Lutron TU-2016 Turbidimeter), nivel hidrico mediante una

varilla graduada y transparencia del agua mediante el disco de Secchi.

Para determinar la presencia o ausencia de cianobacterias se visualizd una
muestra de agua natural en el microscopio optico Zeiss Primo Star con aumento
40X.

5.3. Experimentos en microcosmos

Para investigar la dinamica de las variables de interés en un entorno controlado,
se disefiaron experimentos en microcosmos (Carles et al., 2019; Lozano et al.,
2018; Pesce et al., 2009; Tao et al., 2020). Estos sistemas a pequeia escala
permiten simular condiciones naturales mientras se controlan variables
fisicoquimicas claves. Se seleccionaron frascos plasticos, dado que el polietileno
minimiza la absorcién de fosforo en soluciones acuosas, asegurando que las

mediciones no se vean significativamente afectadas (Jarvie et al., 2002).

Cada frasco fue llenado con 450 mL de agua de laguna previamente
homogeneizada y sin filtrar, ya que se busco replicar la matriz acuatica natural.
Se empled una tapa que permitié el intercambio gaseoso con el exterior. Todos
los microcosmos se mantuvieron en un ambiente controlado con una
temperatura constante de 25 + 2°C y un fotoperiodo de 12 horas de luz y 12

horas de oscuridad (Figura 5).
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Figura 5. Fotografia de los microcosmos en ambiente controlado

Los microcosmos fueron sometidos a tres niveles de exposicién de glifosato
(Fideplus de AFA, con 54 g de equivalente acido de sal potasica de n-

fosfonometil glicina en 100 mL):
C- Control: Agua de laguna sin la adicién de glifosato.

L- Baja concentracion (Low): Agua de laguna con una concentracion de glifosato
de 200 pg/L.

H- Alta concentracién (High): Agua de laguna con una concentracion de glifosato
de 1000 pg/L.

Las concentraciones de glifosato utilizadas en este estudio fueron seleccionadas
en funcion de los valores previamente registrados en la laguna de Gémez (Castro
Berman et al., 2018) y niveles similares reportados en estudios previos (Pérez et
al.,2007; Peruzzo et al.,2008; Pizarro et al., 2015; Vera et al., 2010, 2012).

El disefio experimental incluy6 tres réplicas para cada frasco. Las variables de
interés se monitorearon en intervalos de tiempo predefinidos: alos 0, 6, 14, 21y
30 dias de iniciado el ensayo (Pérez et al., 2007; Tao et al.,2020; Vera et al.,
2010, 2012).
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54. Variables fisicoquimicas

Para evitar cualquier posible contaminacion cruzada o alteracion de las muestras
destinadas a las mediciones fisicoquimicas, se designaron frascos sensores, los
cuales fueron dedicados unicamente a la medicion de ciertas variables (Figura 6

A). Se realizaron mediciones de CE, pH, OD y TUR durante todo el experimento,

en los tiempos estipulados.

a8 I
s i ) pH
Conductividad eléctrica
u L2 L3 ‘ Oxigeno disuelto
Turbidez nefelométrica

- A

H1 H2 H3
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Figura 6. Diagrama detallado de microcosmos y variables medidas. A.

Microcosmos sensores. B. Microcosmos para PT y PRS.

5.5. Medicion de PT

Para la cuantificacion del P se empled el método espectrofotométrico del Acido
Ascorbico (APHA, 2005). Este método consiste en una reaccion colorimétrica
donde el ortofosfato presente en la muestra reacciona con molibdato amoénico en
un ambiente acido, formando un compuesto incoloro llamado molibdofosfato.
Posteriormente, este molibdofosfato se reduce con acido ascoérbico, dando
origen al caracteristico “azul de molibdeno”, un color azul intenso (Figura 7). La
intensidad de este color es directamente proporcional a la cantidad de P,
permitiendo de esta manera medirlo con precisién. Para ello, se utilizé un
espectrofotometro (Hach® DR3900) que cuantifica la absorbancia de la luz a una

longitud de onda especifica, en este caso entre 880 nm y 890 nm (Figura 8).
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Para la determinacién del PT, en cada uno de los tiempos evaluados se
extrajeron 20 mL de agua de cada microcosmo (Figura 6 B) y se almacenaron
en freezer (-18°C). Posteriormente, tras su descongelacién se afadié a cada
muestra una solucién de digestion, 4 mL cada 20 mL de muestra (reactivo
oxidante de persulfato de potasio 0,185 M, acido bérico 0,485 M; NaOH 0,350
M) y las muestras se llevaron a autoclave por 30 min a 120 °C. Este proceso de
oxidacion y alta temperatura se realiz6 para romper las moléculas organicas

complejas y las estructuras celulares, liberando el P contenido en ellas.

Una vez que las muestras salieron del autoclave y alcanzaron temperatura
ambiente, se realizd una dilucion 1:2 con agua Milli-Q y se agregaron 300 pL de
L-cisteina, luego fueron llevadas a bafio termostatizado por 5 minutos a 80°C.
Este paso asegura que la L-cisteina, un aminoacido que forma complejos
estables con el arsénico y que puede estar presente en las muestras, no

interfiera en la determinacion de PT.

Finalmente, se afadio el reactivo PhosVer 3 (Hach®). Tras dejar estabilizar el
color por 10 minutos, se midieron los valores de PT en el espectrofotometro
(Figura 8).

Figura 7. Muestras previo a determinacion PT.
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Figura 8. Espectrofotometro Hach DR3900.

5.6. Medicion de PRS

El procedimiento para medir PRS comparte la base metodologica del PT,
empleando también el método espectrofotométrico del acido ascorbico con Kits
HACH®. Sin embargo, difieren en dos aspectos: el primero es que se realiza un
filtrado previo de la muestra y el segundo es que carece del proceso de digestion

y uso de autoclave.

De cada microcosmo (Figura 6 B), y en los tiempos de muestreo definidos, se
extrajo una muestra de agua que se filtré utilizando filtros de 0,45 uym de
polietersulfona (PES) de la marca Hixwer. Este paso se realizé para separar el P
disuelto de las particulas en suspensién del P asociado a la biomasa microbiana.
Se utilizaron filtros de PES por su baja capacidad de unién a proteinas y a otras
moléculas polares como los iones de fosfato, y de esta manera se minimizo el
riesgo de que el P disuelto en la muestra se adhiera a la superficie del filtro en

lugar de pasar a través de él (Jarvie et al., 2002).

Luego de esta filtracion inicial, los pasos subsiguientes para la medicion de PRS

fueron idénticos a los descritos previamente para PT.
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5.7. Analisis estadisticos

Los analisis estadisticos fueron realizados con el programa RStudio (version
2025.05.0), utilizando el entorno de programacion R (R version 4.5.0). La misma
plataforma se empleé para realizar las curvas de PT Y PRS de cada
concentracion con glifosato versus el tiempo (Pizarro et al., 2015; Tao et al.,
2020; Vera et al., 2010).

Dado que las transformaciones de los datos no permitieron cumplir los supuestos
del Analisis de Varianza de Medidas Repetidas (ANOVA MR), se optd por el uso

de pruebas no paramétricas.

Para evaluar las diferencias entre las distintas concentraciones a lo largo del
tiempo se aplicé la prueba no paramétrica de Friedman. Las comparaciones

post-hoc se realizaron con valores p corregidos por el método de Bonferroni.

Con el fin de comparar las diferencias de PT y PRS entre las concentraciones de
glifosato y el control en cada tiempo de muestreo (dias 0, 6, 14, 21 y 30), se
utilizéd el test de Kruskal-Wallis. Cuando esta prueba resultd significativa, se
realizaron comparaciones post-hoc de Dunn con ajuste de significancia por el
método de Holm para identificar diferencias especificas entre pares. En todos los

casos se tomaron niveles de significancia de a = 0,05.

Finalmente, para explorar la asociacion entre las variables fisicoquimicas y las
concentraciones de P se calcularon coeficientes de correlacion bivariada de
Spearman en cada concentracion de glifosato. Estas correlaciones fueron
representadas graficamente mediante correlation plots. Los paquetes utilizados
para el procesamiento, analisis estadistico y representacion grafica de los datos
fueron: tidyverse, ggplot2, ggpubr, agricolae, car, multcompView, corrplot, Hmisc,

readxl, openxIsx y here.
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6. RESULTADOS

6.1. Condiciones fisicoquimicas y biolégicas de la laguna al
momento del muestreo

Durante la campafia de muestreo, la laguna presentd un nivel hidrico
notablemente inferior al promedio de afos anteriores, mientras que la CE fue
casi tres veces mayor, lo que sugiere que se encontraba en un periodo de aguas
bajas (Tabla 1).

La transparencia del agua (Secchi) resulté levemente inferior a los registros
previos y el OD mostré una marcada disminucion. El pH y la TUR evidenciaron
un marcado incremento. En cuanto a los nutrientes, el PT present6 valores mas
elevados que los registrados afios anteriores, mientras que el PRS fue levemente

menor (Tabla 1).

Ademas, con el microscopio optico se confirmd la presencia de cianobacterias

del tipo Aphanothece sp./Aphanocapsa sp.

Valores Promedio
Laguna de Gémez 2018, 2019,

2025 2020

Nivel hidrico (cm) 98,5 132,3
Secchi (cm) 8,0 8,7
pH 10,2 9,2

Temperatura (°C) 15,5 13,9
Conductividad eléctrica (mS/cm) 10,8 3,7
Oxigeno disuelto (mg/L) 6,8 10,8

Turbidez nefelométrica (NTU) 162,0 104,0
Foésforo Total (mg/L) 0,9 0,7
Fésforo Reactivo Soluble (mg/L) 0,2 0,4

Tabla 1. Parametros fisicoquimicos medidos en la Laguna de Goémez, abril
2025 y promedio de afios anteriores obtenido de Sagua, 2025.
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6.2. Analisis de las variables fisicoquimicas en los microcosmos

del ensayo

En la Tabla 2, se resumen las variables evaluadas durante todo el experimento.
Las CE medias fueron de 10,95 mS/cm, 10,89 mS/cm y 10,86 mS/cm para C y
las concentraciones de glifosato L y H, respectivamente (Tabla 2). Con respecto
a la variacion temporal, se observo una tendencia ascendente a lo largo del
ensayo en las tres condiciones (Figura 9 A). En cuanto al OD, disminuy6 durante
los primeros dias, se mantuvo relativamente estable hasta el dia 21 y luego
aumento en C, L y H; siendo este incremento mas marcado en C hacia el dia 30
(Figura 9 B), el valor de OD en C alcanz6 un maximo de 21,63 mg/L, mientras
que en L y H los valores maximos fueron menores (17,17 mg/L y 17,85 mg/L,
respectivamente) (Figura 9 B). Sin embargo, estas fluctuaciones no presentaron
diferencias significativas en concentraciones y tiempos. El pH se mantuvo en
valores alcalinos en todos los frascos (Figura 9 C). Sin embargo, en TO se
detectaron diferencias significativas (p < 0,05) entre C y H, registrandose un valor
mayor en C (Figura 9 C). A lo largo del ensayo, el pH presentd una disminucion
no significativa pero progresiva hasta el dia 21, con una leve recuperacion hacia

el final para C, Ly H.

La media de TUR fue mas elevada en C (128,13 NTU) y menor en H (103,36
NTU) (Tabla 2). En cuanto a la variacion temporal, la TUR mostro inicialmente
valores elevados, seguido de una tendencia descendente en C, L y H (Figura 9

D), alcanzando un valor minimo de 41,39 NTU en H.

Control Low High

Media DE Media DE Media DE

pH 9,60 0,43 9,65 0,34 9,55 0,35
Conductividad eléctrica (mS/cm)| 10,95 0,09 10,89 0,08 10,86 0,06
Oxigeno disuelto (mg/L) 9,77 5,94 8,02 3,07 7,93 3,75
Turbidez nefelométrica (NTU) 128,13 28,40 120,41 32,66 103,36 37,66
Fésforo Total (mg/L) 1,09 0,11 1,14 0,08 1,24 0,07
Fésforo Reactivo Soluble (mg/L) 0,27 0,14 0,29 0,15 0,36 0,19

Tabla 2. Parametros fisicoquimicos medidos en los microcosmos. Valores

medios y desvios estandares (DE).
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Figura 9. Dinamica temporal de las variables fisicoquimicas medidas durante el
ensayo. A. Conductividad eléctrica. B. Oxigeno disuelto. C. pH. D. Turbidez. La
significancia estadistica (p< 0,05) se representa mediante las letras (a,b), letras
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tiempo evaluado.
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6.3. Fosforo Total

A partir de los datos obtenidos en el ensayo realizado, se calcularon las medias
y el error estandar entre réplicas para trazar curvas de evolucion de la
concentracion de P en los tres niveles de glifosato (C, L y H) para comparar y

evaluar la significancia estadistica de dichas diferencias (Figura 10y 12).

En el caso de la variable PT, se observé que en el dia 0 los frascos con alta
concentracion de glifosato presentaron los valores mas elevados, siendo estas
diferencias estadisticamente significativas en comparacion con los frascos
control (p < 0,05) (Figura 10). En los dias posteriores no se registraron
diferencias significativas. No obstante, los valores de PT en las concentraciones
L y H se mantuvieron consistentemente por encima de C en casi todos los

tiempos (Figura 10).

Luego de graficar los resultados en boxplots (Figura 11) se observé la misma
tendencia, en T6, T14, T21 y T30, las cajas muestran amplia superposicion,
sugiriendo distribuciones similares y concordando con la ausencia de
significancia. En TO, en cambio, la menor superposicion entre C y H coincide con

la diferencia significativa en ese momento con respecto al C.

En sintesis, el PT se mantuvo similar dentro de cada concentracion de glifosato
y las diferencias entre concentraciones fueron puntuales y restringidas al inicio

del ensayo.
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Figura 10. Curvas de evolucion de PT en el tiempo. La significancia estadistica

se representa mediante las letras (a,b). Las concentraciones que tienen letras

diferentes indican diferencias estadisticamente significativas entre si para ese
tiempo (p<0,05).
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Figura 11. Boxplots, concentraciones de PT en cada tiempo. Se indica con el
simbolo: *, la diferencia estadisticamente significativa (p<0,05).
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6.4. Fosforo Reactivo Soluble

La Figura 12, muestra la evolucion del PRS para C, Ly H entre TO y T30. Al inicio
del ensayo los tres presentaron valores similares. A partir de T14 se inicia un
ascenso sostenido de los valores de PRS para H y L, observandose diferencias
significativamente mayores (p<0,05) en H respecto al C (Figura 12). Desde el
T14 al fin del experimento los tres tuvieron un aumento en las concentraciones
medias de PRS, hasta llegar a su punto maximo en T30, sin observarse

diferencias significativas para tiempos y concentraciones.

Los boxplots (Figura 13) respaldan el patron del grafico de medias y los
estadisticos: TO y T6 con valores similares y sin diferencias significativas entre
C, Ly H. En T14 aparece una separacion nitida (H > L > C), con diferencias
significativas entre Hy C. En T21 y T30 las distribuciones aumentan, pero se

asemejan, coherente con la ausencia de diferencias.

En sintesis, PRS exhibié un patrén creciente con valores maximos en C, Hy L al
final del ensayo, pero las diferencias estadisticamente significativas se
restringieron a T14 (C vs H), y dentro de cada concentracion de glifosato no se
identificaron pares con diferencias significativas pese al incremento visual

representado en el grafico (Figuras 12 y 13).
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Figura 12. Curvas de evolucion de PRS en el tiempo. La significancia
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tienen letras diferentes indican diferencias estadisticamente significativas entre
si para ese tiempo (p<0,05).
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Figura 13. Boxplots, PRS segun concentraciones en cada tiempo. Se indica
con el simbolo: *, la diferencia estadisticamente significativa (p<0,05).
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6.5. Analisis de las variables fisicoquimicas en relacion con el P

Se realizd el analisis de correlacion de Spearman entre las variables
fisicoquimicas para cada una de las concentraciones de glifosato (Figura 14),
con el objetivo de explorar posibles asociaciones entre estos parametros y el P
en los microcosmos estudiados. En particular, no se observaron correlaciones
significativas (p>0,05) entre el PT y las variables fisicoquimicas en ninguna de

las tres condiciones del ensayo.
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Figura 14. Diagramas o graficos de correlaciones de Spearman entre variables

fisicoquimicas. A. Concentracion Low; B. Concentracion High; C. Control. Nivel

de significancia (a = 0,05): *p < 0,05. **p < 0,01. **p < 0,001. ****p < 0,0001.
N=15

Se encontraron las mismas tendencias en las correlaciones entre el PRS y las
variables fisicoquimicas para L y H, y no asi para el C. Se observaron altas
correlaciones positivas entre PRS y CE (r = 0,69 y r = 0,71) para L y H,
respectivamente (Figura 14 A y B). Asimismo, se observaron correlaciones
negativas entre PRS y pH (r = -0,67 y r =-0,76), asi como para PRSy TUR (r = -
0,53, r =-0,91) (Figura 14 Ay B).

Por otro lado, en las tres condiciones del ensayo se observaron las mismas
asociaciones entre algunas variables fisicoquimicas medidas. La TUR siempre
se correlaciond de forma significativa y positiva con pH (r = 0,77, r=0,86y r =
0,89 para C, L y H respectivamente). Por otro lado, se observaron correlaciones
significativas negativas entre CE y pH (r =-0,71,r=-0,78 y r = -0,88) ademas de
TURy CE (r=-0,65,r=-0,72yr=-0,85) (Figura 14 A, By C).
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7. DISCUSION

En la presente tesis se investigd la degradacion de glifosato en el agua de la
Laguna de Gomez mediante un ensayo en microcosmos. La cuantificacion de
PTy PRS se utilizé como una herramienta indirecta para evaluar la degradacion
de dicho herbicida. Los resultados del ensayo mostraron que la degradacion de
glifosato generé un aumento transitorio de PRS (Figura 12), acompafiado por
una disminucion del pH (Figura 9 C) y un incremento de la CE (Figura 14). Una
de las causas de este incremento de PRS podria deberse a la degradacion del

glifosato por parte de las cianobacterias detectadas en las muestras de agua.

Al analizar las variables fisicoquimicas medidas en los microcosmos, se encontro
que el pH en TO presento diferencias significativas, siendo menor en H respecto
a C (Figura 9 C). Este patron es coherente con la acidificacién que ocurre al
adicionar glifosato al agua, ya que este herbicida es un acido cuya disociacién
parcial libera protones y reduce el pH de la solucion. Ademas, varias
formulaciones comerciales poseen un pH intrinsecamente bajo, lo que puede
acentuar la caida observada (Christoffoleti et al., 2008; Stahlman & Phillips,
1979). En L, se evidencia una caida del pH pero no difiere significativamente con
C, lo que indicaria que la concentracion utilizada del herbicida es lo que genera

la fuerte caida.

Segun lo observado en trabajos anteriores (Pérez et al., 2007; Pizarro et al.,
2015; Vera et al., 2010, 2012), se esperaba un aumento de PT a lo largo de todo
el ensayo, que podria atribuirse a la degradacion microbiana de glifosato. Sin
embargo, esto no sucedid ya que se observé una diferencia significativa
unicamente en TO entre C y H (Figura 10). Este resultado podria atribuirse a la
eleccidon de la metodologia utilizada para la cuantificacion de PT, ya que existen
antecedentes que indican que los radicales generados durante la digestion
oxidativa con este tipo de técnica son capaces de romper el enlace C-P, liberando
fosfato de la molécula de glifosato, por lo que podria sobreestimarse el valor de
PT (Diaz Kirmser et al., 2010; Dung et al., 2021). De este modo se pierde la
posibilidad de seguir con precision la degradacion microbiana del glifosato a lo
largo del ensayo midiendo este parametro. De igual manera, los resultados

sugieren una relacién directa entre la dosis de glifosato agregada y los valores

33



de PT obtenidos, influida por la técnica de digestidn utilizada. Se observé que la
muestra de alta concentraciéon (H) presentoé valores mayores de PT, seguida por
L con valores intermedios, mientras que C (ausencia de glifosato) mostrd los
menores. Sin embargo, no se observaron diferencias estadisticamente

significativas a excepcion de la mencionada anteriormente.

Sin embargo, si se evidencié un aumento de PRS significativo en T14 para H
con respecto al C (Figura 12). La metodologia utilizada para la cuantificacion de
este parametro no involucra el proceso de oxidacion, por lo que el incremento
observado podria atribuirse a la degradacién parcial del herbicida mediada por
cianobacterias. Este resultado coincide ademas con antecedentes que sefalan
que el agregado de glifosato puede contribuir al aumento de PRS (Fugére et al.,
2020; Vera et al., 2012).

No obstante, dicho aumento no resulté significativo en los tiempos posteriores a
T14, lo cual podria explicarse por la limitada capacidad de degradacion del
consorcio microbiano presente. Asimismo, parte de las cianobacterias
detectadas en la muestra de agua podrian no poseer el gen phn, necesario para
la utilizacién de glifosato como fuente de fésforo (Carles et al., 2019; Gomez
Garcia et al., 2011; llikchyan et al., 2009, 2010). Esto habria resultado en una
degradacion parcial del compuesto a lo largo del ensayo. Estudios previos han
reportado que el gen phn no siempre se encuentra presente en comunidades
microbianas de humedales pampeanos, incluida la Laguna de Gémez, y que su
presencia puede variar a lo largo del tiempo, no estando necesariamente

detectado en todos los meses o momentos del ano (Castro Berman en prep.).

Por otro lado, la limitada degradacion del glifosato podria estar relacionada con
la disponibilidad de P en el agua de la laguna (sistema hipereutréfico con PT >1
mg/L; Quirés, 2005). Bajo esta condicidn, las cianobacterias tienden a incorporar
directamente el P inorganico presente en el medio, reduciendo la necesidad de
utilizar el glifosato como fuente alternativa de este nutriente (Carles et al., 2019;
Forlani et al., 2008; Tao Lu et al., 2020).

Al analizar los resultados de las correlaciones entre las variables fisicoquimicas

y el PRS, se observé una similitud en las correlaciones encontradas para las
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condiciones de ensayo L y H (Figura 14 Ay B), indicando que las variables de

ambos sistemas responden de modo semejante ante el agregado de glifosato.

La CE es la capacidad del agua de conducir corriente y se relaciona con la
salinidad total (Kong et al., 2012); esta variable depende de los iones presentes,
como aniones cloruro, nitrato, sulfato y fosfato, y cationes sodio, magnesio,
calcio, hierro y aluminio (EPA, 2012). En este contexto, en L y H se observé una
correlacion positiva alta entre PRS y CE (Figura 14 Ay B), lo que indica que el P

disuelto contribuye a elevar la CE.

Para concluir, las muestras de agua para este ensayo se tomaron luego de un
periodo prolongado de sequia en la laguna. La CE registrada in situ fue elevada,
alcanzando 10,83 mS/cm, un valor notablemente superior al promedio de afios
anteriores, que rondaba los 4,41mS/cm (Quiroga, 2020; Nuozzi et al., 2019;
Sagua et al., 2023; Sagua, 2025; Seoane Rocha, 2018; Viale, 2024). En este
sentido, cabe destacar que, durante el afio 2000, en un periodo también
caracterizado por una marcada sequia, Renella y Quir6z (2006) registraron en la
laguna de Gémez conductividades elevadas y atipicas, de hasta 8,26 mS/cm. De
manera similar, Padulles (2023) reporté en la laguna pampeana de Lobos, un

incremento de la CE asociado a condiciones de sequia.

8. CONCLUSION

Se cumple la hipoétesis de trabajo con respecto al parametro PRS, por lo que la
presencia y posterior degradacién de la molécula de glifosato en sistemas

acuaticos contribuyen al aumento de la concentracién de P en el agua.

Para ensayos futuros donde se quiera replicar o continuar con esta investigacion,
seria conveniente contemplar la eleccién de una técnica metodoldgica que no
requiera la oxidacion con acido ascérbico, para no sobreestimar la cuantificacion
de P producto de degradacidén microbiana. Ademas, seria deseable contar con
la cuantificacion de glifosato presente a lo largo del ensayo, esto no fue posible
en este trabajo debido a la falta de fondos y equipamientos requeridos.

Asimismo, determinar la concentracién de cianobacterias y la deteccion y
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cuantificacion del gen phn en las muestras, aportaria un aval para atribuir que la
liberacién de P por degradacion de glifosato es debido a las cianobacterias

presentes.

Resulta de suma importancia continuar estudiando el impacto de este
contaminante en la calidad del agua, dado que, la laguna de Gémez es un
humedal pampeano de gran importancia ambiental y social. La preservacion de
este ecosistema es fundamental para el bienestar humano y para mantener su

biodiversidad.
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