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RESUMEN 

El objetivo general de esta tesis fue estudiar el impacto de los herbicidas glifosato, 2,4-D y 

su mezcla sobre las comunidades microbianas de los cuerpos de agua dulce, con énfasis 

en las comunidades autótrofas. Para ello, se utilizaron distintas aproximaciones 

experimentales. En primer lugar se realizaron experimentos en microcosmos en 

condiciones controladas de laboratorio, ensayando con comunidades fitoplantónicas 

consolidadas en estados contrastantes de turbidez y con la comunidad perifítica. En 

segundo lugar se realizaron dos experimentos en mesocosmos al aire libre utilizando agua 

en condiciones contrastantes, clara y turbia-orgánica, con el objetivo de estudiar la 

influencia de este factor sobre variables estructurales y funcionales. Los resultados 

obtenidos indican que los efectos de los herbicidas dependen de la forma en que se 

utilizan (principios activos vs formulados comerciales), del estado de turbidez del agua y 

sus comunidades, así como de la complejidad del sistema experimental estudiado. El 

efecto de la mezcla del glifosato y 2,4-D en proporción agronómica (1:0,45) fue 

mayormente aditivo, pero algunas variables mostraron antagonismo y sinergismo. Estos 

resultados resaltan la importancia de estudiar el impacto de los plaguicidas sobre sistemas 

de agua dulce en estados contrastantes, con comunidades establecidas complejas, a 

través del estudio de variables estructurales y funcionales. 

ABSTRACT 

The general objective of this thesis was to study the impact of glyphosate and 2,4-D 

herbicides and their mixture on the microbial communities of freshwater bodies, with 

emphasis on autotrophic communities. Different methodological approaches were used to 

achieve this objective. First, experiments were carried out in microcosms under controlled 

laboratory conditions, testing consolidated phytoplantonic communities in contrasting 

turbidity states and with the periphyton community. Secondly, two experiments were 

carried out in out-door mesocosms using water in two contrasting conditions – clear and 

turbid-organic, with the aim of studying the influence of this factor on structural and 

functional variables. The results indicate that the effects of herbicides depend on the way 

they are used (active ingredients vs. commercial formulations), the state of turbidity of the 

water and their communities, as well as the complexity of the experimental system that is 

studied. The effect of the mixture of glyphosate and 2,4-D in agronomic ratio (1: 0.45) was 

mostly additive, but some variables showed antagonism and synergism. These results 

highlight the importance of studying the impact of pesticides on freshwater systems in 

contrasting states, with complex established communities, through the study of structural 

and functional variables. 
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I. Agricultura y su proceso de industrialización en Argentina 

La agricultura se define como un conjunto de actividades vinculadas al 

cultivo de la tierra para la producción de alimentos y comienza simultáneamente en 

distintas regiones distantes del planeta hace unos 12,000 años. La aparición de la 

agricultura transformó radicalmente las formas de organización social y cultural de 

la humanidad. Si bien todavía existen poblaciones en el mundo con prácticas 

recolectoras y cazadoras, la agricultura se expandió en la mayor parte del mundo, 

diversificando de una manera extraordinaria las producciones, así como 

aumentando los valores nutricionales de las plantas y los animales.  

La agricultura permitió el asentamiento de las poblaciones humanas y su 

crecimiento, pero fueron otros procesos los que contribuyeron posteriormente al 

crecimiento exponencial de la población humana (Millennium Ecosystem 

Assessment, 2005). La mecanización de la agricultura y la dispersión de cultivos 

desde América del Sur hace 400 años primero, y luego los avances en salud 

pública junto con el descubrimiento de las vacunas y antibióticos, la revolución 

industrial y el uso masivo de los combustibles fósiles, fueron hitos fundamentales 

en la reducción de la mortalidad infantil y el aumento en la esperanza de vida (Fig. 

1). 

 

Fig. 1: Crecimiento de la población humana mundial y sus hitos impulsores de los últimos 2000 

años. Tomado y traducido de Millennium Ecosystem Assessment (2005).  
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Luego de miles de años, la pérdida de fertilidad de los suelos comenzó a ser 

una limitante en la producción de alimentos (Foster & Magdoff, 1998). En 1905, el 

alemán Fritz Haber descubre el procedimiento químico para fijar nitrógeno y 

producir amoníaco líquido. En 1915 funda, junto con Karl Bosch, la primera planta 

de amoníaco en Alemania. Nacía así la Agricultura Química, que reemplazó la 

utilización de abonos orgánicos como el guano, cuya explotación se había 

desarrollado en las islas del Pacífico durante los siglos XIX y XX. La síntesis de 

compuestos químicos no tardó mucho tiempo en dar origen a los primeros 

plaguicidas sintéticos.  

La FAO define “plaguicida” o “plaguicida” a toda “sustancia o mezclas de 

sustancias destinadas a prevenir, destruir, atraer, repeler o combatir cualquier 

plaga, incluidas las especies indeseadas de plantas o animales, durante la 

producción, almacenamiento, transporte, distribución y elaboración de alimentos, 

productos agrícolas o alimentos para animales. El término incluye a las sustancias 

utilizadas como reguladores del crecimiento de las plantas, defoliantes, 

desecantes, agentes para reducir la densidad de fruta o inhibidores de la 

germinación, y las sustancias aplicadas a los cultivos antes de la cosecha o 

después de la misma cuando se desea proteger el producto contra el deterioro 

durante el almacenamiento y transporte”. 

El primer plaguicida orgánico sintético, que fuera producido para su 

comercialización como insecticida en 1940, fue el dicloro-difenil-tricloroetano 

(1,1,1-tricloro-2,2-bis (4-clorofenil) etano, DDT) (Carson, 1963). El DDT había sido 

descubierto previamente, pero fue el elevado número de soldados caídos a causa 

de la malaria y el tifus durante la primera guerra mundial lo que motivó su 

utilización durante la segunda guerra (Bishopp, 1945). Según algunos autores, el 

segundo plaguicida sintetizado fue el ácido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D), que 

fue el primer herbicida sintético liberado al mercado en 1944 (Troyer, 2001). 

Desde los años 60´ del siglo XX comienza a nivel mundial otro hito que 

promovió el crecimiento de la población mundial a través del aumento en la 

producción de alimentos, la denominada Revolución Verde. Entre los años 1960 y 

2000 la producción agrícola mundial fue duplicada, pasando de mil a dos mil 

millones de toneladas (Khush, 2001). Este proceso se caracterizó por la 
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introducción de algunas de las formas de producción industrial en las prácticas de 

la agricultura durante la posguerra (Mazoyer & Roudart, 2007). Los avances en 

genética molecular dieron origen a la producción y comercialización de híbridos 

con semillas adaptadas por mutagénesis y posteriormente, al desarrollo de los 

organismos transgénicos. La primera planta transgénica fue obtenida en 1983 por 

Chilton y colaboradores (de Framond et al. 1983), lo que inició una “carrera 

biotecnológica” en la modificación de las plantas cultivables que continúa hasta la 

actualidad. Uno de los caracteres desarrollados mediante el uso de la transgénesis 

fue la tolerancia a herbicidas, lo que permitiría el manejo de las malezas de forma 

química.  

La primera tolerancia a un herbicida que fue desarrollada por transgénesis 

fue la tolerancia al glifosato. Barry et al. (1992) extrajeron de una cepa tolerante a 

glifosato de la bacteria de suelo Agrobacterium sp. la secuencia del gen codificante 

para la enzima 5-enolpiruvilshikimato-3-fosfato (EPSP) sintasa, perteneciente a 

una vía metabólica vital para el crecimiento y supervivencia de las plantas. La 

enzima EPSP-sintasa había sido previamente establecida como el sitio blanco 

específico del glifosato en vegetales. A partir de la cepa CP4 de Agrobacterium sp. 

se desarrolló el organismo transgénico conocido hoy como “RR” (Roundup 

Ready®), siendo Roundup® la marca comercial de un formulado a base de glifosato 

de la compañía Monsanto® (Cohen & Morgan, 2008). En Argentina el primer cultivo 

transgénico aprobado fue la soja “RR” (Vara, 2004). Desde 1996 y hasta principios 

de 2019 fueron aprobados un total de 52 desarrollos agrobiotecnológicos del tipo 

transgénico por la Comisión Nacional de Biotecnología (CONABIA) que depende 

de la Secretaría de Agroindustria de la Nación (Secretaría de Agroindustria, 2019). 

A partir de la aprobación para el uso y comercialización de la soja RR, 

comienza un abrupto aumento de la utilización de herbicidas en nuestro país. Este 

proceso se ve intensificado a partir del desarrollo de la denominada siembra 

directa con barbecho químico. La siembra directa es una práctica antigua, 

consistente en la no labranza con el fin de mantener la estructura del suelo, 

evitándose de ese modo los procesos de desertificación (Alapin, 2008). El 

barbecho químico consiste en la utilización de herbicidas y otros plaguicidas con el 

fin de eliminar las malezas antes de la siembra. Actualmente más del 90% de la 

producción agraria en Argentina se encuentra bajo sistema de siembra directa con 



10 

 

barbecho químico, siendo la soja y el maíz los cultivos con los mayores valores de 

adopción de esta práctica de manejo con valores de 93 y 94% respectivamente 

(Aapresid, 2018). El informe realizado por el CONICET sobre los impactos del 

glifosato en la salud humana y el ambiente estimó que la siembra directa con 

barbecho químico representa el 35% del consumo total de herbicidas, mientras 

que el cultivo de soja RR lo sigue con el 31% (Donadío de Gandolfi et al. 2016). 

Todo este proceso de transformación de la producción de granos en nuestro país 

derivó en que Argentina lidere, junto con Chile, el ranking mundial de utilización de 

herbicidas por hectárea (Fig. 2). 

 

Fig. 2: Uso de plaguicidas en Argentina. A. Toneladas de plaguicidas aplicadas anualmente desde 

1993 por tipo de producto y efecto del ingreso de los organismos transgénicos en los procesos 

agroproductivos en Argentina. Elaboración con datos tomados de FAOSTAT
®
 (2019). B.  Ranking 

mundial de utilización de herbicidas en países por hectárea sembrada. Tomado de INTA (2015). 

II. Impactos de la agricultura industrial en los sistemas de agua 

dulce 

El uso masivo de plaguicidas por vía terrestre y aérea produjo la 

contaminación de zonas aledañas y de los cursos de agua insertos en el paisaje 

agrícola de Argentina. Se estima que en la región núcleo de actividad agrícola de 

nuestro país (la región pampeana) existen varios miles de cuerpos de agua 

lénticos, ya sean transitorios o permanentes (Dukatz et al. 2006). Los sistemas 

acuáticos lénticos naturales (lagunas, lagos, charcos) como aquellos artificiales 

(estanques, represas, etc.) son ecosistemas complejos que poseen funciones y 

prestan servicios ecosistémicos de gran importancia. Entre las funciones 

ecosistémicas se encuentran la producción primaria y secundaria, el reciclado de 
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nutrientes las que conllevan a los servicios de formación de suelos, la regulación 

climática y la capacidad de producir o absorber gases de efecto invernadero 

(Prairie & del Giorgio, 2013). En relación a los servicios que brindan estos 

ecosistemas, pueden clasificarse en tres grandes grupos: los de provisión como el 

agua de consumo, los de regulación de la calidad del agua e inundaciones y los 

servicios culturales como la recreación y el turismo (Millennium Ecosystem 

Assessment, 2005; Postel & Carpenter, 1997). 

 Las lagunas pueden clasificarse en cuatro grandes grupos de acuerdo a su 

estado trófico: oligotróficas, mesotróficas, eutróficas e hiper-eutróficas pudiendo 

caracterizarse por la concentración de clorofila α, cantidad de nutrientes y 

transparencia medida por la profundidad del disco de Secchi (Wetzel, 2001) (Tabla 

1).  

 Clorofila α 
(µg/L) 

Fósforo Total 
(µg/L) 

Nitrógeno 
Total 
(µg/L) 

Profundidad 
del disco de 
Secchi (m) 

Oligotróficas 0,3-5 3-18 307-1630 5,4-28,3 

Mesotróficas 3-11 11-96 361-1387 1,5-8,1 

Eutróficas 3-78 16-386 393-6.100 0,8-7 

Hiper-eutróficas 100-150 750-1200 - 0,4-0,5 
Tabla 1. Clasificación general de lagunas de acuerdo a sus condiciones tróficas. Adaptado de 

Wetzel (2001).  

Las lagunas pampeanas son someras o poco profundas (˂4 mts de 

profundidad media) y no estratifican térmicamente, por lo que presentan mezclas 

continuas o polimixis (Quiros et al. 2002). La mayoría de esas lagunas es del tipo 

eutróficas o hiper-eutróficas. Es conocido que las lagunas poco profundas pueden 

presentar un equilibrio dinámico entre los estados claro y turbio-orgánico; dichos 

estados pueden ser observados en distintos momentos para un mismo cuerpo de 

agua, proceso conocido como estados alternativos (Scheffer et al. 1993). Sin 

embargo, un tercer tipo de estado relacionado con la turbidez inorgánica es 

encontrado en la región pampeana, por lo que las lagunas presentes en esta 

región pueden hallarse en tres fomas (Allende et al. 2009): 1. estado claro, 

caracterizado por la presencia de macrófitas sumergidas y flotantes y baja 

abundancia fitoplantónica, con rangos informados de 2.200-4.700 ind/mL de 

especies del micro+nano fitoplancton y de 237.000-338.000 ind/mL para el 

picoplancton. 2. estado turbio orgánico, generado como consecuencia de la 
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abundancia relativamente alta de especies fitoplantónicas, con abundancias en la 

región que van de 40.000 a 220.000 ind/mL y un amplio rango para el picoplancton 

(8.600-4.170.000 ind/mL) y 3. estado turbio inorgánico, caracterizado por la alta 

carga de sedimentos inorgánicos (Allende et al. 2009) (Fig. 3). Se conoce que a 

comienzos de los años 90 alrededor de la mitad de estas lagunas se encontraba 

en estado claro con alta riqueza de especies fitoplantónicas, mientras que 20 años 

después la mayoría se encontraba en estado turbio con dominancia de algunas 

pocas especies (Izaguirre et al. 2012). 

 

Fig. 3: Tipos de estados de las lagunas pampeanas y rangos de abundancias estimadas del 

micro+nano fitoplancton y picoplancton. Adaptado de Allende et al. 2009.  

Los cuerpos de agua presentan diferentes comunidades que pueden todas 

ser afectadas directa o indirectamente por la contaminación. A su vez, existen 

interacciones tróficas entre estas comunidades, por lo que los efectos sobre una 

fracción pueden trasladarse a través de la trama trófica por fenómenos de tipo 

cascada o Top-down, o por fenómenos de propagación o Bottom-up (McQueen et 

al. 1989). Otras interacciones ecológicas, como competencia, facilitación, 

simbiosis, mutualismo, también relacionan a estas comunidades y las poblaciones 

que las componen entre sí. La base de la trama trófica del ecosistema acuático 

está conformada, principalmente, por la fracción fotoautótrofa, cuyo metabolismo 

genera la captación de carbono que resulta en la producción primaria. En las 

lagunas, la producción primaria es la suma de las producciones de las macrófitas y 

de las comunidades microbianas autótrofas del plancton (fitoplancton), perifiton y 

bentos. Si bien el fitoplancton suele ser el partícipe mayoritario en la producción 

primaria en los sistemas en estado turbio orgánico, la fracción autotrófica de las 

comunidades microbianas adheridas puede ser de mucha importancia en el aporte 

neto a la producción primaria, llegando a observarse un 77% de aporte del perifiton 

en lagunas en estado claro (Liboriussen & Jeppesen, 2003).  
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La comunidad fitoplanctónica está conformada por cianobacterias y algas. 

Las cianobacterias son organismos procariotas que se diferencian del resto de las 

bacterias por la presencia de clorofila α y por su capacidad de utilización del agua 

como dador de electrones en la fotosíntesis, lo que las asemeja funcionalmente a 

los autótrofos eucariotas. Pueden presentarse en forma unicelular, agregada y 

filamentosa, formas que pueden poseer células especializadas en la fijación del 

nitrógeno denominadas heterocitos, únicas de este grupo (Stanier & Cohen-Bazire, 

1977). Todo el resto de los fotoautótrofos acuáticos son eucariotas y se los agrupa 

como algas, siendo esta agrupación de carácter polifilético. Los principales grupos 

de algas presentes en los sistemas de agua dulce son las algas verdes 

(Chlorophyta), las algas amarillo-verdosas (Xanthophyceae), las algas doradas 

(Chrysophyceae), las diatomeas (Bacillariophyceae), las criptomonas 

(Cryptophycea), los dinoflagelados (Dinophyceae) y los euglenoides 

(Euglenophyceae). Las algas marrones y rojas (Phaeophyta y Rhodophyta) son 

muy poco frecuentes (Wetzel, 2001). El pigmento ubicuo y mayoritario en todos los 

autótrofos acuáticos es la clorofila α, mientras que las distintas clases algales y las 

cianobacterias presentan otros pigmentos accesorios característicos como las 

clorofilas β, c y d, los carotenos, las xantofilas y las biliproteínas. 

De acuerdo al diámetro de los organismos presentes en el fitoplancton 

pueden definirse los siguientes grupos: pico-fitoplancton (0,2 – 2,0 µm), nano-

fitoplancton (2,0 – 20 µm) y micro-fitoplancton (20 - 200 µm). En esta fracción, el 

tamaño de los organismos tiene implicancias ecológicas, ya que es un factor 

importante para la delimitación del tipo de absorción de los nutrientes, la presencia 

o ausencia de motilidad, el tiempo de reproducción posible y la presión de 

predación a la que son sometidos los organismos. Es conocido que las algas 

pequeñas tienen preponderancia en el fitoplancton de los lagos oligotróficos, 

mientras que en los lagos con mayor disponibilidad de nutrientes el tamaño de los 

organismos pertenecientes al fitoplancton es en promedio mayor (Margalef, 1967, 

Wetzel, 2001).  

El perifiton es una comunidad compleja microscópica conformada por 

organismos heterotróficos y autotróficos, activos, inactivos o senescentes y detritus 

inorgánico y orgánico, inmersos en una matrix mucilaginosa de mucopolisacáridos 

adherida a sustratos sumergidos, inorgánicos u orgánicos (Wetzel, 2005). El 
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perifiton coloniza diferentes tipos de sustratos y dependiendo de sus 

características la comunidad toma diferentes nombres: epipsammon (arena) 

epixilon (madera), epipelon (arcilla), epifiton (plantas), epiliton (rocas), etc 

(Poulíčková et al. 2008). Siendo una comunidad sésil embebida en una matriz 

mucilaginosa ha sido muchas veces utilizada como bioindicador ya que tiene la 

ventaja de resumir la historia de un sitio puntual. Dada su complejidad y estructura, 

presenta mayor resistencia a los impactos tanto físicos como químicos pudiendo 

preservar cierta independencia de la columna de agua gracias a un proceso de 

recirculación de la materia y la energía dentro de la propia matriz de la comunidad 

y a la dependencia con su sustrato (Azim et al. 2005).  

La fracción heterótrofa de los cuerpos lénticos de agua dulce está 

conformada por el zooplancton (protozoos, flagelados heterótrofos, rotíferos, 

ciliados, copépodos, cladóceros, larvas), hongos, virus, bacterias, peces, anfibios, 

reptiles y aves acuáticas. En los sistemas acuáticos existe una importante 

contribución de las fracciones microbianas pelágicas en la circulación del carbono 

y los nutrientes conocida como “microbial loop” (Porter, 1996). 

A partir de un nivel “umbral” de contaminación química (específico para 

cada contaminante y para las comunidades involucradas), en estos sistemas 

pueden ocurrir modificaciones estructurales y funcionales que pongan en riesgo 

y/o limiten los servicios ecosistémicos asociados. Uno de los procesos de deterioro 

ambiental de los cuerpos de agua en nuestro país es el desarrollo de floraciones 

de cianobacterias tóxicas como producto de dicha contaminación (O´Farrell et al. 

2019). Las floraciones de cianobacterias tóxicas impiden la utilización de los 

cuerpos de agua tanto para la provisión de agua potable como para la recreación y 

conducen generalmente a la muerte masiva de peces y otros vertebrados (Havens, 

2008). De hecho, algunos tipos de cianobacterias están siendo estudiadas por sus 

capacidades para utilizar algunos plaguicidas, como el glifosato, como fuente de 

fósforo y/o carbono (Forlani et al. 2008), lo que favorecería su proliferación. La 

contaminación de los cuerpos de agua dulce con fertilizantes se propone que es 

una de las posibles razones del aumento de estas floraciones (Harris & Smith, 

2016), así como también un factor determinante del pasaje del estado claro al 

estado turbio orgánico de muchas lagunas insertas en el paisaje agrícola 

pampeano (Quirós et al. 2006). En los últimos años el herbicida glifosato ha sido 
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propuesto como otro impulsor de dicho proceso (Vera et al. 2010). Además, si bien 

tanto los fertilizantes como los plaguicidas pueden ser fuente de nutrientes que 

estimulan el crecimiento algal y de las cianobacterias directamente, al mismo 

tiempo pueden ser tóxicas para otras, favoreciendo de forma directa e indirecta el 

desarrollo poblacional diferencial de algunas especies por sobre otras (Xu et al. 

2011, Sun et al. 2013)  

III. Los herbicidas  

Los herbicidas son plaguicidas diseñados para controlar el crecimiento 

poblacional de las plantas que se consideran “plagas”. Pueden ser aplicados en la 

producción agroalimentaria y también en otros ámbitos (por ej., mantenimiento de 

caminos y la traza del ferrocarril). Pueden ser clasificados de varios modos de 

acuerdo a su estructura química, sitio blanco primario en las malezas que se busca 

manejar, y su modo de acción biocida. Respecto a su espectro de acción pueden 

ser selectivos cuando sólo algún tipo de planta es afectado, o de amplio espectro 

si la gran mayoría de éstas lo son. En relación a su movilidad, pueden ser de 

contacto si no es absorbido a través de las raíces y su actividad principal se dirige 

a las hojas y tallos, o sistémicos si son transportados a través de toda la planta vía 

los haces vasculares. De acuerdo a su persistencia ambiental pueden ser 

residuales cuando son persistentes, o no residuales cuando se degradan 

rápidamente. Finalmente pueden ser clasificados según su modo de acción como 

los que inhiben la fotosíntesis y los que inhiben el crecimiento sin involucrar los 

fotosistemas vegetales (Vats, 2015). 

 Según los datos disponibles en Argentina, las clases de herbicidas más 

utilizadas pertenecen a los grupos de organofosforados, con 181.527 toneladas 

aplicadas en 2014, las amidas y carbamatos con 6.859 ton, y los ácidos 

fenoxicarboxílicos con 4.461 ton (FAOSTAT, 2019). Diversos herbicidas han sido 

detectados en los cuerpos de agua dulce de nuestro país, siendo los más ubicuos 

el glifosato y su producto de degradación AMPA y la atrazina que posee alta 

persistencia ambiental (Peruzzo et al. 2008, Aparicio et al. 2013, De Gerónimo et 

al. 2014, Ronco et al. 2016, Pérez et al. 2017, Castro Berman et al. 2018). En la 

Tabla 2 se muestran las concentraciones máximas reportadas en agua de los 

principales plaguicidas detectados en sistemas naturales en nuestro país. El 
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herbicida con los niveles máximos más altos fue el glifosato, con 73,000 µg/L en 

agua (Sasal et al. 2017) y 5 mg/Kg en sedimentos (Peruzzo et al. 2008), seguido 

por la atrazina (1,4 µg/L) (De Gerónimo et al. 2014) y el 2,4-D (0.99 µg/L) (Pérez et 

al. 2017).  

 

 Concentración máxima en agua  
(µg/L) 

Concentración máxima en 
sedimentos (µg/Kg) 

Atrazina 1,4 (1), 0,11 (2) 2 (2) 

Imazapic 0,048 (1)  

Metsulfuron 0,033 (1), 0,044 (2)  

Clorimuron-etil 0,701 (1)  

Glifosato 2,9 (2), 7,60 (3) , 0,7 (4), 4,52 (5), 

700 (6), 73,000 (7), 1,90 (8)  

18,5 (2), 235 (3), 3004 (4), 32,89 

(5), 5000 (6) 

AMPA 2 (2) 47,5 (2) 

2,4-D 0,99 (2)  

Metolaclor 0,36 (2) 15 (2) 

Acetoclor 0,48 (2) 61 (2) 

(1) De Gerónimo et al. 2014 (2) Pérez et al. 2017 (3) Aparicio et al. 2013 (4) Ronco et al. 2016 (5) Castro 

Berman et al. 2018 (6) Peruzzo et al. 2008 (7) Sasal et al .2017 (8) Primost et al. 2017. 

Tabla 2. Concentración máxima registrada de herbicidas en muestreos de agua y sedimentos en 

Argentina.  

III.1. Propiedades fisicoquímicas, perfil plaguicida y efectos 

ecotoxicológicos del glifosato 

El glifosato es un herbicida organofosforado sistémico, derivado del 

aminoácido glicina y de amplio espectro que inhibe la síntesis de aminoácidos 

aromáticos a través de su interacción reversible con el sitio activo de la EPSP- 

sintasa. Esta enzima es la sexta de la ruta metabólica del ácido shikímico, un 

camino bioquímico a través del cual se sintetizan los aminoácidos esenciales 

fenilalanina, tirosina y triptófano en el cloroplasto (Powles & Yu, 2010) (Fig. 4). En 

las plantas, estos aminoácidos son fundamentales para la síntesis de proteínas, 

hormonas e intermediarios metabólicos con múltiples funciones biológicas (Tzin & 

Galili 2010). En su conjunto, los productos basados en glifosato son los formulados 

herbicidas más utilizadas en el mundo (Annett et al. 2014). El N-fosfonometilglicina 

(glifosato, C3H8NO5P) fue sintetizado por primera vez en 1950 por Henri Martin y 
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re-sintetizado 20 años después por Monsanto® que lo lanzó al mercado a mitad de 

los años 70 bajo la marca comercial Roundup® (Szekacs & Darva, 2012). Si bien el 

glifosato posee alta solubilidad en agua (12 g/L, 25°C), con el fin de aumentarla se 

lo sintetiza en forma de sales como isopropilamina (500 g/L), monoamonio (300 

g/L) y potásica (900 g/L), entre otras (Dill et al. 2010, Annett et al. 2014). A su vez, 

las sales de glifosato son acompañadas por coadyuvantes que favorecen la 

absorción sistémica de los preparados comerciales en las plantas y le facilitan la 

penetración a través de la cutícula de las plantas. 

 

Fig. 4: Ruta del ácido shikímico e interacción molecular de glifosato con la enzima EPSP-sintasa. 

Se observa la interacción con el sitio activo de la enzima (en rojo glifosato, en marrón shikimato, 

sustrato de la enzima; el resto de los colores diferencian estructuras secundarias de la enzima). 

Imagen obtenida utilizando Autodock v.4. y la estructura molecular de la EPSP-sintasa disponible 

en PDB (Protein Data Bank). Adaptado de Annett et al. (2014). 
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 La acción de glifosato en el sitio activo de la enzima, en competencia con 

uno de los sustratos de la EPSP-sintasa, el fosfoenolpiruvato (PEP), bloquea la 

biosíntesis de estos aminoácidos en detrimento de la viabilidad celular, causando 

finalmente la muerte de la planta entre 10 y 20 días luego de la aplicación (Singh & 

Shaner, 1998). 

Los formulados son mezclas de sustancias, el ingrediente activo y los 

coadyuvantes, cuya composición suele ser confidencial, ya que no son de 

declaración obligatoria comercial, con excepción de los organismos de gobierno 

específicos donde esos datos son requeridos. Para varios casos de productos 

herbicidas que incluyen estos coadyuvantes, los mismos han sido considerados 

“inactivos” al momento del registro y su autorización para ser comercializados, por 

países de alta vigilancia epidemiológica (en contraposición a las moléculas que 

portan la acción específica en uno o más sitios blancos reconocidos, que se los 

llama “ingredientes activos, i.a.”). Sin embargo, al reconsiderarse el impacto de las 

aminas polietoxiladas utilizadas como surfactantes (polioxietilenamina, POEA; 

principal coadyuvante del producto herbicida Roundup®) se puso en 

cuestionamiento esa aparente inocuidad, ya que se observó toxicidad en ratas de 

hasta 100 veces más alta que la del ingrediente activo (Mesnage et al. 2013, 

Defarge et al. 2016). En particular, estudios sobre especies fitoplanctónicas de 

agua dulce han mostrado que otros constituyentes de los formulados comerciales 

de glifosato, como la fracción isopropilamina correspondiente a la síntesis de la sal, 

posee una toxicidad mayor a la del principio activo (Lipok et al. 2010).  

Se conocen dos vías de degradación microbiana del glifosato en el 

ambiente, una a través del intermediario AMPA y la otra con el intermediario 

sarcosina (Fig. 5).  De dichos procesos de biodegradación bacteriana han sido 

identificadas numerosas especies de bacterias involucradas como Escherichia coli, 

Pseudomonas stutzeri, Ochrobactrum anthropi, Agrobacterium radiobacter, 

Burkholderia pseudomallei, etc. (Hove-Jensen et al. 2014). 
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Fig. 5: Vías de biodegradación del glifosato en el ambiente. En rojo las enzimas involucradas y en 

negro los productos intermedios. MAD: Metilamina Oxidasa. Tomado de Singh & Singh, 2014. 

Los impactos del glifosato sobre los sistemas de agua dulce han sido 

estudiados, ya sea como principio activo o como formulado comercial (ej. Glifosato 

Atanor®, Roundup®). Uno de los fenómenos mejor descriptos es la modificación de 

la microbiota acuática como consecuencia de la capacidad de utilización del 

glifosato como fuente de fósforo que presentan distintos microorganismos (Qiu et 

al. 2013), o por la tolerancia diferencial de éstos a nivel toxicológico (Lipok et al. 

2010). El aumento de la abundancia microbiana como producto de la 

contaminación con glifosato o el formulado comercial conduce al deterioro de la 

calidad del agua, acelerando los procesos que conducen a la eutrofización (Pérez 

et al. 2007, Vera et al. 2012), registrándose modificaciones a largo plazo (Vera et 

al. 2010). Modificaciones estructurales de las fracciones autotróficas acuáticas, 

como el fitoplancton y en el perifiton fueron observadas en distintos trabajos. Pérez 

et al. (2007) aplicaron dos concentraciones de Roundup® (6 y 12 mg/L) en un 

sistema experimental de mesocosmos al aire libre con comunidades microbianas 

establecidas, encontrando efectos significativos al cabo de 11 días. Este estudio 

reportó que hubo una reducción significativa de la abundancia total del micro+nano 

fitoplancton y un aumento de ~40 veces de la abundancia de las 

picocianobacterias. Un fenómeno similar fue observado en la comunidad perifítica, 

aumentando la proporción de algas muertas totales y aumentando ~4,5 veces el 

número de cianobacterias en esta comunidad. Vera et al. (2012), en un estudio 

realizado en mesocosmos al aire libre, demostraron que el Roundup® afecta 
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negativamente el proceso de colonización y sucesión del perifiton, mostrándose un 

claro retraso en la colonización atribuido al efecto toxicológico directo del 

Roundup®. En otros estudios se observó que la susceptibilidad de organismos 

como Daphnia magna (Cuhra et al. 2013) y sobre la larva de tipo nauplii de los 

calanoideos (Vera et al. 2012) entre otros, podría dar indicios de modificaciones a 

nivel del zooplancton. Esto último sugiere que existen efectos directos e indirectos 

del herbicida sobre las comunidades microbianas de los sistemas de agua dulce.   

III.2. Propiedades fisicoquímicas, perfil plaguicida y efectos 

ecotoxicológicos del 2,4-D 

El ácido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D, C8H6Cl2O3) es un herbicida 

sistémico y selectivo del tipo auxínico que afecta la plasticidad de la pared de las 

células y el metabolismo de los ácidos nucleicos en plantas (Song, 2014). Se 

clasifica dentro de los herbicidas auxínicos por poseer una estructura química 

similar a la de la auxina natural ácido indolacético (AIA), lo que le confiere 

capacidad de interferir en las mismas rutas metabólicas. Se cree que las auxinas 

sintéticas acidifican las células vegetales al estimular la actividad de las bombas de 

protones de las membranas celulares (Seifertová et al. 2014). Su acción herbicida 

se basa en la sobre-estimulación del crecimiento de las células del haz vascular 

que, en el caso de las plantas dicotiledóneas, está organizado en forma de 

cambium (Song, 2014). La organización de los haces en las dicotiledóneas en 

forma de anillo trae aparejado una constricción causada por las propiedades 

auxínicas del 2,4-D, lo cual lleva a la muerte de la planta. En el caso de las 

monocotiledóneas, donde los haces se encuentran dispersos, esto no sucede. 

Esta característica le confiere al 2,4-D la propiedad de herbicida selectivo. 

Descubierto durante la segunda guerra mundial, comienza a ser comercializado en 

1946 y es utilizado ampliamente para el control de malezas en cultivos como el 

arroz, el maíz y el trigo (Vencill, 2002). Actualmente el 2,4-D es el tercer herbicida 

más usado en Argentina (SENASA, 2017) siendo el primer herbicida que se utilizó 

de manera expandida a nivel mundial (Schulz & Segobye, 2016). 

El 2,4-D, también es degradado en el ambiente por microorganismos, 

conociéndose dos vías. Una es a través del compuesto intermediario 4-clorofenol, 

y la otra a través de la formación de 3,5-diclorocatecol, siendo la primera vía la 
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más común (Fig. 6). Distintos géneros bacterianos son capaces de utilizar el 2,4-D 

como fuente de carbono y energía: Pseudomonas, Alcaligenes, Ralstonia, Delftia, 

Arthrobacter y Burkholderia, entre otros (Singh & Singh, 2014).  

 

 

Fig. 6: Vías de biodegradación del 2,4-D en el ambiente. 2,4-DCP: 2,4-diclorofenol, 3,5-DCC: 3,5-

diclorocatecol, tfdA, tfdB, tfdC y tfDEFKR: genes bacterianos conocidos.  Tomado de Singh & 

Singh, 2014. 

  Se ha reportado que bajas concentraciones (˂2 mg/L) de 2,4-D estimulan el 

crecimiento de algunas especies fitoplanctónicas en los ecosistemas acuáticos, 

mientras altas concentraciones (˃20 mg/L) son inhibitorias (Boyle, 1980, Kobraei & 

White, 1996, Wong, 2000). Respecto a otras comunidades, De Lipthay et al. (2003) 

reportó efectos de bajas concentraciones (<40 µg/L) de 2,4-D, incluyendo 

modificación de la estructura de la comunidad bacteriana, observándose un 

crecimiento de las bacterias capaces de degradar el 2,4-D. En el mismo sentido, 

un aumento de las Actinobacterias fue detectado por Aguayo et al. (2014) en 

experimentos utilizando una concentración de 20 mg/L de 2,4-D en agua 

proveniente de un lago oligotrófico. A su vez se reportaron efectos inhibitorios 

sobre otros grupos bacterianos, resultando en la modificación del metabolismo y la 

diversidad genética de toda la comunidad.  

 



22 

 

IV. Las mezclas: incertidumbre sobre el impacto ecológico que puede 

ocasionar la contaminación con mezclas de plaguicidas 

Es conocido que ningún contaminante ambiental se presenta en un 

ecosistema en forma aislada. En el caso particular de los plaguicidas, múltiples 

principios activos contaminan los ecosistemas junto con otras sustancias que 

pueden estar presentes en los formulados comerciales (coadyuvantes y otros 

principios activos), con otros contaminantes presentes en el agua que se utiliza 

para la dispersión, y/o como consecuencia de las mezclas que se realizan en los 

tanques de las pulverizadoras con el fin de optimizar el tiempo y el consumo de 

combustible (Ngowi et al. 2007) así como el de minimizar la degradación de los 

ingredientes activos. El estudio de los efectos combinados de los contaminantes 

desafía los modelos clásicos en toxicología y los sistemas de regulación 

(Monosson, 2004). 

La imposibilidad de estudiar todas las mezclas posibles, tanto en la 

toxicología clásica, así como a nivel ambiental, ha estimulado la investigación de 

modelos experimentales in-vitro e in-vivo que puedan predecir la toxicidad de una 

mezcla a partir de la toxicidad de sus componentes. En este sentido dos conceptos 

sobre la aditividad fueron propuestos: la adición de dosis de compuestos con un 

sitio blanco primario común y un modo de acción similar (aditividad de Loewe), y la 

adición de efectos cuando se trata de compuestos con modos de acción 

diferentes e independientes (independencia de Bliss) (Rodea-Palomares et al. 

2015). El modelo de adición de dosis postula que para un determinado punto final 

toxicológicamente relevante (endpoint) las sustancias con el mismo modo primario 

de acción (compartiendo un mismo blanco de acción a nivel celular-molecular) 

suman los efectos asociados a sus concentraciones ajustadas según su potencia 

relativa (respecto a una de las sustancias considerada el index chemical). Mientras 

que la adición de efectos implica que sustancias que pertenecen a distintas clases 

toxicológicas sumarán efectos (suma algebraica de magnitudes de cambio) a 

través de su accionar independiente sobre distintos blancos de acción. Estas 

acciones conjuntas implican predicciones de alta relevancia ecológica y 

regulatoria. Al considerar el impacto acumulativo de plaguicidas con distinto modo 

de acción, si se evalúan niveles individuales que no presentan toxicidad y se 

cumple la aditividad de efectos, se espera por defecto que la combinación de los 
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mismos resulte en una mezcla no tóxica (~0+~0+~0….+~0 ≈ 0). En cambio, al 

sumar concentraciones ajustadas por su potencia relativa puede ocurrir que 

exposiciones que separadamente son subtóxicas cuando se combinan causan 

toxicidad (~0+~0+~0….+~0 ≠ 0) (Wolansky et al. 2009). De este modo, la mezcla 

de dos o más sustancias tóxicas (por ej., plaguicidas) puede causar 3 tipos de 

respuesta: la suma de los efectos individuales de cada compuesto (aditividad), o 

que exista interacción (Hernández et al. 2017) y que sea menor a lo esperado 

(antagonismo) o mayor (sinergismo) (Groten et al. 2001).  

En la actualidad existe alerta respecto al efecto adverso acumulativo que las 

mezclas de plaguicidas pueden causar en la salud humana y el ambiente. Diversos 

trabajos han demostrado que algunas mezclas de plaguicidas tienen efectos 

sinérgicos sobre distintos blancos. Thompson (1996) realizó una revisión sobre los 

efectos sinérgicos conocidos de mezclas de diversos plaguicidas. Si bien hasta 

ese momento las publicaciones mostraban en su mayoría la ocurrencia de 

aditividad, esa revisión encontró que había un número importante de sinergismos 

detectados, especialmente en el caso de los insecticidas que alteraban la actividad 

de enzimas involucradas en los caminos de detoxificación de alguno/s de ellos. 

Thompson (1996) advierte que eran muy pocos los trabajos que evaluaban 

concentraciones de relevancia ambiental, y que la modalidad de las acciones 

conjuntas de los plaguicidas puede ser dependiente de las concentraciones 

individuales que se combinan. En ese sentido, Backhaus (2004) observa que para 

algunas sustancias existe un efecto estimulador a bajas concentraciones, uno de 

los posibles casos del fenómeno conocido como hormesis. La hormesis es un tipo 

de respuesta que no sigue la típica curva monofásica de respuesta sigmoidal 

(Nweke & Ogbonna, 2017) (Fig. 7). Un comportamiento de hormesis en una o más 

de las sustancias combinadas puede alterar la modalidad de acción conjunta que 

se hipotetiza a-priori, pudiendo observarse antagonismo, aditividad o sinergismo 

dependiendo de las concentraciones individuales ensayadas.  
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Fig. 7: Tipo de respuestas a un contaminante. Adaptado de Nweke & Ogbonna, 2017.  

Si bien caracterizar experimentalmente los efectos de todas las 

combinaciones posibles de plaguicidas es en la práctica imposible de realizar, 

sumado a la complejidad de los numerosos ecosistemas donde pueden actuar, el 

hecho de que los plaguicidas sean utilizados en forma combinada presupone una 

situación particular que debe ser abordada por la comunidad científica para 

optimizar las estimaciones de los niveles máximos seguros de cada contaminante 

en cada escenario ecosistémico.  

V. Estudios ecotoxicológicos y aproximaciones experimentales 

En general, la mayor parte de los estudios publicados sobre la toxicidad 

acuática de los plaguicidas fueron realizados utilizando ensayos mono-específicos, 

examinando sólo ingredientes activos bajo condiciones controladas de laboratorio. 

Estas condiciones brindan reproducibilidad de los resultados obtenidos, reduciendo 

costos y tiempo, pero limitan la posibilidad de extrapolación de los resultados a 

escenarios realistas de exposición ambiental, disminuyendo la capacidad 

explicativa y predictiva de los mismos.   
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V.1. Condiciones controladas de laboratorio vs. sistemas al aire libre – 

Cuestiones relacionadas a las dimensiones de las unidades experimentales. 

En general, el diseño experimental denominado “condiciones controladas de 

laboratorio” para los ensayos con comunidades acuáticas, implica que las cámaras 

de cultivo poseen fotoperiodos con luz/oscuridad con o sin gradiente, temperatura 

constante y varía el volumen de la unidad experimental (UE) y la presencia o no de 

agitación para mezclar y manipular la estratificación vertical. En el caso particular 

de los ensayos que utilizan una única especie o si incluyen comunidades 

fitoplantónicas, estos aspectos si bien estandarizan y favorecen la reproducibilidad, 

alejan significativamente el escenario de experimentación de las condiciones 

naturales. Las condiciones experimentales pueden modificar no sólo la sensibilidad 

particular de un individuo/población, sino las relaciones inter-específicas, 

subestimando o sobreestimando los impactos. Por ejemplo, en la naturaleza las 

distintas poblaciones del fitoplancton ocupan distintas ubicaciones en la columna 

de agua, especialmente como resultado del gradiente lumínico. La falta de 

estratificación vertical lumínica puede aumentar la competencia inter-específica 

como consecuencia de la falta de partición del hábitat. En este sentido, el volumen 

de los recipientes utilizados es muy importante. La diferencia entre distintos 

volúmenes utilizados dependerá de las comunidades presentes y su complejidad. 

En general, lo que se considera microcosmos y mesocosmos en cuanto al volumen 

dependerá de los autores y es muy variable (Caquet et al. 2000). Si bien es más 

frecuente la utilización de microcosmos en condiciones controladas de laboratorio 

y de mesocosmos al aire libre, no existe exclusión ya que, por ejemplo, es posible 

utilizar grandes volúmenes en condiciones controladas así como también micro-

volúmenes en condiciones de aire libre. En esta tesis diferenciaremos 

microcosmos de mesocosmos teniendo en cuenta la complejidad de las 

comunidades presentes en uno u otro sistema y su estabilidad en el tiempo. Los 

microcosmos serán entonces recipientes con menor complejidad biológica que 

serán estables por menor tiempo, mientras que los mesocosmos abarcarán mayor 

complejidad de comunidades y mayor estabilidad.  En esta visión experimental Lalli 

(1990) caracterizó a los mesocosmos como aquellos que poseen un tamaño que 

permite la toma de muestras y mediciones sin alterar profundamente la estructura 

y dinámica del sistema.  
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El uso de sistemas experimentales más realistas que las condiciones 

controladas de laboratorio no está exento de desafíos. La utilización de micro- y 

mesocosmos al aire libre dificulta la reproducibilidad, dado que las variables 

climáticas serán propias de cada experimento (temperatura, precipitaciones, 

irradiación, etc.) pudiendo alterar diferencialmente a las unidades experimentales, 

así como también por la posibilidad de llegada y colonización de organismos de 

manera diferencial. Además, en los trabajos al aire libre, como consecuencia de su 

complejidad y desafíos logísticos y operacionales, el número de réplicas es 

limitado, generalmente no superando las 3 o 4 unidades experimentales por 

tratamiento (Kennedy et al. 1999). En general, estos hechos tienen como 

consecuencia un aumento considerable de la varianza dentro de los grupos 

experimentales. A su vez, un aumento de la relación varianza/media puede 

restringir la posibilidad de encontrar significancias estadísticas aun cuando exista 

alta significancia biológica en las diferencias entre las unidades experimentales 

tratadas. Sin embargo, las condiciones no controladas aumentan 

considerablemente la capacidad explicativa y predictiva de los resultados 

obtenidos experimentalmente y su extrapolación a las condiciones naturales (Fig. 

8).  

 

Fig. 8: Resumen de aproximaciones en estudios ecotoxicológicos. Adaptado de Caquet et al. 

(2000).   
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V.2. Ensayos mono-específicos vs. ensayos con comunidades 

Los ensayos mono-específicos son realizados, en general, sobre una única 

especie modelo, ignorando así la variabilidad natural de sensibilidad que existe en 

otras especies dentro del mismo grupo taxonómico (e.g. género, orden, etc.).  Por 

ejemplo, la utilización del cladócero planctónico Daphnia magna en ensayos 

ecotoxicológicos presupone que su sensibilidad se corresponde a la de todos los 

cladóceros y/o crustáceos planctónicos y la fracción zooplanctónica en general. En 

este sentido, un trabajo reciente de Huaraca et al. (2020) muestra una sensibilidad 

diferencial, medida como CL50, en tres especies de crustáceos (Daphnia magna, 

Tisbe longicornis y Emerita analoga) expuestos a un formulado comercial de 

glifosato. Sumado a que, en la búsqueda de reproducibilidad experimental, se 

utilizan individuos criados en laboratorio durante muchas generaciones, lo que 

genera mucha homogeneidad intra-poblacional. Esto lleva a posibles sobre y sub-

estimaciones de la sensibilidad de un taxón en condiciones naturales. Por otro 

lado, la utilización de especies modelo como Chlorella vulgaris (Algae), Daphnia 

Magna (Crustacea), Danio rerio (Pisces) y Xenopus Laevis (Amphibia), pudiendo 

ser nativas pero no representativas en el ecosistema, dificulta la utilización de los 

resultados ecotoxicológicos obtenidos para predecir los efectos que la 

contaminación por un plaguicida puede producir en un ambiente en particular.  

Los ensayos donde se examinan las especies separadamente pasan por 

alto la existencia fundamental de las interacciones ecológicas dentro de una misma 

comunidad incluídas las relaciones tróficas del ecosistema. Además de la propia 

competencia intrapoblacional, dentro de una comunidad los organismos de 

distintas especies compiten por los recursos. La competencia es una interacción 

fundamental en la determinación de la estructura de la comunidad presente en un 

lugar y momento específicos. Las características de las distintas especies de una 

comunidad así como los recursos y las condiciones condicionan las abundancias 

totales y relativas de las especies presentes (Relyea & Hoverman, 2006). La 

competencia y los efectos de tipo bottom-up (efecto cascada desde la base hacia 

arriba de la trama trófica) y top-down (desde arriba hacia abajo) son difícilmente 

predecibles a partir de ensayos mono-específicos, y sin embargo son observados 

muy frecuentemente en estudios ecotoxicológicos más complejos (Fleeguer et al. 

2003). Existen dificultades respecto a la utilización de ensayos multi-específicos en 
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la predicción de los efectos de plaguicidas. ¿Cuántas especies y cuántos 

ensambles son suficientes? (Crane, 1997). Una aproximación posible es el de la 

selección de comunidades provenientes del sitio a estudiar que favorece la 

observación de los fenómenos a escala comunidad y ecosistémicos de tipo 

indirectos (Wendt-Rasch et al. 2003).  

V.3. Principios activos vs formulados comerciales 

Al evaluar los principios activos puros queda la incertidumbre sobre la 

posible toxicidad de los coadyuvantes presentes en los formulados comerciales, y 

la interacción que pudieran tener éstos, por ejemplo, con el principio activo 

aumentando o disminuyendo su peligrosidad (Mullin et al. 2016). Considerados 

tradicionalmente como componentes inertes de los formulados, en los últimos años 

esta idea comienza a ser cuestionada a través de trabajos que muestran 

claramente que la presencia de ingredientes “inactivos” en los productos 

plaguicidas comerciales puede modificar la toxicidad del principio activo, al menos 

en algunos casos aumentándola (Mesnage & Antoniou, 2018). En relación a esto, 

los departamentos de investigación y desarrollo de la industria agroquímica buscan 

aprovechar las propiedades estabilizadoras y potenciadoras de los ingredientes 

“inactivos” para optimizar la capacidad de control contra las plagas o malezas que 

se buscan controlar, muchas veces incrementado la absorción del principio activo 

a través de la cutícula de insectos, la superficie de parásitos, la pared celular de 

vegetales, etc.  

Sumado a esto, en el caso particular de algunos principios activos que son 

sintetizados en forma de sales para aumentar su solubilidad en agua, como es el 

caso del glifosato y del 2,4-D, hay evidencia de que las distintas sales de un mismo 

principio activo pueden diferir en su perfil toxicológico presentando niveles de 

solubilidad muy distintos, y que la parte sal en sí misma puede ser más tóxica para 

ciertas especies que el principio activo (Lipok et al. 2010). Un caso particularmente 

interesante es el de las distintas sales de 2,4-D, donde, si bien las distintas formas 

en las que se puede encontrar en los formulados (dimetilamina, ésteres, 2-etilhexil 

éster y ácido) parecen tener toxicidad similar (Charles et al. 1996), la alta 

volatilidad de las preparaciones de tipo éster de 2,4-D produce una mayor deriva 

ambiental (Groover et al. 1972). Esto último tuvo como implicancia la reciente 
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prohibición de la aplicación de los ésteres butílicos en algunas provincias de 

nuestro país1. 

Si bien los experimentos utilizando los principios activos son necesarios y 

brindan información muy útil sobre los mecanismos de toxicidad de los formulados 

comerciales, se debe continuar complementándolos con estudios donde se pongan 

a prueba los productos reales que son utilizados en el campo. Como se desarrolló 

arriba, la extrapolación de los resultados de los ensayos realizados con los 

principios activos ignora la toxicidad particular de los coadyuvantes y sales, así 

como la interacción de éstos con el principio activo, que puede modificar su 

toxicidad (Pereira et al. 2009, Cuhra et al. 2013, Mansano et al. 2016) y/o de sus 

propiedades físico-químicas que determinan su deriva ambiental.    

El glifosato ha sido uno de los herbicidas más utilizados durante más de 20 

años a nivel mundial y, en consecuencia, el crecimiento casi exponencial de las 

aplicaciones y del territorio tratado fue acompañado de la aparición y dispersión de 

numerosas especies de malezas resistentes (Bonny, 2016). Para superar los 

desafíos agronómicos que impone dicha resistencia, la alternativa de manejo que 

propuso la industria agroquímica fue, además de la intensificación en dosis de 

cada herbicida, su utilización combinada, especialmente mezclando aquellos que 

poseen distintos modos de acción (Shaw & Arnold, 2002). En este sentido 

actualmente hay promoción de paquetes tecnológicos que incluyen al glifosato 

mezclado con glufosinato de amonio, con dicamba o con 2,4-D, entre otros, 

existiendo diversos formulados comerciales de esta última combinación como 

Mestizo®, Campaing® y EndList®.  

En esta tesis doctoral se propuso analizar el efecto conjunto de los dos 

herbicidas más utilizados en Argentina, el glifosato y el 2,4-D, y predecir su 

impacto sobre los cuerpos de agua insertos en el paisaje agrícola. Para esto se 

realizaron dos principales aproximaciones: microcosmos en condiciones 

controladas de laboratorio y mesocosmos al aire libre. Se examinaron, además, los 

                                                      
1
 http://www.desab.com.ar/wp-content/uploads/2017/07/PROHIBICION-2.4D-ESTER-CBA-BSAS-

LP-SF.pdf  

 

http://www.desab.com.ar/wp-content/uploads/2017/07/PROHIBICION-2.4D-ESTER-CBA-BSAS-LP-SF.pdf
http://www.desab.com.ar/wp-content/uploads/2017/07/PROHIBICION-2.4D-ESTER-CBA-BSAS-LP-SF.pdf
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principios activos y los formulados comerciales, seleccionando esquemas de 

exposición a concentraciones únicas de relevancia ambiental y proporciones de los 

ingredientes activos comparables a las recomendadas a nivel agronómico.  

 

 

Objetivo general 

El objetivo general de la presente tesis doctoral fue estudiar los impactos en el 

agua dulce, de los principios activos, algunos formulados comerciales y el efecto 

mezcla del glifosato y el 2,4-D, dos de los herbicidas más utilizados en la 

agricultura industrial en Argentina. Dichos impactos se estudiaron a través del 

análisis de los cambios en la estructura de las comunidades del bacterioplancton, 

fitoplancton y perifiton en relación al medio abiótico. Además, se analizaron 

cambios funcionales a través del estudio de la concentración de oxígeno disuelto 

en el agua y de la producción primaria fitoplanctónica.  

 

Objetivos específicos 

Dado que los estudios vinculados a los efectos del glifosato y algunos de sus 

formulados comerciales, sobre los ecosistemas acuáticos de agua dulce en 

Argentina son más abundantes que los referidos al 2,4-D, nos propusimos los 

siguientes objetivos específicos: 

Estudios estructurales:  

a. Mediante microcosmos en condiciones controladas de laboratorio: 

 Evaluar el impacto de un rango amplio de concentraciones de 2,4-D 

(formulado comercial) sobre las comunidades del micro+nano 

fitoplancton, picoplancton autotrótico (picoeucariotas, 

picocianobacterias) y bacterioplancton de sistemas en estados 

contrastantes de turbidez (claro y turbio-orgánico) (Capítulo I). 
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Considerando que el fitoplancton y que la fracción algal del perifiton son los 

componentes microbianos productores más importantes en los sistemas de agua 

dulce lénticos y considerando que son organismos autótrofos susceptibles a la 

toxicidad de los herbicidas: 

 Estudiar el impacto de la mezcla de los principios activos y 

formulados comerciales del glifosato y 2,4-D sobre la comunidad 

fitoplanctónica y la fracción algal del perifiton (Capítulo II). 

 

b. Mediante mesocosmos al aire libre:  

 

 Evaluar los impactos de la mezcla de formulados comerciales de 

glifosato y 2,4-D en variables estructurales (variables físicas y 

químicas, abundancias de las fracciones micro+nano y pico-

planctónicas, variables de masa del perifiton y abundancias de la 

fracción algal perifítica) a partir de sistemas en estados claro y turbio-

orgánico (Capítulo III).  

Estudios funcionales:  

 Estudiar la dinámica de las variables funcionales oxígeno disuelto y 

producción primaria del fitoplancton luego de la exposición a 

formulados comerciales de glifosato, 2,4-D y su mezcla en 

mesocosmos al aire libre (Capítulo IV).  

 

Hipótesis generales 

H1: El impacto del 2,4-D sobre la estructura de la comunidad microbiana 

autotrófica en el agua dulce depende de la concentración de herbicida aplicada.  

H2: El impacto del herbicida 2,4-D sobre la estructura de la comunidad microbiana 

autotrófica depende de la condición inicial de turbidez del sistema.  

H3: En escenarios de mezcla de glifosato y 2,4-D (en las proporciones 

recomendadas por las prácticas agronómicas vigentes en Argentina), el efecto del 
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glifosato es mayor que el del 2,4-D sobre la estructura y el funcionamiento de las 

comunidades microbianas de agua dulce.  

H4: La mezcla de los herbicidas 2,4-D y glifosato (en las proporciones 

recomendadas) se comporta siempre de manera aditiva (suma algebraica de 

efectos independientes) sobre las variables biológicas en el agua dulce.  

H5: Los cambios estructurales sobre las comunidades microbianas de agua dulce 

producto del efecto de los herbicidas glifosato, 2,4-D y su mezcla, provocan 

cambios en el funcionamiento de los ecosistemas acuáticos.   

H6: Los ensayos en microcosmos y mesocosmos al aire libre brindad información 

ecotoxicológica diferente. 
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Capítulo I:  

Impacto del 2,4-D en aguas claras y 

turbias: aproximación en 

microcosmos  
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Introducción 

Los herbicidas de tipo auxínicos perturban los procesos de crecimiento 

celular de las plantas debido a que poseen estructuras moleculares y actividad 

biológica similar a la de  las auxinas naturales. El ácido 2,4-diclorofenoxiacético 

(2,4-D) es un herbicida de tipo auxínico que inhibe el desarrollo de la planta a 

través del sobre crecimiento de las células asociadas a los haces vasculares 

(Song, 2014). El 2,4-D puede tener un tipo de impacto hormético (i.e. presentan 

hormesis) sobre la fracción algal, caracterizado por una estimulación del 

crecimiento a bajas concentraciones y una inhibición a altas concentraciones 

(Wong, 2000). Las propiedades auxínicas del 2,4-D y la existencia de rutas 

metabólicas auxínicas primitivas en las algas es una posible razón de este 

interesante fenómeno (Žižková et al. 2016).  

El objetivo general de este primer capítulo fue evaluar el impacto de un 

formulado comercial de 2,4-D (AsiMax 50®) sobre las comunidades microbianas de 

dos cuerpos de agua en estado contrastante de turbidez. 

Los objetivos específicos fueron:  

1. Estudiar el efecto de un rango amplio de concentraciones del i.a. 2,4-D en 

AsiMax 50®, sobre las abundancias de micro+nano fitoplancton, el picoplancton 

autotrófico y las bacterias heterotróficas.  

2. Evaluar la importancia del estado de turbidez orgánica sobre los efectos 

del 2,4-D sobre las comunidades microbianas mencionadas. 

Las hipótesis puestas a prueba correspondieron a las 2 primeras hipótesis 

generales de la tesis:  

H1: El impacto del herbicida 2,4-D sobre la estructura de la comunidad microbiana 

autotrófica en el agua dulce depende de la concentración aplicada.  

H2: El impacto del herbicida 2,4-D sobre la estructura de la comunidad microbiana 

autotrófica depende de la condición inicial de turbidez del sistema. 
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Para los objetivos planteados y la puesta a prueba de las hipótesis se 

desarrolló un experimento manipulativo en microcosmos de 500 mL en condiciones 

controladas de laboratorio. 

Materiales y Métodos 

Se llenaron Erlenmeyers de 500 mL con agua proveniente de dos sistemas 

en estado contrastante de turbidez orgánica (claro y turbio) sin previa exposición al 

herbicida (unidades experimentales). Se tomó agua de dos estanques, 

conteniendo cada uno sistemas acuáticos naturales, ubicados en el campo 

experimental de la Facultad de Ciencias Exactas y Naturales de la UBA. El sistema 

seleccionado como “claro” poseía concentración de clorofila α de 7,6 µg/L y 

turbidez de 1 NTU, mientras que en el sistema “turbio” dichas condiciones fueron 

de 25,0 µg/L y 9 NTU respectivamente. La cámara de cultivo utilizada fue 

programada con un fotoperíodo de 12H:12H, temperatura constante de 25°C y 

agitación permanente. Las unidades experimentales se dispusieron aleatoriamente 

en la cámara de cultivo y luego de tres días de incubación para la adaptación y 

estabilización a las condiciones controladas de laboratorio, se asignaron y 

aplicaron los tratamientos al azar sobre las unidades experimentales turbio y claro: 

control (sin herbicidas), 0,02, 0,2, 2, 20, 200 y 2.000 mg/L de ingrediente activo de 

2,4-D utilizando el formulado comercial AsiMax 50® (602 g de sal dimetilamina/L, 

500 g de equivalente ácido de 2,4-D/L)2. Los tratamientos fueron realizados por 

triplicado y el período de exposición tuvo una duración de 7 días (Fig. 1).  

                                                      
2
 https://www.chemotecnica.com/asimax50 

  

https://www.chemotecnica.com/asimax50
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Fig. 1: Esquema del diseño experimental. Arriba: tratamientos correspondientes a concentraciones 

del ingrediente activo 2,4-D utilizando el formulado comercial AsiMax 50
®
. Medio: unidades 

experimentales en estado claro (izquierda) y turbio (derecha). Abajo: cámara de cultivo. 

Variables físicas y químicas 

Con el fin de contrastar las concentraciones nominales con las reales 

utilizadas se midió la concentración de los herbicidas a tiempo inicial, para lo que 

se tomaron muestras de agua de cada UE 5 minutos después de la aplicación y se 

las conservó a -20°C. La determinación química fue realizada luego de 

descongeladas las muestras mediante homogeneización mecánica y dilución en 

agua Milli-Q. Las diluciones fueron llevadas a viales de vidrio de 2 mL y analizadas 

usando HPLC-UV asociado a un detector de 232 nm (APHA; 2005).  

La turbidez fue medida utilizando un turbidímetro portátil Hach® 2100 P. 

Con objetivo de estudiar la homogeneidad de las unidades experimentales luego 

del período de adaptación a las condiciones experimentales, se tomaron los 

valores de turbidez justo antes de la adición del herbicida (T0). Luego hacia el final 
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del experimento (Tf, 7 días) la turbidez volvió a ser medida justo antes del 

procesamiento de las muestras.  

Variables biológicas 

La concentración de clorofila α, estimadora de biomasa autotrófica, se 

determinó a través del método espectrofotométrico: 200 mL de muestra fueron 

filtrados a través de filtros Whatman® GF/F en oscuridad y preservados a -20°C. La 

extracción de los pigmentos se realizó con acetona, dejando actuar el solvente 

toda la noche en oscuridad a 4°C. Finalmente, la muestra fue centrifugada durante 

10 minutos a 3.000 rpm, midiéndose la absorbancia a 665 y 750 nm antes y luego 

de acidificar con HCl 1 N, la concentración fue estimada siguiendo Lilchtenthaler & 

Wellburn (1983).  

Para el recuento del micro+nano fitoplancton, se fijaron muestras de 200 

mL utilizando Lugol acidificado al 1% con ácido acético glacial y preservándose en 

cámara fría (4°C). Luego se utilizó microscopio invertido siguiendo la técnica de 

Utermöhl (1958), distinguiendo el máximo nivel taxonómico posible. Además, se 

realizó la diferenciación entre organismos vivos y muertos, considerándose vivos 

los individuos que presentaban intactos los cloroplastos y la pared celular o los 

frústulos en el caso de diatomeas. El error del recuento fue estimado según 

Venrick (1978), aceptándose un máximo de 20% para la especie más abundante. 

Se calcularon la riqueza específica (S), como el número total de especies; el índice 

de diversidad de Simpson calculado como 1-D (Magurran, 2013):  

  ∑ 
  [    ]

 [   ]
  

donde ni = número de individuos pertenecientes a la especie i y N es el número 

total de individuos.  

Además, se calculó la equitatividad como:  
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Para el estudio de las poblaciones de la fracción del picoplancton 

autotrófico, así como para la fracción del bacterioplancton se utilizó citometría 
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de flujo mediante citómetro FACSAria II®. Por ser un método indirecto de recuento 

utilizando comunidades naturales, las poblaciones determinadas por esta técnica 

deben considerarse poblaciones citómetricas (Olson et al. 1989). Las muestras 

extraídas fueron fijadas con glutaraldehído al 1% y preservadas a -80°C. Antes de 

ser analizadas por el citómetro, un volumen conocido de beads (1 µm de diámetro, 

Fluospheres®) fue añadido a las muestras descongeladas. En el caso de la 

muestra de bacterias, 5 minutos antes del pasaje por el citómetro una tinción 

adicional fue realizada con SYBRGreen I® (Sigma Aldrich®) utilizando una 

concentración final de 1X. La fracción correspondiente al pico-fitoplancton fue 

determinada y estudiada a través de la autofluorescencia de sus pigmentos 

utilizando el canal FL3 (PERCP) en el caso de la clorofila, el canal FL2 (PE) en el 

caso de la ficoeritrina y el canal FL4 (APC) para la ficocianina. Para las bacterias 

se utilizó el canal FL1 correspondiente a la fluorescencia del SYBRGreen I®. Para 

ambos tipos de citogramas se utilizó el eje correspondiente a SSC (side scatter) 

para la determinación de las nubes de eventos correspondientes a cada fracción. 

Luego de pruebas preliminares, una dilución previa con PBS (1:10) fue necesaria 

para realizar el recuento de bacterias de los microcosmos en estado turbio. Toda la 

metodología referente a la citometría se basó en Gasol et al. (1999) y Gasol & Del 

Giorgio (2000). 

Análisis numérico y estadístico  

Previa evaluación de los supuestos de homocedacea y normalidad mediante 

los test de Levene y Kolmogorov-Smirnov respectivamente, el análisis estadístico 

de los datos se realizó mediante ANOVA de un factor (tratamiento): concentración 

de herbicida, con 7 niveles (control, 0,02, 0,2, 2, 20, 200 y 2.000 mg/L) con 

comparaciones múltiples. Los resultados estadísticos descriptivos e inferenciales 

que se informan corresponden a las comparaciones entre las UEs tratadas con 

2,4-D y el sistema de microcosmos control. En el caso que los supuestos no fueran 

cumplidos se realizó un ANOVA no paramétrico (Kruskal-Wallis). Se utilizó el 

software SigmaPlot® v.11. Con el objetivo de estudiar las relaciones entre los 

taxones expuestos a AsiMax 50® en condiciones claras y turbias, se construyeron 

redes de correlación utilizando el coeficiente de Pearson para las abundancias de 

los organismos vivos de las especies del micro+nano fitoplancton en todos los 

tiempos. Los coeficientes de correlación de Pearson se obtuvieron utilizando 
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InfoStat® y se graficaron como redes de correlación en Cytoscape® (Shannon et al. 

2003). 

Resultados  

El estudio de la turbidez a tiempo inicial arrojó valores medios de 1,10 ± 

0,30 NTU y 9,29 ± 0,85 NTU (media ± 1 DE) para los microcosmos claros y turbios 

respectivamente. No se encontraron diferencias significativas entre las unidades 

experimentales del sistema claro (KW, p=0,511), como así tampoco para el 

sistema turbio (KW, p=0,199). 

A tiempo final, los microcosmos del sistema claro no presentaron diferencias 

respecto a la turbidez entre los tratamientos, estabilizándose todos en 1 NTU, 

mientras que en el sistema turbio se encontraron disminuciones significativas del 

29, 41 and 45% respecto de los controles en los tratamientos 20, 200 y 2.000 mg/L 

respectivamente (ANOVA, p˂0,001). 

Tratamiento 
2,4-D (mg/L) 

CLARO TURBIO 

Control <LD <LD 

0,02 0,02 ± 0,00 0,02 ± 0,00 

0,2 0,20 ± 0,00 0,21 ± 0,02 

2 1,93 ± 0,04 2,02 ± 0,29 

20 19,25 ± 0,59  21,94 ± 1,17 

200 193 ± 11 238 ± 79 

2.000 1.911 ± 58 2.133 ± 351 

Tabla 1. Concentraciones promedio (±1 DE) reales de 2,4-D medidas al inicio del experimento (T1) 

para cada tratamiento y cada tipo de microcosmos. LD = límite de detección (0,3 µg/L). 

 

A tiempo final, las máximas concentraciones de clorofila α fueron detectadas 

en el tratamiento de 2 mg/L para ambas condiciones, con 7,62 and 101,24 µg/L 

respectivamente, mientras que los valores más bajos se encontraron para el 

tratamiento de 2.000 mg/L con 1,09 y 38,10 µg/L (Fig. 2). Las diminuciones en el 

tratamiento de mayor concentración correspondientes a 2.000 mg/L fueron 

estadísticamente significativas respecto del control, 36,7% menor en el sistema 

turbio (ANOVA; p=0,006) y 76,9% menor en el sistema claro (ANOVA, p˂0,001). 
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Micro+nano fitoplancton (>2 µm) 

La Tabla 2 muestra la lista de las especies de la fracción micro+nano 

fitoplanctónica para los sistemas claros y turbios. Chlorophyta fue siempre el grupo 

más importante, tanto en riqueza como en abundancia. En condiciones claras y 

considerando T0 y Tf, este grupo representó el 71% de la abundancia total de esta 

fracción, seguido de Dinophyceae (12,1%), Bacillariophyceae (8,86%), 

Crysophyceae (7,8%) y Cryptophyceae (0,2%).  

En el sistema claro a T0, Chlorophyta representó el 38,8% de la abundancia 

total mientras que a Tf, este grupo mostró aumentos significativos en la 

abundancia entre los tratamientos AsiMax 50® y el control (ANOVA, p˂0,001), 

excepto para el tratamiento de 2.000 mg/L, donde los porcentajes de todos los 

grupos fueron similares a los de T0. En el sistema turbio, Chlorophyta dominó en 

riqueza y abundancia (97,5%), seguido por Crysophyceae (1,2%), Cyanobacteria 

(0,8%) y Dinophyceae (0,6%). En el sistema turbio a T0, Chlorophyta representó el 

95,7% de la abundancia total y se observó un aumento significativo a Tf (ANOVA 

p=0,046), con un valor promedio de 97,7% para todos los tratamientos. 
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Fig. 2: Turbidez (A) y concentración de clorofila α (B) a tiempo final (7 días) en microcosmos en estado claro y turbio tratados con 

concentraciones crecientes del formulado comercial AsiMax 50
®
. Barra horizontal: media; cada punto corresponde al valor obtenido en una 

réplica. (*): diferencias significativas respecto al control (ANOVA, p˂0,05).   

 



42 

 

Grupo CLARO TURBIO 

Cyanobacteria  Leptolyngbya sp. 
Chlorophyta Choricystis sp.  Botryococcus braunii 

 Chlamydomonas sp. Chlamydomonas sp. 
 Coelastrum microporum Tetraedron minimum 
 Lagerheimia ciliata Staurastrum sp. 
 Oedogonium  sp.  
 Oocystis solitaria  
 Scenedesmus pulloides  
 Tetraedron mínimum  
 Staurastrum sp.  

Bacillariophyceae Achnanthes minutissimum  
 Nitzschia palea  

Dinophyceae Peridinium sp. Peridinium sp. 
Cryptophyceae Cryptomonas erosa  
Chrysophyceae Ochromonas sp. Ochromonas sp. 

Tabla 2. Especies por grupo del micro+nano fitoplancton determinadas en las unidades experimentales 

de ambos sistemas.   

En el sistema claro, la abundancia total promedio (± 1 DE) de micro+nano 

fitoplancton a T0 fue de 2.324 ± 352 ind/mL, con 61,5% de organismos vivos (Fig. 3A). 

A Tf, la abundancia total media para el control fue aproximadamente 5 veces mayor 

que a T0 (ANOVA, p=0,003); no se encontró efecto del AsiMax 50® en la abundancia 

total. En el sistema turbio, la abundancia total promedio (± 1 DE) de micro+ nano 

fitoplancton a T0 fue de 663.603 ± 40.174 ind/mL, con 90,2% de organismos vivos 

(Fig. 3B). A Tf, no se registró cambio significativo para el control entre T0 y Tf. 

Además, los tratamientos de 0,02; 0,2; 2 y 20 mg/mL llevaron a un aumento 

significativo en la abundancia total en comparación con el control (ANOVA, p<0,001, 

p=0,003, p<0,001 y p<0,001, respectivamente). Por otro lado, los tratamientos con 

200 y 2.000 mg/L no difirieron significativamente en las abundancias totales de 

organismos vivos con respecto al control. Tanto para los sistemas claros como para 

los turbios, los datos de la abundancia de organismos vivos a Tf se ajustaron a curvas 

polinómicas de segundo orden de todos los tratamientos con herbicidas (Fig. 4). Su 

análisis muestra que existió un mejor ajuste a una curva en forma de joroba (humped) 

para el sistema turbio (R2=0,64) en comparación con el sistema claro (R2 = 0,40). 
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Fig. 3: Diferencia promedio (±1 DE) en abundancias totales de organismos vivos y muertos a T0 y Tf 

con respecto al control del micro+nano fitoplancton en relación a las concentraciones de 2,4-D en forma 

de AsiMax 50
®
 ensayadas (p<0,05). A) sistema claro y B) sistema turbio. Los resultados de ANOVA de 

un factor en combinación con prueba de comparaciones múltiples de Tukey se muestran en letras para 

abundancias vivas (normal) y muertas (cursivas); letras diferentes indican diferencias significativas 

respecto al control (p<0,05).  
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Fig. 4: Ajuste de las abundancias a curvas polinómicas de segundo orden para el sistema claro y 

turbio. En el eje y se muestran las abundancias totales (ind/mL) y en el eje x  los tratamientos (mg/L de 

i.a. 2,4-D). En la parte superior derecha se presentan los valores de R
2
. 

 

Los valores de la abundancia total de organismos vivos del micro+nano 

fitoplancton mencionados anteriormente parecen estar en concordancia con las 

variaciones en la abundancia de las especies más numerosas para cada tipo de 

sistema. En el sistema claro, Choricystis sp. fue dominante en todos los tratamientos, 

seguido de Chlamydomonas sp. y Ochromonas sp. A Tf, la abundancia de 

organismos vivos de Choricystis sp. mostró disminución significativa con respecto al 

control (ANOVA, p=0,047), con un aumento significativo en la abundancia de los 

organismos muertos (ANOVA, p˂0,001) (Fig. 3C). Además, a Tf se encontró un 

aumento significativo en la abundancia de organismos muertos para Chlamydomonas 

sp. y Ochromonas sp. en el tratamiento de 2.000 mg/L (ANOVA, p<0,001 y p<0,001, 

respectivamente). En el sistema turbio, Staurastrum sp. mostró el valor más alto de 

abundancia de organismos vivos, con incrementos significativos en los tratamientos 

de 0,02; 0,2; 2 y 20 mg/L (Fig. 3D) encontrándose un aumento significativo en la 

abundancia de los organismos muertos en el tratamiento con 2.000 mg/L (ANOVA, 

p˂0,001). Esta especie fue seguida en abundancia por Chlamydomonas sp. y 

Ochromonas sp., cuyas abundancias de organismos vivos y muertos no mostraron 

una tendencia clara en relación a la contaminación con el herbicida (Fig. 3D). En 

resumen, en el sistema claro, la fracción micro+nano fitoplanctónica mostró la mayor 

diferencia en la composición entre el control y el tratamiento de 2.000 mg/L, mientras 
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que en el sistema turbio su composición cualitativa y cuantitativa en los tratamientos 

de 200 y 2.000 mg/L fue similar a la del control. 

Para estudiar las relaciones entre los taxones expuestos a AsiMax 50® en 

condiciones claras y turbias, se construyeron redes de correlación utilizando el 

coeficiente de Pearson para las abundancias de los organismos vivos de las especies, 

(Fig. 5). Las redes incluyeron 10 y 7 especies para los sistemas claros y turbios, 

respectivamente, eliminándose del análisis aquellas especies consideradas raras 

(aparición en menos de 5 UEs). Los taxones se interrelacionaron más con 

coeficientes positivos y con mayores valores de significancia en el sistema turbio 

(media r Pearson = 0,62) que en el sistema claro (media r = 0,56). Como ya fue 

mencionado, algunas especies estaban presentes en ambas comunidades 

(Chlamydomonas sp., Staurastrum sp., Ochromonas sp., Tetraedron minimum y 

Peridinium sp.). Sin embargo, se observó que respondieron de forma diferente al 

tratamiento con AsiMax 50® dependiendo de la turbidez original ensayada. 

Chlamydomonas sp. se vio afectada negativamente en el sistema claro pero no en el 

turbio (Fig. 3 C y D). Observando la red, la abundancia de Chlamydomonas sp. se 

correlacionó de manera positiva y significativa con la especie más abundante, 

Staurastrum sp. (r Pearson=0,60; p=0,002) (Fig. 5). En el sistema claro, no se observó 

una correlación significativa entre las abundancias de Chlamydomonas sp. con 

ninguna de las especies significativamente estimuladas por el herbicida. En el sistema 

turbio, Staurastrum sp. fue la especie más fuertemente estimulada por AsiMax 50® 

(Fig. 3C) y la que correlacionó más con los taxones subdominantes (Fig. 5). Esta 

tendencia no se observó en el sistema claro, donde la abundancia de Staurastrum sp. 

no tuvo correlación significativa con la de ninguna otra especie. La abundancia de 

Ochromonas sp. también varió según el tipo de sistema, es decir, su abundancia 

disminuyó en el sistema claro, mientras que aumentó a bajas concentraciones de 2,4-

D y disminuyó a concentraciones más altas en la turbia (Fig. 3C y D). La abundancia 

de esta especie se correlacionó de manera significativa y positiva con la de 

Staurastrum sp. (r Pearson=0,72; p=0,0001), mientras que no se correlacionó 

significativamente con la de ninguna otra especie en el sistema claro (Fig. 5). 
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Fig. 5: Redes de correlación entre la abundancia de organismos vivos de las especies de micro+nano fitoplancton para los sistemas claro y 

turbio. Líneas sólidas: no significativo; líneas punteadas: p˂0,05. Las redes se construyeron con el software Cytoscape
®
 v3.7.1. 
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A T0, los valores promedio de riqueza y diversidad específicas y equitatividad 

fueron mayores en el sistema claro (S=7,00 ± 1,00, D=0,74 ± 0,03 y E=0,57 ± 0,14) 

que en el turbio (S=6,67 ± 0,58, D=0,14 ± 0,03 y E=0,17 ± 0,01) (Tabla 3). En general, 

a Tf, los valores que tomaron estos parámetros fueron similares en las UEs 

independientemente del tratamiento para ambos tipos de sistemas, con las siguientes 

excepciones: (a) para el sistema claro, una disminución significativa en la diversidad 

(D) (ANOVA, p=0,04) se observó en el tratamiento de 200 mg/L con respecto al 

control, con D=0,29 ± 0,13; (b) para el sistema turbio, riqueza (S) y equitatividad (E) 

disminuyeron significativamente en el tratamiento de 200 mg/L, con S=3,67 ± 0,58 

(ANOVA, p=0,006) y E=0,29 ± 0,05 (ANOVA, p= 0,041) y en el tratamiento de 2.000 

mg/L, con S=3,00 ± 1,00 (ANOVA, p˂0,001) y E=0,38 ± 0,12 (ANOVA, p=0,001). 

Tabla 3. Valores de riqueza (S), diversidad específica (Simpson) y equitatividad para el tiempo inicial 

(control) y el tiempo final (control + tratamientos) de los sistemas en microcosmos claro y turbio.  

 

Poblaciones citométricas (0,2-2 µm): picoplancton autotrófico y 

bacterioplancton. 

Los citogramas obtenidos de las muestras del control y los tratamientos con 

herbicidas recogidos 15 minutos después de la aplicación de los tratamientos y a Tf 

revelaron cuatro poblaciones citométricas, de las cuales una correspondió a las 

bacterias y las otras tres a poblaciones autotróficas: pico-eucariotas (PEuk), 

picocianobacterias ricas en ficocianina (PC-Pcy) y picocianobacterias ricas en 

 CLARO TURBIO 
S máx S 

media 
Simpson 

(1-D) 
Equitatividad S 

máx 
S 

media 
Simpson  

(1-D) 
Equitatividad 

Tiempo 
Inicial 

8 7,00 0,74 0,57 7 6,67 0,14 0,17 

T
ie

m
p
o
 F

in
a

l 

Control 11 10,00 0,62 0,27 7 6,00 0,08 0,18 

0,02 10 9,00 0,33 0,17 7 6,00 0,08 0,18 

0,2 9 8,67 0,38 0,19 5 4,33 0,06 0,26 

2 10 9,00 0,49 0,23 6 5,67 0,07 0,19 

20 9 8,33 0,36 0,20 6 5,67 0,10 0,20 

200 8 7,33 0,29 0,20 4 3,67 0,05 0,29 

2.000 9 8,00 0,71 0,49 4 3,00 0,04 0,38 
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ficoeritrina (PE-Pcy). En las Figs. 6 y 7 se muestran ejemplos de los citogramas 

obtenidos.  

 

Fig. 6: Ejemplos de citogramas con tinción para determinación de la población citométrica 

correspondiente a las bacterias heterótrofas (BH). Dentro de cada citograma arriba se observan todos 

los eventos como puntos y abajo las nubes de densidad. Se observa la ubicación de las “beads” 

(añadidas a las muestras para referencia y control) en cada citograma.  Los citogramas muestran el 

análisis gráfico de muestras de agua del tratamiento control a T1. FITC-H: emisión de Syber Green
®
 

SSH: tamaño.  
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Fig. 7: Ejemplo de los citogramas de la fracción pico-fitoplanctónica y sus poblaciones citométricas. 

Dentro de cada citograma arriba se observan todos los eventos como puntos y abajo las nubes de 

densidad. PEuK: pico-eucariotas, PC-Pcy: picocianobacterias ricas en ficocianina, PE-Pcy: 

picocianobacterias ricas en ficoeritrina. PerCP-H: emisión de la clorofila, SSC-H: tamaño, APC-H: 

emisión de la ficocianina, PE-H: emisión de la ficoeritrina. Los citogramas corresponden a un control a 

T1 para cada sistema. 

Las bacterias fueron más abundantes que el picoplancton autotrófico, tanto en 

el sistema claro como en el turbio, con un máximo de 99,7% (claro, Tf, 2.000 mg/L) y 

un mínimo de 80,9% (turbio, Tf, 2.000 mg/L). El análisis de medidas repetidas (MR-

ANOVA) reveló diferencias significativas en la abundancia de las bacterias y el 

picoplancton autotrófico entre T1 y Tf para los sistemas claro y turbio (MR-ANOVA, 

p=0,018 y p=0,001 respectivamente). Con respecto a los efectos del tratamiento, la 

fracción autotrófica mostró variaciones significativas en la abundancia a 2.000 mg/L 

de 2,4-D con un incremento significativo de aproximadamente 5 veces a los 15 

minutos en comparación con el control (MR-ANOVA, p<0,001 en ambos sistemas). 

Este aumento parece haberse mantenido hasta el tiempo final en el sistema turbio, 

mientras que no lo hizo en el claro (MR-ANOVA, p<0,001). Un aumento similar en la 

abundancia se observó en el tratamiento con 200 mg/L (RM-ANOVA, p=0,003) para el 
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sistema turbio a Tf. La abundancia de la fracción de bacterias aumentó 

significativamente aproximadamente 3 veces a Tf en el tratamiento de 2.000 mg/L 

solo para el sistema claro (ANOVA, p˂0,001). 

La abundancia de las poblaciones citométricas correspondientes a la fracción 

picofitoplanctónica fue, en promedio, mayor en el sistema turbio que en el claro. Para 

el sistema claro a T1, la abundancia de PEuk varió entre un mínimo de 856 ± 202 

ind/mL (200 mg/L) hasta un máximo de 1.284 ± 466 ind/L (2.000 mg/L), sin diferencias 

significativas entre los tratamientos (Fig. 8). A Tf, la abundancia de PEuk varió entre 

509 ± 111 ind/mL (2.000 mg/L) y 9.118 ± 2.268 ind/mL (control). El análisis MR-

ANOVA no mostró crecimiento significativo de las PEuk en los microcosmos tratados 

con 2.000 mg/L (RM-ANOVA, p=0,580), mientras que esta población mostró 

respuesta de crecimiento significativa en el resto de los tratamientos, incluidos los 

controles. La inhibición del crecimiento a 2.000 mg/L condujo a una disminución 

significativa en la abundancia de PEuk de aproximadamente 18 veces a Tf, en 

comparación con el control (ANOVA, p˂0,001) (Fig. 8). En el sistema turbio a T1, la 

abundancia de PEuk varió desde 6.621 ± 368 ind/L (0,02 mg/L) hasta 39.887 ± 11.842 

ind/mL (2.000 mg/L). Siendo un incremento significativo de aproximadamente 5 veces 

en comparación con el control en el tratamiento con 2.000 mg/L (ANOVA, p˂0,001) 

(Fig. 8B). A Tf, la abundancia de esta fracción varió desde 2.950 ± 223 (20 mg/L) 

hasta 10.979 ± 4.271 (2.000 mg/L), sin diferencias significativas entre los tratamientos 

y el control. La abundancia de esta población disminuyó significativamente entre T1 y 

Tf para los tratamientos de 200 y 2.000 mg/L (MR-ANOVA, p=0,026 y p˂0,001 

respectivamente), como resultado de un crecimiento temprano y una posterior 

disminución. 

En el sistema claro, la abundancia de las PC-Pcy varió desde un valor medio 

mínimo de 166 ± 29 (200 mg/L) hasta un máximo de 282 ± 87 ind/mL (20 mg/L) a T1, 

mientras que fue desde 80 ± 75 (0,02 mg/L) a 286 ± 91 ind/mL (2.000 mg/L) en Tf 

(Fig. 8C). En el sistema turbio, su abundancia varió de 80 ± 77 (0,2 mg/L) hasta 206 ± 

86 (200 mg/L) a T1, y de 187 ± 90 (0,2 mg/L) hasta 333 ± 207 ind/mL (0.02 mg/L) a Tf 
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(Fig. 8D). No se encontraron efectos significativos entre tratamientos en ningún caso 

para esta población. 

PE-Pcy, la fracción del picoplancton autotrófico más abundante, a T1 varió de 

22.969 ± 2.530 (200 mg/L) a 164.130 ± 48.443 ind/mL (2.000 mg/L) en el sistema 

claro. En ese momento, se observó un aumento significativo en la abundancia de PE-

Pcy de aproximadamente 5 veces en relación con el control en el tratamiento con 

2.000 mg/L (ANOVA, p˂0,001) (Fig. 8E). A Tf, no hubo variaciones significativas, 

observándose un mínimo de 15.527 ± 8.418 (0,02 mg/L) y un máximo de 23.553 ± 

4.497 ind/mL (control). El análisis de MR-ANOVA reveló un aumento temprano (a T1) 

en la abundancia de esta fracción en el tratamiento de 2.000 mg/L, con una 

disminución posterior a Tf (MR-ANOVA, p˂0,001). En el sistema turbio, esta fracción 

tuvo un rango que fue desde 62.626 ± 44.171 (0,02 mg/L) hasta 651.631 ± 68.514 

ind/L (2.000 mg/L) a T1 y de 115.508 ± 16.676 (2 mg/L) a 853.987 ± 230.227 ind/L 

(2.000 mg/L) a Tf (Fig. 8F). Esta población mostró un aumento significativo en la 

abundancia de aproximadamente 4 veces a T1, y de 5 veces a Tf en el tratamiento de 

2.000 mg/L comparado con el control (ANOVA, p˂0,001 en ambos casos). Además, 

se registró un aumento en la abundancia cercano a las 3 veces en el tratamiento con 

200 mg/L (ANOVA, p˂0,001) a Tf para el sistema turbio (Fig. 8F). Estos aumentos 

persistieron entre T1 y Tf para los tratamientos con 200 y 2.000 mg/L (MR-ANOVA, 

p=0,004 y p=0,017, respectivamente). 
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Fig. 8: Valores promedio (±1 DE) de las abundancias de las poblaciones citométricas del picoplancton autotrófico (ind/mL) determinadas a los 

T1 y Tf. A. pico-eucariotas (PEuk); claro; B. pico-eucariotas (PEuk); turbio; C. picocianobacterias ricas en ficocianina (PC-Pcy), claro; D. 

picocianobacterias ricas en ficocianina (PC-Pcy), turbio; E. picocianobacterias ricas en ficoeritrina (PE-Pcy) claro; F. picocianobacterias ricas en 

ficoeritrina (PE-Pcy) turbio. En el eje x  se muestran los niveles de los tratamientos (mg/L). Diferentes letras significan diferencias significativas 

entre los tratamientos (ANOVA; comparaciones Tukey; p˂0,05).  
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A Tf, el porcentaje de contribución de las fracciones autótrofas de los diferentes 

tamaños a la biomasa autótrofa total fue diferente según la fracción y el tratamiento. 

Para el sistema turbio, el micro+nano fitoplancton mostró una contribución menor en 

los tratamientos a concentraciones más altas (200 y 2.000 mg/L) (ANOVA, p=0,005 y 

p˂0,001, respectivamente). Esta disminución estuvo asociada al aumento en la 

contribución porcentual de la fracción de las PE-Pcy a 200 mg/L (ANOVA, p=0,004), 

así como con el aumento en la contribución porcentual de ambas PE-Pcy (ANOVA, 

p˂0,001) y de las PEuk (ANOVA, p=0,002) a 2.000 mg/L. 

En general, en el sistema turbio la concentración de clorofila α correlacionó con 

la contribución porcentual del micro+nano fitoplancton (r Pearson=0,66; p=0,0012), las 

PEuk (r Pearson=-0,62; p=0,0029) y las PE-Pcy (r Pearson=-0,66; p=0,0011). Por el 

contrario, no se encontraron correlaciones estadísticamente significativas entre estas 

variables en el sistema claro. 

Discusión 

Los resultados obtenidos muestran que el tipo de sistema de agua dulce, con 

su particular estructura de la comunidad microbiana y su estado de turbidez 

condicionan la respuesta de las poblaciones estudiadas expuestas durante 7 días al 

herbicida basado en 2,4-D, Asimax 50®. Dependiendo de la turbidez del sistema, se 

encontraron diferentes cambios estructurales en las comunidades del fitoplancton y 

picoplancton expuestas a concentraciones bajas y altas del herbicida (Fig. 9). Las 

investigaciones donde se utilizan comunidades complejas de forma comparativa no 

son muy comunes en la literatura, por lo que este resultado se constituye como 

novedoso para la ciencia ya que no había sido previamente observado para el 2,4-D 

ni para ningún otro herbicida.  
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Fig. 9: Resumen gráfico de los resultados obtenidos en el Capítulo I. Las flechas indican 

aumentos o diminuciones de las abundancias específicas.  En orden de aparición de izquierda a 

derecha: Choricystis sp., Chlamydomonas sp., Ochromonas sp., PEuK, BH, Staurastrum sp.  

 El impacto de AsiMax 50® sobre el micro+nano fitoplancton fue mayor en el 

sistema turbio que en el claro, tanto en términos de riqueza como de abundancia. A 

Tf, no se observó disminución en la riqueza del fitoplancton para ningún tratamiento 

en el sistema claro, mientras que disminuyó significativamente a 200 y 2.000 mg/L de 

2,4-D en el sistema turbio, lo que sugiere que algunas especies no pueden sobrevivir 

a altas concentraciones del herbicida, hecho que concuerda con lo reportado para el 

2,4-D por Kobraei & White (1996).  

 Las comunidades con alta diversidad tienden a ser más resistentes a los 

cambios ambientales (Oliver et al. 2015), debido, entre otras varias razones, a la 

redundancia entre las diferentes especies que comparten funciones similares. La 
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resiliencia aumenta si estas especies también muestran resistencia diferencial a un 

contaminante. De hecho, Girvan et al. (2005) han demostrado que la diversidad 

bacteriana en los suelos promueve la estabilidad y la resistencia de la comunidad 

después de una perturbación con benceno. En el caso del fitoplancton, se espera que 

la sensibilidad diferencial de las especies a los herbicidas (Huertas et al. 2010), así 

como su presencia y abundancia relativa, determinen la respuesta de la comunidad 

en su conjunto. Además, a mayor riqueza específica mayor es la probabilidad de que 

haya una o más especies tolerantes a un determinado contaminante y, por lo tanto, es 

predecible que la respuesta de la comunidad entera dependa entonces de la 

equitatividad y/o de la sensibilidad de la especie dominante. Los resultados 

presentados en este capítulo mostraron que el sistema turbio, con menor riqueza 

específica y menor equitatividad fue más susceptible a los cambios provocados por el 

formulado comercial de 2,4-D, debido en este caso a que la especie dominante del 

sistema turbio, Staurastrum sp., fue promovida en su crecimiento.  

 En general, los agentes naturales o antropogénicos inducen una amplia gama 

de respuestas en entidades biológicas, según su complejidad que van desde 

respuestas a escala molecular hasta escala ecosistémica y biomas (Peck, 2011). A 

escala comunidad microscópica quedó demostrado en este experiento, que las 

especies fitoplanctónicas que sobrevivieron a 2,000 mg/L de 2,4-D en el sistema claro 

y a 200 y 2,000 mg/L de 2,4-D en el sistema turbio, mostraron valores bajos de 

abundancia, debido probablemente a cambios fisiológicos que generaron la 

disminución en su reproducción.  

 La abundancia de las especies de la comunidad de micro+nano fitoplancton 

disminuyó a concentraciones más altas y aumentó a concentraciones más bajas de 

2,4-D (0,02; 0,2; 2 y 20 mg/L), con una respuesta, dependiente de la concentración, 

en forma de joroba (humped) correspondiente a un efecto de tipo hormesis. Este 

efecto se observó más claramente en el sistema turbio que en el claro. Si bien en este 

ensayo se utilizó una formulación comercial que contiene ingredientes no declarados 

con el objetivo de obtener una aproximación más realista de lo que sucede en el 

ambiente, los efectos observados corresponden a fenómenos de estimulación del 
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fitoplancton reportados previamente para el principio activo. La estimulación del 

fitoplancton a concentraciones bajas de 2,4-D ya se ha informado en estudios con 

ensayos de monocultivo de algas y también en mesocosmos utilizando comunidades 

naturales (Boyle, 1980, Kobraei & White, 1996, Wong, 2000). Las vías auxínicas y sus 

modos de acción son bien conocidas para las plantas vasculares, pero no para las 

algas (Žižková et al. 2016), sin embargo, después de muchos años de debate (Lau et 

al. 2009), la presencia de vías auxínicas en algas y cianobacterias finalmente fueron 

confirmadas por Sergeeva et al. (2002). Ciertamente, el hecho de que el 2,4-D 

induzca el crecimiento de algas a concentraciones bajas y cause su inhibición a altas 

proporciona evidencia de que puede imitar la función hormonal. En este caso, la 

presencia o ausencia de vías auxínicas en las diferentes especies, i.e. Staurastrum 

sp., dominante en el sistema turbio, podría ser determinante para la respuesta de toda 

la comunidad en su conjunto. En este trabajo, el hecho de que Chlamydomonas sp. y 

Ochromonas sp. fueran sensibles al 2,4-D sólo en el sistema claro, puede ser 

indicador de que otro fenómeno de tipo indirecto estuviera ocurriendo en el sistema 

turbio como consecuencia del impacto directo en el crecimiento de Staurastrum sp. 

Esto indicaría que el impacto del 2,4-D en la comunidad puede no ser sólo directo, 

según la sensibilidad de la especie, sino también indirecto, a través de las 

interacciones entre las diferentes poblaciones presentes en cada comunidad. La 

absorción y/o utilización diferencial del 2,4-D por ciertas especies podría afectar 

indirectamente la abundancia de otras. En este experimento, una posibilidad es que la 

absorción del 2,4-D por parte de Staurastrum sp. haya limitado la exposición de las 

otras especies al herbicida. Además, el 2,4-D pudo haber afectado indirectamente a la 

comunidad a través de interacciones ecológicas como la competencia, la facilitación 

y/o la predación. La revisión bibliográfica indica que este fenómeno es muy común, ya 

que el 60% de los 150 trabajos sobre distintos contaminantes acuáticos revisados por 

Flegger et al (2003), mostraron efectos de tipo indirectos por cascada trófica.   

 El análisis de las redes de correlación sugiere que el 2,4-D estimuló el 

crecimiento de Staurastrum sp. cuando fue dominante (sistema turbio) y que esto 

permitió el crecimiento de otras especies que en realidad podrían ser sensibles al 2,4-

D ya que en el sistema turbio esas especies correlacionan positivamente con 
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Staurastrum sp. Dada la existencia comprobada de vías auxínicas en algunas algas, y 

en las desmiales en particular (Žižková et al. 2016), y observando la respuesta de 

Staurastrum sp. en este experimento, puede postularse la existencia de vías 

auxínicas en esta especie, lo que la haría sensible al 2,4-D. Además, la capacidad de 

Staurastrum sp. de absorber rápidamente el contaminante, disminuyendo el herbicida 

en el medio, pudo generar la disminución de la exposición de las otras especies en el 

sistema turbio, lo que explicaría la sensibilidad diferencial de Chlamydomonas sp. y 

Ochromonas sp. El hecho de que Staurastrum sp. estuviera presente también en el 

sistema claro, pero en una proporción muy baja, puede indicar que no sólo la 

composición de especies, sino también su abundancia relativa, son importantes para 

predecir el comportamiento del sistema en respuesta a un contaminante. Poblaciones 

más numerosas tienden a ser más resilientes ante el impacto de un agente de cambio 

(Oliver et al. 2015). La estructura inicial de la comunidad, dada por la composición 

taxonómica, la riqueza específica y las abundancias relativas, sería entonces 

determinante en el efecto del contaminante. Si bien ambos sistemas poseían riqueza 

específica similar del micro+nano fitoplancton, los índices de diversidad eran muy 

distintos. Los sistemas claro y turbio poseían a tiempo inicial índices de diversidad de 

0,74 y 0,14 respectivamente, observándose que el sistema de mayor diversidad y 

mayor equitatividad presentó mayor resistencia al impacto del formulado AsiMax 50®. 

Si bien existen controversias acerca del rol de la diversidad en la estabilidad y/o en la 

resistencia de los sistemas naturales (Lampert & Sommer, 2007), encontramos que 

una comunidad menos diversa se vió más afectada por el formulado de 2,4-D AsiMax 

50®.  

 La comparación entre las redes de correlación indica que las especies estaban 

menos interrelacionadas en el sistema claro que en el turbio bajo el estrés producido 

por la contaminación con el herbicida, lo que puede interpretarse como una mayor 

independencia de cada especie dentro de la comunidad en el sistema claro. El 

sistema turbio partió de un estado de dominancia de una especie sensible que creció 

en abundancia en presencia de 2,4-D, mientras que en el claro la misma especie 

estaba en muy baja proporción. A partir de los resultados obtenidos podemos concluir 



58 

 

que la presencia de especies dominantes, reflejado en los valores de equitatividad de 

la comunidad, fue clave en la respuesta de los sistemas.  

 A tiempo inicial el sistema turbio tenía alrededor de 3 veces mayor cantidad de 

bacterias que el claro. El único efecto provocado por el 2,4-D sobre la abundancia de 

bacterias se observó en la concentración más alta de 2,4-D en el sistema claro, 

probablemente porque la mayor cantidad de herbicida presente, que pudo actuar 

como fuente de nutrientes, favoreció el crecimiento bacteriano (Lipthay et al. 2003, 

Aguayo et al. 2014). Por otro lado, las bacterias no mostraron crecimiento significativo 

en el sistema turbio, probablemente porque su abundancia inicial era más alta. El 

efecto del 2,4-D en las comunidades bacterianas ha sido estudiado por Aguayo et al. 

(2014), quienes observaron a partir de un experimento utilizando  agua proveniente de 

un lago oligotrófico frío y prístino, que el phylum Actinobacteria predominaba a 20 

mg/L de 2,4-D. Asimismo, De Lipthay et al. (2003) encontraron que una exposición a 

largo plazo de un acuífero subsuperficial a una mezcla de herbicidas auxínicos en 

bajas concentraciones (˂40 µg/L) indujo el incremento de bacterias degradadoras de 

fenoxiácidos. 

La fracción del picoplancton autotrófico también experimentó cambios más 

pronunciados en el sistema turbio que en el claro. Aunque se observaron variaciones 

rápidas (T1) a la concentración más alta del herbicida en ambos sistemas, hacia el 

final del experimento (Tf) sólo se observaron efectos en el sistema turbio. Debido al 

estudio de poblaciones citométricas, lo que no diferencia especies verdaderas, no fue 

posible en este caso realizar un análisis basado en índices de diversidad. Los efectos 

diferenciales observados dependiendo del sistema en esta fracción podrían o no estar 

asociados, a través de competencia entre las fracciones, a los distintos efectos 

constatados de la fracción micro+nano fitoplanctónica.  

 AsiMax 50® es una formulación comercial basada en 2,4-D como ingrediente 

activo, que presenta coadyuvantes y otras sustancias no declaradas. Es sabido que 

pueden existir diferentes impactos en organismos y/o comunidades de agua dulce de 

los ingredientes activos dependiendo de las formulados comerciales utilizadas (Tsui & 

Chu 2003, Annett et al. 2014, Lipok et al. 2010, De Stéfano et al. 2018). Es por ello 

que la diversidad de formas en las que un mismo principio activo puede ser ensayado 
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(distintas sales y distintas formulados comerciales) genera desafíos para la 

comparación de los trabajos presentes en la literatura. En este caso, la mayor parte 

de los efectos analizados fueron adjudicados al 2,4-D debido a su propiedad auxínica 

y al tipo de respuesta hormética observada, sin embargo no se pueden descartar 

efectos de los otros componentes presentes.   

Este capítulo proporciona nuevas pruebas sobre el modo de acción en agua 

dulce del herbicida basado en 2,4-D, el Asimax 50®, una de las formulados 

comerciales más utilizadas en los campos agrícolas de Argentina. Si bien los 

resultados no pueden extrapolarse a los ambientes naturales ya que se utilizaron 

microcosmos en condiciones controladas de laboratorio, se resalta la importancia de 

utilizar enfoques a escala comunitaria en estudios ecotoxicológicos para brindar 

información sobre el sentido, la magnitud y la dirección de los cambios que pueden 

producirse en los ecosistemas de agua dulce expuestos al 2,4-D. 

 

Resumen del Capítulo I: 

H1: El impacto del herbicida 2,4-D sobre la estructura de la comunidad microbiana 

autotrófica en el agua dulce depende de la concentración aplicada.  

Aceptada: a bajas concentraciones de 2,4-D se verificó una estimulación en el 

crecimiento del fitoplancton, mientras que a altas hubo inhibición.  

H2: El impacto del herbicida 2,4-D sobre la estructura de la comunidad microbiana 

autotrófica depende del de la condición inicial de turbidez del sistema.  

Aceptada: el impacto del 2,4-D depende del estado trófico del sistema, en 

estado turbio-orgánico el impacto fue mayor que en el estado claro.  
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Capítulo II: Efecto de la mezcla de 

glifosato y 2,4-D sobre el 

fitoplancton y perifiton: 

aproximación en microcosmos 
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Introducción 

El herbicida más usado en Argentina es el glifosato, que representa el 75% de 

todos los agroquímicos y más de 137 millones de kilogramos por año (Pórfido et al. 

2014). Probablemente, el segundo herbicida más usado en Argentina es el 2,4-D que 

estuvo en 2013, 2014 y 2015 en la 3ª posición en importación de agroquímicos 

(SENASA, 2017). Hoy en día, una de las recomendaciones agrícolas más importantes 

es el uso de mezclas de herbicidas para el efectivo control de malezas. Como 

consecuencia de su modo de acción diferente, el 2,4-D se usa más frecuentemente 

en combinación con glifosato, como lo demostraron Pérez et al. (2017), quienes 

detectaron los dos herbicidas en un arroyo ubicado en campos agrícolas de 

Argentina. Ambos agroquímicos se aplican a través de formulados comerciales que 

contienen el ingrediente activo (e.g. glifosato o 2,4-D), coadyuvantes y agua. Además, 

existen formulados comerciales que contienen la mezcla de glifosato y 2,4-D en 

diferentes proporciones. Algunos ejemplos son Mestizo® (Albaugh Argentina) con 

proporción 1 glifosato : 0,45 2,4-D; EnList Duo® (Dow AgroSciences) con proporción 1 

glifosato : 0,95 2,4-D y  Landmaster II® (Bayer) con proporciones 1 glifosato : 0,83 2,4-

D.  

En el ambiente, las mezclas de contaminantes pueden actuar de forma aditiva, 

sinérgica o antagonista, sin embargo, existe escasa información disponible sobre el 

efecto de la mezcla entre glifosato y 2,4-D y hay controversias sobre la posibilidad de 

impactos sinérgicos entre ellos (EPA, 2016). 

Utilizando distintos sistemas experimentales varios estudios han demostrado 

que los herbicidas a base de glifosato en los sistemas de agua dulce modifican las 

comunidades del fitoplancton, el zooplancton y otras comunidades microbianas (Pérez 

et al. 2007, Lipok et al. 2010, Vera et al. 2012, Geyer et al. 2016). Sin embargo, no 

existe información sobre los efectos del glifosato y las mezclas con 2,4-D sobre el 

fitoplancton, así como trampoco sobre el perifiton.  

Considerando que ambos herbicidas poseen diferente modo de acción: ¿cómo 

impactará la mezcla de ambos herbicidas en el fitoplancton y el perifiton? Debido a 
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que ambos herbicidas poseen blancos moleculares diferentes y teniendo en cuenta 

que desde un punto de vista toxicológico su punto final es el mismo (muerte de la 

planta), se espera que los efectos individuales del glifosato y 2,4-D en la mezcla sean 

independientes (Faust et al. 2001) lo que no conllevaría en un efecto mezcla de tipo 

aditivo.  

El objetivo general del presente capítulo fue estudiar el impacto de la mezcla de 

glifosato y 2,4-D, tanto en sus ingredientes activos como en sus formulados 

comerciales Glifosato Atanor® (formulación comercial de glifosato) y AsiMax 50® 

(formulación comercial de 2,4-D), sobre propiedades estructurales del fitoplancton y 

perifiton. 

Los objetivos específicos fueron:  

1. Analizar el impacto del glifosato, el 2,4-D y su mezcla en la composición del 

fitoplancton y la concentración de clorofila α de 3 niveles de concentración de los 

ingredientes activos. 

2. Estudiar el efecto del glifosato, el 2,4-D y su mezcla sobre la estructura del 

perifiton usando tanto los ingredientes activos como los formulados comerciales.  

Para dichos objetivos se realizaron dos experimentos independientes y 

sucesivos: en el primero se utilizó agua proveniente de un sistema de agua dulce en 

estado turbio-orgánico y se ensayaron los ingredientes activos (ácidos) en 3 

concentraciones de glifosato, 3 de 2,4-D y 3 de la mezcla en proporción 1 glifosato : 

0,45 2,4-D (experimento 1). A partir de los resultados obtenidos del experimento 1, se 

seleccionó la menor concentración de herbicidas a partir de la que se observaron 

efectos sobre el fitoplancton. Luego, se utilizó dicha concentración para la exposición 

de sustratos artificiales colonizados con perifiton, ensayando en este experimento 

tanto los principios activos como los formulados comerciales de cada herbicida y su 

mezcla (experimento 2). 

 

Las hipótesis puestas a prueba fueron:  

 

h1: La toxicidad del glifosato y 2,4-D en el fitoplancton depende de la concentración.  
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h2: Teniendo en cuenta que los modos de acción del glifosato y 2,4-D son distintos, el 

impacto de cada herbicida es diferente, tanto en el fitoplancton como en el perifiton. 

h3: En ambas comunidades el efecto de la mezcla de herbicidas es aditivo.  

h4: Los herbicidas en formulados comerciales tienen impacto sobre estas 

comunidades diferente al de sus ingredientes activos.  

h5: La comunidad perifítica es más resistente al impacto de los herbicidas que la 

comunidad fitoplanctónica. 
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Experimento 1:  

Materiales y Métodos 

Las características iniciales del agua utilizada para completar los 34 

microcosmos (Erlenmeyers de 250 mL) fueron: 71,5 µg/L de clorofila α, turbidez 9 

NTU (unidades experimentales). Las unidades experimentales fueron incubadas en 

cámara de cultivo con agitación permanente bajo 12 h luz : 12 h oscuridad de 

fotoperíodo y 25°C de temperatura. Luego de llenados, se los dejó 4 días para su 

estabilización para luego procesar 3 microcosmos con el objeto de establecer las 

condiciones iniciales del sistema a estudiar para luego aplicar los tratamientos. Se 

ensayaron 3 concentraciones: baja (GB; 2,4-DB), media (GM; 2,4-DM) y alta (GA¸2,4-

DA) de los principios activos, y sus correspondientes mezclas (MB, MM y MA) (Fig. 1). 

Se utilizó la sal de monoisopropilamina de glifosato (Sigma-Aldrich®, cat.338,109) y la 

sal dimetilamina de 2,4-D (Supelco®, N-10612). Las mezclas se realizaron utilizando 

la proporción 1 glifosato : 0,45 2,4-D, tomada de la que contiene el formulado 

comercial Mestizo®.  

La duración del experimento fue de 7 días a partir de la aplicación de los 

tratamientos. 
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Fig. 1: Esquema del diseño experimental para el experimento 1: estudio del impacto de la mezcla de 

glifosato y 2,4-D en la comunidad fitoplanctónica utilizando los principios activos (ácidos); los valores 

están expresados en mg/L. GB, GM, GA: Glifosato baja, media y alta. 2,4-DB, 2,4-DM, 2,4-DA: 2,4-D 

baja, media y alta. MB, MM, MA: Mezcla baja, media y alta.   

Variables físicas y químicas 

 Para el análisis de la concentración de los herbicidas, inmediatamente 

después de que fueran administrados a las unidades experimentales, se tomaron 

muestras de agua de todas las unidades experimentales, las que fueron almacenadas 

a -20°C. Para las mediciones, las muestras fueron descongeladas, homogeneizadas y 

se les aplicó un protocolo de extracción con clorometano fue realizado con 3-10 mL 

de agua. Luego, se trasvasaron 10 mL del agua extraída a tubos falcons de 15 mL los 

que se centrifugaron durante 10 minutos a 17.000 g con el objetivo de eliminar los 

residuos sólidos. Posteriormente, la fase líquida fue transferida a viales de 

polipropileno para cromatografía líquida de ultra performance. Las concentraciones de 

glifosato y 2,4-D se determinaron mediante UPLC Water Acquity con detector SQD 

(single quadrupole mass detector) usando ESI modo negativo. La separación 

cromatográfica fue realizada con 1% de ácido acético en agua y MeOH. Las columnas 
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que se utilizaron fueron Hypercarb 2,1 x 100 mm 5 µm para analizar el glifosato y 

ODS Hypersil 2,1 x 150 3 µm para 2,4-D. Para el análisis cuantitativo se utilizó el 

modo monitoreo de iones seleccionados. Las curvas de calibración fueron realizadas 

con agua para cubrir el rango que va de 5,00 µg/L a 15,00 mg/L, con un límite de 

detección de 1,00 µg/L. 

La turbidez fue medida siguiendo el mismo protocolo que en el capítulo I. 

Variables biológicas 

La concentración de clorofila α y la abundancia del micro+nano fitoplancton 

fueron determinadas según lo detallado en el capítulo I. Habiéndose también 

diferenciado entre organismos vivos y muertos.  

Análisis estadístico 

Se estudió la homogeneidad de las unidades experimentales previa a los 

tratamientos a través de los valores de turbidez justo antes de la aplicación de los 

tratamientos. Para ello se aplicó ANOVA no paramétrico de Kruskal-Wallis, 

comparándose los distintos tratamientos respecto del control. Se utilizó el coeficiente 

de correlación de Pearson para analizar la relación entre turbidez, abundancia total de 

organismos vivos y muertos del fitoplancton y la concentración de clorofila α. El 

impacto de los herbicidas sobre la fracción algal y las cianobacterias fue estudiado 

sobre las especies más abundantes, mediante la comparación de las abundancias de 

los organismos vivos y muertos, entre los tratamientos y el grupo control. Las 

especies raras y descartadas del análisis fueron aquellas que estuvieron presentes en 

menos de 5 muestras del total del experimento o en 1 o 2 de las réplicas de un mismo 

tratamiento. Aquellas especies presentes en las 3 réplicas de un mismo tratamiento 

no fueron descartadas del análisis posterior. Para las comparaciones respecto del 

control se utilizó ANOVA no-paramétrico de Kruskal-Wallis utilizando InfoStat® versión 

2015. 

Con el objetivo de evaluar la hipótesis (aditividad de efectos independientes) 

para la acción combinada de la mezcla se calcularon los valores esperados en las 
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variables turbidez, clorofila α, abundancias totales de organismos vivos y muertos, y 

las abundancias de las especies dominantes. Para ello se construyó, a partir de los 

efectos de cada herbicida por separado, un grupo de valores “esperados” por 

aditividad. Los valores esperados fueron calculados como la suma algebraica de los 

efectos de los factores (F1 y F2) sobre cada variable de cada herbicida. Cuando los 

valores observados (O) eran mayores a los valores esperados (E), la interacción se 

consideró como sinérgica, cuando eran menores, como antagónica. Para la 

comparación entre los valores observados y los valores esperados se realizaron 

análisis t-Student tomando como significativo p˂0,001. La figura 2 muestra la zona de 

aditividad con un intervalo de confianza del 95% normalizado a -1,1 con el fin de 

observar todas las variables en la misma escala. Este intervalo de aditividad fue 

creado a partir de valores esperados calculados como la suma algebraica de los 

valores obtenidos en cada una de la UE y luego normalizados a partir de la siguiente 

ecuación: 
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Fig. 2: Representacion gráfica de los resultados para una evaluacion visual, descriptiva y estadística de 

la hipótesis de aditividad de efectos en mezclas binarias. A la izquierda se muestran los histogramas 

correspondientes a las medias ± DE de los efectos de cada factor (F1 y F2) y los valores esperados (E) 

y  obtenidos (O) y a la derecha los intervalos de confianza 95% normalizados para la aditividad en la 

zona del centro y sus desviaciones así como los intervalos de confiancia 95% de los valores obtenidos 

normalizados al intervalo esperado. (a) aditividad (b) antagonismo y (c) sinergismo. Los gráficos son 

ejemplos simulados y fueron realizados con la plantilla de Microsoft Excel
®
 v.2010 desarrollada durante 

esta tesis doctoral.  

 

Resultados  

 Las concentraciones reales de los herbicidas obtenidas a partir de las 

muestras tomadas inmediatamente después de la aplicación de los tratamientos se 

presentan en la Tabla 1.  
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 Tabla 1. Concentraciones reales de los herbicidas (media ± DE) a tiempo inicial. G: glifosato; B: 

concentración baja; M: concentración media; A: concentración alta; M: mezcla. <LD: por debajo del 

límite de detección (1 µg/L para ambos). 

A tiempo inicial, el valor promedio de turbidez del agua fue de 8,71 ± 0,59 NTU 

y no se encontraron diferencias significativas entre las unidades experimentales 

(p=0,08). A tiempo final, los valores de turbidez estuvieron comprendidos desde un 

mínimo de 9 NTU en GM hasta un máximo de 16 NTU para MB, con una disminución 

significativa en GM, GA y en las mezclas correspondientes (MM y MA) (p=0,0042) 

(Fig. 3A).   

La misma tendencia se registró para las concentraciones de clorofila α en las 

que se registró una disminución significativa (p=0,0061) en los tratamientos de GM, 

GA, MM y MA, con un valor valor mínimo de 41 (MM) y un máximo de 107 µg/L (ML) 

(Fig. 3B). Los mismos tratamientos mostraron diferencias significativas en la 

abundancia total de fitoplancton con la disminución de los organismos vivos y el 

aumento de individuos muertos (Fig. 4A1). La máxima mortandad se registró para MA 

(60% de los individuos muertos) y GM (53%), mientras que se observó un mínimo de 

10% de los organismos muertos para el tratamiento GB. Las siguientes correlaciones 

de Pearson fueron estadísticamente significativas: turbidez y organismos vivos totales 

(r=0,58, p=0,0006); turbidez y organismos muertos totales (r=-0,61, p=0,0003); 

clorofila α y organismos vivos totales (r=0,50, p=0,0045), clorofila α y organismos 

muertos totales (r=-0,39, p=0,03). 

 Glifosato (mg/L) 2,4-D (mg/L) 
 

Control <LD <LD 
GB  0,34 ± 0,11 <LD 
GM  3,21 ± 0,22 <LD 
GA  5,45 ± 0,11 <LD 

2,4-DB <LD 0,20 ± 0,07 
2,4-DM <LD 1,76 ± 0,29 
2,4-DA  <LD 2,35 ± 0,85 

MB  0,36 ± 0,13 0,18 ± 0,03 
MM 2,89 ± 0,30 1,57 ± 0,39 
MA  4,51 ± 0,77 2,45 ± 1,31 
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Fig. 3: Valores de turbidez (A) y clorofila a (B) a tiempo final (7 días) para los tratamientos con 

glifosato, 2,4-D y sus mezclas. B: concentración baja; M: concentración media; A: concentración alta. 

Los puntos muestran el valor de medición en cada  réplica, mientras que las barras horizontales 

muestran la mediana para cada tratamiento. 

Tabla  2. Lista de especies fitoplanctónicas determinadas en el experimento 1. 

 

Grupo Especie 

Cyanobacteria Leptolyngbya sp. 
Chlorophyta 

  
Staurastrum sp. 
Lagerheimia sp. 
Pandorina sp. 

Tetraedron minimum 
Chlamydomonas sp. 
Botryococcus braunii 

Bacillariophyceae Achnanthes sp. 
Nitzschia sp. 

Dinophyceae Peridinium sp. 
Chrysophyceae Ochromonas sp. 
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Se determinó un total de 11 especies, donde Chlorophyta fue el grupo más 

abundante (87,8%) seguido de Chrysophyceae (10,5%), Cyanobacteria (0,9%), 

Dinophyceae (0,78%) y Bacillariophyceae (0,02%) (Tabla 2). En todas las muestras la 

especie dominante fue Staurastrum sp. representando aproximadamente el 83% de la 

abundancia total en todos los tratamientos con una abundancia media de 280.839 ± 

75.499 ind/mL y el 90,7% de la abundancia total de organismos vivos (309.711 ± 

77.011 ind/mL). Esta especie mostró aumentos significativos de individuos muertos en 

tratamientos GM (74% del total de organismos) y GA, MM y MH (67%) (Fig. 4B1). Un 

aumento de 9,95 veces de Ochromonas sp. se encontró en GM con respecto al 

control y la misma tendencia se registró en el tratamiento con MM (5,1 veces) (Fig. 

4B2). Para Chlamydomonas sp. se observó una alta mortalidad en GM mientras que 

la especie no se registró en el tratamiento GA (Fig. 4B3). Tetraedron minimum 

aumentó en los tratamientos con GB (5,7 veces) y en MA (8,1 veces) (Fig. 4B4), 

mientras que la abundancia de la cianobacteria filamentosa Leptolyngbya sp. 

disminuyó en los tratamientos de GA y en MA (Fig. 4B5). No se observó efecto del 

2,4-D en ninguna de las variables analizadas del fitoplancton para ninguna de las 

concentraciones analizadas. 
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Fig. 4: Abundancias fitoplanctónicas para tratamientos con glifosato, 2,4-D y su mezcla. A. Abundancia 

media (ind/mL) de organismos vivos y muertos (n=3) a tiempo inicial y tiempo final. B. Diferencias 

medias de las abundancias vivas y muertas a Tf con respecto a Ti para las principales especies 

fitoplanctónicas por tratamiento (n=3, L: concentración baja; M: concentración media; H: concentración 

alta). Las imágenes de algas son representativas y no están a escala. Barras: 1 desviación estándar. 

(*) Diferencias significativas con respecto al control (test no paramétrico Kruskal-Wallis, p˂0,05). 



73 

 

El tipo de efecto mezcla mayoritariamente encontrado para todas las variables 

fue la aditividad, sin embargo, la mezcla de herbicidas a alta concentración (MA) dio 

como resultado una menor abundancia de organismos vivos de Staurastrum sp. de lo 

esperado para un efecto aditivo, encontrándose el mismo fenómeno de antagonismo 

para la abundancia total de organismos vivos (Fig. 5). 

 

 

Fig. 5: Representacion gráfica de los resultados de efectos mezcla. Se observan los valores promedio 

y los intervalos de confianza para cada variable en los tratamientos de mezcla a concentraciones baja 

(MB), media (MM) y alta (MA); los valores fueron relativizados para comparación entre variables; 

intervalos de confianza del 95% para la aditividad (centro), antagonismo (izquierda) y sinergismo 

(derecha). (T-Student p <0,05; n=3). 



74 

 

Experimento 2:  

Materiales y Métodos 

Para el estudio de la comunidad perifítica, se utilizaron sustratos artificiales que 

consistieron en tiras de policarbonato (2 x 8 cm) las que fueron sumergidas en un 

tanque experimental ubicado al aire libre, mediante un dispositivo construido ad hoc, 

durante 60 días (Fig. 6A).  

Al momento de la inmersión de los sustratos para su colonización por perifiton, 

las características del sistema eran típicamente las de un cuerpo de agua claro 

(Clorofila α = 4,35 µg/L, turbidez = 1 NTU). Durante la colonización, la temperatura 

media del agua fue, en promedio, de 19,5°C.  

 

Fig. 6: Dispositivo ad-hoc para el sostén de los sustratos artificiales para la colonización del perifiton 

(A) y unidad experimental (B). 
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Para el experimento se utilizaron vasos de precipitados los que se llenaron con 

agua tomada del tanque experimental. Previamente, el agua fue filtrada través de una 

red de 18 µm de diámetro de poro y luego se la esterilizó con el objeto de eliminar 

organismos que pudieran potencialmente interactuar con el perifiton. Antes de la 

inclusión de los sustratos colonizados, se determinó que el agua  tenía 0,13 mg/L PO3 

y 0,9 mg/L NO2+NO3, condición que puede considerarse como no-limitante para el 

crecimiento algal. En cada vaso lleno se sumergieron 3 sustratos colonizados, los que 

se constituyeron en unidades experimentales (Fig. 6B). A tiempo inicial (Ti), 15 

minutos antes de la aplicación de los tratamientos, 3 microcosmos fueron 

seleccionados al azar para ser procesados con el objetivo de determinar las 

condiciones previas al comienzo de los tratamientos. El resto de los microcosmos 

fueron asignados a los 7 tratamientos y procesados a tiempo final (Tf, 7 días). La 

concentración de herbicidas utilizada correspondió a la mínima concentración con 

efecto observado en el experimento 1 que fueron: GM (3 mg/L), 2,4-DM (1,35 mg/L) y 

MM (3 mg/L G + 1,35 mg/L 2,4-D) (Fig. 7). 

 

Fig. 7: Resumen del diseño experimental para el estudio del impacto de la mezcla de glifosato y 2,4-D 

en la comunidad perifítica utilizando los principios activos y dos formulados comerciales (Glifosato 

Atanor
®
 y AsiMax 50

®
). 
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Variables físicas y químicas 

La determinación de las concentraciones de herbicidas, a tiempo inicial, fue 

realizada siguiendo el protocolo que se detalla para el experimento 1.   

Variables biológicas 

A tiempo inicial como a tiempo final los tres sustratos fueron raspados de 

ambos lados utilizando un cepillo fino y el material obtenido fue diluído en agua 

destilada. Las muestras obtenidas de cada unidad experimental fueron divididas en 

tres alícuotas. Una alícuota se utilizó para calcular el peso seco (PS) y el peso seco 

libre de cenizas (PSLC). El PSCL se midió a partir de la diferencia entre el PS (estufa 

60°C hasta peso constante) y el calcinado (550°C 3 hs) del filtrado de esta alícuota a 

través de un filtro tipo GF/C (GVS®), previamente calcinado y pesado (APHA, 2005). 

Una segunda alícuota del raspado fue filtrada a través de filtros GF/F (Whatman®) 

para el cálculo de la concentración de clorofila α que fue determinada siguiendo el 

mismo procedimiento detallado en el capítulo I pero estimada en µg/cm2. El índice 

autotrófico fue calculado como PSLC/clorofila α. Este índice permite estimar la 

auto/heterotrofia de la comunidad y puede alcanzar valores de varios órdenes de 

magnitud. Se considera que un valor mayor a 200 indica una alta proporción de 

organismos heterotróficos, individuos sin clorofila o una alta presencia de detritos 

orgánicos (APHA, 2005; Lowe & Pan, 1996).  

La tercera alíquota de cada muestra fue fijada en lugol al 1% acidificado para el 

posterior análisis cuali/cuantitativo del micro+nano fitoperifiton siguiendo la misma 

técnica de recuento que el capítulo I. En el caso particular de las cianobacterias 

filamentosas, éstas fueron confirmadas a través del uso de microscopía de 

epifluorescencia.   

Análisis estadistico  

La homogeneidad de las unidades experimentales previas al experimento fue 

estimada a partir del porcentaje de variación del valor promedio del peso seco de las 

3 UE procesadas a Ti. Las tres UE presentaron una variación promedio de 6,85% de 
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PSLC, lo fue considerado razonablemente bajo en vista del hecho de que el perifiton 

es una comunidad de disposición espacial muy heterogénea (Azim & Asaeda, 2005). 

Este valor es menor al obtenido en otros casos donde el perifiton también fue 

desarrollado en sustratos artificiales (Pizarro et al. 2015). Los efectos fueron 

estudiados estadísticamente con ANOVA no-paramétrico al igual que en el 

experimento 1. 

Resultados 

En la Tabla 3 figuran los valores de concentraciones reales de los herbicidas, 

los que no difieren estadísticamente con los valores esperados.  

Tabla 3. Concentraciones reales de los herbicidas (media ± DE) a tiempo inicial para el experimento 

con perifiton. LD: límite de detección. 

El PS promedio a Ti fue de 65,90 ± 4,51 µg/cm2. A Tf, el PS  tuvo un rango que 

fue desde un valor mínimo de 34,62 (MF) hasta un valor máximo de 54,43 (GF) 

µg/cm2 y los valores de PSLC oscilaron entre un mínimo de 18 µg/cm2 (M) y un 

máximo de 55 µg/cm2 (Control) (Fig. 8A). La concentración de clorofila α varió de 0,03 

µg/cm2 (MF) hasta 0.10 µg/cm2 (2,4-D) (Fig. 8B), mientras que el IA varió desde 218 

(2,4-D) hasta 1,350 (G) (Fig. 8C). No se encontraron diferencias significativas en las 

variables de masa y el índice autotrófico entre los tratamientos. 

 Glifosato (mg/L) 2,4-D (mg/L) 
 

Control ˂LD ˂LD 
G 2,39 ± 0,47 ˂LD 

GF 3,65 ± 0,85 ˂LD 
2,4-D ˂LD 0,86 ± 0,14 

2,4-DF ˂LD 1,18 ± 0,56 
M 3,16 ± 1,61 1,24 ± 0,47 

 MF 2,96 ± 0,64 1,03 ± 0,12 
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Fig. 8: Variables de masa del experimento con perifiton. Los círculos muestran el valor de cada réplica; 

las barras horizontales indican la mediana (figuras hechas de plantillas proporcionadas por 

Weissgerber et al. 2015).  

Se determinaron un total de 25 especies durante todo el experimento. A Ti 

Chlorophyta representó el 84,44%, seguidas por Baccilariophyceae (10,73%), 

Dinophyceae (7,53%), Cyanobacteria (0,30%). A Tf, Chlorophyta fue también el grupo 

más abundante (81,83%) seguido de Bacillariophyceae (14,02%), Dinophyceae 

(2,38%), Cyanobacteria (1,75%) y Chrysophyceae (0,02%) (Tabla 4).  No se 

encontraron diferencias significativas en los porcentajes de los individuos vivos entre 

los tratamientos (Control 64,1%, G 54,1%, GF 53,5%, 2,4-D 55,9%, 2,4-DF 51,2%, M 

43,2%, MF 64,6%). A Tf, dos especies mostraron variaciones en abundancia con 

respecto al Control: la diatomea Achnanthidium sp. disminuyó más de 3 veces (-3,26) 

con respecto al control para el tratamiento G (p=0,03) y en el tratamiento M (Fig. 9B1). 

Por otro lado, la cianobacteria filamentosa Leptolyngbya sp. fue detectada sólo en el 
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tratamiento M (p=0.02) (Fig. 9B2.1 y 10). No se encontraron efectos significativos para 

ninguna de las variables medidas bajo el tratamiento con 2,4-D solo.  

Tabla 4. Lista de especies determinadas en la comunidad perifítica en el experimento 2. 

 

Grupo Especie 

Cyanobacteria Aphanothece nidulans 
Chroococcus sp. 

Leptolyngbya sp. 

Chlorophyta 
  

Ankistrodesmus spiralis 

Botryococcus braunii 

Fusola viridis 

Monoraphidium minutum 

Nephrocytium sp. 

Oocystis sp. 

Pediastrum sp. 

Scenedesmus sp. 

Scenedesmus obliquus 
Sphaerocystis sp. 

Tetraedron mínimum 
Palmeloide (sin identificar) 

Cosmarium sp. 
Staurastrum sp. 

Oedogonium sp.1 

Oedogonium sp. 2 
Bulbochaete sp. 

Bacillariophyceae Achnanthidium sp. 
Fragilaria ulna 

Gomphonema sp. 
Rophalodia gibba 

Dinophyceae Peridinium sp. 
Chrysophyceae Salpingoeca sp. 
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Fig. 9: Abundancia total y de las principales especies de algas y cianobacterias perifíticas.  A. 

Abundancias totales (ind/cm
2
) a tiempo inicial (control) y tiempo final (todos los tratamientos). B. 

Valores promedios de las diferencias en las abundancias de organismos vivos y muertos con respecto 

al control (línea de base del control) en Tf para: 1. Achnanthidium sp. 2.1 Leptolyngbya sp. Las 

imágenes de algas son ilustrativas y no están a escala. Barras: ± 1 DE. (*) diferencias significativas con 

respecto al control (KW, p˂0,05; n=3). 
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Fig. 10: Imágenes de epifluorescencia de Leptolyngbya sp. (flechas) de muestras provenientes del 

tratamiento mezcla (M).  

 

Discusión  

Los resultados de los dos experimentos de este capítulo muestran que tanto el 

fitoplancton como el perifiton poseen sensibilidad a la presencia de glifosato en una 

concentración del orden ≈100-101 mg/L, mientras que no se detectaron efectos 

significativos del 2,4-D (~1 mg/L). A partir del análisis del efecto mezcla, se observó 

que el impacto producido en estas comunidades por la mezcla de los herbicidas fue 

principalmente aditivo y, aunque más evidente para el fitoplancton, el glifosato fue el 

principal factor impulsor en el efecto de la mezcla. El glifosato es un herbicida de 

amplio espectro que inhibe la síntesis de aminoácidos aromáticos de todas las plantas 

a través de la vía del ácido shikímico, ruta también presente en las algas (Richards et 

al. 2006, Tohge et al. 2013). En este sentido, se esperaba un impacto significativo en 

estos organismos, hecho que fuera registrado por Saxton et al. (2011) y Mensah et al. 

(2013). Por otro lado, el 2,4-D es un herbicida selectivo debido a su modo de acción 

de tipo auxínico, que afecta el cambium vascular en las plantas dicotiledóneas (Song, 

2014). Si bien las algas y cianobacterias carecen de tejidos, algunas vías auxínicas 

han sido reportadas en algas.  

La disminución en la abundancia total del fitoplancton registrada en 

concentraciones medias y altas de glifosato confirmó el comportamiento dependiente 
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de la concentración, consistente con los resultados registrados previamente por 

diferentes autores. Pizarro et al. (2015) encontraron una disminución en la abundancia 

de micro+nano fitoplancton en mesocosmos al aire libre como consecuencia de la 

acción de Glifosato Atanor® utilizando una concentración de 3 mg/L, mientras que 

Pérez et al. (2007) observaron un resultado similar con Roundup® a concentraciones 

de 6 y 12 mg/L del ingrediente activo. La disminución en la abundancia de fitoplancton 

en los tratamientos GM y GA se reflejó en la caída de la turbidez y la concentración de 

clorofila α, como lo señalara también Sura et al. (2012) en mesocosmos al aire libre. 

Se ha observado que incluso algunas algas y cianobacterias que tienen la vía del 

ácido shikímico, no se eliminan completamente en presencia de glifosato, 

reaccionando de manera diferente (Lipok et al. 2010; Saxton et al. 2011; Wang et al. 

2016). Para las cianobacterias se conocen distintas estrategias por las cuales son 

capaces de tolerar el glifosato: 1. Por la sobreproducción de la EPSP sintasa a través 

de cambios en su tasa de expresión génica (Powell et al. 1991), 2. Por la síntesis de 

enzimas análogas a la EPSP (Forlani et al. 2008) y 3. Por la presencia del gen phnD 

que sintetiza la fosfonotasa (Hove-Jensen, 2014). En este sentido, las 

concentraciones de 3 y 6 mg/L de glifosato produjeron la disminución en la 

abundancia de Staurastrum sp., que resultó más sensible que otras especies como 

Chlamydomonas sp. y Leptolyngbya sp., ambas afectados por la concentración más 

alta ensayada. Por el contrario, el crecimiento de Tetraedron minimum fue estimulado 

por la concentración más baja de glifosato, sin observarse efecto a concentraciones 

más altas. 

En relación con el impacto del 2,4-D sobre la fracción algal, se ha observado 

que el herbicida puede estimular el crecimiento del fitoplancton en concentraciones 

bajas (0.02-2 mg/L), mientras que lo puede inhibir a las más altas (entre 10 y más de 

20 mg/L) (Kobraei & White, 1996; Boyle, 1980; Relyea, 2009). Ambos hechos fueron 

verificados en el capítulo I. Trabajos recientes reportaron también reducciones en la 

abundancia de Scenedesmus sp. en concentraciones de 1.1 mg/L (Singh & 

Shrivastava 2015) y de 0.5 mg/L para algunas especies de diatomeas (Wood et al. 

2016). Otro estudio mostró que el crecimiento de Scenedesmus obliquus no sufría 

estimulación en presencia de 2 mg/L de 2,4-D y sin embargo su defensa morfológica 
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antipredatoria, expresada por la presencia de espinas, se veía afectada a esa 

concentración (Zhu et al. 2016). En contraste con estos informes y con lo reportado en 

el Capítulo I, en los dos experimentos presentados en este capítulo, no se observaron 

cambios estadísticamente significativos en la abundancia del fitoplancton luego del 

tratamiento con 2,4-D. Es interesante observar que si bien en el experimento 1 la 

especie Staurastrum sp. era la dominante, similar a lo sucedido en los microcosmos 

turbios utilizados en el capítulo I, en este caso no se observó estimulación en su 

crecimiento. Cabe aclarar que en este experimento se utilizó la sal pura mientras que 

en el experimento del capítulo I se utilizó el formulado comercial AsiMax 50®. En 

función al efecto facilitador que tienen los coadyuvantes en los formulados, es 

probable que el 2,4-D en el AsiMax® penetre con mayor facilidad en las células, 

produciendo de ese modo su efecto estimulante o inhibitorio. 

Los resultados obtenidos sugieren que el glifosato es el principal impulsor de 

los cambios en la estructura del fitoplancton en escenarios de mezcla cuando se 

utilizan las sales puras. En este sentido, Sura et al. (2012) también encontraron que el 

glifosato tiene mayor potencial para inhibir el crecimiento del fitoplancton y las algas 

perifíticas, cuando es utilizado en mezclas, respecto de otros herbicidas de tipo 

auxínicos. Si bien la aditividad fue el principal tipo de respuesta encontrada en todas 

las variables, la mezcla de herbicidas en altas concentraciones pareció mitigar el 

efecto de cada herbicida por separado sobre la abundancia de Staurastrum sp. 

(antagonismo). 

Las concentraciones de glifosato y 2,4-D elegidas para el experimento 

utilizando perifiton (experimento 2) no tuvieron un impacto significativo en las 

variables medidas. Además, considerando las variables de masa donde se incluyen 

tanto la fracción autótrofa como la heterotrófica de la comunidad, no se detectaron 

diferencias significativas entre los ingredientes activos y las formulados comerciales. 

Este hecho fue contrario a lo que se esperaba, ya que se presume que los formulados 

comerciales presentan mayor toxicidad que los ingredientes activos para esta 

comunidad (Vera et al. 2014). A nivel específico, Achnanthidium sp. fue 

significativamente afectada por el glifosato en la forma de ingrediente activo, tanto 

solo como mezclado con 2,4-D, lo que muestra nuevamente diferentes respuestas a 
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diferentes niveles de análisis. Por otra parte, el desarrollo de la cianobacteria 

filamentosa Leptolyngbya sp. se observó solo en presencia de ambos herbicidas, lo 

que podría considerarse como un resultado sinérgico no esperado. El alto crecimiento 

de esta cianobacteria en el perifiton después de 7 días podría implicar el inicio del 

desarrollo de una comunidad más densa tendiente a evitar el impacto de los 

contaminantes. Los organismos filamentosos son muy importantes para la estructura 

tridimensional del perifiton, ya que mejoran la cohesión de toda la microbiota inmersa 

en la matriz mucilaginosa. Las cianobacterias filamentosas tales como Leptolyngbya 

sp. pueden formar matas de algas (Vincent et al. 1993). 

Los resultados de ambos experimentos mostraron que el perifiton puede 

presentar mayor resistencia a los herbicidas que el fitoplancton. Se sabe que el 

perifiton puede ser más tolerante a los factores estresantes debido a su estructura 

compleja y a la presencia de una matriz de sustancias extracelulares poliméricas 

hidratadas (Flemming & Wingender, 2010) que podrían ser las causantes de 

proporcionar mayor resistencia. La matriz reduce la exposición a contaminantes al 

limitar su contacto con los organismos y a la vez permite el reciclaje de nutrientes 

dentro de ella, lo que le da más independencia a la comunidad perifítica respecto a la 

columna de agua. En este caso se utilizó una comunidad perifítica desarrollada 

durante 60 días, lo que probablemente produjo una matriz muy consolidada lo que 

puede haber proporcionado una fuerte resistencia a los herbicidas. En el mismo 

sentido, la alta resistencia del perifiton a otro herbicida como el paraquat fue reportada 

previamente por Bonilla et al. (1997). 

Como hemos visto ya en el capítulo anterior, el análisis a nivel comunidad toma 

relevancia ya que los resultados obtenidos pueden ser muy diferentes en 

comparación con los bioensayos monoespecíficos. En el contexto de comunidades 

como el fitoplancton o el perifiton, las diferentes especies pueden reaccionar de 

manera diferente a un mismo tóxico, ya que las interacciones biológicas juegan un 

papel importante en la respuesta final de toda la comunidad (Seguin et al. 2001). 

Además, como se demostró, es muy importante considerar muchas variables al 

evaluar los mecanismos por los cuales las comunidades microbianas responden a 

una mezcla de herbicidas u otro tipo de interacciones. En en mismo sentido, 
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Magbanua et al. (2013) registraron efectos sinérgicos y antagónicos para distintas 

variables en presencia de glifosato y sedimentos. 

En este capítulo, se demostró que existe un impacto significativo del glifosato y 

del 2,4-D en las comunidades microbianas derivadas de sistemas en estados claro y 

turbio orgánico, mediante experimentos de laboratorio similares a los realizados por 

las agencias gubernamentales. Las respuestas de las comunidades a los herbicidas 

fueron diferentes y las consecuencias ecológicas de estas respuestas son difíciles de 

predecir en condiciones naturales. Extrapolando los resultados de estos ensayos a 

condiciones naturales, el glifosato en concentraciones de 3 mg/L o más, solo o 

mezclado con 2,4-D, reduciría la concentración de clorofila α y la turbidez como 

consecuencia de la disminución del fitoplancton. Este hecho podría mejorar la 

penentrancia de la luz en la columna de agua de lagos poco profundos turbios 

orgánicos como los que se encuentran en la llanura pampeana, lo que conduciría al 

crecimiento del perifiton, que luego de desarrollarse no sería afectado por los 

herbicidas gracias a su mayor resistencia. Estos sucesos, producto de una sola 

exposición al glifosato, podrían derivar en el consecuente cambio de toda la estructura 

y función del sistema a mediano plazo.  
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Resumen del Capítulo II: 

h1: La toxicidad del glifosato y 2,4-D en el fitoplancton depende de la concentración. 

Aceptada: se observó un efecto concentración dependiente del glifosato sobre 

la fracción fitoplanctónica. 

h2: De acuerdo con los diferentes modos de acción, el impacto de cada herbicida en 

el fitoplancton y el perifiton es diferente. 

Aceptada: el glifosato tiene un efecto negativo sobre la fracción fitoplanctónica, 

mientras que no se observó efectos del 2,4-D en ninguna de las dos comunidades. 

h3: En ambas comunidades el efecto de la mezcla de herbicidas es aditivo. 

Rechazada: se observaron efectos antagónicos de la mezcla en la comunidad 

fitoplanctónica y efectos de tipo sinérgicos en el perifiton.  

h4: Los herbicidas en forma de formulados comerciales tienen un impacto sobre estas 

comunidades diferente al de los ingredientes activos.  

Aceptada: se observó mayores efectos de los principios activos que de los 

formulados comerciales.  

h5: La comunidad perifítica es más resistente al impacto de los herbicidas que la 

comunidad fitoplanctónica. 

Aceptada: se observaron efectos sobre la comunidad fitoplanctónica del 

glifosato y su mezcla con 2,4-D a la concentración media pero no se detectaron 

cambios a las mismas concentraciones sobre el perifiton.  

 

 

 

 

 

 

 

 



87 

 

Capítulo III: Efecto de la mezcla de 

glifosato y 2,4-D sobre la estructura 

de comunidades microbianas de 

aguas claras y turbias: aproximación 

en mesocosmos al aire libre 
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Introducción 

En los últimos años, los análisis realizados con el objetivo de estudiar el 

impacto de los formulados comerciales de glifosato sobre los sistemas de agua dulce 

han demostrado la importancia de utilizar aproximaciones ecosistémicas para predecir 

su efecto como el de otros herbicidas en el ambiente (Pérez et al. 2007; Vera et al. 

2010; Vera et al. 2012) así como su interacción en presencia de otros agentes de 

cambio antropogénicos (Gattás et al. 2016; Pizarro et al. 2016). En este sentido, 

existen pocos trabajos a escala ecosistémica que estudien los efectos de mezclas de 

los plaguicidas más utilizados sobre los sistemas de agua dulce (Fairchild et al. 1994; 

Knauert et al. 2008; Knauert et al. 2009). Si bien existen algunos trabajos donde se 

estudia la mezcla de glifosato y el 2,4-D, la extrapolación de las conclusiones a 

escenarios realistas de contaminación ambiental (ecosistemas acuáticos cercanos a 

agrosistemas) es limitada por el hecho que en esos estudios previos se utilizaron 

ensayos monoespecíficos (Wong, 2000) o comunidades mantenidas bajo condiciones 

controladas de laboratorio (Lozano et al. 2018). Los experimentos donde se estudian 

los efectos de la contaminación con plaguicidas sobre las diferentes comunidades en 

condiciones controladas de laboratorio, en volúmenes pequeños durante un tiempo 

relativamente corto, como los realizados en los capítulos I y II, son una escala previa 

a aproximaciones más realistas (Caquet et al. 2000). Los ensayos al aire libre 

permiten incorporar las fluctuaciones climáticas reales, ya que en la naturaleza 

existen diferencias de temperatura entre el día y la noche y procesos continuos de 

aumento y disminución de la radiación lumínica. La utilización combinada de estudios 

realizados en condiciones controladas de laboratorio y al aire libre es especialmente 

importante ya que las especies pueden presentar susceptibilidades diferentes de 

acuerdo a las condiciones generales ambientales en las que se encuentran 

(Crossland & Wolff, 1988). 

Habiendo observado el impacto diferencial del 2,4-D sobre sistemas en estado 

claro y turbio-orgánico (Capítulo I) y diferentes respuestas al glifosato y su mezcla con 

2,4-D de las comunidades fitoplanctónica y perifítica (Capítulo II), se realizaron dos 

experimentos independientes y sucesivos de mayor duración (21 y 23 días) utilizando 

mesocosmos al aire libre. El trabajar a escala ecosistémica habilita a estudiar 
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numerosas variables respuesta, lo que aumenta la posibilidad de detección de 

potenciales efectos directos e indirectos de interacción de una mezcla de plaguicidas, 

las que pueden ser del tipo aditivo, antagónico o sinérgico. Finalmente, realizar 

ensayos en sistemas de turbidez orgánica contrastante permite evaluar el efecto de 

mezcla de herbicidas partiendo de escenarios de agua dulce de estructura y 

funcionamiento diferentes, semejantes a los encontrados en las lagunas poco 

profundas, como las de la pampa argentina que presentan los típicos estados de 

equilibrio alternativo descriptos por Scheffer et al. (1993) (Allende et al. 2009). 

El objetivo general de este capítulo fue estudiar los efectos del glifosato, 2,4-D 

(Roundup Max® y AsiMax 50®) y su mezcla, en alta y baja concentración, sobre 

variables físicas y químicas, así como sobre la estructura de las comunidades 

microbianas de agua dulce pertenecientes a dos tipos de sistemas: uno claro y otro 

turbio-orgánico, a través de experimentos en mesocosmos al aire libre. Los 

experimentos consistieron en estudios de 23 (claro) y 21 (turbio) días a partir de una 

única aplicación a tiempo inicial de dos concentraciones de herbicidas:  

Objetivos específicos: 

A partir de la mezcla de herbicidas: 

1. Estudiar los efectos sobre las variables físicas y químicas: turbidez, 

conductividad, pH, temperatura del agua y el nitrógeno y fósforo totales. 

2. Analizar la variación en las abundancias y composición de la comunidad 

fitoplanctónica (micro+nano fitoplancton), picoplancton autotrófico 

compuesto por las picocianobacterias y las pico-eucariotas y bacterias 

heterotróficas.  

3. Evaluar la colonización de la comunidad perifítica en sustratos artificiales 

analizando la composición taxonómica de la fracción algal (incluyendo 

cianobacterias), el peso seco, las cenizas, el peso seco libre de cenizas y la 

concentración de clorofila α.  
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En función de los resultados obtenidos en los capítulos anteriores, proponemos 

las siguientes hipótesis de trabajo:  

 

h1: Los efectos de los herbicidas Roundup Max® (glifosato), AsiMax 50® (2,4-D) y su 

mezcla sobre la estructura (abundancia y composición taxonómica) de las 

comunidades planctónicas en mesocosmos al aire libre son iguales en dos sistemas 

de turbidez contrastantes.  

h2: Los efectos de los herbicidas estudiados y su mezcla sobre la estructura 

(abundancia y composición taxonómica) de las comunidades planctónicas en 

mesocosmos al aire libre son iguales a los efectos sobre las comunidades en 

condiciones controladas de laboratorio (Capítulos I y II).  

h3: Los efectos del AsiMax 50® (2,4-D) sobre la estructura de las comunidades 

planctónicas (abundancia y composición taxonómica) son mayores a menor 

concentración.  

h4: La colonización de la comunidad perifítica, medida a partir de las variables de 

masa y la composición taxonómica de la fracción autotrófica, es diferente según 

escenarios, con o sin los herbicidas.  

h5: El comportamiento de la mezcla sobre las variables físicas, químicas y biológicas 

es aditivo.  

 

Materiales y Métodos 

Se realizaron dos experimentos en mesocosmos al aire libre utilizando 

comunidades microbianas consolidadas: (a) sistema en estado turbio-orgánico 

(denominado en adelante turbio) con una concentración de clorofila α = 31,7 µg/L y 

turbidez = 12 NTU; y (b) sistema en estado claro (denominado en adelante claro) con 

una concentración de clorofila α = 8,7 µg/L y turbidez = 2 NTU. El experimento turbio 

tuvo una duración de 21 días y fue realizado a fines de la primavera (03/10/2016-

24/10/2016), mientras que el claro tuvo una duración de 23 días y fue realizado a fines 

del verano (20/03/2017-12/04/2017), en ambos casos se utilizó un diseño 

experimental similar. Las unidades experimentales (UE) fueron bolsas de plástico de 

40-45 L llenas con agua incubadas en tres tanques de 3.000 L  al aire libre ubicados 
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en el campo experimental de la ciudad universitaria de la Universidad de Buenos 

Aires (Fig. 1).  

 

 

 

Fig. 1: Imágenes del dispositivo experimental, dispositivo de incubación (A) y mesocosmos al aire libre 

(B). 

El agua del primer experimento provenía de un sistema turbio y las del segundo 

experimento de un sistema claro. Los tanques de donde provino el agua utilizada de 

ambos experimentos se encuentran al aire libre y fueron llenados con agua de red, a 

los que posteriormente se le colocaron inóculos de plancton tomados de sistemas 

naturales de la región pampeana, dejando que ambos sistemas evolucionen de forma 

natural durante 2 años. Al momento de los experimentos uno de ellos se encontraba 

en estado turbio-orgánico mientras que el otro en estado claro. Antes de los ensayos, 

las UE se sometieron a un período de estabilización de 3 días y en cada tanque (3 

tanques) se asignaron al azar los siguientes tratamientos: control (C); una aplicación 

única de Roundup Max® (formulado a base de glifosato, sal de amonio) en 
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concentraciones bajas (0,3 mg/L) y altas (3 mg/L); una aplicación única de AsiMax 

50® (formulado basado en 2,4-D, sal dimetilamina) en concentraciones bajas (0,135 

mg/L) y altas (1,35 mg/L) y mezcla de herbicidas en dos concentraciones con la 

misma relación de ingredientes activos (es decir, 1 G: 0,45 2,4-D). Las 

concentraciones utilizadas y la proporción de la mezcla fueron elegidas a fin de poder 

comparar con los resultados obtenidos del Capítulo II. Las concentraciones de la 

mezcla baja fueron entonces de 0,3 mg/L G + 0,135 mg/L 2,4-D y de la mezcla alta 

fueron de 3 mg/L G + 1,35 mg/L 2,4-D. En lo sucesivo, estos tratamientos se 

denominarán control, GB, GA, 2,4-DB, 2,4-DA, MB y MA, respectivamente. Todos los 

tratamientos se realizaron por triplicado, excepto el control, que se realizó con seis 

réplicas (dos por tanque). La toma de muestras y mediciones para las variables 

físicas, químicas y biológicas se realizaron 15 minutos luego de la adición de los 

tratamientos (T0), 1 día después (T1), a los 7 días (T2) y a los 21 y 23 días según el 

experimento (T3). Además, a tiempo final (T3) se procesaron los sustratos utilizados 

para el estudio de la colonización perifítica. 

 

Variables físicas y químicas 

Los valores de temperatura máximos y mínimos diarios del aire se obtuvieron 

de la base de datos del Servicio Meteorológico Nacional de Argentina (SMN, 

Argentina). Para ello se utilizaron datos de una estación del SMN ubicada a menos de 

2 km del campo experimental, y se calcularon las temperaturas medias diarias del aire 

(T°C) de la siguiente manera: (Tmáxima + Tmínima)/2. En cada UE se midió la 

temperatura del agua a través de medidores continuos (TermoButtons de Akribis®). 

Un dispositivo ad-hoc de la misma forma y dimensiones que una UE se ubicó en el 

campo experimental durante ambos experimentos con el objetivo de medir el 

volumen de lluvia ingresado en cada UE (mL). Además se llevó un control diario de 

la concentración de oxígeno disuelto de los controles que se midió con un oxímetro 

óptico (YSI® ProODOTM; error = 0,01 mg/L) sumergiendo la sonda a una profundidad 

de 10 cm en el centro de cada UE. La turbidez fue medida de mismo modo que en el 

capítulo I. La conductividad y el pH fueron medidos utilizando un sensor 

multiparamétrico portable Hach® (Fig.3a). La concentración de fósforo y nitrógeno 
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totales fueron determinadas con por el método molibdato-ácido ascórbico y de 

reducción de cadmio utilizando los kits de Hatch® (Phosver®3 y Nitraver®5 

respectivamente) luego de digestión con persulfato de potasio (APHA, 2005).  

La medición de concentración de herbicidas se realizó a través de la toma de 

muestras en los 4 tiempos de muestreo (T0, T1, T2 y T3) y luego fueron mantenidas a 

-20°C hasta su procesamiento. El 2,4-D fue cuantificado a través del método de 

HPLC-UV. Las muestras de agua descongeladas y homegeneizadas fueron pasadas 

a través de la columna seteada a 232 nm. La fase móvil fue de acetonitrilo: agua miliQ 

(60:50) acidificada con ácido fosfórico hasta obtener un pH=4, y se realizaron dos 

curvas de calibración, una de bajas concentraciones y ota de altas, utilizando ácido 

2,4-D de Sigma Aldrich® (APHA, 2005; EPA, 1980). El glifosato fue determinado a 

través del ensayo de tipo inmuno-enzimático con el kit Elisa Microtiter Plate de 

Abraxis®. Siguiendo este método, con el objetivo de trabajar en el rango del kit, las 

muestras correspondientes a las concentraciones más bajas fueron diluídas 

previamente con agua MiliQ 1:1.000 y las altas 1:10.000. El protocolo incluyó un paso 

de derivación utilizando dimetilsulfóxido y la placa fue revelada en una fotómetro de 

microplaca ELISA seteado en 450 nm (Byer et al. 2005). La vida media de ambos 

herbicidas en los dos experimentos fue calculada realizando la regresión exponencial 

de los valores obtenidos a los 4 tiempos para los tratamientos GA y 2,4-DA, con los 

valores de la regresión se calculó la vida media utilizando las siguientes fórmulas: 

 

Regresión exponencial : 

                          

Valor de vida media:  

                  

 

  Para la discusión comparativa entre ambos experimentos, se realizó la 

simulacion de partición ambiental del glifosato y del 2,4-D utilizando el programa EPI 

SuiteTM desarrollado por la agencia ambiental de Estados Unidos (EPA, 2010).  
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Variables biológicas 

La concentración de clorofila α fitoplanctónica, las abundancias del micro 

(>20 µm) y nano (2–20 µm) fitoplancton y del picoplancton (˂2 µm) fueron 

calculadas a través de los métodos detallados en el capítulo I, analizando 

separadamente los organismos vivos y muertos en el caso del micro+nano 

fitoplancton. Se consideraron organismos muertos a aquellos que no tenían 

preservada la estructura celular o la cubierta de sílice para el caso de las diatomeas. 

Se calcularon los valores riqueza específica, la diversidad (índice de Simpson) y la 

equitatividad del micro+nano fitoplancton siguiendo las ecuaciones y métodos del 

capítulo I.  

El efecto del glifosato, el 2,4-D y su mezcla sobre la colonización de la 

comunidad perifítica se estudió mediante la sumersión de dos tiras rectangulares de 

policarbonato de 200 cm2 (4 x 25 cm) (Fig. 2a) cada una sostenida por un gancho de 

metal y orientada de forma similar en todas las UE. Los sustratos fueron sujetados en 

cada bolsa, conservando la misma orientación espacial, a T0 justo después de la 

aplicación de los tratamientos (Fig. 2b). A tiempo final, las tiras de policarbonato 

fueron retiradas, limpiándose la cara interior (cara en contacto con la bolsa). Se 

seleccionó el fragmento a partir de los primeros 5 cm de la línea de superficie, para 

abajo. Los 2 sustratos por mesocosmos, fueron colocados en bolsas herméticas 

individuales  y procesadas inmediatamente, siendo raspados y llevados a un volumen 

final de 60 mL con agua destilada (Fig. 3b y c). La superficie total de raspado para 

cada UE fue calculada midiendo cada sustrato.  
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Fig. 2: Imágenes de los sustratos utilizados para la evaluación del desarrollo del perifiton (a) y su 

ubicación en las UE (b).  

 

 Fig. 3: Imágenes de la medición de propiedades físicas y químicas in situ (a) y del retiro y corte de 

sustratos a tiempo final, con preservación de sólo aquellas superficies colonizadas para el posterior 

procesamiento del perifiton (b y c).  
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Las variables medidas sobre la comunidad perifítica, evaluadas a tiempo final, 

fueron peso seco libre de cenizas, concentración de clorofila α e índice autotrófico y 

las abundancias del micro+nano fito-perifiton y fueron realizadas al igual que en el 

capítulo II. Para la determinación de la concentración de clorofila α, 20 mL del 

volumen que contiene todo lo raspado, fueron filtrados a través de filtros Whatman® 

GF/F y procesados al igual que en el capítulo I. Otros 20 mL fueron utilizados para la 

determinación del peso seco y cenizas a través de su filtración por filtros Whatman® 

GF/C mediante la misma técnica desarrollada en el capítulo II. Utilizando las distintas 

variables de masa calculadas se caracterizó el perifiton según la clasificación 

detallada en la Tabla 1 (Lakatos, 1989). 

 

 

% Cenizas I. Inorgánico 

II. Inorgánico-orgánico 

III. Orgánico-inorgánico 

IV. Orgánico 

˃75 

50-75 

25-50 

˂ 25 

Cenizas/PS*100 

% Clorofila α I. Autotrófico 

II. Auto-heterotrófico 

III. Hetero-autrotrófico 

IV. Heterotrófico 

˃ 0,60 

0,25-0,60 

0,10-0,25 

˂ 0,10 

Clorofila α/PSLC *100 

Tabla 1. Clasificación del perifiton según porcentaje de cenizas y clorofila α, adaptado de Lakatos 

(1989).  

 

  

Análisis estadístico 

Con el objetivo de verificar que ambos experimentos fueran comparables, se 

realizó una prueba de t comparanddo las concentraciones reales de G y 2,4-D de 

cada para cada tratamiento a T0. Para el análisis de las variables físicas y químicas y 

de las abundancias de las diferentes fracciones se aplicó ANOVA de medidas 

repetidas, siendo el tiempo el factor 1 con 4 niveles y el tratamiento el factor 2 con 7 

niveles con comparaciones múltiples de Holm-Sidak. Para el análisis del perifiton y de 
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los índices de diversidad se utilizó ANOVA no paramétrico de Kruskal-Wallis. Los 

programas utilizados fueron SigmaPlot® v11 e InfoStat®.  

El modelo de aditividad de las mezclas se evaluó del mismo modo que el 

capítulo II, construyéndose un gráfico multiparamétrico con las zonas de aditividad, 

sinergismo y antagonismo.  
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Experimento utilizando sistema en estado claro 

Resultados 

Variables físicas y químicas  

Las concentraciones reales de herbicidas analizadas a T0 fueron similares a 

las concentraciones nominales esperadas en tanto que las vidas medias fueron de 16 

días para el glifosato y de 99 días para el 2,4-D (Tabla 2 y Fig. 4).  

 

 Nominal (mg/L) Real (mg/L) 

 G 2,4-D G 2,4-D 

Control 0 0 < LD < LD 

GB 0,30 0 0,28 ± 0,06 < LD 

2,4-DB 0 0,135 < LD 0,11 ± 0,01 

MB 0,30 0,135 0,25 ± 0,05 0,12 ± 0,01 

GA 3 0 3,09 ± 0,08 < LD 
2,4-DA 0 1,35 < LD 1,02 ± 0,07 

MA 3 1,35 2,93 ± 0,33 1,05 ± 0,13 

Vida media (días) 

Glifosato 16 
99 2,4-D 

Tabla 2. Concentraciones nominales y concentraciones reales promedio (± 1 DE) de la concentración 

de herbicidas medidas a T0 en el experimento claro y vidas medias. LD: límite de detección. 

 

 

Fig. 4: Curvas de concentraciones y regresiones exponenciales obtenidas para glifosato y 2,4-D.  

 

La temperatura media diaria del aire fue de 21,9°C (valores mínimo y máximo 

de 15,0 y 24,1°C) mientras que el volumen de lluvia total ingresado en cada UE fue de 

7,840 mL divididos en 6 episodios durante todo el experimento (Fig. 5).  
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Fig. 5: Temperatura promedio del aire y del agua (°C); volumen de lluvia caída (mL) acumuladas en 

cada UE (barras) y concentración de oxígeno disuelto promedio medida en los controles para el 

experimento claro. 

 

La Tabla 3 resume los resultados de las variables físicas y químicas estudiadas 

durante el experimento. De todas, la única que mostró diferencias sostenidas en el 

tiempo respecto de los controles fue el fósforo total que se vio incrementado en los 

tratamientos GA y MA desde el tiempo inicial hasta el tiempo final (ANOVA, p˂0,001 

ambos). También se detectó un aumento significativo de la conductividad a T0 en los 

tratamientos GA y MA. Finalmente, en los tratamientos GA y MA, el pH disminuyó a 

T0 y aumentó a T2 y T3 (ANOVA, p˂0,001 para los tres casos). La turbidez de la MA 

a T3 fue significativamente 1,83 veces mayor al de los controles (ANOVA, p˂0,001).  

Por otro lado, se observó que la conductividad, la turbidez y la concentración 

de clorofila α en los controles sufrieron una disminución significativa hacia el tiempo 

final del experimento.    
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Tabla 3. Variables físicas y químicas de los 4 tiempos en el experimento claro. T0=15 minutos luego de la adición de los herbicidas, T1: 1 día, 

T2: 7 días y T3=23 días. Los valores corresponden a los promedios ± DE de las réplicas (n=6 control, n=3 tratamientos).  En negrita se muestran 

las diferencias significativas respecto del control (ANOVA, p˂0,05). 

  Control GB GA 2,4-DB 2,4-DA MB MA 

Conductividad (mS/cm) 
 T0 262,3 ± 2,2 264,3 ± 0,6 265,7 ± 0,6 263,7 ± 0,6 263,7 ± 0,6 264,7 ± 2,1 266,7 ± 0,6 
 T1 263,6 ± 3,8 265,3 ± 0,6 267,0 ± 1,0 265,3 ± 1,0 265,0 ± 1,0 265,7 ± 3,1 267,7 ± 0,6 
 T2 269,5 ± 1,1 270,0 ± 1,0 270,0 ± 1,0 270,3 ± 0,6 269,7 ± 0,6 270,7 ± 3,5 270,3 ± 0,6 
 TF 223,0 ± 1,7 223,0 ± 3,0 225,0 ± 1,73 225,3 ± 1,2 224,3 ± 2,1 223,0 ± 3,6 223,3 ± 2,5 

Turbidez (NTU) 
 T0 2,12 ± 0,16 2,09 ± 0,33 1,55 ± 0,10 1,99 ± 0,14 2,13 ± 0,22 2,13 ± 0,14 2,05 ± 0,48 
 T1 2,21 ± 0,32 2,32 ± 0,30 2,73 ± 0,71 3,54 ± 0,43 2,56 ± 0,61 2,57 ± 0,38 1,74 ± 0,35 
 T2 1,65 ± 0,34 1,04 ± 0,14 1,55 ± 0,06 2,43 ± 1,03 2,18 ± 0,47 1,03 ± 0,09 1,29 ± 0,47 
 TF 1,77 ± 0,39 2,17 ± 0,33 2,32 ± 0,24 1,83 ± 0,16 2,26 ± 0,17 1,81 ± 0,42 3,28 ± 0,62 

pH 
 T0 8,47 ± 0,04 8,50 ± 0,09 8,30 ± 0,10 8,50 ± 0,12 8,50 ± 0,04 8,43 ± 0,04 8,29 ± 0,08 
 T1 8,46 ± 0,05 8,50 ± 0,10 8,23 ± 0,11 8,61 ± 0,10 8,59 ± 0,04 8,56 ± 0,04 8,26 ± 0,06 
 T2 8,69 ± 0,06 8,74 ± 0,07 9,11 ± 0,03 8,74 ± 0,04 8,73 ± 0,12 8,84 ± 0,03 8,97 ± 0,08 
 TF 8,25 ± 0,20 8,24 ± 0,11 9,11 ± 0,13 8,22 ± 0,15 8,49 ± 0,28 8,23 ± 0,16 9,15 ± 0,25 

Nitrógeno Total (mg/L) 
 T0 0,88 ± 0,12 1,00 ± 0,10   0,83 ± 0,06 1,07 ± 0,06 0,63 ± 0,15 0,70 ± 0,02 1,23 ± 0,15 
 TF 0,93 ± 0,10 0,70 ± 0,10 1,00 ± 0,1 0,9 ± 0,1 1,07 ± 0,06 1,2 ± 0,10 1,13 ± 0,12 

Fósforo Total (mg/L) 
 T0 0,11 ± 0,03 0,14 ± 0,02 0,58 ± 0,02 0,10 ± 0,03 0,11 ± 0,03 0,11 ± 0,02 0,61 ± 0,02 
 TF 0,14 ± 0,07 0,13 ± 0,02 0,60 ± 0,03 0,10 ± 0,02 0,11 ± 0,03 0,17 ± 0,04 0,61 ± 0,07 

Clorofila α (µg/L)  
 T0 6,62 ± 1,07 6,79 ± 1,18 5,77 ± 3,11 5,77 ± 3,27 10,19 ± 4,44 3,40 ± 0,59 5,09 ± 1,02 
 T1 2,21 ± 1,19 4,41 ± 2,12 2,38 ± 1,56 3,74 ± 2,35 2,38 ± 1,18 3,74 ± 1,18 2,72 ± 0,59 
 T2 4,92 ± 2,36 4,07 ± 2,70 8,83 ± 0,59 6,45 ± 0,59 4,41 ± 2,12 4,07 ± 2,04 5,43 ± 0,59 
 TF 2,72 ± 0,53 2,04 ± 1,76 4,07  ± 1,02 1,02  ± 1,02 2,04  ± 1,02 1,70  ± 0,59 3,40  ± 0,59 
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Micro+nano fitoplancton  

Durante el experimento y teniendo en cuenta todos los tratamientos, se 

identificaron 18 especies pertenecientes a 6 grupos (Tabla 4). Considerando los 

controles en cada tiempo y calculando los porcentajes de las abundancias de cada 

grupo respecto al total, predominaron los organismos pertenecientes al grupo 

Chlorophyta en todos los tiempos con excepción de T2, con un máximo de 68,42% 

(T0) y un mínimo de 29,88% (T2), seguidas por Dinophyceae con un máximo de 

30,15% (T2) y un mínimo de 5,46% (T3). En tercer lugar, se encontró el grupo 

Bacillariophyceae con un máximo de 22,11% (T2) y un mínimo de 2.99% (T1). 

Chrysophyceae se encontró sólo a T1 con un 36,24% y a T2 con un 17,76%, mientras 

que el grupo Cyanobacteria tuvo un máximo de 1,07% (T3), finalmente los 

organismos pertenecientes a Cryptophyceae sólo fueron encontrados a T0 (Fig. 6). 

Tabla 4. Listado de especies durante todo el experimento claro considerando controles y tratamientos.  

 

 

Grupo Especie  

Cyanobacteria Leptolyngbya sp. 
Chlorophyta Choricystis sp.  

 Cosmarium sp.  
Chlorella sp. 

 Oocystis solitaria 
 Scenedesmus pulloides 

Scendesmus acuminatus 
Scenedesmus ecornis 

 Tetraedron minimum 
 Staurastrum sp. 

Phacotus sp.  
Bacillariophyceae Monoraphidium circinale 

Monoraphidium concortum 
Fragilaria sp. 
Navicula sp 

Dinophyceae Peridinium sp. 
Chrysophyceae 
Cryptophyceae 

Ochromonas sp. 
Cryptomona erosa 
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Fig. 6: Abundancia relativa de grupos algales del micro+nano fitoplancton en los controles de los 4 

tiempos (T0, T1, T2 y T3) del experimento claro. 

En el sistema claro la abundancia de los organismos del micro+nano 

fitoplancton vivo presentó un máximo de 20.289 ± 4.611 ind/mL a T0 (2,4-DB) y un 

mínimo a T3 con 765 ± 517 ind/mL (GB). La abundancia de los organismos muertos 

varió entre un mínimo de 282 ± 138 ind/mL a T2 (GA) y un máximo de 3.202 ± 1.585 

ind/mL a T0 (MB). Se observaron efectos de los tratamientos para esta fracción, a T0 

el micro+nano vivo aumentó significativamente 1,3 veces en el tratamiento 2,4-DB 

(ANOVA, p=0,007), disminuyendo 0,68 veces para el tratamiento MB (ANOVA, 

p=0,004) (Fig. 7A). Al mismo tiempo los organismos muertos aumentaron en 

abundancia en los tratamientos MB y MA (ANOVA, p˂0,001 y p=0,008 

respectivamente) (Fig. 8A). Estas dos últimas variaciones no fueron persistentes en el 

tiempo, ya que a T1 en ambos tratamientos la abundancia de organismos del 

micro+nano fitoplancton muertos fue significativamente menor que en los controles. 

La mayor variación de los organismos vivos respecto de los controles producto de los 

tratamientos fue observada a T2, donde las abundancias mostraron aumentos de 5,5 

y 2,5 veces del micro+nano vivo para los tratamientos GA y MA (ANOVA, p˂0,001 y 

p=0,003 respectivamente). Finalmente, a T3 no se observaron diferencias 
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significativas respecto de los controles para ningún tratamiento en los organismos 

vivos y muertos (Fig. 7A y 8A).  

En las figuras 7B y 8B se presentan las diferencias respecto a los controles de 

las abundancias de los organismos vivos (Fig. 7) y muertos (Fig. 8) de las principales 

4 especies que cubren el 80,05% del total de las abundancias de los organismos 

vivos. Si bien se graficaron estas 4 especies, el análisis estadístico fue realizado para 

todas las especies presentes. Las variaciones de las abundancias por especie 

muestran una correspondencia entre el aumento de las abundancias totales a T2 para 

los tratamientos GA y MA y las abundancias de la especie más abundante Choricystis 

sp. (Fig. 7B.1) mientras que los aumentos a T0 en el tratamiento 2,4-DA parecen ser 

explicados por el aumento de Peridinium sp. (Fig. 7B.2). Finalmente, disminuciones 

significativas de los individuos muertos de Ochromonas sp. se observaron a T1 en los 

tratamientos GB, GA, 2,4-DB, MB y MH (Fig. 8B.3).  
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Fig. 7: Abundancia de organismos vivos del micro+nano fitoplancton (A) y variaciones de las 

abundancias específicas para las 4 especies más abundantes (B 1, 2 3 y 4) para los 4 tiempos (T0, T1, 

T2 y T3). Barra: +/- 1DE. (*) diferencia significativa respecto de los controles (ANOVA p˂0,05, 

comparaciones múltiples de Holm-Sidak). Las ilustraciones no están a escala. 
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Fig. 8: Abundancia de organismos muertos del micro+nano fitoplancton (A) y variaciones de las 

abundancias específicas para las  4 especies más abundantes (B 1, 2 3 y 4) para los 4 tiempos (T0, T1, 

T2 y T3). Barra: +/- 1DE (*) diferencia significativa respecto de los controles (ANOVA p˂0,05, 

comparaciones múltiples de Holm-Sidak). Las ilustraciones no están a escala. 
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Tabla 5. Valores promedio de riqueza específica (S), diversidad (Simpson) y equitatividad del 

micro+nano fitoplancton para cada tiempo y tratamiento. Negrita: valores estadísticamente significativos 

respecto del control (Kruskal-Wallis, p˂0,05).  

En la Tabla 5 se presentan los valores promedio obtenidos de riqueza 

específica, diversidad específica y equitatividad del micro+nano fitoplancton para cada 

uno de los tratamientos y tiempos.  Se observa una disminución de la diversidad en 

los tratamientos GA y MA a T2 (KW, p=0,0013 y p=0,04 respectivamente) así también 

como de la equitatividad (KW, p=0,01 y p=0,04 respectivamente). Finalmente, a T3 la 

riqueza aumentó 49% en la MA (KW, p=0,02). 

 

 Riqueza (S) Simpson (1-D) Equitatividad 

T0 

Control 10,50 0,62 0,27 

GB 10,67 0,67 0,30 

GA 9,00 0,61 0,29 

2,4-DB 9,67 0,67 0,31 

2,4-DA 8,67 0,65 0,33 

MB 6,00 0,54 0,37 

MA 8,00 0,62 0,34 

T1 

Control 8,67 0,61 0,31 

GB 9,00 0,59 0,28 

GA 8,33 0,59 0,30 

2,4-DB 8,00 0,63 0,35 

2,4-DA 7,33 0,63 0,37 

MB 7,33 0,53 0,30 

MA 6,67 0,50 0,30 

T2 

Control 7,83 0,70 0,47 

GB 8,33 0,71 0,43 

GA 9,33 0,23 0,14 

2,4-DB 6,00 0,61 0,47 

2,4-DA 7,00 0,65 0,45 

MB 5,33 0,56 0,48 

MA 10,33 0,50 0,20 

T3 

Control 5,83 0,60 0,46 

GB 4,67 0,37 0,40 

GA 8,00 0,62 0,37 

2,4-DB 7,67 0,74 0,51 

2,4-DA 6,33 0,66 0,48 

MB 5,67 0,57 0,43 

MA 8,67 0,48 0,25 
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Picoplancton  

Las PEuk oscilaron entre un máximo de 2.826 (± 1.360) ind/mL a T2 y un 

mínimo 826 (± 696) ind/mL a T3, mostrando aumentos significativos a T2 para GA y 

MA con valores medios de 414% (ANOVA, p˂0,001) y 204% (ANOVA, p=0,006) 

respectivamente (Fig. 9A). Las Pcy mostraron un valor máximo a T2 con 104,313 (± 

72,043) ind/mL y el mínimo a T1 con 79,910 (± 9,832) ind/mL. No se observaron 

efectos de los tratamientos para esta fracción (Fig. 9B). Finalmente, las BH variaron 

desde 5,08E6 (± 2,73E6) a T1 hasta 2,59E7 (± 3,6E6) a T2, esta fracción tuvo 

variaciones significativas en varios tiempos en los diferentes tratamientos: a T0 con un 

aumento promedio de 52% en GA (p˂0,001), a T1 2,4-DA, GA y MA mostraron 

incrementos de 60%, 49% y 136% (p˂0,001 todos). De manera opuesta, a T2 algunos 

tratamientos mostraron una abundancia menor en comparación con los controles con 

-26% (p=0,011), -27% (p=0,008) y -27% (p=0,009) para GA, 2-4-DA y MA (Fig. 9C). 
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Fig. 9: Valores medios (+ 1DE) de las abundancias del picoplancton en el experimento claro. a) Pico-

eucariotas (PEuk), b) Picocianobacterias (Pcy) y c) Bacterias heterótrofas (BH). (*) diferencia 

significativa respecto de los controles (ANOVA p˂0,05, comparaciones múltiples de Holm-Sidak).  
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Perifiton  

Respecto a la fracción algal del perifiton, se determinaron 13 especies 

pertenecientes a 5 grupos (Tabla 6). Las Bacillariophyceae representaron el 87,7% de 

la abundancia total en el grupo control, seguida por Crysophyceae con un 9,7%. 

Finalmente, Dinophyceae, Chlorophyta y Cyanobacteria, las que registraron bajas 

proporciones con 1,6%, 0,9% y 0,1% respectivamente (Fig. 10). El análisis de las 

abundancias totales de los componentes autótrofos de la comunidad no arrojó 

diferencias significativas de los tratamientos respecto de los controles. Sin embargo, 

el estudio de las abundancias por especie mostró un aumento de la cianobacteria 

filamentosa Leptolyngbya sp. con un desarrollo de 16,8 veces mayor con respecto a 

los controles en GA (KW, p=0,01) y de 36,5 veces en MA (KW, p=0,0027). Por otro 

lado, en el tratamiento MA también se observó un incremento de aproximadamente 20 

veces de la abundancia de Staurastrum sp. (KW, p=0,01) con respecto al control. 

 

Grupo Especie 

Cyanobacteria Leptolyngbya sp. 

 
Aphanocapsa sp. 

 
Aphanothece sp. 

Chlorophyta Cosmarium 1 sp. 

 Cosmarium 2 sp. 

Staurastrum sp. 
 Oocystis solitaria 
 Scenedesmus sp. 

 Tetraedron mínimum 

Bacillariophyceae Fragilaria sp. 

 
Navicula sp 

Dinophyceae Peridinium sp. 

Chrysophyceae Ochromonas sp. 
Tabla 6. Listado de especies de la fracción algal del perifiton del experimento claro considerando 

controles y tratamientos.  
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Fig. 10: Abundancia relativa de grupos algales en el perifiton en todos los tratamientos.  

 

El análisis de la riqueza específica y de los índices de diversidad de las 

especies algales y de cianobacterias presentes no mostraron diferencias significativas 

entre los tratamientos. 

Durante el experimento, la comunidad perifítica en los controles, alcanzó un 

valor promedio de PS de 67,11 (± 11,67) µg/cm2. Los efectos de los tratamientos 

sobre el desarrollo de la comunidad mostraron que en los tratamientos GA y MA se 

obtuvieron concentraciones de clorofila α con respecto a los controles 3 y 4 veces 

mayores, respectivamente. El mismo patrón de aumento se observó para el PS y el 

PSLC, sin embargo, las diferencias no fueron estadísticamente significativas para 

estos casos (Fig. 11). 
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Fig. 11: Variables de masa del desarrollo del perifiton en el experimento claro: PS (Peso Seco), PSLC 

(Peso Seco Libre de Cenizas) y clorofila α. En la figura se observan los valores obtenidos para cada UE 

(puntos) y la mediana (barra). (* KW, p˂0,05). 

 

La clasificación del perifiton a partir de los porcentajes de cenizas y la 

concentración de clorofila α siguiendo lo propuesto por Lakatos (1989), muestra que la 

comunidad tiende hacia una estructura de naturaleza más orgánica y autotrófica en 

escenarios con presencia de glifosato (GA y MA) (Fig. 12).  
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Fig. 12: Clasificación según Lakatos (1989 del perifiton por tratamiento desarrollado durante el 

experimento en el sistema claro. Se visualiza cada réplica (punto) y el promedio de los tratamientos 

(barra).  

 

Estudio del efecto mezcla sobre las principales variables estructurales  

En la Fig. 13 se muestra el análisis integrado del tipo de efecto que tuvo la 

mezcla de herbicidas sobre las principales variables físicas, químicas y biológicas. 

Para cada variable se estudiaron por separado los efectos mezcla de las 

concentraciones bajas (MB) y concentraciones altas (MA) a cada tiempo. Cuando los 

valores obtenidos en los tratamientos mezcla se desviaron del modelo aditivo los 

intervalos de confianza obtenidos son visualizados dentro de las zonas de 

antagonismo (izq) o sinergismo (der) según corresponda.   

Se observaron cuatro desviaciones a la aditividad. La concentración de clorofila 

α (T0) en MA y las abundancias de organismos vivos del micro+nano fitoplancton en 

MA (T3) y de organismos muertos en MA (T2), mostraron antagonismo (t-student 
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p˂0,05). Por otro lado, la abundancia de organismos vivos del micro+nano 

fitoplancton en MB (T2) mostró sinergismo.   
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Fig. 13: Estudio del efecto mezcla sobre las variables físicas, químicas y biológicas en el experimento claro. Para cada variable se graficó el 

efecto mezcla a concentración baja (MB) y a concentración alta (MA) en los 4 tiempos de muestreo (T0, T1, T2 y T3) y en T3 para el perifiton. 

Los recuadros  verticales en gris oscuro del -1 al 1 corresponden a las zonas de los efectos esperados por aditividad con un intervalo de 

confianza del 95%. Todos los intervalos están normalizados a (-1,1) para una visualización comparativa entre las variables. (*) t-Student, 

p˂0,05.  
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Discusión  

Este experimento fue realizado en mesocosmos al aire libre utilizando 

comunidades establecidas con un sistema que puede ser caracterizado, por sus 

valores de abundancias, turbidez, concentración de clorofila α y el fósforo total, 

como claro y mesotrófico (Wetzel, 2001; Scheffer et al. 1993). Los resultados 

mostraron el efecto sostenido en el tiempo en los sistemas tratados con 3 mg/L de 

glifosato en su formulado comercial Roundup Max®, sea solo o mezclado con 2,4-

D (GA y MA), a través del aumento del fósforo total. Este tipo de aumento luego de 

la adición de formulados comerciales de glifosato, que en este caso fue de 0,465 y 

0,485 mg/L para GA y MA respectivamente fue previamente reportado en otros 

trabajos, según la concentración utilizada en cada caso (Pérez et al. 2007, Vera et 

al. 2012, Pizarro et al. 2016, Gattás et al. 2016). La molécula de glifosato es un 

compuesto fosforado (C3H8NO5P). El fósforo representa 18,32% de su peso 

molecular. Al contaminar el sistema experimental con G (solo o en combinación 

con 2,4-D) ese fósforo pasa a ser parte de los procesos físicos, químicos y 

biológicos que afectan la integridad estructural y funcional de los sistemas. La 

concentración más alta del formulado comercial (3 mg/L) que se utilizó en este 

experimento aportó, en teoría, 0,55 mg/L de fósforo al sistema, lo que explicaría el 

aumento observado. En los casos donde la concentración agregada fue 10 veces 

menor (GB y MB) no se observaron diferencias significativas en el fósforo total del 

sistema, lo que podría ser consecuencia de la no detección por el método o por la 

variabilidad entre las UE al encontrarse al aire libre y la probabilidad de tomar 

muestras heterogéneas entre UE. En consecuencia, el efecto de agregado de 

fósforo a menores concentraciones podría no ser detectado por esta variabilidad. 

Por otro lado, la conductividad aumentó inmediatamente de aplicados los 

tratamientos GA y MA (T0), debido probablemente al aporte de sales por parte del 

formulado comercial Roundup Max®, ya sea la sal de amonio del glifosato u otras 

sales correspondientes a los aditivos que no se encuentran declarados en la 

etiqueta del envase comercial.  

Se detectó una disminución general (controles y tratamientos) de las 

abundancias del micro+nano fitoplancton y de la concentración de clorofila α, entre 

el T0 y T1 (24 hs de diferencia), que podría asociarse a la baja abrupta de ~5°C en 

la temperatura del agua (Fig. 5). Esta disminución de temperatura se observa 

como local, ya que no fue registrada por la estación meteorológica. Por otro lado, a 
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T2 la concentración de clorofila α volvió a niveles similares a los de T0 pero sin 

detectarse que el micro+nano fitoplancton recuperara los valores de abundancia 

inicial, por lo que el aumento de la concentración de clorofila α planctónica podría 

estar asociada al aumento de la PEuk que se hizo claramente significativo, 

principalmente en los tratamientos en presencia de glifosato. También se observó 

que las precipitaciones, concentradas hacia el final del experimento, produjeron 

una baja en la conductividad y la concentración de clorofila α fitoplanctónica. Este 

tipo de dinámica y su posible importancia sobre el comportamiento de las distintas 

fracciones microbianas autotróficas es observable únicamente en sistemas 

complejos al aire libre. Las implicancias que puedan tener, o no, este tipo de 

dinámicas en el impacto de los contaminantes no pueden predecirse a partir de 

modelos más sencillos en condiciones controladas de laboratorio.  

Respecto a las comunidades estudiadas y los tratamientos, se observó que 

el Roundup Max® provocó efectos mayores que el AsiMax 50® sobre la estructura 

de las mismas. En este sentido, en los tratamientos GA y MA se observa un 

aumento de las abundancias del micro+nano fitoplancton y de las PEuk y una baja 

en las BH en T2. No se observaron disminuciones de ninguna fracción ni de 

ninguna especie en estos tratamientos con Roundup Max® a concentraciones 

altas, lo que podría entenderse como un tipo de efecto directo en la promoción del 

crecimiento algal como producto del aumento del fósforo disponible (Vera et al. 

2010, Qiu et al. 2013, Pizarro et al. 2016). Respecto al pH, se observó una 

disminución a T0 y un aumento a T2 y T3 de los tratamientos GA y MA lo que 

podría ser consecuencia de la variación en la actividad fotosintética por el aumento 

y la disminución respectivamente del ácido carbónico en el sistema (Tucker & 

D’Abramo, 2008). A T0 no se observó en ninguno de esos tratamientos ni la baja 

de los organismos vivos ni la suba de los muertos, por lo que la reducción inicial 

del pH pudo haber sido provocada por la reducción de la tasa fotosintética como 

producto de la inhibición de la actividad enzimática de la EPSP. Mientras que el 

aumento a T2 pudo ser consecuencia del del aumento observado en las 

abundancias de la fracción del micro+nano fitoplancton y de las PEuk, 

conservándose el efecto hasta T3.  

 En la tabla 7 se presentan los resultados de la revisión bibliográfica de 

experimentos realizados sobre la fracción planctónica de cuerpos de agua dulce, 

donde se utilizaron productos a base de glifosato, 2,4-D o su mezcla. Los trabajos 



117 

 

realizados utilizando glifosato muestran estimulación de alguna fracción autotrófica 

planctónica, ya sea del micro+nano fitoplancton (Gattás et al. 2016 y 2018), de las 

PEuk (Gattás et al. 2016) o de las Pcy (Pérez et al. 2007, Vera et al. 2012), 

habiendo casos donde aumentaron las PEuk y las Pcy en el mismo sistema 

(Pizarro et al. 2016). Es particularmente interesante que en Vera et al. (2012) se ha 

observado el aumento del micro+nano fitoplancton y las Pcy en el mismo 

experimento, lo que descartaría la posibilidad de realizar una generalización sobre 

la competencia entre el micro+nano fitoplancton y las Pcy. El aprovechamiento del 

glifosato como fuente de fósforo depende probablemente más de la composición 

específica y proporciones relativas de ambas fracciones y de la existencia, o no, de 

especies capaces de utilizarlo.  

Por otro lado, y en el mismo sentido de estimulación en el crecimiento, a T3 

se observó un mayor grado de desarrollo del perifiton en los tratamientos GA y MA, 

con el aumento de la clorofila α y de las abundancias específicas de la 

cianobacteria filamentosa Leptolyngbya sp. y de Staurastrum sp. observándose, en 

este caso, una tendencia hacia una comunidad más orgánica y autotrófica. Las 

especies del género Staurastrum son desmideáceas planctónicas con capacidad 

de síntesis de mucilago, que se cree puede funcionar como sistema de defensa 

ante predadores, con agregación de los organismos en ciertas circunstancias 

(Wiltshire et al. 2003). En este caso la especie Staurastrum sp. que fue poco 

abundante en el micro+nano fitoplancton, es probable que dada su forma, con 

cuatro brazos largos en forma de equis y su capacidad de síntesis de mucílago, 

haya permitido un aumento de su adhesión- a la comunidad perífitica. Este 

proceso pudo haber sido potenciado por la formación de una trama más tupida 

producto el aumento de la filamentosa Leptolyngbya sp. en esta comunidad (Souza 

& Ferragut, 2012). La proporción del grupo Bacillariophyceae en estos dos 

tratamientos disminuyó, este grupo algal posee frústulos de sílice, lo que podría 

explicar el cambio observado entre el peso seco libre de cenizas y el contenido de 

clorofila α (Nalewajko, 1966). Además, la disminución de la proporción de 

Bacillariophyceae en conjunto con el aumento de las cianobacterias filamentosas y 

de Staurastrum sp. podrían explicar la tendencia  observada hacia una comunidad 

más orgánica y autotrófica. 
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 Si bien el aumento en la abundancia del micro+nano fitoplancton, PEuk y la 

fracción algal del perifiton pueden ser explicados por el aumento del fósforo del 

sistema aportado por la molécula de glifosato. Es pertinente mencionar que ese 

fósforo no está inmediatamente biodisponible para los organismos autotróficos 

eucariotas; su disponibilidad se presenta recién luego de su metabolización 

bacteriana (Shushkova et al. 2010, Sun et al. 2019). Algunas bacterias y 

cianobacterias pueden romper los enlaces fosfonatos como el del glifosato a través 

de una enzima específica (carbono-fósforo liasa) (Hove-Jensen et al. 2014). Por 

este motivo, algún tipo de degradación bacteriana de la molécula de glifosato tuvo 

que haber ocurrido para que a los 7 días del experimento se observara el 

crecimiento de la fracción autotrófica eucariota (Choricystis sp. y las PEuk) y de la 

biomasa autotrófica del perifiton a tiempo final como producto del enriquecimiento 

en fósforo. Dos hechos sustentan el efecto directo en el crecimiento de las 

fracciones algales y cianobacterias por enriquecimiento con fósforo en este 

experimento: 1. Las abundancias de las BH sufrieron aumentos a T0 y T1, lo que 

pudo haberse debido a un aumento de las abundancias de las bacterias 

degradadoras al igual que en lo observado en otros trabajos (Vera et. al 2012, 

Pizarro et al. 2016); 2. La vida media del glifosato fue de 16 días, más allá de que 

una parte pudo haber sido absorbida, a los 7 días ya podría haber habido una 

cantidad significativa de fósforo biodisponible y, a tiempo final, la mayor parte del 

glifosato se encontraría degradado.  

Los valores de vida media del glifosato registrados a partir de experimentos 

utilizando sistemas de agua dulce y metodologías similares es muy diverso, yendo 

de 7 (Pérez et al. 2007) a 79 días (Gattás et al. 2016). El valor de vida media del 

glifosato en este experimento (16 días) fue igual al valor encontrado por Vera et al. 

(2012), pero bastante menor a lo encontrado por Pizarro et al. (2015) quienes 

registraron una vida media de 31,5 días a partir de un experimento realizado en 

agua con muy bajo contenido de clorofila α planctónica (sistema claro). Este rango 

amplio de los valores de vida media encontrados en los distintos trabajos es 

probablemente debido a diferentes factores que pueden modificar la tasa de 

degradación del glifosato como la temperatura, la cantidad de sedimentos y las 

comunidades biológicas presentes (Heinonen-Tanski, 1989; Tsui & Chu, 2008; 

Annett et al. 2014).  
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Finalmente, el análisis de las variables de diversidad del micro+nano 

fitoplancton mostró una baja de la diversidad y equitatividad al mismo tiempo (T2) y 

tratamientos (GA y MA) de forma consecuente con el aumento observado de la 

especie dominante Chorycistis sp. Si bien la relación entre la diversidad de un 

ecosistema y su estabilidad es un debate que lleva muchos años, se asume que 

depende del tipo de sistema estudiado y de cada situación en particular (McCann, 

2000) y que, además, la diversidad tiene un valor intrínseco (Ghilarov, 2000). Debe 

alertarse entonces, que una sola aplicación del herbicida más utilizado en nuestro 

país puede provocar la disminución de diversidad de la fracción fitoplanctónica.   
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 Referencia Producto Condiciones 
experimentales 

Estado del 
agua 

Tratamientos 
(mg/L) 

Tiempo  
(días) 

Micro+nano 
fitoplancton 

Picoplancton 
autotrófico 

Bacterias 
heterótrofas 
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G

li
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s
a
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Pérez et al. 
(2007) 

Roundup
®
 Mescosmos en 

tierra  
Meso-

eutrófico 
6 and 12  1,6 and 11  Disminución Aumento (~40 veces 

Pcy) 
Sin efecto 

Vera et al. 
(2012) 

Glifosato 
Atanor

®  
Mesocosmos 

90L 
Mesotrófico 3,5 0,1,7,14 and 

21 
Aumento Aumento (Pcy) Aumento 

 

Pizarro et al. 
(2016) 

Ácido Mesocosmos 
70L 

Oligotrófico 
Eutrófico 

2,5 1,8,19 y 33 Sin efectos 
Sin efectos 

Aumento (PEuk y Pcy) 
Aumento (Pcy) 

Aumento 
Disminución 

Gattás et al. 
(2016) 

Ácido y 
Roundup 

Max
®
 

Mesocosmos 
70L 

Mesotrófico 6 0,13 y 34 Aumento con el 
ácido y con 
Roundup

®
 

Aumento con 
Roundup

®
 

Disminución a 
los 13 días 

Gattás et al. 
(2018) 

Roundup 
Max

®
 

Mesocosmos 
400L 

Eutrófico 5 0,1 y 7 Aumento   

Boyle (1980)  Sal DMA  Mesocosmos en 
tierra 

Hiper-
eutrófico 

~0,6 y ~1,2 
(estimado) 

3,7, 14, 28, 
56  

Aumento en la 
clorofila α 

  

  Microcosmos en 

Laboratorio 

Hiper-
eutrófico 

1 y 2 1,2,4 y 7     

Kobraei & 
White (1996) 

 Sal DMA  Campo Eutrófico 2  Aumentado a 2 
mg/L 

  

  Microcosmos 
950 mL 

Eutrófico 2,10,40,100 and 
1000  

0,1,2,4,5,7 
and 8  

   
 
 

Aguayo et al. 
(2014) 

Ácido Microcosmos 
500 mL 

Oligotrófico 20 20   Actinobacterias 
aumentadas 

Lozano et al. 
(2019) 

(Capítulo I) 

AsiMax 50
®
  Microcosmos 

450 mL 
Mesotrófico 0,0,02, 0,2, 

2,20,200 y 2.000 
0 y 7 Disminuído a  

2.000 mg/L 
PEuk disminuídas a 
2.000 mg/L (T0), Pcy 
aumentadas a  2.000 

mg/L (7 días) 

 

   Eutrófico 0,0,02, 0,2, 
2,20,200 y 2.000 

0 y 7 Aumentado desde 
0,02 hasta 20 

mg/L, disminuído 
a  2.000 mg/L 

PEuk y Pcy 
aumentadas a 2.000 

mg/L (T0), Pcy 
aumentadas a 200 y 
2.000 mg/L (7 días) 

Aumento a 
2.000 mg/L (7 

días) 

M
e
z
c
la

 Lozano et al. 
(2018) 

(Capítulo II) 

Glifosato 
Atanor

®
 y 

AsiMax 50
®
 

Microcosmos 
450 mL 

Eutrófico 0.3, 3 y 6 (G), 
0,135 and 1,35 y 

2,7 (2,4-D) 

7 Disminución en  3 
y 6  mg/L (G)  

  

Tabla 7. Revisión bibliográfica sobre efectos del glifosato, 2,4-D y su mezcla en ecosistemas de agua dulce. 
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Los efectos del 2,4-D sobre las variables estructurales estudiadas como las 

abundancias y la estructura taxonómica de las distintas fracciones planctónicas 

fueron menores, sin presentar ninguna tendencia clara. No se detectaron tampoco 

efectos del 2,4-D sobre el desarrollo del perifiton. Algunos trabajos han reportado 

la estimulación del crecimiento algal por parte del 2,4-D ya sea en ensayos 

utilizando comunidades (Boyle 1980, Kobraei & White, 1996) o cultivos 

monoalgales (Wong, 2000).  En el Capítulo I se concluyó que el mismo formulado 

comercial de 2,4-D utilizado en este experimento (AsiMax 50®) a concentraciones 

bajas estimula el crecimiento fitoplanctónico dependiendo de las características en 

composición y abundancia de la comunidad a partir de la cual se realizaron los 

ensayos, siendo en ese caso el sistema turbio el más afectado. En este 

experimento se utilizó una comunidad bastante similar a la utilizada en el 

experimento descripto en el primer capítulo, la cual fue denominada como clara, 

siendo en ese caso y en el aquí reportado Choricystis sp. la especie más 

abundante del micro+nano fitoplancton. Por lo tanto, los resultados obtenidos en 

mesocosmos al aire libre a las concentraciones ensayadas (1,35 y 0,135 mg/L) 

coinciden con lo observado previamente en los microcosmos en condiciones 

controladas de laboratorio (Lozano et al. 2019). La vida media estimada del 2,4-D 

fue de 99 días, más de 6 veces superior a la encontrada para el glifosato en el 

mismo experimento y 3 veces mayor al máximo reportado ya que los datos 

existenten presentan un rango de 3,2 a 27,8 días (EPA, 2005).  Si bien se han 

descripto bacterias capaces de degradar el 2,4-D (Islam et al. 2018) y habiéndose 

observado a T1 un aumento en las BH en los tratamientos con 2,4-D, estos 

cambios no fueron permanentes en el tiempo, lo que podría explicar una baja tasa 

de degradación.  

Respecto a los efectos de la mezcla, tanto en concentración alta como en 

baja, en general se verificó aditividad, aunque se detectaron algunos casos de 

antagonismo y sinergismo. En general las variables se comportaron de forma 

aditiva, probablemente porque el efecto de estimulación auxínica del 2,4-D no fue 

constatado, posiblemente por no haber especies sensibles al igual que lo 

observado en el experimento claro del Capítulo I. En el caso particular del 

sinergismo encontrado para las abundancias del micro+nano fitoplancton vivo a T2 

para las concentraciones más bajas de glifosato podría deberse a las propiedades 

de aporte de fósforo al sistema que posee el glifosato y a las propiedades 
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auxínicas del 2,4-D (Boyle, 1980, Kobraei & White, 1996, Wong, 2000). En 

presencia del fósforo aportado por el glifosato y ante un estímulo auxínico hacia el 

crecimiento o reproducción, que fuera verificado en el capítulo I en un sistema 

turbio en condiciones controladas de laboratorio, las abundancias de las especies 

sensibles al 2,4-D como hormona del crecimiento podrían verse estimuladas de 

forma sinérgica. Sin embargo, este sinergismo se encontró muy cerca del intervalo 

de confianza (95%) de la aditividad y debe tomarse con recaudos.  
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Experimento utilizando sistema en estado turbio 

Resultados  

Variables físicas y químicas  

Las concentraciones reales de herbicidas analizadas a T0 fueron similares a 

la concentración nominal aplicada, en tanto que las vidas medias estimadas fueron 

de 41 días para el glifosato y de 69 días para el 2,4-D (Tabla 8, Fig. 14).  

 

        Nominal (mg/L) Real (mg/L) 

      G 2,4-D G 2,4-D 

Control 0 0 < LD < LD 

GB 0,30 0 0,36 ± 0,08 < LD 

2,4-DB 0 0,135 < LD 0,14 ± 0,01 

MB 0,30 0,135 0,33 ± 0,05 0,11 ± 0,01 

GA 3 0 3,14 ± 0,09 < LD 
2,4-DA 0 1,35 < LD 1,28 ± 0,02 

MA 3 1,35 2,82 ± 0,43 1,26 ± 0,08 

Vidas medias (días) 

Glifosato                            41 
                           69  2,4-D 

Tabla 8. Concentraciones nominales y concentraciones reales promedio (± 1 DE) de la 

concentración de herbicidas medidas a T0 en el experimento turbio y vidas medias. LD: límite de 

detección G=0,05 µg/L y 2,4-D=0,3 µg/L. 

 

 

Fig. 14: Concentración de glifosato (izq.) y de 2,4-D versus tiempo, curvas y ecuaciones de ajuste. 

 

 

La temperatura media diaria del aire durante todo el experimento fue de 

17,9°C, variando entre un mínimo de 13,8  y un máximo de 23,2°C. El volumen de 

lluvia total ingresado en cada UE fue de 7.275 mL (6 episodios de lluvia) (Fig. 15). 
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Fig. 15: Temperatura promedio del aire y del agua (°C); volumen de lluvia caída (mL) acumuladas 

en cada UE (barras) y concentración de oxígeno disuelto promedio media en los controles para el 

experimento turbio. 

 

En la Tabla 9 se resumen los resultados de las principales variables físicas y 

químicas estudiadas. De todas las variables físicas y químicas, la única que mostró 

diferencias sostenidas en el tiempo respecto de los controles fue el fósforo total 

que se vio incrementado en los tratamientos GA y MA desde el tiempo inicial hasta 

el tiempo final (p˂0,001 ambos). La conductividad también aumentó en los 

tratamientos GA y MA a T0, el pH se redujo a T0 para los tratamientos GA y MA 

mientras que en los tratamientos con 2,4-D, tanto a baja como a alta 

concentración, en mezcla o individualmente, se observó una disminución del pH 

desde T2 que perduró hasta T3. Se detectaron varios aumentos de la clorofila α 

planctónica en los distintos tratamientos. Los dos tratamientos en los que se 

observó mayores cambios en clorofila a fueron GA y MA a T1 y T2. Por otro lado, 

se observó que los valores de conductividad, turbidez y concentración de clorofila 

α en los controles disminuyeron hacia el final del experimento.  
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Tabla 9. Variables físicas y químicas de los 4 tiempos en el experimento turbio. T0=15 minutos luego de la adición de los herbicidas, T1: 1 día, T2: 7 días y 

T3=21 días. Los valores corresponden a las medias ± DE de las réplicas (n=6 control, n=3 tratamientos).  En negrita se muestran las diferencias 

significativas respecto del control (ANOVA, p˂0,05). 

 Control GB GA 2,4-DB 2,4-DA MB MA 

Conductividad (mS/cm) 

T0 73,47 ± 0,15 73,73 ± 0,12 75,10 ± 0,44 73,70 ± 0,00 74,13 ± 0,12 73,73 ± 0,06 75,23 ± 0,15  
T1 74,02 ± 0,12 73,83 ± 0,15 73,60 ± 0,26 74,07 ± 0,06 74,13 ± 0,15 73,83 ± 0,06 74,00 ± 0,10 
T2 74,55 ± 0,31 74,80 ± 0,10 75,63 ± 0,32       75,50 ± 1,06 74,47 ± 0,21 74,93 ± 0,35 74,40 ± 0,30 
TF 65,88 ± 0,57 66,17 ± 0,81 66,20 ± 0,35 68,30 ± 0,72 66,37 ± 0,15 65,90 ± 0,30 66,7 3 ± 0,55 

Turbidez (NTU) 

T0 12,03 ± 1,27 12,90 ± 0,10 12,70 ± 0,10 13,00 ± 0,36 13,13 ± 0,12 13,43 ± 0,23 12,40 ± 0,61 
T1 13,70 ± 0,82 14,40 ± 1,31 14,63 ± 1,57 15,30 ± 0,30 15,67 ± 1,26 14,63 ± 0,96 15,27 ± 2,74 
T2 13,18 ± 1,71 13,57 ± 2,61 11,33 ± 0,38 13,97 ± 2,30 13,83 ± 1,21 12,70 ± 1,84 11,87 ± 1,07 
TF 7,67 ± 1,03 9,00 ± 0,00 7,33 ± 0,58 9,33 ± 0,58 7,67 ± 1,53 10,00 ± 1,73 6,00 ± 1,00 

pH 
T0 8,90 ± 0,11 8,76 ± 0,05 8,27 ± 0,03 8,99 ± 0,02 9,04 ± 0,03 8,95 ± 0,02 8,40 ± 0,12 
T1 7,94 ± 0,14 7,90 ± 0,08 7,82 ± 0,07 7,88 ± 0,04 7,90 ± 0,02 7,93 ± 0,02 7,92 ± 0,02 
T2 8,45 ± 0,11 8,35 ± 0,03 8,37 ± 0,07 8,28 ± 0,02 8,14 ± 0,05 8,18 ± 0,01 8,20 ± 0,04 
TF 7,90 ± 0,12 7,67 ± 0,07 7,66 ± 0,06 7,58 ± 0,05 7,55 ± 0,01 7,56 ± 0,02 7,57 ± 0,03 

Nitrógeno Total (mg/L) 

T0 0,97 ± 0,05 1,03 ± 0,15 1,70 ± 0,10 1,20 ± 0,10 0,93 ± 0,06 1,20 ± 0,00 1,20 ± 0,10 
T1 1,08 ± 0,11 1,07 ± 0,31 1,17 ± 0,15 1,23 ± 0,23 1,00 ± 0,00 0,83 ± 0,21 1,43 ± 0,15 
T2 1,08 ± 0,12 1,13 ± 0,12 1,17 ± 0,15 1,10 ± 0,10 0,97 ± 0,12 1,10 ± 0,17 1,30 ± 0,26 
TF 0,92 ± 0,16 0,93 ± 0,12 1,03 ± 0,06 0,97 ± 0,06 1,07 ± 0,12 0,80 ± 0,10 1,03 ± 0,12 

Fósforo Total (mg/L) 

T0 0,11 ± 0,03 0,20 ± 0,06 0,83 ± 0,05 0,09 ± 0,03 0,15 ± 0,01 0,15 ± 0,01 0,74 ± 0,01 
T1 0,15 ± 0,06 0,18 ± 0,06 0,84 ± 0,05 0,25 ± 0,03 0,42 ± 0,02 0,34 ± 0,09 0,77 ± 0,06 
T2 0,11 ± 0,03 0,13 ± 0,01 0,68 ± 0,03 0,10 ± 0,03 0,12 ± 0,01 0,19 ± 0,04 0,66 ± 0,01 
TF 0,11 ± 0,04 0,16 ± 0,02 0,63 ± 0,05 0,08 ± 0,03 0,14 ± 0,08 0,21 ± 0,06 0,59 ± 0,02 

Clorofila α (µg/L)  

T0 31,75 ± 2,36 29,88 ± 1,56 32,94 ± 2,56 31,58 ± 1,02 30,56 ± 3,06 33,96 ± 1,56 24,79 ± 9,19 
T1 25,81 ± 3,20 28,86 ± 8,66 34,97 ± 6,47 30,22 ± 2,12 33,96 ± 2,12 34,97 ± 4,81 29,54 ± 7,96 
T2 19,69 ± 3,74 29,54 ± 2,70 31,92 ± 1,56 24,45 ± 1,76 20,71 ± 1,18 27,84 ± 4,12 26,82 ± 3,86 
TF 12,73 ± 5,79 15,28 ± 2,70 19,01 ± 5,61 13,24 ± 6,36 17,32 ± 2,70 13,24 ± 2,04 10,19 ± 4,44 
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Micro+nano fitoplancton 

Durante todo el experimento, teniendo en cuenta todos los tratamientos, se 

identificaron 10 especies pertenecientes a 5 grupos (Tabla 10). El grupo 

Chlorophyta predominó en abundancia en todos los tiempos en los controles, con 

un máximo de 83,82% (T1) y un mínimo de 57,56% (T3), seguido por 

Crysophyceae que presentó un máximo de 40,28% (T3) y un mínimo de 14,85% 

(T1). En tercer lugar, se encontró Dinophyceae con un máximo porcentaje de 

2,09% (T3) y un mínimo a T1 con 1,03%. Los grupos con menor porcentaje fueron 

Bacillariophyceae, con un máximo de 0,31% (T0) y un mínimo de 0,00% (T3) y 

Cyanobacteria, con un máximo de 0,25% (T0) y un mínimo de 0,05% (T1) (Fig. 

15).  

Tabla 10. Listado de especies determinadas durante todo el experimento turbio considerando 

controles y tratamientos.  

 

 

                     Grupo                   Especie 

Cyanobacteria Leptolyngbya sp. 

Chlorophyta Staurastrum sp. 

 Tetraedron minimum 

Chlamydomonas sp.  
 Pandorina sp.  
 Botryococcus braunii 
 Lagerhermia sp.  

Bacillariophyceae Achnantes sp.  

Dinophyceae Peridinium sp. 

Chrysophyceae Ochromonas sp. 
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Fig. 15: Distribución de grupos algales del micro+nano fitoplancton en los controles de los 4 

tiempos (T0, T1, T2 y T3) del experimento turbio. 

Las abundancias del micro+nano fitoplancton vivo tuvieron un mínimo de 

15.735 ± 10.735 ind/mL a T3 (MA) y un máximo a T0 de 211.723 ± 87.937 ind/mL 

(2,4-DA).  Los máximos y mínimos de los organismos muertos de esta fracción se 

encontraron en los mismos dos tramientos, con un mínimo de 14.076 ± 3.690 

ind/mL (T3, MA) y un máximo de 125.984 ± 4.098 ind/mL (T0, 2,4-DA).  

Los efectos de los tratamientos sobre las abundancias totales se observaron 

a T0 donde los organismos muertos aumentaron significativamente en los 

tratamientos GB (+1,5 veces), 2,4-DB (+1,62 veces) y 2,4-DA (+1,93 veces) y a T2 

donde se observaron disminución de las vivas en los tratamientos 2,4-DA (-0,7 

veces) y MA (-0,50 veces) y aumento de las muertas en 2,4-DA (+1,78 veces) (Fig. 

16A). En la figura 16B se graficaron las variaciones de las abundancias respecto a 

los controles de las 4 especies más abundantes, que representaron el 98,24% de 

las abundancias de los organismos vivos. Si bien se muestran las principales 4 

especies, se analizaron estadísticamente todas las presentes. Las variaciones en 

las abundancias totales se correspondieron con las variaciones de la especie más 

abundante Staurastrum sp. a T0 y a T2, observándose disminuciones significativas 

en las abundancias de Ochromonas sp. a T2 para los tratamientos GA, 2,4-DB, 

2,4-DA, MB y MA.  
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Fig. 16: Abundancia de organismos vivos del micro+nano fitoplancton (A) y variaciones de las 

abundancias específicas para las 4 especies más abundantes (B 1, 2 3 y 4) para los 4 tiempos (T0, 

T1, T2 y T3). Barra: +/- 1DE. (*) diferencia significativa respecto de los controles (ANOVA p˂0,05, 

comparaciones múltiples de Holm-Sidak). Las ilustraciones no están a escala. 
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Fig. 17: Abundancia de organismos muertos del micro+nano fitoplancton (A) y variaciones de las 

abundancias específicas para las 4 especies más abundantes (B 1, 2 3 y 4) para los 4 tiempos (T0, 

T1, T2 y T3). Barra: +/- 1DE. (*) diferencia significativa respecto de los controles (ANOVA p˂0,05, 

comparaciones múltiples de Holm-Sidak). Las ilustraciones no están a escala. 

 

En la Tabla 11 se presentan los valores promedio obtenidos del índice de 

diversidad de Simpson, la riqueza específica (S) y equitatividad del micro+nano 

fitoplancton para cada uno de los tratamientos y tiempos. Se observó disminución 

de la diversidad en el tratamiento MB a T1 (KW, p=0,02), mientras que a T2 los 
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tratamientos que tuvieron bajas significativas en la diversidad fueron GA y MA 

(KW, p=0,0015 y p=0,03 respectivamente). Los tres tratamientos parecen haber 

sufrido una baja en la diversidad como producto de la disminución de la riqueza 

específica. Finalmente, a T3 GA continuó con disminución de la diversidad 

respecto del control (KW, p=0,00047) y los tratamientos GB, 2,4-DA y MB también 

fueron significativamente menores (KW, p=0,01, p=0,03 y p=0,03 

respectivamente). 

Tabla 11. Valores de riqueza específica (S), diversidad (Simpson) y equitatividad del micro+nano 

fitoplancton para cada tiempo y tratamiento. En negrita los valores estadísticamente significativos 

respecto del control (Kruskal-Wallis, p˂0,05). 

 

 S media Simpson (1-D) Equitatividad 

T0 

Control 7 0,46 0,26 

GB 6 0,42 0,29 

GA 6,33 0,47 0,31 

2,4-DB 7 0,44 0,27 

2,4-DA 6,67 0,44 0,27 

MB 6,33 0,43 0,28 

MA 7 0,49 0,29 

T1 

Control 6 0,39 0,28 

GB 6,33 0,36 0,25 

GA 6,33 0,44 0,29 

2,4-DB 6 0,39 0,28 

2,4-DA 6,33 0,35 0,25 

MB 4,67 0,30 0,33 

MA 5 0,38 0,32 

T2 

Control 4,67 0,45 0,40 

GB 3,33 0,34 0,46 

GA 3,33 0,23 0,45 

2,4-DB 5 0,43 0,38 

2,4-DA 5 0,48 0,40 

MB 4,67 0,33 0,32 

MA 4,33 0,32 0,47 

T3 

Control 4,50 0,54 0,50 

GB 4,33 0,44 0,43 

GA 4 0,29 0,36 

2,4-DB 3,67 0,51 0,64 

2,4-DA 5,33 0,47 0,38  

MB 4 0,47 0,48 

MA 4 0,52 0,54 
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Picoplancton  

La abundancia de las PEuk osciló entre 117.882 (± 8.451) a T1 hasta 

187.617 (± 30.881) ind/mL a T2. Los efectos relacionados a los tratamientos se 

observaron a T1 para el tratamiento GA con una variación media respecto de los 

valores de los controles de -42% (ANOVA, p=0,007) y a T3 para GB, 2,4-DA y MA 

con -60% (ANOVA, p˂0,001), +58% (ANOVA, p=0,004) y +53% (ANOVA, p=0,004) 

respectivamente (Fig.18A). La abundancia de las Pcy en los controles tuvo un 

máximo a T2 con 430.309 (± 37.736) y un mínimo a T3 con 215.329 (± 64.905) 

ind/mL. A T1, ML y GA mostraron aumentos menores, pero estadísticamente 

significativos de +7 y +13% (ANOVA, p=0,005 y 0,007) respectivamente. Los 

tratamientos GA y MA tuvieron aumentos significativos desde T2 hasta T3 con un 

promedio de +58 y +112% para GA y de +88 y +116% para MA (ANOVA, p˂0,001 

para los cuatro). A T3 MB también presentó abundancias de las Pcy aumentadas 

con un valor promedio de +59% (ANOVA, p˂0,001). Solo el tratamiento MA mostró 

una disminución persistente hasta T3 con -81% (ANOVA, p=0,006) (Fig.18B). 

Finalmente, las BH mostraron un mínimo a T0 con 2,55E6 (± 6,37E5) y un máximo 

en T1 con 1,01E07 (± 2,1E6) ind/mL. Se encontraron aumentos en la abundancia 

de las BH a T0 en todos los tratamientos, salvo GB: 2,4-DB +67%, MB +90%, GA 

+157%, 2,4-DA +94% y MA 250% (ANOVA, p˂0,001 todos). Mientras que en el 

tratamiento MA el incremento significativo respecto a los controles también se 

observó a T2 con +40% (Fig.18C). 
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Fig. 18: Valores medios (+ 1DE) de las abundancias del picoplancton en el experimento turbio. a) 

Pico-eucariotas (PEuk), b) Picocianobacterias (Pcy) y c) Bacterias heterótrofas (BH). (*) diferencia 

significativa respecto de los controles (ANOVA p˂0,05, comparaciones múltiples de Holm-Sidak).
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Perifiton  

Se determinarion 10 especies algales pertenecientes a 5 grupos (Tabla 12). 

La composición de grupos algales muestra una preponderancia del grupo 

Chlorophyta con un máximo en promedio de 71,29% en el tratamiento GA y un 

mínimo de 39,70% correspondiente al tratamiento MB. El grupo Chrysophyceae es 

el segundo más abundante, con un máximo 48,66% en el tratamiento MB y un 

mínimo de 26,33% en GA. Los siguientes tres grupos fueron Bacillariophyceae con 

un máximo de 5,07% en GB, Dinophycease con un máximo de 7,33% en MB y por 

último Cyanobacteria con un máximo de 0,30% en el tratamiento 2,4-DB (Fig. 19). 

Grupo Especie 

Cyanobacteria Leptolyngbya sp. 

Chlorophyta Staurastrum sp. 

 Tetraedron minimum 

Chlamydomonas sp.  
 Pandorina sp.  
 Botryococcus braunii 
 Lagerhermia sp.  

Bacillariophyceae Achnantes sp.  

Dinophyceae Peridinium sp. 

Chrysophyceae Ochromonas sp. 
Tabla 12. Listado de especies de algas y cianobacterias del perifiton del experimento turbio 

considerando controles y tratamientos.  

 

 

Fig.  19: Abundancia relativa de clases algales en el perifiton en todos los tratamientos.  
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El análisis de las abundancias totales de la fracción autotrófica del perifiton 

mostró aumentos significativos en los tratamientos GA y MA con valores de +123% 

(KW p=0,01) y +64% (KW p=0,02), en las vivas y de 119% (KW p=0,01) y +81% 

(KW p=0,03) en las muertas. El estudio de las abundancias específicas mostró un 

aumento de aproximadamente 20 veces de Chlamydonomas sp. (KW, p=0,0022) 

para el tratamiento GA y de 19 veces para MA (KW, p=0,0011) mientras que en el 

tratamiento MB aumentaron unas 12 veces (KW, p=0,01). El análisis de los datos 

de riqueza específica, diversidad y equitatividad no mostraron diferencias 

estadísticamente significativas entre los grupos tratados y el grupo control. 

Respecto a las variables de masa, el perifiton se desarrolló durante los 21 

días obteniéndose un PS de 29,38 (± 8,79) µg/cm2 a T3 en los controles. Los 

efectos de los tratamientos sobre las variables de masa se observaron a través del 

aumento del PS, respecto de los controles, en los tratamientos GB (+65% KW, 

p=0,04), GA (+57% KW, p=0,0014), MB (+81% KW, p=0,04) y MA (+183% KW, 

p=0,0007). Mientras que para el PSLC se observaron aumentos para los 

tratamientos GB (+84% KW, p=0,04), GA (+164% KW, p=0,0012) y MA (+126% 

KW, p=0,0037). Aumentos estadísticamente no significativos se observaron para el 

contenido de clorofila α en los tratamientos GA y MA (Fig. 20).  
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Fig. 20: Variables de masa del desarrollo del perifiton en el experimento turbio: PS (Peso Seco), 

PSLC (Peso Seco Libre de Cenizas) y clorofila α. En la figura se observan los valores obtenidos 

para cada réplica (puntos) y la mediana (barra). (* KW, p˂0,05). 

 

La clasificación del perifiton según el % de cenizas y el % de clorofila α (Fig. 

21) mostró una tendencia hacia una comunidad inorgánica en los tratamientos 

mezcla (MB y MA). 
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Fig.  21: Clasificación del perifiton por tratamiento desarrollado durante el experimento en el 

sistema turbio. Se visualiza cada réplica (punto) y la media de los tratamientos (barra). Tomado de 

Lakatos, (1989). 

 

Estudio del efecto mezcla sobre las principales variables estructurales  

En el sistema turbio, se observaron cuatro desviaciones a la aditividad, 

siendo todas ellas del mismo tipo. Las variables pH en el tratamiento MB (T0) y en 

MA (T2 y T3) así como la abundancia del micro+nano fitoplancton vivo en MA (T0) 

mostraron antagonismo, mientras que ninguna variable mostró sinergismo (Fig. 

22).  



 

 

 

Fig. 22: Estudio del efecto mezcla sobre las variables físicas, químicas y biológicas en el experimento turbio. Para cada variable se graficó el 

efecto mezcla a concentración baja (MB) y a concentración alta (MA) en los 4 tiempos de muestreo (T0, T1, T2 y T3) y en T3 para el perifiton. 

Los  recuadros  verticales en gris oscuro del -1 al 1 corresponden a las zonas de los efectos esperados por aditividad con un intervalo de 

confianza del 95%. Todos los intervalos están normalizados a (-1,1) para una visualización comparativa entre las variables. (*) t-Student, 

p˂0,05.  

 

 



 

 

Discusión  

El sistema utilizado en este experimento puede ser caracterizado como turbio y 

eutrófico. Al igual que en el experimento realizado en el sistema claro, se observó un 

efecto sostenido en el tiempo en los sistemas tratados con 3 mg/L de glifosato en su 

formulado comercial Roundup Max® (GA y MA) a través del aumento del fósforo total. 

Este aumento de 0,63 y 0,57 mg/L para GA y MA respectivamente, también podría 

explicarse a partir del aporte de fósforo que se encuentra en la molécula del glifosato, 

ya que en teoría la concentración utilizada aportaría 0,55 mg/L de fosforo al sistema. 

En los casos de los tratamientos GB y MB los aumentos estadísticamente 

significativos en el fósforo total no fueron verificados en todos los tiempos de 

muestreo, aunque en promedio se registraron aumentos de 0,048 y 0,102 mg/L de 

fósforo respectivamente.  El aumento de la conductividad en los tratamientos GA y 

MA apenas fueron tratadas las UE, al igual que en lo discutido en el experimento 

claro, podría explicarse por el ingreso al sistema de la sal amónica de glifosato o de 

otros componentes no declarados del Roundup Max®.  

Sobre las comunidades estudiadas y los tratamientos ensayados, se observó 

que el AsiMax 50® provocó efectos mayores que el Roundup Max® sobre la estructura 

del micro+nano fitoplancton, siendo el T2 (7 días luego de la aplicación) donde se 

observaron las mayores desviaciones respecto a los controles. En este sentido, en los 

tratamientos 2,4-DA y MA se registró disminución de la abundancia de los organismos 

vivos y aumento de los muertos. Este fenómeno observado en las abundancias 

totales, fue provocado por la variación de las abundancias específicas de la especie 

dominante Staurastrum sp. Estos cambios en las abundancias, con su consecuente 

reducción de la tasa fotosintética, podrían explicar la disminución de los valores de pH 

en dichos tratamientos que fueron observadas al mismo tiempo. Este fue el único 

experimento realizado durante esta tesis doctoral donde se observó una toxicidad del 

formulado comercial de 2,4-D, entendida como una baja en las abundancias del 

micro+nano fitoplancton. En este caso, el agua utilizada provenía del mismo sistema 

(tanque con colonización natural) que la utilizada unos meses antes para el 

experimento turbio del Capítulo I y del experimento de fitoplancton del Capítulo II.  
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Con el objeto de realizar una comparación metodológica entre los experimentos 

abordados en esta tesis, en la tabla 13 se resume la metodología, las concentraciones 

a las cuales se vio efecto y de qué tipo, algunas condiciones iniciales y finales y, 

finalmente, el listado de especies del micro+nano fitoplancton determinadas. Con fines 

comparativos, se colocaron los valores iniciales (T0) y finales (T3) de los 

experimentos que duraron 7 días, y los valores a T2 (7d) del experimento 

correspondiente a este capítulo que tuvo una mayor duración. En el experimento 

turbio del Capítulo I se observó estimulación del crecimiento del micro+nano 

fitoplancton dado por el crecimiento específico de la especie dominante Staurastrum 

sp., en un rango de concentraciones amplio (0,02, 0,2, 2 y 20 mg/L). Este fenómeno, 

observado a partir de la realización de un experimento en condiciones controladas de 

laboratorio utilizando microcosmos, fue explicado por la posible existencia de vías 

auxínicas en ésta y otras especies de algas ya que otros trabajos habían encontrado 

estimulación fitoplanctónica provocada por el herbicida 2,4-D (Boyle, 1980, Kobraei & 

White, 1996, Wong, 2000). Durante el experimento del Capítulo II, también realizado 

en condiciones controladas de laboratorio y utilizando microcosmos, no se observaron 

efectos estadísticamente significativos provocados por presencia de la sal pura de 

2,4-D sobre las abundacias del micro+nano fitoplancton. El hecho de que en ese 

experimento, se haya utilizado la sal pura y no un formulado comercial, podría  

explicar la falta de efecto debido a una limitada penetrancia celular de la sal pura 

(Mesnage & Antoniou, 2018). Es importante recalcar que otras fracciones no han sido 

estudiadas detalladamente en todos los experimentos como para poder hacer una 

comparación exahustiva de los sistemas utilizados. El sistema artificial utilizado como 

fuente del agua ensayada en los tres experimentos de esta tesis se encontraba al aire 

libre lo que pudo modificar la estructura del sistema entre un experimento y el otro, 

especialmente de aquellas comunidades que no fueron estudiadas como el 

zooplancton. Sin embargo, frente a una composición de la fracción del micro+nano 

fitoplancton muy similar se observaron efectos sobre esa fracción completamente 

diferentes utilizando concentraciones de 2,4-D cercanas. El efecto estimulante del 2,4-

D sobre algunas especies algales ya había sido observado en reiteradas 

oportunidades (Boyle, 1980, Kobraei & White, 1996, Wong, 2000), sin embargo en 
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esta tesis vemos que una misma especie, Staurastrum sp., estando en microcosmos 

en condiciones controladas de laboratorio es estimulada, mientras que en 

mesocosmos al aire libre su abundancia se reduce. ¿Es posible que las condiciones 

de luz y temperatura afecten la posibilidad que tiene esta especie de “responder” al 

estímulo auxínico? ¿Un mensaje químico de promoción del crecimiento en 

condiciones desfavorables, por ejemplo, por una menor radiación lumínica podría 

provocar un crecimiento irregular y llevar a la muerte celular? Los resultados 

contrastantes, dependiendo de la aproximación experimental utilizada, muestra la 

importancia de la perspectiva ecosistémica y la necesidad de complementar los 

trabajos realizados en condiciones controladas de laboratorio con estudios de 

mayores dimensiones en condiciones no controladas.   

Respecto de las otras comunidades estudiadas, las PEuk sí mostraron un 

aumento en presencia de la concentración más alta de 2,4-D (2,4-DA y MA) a tiempo 

final, lo que podría explicarse por una estimulación del crecimiento de esa fracción por 

mecanismos auxínicos ya discutidos.  

 La vida media estimada del 2,4-D fue de 69 días, un poco menor a la 

encontrada en el experimento claro. Las BH sólo sufrieron un aumento en su 

abundancia a T0 pero no se mantuvo en el tiempo. Es posible que la concentración de 

2,4-D en la columna de agua durante este experimento haya sido un poco menor que 

en el experimento claro considerando que hubo un efecto mayor sobre la fracción del 

micro+nano fitoplancton, lo que muestra cierta absorción por parte de estos 

organismos.  Además podrían existir diferencias entre ambos experimentos como 

producto de fenómenos físicos, químicos o biológicos dependientes del sistema, por 

ejemplo por una diferencia potencial en la capacidad de absorción del 2,4-D de los 

sedimentos de la columna de agua. 

El pH se redujo a T0 para los tratamientos GA y MA lo que pudo ser una 

consecuencia de una reducción en la tasa fotosintética de los organismos autótrofos 

en presencia de glifosato como fue discutido en el experimento claro.



 

 

Tabla 13. Comparación de tres experimentos de esta tesis doctoral donde se utilizó agua proveniente de un sistema similar y se ensayaron 

formulados o principios activos de 2,4-D.  

 

 Experimento Turbio  
Capítulo I 

Experimento Fitoplancton Capítulo II Experimento Turbio  
Capítulo III 

Condiciones Erlenmeyer 450 mL, cámara 12H:12H 
con 24°C 

Erlenmeyer 450 mL, cámara 12H:12H 
con 24°C 

Bolsas 40 L, incubadas en 
tanques al aire libre 

 
Producto AsiMax50

®
 2,4-D sal pura AsiMax50

®
 

 
Concentraciones con 
efecto 

rango 0,02-20 mg/L aumento de las 
abundancias del micro+nano 

fitoplancton 

Sin efecto 1,35 mg/L disminución de las 
abundancias del micro+nano 

fitoplancton 
 

Turbidez (controles) T0 = 9,29 ± 0,85 
T3(7d) = 16,33 ± 1,53 

T0 = 8,75 ± 0,50 
T3(7d) = 14,5 ± 0,58 

T0 = 12,03 ± 1,27 
T2(7d) = 13,18 ± 1,71 

 
Clorofila α (controles) T0 = 25,04 ± 10,38 

T3(7d) = 68,95 ±  2,74 
T0 = 71,49 ± 2,74 

T3(7d) = 82,37 ±  6,74 
 

T0 = 31,75 ± 2,36 
T3(7d) = 19,69 ±  3,74 

 
Abundancias totales 
m+n (controles) 

T0 = 221.102 ± 40.174 
T3(7d) = 202.712 ± 12.837 

T0 = 229.483 ± 30.806 ind/mL 
T3 (7d) = 337.335 ± 80.420 ind/mL 

T0 = 114.793 ± 20.896 
T2 (7d) = 225.632 ± 67.145 

 
Spp. Micro + nano 
presentes 

Leptolyngbya sp. Leptolyngbya sp. Leptolyngbya sp. 

Botryococcus braunii Botryococcus braunii Botryococcus braunii 

Chlamydonomas sp. Chlamydonomas sp. Chlamydomonas sp. 

Tetraedron minimun Tetraedron minimun Tetraedron minimum 

Staurastrum sp. (dominante) Staurastrum sp. (dominante) Staurastrum sp. (dominante) 

Peridinium sp. Peridinium sp. Peridinium sp. 

Ochromonas sp. Ochromonas sp. Ochromonas sp. 

 Lagherminia sp. Lagerhermia sp. 

 Pandorina sp. Pandorina sp. 

 Achnantes sp. Achnantes sp. 

 Nitzschia sp.  
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En relación al glifosato, este experimento no mostró efectos sobre el 

micro+nano fitoplancton pero se observó un crecimiento de las Pcy sostenido en el 

tiempo (T1, T2 y T3) en su concentración más alta (GA) que no ocurrió cuando éste 

se encontraba mezclado con 2,4-D (MA). La estimulación del crecimiento de esta 

fracción ha sido observada previamente (Pérez et al. 2007, Vera et al. 2012, Pizarro et 

al. 2016) y se estima que es producto de la capacidad de algunas picocianobacterias 

de utilización del fósforo de la molécula de glifosato a través de la función de un 

operon que degrada fosfonatos (phn) (Ilikchyan et al. 2009, Hove-Jensen et al. 2014, 

Castro Berman et al. 2020). El aumento de la abundancia de las Pcy podría explicar el 

aumento observado en la clorofila α fitoplanctónica. Por otro lado, se constató un 

aumento en la colonización perifítica, observable a través del aumento del PS y del  

PSLC, en presencia de ambas concentraciones de glifosato en su forma comercial 

Roundup Max® (GB, GA, MB y MA). Como fue discutido en el experimento claro, los 

aumentos en estas fracciones podrían ser asociadas a una estimulación del 

crecimiento por el aporte de fósforo al sistema que realiza el glifosato. Respecto a la 

vida media estimada del glifosato de 41 días, los valores son similares a los 

encontrados por Pizarro et al. (2015) para el sistema turbio estudiado que había sido 

calculado en 33,5 días donde también se había observado un aumento de las Pcy.  

Finalmente, las mezclas mostraron en la mayoría de los casos un 

comportamiento de tipo aditivo, con algunos antagonismos y ningún sinergismo. La 

existencia de efectos antagónicos podría explicarse a través de cierta resistencia al 

impacto del sistema en presencia de más estresores, esto puede verse en la variable 

pH, donde se encontraron la mayoría de los antagonismos. Siendo que ambos 

plaguicidas redujeron el pH a T2 y T3, la MA mostró antagonismo explicado como un 

descenso menor al esperado del pH en presencia de ambos plaguicidas, lo que 

podría entenderse a través de la existencia de cierta capacidad amortiguadora del 

sistema a los cambios de pH.  
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Influencia del tipo de sistema (claro; turbio) sobre los resultados 

Los dos experimentos desarrollados en este capítulo se realizaron en 

condiciones no controladas o “al aire libre”, siendo ambos diseños experimentales 

similares respecto a los tratamientos, la duración y el esquema de muestreo. Además, 

si bien ambos experimentos no fueron realizados simultáneamente, se llevaron a cabo 

en épocas del año con temperaturas y radiación lumínicas semejantes. Para el 

llenado de las unidades experimentales se utilizó agua colonizada naturalmente en 

tanques experimentales ubicados en la ciudad de Buenos Aires, cuyo objetivo fue 

garantizar la no exposición previa a ningún herbicida ya que la comunidad 

fitoplanctónica con exposición previa pueden presentar mayor resistencia ante un 

nuevo evento de contaminación (Fugère et al. 2020). Las comunidades utilizadas, por 

tanto, pueden ser consideradas representativas de dos sistemas naturales como los 

pampeanos en estado contrastante de turbidez orgánica no expuestos previamente a 

plaguicidas.  

En ambos experimentos el 2,4-D presentó mayores valores de vida media en el 

agua y ambos plaguicidas mostraron comportamientos diferentes en las dos 

condiciones de agua contrastantes utilizadas. Existen métodos de cálculo para 

estimar dónde y en qué proporción se encontrará un contaminante en el ambiente. La 

partición ambiental de los contaminantes se define como los porcentajes (en masa) de 

un compuesto, encontrados en los diferentes compartimentos ambientales (aire, agua, 

suelo y sedimentos) (Card et al. 2017). En general para los contaminantes orgánicos, 

como para los plaguicidas en general, la partición y la persistencia en el ambiente 

dependen de las propiedades físicas y químicas de los compuestos, así como de la 

capacidad de los organismos vivos de biodegradarlos (Kerle et al. 1994). A fines 

comparativos, se realizó una simulación de partición ambiental con el programa EPI 

SuiteTM (EPA) a partir de datos de referencia para los principios activos glifosato y 2,4-

D, que se encontraban ya disponibles en el programa. Los resultados mostraron que, 

considerando el ambiente de forma global, ambos compuestos se encuentran 

preferentemente en el suelo, siendo la partición en agua bastante alta con porcentajes 

de 37,8 y 27,2% para glifosato y 2,4-D respectivamente. Sin embargo, en los 
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experimentos realizados en esta tesis se simularon procesos de contaminación 

directa de cuerpos de agua insertos en el paisaje agrícola, por ejemplo en situaciones 

de vertido directo por lavado de recipientes o por fumigación aérea. Considerando 

esto, se calcularon a partir de los valores bibliográficos presentes en el programa, los 

porcentajes en masa correspondientes al sistema acuático (columna de agua vs 

sedimentos) y se observó que la mayor parte de ambos compuestos se encuentra en 

la columna de agua, con valores de 97,35 y 97,54% para glifosato y 2,4-D 

respectivamente. Los dos sistemas ensayados presentaron valores muy diferentes de 

vida media en el agua, con casi el doble en el sistema turbio para el glifosato y casi la 

mitad en el sistema claro para el 2,4-D. Según los datos de la simulación realizada, la 

mayor parte de ambos compuestos se encuentra en el agua, por lo que las diferencias 

en los porcentajes de partículas inorgánicas y sedimentos entre ambos sistemas no 

podrían explicar la magnitud de las diferencias encontradas. Además, los sistemas 

utilizados no poseían sedimentos en el fondo, por lo que una absorción importante en 

esa sección no pudo haber ocurrido. Por lo tanto, éstas deben estar asociadas a 

procesos biológicos diferenciales.  

Se ha demostrado que gran parte de la degradación del glifosato la realizan las 

bacterias heterótrofas vía los intermediarios sarcosina y AMPA, mientras que para el 

2,4-D es realizada a través por la vía de los ácidos tricarboxílicos (Singh & Singh, 

2014). La velocidad de degradación microbiana está asociada a la composición 

bacteriana y la existencia, en menor o mayor medida, de las vías enzimáticas 

específicas en las poblaciones de bacterias presentes. En ambos experimentos los 

recuentos de bacterias heterotróficas fueron realizados a través de citometría de flujo, 

con obtención del número total de BH y sin poder identificar poblaciones citométricas 

ni, como consecuencia del método, ningún tipo de taxonomía. Por tanto, no es posible 

concluir si las velocidades de degradación fueron consecuencia de una estructura de 

la comunidad de bacterias heterótroficas diferencial u otras razones vinculadas a otras 

fracciones como las Pcy que también tienen mecanismos de degradación.  Además, 

el destino de las sustancias en el medio acuático depende de numerosos factores 

físicos, químicos y biológicos, que pueden aumentar la velocidad de volatilización, de 
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degradación biológica, fotolítica o química, provocar la absorción o la neutralización 

de las sustancias por otras otras presentes en el agua o aumentar su bioasimilación.  

En ambos experimentos, tanto el 2,4-D como el glifosato, presentaron sus 

mayores efectos a las concentraciones altas en todas las variables estudiadas. 

Teniendo en cuenta esto, y con fines comparativos, se hizo hincapié en los resultados 

obtenidos para ambos herbicidas a sus concentraciones más altas (3 mg/L G, 1,35 

mg/L 2,4-D). En el caso de los tratamientos con glifosato (Fig. 23), en ambos 

experimentos se observó el efecto del aumento del fósforo total en los tratamiento GA 

y MA, que puede ser atribuido al fósforo aportado por la molécula del principio activo 

(Pérez et al. 2007, Vera et al. 2012, Pizarro et al. 2016, Gattás et al. 2016). Siendo 

que la vida media del glifosato en ambos experimentos fue de 16 y 41 días para claro 

y turbio respectivamente, es esperable que una parte del fósforo estuviera 

biodisponible durante el transcurso de ambos experimentos y que estimulara el 

desarrollo del perifiton constatado en ambos experimentos y la estimulación del 

crecimiento de fracciones específicas del plancton como el micro+nano fitoplancton en 

el experimento claro y de las Pcy en el experimento turbio. En relación a la 

estimulación del crecimiento del perifiton por el glifosato, un resultado similar fue 

observado por Vera et al. (2012) donde se utilizó una concentraciones cercana (3,5 

mg/L) del formulado comercial Glifosato Atanor® y dispositivos experimentales 

similares. Además, se había reportado previamente que el enriquecimiento con 

fósforo aumenta el crecimiento del perifiton (McCormik & O´Dell, 1996; Havens et al. 

1999). En oposición a este posible efecto directo estimulante, en su trabajo en 

mesocosmos de 25 m3 al aire libre Pérez et al. (2007) vieron una disminución de la 

colonización perifítica utilizando concentraciones de 6 y 12 mg/L. En este sentido, es 

probable que hasta cierta concentración la comunidad perifítica se vea estimulada y a 

mayores exista un umbral donde comiencen a observarse efectos de tipo negativos. 

Sin embargo, en estos trabajos el aumento, o no, del desarrollo del perifiton en 

escenarios con glifosato no se estudió a partir del uso de sustratos de forma separada 

de otras comunidades presentes en la columna de agua, por lo que no pueden 

descartarse otros efectos indirectos como producto de la interacción con otras 

fracciones del plancton. Por ejemplo, el aumento de fracciones heterotróficas 
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planctónicas podría reducir la colonización del perifiton por efecto de la predación, e 

inversamente una reducción de algunas de estas fracciones estimularlo. Saxton et al. 

(2011) mostraron que el glifosato puede provocar distintos efectos sobre los 

organismos de los sistemas acuáticos, pudiendo estimular el crecimiento de aquellas 

especies tolerantes por el efecto del aporte de fósforo y disminuyendo las 

abundancias de las especies menos tolerantes, las que a su vez pueden producir 

indirectamente efectos sobre otras especies/fracciones como producto de las 

interacciones ecológicas. Es interesante destacar que, a diferencia del sistema claro, 

en el experimento turbio también se constató un mayor desarrollo del perifiton en los 

tratamientos GB y MB. Con una concentración 10 veces menor de glifosato (0,3 mg/L) 

en el sistema turbio también aumentó el desarrollo del perifiton. Esta diferencia pudo 

haber sido consecuencia del tipo de organismos presentes en cada una de las 

comunidades perífiticas ya que, por ejemplo, en el sistema claro hubo una 

preponderancia del grupo Chlorophyta mientras que en el turbio del grupo 

Bacillariophyceae o de otros efectos de tipo indirectos en relación a los impactos 

sobre las fracciones planctónicas. No hay que descartar también que las diferencias 

registradas entre experimentos propios con los realizados por otros autores sean 

producto de diseños experimentales diferentes (tamaño de mesocosmos, 

características físico-químicas del agua, etc.) 
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Fig. 23: Efectos de la concentración más alta estudiada de Roundup Max
®
 (GA) sobre las comunidades 

estudiadas en el experimento claro (izq) y turbio (der). BH: bacterias heterótrofas, M+N: micro+nano 

fitoplancton, PEuk: picoplancton autotrófico eucariota, Pcy: picocianobacterias.   

Respecto a la fracción del micro+nano fitoplancton, el glifosato aumentó su 

abundancia en el experimento claro a los 7 días (T2) desde la aplicación de los 

tratamientos, pero no provocó ningún efecto en el experimento turbio. Algunas 

especies de cianobacterias son capaces de utilizar el glifosato como fuente de fósforo 

a través de la ruptura del enlace fosfonato (Forlani et al. 2008) sin embargo, en el 

grupo Chlorophyta al cual pertenece Choricystis sp., la especie afectada, este 

mecanismo no se conoce. El aumento de su abundancia en presencia de glifosato 

podría deberse a un efecto del aumento del fósforo biodisponible como producto de 

su degradación bacteriana anterior, o a un efecto indirecto por ejemplo por la 

reducción de alguna especie herbívora del zooplancton que prede sobre Choricystis 

sp. Dado que también se observó un aumento de las PEuk en el sistema claro, la 

explicación del aumento en las abundancias por enriquecimiento de forma directa con 

fósforo toma fuerza, aunque no pueden descartarse formas indirectas como producto 

de las interacciones entre las fracciones biológicas presentes. En el sistema turbio no 

se observaron variaciones en las abundancias del micro+nano fitoplancton ni de las 
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PEuk sino de las Pcy, que aumentaron su abundancia en el tratamiento GA desde T1 

hasta el T3. Como fue discutido previamente, el aumento de las Pcy puede ser 

explicado por la capacidad que tienen algunas de éstas de utilizar el glifosato 

directamente como fuente de fósforo (Ilikchyan et al. 2009). En su trabajo 

experimental Pizarro et al. (2016) observaron tanto en un sistema turbio como en uno 

claro, el crecimiento de esta fracción en presencia de glifosato, lo que podría indicar 

que no es el estado de turbidez en sí mismo, sino la presencia o no de especies de 

Pcy con capacidad de degradación lo que podría provocar un efecto diferencial sobre 

esta misma fracción en sistemas diferentes.   

Dado que en ambos experimentos se produjo un aumento de las BH a T0, 

podría asociarse al crecimiento rápido de bacterias degradadoras (Wang et al. 2016). 

En el caso del experimento claro, este aumento se observó al menos hasta un día 

después (T1) de la aplicación, lo que puede explicar la disponibilidad del fósforo en 

los primeros días y en consecuencia, el crecimiento del micro+nano fitoplancton 

observado 7 días después (T2). En cambio, en el experimento turbio las Pcy 

aumentaron al día siguiente (T1), hecho que puede ser analizado por un mayor 

protagonismo en la función degradadora de esta fracción en detrimento de las BH.  

Recientemente ha sido constatado a campo lo que se había observado en ensayos de 

mesocosmos al aire libre (Pérez et al. 2007; Vera et al. 2010): la estimulación en el 

crecimiento de las Pcy en las lagunas pampeanas como producto de la contaminación 

con glifosato (Castro Berman et al. 2020). En este sentido, los resultados obtenidos 

en el experimento turbio de este capítulo son acordes a este proceso, ya que se 

observó el aumento de esta fracción. Sin embargo, dado que en el sistema claro la 

fracciones que aumentaron fueron el micro+nano fitoplancton y las PEuk, mientras 

que en el turbio fueron las Pcy, se podría predecir que podría existir un efecto 

diferente en aquellas lagunas pampeanas de tipo claras, con estimulación del 

micro+nano fitoplancton y de las pico-eucariotas que podría acarrear procesos de 

eutrofización.  

La eutrofización representa uno de los mayores peligros en el mantenimiento de 

la salud de los ecosistemas acuáticos (Smith, 2003) y, por tanto, reducir los riesgos de 
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dichos procesos es esencial. Las respuestas diferenciales de las comunidades 

presentes en los sistemas acuáticos de agua dulce frente a la contaminación con 

glifosato ya habían sido reportadas por Pesce et al. (2009) en sistemas acuáticos 

lóticos donde diferentes respuestas se observaron según la estación y corroborado 

por Pizarro et al. (2016) en sistemas lénticos donde se detectaron impactos diferentes 

sobre la estructura de las comunidades microbianas según los estados claro y turbio-

orgánico.  

En los dos experimentos de este capítulo no se estudiaron otros componentes 

microbianos presentes (flagelados heterótrofos, ciliados, micro y macro zooplancton), 

por lo que no puede descartarse la existencia de efectos indirectos a través de 

procesos de cascada trófica.  

 

Fig. 24: Efectos de la concentración más alta de AsiMax 50
®
 (2,4-DA) sobre las comunidades 

estudiadas en el experimento claro (izq) y turbio (der). BH: bacterias heterótrofas, M+N: micro+nano 

fitoplancton, PEuk: picoplancton autotrófico eucariota, Pcy: picocianobacterias.   

Respecto a los efectos del 2,4-D (Fig. 24), no se observaron impactos 

estructurales importantes en el experimento claro, donde sólo se constató un aumento 

de las BH a T1 y un posterior descenso a T2.  En cambio, en el sistema turbio se 
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observó un descenso del micro+nano fitoplancton a T2 y un aumento de las PEuk a 

T3. Como fue abordado en la discusión del experimento turbio, la existencia de 

algunas especies sensibles al 2,4-D y su preponderancia, ej. la especie dominante 

Staurastrum sp., estaría afectando las abundancias totales de toda la fracción. No se 

encontró ningún efecto del 2,4-D sobre la colonización perifítica, estos resultados son 

únicos en este sentido ya que no hay trabajos previos publicados sobre el posible 

efecto del 2,4-D sobre el desarrollo de esta comunidad. En el caso particular del 2,4-

D, los resultados diferenciales entre ambos experimentos tienen su correlato con lo 

observado en el Capítulo I de esta tesis. El 2,4-D muestra efectos diferenciales muy 

marcados, dependiendo de los sistemas estudiados pero también de la aproximación 

experimental utilizada. Mientras que en sistemas similares de tipo turbio-orgánico en 

microcosmos al aire libre se observó una estimulación de la abundancia del 

micro+nano fitoplancton (Capítulo I), en mesocosmos al aire libre se vio el efecto 

contrario, una reducción de esta fracción planctónica (Capítulo III).  

Los resultados de ambos experimentos muestran la importancia de ensayar 

comunidades provenientes de distintos sistemas, ya que cada contaminante puede 

tener efectos diferentes dependiendo de la estructura del sistema. Esto puede 

deberse a la diferente composición de especies y sus diferentes sensibilidades al 

contaminante, así como a sus abundancias relativas. El análisis de las diferentes 

comunidades y sus respuestas ante los contaminantes indica que la columna de agua 

mostró mayor contraste entre los dos sistemas, mientras que el perifiton tuvo un 

comportamiento similar en ambos sistemas. Si bien en este capítulo se focalizó sobre 

las diferencias en cuanto a las comunidades biológicas microbianas presentes en 

cada sistema, es importante destacar que otros factores físicos, químicos, biológicos y 

climáticos pueden haber sido causantes de los impactos diferenciales observados de 

los herbicidas.  

En la evaluación de la acción combinada en general se verificó un 

comportamiento aditivo (suma algebraica de efectos individuales), siendo el factor 

impulsor de cambio en cada experimento dependiente del tipo de sistema: el glifosato 

en el caso del mesocosmos claro, y el 2,4-D en el sistema turbio. Esto se condice con 
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lo predicho por el modelo de adición de efectos de compuestos con distinto modo de 

acción (Rodea-Palomares et al. 2015), el glifosato y el 2,4-D tienen modos de acción 

diferentes en las plantas, y es posible que sobre otros organismos no-blanco, como 

las algas y cianobacterias, suceda lo mismo. Por tanto, es un resultado esperado que 

la mayoría de los efectos mezclas hayan mostrado comportamiento aditivo. Los 

resultados mayormente aditivos se condicen con lo observado en microcosmos en 

condiciones controladas (Capítulo II, Lozano et al. 2018).  

Si bien Pizarro et al. (2016) habían ya reportado algunos efectos diferenciales 

del glifosato de acuerdo al tipo de sistema ensayado, este trabajo es el primero en 

evaluar el 2,4-D y la mezcla de ambos herbicidas en mesocosmos al aire libre. Los 

resultados muestran que tanto el glifosato como el 2,4-D pueden modificar 

diferencialmente la estructura de los sistemas de agua dulce de acuerdo a las 

comunidades presentes y el grado de turbidez orgánica. 
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Resumen del Capítulo III:  

 

h1: Los efectos de los herbicidas Roundup Max® (glifosato), AsiMax 50® (2,4-D) y su 

mezcla sobre la estructura (abundancias y composición taxonómica) de las 

comunidades planctónicas en mesocosmos al aire libre son iguales en dos sistemas 

de turbidez contrastantes.  

Rechazada: con ambos herbicidas se encontraron efectos diferentes sobre las 

comunidades microbianas, especialmente sobre la fracción autotrófica, 

dependiendo del sistema ensayado. 

h2: Los efectos de los herbicidas estudiados y su mezcla sobre la estructura 

(abundancias y composición taxonómica) de las comunidades planctónicas en 

mesocosmos al aire libre son iguales a los resultados obtenidos en condiciones 

controladas de laboratorio (Capítulos I y II). 

 Rechazada: se encontraron resultados muy diferentes en las distintas 

aproximaciones, especialmente en el caso del 2,4-D donde se observaron 

efectos contrarios en microcosmos en condiciones controladas vs mesocosmos al aire 

libre.  

h3: Los efectos del AsiMax 50® (2,4-D) sobre la estructura de las comunidades 

planctónicas (abundancia y composición taxonómica) presenta efectos mayores a 

menor concentración.  

Rechazada: los mayores efectos sobre las abundancias de las comunidades 

planctónicas fueron detectados a la concentración más alta.  

h4: La colonización de la comunidad perifítica, medida a partir de las variables de 

masa y la composición taxonómica de la fracción autotrófica, es diferente según 

escenarios, con o sin los herbicidas.  

Aceptada: ya que en ambos experimentos se observó un aumento del perifiton 

en los tratamientos en presencia de glifosato en su concentración más alta (GA y 

MA) mientras que en ninguno de los dos casos se observaron efectos del 2,4-D a 

ninguna concentración.  
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h5: Los efectos de la mezcla sobre las variables físicas, químicas y biológicas son 

aditivos. 

Rechazada: si bien la mayoría de las variables estructurales estudiadas en los 

4 tiempos correspondieron al modelo aditivo, 3 antagonismos y 1 sinergismo 

fueron encontrados en el experimento claro y 4 antagonismos en el sistema turbio. 
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Capítulo IV: Efecto de la mezcla de 

glifosato y 2,4-D sobre variables 

funcionales de comunidades 

microbianas de aguas claras y 

turbias: aproximación en 

mesocosmos al aire libre  
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Introducción 

La llegada de contaminantes a los cuerpos de agua dulce puede producir 

efectos estructurales y/o funcionales (Havens, 1994). En el capítulo III fueron 

analizados efectos estructurales de los herbicidas glifosato y 2,4-D en dos 

experimentos realizados en mesocosmos al aire libre. Los efectos estructurales 

pueden ser descriptos como cambios en la diversidad específica, la composición de 

las comunidades y aquellos indicadores relacionados a las especies sensibles en un 

sistema, entre otros. Estos efectos pueden derivar en impactos sobre las variables 

funcionales (Sandin & Solimini, 2009). Las variables funcionales son aquellas 

actividades, procesos o propiedades de un sistema que son influenciadas por la biota 

(Naeem, Loreau & Inchausti, 2002). Durante mucho tiempo se ha discutido la relación 

entre la estructura de un sistema y su funcionamiento, especialmente en lo referido a 

las posibilidades de restauración de los sistemas naturales luego de algún evento de 

contaminación u otro impacto. Tres hipótesis han sido propuestas (Naeem, Loreau & 

Inchausti, 2002): 1. Las especies son redundantes, por tanto la afectación de algunas 

de ellas no derivan necesariamente en cambios funcionales del sistema, 2. Las 

especies son singulares, todo cambio en la estructura impacta de forma detectable en 

las funciones del sistema, en particular existen especies clave cuya afectación 

produce cambios importantes, y 3. Los impactos sobre las especies son dependientes 

del contexto y por eso son particulares e impredecibles.  

Por otro lado, también es posible la modificación de las funciones de un 

ecosistema acuático sin la presencia de cambios estructurales, por ejemplo a través 

del impacto sobre la fisiología y/o metabolismo de los organismos presentes. En ese 

sentido, Sandin & Solimini (2009), quienes trabajaron sobre cuerpos de agua lóticos, 

se han preguntado: ¿bajo qué circunstancias las variables funcionales son mejores 

que las estructurales para evaluar el estado de un sistema?. Los autores concluyeron 

que el estudio de las variables funcionales toma relevancia cuando las funciones 

están asociadas a aquellas comunidades que suelen ser menos estudiadas, como las 

comunidades microbianas. 

 En este capítulo se estudian los efectos del glifosato, el 2,4-D y su mezcla 

sobre dos variables de tipo funcional: la concentración de oxígeno disuelto (OD) 
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(Sección 1) y la producción primaria y la respiración de la columna de agua (Sección 

2). Se analizará en primer lugar los patrones de modificación diaria del oxígeno 

disuelto para los experimentos desarrollados en el capítulo III , así como su relación 

con las abundancias totales del micro+nano fitoplancton, el picoplancton autotrófico y 

las bacterias heterótrofas en ambos experimentos.  En segundo lugar se analizarán 

los resultados obtenidos para las variables de producción obtenidas durante el 

segundo experimento.  

El objetivo general de este capítulo fue estudiar el impacto de los herbicidas 

Roundup Max®, AsiMax 50® y su mezcla, sobre variables funcionales del sistema.  

Los objetivos específicos fueron: 

1. Estudiar el impacto de ambos herbicidas y su mezcla sobre la dinámica 

diaria de saturación del OD (Sección 1).   

2. Evaluar el efecto de ambos herbicidas y su mezcla sobre la producción 

primaria y la respiración (Sección 2). 

3. Estudiar la relación entre los impactos funcionales y estructurales 

observados (Sección 1 y 2).  

 

Las hipótesis a contrastar fueron: 

 

h1: Las herbicidas Roundup Max®, AsiMax 50® y su mezcla modifican la dinámica 

diaria de saturación del OD de los sistemas acuáticos. 

h2: Las herbicidas Roundup Max®, AsiMax 50® y su mezcla impactan sobre la 

producción primaria. 

h3: Los efectos de la mezcla de ambos herbicidas sobre las variables funcionales se 

comportan de forma aditiva.  

h4: Los herbicidas Roundup Max®, AsiMax 50® y su mezcla producen efectos sobre 

las variables funcionales (OD y producción primaria) que pueden ser explicados por 

los impactos sobre las variables estructurales estudiadas (abundancias del 

micro+nano fitoplancton, pico-plancton autotrófico y bacterias heterótrofas).  
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Sección 1: oxígeno disuelto  

Introducción 

En los sistemas acuáticos, el oxígeno disuelto (OD) integra aspectos físicos, 

químicos y biológicos y su concentración resulta del balance de varios procesos que 

ocurren en todo el sistema. Respecto de los procesos físicos involucrados, el oxígeno 

está en permanente proceso de equilibrio entre la atmósfera y el agua, así como 

también puede ser aportado al sistema acuático a través de las entradas de agua 

subterránea o de la escorrentía de la superficie y puede eliminarse por salidas de 

aguas superficiales o subterráneas. Los flujos de intercambio de oxígeno a través de 

las interfaces aire-agua y sedimento-agua son dependientes de la temperatura del 

agua, la turbulencia y la salinidad, así como de la profundidad de la columna de agua 

y la agregación de partículas suspendidas (Peña et al. 2010). Con respecto a los 

procesos biológicos, el OD resulta de un equilibrio entre los procesos de fotosíntesis y 

de respiración. La fotosíntesis es realizada por el fitoplancton, los microorganismos 

autótrofos asociados a comunidades adheridas como el perifton, las macrófitas y otras 

comunidades fotosintéticas de agua dulce. Por otro lado, todos los organismos 

aeróbicos presentes en el cuerpo de agua consumen oxígeno a través de la 

respiración (Fig. 1). Además de los procesos físicos y biológicos, los procesos 

biogeoquímicos como la mineralización de la materia orgánica alóctona y la 

nitrificación pueden afectar la concentración de OD en los sistemas de agua dulce. En 

general, todos estos procesos pueden presentar variaciones a lo largo del día así 

como estacionalmente, como producto de las modificaciones en la velocidad del 

viento, la temperatura y densidad del aire, la presión atmosférica y la radiación solar. 



 

158 

 

 

 

 

Fig. 1: Dinámica del oxígeno disuelto en los sistemas acuáticos. Las flechas negras son emisiones y 

las flechas punteadas representan consumos.  

 

La deficiencia de OD puede afectar los procesos aeróbicos de las comunidades 

presentes en el ecosistema acuático, lo que puede ocasionar, en función de su 

magnitud y frecuencia, diferentes grados de alteración del ecosistema. Asimismo, se 

sabe que los cambios en la OD tienen un impacto negativo en muchos procesos 

bioquímicos esenciales; por ejemplo, la fijación de nitrógeno a través de la enzima 

nitrogenasa se inhibe en presencia de concentraciones excesivas de OD (Sigge, 

2005) y la biodisponibilidad de los micro y macronutrientes (por ejemplo, fósforo) 

puede modificarse directa o indirectamente a diferentes concentraciones de OD 

(Wang et al. 2008). Por estos motivos, el monitoreo de OD en sistemas naturales de 

agua dulce se realiza a menudo como indicador de la salud del ecosistema acuático.  

Las técnicas para la medición de OD han evolucionado desde reacciones 

químicas (por ejemplo, el método de Winkler) hasta el uso de microelectrodos y 

sensores ópticos. Los sensores ópticos tienen la ventaja de ser pequeños, baratos y 

poseer estabilidad a largo plazo (Klimant et al. 1995). Actualmente, el monitoreo del 

OD en sistemas acuáticos, tanto in-situ como en condiciones de laboratorio, es fácil 

de realizar y proporciona resultados instantáneos (Warkentin et al. 2007). 
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Las evidencias científicas muestran que los agroquímicos contaminan los 

cuerpos de agua dulce insertos en el paisaje agrícola causando efectos directos e 

indirectos en los organismos presentes (Fleeger et al. 2003). En este sentido, King et 

al. (2016) señalaron que el OD es un indicador particularmente sensible a la 

contaminación del agua con herbicidas. 

El objetivo de esta sección fue estudiar los cambios en la dinámica del 

porcentaje de saturación del OD como resultado del impacto de la contaminación con 

dos formulados comerciales de herbicidas, uno basado en glifosato y el otro basado 

en 2,4-D, y sus mezclas en dos sistemas de agua dulce que contrastan en su estado 

de turbidez. Con este propósito se realizó la medición diaria del porcentaje (%) de 

saturación del OD de las UE durante los dos experimentos realizados en 

mesocosmos al aire libre (claro y turbio) (Capítulo III).  

 

Materiales y métodos 

Variables físicas y químicas 

Se midió diariamente el % de saturación del OD a las 8:30 AM con un oxímetro 

óptico (YSI® ProODOTM; error = 0,01 mg/L) sumergiendo la sonda a una profundidad 

de -10 cm en el centro de cada UE. La temperatura del agua se registró de forma 

continua utilizando botones térmicos (Akribis®) así como se registró la temperatura 

instantanea con el mismo oxímetro.  

Variables biológicas 

Con el objetivo de estudiar la asociación de la variable funcional %OD y la 

estructura de las comunidades microbianas, se utilizaron los valores de abundancias 

del micro+nano fitoplancton, el picoplancton autotrófico y las bacterias heterotróficas 

del Capítulo III. En el caso particular del micro+nano fitoplancton se dividió entre 

expecies estrictamente autotróficas (M+N) y aquellas mixotróficas (Mixo) con el 

objetivo de mejorar el análisis desde una perspectiva funcional. Las especies que 

fueron consideradas mixotróficas fueron Peridinium sp. y Ochromonas sp. (Andersson 

et al. 1989, Palsson & Granéli, 2004). 
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 Por otro lado, y con fines comparativos, se calcularon y graficaron las 

variaciones de las abundancias en porcentajes (%) de variación respecto de los 

controles.   

 

 

Fig. 2: Diseño experimental de los dos experimentos en mesocosmos al aire libre. Los tratamientos se 

enumeran a la izquierda y las variables de muestreo a la derecha. GB: glifosato baja, GA: glifosato alta, 

2,4-DB: 2,4-D baja, 2,4-DA: 2,4-D alta, MB: mezcla baja, MA: mezcla alta, M+N: Micro+nano 

fitoplancton, PF: picoplancton fotosintético, PEuk: fotótrofos eucariotas, Pcy: picocianobacterias, Mixo: 

micro+nano fitoplancton mixotrófico, BH: bacterias heterótrofas. Círculo: unidad experimental. 

 

Análisis estadístico 

El efecto de los herbicidas se evaluó a través de la la variación diaria del 

porcentaje de saturación de OD, calculada como %OD (mg/L) = %ODx - %ODcontrol, 

donde %ODx es el valor de % de saturación de OD obtenido para cada UE. Las 

diferencias en %OD entre los siete tratamientos a lo largo del tiempo se analizaron 

con MR-ANOVA de dos vías (factor tiempo con 4 niveles y factor tratamiento con 7 

niveles) seguido de comparaciones múltiples (método de Holm-Sidak) 

estableciéndose la significancia estadística en p˂0,05. Todos los datos se analizaron 

previamente para determinar la normalidad y la homocedasticidad (pruebas de 

Shapiro-Wilks y Levene) y se transformaron posteriormente en el caso de ser 

necesario. 

Con el objetivo de evaluar el efecto mezcla y poner a prueba la aditividad de 

efectos sobe el %OD, se realizó MR-ANOVA de dos factores en ambos experimentos, 

en los que los factores fueron la mezcla (dos niveles: observado y esperado por 
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aditividad) y la concentración (dos niveles: alto y bajo). Los valores esperados por 

aditividad se obtuvieron por la suma algebraica de los valores medidos para cada 

herbicida por separado. Cuando la diferencia entre las concentraciones observadas y 

las esperadas fue significativa, la interacción se consideró sinérgica si la 

concentración media observada del %OD fue mayor que la concentración esperada 

media de %OD; de lo contrario, la interacción fue considerada antagónica.  

Con el fin de estudiar la relación entre función (%OD) y estructura 

(abundancias de las fracciones microbianas estudiadas), se construyó una matriz con 

los valores de coeficientes de correlación de Pearson entre las variaciones de 

abundancia de las diferentes fracciones y el %OD, luego se graficaron en redes de 

correlación con Cytoscape® v3.7.1 (Shannon et al. 2007). 

Para todos los análisis estadísticos se utilizaron los programas SigmaPlot® 11.0 

e InfoStat® versión 2015. 

 

Resultados 

La concentración media diaria de OD en los controles osciló entre 8,97 (día 20) 

y 10,54 mg/L (día 3) para el sistema claro, y entre 8,9 (día 13) y 11,56 mg/L (día 1) 

para el turbio. Mientras que las concentraciones diarias de OD considerando los 

tratamientos oscilaron entre 8,15 mg/L (MA, día 20) y 11,00 mg/L (GA, día 8) para el 

sistema claro, y entre 8,52 mg/L (MA, día 13) y 12,09 mg/L (GA, día 6) para el turbio. 

El porcentaje de saturación de oxígeno siempre superó el 94% en ambos 

experimentos. El máximo de %OD se observó para el sistema claro, con un 

incremento medio respecto del control del 8,46% bajo el tratamiento GA, mientras que 

el mínimo se detectó en el sistema turbio bajo el tratamiento 2,4-DH, con un 6,63% de 

disminución. 

Para los tratamientos con Roundup Max®, el sistema claro mostró una ligera 

disminución del %OD con respecto al control (-3,1%, p=0,002) entre los días 13 y 17 

bajo el tratamiento GB, mientras que no se observó disminución en el sistema turbio 

(Fig. 3A y 4A). En el tratamiento GA, hubo un aumento en el %OD con respecto al 

control (+5,7%, p˂0,001) entre los días 3 y 9 en condiciones turbias, mientras que se 

registró un aumento similar (+5,9%, p=0,003) unos días más tarde, entre los días 7 y 
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11, en el sistema claro (Fig. 3B y 4B). El porcentaje máximo de variación de OD 

correspondió al tratamiento GA en ambos experimentos, con un aumento promedio 

con respecto al control de +7,74% en el día 3 (p˂0,001) y +8,46% en el día 8 

(p˂0,001), para el experimento claro y turbio respectivamente. Si bien en el 

tratamiento GA los sistemas claro y turbio mostraron un aumento similar en la 

concentración de OD, el impacto comenzó antes y duró más tiempo en la condición 

turbia. 

El tratamiento con 2,4-D no modificó sustancialmente la concentración de OD 

en general, excepto en el experimento en sistema en condición turbia, donde se 

observó una disminución (-4,6%, p˂0,001) entre los días 1 y 10 bajo el tratamiento 

2,4-DA (Fig. 4D).  

Las mezclas de los herbicidas impactaron en el %OD a las concentraciones 

bajas y altas ensayadas, tanto en la condición clara como en la turbia. En el sistema 

claro, MB causó una disminución en el %OD entre los días 15 y 18 (-2,9%, p=0,003), 

mientras que en el sistema turbio resultó en un aumento entre los días 9 y 15 (+2,8%, 

p=0,003) (Fig. 3E y 4E). En el sistema claro, MA llevó a un aumento del %OD entre 

los días 7 y 11 (+ 5,5%, p˂0,001), mientras que en el experimento turbio provocó una 

disminución desde el día 9 hasta el día 14 (-4,9%, p˂0,001) seguido de un aumento 

entre los días 17 y 20 (+ 3,5%, p˂0,001) (Fig. 3F y 4F). 

Si consideramos que el sistema se recupera del impacto cuando el %OD 

vuelve a los niveles de los controles, el tratamiento MA en el sistema turbio mostró un 

escenario de no recuperación, con un aumento neto que perduró hasta el final del 

experimento (Fig. 4F). 

En general, la exposición a la mezcla de las formulados de los herbicidas 

estudiados provocó efectos aditivos en las variables examinadas, a excepción del 

tratamiento MA en el sistema turbio, donde se detectó sinergismo (p˂0,05) entre los 

días 9 y 15 (Fig. 4F). 
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Fig. 3: Variaciones del porcentaje de saturación de OD (%OD) diario durante el experimento claro. Todas las 

variaciones son respecto a los controles. Barra de error = ± 1 DE; (*) diferencias significativas con respecto al 

control (RM-ANOVA; p˂0,05). 
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Fig. 4: Variaciones del porcentaje de saturación de OD (%OD) diario durante el experimento turbio. Todas las 

variaciones son respecto a los controles. Barra de error = ± 1 DE; (*) diferencias significativas con respecto al 

control (RM-ANOVA; p˂0,05). La S denota zona de sinergismo estadísticamente significativo. 

 



 

165 

 

Los porcentajes de variación de las abundancias de las fracciones microbianas 

estudiadas respecto de los controles en el sistema claro se muestran en la Fig. 5 y 

fueron desarrollados en el capítulo III. Se observaron efectos significativos 

relacionados con el tratamiento en el micro+nano fitoplancton a T2 en el tratamiento 

GA con una media de +709% (ANOVA, p˂0,001) y para MA con una media de +291% 

(ANOVA, p=0,01) (Fig. 5A). Estos aumentos persistieron hasta T3, con +125% para 

MA (ANOVA, p˂0,001) y +55% para GA (ANOVA; p= 0,004). A T3, GB mostró una 

disminución de -83% en relación con los controles (ANOVA, p=0,001). Los 

porcentajes de variación de las Mixo mostraron altos valores de desviación, no 

observándose diferencias significativas entre los tratamientos (Fig. 5B). Respecto de 

las PEuk, se observaron aumentos a T2 para GA y MA, con valores medios de +414% 

(ANOVA, p˂0,001) y +204% (ANOVA, p=0,006), respectivamente (Fig. 5C). No se 

observaron efectos relacionados con los tratamientos para las Pcy (Fig. 5D). 

Finalmente, las BH tuvieron variaciones significativas en diferentes tratamientos y 

tiempos de muestreo: con variaciones de +52% a T0, +49 a T1 y -26% a T2 en GA  

(p˂0,001 en todos los casos),+60%, +136% a T1 para 2,4-DA y MA respectivamente y 

de -27% para 2,4-DA y MA a T2 (p=0,008 y 0,009 respectivamente). 
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Fig. 5: Variaciones en las abundancias del micro+nano fitoplancton (M+N) (a), pico-eucariotas fotosintéticos (PEuk) (b), picocianobacterias (Pcy), 

algas mixotróficas (Mixo) y bacterias heterotróficas (BH) en el experimento claro. Todas las variaciones son % respecto a los controles y se 

encuentran en escala respecto a cada fracción.  DE: Desvío Estándar; el asterisco denota diferencias significativas con respecto al control 

(ANOVA; p˂0,05). 

Media (%) DE Media (%) DE Media (%) DE Media (%) DE Media (%) DE Media (%) DE

T0 -4 12 18 26 8 13 7 25 -25 25 26 7

T1 1 42 -16 29 -4 26 -18 9 -23 9 -32 19

T2 20 33 769 322 -24 18 -21 19 -27 19 267 93

T3 -83 15 55 60 -44 27 -23 64 47 64 125 72

T0 52 60 -21 38 116 104 -33 27 -58 27 -24 51

T1 -6 30 -28 26 -17 43 2 25 -41 25 -54 4

T2 -24 43 -63 25 -29 31 -30 34 -73 34 -46 16

T3 586 1000 -76 41 468 309 111 228 993 228 206 451

T0 66 89 94 44 20 65 -17 50 20 50 89 118

T1 8 12 -6 11 11 16 11 9 20 9 2 20

T2 6 7 414 277 0 21 -40 36 -13 36 204 37

T3 82 149 211 227 -49 41 -19 13 45 13 165 178

T0 2 32 -37 18 -11 33 -27 17 10 17 -22 26

T1 6 8 21 10 16 25 0 17 17 17 39 7

T2 17 98 7 43 53 77 -55 11 -48 11 6 41

T3 43 76 204 213 5 45 45 82 -28 82 34 91

T0 -6 6 52 21 -21 9 -19 10 -15 10 -9 24

T1 4 9 49 24 77 117 60 38 21 38 136 52

T2 -17 6 -26 3 -15 2 -27 4 -18 4 -27 4

T3 6 6 29 7 5 3 28 7 11 7 21 15

B. Mixo

C. PEuk 

D. Pcy 

E. HB

GA 2,4-DB 2,4-DA MB MAGB

A. M+N 

*
*

*
*
*

*

*
*

*
*

*

*

*
*
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Fig. 5: Variaciones en las abundancias del micro+nano fitoplancton (M+N) (a), pico-eucariotas fotosintéticos (PEuk) (b), picocianobacterias (Pcy), 

algas mixotróficas (Mixo) y bacterias heterotróficas (BH) en el experimento turbio. Todas las variaciones son % respecto a los controles y se 

encuentran en escala respecto a cada fracción.  DE: Desvío Estándar; el asterisco denota diferencias significativas con respecto al control 

(ANOVA; p˂0,05). 

Media (%) DE Media (%) DE Media (%) DE Media (%) DE Media (%) DE Media (%) DE

T0 -3 48 -7 9 4 16 28 59 5 39 4 40

T1 51 26 5 57 -14 23 8 38 21 3 26 54

T2 23 40 -13 21 -36 14 -67 6 -3 6 -40 27

T3 64 61 31 29 1 47 -67 10 7 22 -64 25

T0 -13 29 15 33 13 25 33 35 -7 20 -6 25

T1 29 41 21 51 -10 29 -3 35 -10 18 26 -30

T2 -25 30 -73 9 -49 6 -64 6 -50 4 -72 11

T3 -25 37 -70 10 1 47 1 41 -36 24 -88 13

T0 19 7 33 3 19 1 1 8 4 6 19 4

T1 -15 2 -42 14 -33 7 -39 17 -28 5 -24 6

T2 20 6 15 2 6 4 22 4 24 5 7 7

T3 -60 6 -39 19 17 84 58 61 -3 50 53 40

T0 7 3 13 1 -2 2 -9 3 -10 6 0 4

T1 20 26 34 30 28 12 25 30 33 10 2 14

T2 22 16 58 10 4 12 10 11 23 5 89 64

T3 -6 18 104 28 -2 7 20 13 55 14 98 10

T0 44 42 157 34 67 21 94 5 90 18 250 16

T1 28 5 12 31 -14 9 2 16 36 25 34 70

T2 -3 5 34 4 2 2 -4 7 12 11 40 6

T3 5 10 -8 15 3 6 -6 3 -3 15 9 10

A. M+N 

B. Mixo

C. PEuk 

D. Pcy 

E. HB

MAGB GA 2,4-DB 2,4-DA MB

*

*

*

*

*

*

*

* *

*
*
*

*
*

* ** * *
*

* * * *

*
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Con el objetivo de analizar la relación entre el %OD y las variaciones en las 

abundancias, se construyó una red de correlaciones de estas variables considerando 

los valores de todos los tiempos. Para ello se utilizaron los coeficientes de correlación 

de Pearson (r) (Fig. 6). En el experimento claro, el %OD correlacionó con las 

abundancias de la fracción del micro+nano fitoplancton (r=0,50, p˂0,0001) que, al 

mismo tiempo correlacionó con las PEuk (r=0,54, p=0,0001). Por otro lado, las 

abundancias de las BH y las algas mixotróficas se correlacionaoron negativamente 

con el %OD (r=-0,26, p=0,0271 y r=-0,29, p=0,0152 respectivamente). Para el 

experimento turbio, el %OD correlacionó positivamente con las abundancias de las 

Pcy (r=0,37, p=0,0067) y negativamente con la de las algas mixotróficas (r=-0,31, 

p=0,0215). Entre las abundancias, las Pcy correlacionaron positivamente con las BH 

(r=0,32, p=0,0182) y estas últimas negativamente con el micro+nano fitoplancton (r=-

0,5, p=0,0001). Finalmente, las algas mixotróficas correlacionaron positivamente con 

el micro+nano fitoplancton (r=0,45, p=0,0006) y negativamente con las Pcy (r=-0,5, 

p=0,0001) y las BH (r=-0,35, p=0,0087). 
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Fig. 6: Red de correlaciones entre los valores de %OD y las abundancias del micro+nano fitoplancton (M+N), pico-eucariotas (PEuk), 

picocianobacterias (Pcy), algas mixotróficas (Mixo) y bacterias heterotróficas (HB) en los experimentos claro y turbio. Línea de puntos: p˂0.05. 

n=72. Las redes se construyeron con el software Cytoscape® v3.7.1. 
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Discusión  

Los resultados obtenidos en esta sección sugieren que el %OD es una 

variable funcional suficientemente sensible que permite el monitoreo de cambios 

estructurales impulsados por formulados de herbicidas y su mezcla en sistemas de 

agua dulce. A pesar de que los herbicidas ensayados, las fracciones de algas y 

cianobacterias parecen ser los blancos principales de ambos, posiblemente porque 

éstas comparten vías metabólicas comunes con las plantas (Couderchet & Vernet, 

2003). Ambos herbicidas, solos o en mezcla, modificaron la estructura de la 

fracción microbiana autotrófica planctónica (Capítulo III). Esto último per se puede 

proponerse como uno de los factores responsables de la modificación en la 

dinámica de la variable funcional %OD.  

En general, los cambios observados en los niveles del %OD de un 

ecosistema acuático podrían deberse a los siguientes efectos de los herbicidas 

sobre las comunidades presentes: 1) Cambios estructurales dados por el impacto 

sobre las tasas de reproducción y/o supervivencia, que puede tener como 

consecuencia una disminución de la riqueza debido a la muerte de especies 

intolerantes o a un aumento de ella debido a la estimulación de especies 

tolerantes; 2) Cambios funcionales que modifican la frecuencia fotosintética o 

respiratoria asociados a estrés o fisiológicas. Estas respuestas estructurales y 

funcionales a los herbicidas pueden ocurrir simultáneamente, pudiendo ambos 

tipos de efectos producir un aumento o disminución en el %OD o actuar de forma 

opuesta. En este sentido, se espera que el %OD disminuya como consecuencia un 

aumento en la fracción de descomponedores heterótrofos y/o a una tasa 

fotosintética reducida debido a la eliminación de algunas especies autotróficas. En 

contraste, la estimulación fisiológica de algunas especies fotosintéticas aumentaría 

su abundancia y su tasa fotosintética, provocando así un aumento en el %OD.  

En el caso del glifosato, el aumento del %OD en el tratamiento GA 

observado durante el experimento claro podría explicarse como una consecuencia 

del aumento del micro+nano fitoplancton y de las PEuk que fueron discutidos en el 

Capítulo III. Así mismo, en el experimento turbio, un patrón similar de aumento del 

%OD podría relacionarse con el aumento de la abundancia de las Pcy detectado 

desde T1 y mantenido hasta T3, coherente con la dinámica del %OD donde a esos 

tiempos se observaron incrementos significativos.  
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El impacto que tiene el 2,4-D en el agua dulce en general, y en la fracción 

de algas en particular, es actualmente controvertido ya que algunos autores 

informaron sobre estimulación (Kobraei & White, 1996; Boyle, 1980; Relyea, 2009) 

y otros  sobre  inhibición (Singh & Shrivastava, 2016; Wood et al. 2016; Zhu et al. 

2016) de la producción primaria en algas. En este trabajo, la disminución del %OD 

en el sistema turbio a la concentración alta (2,4-DA) indicaría un impacto negativo 

en una o más especies de la fracción autótrofa. Al igual que con la dinámica del 

%OD en los tratamientos con glifosato, el período de disminución del %OD (T2) 

por parte del 2,4-D mostró coincidencia con la disminución significativa de la 

abundancia de micro+nano fitoplancton, lo que podría explicar este fenómeno. En 

el mismo sentido, en el sistema claro, donde no se observó disminución del %OD, 

ninguna de las fracciones planctónicas autotróficas varió significativamente en 

presencia de 2,4-D. 

Además, es importante destacar que otras comunidades microbianas están 

involucradas en este esquema, y pueden impulsar cambios en la concentración de 

%OD en el agua. En este sentido, en ambos experimentos se observó un 

incremento en el desarrollo del perifiton en presencia de la concentración más alta 

de Roundup Max® ensayada (GA y MA), lo que pudo haber incrementado el %OD 

de la columna de agua. 

 Con respecto a las diferentes correlaciones entre el %OD y las 

abundancias de las distintas fracciones estudiadas, en el sistema claro el %OD 

correlacionó con la dinámica de abundancias del micro+nano fitoplancton, mientras 

que en el turbio lo hizo con la de las Pcy, lo que fue coherente con el tipo de efecto 

estructural observado en cada sistema (capítulo III).  

Respecto del efecto mezcla, el impacto en el %OD pareció ser más fuerte 

en presencia de Roundup Max® que para AsiMax 50®, particularmente en el 

experimento claro, donde no se observaron efectos del 2,4-D. Por otro lado, el 2,4-

D tuvo un impacto en el sistema turbio pero no en el claro; la mezcla alta condujo a 

variaciones persistentes en el %OD, detectándose un efecto sinérgico durante el 

transcurso del experimento. En este caso, el tratamiento MA pareciera tener un 

patrón desplazado, donde la aditividad de los efectos predomina antes del octavo 

día y después de eso, la disminución del %OD aparece asociada a un efecto 

predominante de la disminución del micro+nano fitoplancton respecto al aumento 
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de las Pcy. Si bien predominó el efecto mezcla de tipo aditivo, se encontró un caso 

que sugiere una leve tendencia al sinergismo.  

Teniendo en cuenta que llevamos a cabo experimentos al aire libre en los 

que todas las UE se sometieron a las mismas condiciones climáticas (en términos 

de temperatura, presión atmosférica, lluvia y viento), las variaciones del %OD 

observadas deben explicarse por el impacto de las formulados de herbicidas.  

Las fluctuaciones del %OD en los ecosistemas acuáticos pueden tener 

varias consecuencias ecológicas, incluidas alteraciones en la estructura de la 

trama trófica. Davis (1975) sugirió que una diferencia de OD de 1 mg/L podría 

afectar el comportamiento de los peces y Yu et al. (2014) indicaron que los 

cambios en el OD alteran la estratificación microbiana. Sobre esta base, se espera 

que la magnitud de las fluctuaciones del OD medidas en nuestro estudio, con 

valores máximos de 2,55 mg/L y 3,57 mg/L para el experimento claro y turbio, 

respectivamente, tenga consecuencias relevantes para los ecosistemas de agua 

dulce.  A los cambios en la dinámica del OD provocada por los plaguicidas se 

sumarán los efectos producidos por otros cambios antropogénicos como lo son el 

calentamiento global y los cambios de uso de suelo. El aumento de la temperatura 

promedio del agua en escenario de calentamiento global tendrá como 

consecuencia el descenso de la concentración de OD al disminuir su solubilidad en 

agua. Asimismo, el aumento de la llegada de materia orgánica a los cuerpos de 

agua dulce como producto del mayor lavado de los suelos en creciente cambio de 

uso, provocará el aumento en la tasa de descomposición oxigénica que podría 

agravar el escenario. El cambio climático además promueve la aparición de 

eventos como inundaciones o sequías extremas. Si a esta conjunción de eventos 

que pueden darse simultáneamente, se le suma la llegada de agroquímicos al 

agua, las consecuencias en el ambiente pueden ser extremas. Ya se han 

reportado casos en nuestro país de mortandad masiva de peces, los que podrían 

ser producto de este escenario complejo en el que la disminución del OD en 

cuerpos de agua dulce3 juega un papel preponderante.  

                                                      
3
 https://misionesonline.net/2019/11/01/formosa-impactantes-imagenes-de-mortandad-masiva-de-peces-por-

efectos-climaticos-en-el-banado-la-estrella/ 

 

 

https://misionesonline.net/2019/11/01/formosa-impactantes-imagenes-de-mortandad-masiva-de-peces-por-efectos-climaticos-en-el-banado-la-estrella/
https://misionesonline.net/2019/11/01/formosa-impactantes-imagenes-de-mortandad-masiva-de-peces-por-efectos-climaticos-en-el-banado-la-estrella/
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Nuestros resultados sugieren que una métrica simple del %OD puede ser lo 

suficientemente sensible para monitorear los efectos de las mezclas de herbicidas 

en los ecosistemas acuáticos, independientemente de su estado trófico, 

especialmente para estudios de mesocosmos al aire libre donde todas las UE 

presentan propiedades físicas casi idénticas. Es importante subrayar que un 

seguimiento continuo del %OD (por ejemplo, por medio de registradores 

sumergibles) proporcionará información adicional útil sobre la dinámica diaria.  

 En esta sección, las variaciones en las abundancias fitoplanctónicas 

pudieron explicar las fluctuaciones del %OD en los escenarios de agua dulce 

contaminados con herbicidas. Las medidas de OD pueden ser muy informativas en 

los sistemas de agua dulce perturbados y podrían alertar rápidamente sobre los 

cambios en la  estructura y la abundancia de las comunidades de agua dulce. Sin 

embargo, el OD es una variable integradora y algunos procesos que funcionan en 

direcciones opuestas podrían compensarse, lo que puede llevar a sub-estimar 

ciertos impactos.  
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Sección 2: Producción primaria  

Introducción 

La producción primaria fitoplanctónica es una de las fuentes autóctonas de 

materia orgánica en los sistemas acuáticos que puede representarse por la 

siguiente ecuación, en presencia de luz y de un pigmento receptor (Wetzel, 2001): 

6 CO2 + 12 H2O → C6H12O6 + 6 H2O + 6 O2 

Para realizar estimaciones de la producción primaria, existen métodos 

basados en el análisis del oxígeno gaseoso que se genera como producto o 

mediante la medición del carbono, a partir de la fijación de carbono marcado (14C ó 

13C) en la fracción de reactivos de la ecuación (APHA, 2005). En el agua dulce, 

estos seguimientos se realizan mediante la incubación de botellas claras y 

oscuras, siendo una de las técnicas más utilizadas para la cuantificación de la 

producción primaria fitoplanctónica (Peterson, 1980).  

El método de detección de oxígeno disuelto como producto de la 

fotosíntesis realizado en botellas claras y oscuras se realiza mediante la medición 

del oxígeno disuelto dentro de las botellas que son llenadas con agua del sistema 

e incubadas en el mismo. En líneas generales, la concentración inicial de oxígeno 

(Co1) se verá reducida (Co2) por efecto de la respiración luego del período de 

incubación en la botella oscura, mientras que en la clara la concentración final 

(Co3) será el producto de la disminución por la respiración y del aumento por 

fotosíntesis (Fig. 7). Con los valores obtenidos es posible calcular la producción 

primaria bruta y neta siguiendo las siguientes ecuaciones: 

Respiración (R) = Co1-Co2 

Producción primaria bruta (PPB) = (Co3-Co1) + (Co1-Co2) 

Producción primaria neta (PPN) = Co3-Co1 

Este método de medición de la producción tiene sus limitaciones, ya que 

presupone que la tasa de respiración es igual en oscuridad que en presencia de 

luz, lo que es difícil de generalizar ya que las algas pueden fotorrespirar (utilización 

de O2 en vez de CO2 por parte de enzima RuBisCO en presencia de luz) y  
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además, que puede haber foto-oxidación o fotosíntesis sin fotólisis de agua 

realizada por algunos tipos de bacterias (Wetzel, 2001).  Pese a estas limitaciones, 

la medición por este método es considerada una buena aproximación y puede 

realizarse de manera sencilla mediante el uso de un oxímetro. 

 

Fig. 7: Método de botellas claras y oscuras mediante la medición del oxígeno disuelto para la 

cuantificación de la producción primaria fitoplanctónica.  

Luego de haber observado los cambios en la dinámica del oxígeno disuelto 

en el experimento turbio, el objetivo de esta sección fue estudiar el impacto del 

glifosato, el 2,4-D y su mezcla en la producción primaria fitoplanctónica durante el 

experimento claro. Pérez et al. (2007) habían informado de la duplicación de la 

producción primaria en mesocosmos tratados con Roundup®, mientras que Boyle 

(1980) y Kobraei & White (1996) habían reportado su aumento en presencia de 2 

mg/L de 2,4-D. Sin embargo, no hay información disponible acerca del efecto 

mezcla de estos dos plaguicidas sobre la producción primaria.  

Materiales y métodos 

Se diseñó un dispositivo de incubación de botellas claras y oscuras y se 

realizaron a los cuatro tiempos correspondientes a la toma de muestras biológicas 

(T0, T1, T2 y T3). Esta parte del trabajo fue llevada  a cabo junto a la Lic. Sharon 

Allen durante su tesina de grado. La duración de las incubaciones fue de 4 hs. 

realizadas entre las 11:00 y 15:00 hs. donde la intensidad lumínica era alta (Fig. 8).   



 

176 

 

 

Fig. 8: Imágenes de preparación de dispositivos de incubación de botellas claras y oscuras dentro 

de cada UE.  

Variables físicas y químicas 

Las concentraciones de oxígeno disuelto fueron medidas antes y luego de la 

incubación con un oxímetro lumínico (YSI® modelo ProODOTM). La sonda se 

insertó en el centro de la botella inmediatamente luego de su apertura. Las 

variables R, PPB y PPN en cada unidad experimental y en cada tiempo fueron 

calculadas utilizando las ecuaciones citadas anteriormente.  

Variables biológicas 

Las abundancias de las fracciones biológicas estudiadas fueron las mismas 

del Capítulo III, experimento claro. Se realizó además el cálculo del biovolumen 

aportado por las BH respecto del resto de las fracciones (micro+nano, mixo, Pcy y 

PEuk) a partir de datos de tablas siguiendo la metodología de Hillebrand et al. 

(1999). Para ello se utilizaron los valores medios de los controles a T0.  

 

Análisis estadístico 

 Para el tratamiento estadístico de las variables PPB, PPN y R se realizó 

modelando un modelo lineal generalizado mixto (MLGM) con dos factores de 

efectos fijos: tratamiento (4 niveles) y tiempo (4 niveles), y UE (réplicas) como 

factor aleatorio. Se utilizó la función CorCAR1 (Pinheiro & Bates, 2000) para 
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modelar la estructura de correlación de las unidades experimentales a lo largo del 

tiempo. Cuando fue necesario, se usó VarIdent como la función de modelado dado 

que la homocedasticidad se cumplía y tenía el valor de AIC (Criterio de 

Información de Akaike) más bajo. Finalmente, la prueba LSD-Fisher (α = 0,05) se 

utilizó para las comparaciones múltiples. 

Para el estudio del efecto mezcla se analizó la aditividad a partir de valores 

esperados y obtenidos mediante la utilización del test t-student, graficándose los 

intervalos de confianza al igual que en el Capítulo II.   

 

Fig. 9: Dispositivo ad hoc para sotener la botella clara y oscura (izq.) el que se observa sumergido 

en los mesocosmos (der.).  

 

Resultados 

Durante el experimento, la PPB registró un valor promedio de 55,00 ± 43,69 

μg O2 l
-1h-1 con un mínimo de -6,72 μg O2 l

-1h-1 (T3) y un máximo de 167,50 μg O2 

l-1h-1 (T0). El análisis MLGM mostró que los mesocosmos tratados con AsiMax 50® 

a baja concentración sufrieron una clara disminución de la PPB con respecto al 

control en el momento de la aplicación (-67,31 ± 15,20 μg O2 l-1h-1, p<0,05). 

También se observó una disminución significativa con respecto a lo que se registró 
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en el control en el día 0 en aquellos mesocosmos en los que se aplicó Roundup 

Max® y la mezcla de formulados a alta concentración (-92,55 ± 30,39 μg O2 l
-1h-1 y 

-63,94 ± 37,09 μg O2 l-1h-1, p<0,05, respectivamente). Sin embargo, a T2 se 

observó un aumento en la PPB en el tratamiento con GA (+47,04 ± 24,03 μg O2 l
-

1h-1, p<0,05) (Fig. 10A). 

La media de la PPN de los controles varió desde -7.57 μg O2 l-1h-1 (T3) 

hasta 35,01 μg O2 l-1h-1 (T2). Todos los tratamientos registraron los valores 

promedio máximos de PPN en el T2, entre 27,4 ± 11,76 μg O2 l
-1h-1 (GB) y 92,25 ± 

20,71 μg O2 l-1h-1 (GA). El análisis MLGM reveló un aumento de la PPN con 

respecto al control en el T2 para el tratamiento con GA (+57,25 ± 34,38 μg O2 l
-1h-1, 

p<0,05) (Fig. 10B). 

El consumo de O2 debido a la respiración, en los controles tuvo un valor 

medio de 37,74 μg O2 l
-1h-1 con un mínimo de 6,59 μg O2 l

-1h-1 y un máximo de 145 

μg O2 l
-1h-1. El tratamiento de AsiMax 50® a baja concentración (2,4-DB) produjo 

una disminución de la respiración con respecto a los controles a T0 (-61,42 ± 14.31 

μg O2 l-1h-1, p<0,05). Mientras que al mismo tiempo los tratamientos GA y MA 

mostraron disminuciones (-85,02 ± 32,41 y -57,84 ± 34,78 μg O2 l-1h-

1respectivamente, p<0,05 ambos) (Fig. 10C). 
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Fig. 10: Variaciones respecto a los controles de la producción primaria bruta (PPB), producción 

primaria neta (PPN) y respiración (R) en los 4 tiempos (T0, T1, T2 y T3) de los tratamientos de los 

herbicidas Roundup Max
®
 (GB, GA) y AsiMax 50

® 
(2,4-DB, 2,4-DA) y sus mezclas (MB, MA). (*= 

p˂0,05). 

Al comparar los resultados esperados por aditividad con los resultados 

observados en los tratamientos de mezcla sobre las variables PPB, PPN y R, se 

observa que prevaleció la aditividad, con la excepción de PPB a T2 en MA donde 

se observó antagonismo (t-student, p=0,009) (Fig. 11)  
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Fig. 11: Estudio del efecto de la mezcla sobre las variables funcionales PPB, PPN y R en los 4 

tiempos. En el centro se presentan normalizados los intervalos de confianza (IC 95%) para los 

valores esperados por aditividad y los intervalos obtenidos, a la izquierda se presenta la zona con 

efectos de tipo antagónicos y a la derecha los sinérgicos. Los valores de p corresponden al test t-

student.  

Con el objetivo de estudiar el aporte de las distintas fracciones, se calculó el 

aporte de la fracción estrictamente heterotrófica analizada (BH) al biovolumen total. 

El resultado mostró que esta fracción representó el 9,37% del biovolumen, 

mientras que el resto de las fracciones estudiadas (micro+nano, mixo, Pcy y PEuk) 

representaron, en conjunto, el 90,63%.   

 

Discusión 

Los resultados obtenidos en esta sección mostraron que la adición de los 

herbicidas provoca impactos funcionales inmediatos (T0, 15 min) que no pueden 

ser explicados por cambios estructurales. Contrariamente, a los 7 días (T2) los 

cambios funcionales observados pueden ser el resultado de la  modificación 

observada en la estructura del sistema.  

Los efectos observados del Roundup Max® en la estructura y función 

microbiana a T0 solo se detectaron a altas concentraciones (GA, MA), con la PPB 

y la R reducidas y las abundancias de las BH aumentadas. Goldsborough & Brown 
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(1988) informaron una disminución en la producción primaria después de 4 horas 

de exposición del perifiton a 8,9 mg/L (i.a.) de Roundup®. Por otro lado, Shaw 

(2013) también reportó la disminución simultánea de la PPB y de la R en la 

comunidad perifítica en presencia de glifosato. Por lo observado en nuestro 

experimento, estamos reportando por primera vez, una respuesta funcional rápida 

de los sistemas de agua dulce a un herbicida a base de glifosato en la columna de 

agua. Dado que no se observaron cambios en las abundancias de las fracciones 

microbianas estudiadas a ese tiempo, las disminuciones de la PPB y la R a T0 se 

podrían asociar con respuestas de tipo fisiológicas de los organismos. En este 

sentido, Lu et al. (2020) mostraron que una sola aplicación de 2,5 mg/L de glifosato 

en microcosmos en condiciones controladas de laboratorio utilizando agua dulce, 

no provocó ningún efecto sobre la composición microbiana, pero afectó los niveles 

de transcripción de la comunidad. El glifosato inhibe la síntesis de aminoácidos 

aromáticos, lo que interfiere con la síntesis normal de proteínas y finalmente 

conduce a la muerte de los organismos blanco. El impacto a corto plazo sobre la 

PPB y la R que se observo podría deberse a una reducción en la actividad de las 

enzimas involucradas en la fotosíntesis y la respiración y/o a una respuesta 

general producida por estrés de los organismos. El estrés inducido por el glifosato 

en algas de agua dulce ya fue reportado por Iummato et al. (2019), que informaron 

que la adición de 4 mg/L de glifosato (i.a.) de la formulación Glifosato Atanor®, 

aumenta las especies reactivas de oxígeno así como reduce las actividades de la 

superóxido dismutasa, la catalasa y la glutatión-s-transferasa en Scendesmus 

vacuolatus. Por lo tanto, las disminuciones de la PPB y de la R podrían atribuirse a 

un impacto fisiológico general de la fracción autotrófica que condujo a una 

modificación a corto plazo en el funcionamiento de todo el sistema. 

Inesperadamente, a T0 se observó un aumento en las abundancias de las BH, lo 

que podría haber derivado en un aumento de la tasa respiratoria del sistema, lo 

que no llegó a detectarse. El cálculo del biovolumen aportado por las BH respecto 

al resto de las fracciones analizadas fue de un 9,37%, por lo que podría esperarse 

que el aumento de las abundancias de las BH no haya sido suficiente para 

contrapesar la disminución en la actividad autotrófica y la respiración del resto de 

las fracciones.  
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A mediano plazo (T2, 7 días), la presencia del formulado de glifosato 

aumentó la PPB y la PPN. Esta respuesta podría deberse al hecho de que el 

glifosato, cuando es metabolizado por los microorganismos presentes en el agua, 

genera una contribución importante de fósforo, que promueve el crecimiento de las 

algas. Pérez et al. (2007) observaron el aumento en la producción primaria del 

fitoplancton a través de la técnica 14C a los 11 días de la adición de Roundup® en 

mesocosmos al aire libre, fenómeno que se atribuyó al aumento significativo en la 

abundancia de las picocianobacterias. En este experimento, tanto la abundancia 

del micro+nano fitoplancton como las PEuk y la concentración de clorofila α 

aumentaron a T2 acompañando el aumento en la PPB, lo que sugiere un efecto 

similar al encontrado por Pérez et al. (2007). En el mismo sentido, Pizarro et al. 

(2016) describieron que las picocianobacterias aumentan su abundancia, tanto en 

un sistema mesotrófico como en uno eutrófico, luego de la adición de glifosato.  

Por otro lado, inmediatamente después de la aplicación del herbicida a base 

de 2,4-D en su concentración más baja (2,4-DB), se encontró una disminución 

significativa en la PPB y la R. El aumento simultáneo en la abundancia del 

micro+nano fitoplancton sugiere que este resultado también se debió a impactos 

fisiológicos negativos en algunas poblaciones, como lo observado para el glifosato. 

Además, el tratamiento con la concentración más alta (2,4-DA) provocó el aumento 

de las BH a T1 y TF y una disminución a T2, sin observarse efecto sobre la 

respiración. Estos hechos apoyan la idea de que las BH representan una 

proporción baja de la biomasa microbiana total y, por lo tanto, un aumento en su 

abundancia produciría cambios no detectables globalmente sobre la respiración 

del sistema. Algunos estudios han documentado el impacto del 2,4-D en la 

producción primaria fitoplanctónica, por ejemplo, la producción primaria aumentó 

en presencia de 2 mg/L de 2,4-D (Kobraei & White, 1996; Boyle, 1980), mientras 

que disminuyó en presencia de 1,2 mg/L en estanques hipereutróficos (Boyle, 

1980). En el Capítulo I de esta tesis se informó de los diferentes impactos 

estructurales del AsiMax 50® dependiendo de la estructura microbiana inicial, así 

como de un efecto en hormesis con mayores impactos a bajas concentraciones. 

Sobre esta base, los efectos funcionales a corto plazo causados por el 2,4-D a 

baja concentración fueron más pronunciados que los obtenidos a alta 
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concentración, lo que puede atribuirse al efecto hormonal del herbicida, como se 

señaló anteriormente (Kobraei & White, 1996). 

Respecto al efecto de la mezcla de ambos herbicidas sobre la producción 

primaria y la respiración de la columna de agua, se observó que actuaron 

principalmente de manera aditiva. Estos resultados son esperables de acuerdo al 

modelo de adición de efectos ya que el modo de acción de cada herbicida es 

completamente diferente (Rodea-Palomares et al. 2015, Groten, 2001). Además, 

son coincidentes con el resto de resultados encontrados en esta tesis y similar a lo 

encontrado por Pesce et al. (2010), quienes estudiando el efecto mezcla de 

herbicidas en el agua dulce y observaron que, ya sea utilizando herbicidas con el 

mismo o diferentes modos de acción, la aditividad de efectos predominó.  

 

Discusión general del capítulo: la importancia del uso de variables 

funcionales y estructurales 

La evaluación del impacto de los residuos de plaguicidas en los cuerpos de 

agua es fundamental para la protección del ambiente así como para preservar la 

capacidad de los ecosistemas de agua dulce de proporcionar bienes y servicios 

que satisfagan las necesidades humanas. Sandin & Solimini (2009) concluyeron 

sobre la importancia del estudio de variables estructurales y funcionales en 

sistemas acuáticos de agua dulce de tipo lótico. En particular, Knauer & Hommen 

(2012) han discutido la importancia de las variables funcionales, frente a las 

estructurales, en la evaluación del impacto de los herbicidas en estudios de 

mesocosmos. En su trabajo afirmaron que las variables funcionales generalmente 

muestran menos variabilidad experimental entre réplicas que las estructurales, y 

proporcionan una mejor integración de la función del ecosistema. Diversos trabajos 

han reportado impactos de herbicidas sobre variables funcionales de los sistemas 

acuáticos, como la atrazina (DeLorenzo et al. 1999), el glifosato (Pérez et al. 

2007), el metazacloro (Mohr et al. 2007), el acetocloro (Foley et al. 2008), etc. 

En este capítulo se trabajó sobre el impacto de los formulados comerciales 

Roundup Max® (glifosato), AsiMax 50® (2,4-D) y su mezcla, sobre variables 

funcionales de dos sistemas de agua dulce en estado contrastante. En el caso del 
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oxígeno disuelto, la mayor parte de las modificaciones a su dinámica han podido 

ser explicadas como resultado de los cambios en variables asociadas a la 

estructura, especialmente a las variaciones en las abundancias de la fracción 

fitoplanctónica. Sin embargo, en el caso de la producción primaria y la respiración, 

se han observado también variaciones a corto plazo producidas por los herbicidas 

que podrían estar asociadas a modificaciones fisiológicas de los organismos 

presentes. Así como se han observado efectos sobre la funcionalidad de los 

sistemas sin modificación en la estructura en el caso del tiempo inicial, también se 

han corroborado efectos estructurales que no derivaron en efectos sobre la 

función, especialmente en relación a las abundancias de las BH. Las 

modificaciones de la estructura de los sistemas pueden o no implicar cambios de 

las funciones del ecosistema acuático (Sandin & Solimini, 2009) (Fig. 10), 

posiblemente como producto de la comunidad afectada, su rol y preponderancia en 

la función estudiada, en concordancia con lo encontrado con otros herbicidas por 

Knauer & Hommen (2012). En este caso, es posible que la representación en 

biomasa de las BH (˂10%) no sea lo suficientemente importante como para revertir 

los impactos producidos por los herbicidas en el sentido inverso sobre la fracción 

fitoplanctónica, particularmente en el caso de la producción primaria.  

Cabe destacar que en los experimentos realizados en esta tesis no se 

estudiaron otras funciones del ecosistema acuático. Es posible que la modificación 

de la estructura de las BH observada cause alteraciones en la velocidad de 

degradación de los herbicidas que fueron ya desarrollados en el Capítulo III, otro 

tipo de efectos en el reciclado de nutrientes en el sistema acuático (Alongi, 1994). 

Respecto a las implicancias del efecto inmediato de los herbicidas sobre la 

producción primaria, si bien los impactos con efectos de tipo fisiológicos pueden o 

no derivar en modificaciones estructurales persistentes, como por ejemplo 

modificaciones en las abundancias específicas, en la realidad los cuerpos de agua 

dulce se encuentran sujetos a pulsos de contaminación por plaguicidas de forma 

recurrente (Daam et al. 2008).  Por tanto, los impactos inmediatos con respuestas 

de tipo fisiológica no deberían subestimarse, ya que es posible que los efectos 

negativos de los herbicidas sobre la producción primaria puedan mantenerse en el 

tiempo debido a la repetición de eventos de contaminación. Cabe destacar también 

que los cambios estructurales, aún sin modificación en la función, por ejemplo en 
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la composición taxonómica y/o de las abundancias de las especies presentes en 

cualquier comunidad pueden acarrear efectos a largo plazo. En este sentido, 

Castro Berman et al. (2020) han demostrado los efectos producidos por la 

contaminación con glifosato, a escala regional y a largo plazo, como producto del 

favorecimiento de algunas especies por sobre otras. Los resultados obtenidos en 

esta tesis indican que las variables estructurales solas no pueden predecir de 

forma completa los efectos funcionales detectados, posiblemente como 

consecuencia de efectos de tipo fisiológicos o de stress de los organismos. Por lo 

tanto, se concluye que es importante la incorporación de ambos tipos de variables 

para la predicción de los efectos ambientales que la contaminación con plaguicidas 

puede provocar en los sistemas acuáticos.  

 

Fig. 10: Esquema de las implicancias del estudio de los efectos de los herbicidas en los sistemas 

acuáticos trabajados en los dos experimentos en mesocosmos al aire libre sobre variables 

estructurales (Capítulo III) y funcionales (Capítulo IV). Las líneas punteadas indican incertidumbre 

en la existencia de la relación entre ambos tipos de impactos.  
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Resumen del Capítulo IV:  

h1: Las herbicidas Roundup Max®, AsiMax 50® y su mezcla modifican la dinámica 

de saturación del OD de los sistemas. 

Aceptada: se observaron modificaciones en la dinámica del oxígeno 

disuelto para ambos herbicidas y sus mezclas en los dos sistemas estudiados.  

h2: Las herbicidas Roundup Max®, AsiMax 50® y su mezcla impactan sobre la 

producción primaria. 

Aceptada: se constantó un aumento de la producción primaria provocado 

por el formulado a base de glifosato en su concentración más alta (T2) ya sea 

en forma particular o en la mezcla (GA y MA) y efectos negativos para la 

concentración más baja del formulado a base de 2,4-D (T0).  

h3: Los efectos de la mezcla de ambos herbicidas sobre las variables funcionales 

se comportan de forma aditiva.  

Rechazada: si bien la mayor parte de las variables funcionales se 

comportaron de manera aditiva, un antagonismo fue observado en la PPB a 

T2 para la MA.  

h4: Los efectos estructurales provocados por los herbicidas Roundup Max®, 

AsiMax 50® y su mezcla se traducen en efectos funcionales de los sistemas.  

Aceptada: se observaron efectos en la funcionalidad de los sistemas a 

través de la modificación de la dinámica del OD y de la producción primaria 

relacionados a los impactos estructurales observados en el Capítulo III.  

h5: Los herbicidas Roundup Max®, AsiMax 50® y su mezcla producen efectos 

funcionales que no pueden ser explicados por las variables estructurales 

estudiadas (micro+nano fitoplancton, pico-plancton autotrófico y bacterias 

heterótrofas).  

Aceptada: se detectaron impactos en la producción primaria y la respiración 

a tiempo inicial del experimento claro que no pudieron ser asociadas a 

variaciones de las abundancias de las variables estructurales estudiadas.  
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Conclusiones generales 
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El objetivo general de la presente tesis doctoral fue estudiar los impactos en 

el agua dulce de los principios activos glifosato y 2,4-D, sus productos formulados 

comerciales, y el efecto combinado de los mismos. Glifosato y 2,4-D son dos de 

los herbicidas más utilizados en la agricultura industrial en Argentina. Dichos 

impactos se estudiaron a través del análisis de los cambios en la estructura de las 

comunidades del bacterioplancton, fitoplancton y perifiton en relación al medio 

abiótico. Además se analizaron cambios funcionales a través del estudio de la 

concentración de oxígeno disuelto en el agua y de la producción primaria 

fitoplanctónica.  

Las hipótesis generales contrastadas y los resultados obtenidos fueron: 

H1: El impacto del 2,4-D sobre la estructura de la comunidad microbiana 

autotrófica en el agua dulce depende de la concentración de herbicida aplicada.  

Aceptada: el formulado comercial de 2,4-D tiene efectos diferentes 

dependiendo de la concentración testeada en microcosmos en condiciones 

controladas de laboratorio, estimulando a bajas concentraciones el crecimiento 

fitoplanctónico en el sistema turbio e inhibiendo su crecimiento en el sistema claro 

y turbio a altas (Capítulo I).  

H2: El impacto del herbicida 2,4-D sobre la estructura de la comunidad microbiana 

autotrófica depende de la condición inicial de turbidez del sistema.  

Aceptada: el impacto observado en microcosmos en condiciones 

controladas fue dependiente de la condición inicial del agua utilizada (Capítulo I).  

H3: En escenarios de mezcla de glifosato y 2,4-D (en las proporciones 

recomendadas por las prácticas agronómicas vigentes en Argentina), el efecto del 

glifosato es mayor que el del 2,4-D sobre la estructura y el funcionamiento de las 

comunidades microbianas de agua dulce.  

Rechazada: si bien en el experimento en microcosmos en condiciones 

controladas utilizando fitoplancton  (Capítulo II) y durante el experimento en 

condición clara en mesocosmos al aire libre (Capítulo III) el mayor efecto en la 

mezcla correspondió al glifosato, en el experimento utilizando agua en condición 
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turbio-orgánica el mayor efecto sobre la fracción fitoplanctónica fue causado por el 

formulado de 2,4-D. 

H4: La mezcla de los herbicidas 2,4-D y glifosato (en las proporciones 

recomendadas) se comporta siempre de manera aditiva (suma algebraica de 

efectos independientes) sobre las variables biológicas en el agua dulce.  

Rechazada: si bien en la mayoría de los casos estudiados se observó 

aditividad, se detectaron algunos sinergismos y antagonismos en todos los 

experimentos donde la mezcla fue ensayada 

H5: Los cambios estructurales sobre las comunidades microbianas de agua dulce 

producto del efecto de los herbicidas glifosato, 2,4-D y su mezcla, provocan 

cambios en el funcionamiento de los ecosistemas acuáticos.   

Aceptada: gran parte de los cambios funcionales observados respecto al 

oxígeno disuelto y la producción primaria son factibles de ser explicados a través 

de los impactos observados en las variables estructurales.  

H6: Los ensayos en microcosmos y mesocosmos al aire libre brindad información 

ecotoxicológica diferente. 

Aceptada: se observaron distintos tipos de efectos tanto de los herbicidas por 

separado, como en la mezcla,  dependiendo del sistema y de la 

aproximación metodológica utilizada. 

 

La fig. 1 resume los distintos resultados obtenidos en esta tesis doctoral. 

 

 

 

 



 

 

Fig. 1: Resumen de las comunidades, efectos y perspectivas utilizadas a lo largo de esta tesis 

doctoral y resultados principales (abajo). 

El avance y desarrollo de la agricultura industrial, basada en una fuerte 

utilización de plaguicidas y fertilizantes, pone en riesgo los sistemas naturales en 

nuestro país. Los cuerpos de agua insertos en el paisaje agrícola de Argentina 

poseen funciones clave a la vez que ofrecen servicios ecosistémicos importantes a 

las sociedades humanas. Las investigaciones sobre los posibles impactos sobre 

estos sistemas son fundamentales para brindar información que permita lanzar 

alertas tempranas y para la construcción de políticas de manejo preventivas y/o de 

mitigación. Esta tesis brinda información específica sobre el glifosato, el 2,4-D y su 

mezcla, así como brinda herramientas metodológicas haciendo hincapié en una 

mirada ecosistémica. Los resultados obtenidos deben tomarse como un alerta 

específico sobre la utilización de mezclas de plaguicidas que pueden tener efectos 

negativos sinérgicos en los ecosistemas acuáticos.  
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Conocer las posibles consecuencias ambientales del modelo de producción de 

alimento vigente, así como el de sus alternativas, permite realizar balances 

basándose en evidencia científica con el objetivo de mejorar la toma de decisiones 

en lo que respecta al desarrollo sostenible. Si bien existe un creciente interés en 

las posibles consecuencias de los plaguicidas sobre la salud, el interés social 

sobre las implicancias respecto a la salud ambiental y a la protección de los bienes 

naturales se encuentra en sus primeras etapas. Brindar información basada en 

evidencia científica respecto al modelo de producción dominante, así como 

avanzar en la generación de conocimiento respecto de sus alternativas, como la 

agroecología, es fundamental para el desarrollo de la economía nacional y para la 

construcción de la seguridad y la soberanía alimentaria. Existen indicios que 

indican que los sistemas de agua dulce pueden estar siendo afectados como 

consecuencia de los cambios en el uso del suelo y la expansión del modelo 

industrial en los sistemas agrícolas (Tilman et al. 2001; Quirós et al. 2006; Scanlon 

et al. 2007; Pérez et al. 2017). En particular para Argentina, la llanura pampeana 

ha experimentado un fuerte proceso de intensificación en el uso de la tierra en las 

últimas décadas (Sánchez et al. 2015). Esta área representa una región agrícola 

que alberga miles de lagos polimíticos poco profundos, que se elevan a más de 

20.000 entre los permanentes y esporádicos (Dangavs et al. 2005). Mientras que el 

estado prístino de los lagos poco profundos de la región pampeana fue 

probablemente el de tipo claro vegetado (Quirós et al. 2006), hoy en día la mayoría 

de los lagos de esta región son eutróficos / hiper-eutróficos (Quirós & Drago, 

1999), presentando un estado turbio, estando en áreas con alto impacto 

antropogénico (Quirós et al. 2002). Se estima que la gran cantidad de lagos poco 

profundos en estado turbio-algal está relacionada con el impacto de muchas 

décadas de la agricultura, basada en el uso de agroquímicos en la región (Quirós 

et al. 2006, Castro Berman et al. 2020). Por lo tanto, el hecho de que los 

agroquímicos como los fertilizantes y herbicidas que arriben al agua dulce por 

diferentes medios (accidentalmente, debido a la deriva del viento, o escorrentía 

superficial) y puedan afectar las propiedades estructurales y funcionales de los 

sistemas de agua dulce, no debería ser ignorado. 

Todos los ecosistemas del planeta se encuentran ante una realidad compleja 

dada por la multiplicidad de estresores ambientales y de sus posibles 

interacciones. Si bien el estudio de las mezclas binarias es sólo un ejemplo de 
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todas las combinaciones posibles, su análisis aporta herramientas básicas para los 

desafíos en materia ambiental que urge abordar. La ecología es la ciencia que 

aborda la complejidad dada por las interacciones, así como por la posibilidad de 

eventos azarosos en el mundo natural. Algunos trabajos, enmarcados dentro de la 

“ecotoxicología” presentan ciertos esquemas de estudio, como el de las 

concentraciones letales 50, que si bien aportan valiosa información, no pueden 

abordar la complejidad de los sistemas naturales compuestos por cientos de 

especies con distintas sensibilidades y relaciones interespecíficas. Del encuentro 

de la teoría ecológica con la toxicología nace la ecotoxicología que busca estudiar 

la problemática desde una perspectiva sistémica. Esta tesis buscó cruzar la 

frontera entre ambas, con fuerte basamento en la limnología, para aportar 

conocimiento específico y herramientas que permitan una mejor protección de 

nuestros ecosistemas acuáticos.  

A nivel mundial existen enormes desafíos respecto a las medidas urgentes que 

se necesitan tomar para preservar los ambientes para las generaciones futuras y 

garantizar el desarrollo. Dentro de la Agenda 2030 para el Desarrollo Sostenible de 

Naciones Unidas se promueve garantizar la disponibilidad y gestión sostenible del 

agua, así como la transformación del modelo de producción de alimentos hacia 

otro modelo de agricultura. Garantizar la seguridad y la soberanía alimentaria 

preservando los bienes naturales es sin dudas el mayor desafio que tenemos en el 

contexto de cambio climático irreversible en el que nos encontramos. Esta tesis 

brinda información fundamental que nos permite conocer las consecuencias que la 

agricultura industrial y la utilización masiva de plaguicidas producen. Brindar estas 

herramientas es fundamental para la toma de decisiones y el abordaje integral de 

los desafíos que en materia ambiental, social y económica afrontamos como 

humanidad.  

 

Lic.Verónica Laura Lozano 

                                                   

 

         Dra. Haydée N. Pizarro                            Dr. Marcelo J.Wolansky 
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