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RESUMEN 

 

“Residuos de plaguicidas en la cuenca del arroyo Pergamino. Contribución de los 

sistemas de producción agrícola” 

El destino de los plaguicidas en el ambiente está influido por procesos de retención, 

transformación/degradación y transporte. Estos procesos dependen de las propiedades 

físico-químicas de los plaguicidas, las características del suelo, las prácticas de manejo 

y las condiciones climáticas. La interacción de estos factores afecta la movilidad y 

persistencia y, en consecuencia, el potencial contaminante de los plaguicidas. El 

objetivo de la tesis es contribuir al estudio de la contaminación por plaguicidas de 

suelos y aguas por la agricultura regional y conocer su aporte a los sistemas adyacentes. 

Se realizaron estudios a diferentes escalas espacio-temporales: 1) a nivel de cuenca para 

identificar los plaguicidas que alcanzan las aguas superficiales y su distribución 

estacional bajo uso del suelo agropecuario y urbano-industrial; 2) a nivel de 

microcuenca para identificar los plaguicidas en el agua subterránea; 3) a nivel de lote 

para analizar el efecto de la intensificación de la secuencia de cultivos sobre la pérdida 

por escurrimiento y retención edáfica de los mismos; y 4) a nivel de lisímetro para 

comprender el efecto del tipo de suelo y/o de las propiedades edáficas sobre su 

transporte vertical. Se analizaron 33 plaguicidas y un metabolito. En las condiciones 

geohidromórficas de la región considerada, aproximadamente la mitad de ellos alcanzan 

los cuerpos de agua, con una mayor frecuencia de detección y concentración en el agua 

superficial que en subterránea y particularmente bajo uso del suelo urbano-industrial. El 

sistema de producción con predomino de monocultivo de soja, sin duda, estimula su 

pérdida hacia los sistemas adyacentes. Una baja cobertura de rastrojos sumado a la 

existencia de flujo preferencial propia de suelos estructurados con fertilidad 

empobrecida bajo siembra directa, explica este comportamiento. La intensificación de la 

secuencia de cultivos atenúa la pérdida. El efecto de la pérdida fuera del lote provoca 

impactos ambientales inevitables, pero éstos pueden ser parcialmente disminuidos.  

 

Palabras claves: retención en suelo, agua, flujo preferencial, escurrimiento, glifosato, 

AMPA, atrazina, 2,4-D, fungicidas, insecticidas, contaminación.   
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ABSTRACT 

 

"Pesticide residues in the Pergamino stream basin. Contribution of agricultural 

production systems" 

The fate of pesticides in the environment is influenced by processes of retention, 

transformation / degradation and transport in the soil. And these processes depend on 

the physical-chemical properties of the pesticides, soil characteristics, management 

practices and climatic conditions. Indeed, the interaction of these factors affects their 

mobility and persistence and, consequently, their polluting potential. The objective of 

the thesis is to contribute to the study of pesticide contamination in soil and water by 

regional agriculture and know its contribution to adjacent systems (surface and 

groundwater). Studies were carried out at different space-time scales: 1) at basin level to 

identify the pesticides that reach the surface waters and their seasonal distribution under 

agricultural and urban-industrial land uses; 2) at sub basin level to identify pesticides in 

groundwater; 3) at field level to analyze the effect of the intensification of the crops 

sequence on their loss by runoff and soil retention; 4) and at lysimeters level to 

understand the effect of soil type and/or edaphic properties on vertical transport. Thirty-

three pesticides and one metabolite were analyzed. In the geohydromorphic conditions 

of the region, the analyzed compounds reach the bodies of water, with a greater 

frequency of detection and concentration in the surface water than in the groundwater 

and particularly under urban-industrial land use. The production system with a 

predominance of soy monoculture, clearly, stimulates its loss towards adjacent systems. 

A low stubble coverage added to the existence of preferential flow characteristic of 

structured soils with impoverished fertility under direct drilling, explains this 

behavior. The intensification of the sequence of crops attenuates the loss. The effect of 

the loss outside the plot causes unavoidable environmental impacts, but these can be 

partially attenuated. 

 

Keywords: retention in soil, water, preferential flow, runoff, glyphosate, AMPA, 

atrazine, 2,4-D, fungicides, insecticides, contamination   
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1.1. Introducción general 

Durante los últimos 40 años, aproximadamente el 80% del crecimiento de la 

producción agrícola mundial resulta de su intensificación (FAO, 2009). Sin embargo, 

este proceso que generó incrementos sustanciales en la producción de alimentos, tuvo 

consecuencias negativas sobre los ecosistemas naturales (Matson et al., 1997). Es así 

que durante la segunda mitad del siglo XX, los sistemas intensivos de producción de 

alimentos han contribuido en gran medida a las emisiones antropogénicas de gases de 

efecto invernadero y a la contaminación, principalmente por nitratos, óxido nítrico y una 

amplia gama de plaguicidas (Tilman et al., 2002).  

La agricultura obtiene beneficios ecosistémicos como el control biológico de plagas, 

el mantenimiento de la estructura y la fertilidad del suelo, el ciclado de nutrientes y 

servicios hidrológicos, pero también puede generar perjuicios, como la pérdida de 

biodiversidad, emisiones de gases de efecto invernadero, contaminación por nutrientes y 

plaguicidas, sedimentación de vías navegables, etc. De esta manera, existe un desfasaje 

entre el beneficio que recibe el sector agrícola y los costos, que son asumidos por la 

sociedad a diversas escalas, desde las comunidades locales afectadas por plaguicidas en 

el agua potable, a los bienes globales afectados por el calentamiento global (Power, 

2010).  

Los plaguicidas se han convertido en una herramienta fundamental en las prácticas 

de la agricultura moderna. La ventaja de su utilización ha coincidido con el incremento 

en la productividad. Se considera plaguicida a toda sustancia orgánica que ha sido 

producida para ser utilizada en la prevención o reducción de los efectos adversos que 

producen las plagas. Dentro de este grupo se encuentran los insecticidas, fungicidas, 

herbicidas y cualquier otra sustancia utilizada para cumplir este fin (Cheng, 1990).  

El uso de plaguicidas no creció solamente en términos de volumen aplicado, sino 

también en términos de la diversidad de productos e ingredientes activos disponibles. 

En la actualidad, se relevan 22 familias de insecticidas, 36 de herbicidas y 12 de 

fungicidas; conteniendo cada familia varios plaguicidas (Kegley et al., 2017).  

Cuando los plaguicidas se usan como estrategia en el control de plagas, además de 

cumplir con su función fitosanitaria, se distribuyen en el ambiente. Su destino en el 

ambiente está influido por la interacción de los procesos de retención, 

transformación/degradación y transporte (Figura 1.1., Arias-Estévez et al., 2008). Estos 

procesos dependen de las propiedades físico-químicas de los plaguicidas, las 

características del suelo, las prácticas de manejo y las condiciones climáticas. En efecto, 

la interacción de estos factores afecta la movilidad y persistencia de los plaguicidas y, 

en consecuencia, su potencial contaminante (Jarvis, 2007).  

La cantidad original aplicada se reparte en las fases gaseosa, líquida y sólida y puede 

disminuir por diferentes procesos de disipación (Figura 1.1). En la fase gaseosa, a través 

de derivas y volatilización. La deriva es el movimiento de partículas y vapores fuera del 

objetivo. La volatilización se entiende como la capacidad de un plaguicida líquido para 

pasar al estado gaseoso. Así, los plaguicidas pueden llegar a los sistemas adyacentes es 

por el material suspendido en la atmósfera, que al ser arrastrado por el viento o las 

precipitaciones, puede depositarse en el suelo (Farenhorst et al., 2015; Alonso et al., 

2018; Aparicio et al., 2018). Una vez que ingresa al suelo, en la fase líquida está 

disponible para ser transformado/degradado química, física o microbiológicamente; o 

transportado por el agua tanto vertical (infiltración) como horizontalmente 

(escurrimiento). En la fase sólida es retenido con diferente fuerza en lugares de enlace 
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de los coloides orgánicos (materia orgánica) e inorgánicos (arcillas) del suelo (Aparicio 

et al., 2015). 

 Plaguicidas con alta sorción y larga vida media presentan una persistencia 

prolongada, lo cual permite que se acumule con la repetición de las aplicaciones; 

aunque, con el tiempo, estos productos pueden desorberse, y estar disponibles para ser 

degradados o transportados. La degradación y la sorción también determinan la cantidad 

de plaguicidas que puede estar disponible para el transporte en los eventos de lluvia. Su 

transporte a través del agua puede ser superficialmente con los escurrimientos; éstos 

pueden estar diluidos en el agua o adheridos en los sedimentos perdidos. Además, el 

agua que infiltra a través del suelo también puede transportarlos disueltos o adheridos a 

coloides (sobre todo cuando hay flujo preferencial) a las capas más profundas y de ahí 

alcanzar la zona saturada y llegar a los acuíferos (de Jonge et al., 2000). 

Las características básicas de la molécula en sí son el punto de partida para 

comprender la química ambiental de los productos químicos. Estas características rigen 

las propiedades físico-químicas del compuesto, como su solubilidad acuosa y presión de 

vapor, que a su vez controlan la transformación y distribución en el medio ambiente. 

Este conjunto de interrelaciones también proporciona una base para predecir las 

propiedades ambientales de un producto químico. Éstas se pueden ver como un 

conjunto de propiedades interrelacionadas basadas en las características de la molécula. 

Dichas características rigen las propiedades físico-químicas del compuesto, que a su vez 

controlan la transformación, la distribución y los efectos biológicos en el ambiente 

(Connel, 2005). 

 

 

Figura 1.1. Modelo Conceptual sobre el destino ambiental de los plaguicidas (Arias-

Estévez et al., 2008). 
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La utilización de información derivada de los sistemas de información geográfica ha 

resultado muy útil para caracterizar la evolución de la heterogeneidad de los cultivos en 

el norte de la provincia de Buenos Aires provocada por los cambios de uso y manejo del 

suelo de las últimas décadas (Vega et al., 2009; Caride et al., 2012). La agricultura de la 

pampa ondulada argentina, en los últimos 20 años, se caracteriza por esquemas de 

producción simplificados con predominio de especies de ciclo primavera-verano, con 

predominancia de soja transgénica sobre otros cultivos y por una adopción generalizada 

de la siembra directa (SD) con una alta dependencia de herbicidas de amplio espectro y 

tasas de fertilización mineral crecientes (Campos et al., 2012). Además, las tasas de 

aplicación de plaguicidas, y particularmente de glifosato, están en permanente aumento 

(Souza Casadinho, 2013).  

Los agroecosistemas argentinos utilizan un acotado número de plaguicidas, 

fundamentalmente herbicidas, secundados por los insecticidas y fungicidas. Estos, 

además de cumplir con su función objetivo, pueden trasladarse y traspasar sus límites, 

constituyendo tanto una pérdida para los lotes de cultivo como una contaminación de 

ambientes adyacentes (zonas bajas donde se practica la ganadería de cría y recría, agua 

superficial y agua subterránea, aire). En la región pampeana, a escala de parcela o 

dispositivo experimental, algunos trabajos reportaron presencia de atrazina y glifosato 

en el agua de drenaje en lisímetros o en escurrimiento en parcelas (Hang et al., 2010; 

Sasal et al., 2010) y de glifosato en el escurrimiento de lluvias simuladas (Sasal et al., 

2015). A escala de cuenca o subcuenca también varios autores han detectado la 

presencia de glifosato y de su producto de degradación, el ácido amino metil fosfónico 

(AMPA), además de residuos de plaguicidas en agua superficial y subterránea (Jergentz 

et al., 2005; Marino & Ronco, 2005; Peruzzo et al., 2008; Reynoso & Andriulo, 2008; 

Aparicio et al., 2013; Bonansea et al., 2013; De Gerónimo et al., 2014; Lupi et al., 

2015). Los residuos de plaguicidas también pueden originarse a partir de la aplicación 

de plaguicidas urbanos (por ejemplo, caminos, vías férreas, casas y huertos familiares, 

parques industriales) y en sitios industriales (por ejemplo, empresas que lavan envases 

de plaguicidas ubicadas en parques industriales que rodean las ciudades): Székács et al. 

(2015), trabajando en Hungría, estimaron que los plaguicidas provenientes de áreas 

urbano/industriales (cargas puntuales) eran responsables de una proporción no 

despreciable de la carga anual total.  

Para conocer el destino ambiental de los plaguicidas luego de su aplicación y estudiar 

los procesos que los regulan, es necesario realizar estudios a diferentes escalas espacio-

temporales. A nivel de parcela (lisímetros, ver en inciso 3.2.1) se puede analizar el 

efecto del tipo de suelo y/o de las propiedades edáficas sobre el transporte vertical de 

los plaguicidas y estimar pérdidas por drenaje. A nivel de lote se puede examinar el 

efecto de la intensificación de las secuencias de cultivos sobre el destino de los 

plaguicidas en el largo plazo, y así conocer su dinámica en suelo, agua de escurrimiento 

y sedimentos, y poder determinar las cantidades retenidas en el suelo y perdidas por 

escurrimiento. El nivel de microcuenca permite identificar los plaguicidas presentes en 

el agua subterránea y su movimiento en los sitios de recarga y descargas. Por último, el 

nivel de cuenca permite identificar los plaguicidas que alcanzan las aguas superficiales 

y su distribución estacional ya que las fuentes contaminantes varían sus aportes a lo 

largo del tiempo, como así también las condiciones de caudal del cuerpo receptor que se 

modifican según la estación del año. Para ello, es necesario que el estudio incluya un 

análisis de la dinámica temporal y espacial de las concentraciones de los contaminantes 

(Jarvie et al., 2010). Esto permite relacionar las detecciones de plaguicidas e identificar 
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las fuentes de contaminación del cuerpo de agua y establecer una relación con el uso del 

suelo y con la estacionalidad.  

 

Figura 1.2. Escalas de análisis  

En consecuencia, los dispositivos experimentales deberían variar de acuerdo a la 

escala elegida: cajas lisimétricas con suelos representativos de una región, parcelas 

experimentales con manejos contrastantes bajo simulación de lluvia, redes de 

freatímetros para el agua subterránea y varios sitios de muestreo a lo largo del curso 

principal de una cuenca (Figura 1.2). La información generada en los últimos niveles, 

puede ser extrapolada a situaciones similares de suelo y de secuencias de cultivos 

presentes a nivel de cuenca. 

1.2. Hipótesis 

• Las características geohidromórficas de la cuenca bajo estudio, 

conjuntamente con un sistema de producción con tendencia al monocultivo de soja 

transgénica, contribuyen a la detección de plaguicidas en aguas superficiales y 

subterráneas. 

• Algunas interacciones entre las propiedades del suelo, propiedades de los 

plaguicidas y la secuencia de cultivos determinan la facilidad de los plaguicidas para 

movilizarse y ser detectados fuera del área donde fueron aplicados. 

• La rotación de cultivos aumenta la permanencia de los plaguicidas en el 

suelo, permitiendo su reciclado dentro de los límites del agroecosistema. 

• El manejo del agroecosistema lote en forma orgánica durante una década 

no garantiza la no presencia de plaguicidas. 

1.3. Objetivo general 

Contribuir al estudio de la contaminación de suelos y aguas por parte de 

plaguicidas utilizados en la agricultura regional. Conocer su aporte a los sistemas 

adyacentes (aguas superficiales y subterráneas).  
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1.4. Objetivos específicos 

1. Evaluar el efecto del uso de la tierra agropecuario (AP) y urbano-industrial (UI) 

y de la variación estacional sobre las concentraciones de glifosato y AMPA en el agua 

del arroyo Pergamino y evaluar la relación entre dichas concentraciones y las 

variaciones de pH y conductividad eléctrica (CE) y la cantidad de lluvia acumulada 

previa a la fecha de muestreo. 

2. Analizar la relación entre las concentraciones de glifosato y AMPA presentes en 

aguas subterráneas con los valores de pH y CE del agua y la profundidad de la napa 

freática, en 5 microcuencas bajo uso agropecuario y en dos fechas de muestreo. 

3. Examinar la concentración de 28 plaguicidas adicionales en los mismos lugares 

de muestreo de agua superficial y subterránea en los que se analizó glifosato y AMPA 

en 4 muestreos del periodo 2012-2013 (uno por estación del año) y en un muestreo del 

verano 2012 para agua superficial y subterránea, respectivamente. 

4. Evaluar la dinámica del drenaje profundo y la pérdida asociada de glifosato, su 

metabolito AMPA, atrazina y acetoclor en dos suelos de textura diferente cultivados con 

una rotación maíz-soja bajo SD, utilizando lisímetros. 

5. Comparar algunas propiedades físicas, químicas y biológicas del suelo en las 

secuencias maíz-soja-trigo/soja (R) y monocultivo de soja (S) y bajo SD a nivel de 

ensayo de campo. 

6. Comparar la presencia de plaguicidas en escurrimientos de lluvia simulada de 

elevada intensidad en R y S bajo SD. 

7. Comparar la presencia de plaguicidas en el perfil de suelo hasta un metro de 

profundidad en R y S bajo SD. 

8. Investigar relaciones entre propiedades de suelo y de plaguicidas que 

condicionan el transporte de los plaguicidas en superficie y en profundidad.  

9. Determinar la presencia de plaguicidas en el perfil de suelo hasta un metro de 

profundidad en un tratamiento orgánico de 10 años de antigüedad. 

Los 3 primeros objetivos específicos formarán parte del Capítulo 2 “Concentraciones 

de plaguicidas en agua superficial y subterránea”. El objetivo 4 se corresponderá con el 

Capítulo 3 “Drenaje y transporte vertical de herbicidas en dos molisoles de la pampa 

ondulada argentina” y los últimos 5 objetivos recaerán sobre el Capítulo 4 “Efecto del 

sistema de producción agrícola sobre la disipación de plaguicidas. Pérdidas por 

escurrimiento superficial y retención en el suelo”. 
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CAPÍTULO 2 “Concentraciones de plaguicidas en agua superficial y subterránea” 
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2.1. Introducción 

El uso generalizado de plaguicidas para fines agrícolas y no agrícolas ha resultado en 

la presencia de sus residuos en los recursos hídricos superficiales y subterráneos 

(Reemtsma et al., 2013). Las propiedades fisicoquímicas de los compuestos plaguicidas, 

particularmente su solubilidad en agua y solventes orgánicos, caracterizada por el 

coeficiente de partición octanol-agua, determinan su carácter de lixiviación en aguas 

superficiales y subterráneas (MacBean, 2015). Dependiendo de su estabilidad química, 

estas sustancias pueden experimentar procesos de descomposición; por lo tanto, no solo 

los ingredientes activos sino también sus productos de degradación pueden aparecer 

como contaminantes (Aizawa, 1982). 

La mayoría de los plaguicidas que se liberan al ambiente se consideran sustancias 

tóxicas, pudiendo expresarse la toxicidad de estas moléculas por una variedad de 

mecanismos: mutagenicidad, carcinogenicidad, efectos moduladores hormonales de los 

disruptores endócrinos ambientales, efectos inmunomoduladores (Krieger, 2010).  

La contaminación ocurre no solo debido al uso actual de agroquímicos sino también 

debido a la lixiviación de moléculas usadas en el pasado pero persistentes del suelo. La 

contaminación por plaguicidas del agua superficial en una región particular depende de 

varios factores, como la cercanía de los campos de cultivo a las aguas superficiales, las 

características del lote tratado y de los campos que lo rodean (suelo, pastizal, pendiente 

y distancia a los cuerpos de agua) y las condiciones climáticas (temperatura, humedad, 

viento y precipitación). En consecuencia, los residuos de plaguicidas son contaminantes 

orgánicos comunes en todo el mundo en aguas superficiales y otras matrices 

ambientales (Gilliom et al., 2006; Ali et al., 2014). Sin embargo, los residuos de 

plaguicidas encontrados en el ambiente pueden originarse también a partir de la 

aplicación de plaguicidas en zonas urbanas (por ejemplo, caminos, vías férreas, centros 

urbanos y huertos familiares): estimándose que los plaguicidas provenientes de áreas 

urbano/industriales eran parte no despreciable de la carga anual total (Székács et al., 

2015). Según Hanke et al., (2010), la carga en glifosato del sistema de drenaje urbano 

durante los eventos de lluvia puede exceder las cantidades de este herbicida originado 

en las áreas agrícolas. La escorrentía rápida desde superficies selladas (por ejemplo, vías 

urbanas) puede conducir a un rápido aumento de la concentración poco después del 

comienzo de la lluvia. 

El glifosato se ha convertido en el producto químico agrícola más utilizado en la 

historia del mundo. Desde su introducción en 1974, se han aplicado 9.4 millones de 

toneladas (Benbrook, 2016). Por otra parte, su uso en sectores comerciales, industriales 

y en hogares para mantenimiento de jardines también ha ido cobrando importancia, 

llegando a representar en la actualidad el 10 % del uso total (Benbrook, 2016; 

Luijendijk et al., 2005; Ramwell et al., 2014). Argentina no escapa a esta tendencia, en 

los últimos 15 años el volumen de herbicidas aplicados aumentó aproximadamente 2,5 

veces, y de éstos el glifosato representa el 80 % de lo aplicado (CASAFE, 2012). En el 

país hay registrados 123 productos a base de glifosato para uso agrícola y 12 en la línea 

jardín (CIAFA, 2016). Además, en la pampa ondulada se ha observado un aumento de 

la dosis de glifosato utilizada en los últimos años (12 L ha-1anual-1) así como de la 

superficie con monocultivo de soja RR (RETAA, 2013; SIIA, 2017). Si bien existe 

legislación nacional en relación al uso de plaguicidas en jardines, parques y huertas 

familiares con clases toxicológicas III y IV (Resolución Nº 871/2010 en InfoLEG, 

2016) sus usos y efectos no están documentados en los sectores urbano e industrial. 

Todo esto genera interrogantes sobre el efecto para la salud humana, teniendo en cuenta 
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la recientemente reclasificación del glifosato en el grupo 2A como “probable 

cancerígeno para los seres humanos” (IARC, 2015).  

El efecto del uso repetido de glifosato y el destino de ésta molécula en el ambiente 

están influenciados por la interacción de los procesos de retención, 

transformación/degradación y transporte. La degradación del glifosato es 

principalmente microbiana y su producto de degradación más común es el AMPA; 

también existen otras vías alternativas de degradación que resultan en diferentes 

productos intermedios (Sviridov et al., 2015). El aumento en la cantidad utilizada de 

glifosato resulta en su acumulación y también la de sus productos de degradación, en 

ambientes terrestres y acuáticos (Battaglin et al., 2014).  

El glifosato alcanza el agua superficial por deriva de aplicaciones cercanas al cuerpo 

de agua y/o por escurrimiento superficial, ya sea disuelto en el agua o adherido a los 

sedimentos transportados (Borggaard & Gimsing, 2008) o por aporte de las 

precipitaciones (Lupi et al., 2017; Chang et al., 2011). En consecuencia, la detección y 

la concentración medida de glifosato y de su metabolito en el agua superficial, dependen 

de la distancia entre la zona de aplicación y el cuerpo de agua, del tiempo transcurrido 

desde su aplicación hasta el momento de la toma de muestras y de la dosis de plaguicida 

utilizada (Annett et al., 2014). Por otro lado, el glifosato se adsorbe fuertemente en 

minerales de arcilla, óxidos metálicos y materia orgánica, además de que su sorción 

depende del pH del medio (Gimsing et al., 2004). Varios autores han detectado cierta 

capacidad de desorción en suelos tanto del glifosato como del AMPA, en especial en 

suelos con valores de pH y contenido de fosfato elevados, con bajo contenido de cobre 

y hierro amorfo (Mamy & Barriuso, 2007; Maître et al., 2008). Ello también permitiría 

que sean lixiviados de la zona radical, debido a la interacción de eventos de 

precipitación elevada ocurridos poco después de su aplicación en suelos húmedos con 

presencia de flujo preferencial que puede transportarlos por drenaje profundo hasta al 

agua subterránea (Vereecken, 2005). Las variaciones de pH y conductividad eléctrica 

(CE) del agua están en gran parte condicionadas por el ingreso de agua de lluvia, al 

producir dilución y/o arrastre de sales, dependiendo de la vía por la cual ingresa al 

sistema (Kjær et al., 2011). La vida media del glifosato aumenta al bajar el pH en el 

agua (Kylin, 2013) y, además, las condiciones de crecimiento de los microorganismos 

(principales degradadores de esta molécula) se modifican por cambios en el ambiente: a 

pH más cercanos a la neutralidad y mayores temperaturas la tasa de degradación es muy 

elevada (Mallat & Barceló, 1998) y también existe un cambio en las propiedades del 

suelo y de las moléculas, y por ende en su movilidad y adsorción (De Gerónimo et al., 

2018).  

Los ambientes acuáticos (aguas superficial y subterránea) reciben glifosato y AMPA 

por contaminación puntual o difusa. Las fuentes puntuales surgen desde superficies 

impermeables o lugares donde se limpian o almacenan equipos de manipulación y 

aplicación de productos químicos, tanques o baldes y derrames accidentales. También 

hay fuentes puntuales de contaminación por plaguicidas de uso no agrícola, por ejemplo 

aplicaciones en carreteras, vías férreas o superficies selladas urbanas. Las fuentes 

difusas son más difíciles de identificar, pero corresponden a aplicaciones que se realizan 

en los campos, los que luego por drenaje, infiltración del flujo base, escorrentía 

superficial y subsuperficial y erosión del suelo, deriva de la pulverización en la 

aplicación y deposición después de la volatilización, ocasionan que los productos 

aplicados lleguen a otros ambientes. En las aguas subterráneas, las fuentes difusas se 

dan porque los productos atraviesan por lixiviación el suelo y la zona no saturada y por 

infiltración los bancos y lechos de los ríos (Reichenberger et al., 2007). 
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Existen varios estudios en Argentina que indican la detección de glifosato y su 

metabolito AMPA en agua superficial, en zonas bajo uso agropecuario en diferentes 

escalas y con diferente grado de detección (Aparicio et al., 2013; Díaz et al., 2008; Lupi 

et al., 2015; Peruzzo et al., 2008; Ronco et al., 2016; Sasal et al., 2017a). Si bien estos 

trabajos aportaron los primeros datos sobre la presencia y concentración de estos 

compuestos en diferentes matrices, no tuvieron en cuenta el uso que se hace del suelo ni 

realizaron seguimientos de mediano plazo teniendo en cuenta la estacionalidad. Caprile 

et al. (2017), trabajando en dispositivos experimentales con suelos estructurados de la 

misma región de estudio del presente trabajo, observaron la presencia de glifosato, 

AMPA y otros plaguicidas en el drenaje profundo y que su concentración variaba en 

función de la dosis aplicada y del tiempo transcurrido desde la última aplicación. Sin 

embargo, existe poca información referida a su monitoreo ya sea a nivel de napa freática 

o en la base del acuífero en dicha región (Loiacomo et al., 2016). 

2.1.1. Objetivos  

Los objetivos del presente capítulo se correspondieron con los enumerados como 1, 2 

y 3 en el capítulo introductorio de esta tesis. 

2.2. Materiales y métodos 

2.2.1. Área de estudio 

La subregión Pampa Ondulada se caracteriza por ser una llanura plana con escasas 

pendientes topográficas (0-1%), en las áreas próximas a los ríos y arroyos pueden llegar 

a estar en el rango de 1-5%. La combinación de bajas pendientes y de gran longitud le 

otorgan a la subregión una cierta susceptibilidad a la erosión hídrica (Michelena et al., 

1989). La temperatura media anual es de 16,4ºC y las precipitaciones medias anuales 

son de alrededor de los 990 mm (base de datos de la estación meteorológica de INTA 

EEA Pergamino). La evaporación real media anual es del 70%, lo que genera 

excedentes hídricos, en consecuencia el clima es húmedo (Auge, 2004). En general, en 

la cuenca analizada, el 16 % de las lluvias anuales producen escurrimiento y presentan 

una intensidad media de 36 mm h-1, indicando características de un clima templado en 

tránsito hacia uno subtropical (Hudson, 1982; Darder et al., 2016). 

La cuenca del arroyo Pergamino (2092 km2) está ubicada al Norte de la Provincia de 

Buenos Aires (Figura 2.1.a). En su parte alta, existen humedales y bañados que en 

conjunto reciben el nombre de Bañados del Juncal. El arroyo Pergamino inicia como tal 

al encauzarse a partir de la Laguna del Pescado, recorre 20 km antes de pasar por la 

ciudad homónima y luego continua por 53 km antes de juntarse con el río Salto y juntos 

formar el río Arrecifes (Figura 2.1.b). Es un arroyo típico de la pampa ondulada de 

segundo orden; se presenta erosionado y desgastado, incorporando a su caudal gran 

cantidad de partículas, arcilla y material calcáreo, y aguas abajo, aumenta el contenido 

de arena. Al igual que el resto de los arroyos pampeanos, se comporta como efluente, y 

el flujo subsuperficial constituye su caudal base (Galindo et al., 2007). Esta cuenca, 

conecta los sistemas terrestres con los grandes ríos; por lo tanto, la relación 

superficie/volumen es muy alta, por lo que tiene una alta sensibilidad a las actividades 

que se desarrollan en ella (Figueiredo et al., 2010). 

En las posiciones altas de la cuenca, predominan los suelos clasificados como 

Argiudoles típicos familia fina térmica illitica. Estos presentan horizontes superficiales 

de textura franco limosa y horizontes Bt de un espesor variable entre 40 y 90 cm (INTA, 

1972); además, son propensos a presentar estructura laminar cerca de la superficie 

(Sasal et al., 2017b). El uso actual de la tierra en las partes altas y de media loma es 



14 

 

predominantemente agrícola, el cultivo de soja bajo SD ocupa el 88% de la superficie 

agrícola sembrada seguidos por los cultivos de maíz con 6% y el trigo con el 4% (SIIA, 

2017). Generalmente, los cultivos son realizados bajo SD; el trigo y el maíz se fertilizan 

con dosis variables de P y N y la soja se fertiliza solamente con P (4-16 kg ha-1). Las 

aplicaciones de glifosato se realizan con dosis de 1 a 3 L ha-1 (48% p.a.) en 3-4 

aplicaciones en barbechos o post emergencia en el caso de cultivos transgénicos 

resistentes (RETAA, 2013). En los sitios bajos y aledaños a cursos de agua, ocupados 

por suelos alcalinos y/o salinos de las órdenes Molisoles y Alfisoles (USDA Soil 

Taxonomy), se realiza cría y recría de ganado vacuno. 

 

 

Figura 2.1. a) Ubicación de sitio de estudio; b) Cuenca del arroyo Pergamino (área gris 

claro), microcuencas (áreas verde), ciudad de Pergamino (área gris oscuro), sitios de 

muestreo arroyo (círculos negros); c) detalle de la zona de uso del suelo urbano-

industrial; d) microcuencas con freatímetros, descarga freática (triángulos blancos), 

recarga freática y base del acuífero (triángulos negros). 

La ciudad de Pergamino tiene una población de 95.000 habitantes y obtiene el agua 

para consumo humano de pozos que extraen de la base del acuífero (40-50 m de 

profundidad) (INDEC, 2010). Los cursos de agua son utilizados con fines recreativos. 

La ciudad cuenta, inmediatamente aguas abajo, con una planta de tratamiento de 

residuos domiciliarios y cloacales y un parque industrial, en donde hay asentadas varias 

empresas de los rubros agroindustrias, textiles, químicas, alimenticias y una planta de 

acopio y procesamiento de envases vacíos de agroquímicos. Además, la ciudad está 

atravesada por un afluente a cielo abierto (Arroyo Chu-Chu) del Arroyo Pergamino 

a b 

c d 
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(IDE, 2016). Este afluente recibe vertidos clandestinos de varias industrias asentadas 

dentro del casco urbano (Figura 2.1.c).  

2.2.2. Muestreo 

Se recolectaron 98 muestras de agua en diferentes puntos del arroyo y en varios 

freatímetros ubicados en la misma cuenca. Las muestras de agua del arroyo se tomaron 

en 6 sitios a unos metros de la ribera, donde corre libremente, para evitar el agua 

estancada. El primer sitio se encuentra cercano a la naciente del arroyo, el segundo antes 

de que éste entre a la ciudad de Pergamino, un tercero después de pasar por la ciudad y 

el área industrial contigua, dos más hacia el final del arroyo, y el último sitio unos 

metros antes de donde el arroyo desemboca en el rio Arrecifes (Figura 2.1b). Los 

primeros dos y los últimos tres sitios corresponden a subcuencas bajo uso netamente 

agropecuario. El tercer sitio de muestreo se ubica inmediatamente después del complejo 

urbano-industrial, concentra los vertidos provenientes de la planta de tratamiento de 

efluentes cloacales y de residuos domiciliarios, las descargas pluviales del casco urbano, 

los efluentes del parque industrial y, además, recibe los aportes del arroyo Chu-Chu. 

Los muestreos de agua superficial para glifosato y AMPA se realizaron en 9 fechas 

entre los años 2010-2013 y para los plaguicidas restantes en 4 fechas de la campaña 

2012-2013. Los momentos de muestreo para glifosato y AMPA fueron elegidos 

teniendo en cuenta épocas de pre-aplicación (Invierno), aplicación (Primavera) y post-

aplicación (Verano) de glifosato en la zona. Estos fueron realizados en forma manual y 

no coincidieron con eventos de lluvia inmediatamente anteriores, debido a la 

imposibilidad de acceder a dichos sitios. Durante los muestreos, el curso de agua 

siempre se comportó como efluente (su caudal base fue siempre receptor del agua 

subterránea). 

A su vez, se tomaron muestras de agua subterránea en 23 perforaciones ubicadas 

dentro de 5 microcuencas, estas (Figura 2.1.d). Las microcuencas se encuentran en la 

parte alta de la cuenca, tienen superficies que van de 600 a 1200 ha y se corresponde 

con cursos de agua de primer orden. De las 23 perforaciones (Figura 2.2), cinco 

corresponden a freatímetros ranurados que permiten el ingreso de agua cercana a 40 m 

de profundidad (base del acuífero) y, el resto de los freatímetros, cercana a 12 m de 

profundidad (agua freática). Los freatímetros se encuentran distribuidos en las 

posiciones de recarga y descarga de las microcuencas. Las muestras para glifosato y 

AMPA se recolectaron en dos momentos de muestreo, uno en el invierno del 2010 y 

otro en el verano del 2012. Las muestras para el análisis de los plaguicidas restantes 

fueron tomadas en el verano de 2012. Las fechas de muestreo de agua subterránea se 

eligieron en función de las fases de recarga y descarga de la napa freática de las 

microcuencas. La primera fecha de muestreo coincidió con un momento de alta recarga 

sostenida en el tiempo y en la cual la napa freática se encontraba más cerca de la 

superficie, mientras que la segunda fecha se correspondió con una fase que provenía de 

una descarga prolongada y apenas comenzaba la recarga efectiva; en este último caso, la 

napa freática se encontraba alejada de la superficie (Figura 2.3). Durante estos 

muestreos predominó el flujo vertical sobre el horizontal. 
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Figura 2.2. Esquema de distribución de freatímetros en las zonas de recarga y descarga 

en las microcuencas. 

 
Figura 2.3. Variación de la profundidad de napa freática (m) en zonas de recarga y 

descarga. 

A cada una de las muestras recolectadas de agua se le realizaron determinaciones de 

pH y CE in situ. Se determinaron glifosato y AMPA y 27 multiresiduos (acetoclor, 

atrazina, carbaril, carbofuran, clorimuron etil, clorpirifós, d-aletrina, diazinon, 

dietiltoluamida, dimetoato, epoxiconazole, imazamox, imazapic, imazapir, imazaquin, 

imazetapir, imidacloprid, kresoxim metil, malation, metconazole, metsulfuron metil, 

pendimetalina, piraclostrobina, profoxydim, tebuconazole, tetrametrina, triticonazole) 

con un Cromatógrafo Líquido de Ultra Performance (ACQUITY UPLC® Waters), 

acoplado a un espectrómetro de masa/masa (Quatro Premier XE) (UPLC-MSMS) según 

el protocolo de extracción de Aparicio et al. (2013) y De Gerónimo et al., (2014). Los 

límites de detección y cuantificación se encuentran listados en la tabla 2.1. 
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Tabla 2.1. Limites de detección y cuantificación de plaguicidas analizados 

 

Limite Detección  

ng L-1 

Limite Cuantificación 

 ng L-1 

Acetoclor  7,50 - 

AMPA 100 500 

Atrazina 0,30 25 

Carbaril 1,00 - 

Carbofuran  0,30 - 

Clorimuron etil  3,00 25 

Clorpirifós 12,00 25 

D-Aletrina 10,00 25 

Diazinon 0,40 - 

Dietiltoluamida 1,25 25 

Dimetoato 0,40 100 

Epoxiconazole  0,50 25 

Glifosato 100 500 

Imazamox 6,00 - 

Imazapic 6,00 25 

Imazapir 1,50 - 

Imazaquin 0,34 25 

Imazetapir  7,50 25 

Imidacloprid 1,00 25 

Kresoxim metil 1,20 25 

Malation 0,20 - 

Metconazole 0,30 25 

Metsulfuron metil  0,50 25 

Pendimetalina 1,30 - 

Piraclostrobina  0,23 25 

Profoxydim 0,50 - 

Tebuconazole 0,23 25 

Tetrametrina 0,30 - 

Triticonazole 0,65 25 

2.2.3. Análisis estadístico 

El efecto del uso de la tierra y de la variación estacional sobre la concentración de 

glifosato y sobre la concentración de AMPA se evaluó mediante modelos lineales 

mixtos los cuales permiten tener en cuenta los casos en que los residuos muestran 

heterogeneidad de varianza. Cuando no se cumplió el supuesto de normalidad se utilizó 

la transformación logarítmica para lograrla. Los test de comparaciones múltiples se 

realizaron mediante la prueba LSD de Fisher.  

Se analizó si existe alguna relación lineal entre las concentraciones de glifosato, 

AMPA y el %AMPA con pH y CE, a través de un análisis de correlación simple de 

Pearson, previa comprobación de supuestos.  

Se calculó el %AMPA, con la siguiente fórmula: 

 %AMPA = ([AMPA]/ [glifosato]+ [AMPA])*100 
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donde [AMPA] y [glifosato] corresponde a la concentración de AMPA y glifosato en µg 

L-1 

También se realizó un análisis de regresión entre lluvias acumuladas y concentración 

de glifosato, lluvias acumuladas y concentración de AMPA. Cuando no hubo detección 

en alguna muestra analizada no se utilizó el dato para los análisis estadísticos. Se utilizó 

Infostat como programa estadístico (Di Rienzo et al., 2013).  

Se calcularon las lluvias acumuladas en los 60, 30, 15 y 7 días previos a la fecha de 

muestreo de agua superficial, teniendo en cuenta las variaciones espaciales de las 

precipitaciones en los diferentes puntos de muestreo del periodo 2010-2013 (para los 

dos primeros sitios de muestreo, se utilizaron los datos provenientes de Cooperativa 

Agrícola "La Unión" de la localidad de Alfonso; para el tercer sitio de muestreo, la base 

de datos de la estación meteorológica de INTA EEA Pergamino y para los tres últimos 

sitios, se utilizaron los datos de la Escuela Agropecuaria N°1 de la localidad de 

Arrecifes. Dichos datos históricos están disponibles en el Sistema de Información y 

Gestión Agrometeorológico (SIGA, 2017).  

La recarga efectiva (R) se calculó con el método de fluctuación del nivel freático de 

Armstrong & Narayan (1998) a partir de la siguiente fórmula: 

R= Sy*((∆h+nd)/∆t)) 

donde Sy es el rendimiento específico, h es la altura del nivel freático, t es tiempo y 

nd es el descenso freático natural en ausencia de recarga. El rendimiento específico para 

el acuífero pampeano es 0,1 (EASNE, 1967) y está de acuerdo con los valores esperados 

para sedimentos loéssicos muy finos (Dingman, 1993). La tasa de descenso freático 

natural nd (m semana-1) se obtuvo a partir de los períodos semanales sin lluvia y 

dependió de la profundidad inicial del nivel freático (d) expresada en metros. 

Para los 28 plaguicidas restantes se describió su detección y el intervalo de variación 

de su concentración, separándolos entre los que se encuentran bajo uso urbano-

industrial (UI) y bajo uso agropecuario (AP) para agua superficial, y base de acuífero, 

recarga freática y descarga freática, para agua subterránea.  

2.3. Resultados 

2.3.1. Glifosato y AMPA 

2.3.1.1 General 

En general, hubo mayor frecuencia de detección del metabolito que del producto 

parental. Glifosato y AMPA se detectaron en el 43 y 54 % del total de las muestras de 

agua recolectadas, con más detecciones en agua superficial que en subterránea. Las 

concentraciones medias también fueron mucho mayores en agua superficial, tanto para 

glifosato como para su metabolito. Sin embargo, las concentraciones medianas fueron 

similares para ambas moléculas y ambos tipos de agua (Tabla 2.2). En agua subterránea, 

las concentraciones medias de AMPA fueron mayores que las de glifosato (p<0.07) 

mientras que en agua superficial, no difirieron entre sí. Las concentraciones máximas de 

glifosato y AMPA en agua superficial fueron muy superiores a las encontradas en agua 

subterránea. Las concentraciones de glifosato estuvieron altamente correlacionadas con 

las de AMPA solamente en aguas superficiales (r = 0.99, p<0.001). El valor medio y la 

mediana del %AMPA fueron mayores en agua subterránea que superficial. 
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Tabla 2.2. Número de muestras, porcentaje de detecciones, concentración media, 

mediana y máxima de glifosato y AMPA y %AMPA en el arroyo y en el agua 

subterránea de la cuenca del arroyo Pergamino. 

Tipo de agua 
Número 

de muestras  

Porcentaje y 

(número) 

detecciones  

Concentración 

media 

(Mediana)  

µg L-1 

Concentración 

Máxima 

µg L-1 

 Glifosato 

superficial  54 54% (29) 204,7 (0,9) 5865,8 

subterránea 44 32% (14) 1,0 (0,7) 2,3 

 AMPA 

superficial  54 69% (37) 42,3 (0,8) 258,2 

subterránea 44 36% (16) 1,6 (1,0) 6,0 

 %AMPA 

superficial    59 (62)  

subterránea   76 (76)  

2.3.1.2. Agua superficial 

Al evaluar el efecto del uso de la tierra y de la variación estacional sobre la 

concentración de glifosato, se encontró que la interacción entre ambos factores fue 

significativa (P<0,0001). Para glifosato, hubo una mayor concentración promedio bajo 

uso UI que para AP solamente en primavera. El uso UI condujo a mayor concentración 

en primavera que en invierno mientras que el uso AP no afectó las concentraciones 

entre estaciones del año (Figura 2.4.a). Para AMPA, las concentraciones bajo uso UI 

fueron mayores en primavera y verano que bajo uso AP en cualquiera de las estaciones 

del año. Bajo uso UI, las concentraciones de primavera y verano no se diferenciaron 

entre sí pero fueron superiores a las de invierno. Bajo uso AP, las concentraciones de 

AMPA fueron diferentes entre estaciones, encontrándose en el orden siguiente: 

primavera > verano > invierno (Figura 2.4.b). En base a la magnitud de las diferencias 

encontradas, se puede observar que existió mayor variabilidad en las concentraciones de 

glifosato que en las de AMPA. También se observó mayor variabilidad en las 

concentraciones bajo uso del suelo UI que bajo uso AP. 

Para la variable %AMPA no hubo interacción entre usos del suelo y estaciones del 

año. No hubo diferencias entre usos del suelo (59 %AMPA), pero si por estación del 

año. El %AMPA promedio fue significativamente diferente entre estaciones. En 

invierno (30 %AMPA) fue menor que en verano (67 %AMPA). 

La Tabla 2.3 muestra que el AMPA proviene exclusivamente de la transformación de 

glifosato (r=0.99). Además, el %AMPA señala que éste aumenta con el aumento de pH 

(r=0.59) y con la disminución de CE (r=-0.38), independientemente del uso del suelo. 

Bajo uso AP, el aumento de CE aumenta la concentración de glifosato (r=0.51) y 

disminuye la correspondiente a AMPA (r=-0.58). 
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Figura 2.4. Valor medio de glifosato (a) y de AMPA (b), bajo uso urbano-industrial (UI) 

y agropecuario (AP) según estaciones del año en agua superficial. Entre paréntesis 

número de detecciones; barras error estándar, letras diferentes indican diferencias entre 

tratamientos (p<0,05). 
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Tabla 2.3. Matriz de correlación en el agua superficial para los dos usos del suelo y para 

uso de suelo agropecuario.  

 
UI y AP AP 

 glifosato AMPA glifosato AMPA 

 µg L-1 % µg L-1 % 

AMPA µg L-1 0.999 *** 
    

-0,304 
     

%AMPA -0,301 
 

-0,274 
   

-0,690 *** 0,060 
   

pH -0,405 * -0,325 * 0,597 *** 0,363 
 

-0,179 
 

0,592 *** 

C.E. dS/m -0,070 
 

-0,073 
 

-0,381 * 0,513 ** -0,585 *** -0,375 * 

Nivel de significancia: *p<0,05; ** p<0,01; *** p<0,001 

Las lluvias acumuladas en los últimos 60, 30, 15 y 7 días no estuvieron 

correlacionadas con la concentración detectada de glifosato en ninguno de los dos usos 

del suelo (datos no mostrados). En cambio, la concentración de AMPA bajo uso AP fue 

explicada por las lluvias acumuladas 7 días anteriores al muestreo (p < 0.001), es decir 

que a mayor mm de agua caída, mayor concentración de AMPA. Sin embargo no hubo 

relación lineal entre las lluvias acumuladas y la concentración de AMPA en el uso UI 

(Figura 2.5. a y b). 

 

 

Figura 2.5. Relación entre la lluvia acumulada durante los 7 días previos al muestreo y 

la concentración de AMPA según el uso de suelo a) UI y b) AP. 
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2.3.1.3. Agua subterránea bajo uso agropecuario 

En la primera fecha de muestreo no se detectó glifosato ni AMPA. En la segunda 

fecha de muestreo si se los detectó. Debido al reducido número de detecciones 

cuantificables, no se pudo realizar el análisis estadístico para tratar de encontrar 

diferencias entre las concentraciones de glifosato y AMPA de la base del acuífero y de 

la napa freática, ni entre las zonas de recarga y de descarga. Sin embargo, se observaron 

las siguientes tendencias: a) menores concentraciones de glifosato y AMPA en la napa 

freática que en la base del acuífero, b) mayores concentraciones de AMPA en la zona de 

descarga que en la de recarga a nivel de la napa freática y c) mayor %AMPA en las 

posiciones de descarga de la napa freática que en las de recarga (Tabla 2.4). 

Las profundidades de la napa freática y los valores de pH fueron estadísticamente 

diferentes entre las dos fechas de muestreo para todas las posiciones de muestreo 

analizadas. La elevada variabilidad de los datos de CE no permitió ver diferencias entre 

fechas de muestreo en ninguna de las posiciones de muestreo (Tabla 2.4). 

Tabla 2.4. Concentraciones medias de glifosato y AMPA, %AMPA, profundidad de la 

napa freática, pH y conductividad eléctrica (CE) en los sitios de recarga y descarga de 5 

microcuencas de la Cuenca alta del arroyo Pergamino en dos momentos de muestreo. 

 

Recarga Base 

Acuífero 
Recarga freática Descarga freática 

Variable 

1er 

muestreo 

2do 

muestreo 

1er 

muestreo 

2do 

muestreo 

1er 

muestreo 

2do 

muestreo 

glifosato (µg L-1) ND 1,25±0,76 ND 1,07±1,00 ND 0,76±0,74 

AMPA (µg L-1) ND 2,87±0,65 ND 0,90±0,42 ND 1,42±1,70 

%AMPA ND 67±19 ND 42±30 ND 85±15 

Prof. de napa (m) 2,4±1,2 4,7±1,1* 2,4±1,2 4,7±1,1* 1,3±0,8 2,5±0,9* 

pH 8,8±0,4 8,1±0,2* 8,6±0,2 7,8±0,1* 8,7±0,2 7,8±0,2* 

CE (dS/m) 0,97±0,21 0,78±0,36 0,76±0,62 0,67±0,21 1,33±0,93 0,80±0,25 

Nivel de significancia: *5% 

Tabla 2.5. Matriz de correlación en agua subterránea en los sitios de recarga y descarga 

de 5 microcuencas de la Cuenca alta del arroyo Pergamino en dos momentos de 

muestreo. 

 glifosato  AMPA  
 µg L-1 % 

AMPA (µg L-1) 0,473   
%AMPA -0,615* -0,176  
Prof. de napa (m) 0,162 0,374 -0,640** 

pH 0,023 0,284 -0,213 

C.E. (dS m-1) 0,101 -0,227 0,109 

Nivel de significancia: *5%; ** 1% 

La concentración de glifosato tuvo correlación negativa con el valor de %AMPA. A 

su vez, el %AMPA registró una correlación negativa con la profundidad de napa. La 

concentración de glifosato, de AMPA y el %AMPA no tuvieron correlación 

significativa con las restantes variables analizadas (Tabla 2.5). 

En los freatímetros que se encuentran en las posiciones de descarga de las 

microcuencas estudiadas, la presencia y concentraciones de glifosato y AMPA fue 

variable, detectándose AMPA en 11 de las 13 perforaciones analizadas. El glifosato se 
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detectó en 7 perforaciones, de las cuales en 6 también hubo detección de AMPA con 

una concentración más elevada que la molécula parental (Figura 2.6.a). Sin embargo, en 

la zona de recarga, hubo detección de glifosato en 3 de los 5 freatímetros y, en dos de 

los mismos, se detectó AMPA (Figura 2.6.b). 

 

 

Figura 2.6. Concentración de glifosato y AMPA a nivel de napa freática en freatímetros 

de posición de: a) descarga y b) recarga. 
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En este estudio se analizaron 27 plaguicidas en aguas superficiales y subterráneas de 

la cuenca del arroyo Pergamino (Tabla 2.6). Globalmente: 

- en agua superficial, se detectó el 50 % del total de plaguicidas pero solamente el 29 

% pudo ser cuantificado. No existieron grandes diferencias de detección entre usos (46 

vs 54 para UI y AP, respectivamente) 

– en agua subterránea, se detectó el 40 % del total pero solamente el 13 % pudo ser 

cuantificado. A nivel de napa freática de posiciones de recarga, las detecciones y 

cuantificaciones fueron mínimas (32 y 7 % de detecciones y cuantificaciones, 

respectivamente).  

En agua superficial el % de detecciones por tipo de plaguicida varió en el orden 
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Tabla 2.6. Número de muestras, porcentaje de detecciones, concentración mínima y máxima de plaguicidas en agua superficial y subterránea 

de la cuenca del arroyo Pergamino. 
  Agua superficial Agua subterránea 

  UI n=4 AP n=20 Recarga base n=5 Recarga freática n=5 Descarga freática n=13 

 
 

Detección Cmin Cmax Detección Cmin Cmax Detección Cmin Cmax Detección Cmin Cmax Detección Cmin Cmax 

  % µg L-1 µg L-1 % µg L-1 µg L-1 % µg L-1 µg L-1 % µg L-1 µg L-1 % µg L-1 µg L-1 

H
er

b
ic

id
a

s 

Atrazina 100 0,053 0,4206 100 0,025 0,4785 100 0,028 0,0515 100 0,025 0,077 100 0,025 1,655 

Clorimuron etil 75 
 

0,1875 90 0,1215 0,144 60 
  

20 
  

31 
  

Metsulfuron metil 100 
 

0,035 45 
 

0,025 20 
     

15 
  

Imazamox 25 
 

0,0875 20 0,025 0,1005 40 0,025 0,0605 
   

8 
 

0,035 

Imazapic 
   

20 
  

20 
     

15 
  

Acetoclor 25 
 

0,025 10 
 

0,025 
         

Pendimethalin 25 
  

5 
           

Imazetapir 
      

20 
 

0,107 
      

Imazapyr 
               

Imazaquin 
               

Profoxidin 
               

In
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d
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s 

Dietiltoluamida 100 0,08 0,2965 100 0,0345 0,3395 100 0,043 0,2125 100 0,042 0,1385 100 0,0265 0,251 

Dimetoato 75 
  

95 
  

40 
  

60 
  

77 
  

Diazinon 100 
  

65 
     

20 
  

15 
  

Imidacloprid 25 
 

1,708 10 0,206 0,4325 20 
 

0,539 
      

Tetrametrina 
         

20 
  

15 
 

0,025 

Carbaryl 
               

Carbofuran 
               

Clorpirifós 
               

D-Aletrina 
               

Malathion 
               

F
u

n
g
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id

a
s 

Tebuconazol 100 0,035 0,1215 95 0,025 0,037 60 
  

60 
  

62 
  

Epoxiconazol 75 
  

75 
  

40 
  

40 
  

77 
  

Metconazol 100 
  

65 
  

40 
  

40 
  

54 
  

Pyraclostrobin 
   

5 
        

15 
  

Triticonazol 
            

8 
  

Kresoxim metil 
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redujeron las detecciones de insecticidas en la base del acuífero, las de herbicidas en la 

napa freática en posiciones de recarga del acuífero y aumentaron mucho las detecciones 

de fungicidas en la descarga del acuífero. 

2.4. Discusión 

2.4.1. Glifosato y AMPA  

2.4.1.1. General 

La mayor frecuencia de detección de AMPA que de glifosato en el total de las 

muestras de agua analizadas, estuvo en coincidencia con lo reportado por varios autores 

(Battaglin et al., 2005, 2014; Kolpin et al., 2006; Scribner et al., 2007). Tanto glifosato 

como AMPA presentan una elevada sorción al suelo (Koc de 1435 y 8027 L kg-1), vidas 

medias de 12-49 y 76-240 días y elevada solubilidad (10500 y 5800 mg L-1), 

respectivamente (Grunewald et al., 2001; Bergström et al., 2011; PPDB, 2018). 

Además, la formación de AMPA es más rápida que su degradación, lo que ocasiona su 

acumulación en suelo (Simonsen et al., 2008). Kjær et al. (2005) señaló que el AMPA 

presenta mayor movilidad que su producto parental. Asimismo, como se mencionó 

anteriormente, ambas moléculas pueden ser transportadas hacia el agua en forma 

disuelta en solución y/o en suspensión unidas a las partículas (Borggaard & Gimsing, 

2008). 

Las elevadas persistencia y solubilidad de glifosato y AMPA les permite alcanzar los 

ambientes acuáticos. Y, generalmente, el agua superficial presenta mayores frecuencias 

de detección de ambas moléculas que el agua subterránea (Scribner et al., 2007; 

Battaglin et al., 2014; Ruiz-Toledo et al., 2014). Esto podría ser explicado porque 

ambas moléculas son más susceptibles de ser perdidas por escurrimiento que por 

drenaje profundo (Borggaard & Gimsing, 2008; Yang et al., 2015). Coupe et al. (2012) 

encontraron que las cuencas con mayor riesgo de pérdida de glifosato son las que tienen 

altas tasas de aplicación, precipitaciones que conducen a escurrimientos superficiales y 

rutas de flujo de agua que no incluyen el transporte a través de suelo sino sobre su 

superficie. Las características del sistema de producción existente en la cuenca bajo 

estudio (tendencia al monocultivo de soja transgénica bajo SD), en conjunción con las 

características geohidromórficas estimulan el movimiento de glifosato fuera del sitio de 

aplicación. La detección de glifosato y AMPA en agua superficial es común en la región 

pampeana. Ronco et al., (2016) encontraron concentraciones promedio de 0.6 µg L-1 de 

glifosato pero no detectaron AMPA en muestras de agua recolectadas a lo largo del Rio 

Paraná. En el sudeste de Buenos Aires, en muestreos sobre varios arroyos, se detectó 

glifosato en un rango entre 0.5-7.6 µg L-1 y AMPA entre 0.5-2.3 µg L-1 (Aparicio et al., 

2013; Lupi et al., 2015). Peruzzo et al., (2008), en muestreos de ríos y arroyos en el 

Norte de Buenos Aires, pero bajo uso exclusivamente agrícola, reportaron 

concentraciones de glifosato en un intervalo entre 0.10 a 0.70 mg/L, las cuales fueron 

mucho mayores a las encontradas en nuestro caso. La información referida al agua 

subterránea es escasa, Porfiri et al. (2016) lo detectó en varios pozos a nivel freático en 

una explotación agrícola intensiva en el noroeste de La Pampa y, en nuestra zona de 

estudio, se reportó su presencia, pero sin informar las concentraciones halladas 

(Loiacomo et al., 2016). 

Las concentraciones medias y medianas y el %AMPA encontrados en agua 

superficial en cuencas con una superficie < a 10000 km2, resultaron dentro del intervalo 

ya reportado por otros autores (Battaglin et al., 2005, 2014; Coupe et al., 2012). Sanchís 

et al., (2012) reportaron, en 11 sitios de muestreo de agua subterránea de Cataluña, 
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intervalos de valores de glifosato para concentraciones medias y medianas 

comprendidos entre < límite de cuantificación y 2.6 µg L-1, similares a los encontrados 

en el presente trabajo.  

Los picos de concentración de glifosato y AMPA medidos en el agua superficial 

generaron una variabilidad tal que impidieron que se obtuvieran diferencias entre las 

concentraciones de las dos moléculas. En cambio, en agua subterránea, la baja 

variabilidad permitió observar mayores concentraciones de AMPA que de glifosato que 

podrían explicarse por el mayor tiempo de vida media en agua del metabolito (Giesy et 

al., 2000).  

Los valores de %AMPA proporcionan cierta información sobre la fuente, el destino y 

el transporte del glifosato en el ambiente. Los valores más bajos sugieren una entrada 

reciente o próxima de glifosato y valores más altos sugieren más tiempo de residencia o 

distancia entre la entrada y la ocurrencia medida (Battaglin et al., 2014). Coupe et al., 

(2012) señalaron que los valores de %AMPA en agua superficial dependen de la 

sincronía entre el momento de aplicación y los eventos de lluvia y/o entre la distancia 

del sitio de aplicación y el lugar donde fue detectado. Con los datos que forman parte de 

la Tabla 2.2 se calculó la cantidad de muestras en las que el %AMPA era mayor a 50, 

Se encontró que más del 57% y el 93% de los valores de %AMPA de las muestras de 

agua superficial y subterránea, respectivamente, fueron mayores de 50 %AMPA, 

indicando que AMPA tiende a ocurrir a mayores concentraciones que el glifosato en 

estos dos compartimentos ambientales. En este estudio, las muestras de agua 

subterránea tuvieron los valores de %AMPA más altos, indicando que el agua en este 

compartimiento hidrológico es el más alejado (en tiempo de residencia o espacio) de la 

aplicación. 

2.4.1.2. Agua superficial 

El hecho de haber encontrado más glifosato y AMPA (y con concentraciones 

máximas muy elevadas) bajo uso UI, para nuestra región constituyó un resultado no 

esperado, ya que la actividad agrícola es muy importante en la cuenca bajo estudio, y la 

proporción de soja RR sembrada también lo es. Varios trabajos mencionan resultados 

similares relacionados con el uso del glifosato en las ciudades en el control de malezas 

de parques, paseos y jardines, en el mantenimiento de calles, rutas y en vías de trenes 

(Kolpin et al., 2006; Hanke et al., 2010; Van Stempvoort et al., 2014). En nuestro país, 

si bien existen empresas que se encargan del acopio y lavado de envases de plaguicidas, 

algunas carecen de una gestión adecuada, dado que los efluentes son vertidos a los 

cursos de agua y generan riesgos de contaminación ambiental (Martens, 2016). No hay 

que descartar que el AMPA también es un producto de degradación de los detergentes 

industriales (Jaworska et al., 2002). En nuestro caso, la presencia de glifosato estuvo 

altamente correlacionada con la de AMPA, por lo que se podría inferir que la presencia 

de este último se relaciona más por la degradación del glifosato que por la de 

detergentes industriales utilizados en el complejo urbano-industrial (Kolpin et al., 2006; 

Struger et al., 2015). Los herbicidas utilizados en las zonas urbano-industriales 

representan una pequeña parte de la cantidad total aplicada en el total de la región, pero 

contribuyen sustancialmente en las cantidades que llegan al agua superficial, debido a 

que se los aplica sobre superficies más compactadas e impermeables (Luijendijk et al., 

2005; Tang et al., 2015) y a que los sistemas de drenaje evacuan las lluvias rápidamente 

(Botta et al., 2009; Hanke et al., 2010).  

La concentración promedio de glifosato bajo uso UI en invierno fue mucho más baja 

que en primavera debido a que el invierno es la estación seca y, además, en esta 
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estación, normalmente, no se realizan aplicaciones (Botta et al., 2009). Bajo uso AP, al 

resultar las concentraciones bastante menores que las registradas bajo uso UI, no se 

pudieron observar diferencias entre estaciones debido a un efecto de enmascaramiento 

frente a las elevadas concentraciones bajo uso UI. Como se esperaba, las 

concentraciones medias de AMPA en invierno fueron las más bajas, 

independientemente del uso de la tierra. En primavera y verano aumentaron debido a la 

cercanía de las aplicaciones, en coincidencia con lluvias capaces de producir 

escurrimiento. Esto fue particularmente visible bajo uso AP (Figuras 2.5a y 2.4b) y 

coincide con lo informado por Pérez et al. (2017). Las lluvias acumuladas en la semana 

anterior a la fecha de muestreo explicaron el 74 % de la variación de la concentración 

encontrada. Como dichas lluvias diluyen las sales, también se puede explicar la 

correlación negativa encontrada entre la concentración de sales y las concentraciones de 

AMPA. La mayor parte de esta variación se registró, fundamentalmente, en el período 

de aplicación y, secundariamente, en el de pos-aplicación. Estos resultados coincidieron 

con los encontrados por Petersen et al. (2012), quienes también encontraron en 

pequeñas cuencas las mismas relaciones entre los eventos de precipitación capaces de 

producir escurrimiento y aplicaciones recientes de herbicidas que producen pulsos de 

contaminación durante períodos de aumentos repentinos de caudal. Si bien en este 

estudio la estrategia de muestreo no estuvo dirigida a la captación de dichos aumentos 

de caudal sino a capturar las variaciones de concentración siguiendo los momentos de 

aplicación, la distribución de lluvias coincidió con los momentos de aplicación y pos-

aplicación. En trabajos futuros, la estrategia de planificación de los muestreos de 

plaguicidas en aguas superficiales debería tener en cuenta las variaciones temporales y 

espaciales y, por supuesto, también las características de los plaguicidas monitoreados 

durante periodos de aumentos significativos de caudal. 

Cuando no se discriminaron los diferentes usos de la tierra, no hubo una correlación 

entre las lluvias acumuladas a 60, 30, 15 y 7 días y las concentraciones del herbicida en 

el agua. Probablemente, esto se debió a la existencia de cargas de contaminación 

puntual y difusa de glifosato y AMPA. Como se dijo anteriormente, los vertidos bajo 

uso UI son de tipo puntuales y poco dependientes de las precipitaciones entre estaciones 

del año. Además, bajo uso AP, aparte del aporte producido por el escurrimiento 

superficial, pudo haber llegado indirectamente al curso de agua por deriva del herbicida 

durante su aplicación, ya sea en forma accidental o por efecto del viento (Payne & 

Thompson, 1992; Marrs et al., 1989, 1993) mediante el lavado de los tanques de las 

máquinas pulverizadoras en los arroyos o cuerpos de agua someros cercanos a los 

campos de cultivo (Vera, 2011). Cuando los vertidos bajo UI no se tuvieron en cuenta, 

apareció una relación altamente significativa entre la concentración de AMPA y las 

lluvias acumuladas en la semana previa a la fecha de muestreo que pudo ser muy bien 

explicada (Mahler et al., 2016; Sanchís et al., 2012). 

Kylin (2013), trabajando con aguas superficiales del sur de Suecia, cuyo pH natural 

variaba entre 7.0 y 7.4 en condiciones controladas de temperatura de laboratorio de 20 

ºC, encontró que la vida media de glifosato en aguas naturales estaba comprendida entre 

10 y 12 días. En aguas lénticas con condiciones no controladas, valores de pH 

netamente alcalino (9.4) y temperatura media del agua de 17.6ºC, se encontraron vidas 

medias de glifosato comprendidas entre 5 y 7 días (Vera et al., 2010; Pérez et al., 2007). 

Degenhardt et al. (2011) midieron vidas medias de glifosato de entre 1,3 y 4,8 días en 

humedales de praderas de Canadá. En el presente trabajo, el pH del agua osciló 

alrededor de 8.3 y no se midieron las temperaturas del agua en las fechas de muestreo. 

Incluso, se han citado valores de vida media de glifosato menores a los 4 días en 
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cuerpos lóticos, como arroyos (Newton et al., 1984, 1994; Feng & Thompson, 1990), 

siendo la disipación más lenta en aguas alcalinas que en los cuerpos de agua más 

diluidos como el del presente trabajo. En consecuencia, es posible que debido a la corta 

vida media de esta molécula en las condiciones de estudio, no se haya encontrado 

relación con la lluvia acumulada. Giesy et al. (2000) señalaron que la disipación de 

AMPA, era similar a la de glifosato en ambientes acuáticos, considerándola entre 7 y 14 

días, intervalo dentro del cual se encontró la elevada relación entre AMPA y lluvia 

acumulada. 

2.4.1.3. Agua subterránea 

La no detección de las dos moléculas en la primera fecha de muestreo se debió, 

posiblemente, a la elevada recarga del periodo precedente que produjo dilución. Aunque 

en la segunda fecha hubo detecciones, este periodo fue precedido por un largo periodo 

de descenso de napa y luego de abundantes lluvias, lo que coincidió con la fecha de 

muestreo (Figura 2.3). Las probabilidades de detección aumentan con lluvias intensas 

luego de un periodo seco, debido a que las soluciones que causan las primeras recargas 

de las napas se encuentran concentradas (Ruiz-Toledo et al., 2014). Además, es muy 

probable que haya existido flujo saturado (efecto pistón) durante el primer muestreo y 

flujo no saturado (flujo preferencial) en el segundo muestreo. Se sabe que la movilidad 

de glifosato está gobernada por el flujo en macroporos (De Jonge et al., 2000; 

Vereecken, 2005). Caprile et al. (2017) encontraron que el flujo preferencial es 

importante en estos suelos que se encuentran bajo SD y coincidieron en que éste 

ocurría, preferentemente, en condiciones de suelo más bien seco, coexistente con lluvias 

intensas, capaces de producir pulsos de drenaje concentrados en glifosato y AMPA. En 

efecto, la recarga efectiva para el periodo previo al primer muestreo (01/09/2009 hasta 

momento de muestreo) fue estimada en 391 mm mientras que la recarga estimada para 

el segundo muestreo (01/02/2012 hasta momento de muestreo) fue de 28 mm. 

La adsorción de plaguicidas varía en el tiempo, en respuesta a las condiciones 

climáticas y las aplicaciones de fertilizantes (fosforados principalmente en el caso de 

glifosato), entre otras, y en el espacio, debido a la rápida infiltración que resulta en una 

más baja fuerza iónica en su conducción por macroporos en relación a su conducción en 

la matriz del suelo (Vereecken, 2005). De Jonge & Wollesen de Jonge (1999) señalaron 

que cuando el pH aumenta y la CE disminuye se favorece la dispersión de las arcillas; 

las superficies se vuelven más accesibles para la adsorción y se limita la difusión. Como 

los coloides finos (<0.2 µm) son parte de la solución, se reduce el coeficiente de 

adsorción y se facilita el transporte de compuestos fuertemente adsorbidos. En el 

segundo muestreo, la napa freática resultó más ácida y más profunda que en el primer 

muestreo, aunque sin diferencias en los valores medios de CE (Tabla 2.4). Estas 

condiciones resultaron en acuerdo con las características del transporte de solutos 

disueltos o adheridos a coloides por flujo preferencial en la zona vadosa (Kjær et al., 

2005). Durante el primer muestreo, la zona vadosa estaba casi saturada, y, en 

consecuencia, con un efecto de dilución que tendió a elevar el valor de pH y que 

también coincidió con un periodo de no aplicación de fertilizantes fosforados. Estas dos 

condiciones pueden haber incrementado la sorción del glifosato en el suelo (Mamy & 

Barriuso, 2005). Si, además se considera que tampoco hubo aplicaciones del herbicida, 

se puede pensar que si bien, hubo tiempo para que se produjera la difusión en la 

solución del suelo, su detección resultaba poco probable, porque estaba presente en 

ínfimas concentraciones debido a la dilución de la solución de la zona vadosa o porque 

estaba muy adsorbido. 
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Habría una diferencia entre la posibilidad de migración entre el glifosato y el AMPA. 

Aslam et al., (2015) reportaron que el glifosato permaneció en la capa superficial del 

suelo debido a su fuerte capacidad de adsorción, mientras que el AMPA fue lixiviado en 

pequeñas cantidades bajo lluvias simuladas y no encontraron ninguna diferencia entre 

dos regímenes de lluvia impuestos (varias lluvias poco intensas o pocas lluvias 

intensas). En un Argiudol típico serie Pergamino, perteneciente a la misma cuenca de 

estudio, se reportaron mayores adsorciones de glifosato en el horizonte superficial en 

columnas de suelo sin disturbar con dos tipos de labranzas diferentes (Okada et al., 

2016). El glifosato y el AMPA transportados alcanzaron la base del acuífero pampeano, 

y, además, el AMPA tendió a concentrarse hacia las zonas de descarga del acuífero 

(Tabla 2.4). En general, puede comprobarse en relieves sedimentarios planos, que los 

flujos de agua verticales predominan sobre el transporte horizontal, siendo los niveles 

de agua subterráneas regulados localmente (Jobbágy & Nosetto, 2009). El mayor 

%AMPA en la zona de descarga se correspondió con napas freáticas más cercanas a la 

superficie que en la zona de recarga (r = -0.61, p <0.01). En la base del acuífero se 

estaría dando la misma dinámica, dado que también hubo una tendencia a una mayor 

concentración de AMPA que de glifosato (Tabla 2.4). Posiblemente, la mayor 

estabilidad y persistencia del metabolito frente a su molécula parental, expresa la 

prevalencia del primero (Kolpin et al., 2004). Además, como ya se había mencionado, 

el glifosato tiene mayor posibilidad de degradarse en el suelo y en el agua subterránea 

en comparación con otras matrices (Battaglin et al., 2014) y el AMPA es más 

persistente que este (Kjær et al., 2005; Mamy et al., 2008).  

La aparición transitoria de glifosato en aguas subterráneas debe ser considerada al 

diseñar programas de muestreo para evaluar los impactos potenciales del glifosato sobre 

la calidad del agua subterránea. Lo ideal sería que el muestreo capturara el período de 

concentraciones máximas de glifosato / AMPA en las aguas subterráneas, que podría ser 

relativamente corto en duración, dependiendo de las características geoquímicas 

específicas del lugar que afectan a las tasas de degradación (Van Stempvoort et al., 

2014). 

Debido a que la descarga de los acuíferos alimenta los cursos de agua regionales, 

quedó demostrado que las aguas subterráneas, al contener glifosato y AMPA pueden 

trasladar estas moléculas a las aguas superficiales. 

Para la zona de estudio en el periodo analizado, se calcularon pérdidas de 

glifosato+AMPA de 0.86 g ha-1 (0,015% de lo aplicado) por escurrimiento superficial y 

de 0.48 g ha-1 (0,008% de lo aplicado) por infiltración. Esta aproximación se realizó 

teniendo en cuenta la dosis anual de glifosato (12 L ha-1 año-1), la lluvia promedio del 

periodo (1016 mm), los excedentes de agua del balance hídrico de la región (5% para 

escurrimiento y 20% para infiltración) informados por Auge (2004) y las 

concentraciones medianas encontradas en aguas superficial y subterránea. En general, la 

bibliografía muestra pérdidas de glifosato por escurrimiento inferiores al 1% (Coupe et 

al., 2012; Sasal et al., 2010; Tang et al., 2015; Yang et al., 2015a) y por infiltración 

inferiores al 0.6% (Bergström et al., 2011; Landry et al., 2005¸Sasal et al., 2010) con 

respecto a la cantidad total de glifosato aplicada. Los valores obtenidos en el presente 

estudio constituyen una primera aproximación y, sin duda, subestimaron las pérdidas 

por estas dos vías, dado que estuvieron limitados al conjunto de datos obtenidos para la 

cuenca y el periodo considerado. Y si bien tendieron a encontrarse en los límites 

inferiores del intervalo de valores reportados por la bibliografía para una gran variedad 

de escalas, sitios de estudio y usos y manejos en los que se realizaron los cálculos, 

señalan el comportamiento básico de la dinámica del glifosato. 
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2.4.2. Otros plaguicidas 

El destino de los plaguicidas está determinado no solamente por las propiedades 

fisicoquímicas de los plaguicidas, como su movilidad y su vida media en el suelo y el 

agua, sino también las condiciones y la cantidad de aplicaciones. Los plaguicidas 

utilizados pueden llegar a las aguas superficiales a través de diferentes procesos de 

transporte rápido, principalmente, por flujo terrestre en respuesta a lluvias intensas, por 

lixiviación rápida a través de vías de flujo preferenciales tales como grietas y fisuras en 

el suelo, por flujo lateral subsuperficial a través de trayectorias preferenciales por 

encima de una capa impermeable y por pérdidas directas desde derivas de 

pulverizaciones, derrames y limpieza de equipos (De Gerónimo et al., 2014). 

La atrazina resultó el contaminante detectado en el 100 % de los muestreos con una 

muy alta frecuencia de cuantificación, tanto en agua superficial como en agua 

subterránea. Debido a su bajo costo y alta eficacia, este herbicida es ampliamente 

utilizado para el control previo y posterior al rebrote de malezas anuales de hoja ancha 

en maíz y sorgo y, últimamente se la utiliza en el barbecho otoño-invernal en el 

monocultivo de soja. La cantidad total de atrazina importada por Argentina en 2012 fue 

de 16 740 millones de kg, aproximadamente (SENASA, 2013). La mayor ocurrencia de 

este herbicida se detectó en agua subterránea, en las posiciones de descarga con el nivel 

máximo de residuos registrado (1,7 µg L-1). Montoya et al. (2018) la cuantificaron en 

agua subterránea en la zona central de la pampa semiárida con concentraciones 

superiores a 0,1 μg L-1. El uso generalizado de atrazina, así como la vida media y Koc 

moderados (PPDB, 2018), hacen que frecuentemente se superen los límites autorizados 

en la Unión Europea (0.1 µg L-1). Sin embargo, la base del acuífero, de donde se extrae 

el agua para consumo humano no superó el umbral de 1.5 µg L-1, establecido por la 

Subsecretaría de Recursos Hídricos de la Nación (2005). Su transporte vertical vía flujo 

preferencial y lateral por escurrimiento superficial hacia el agua superficial en las 

condiciones edafoclimáticas de la pampa ondulada están bien documentados (Bonansea 

et al., 2013; De Geronimo et al., 2014; Caprile et al., 2017) y explican su frecuente 

detección en las aguas. 

El metsulfuron-metil detectado en agua superficial bajo UI superó ampliamente al 

detectado bajo AP (100% vs 45%, respectivamente), con una concentración máxima = 

0.035 µg L-1 y detectado con baja frecuencia en el agua subterránea ≤ 20% y no fue 

detectado en la napa freática en posiciones de recarga. Algo similar resultó la detección 

de clorimuron etil, herbicida de la misma familia de las sulfonilureas. También se lo 

detectó con mayor frecuencia en agua superficial (concentración máxima = 0.19 µg L-1) 

que en agua subterránea pero sin grandes diferencias entre usos de la tierra. Las 

sulfonilureas son ampliamente utilizadas para el control pre y post emergencia debido a 

su selectividad contra una amplia gama de malezas en cultivos de cereales (trigo, 

cebada), pastos y plantaciones. Las sulfonilureas son ácidos débiles que existen 

principalmente en forma aniónica con pH mayor a 7 y, en consecuencia, generalmente 

son adsorbidas débilmente por los suelos agronómicos y presentan una gran movilidad. 

Además, Bedmar et al. (2006) señalaron que puede persistir en el suelo durante más de 

una temporada de crecimiento y, en consecuencia, afectar la rotación de cultivos debido 

a su fitotóxicidad. Zanini et al. (2009) también encontraron que estas moléculas son más 

bien móviles y transportadas por los flujos de agua. Su principal vía de degradación es 

la hidrólisis abiótica (Andersen et al., 2001). Ello explica su mayor frecuencia de 

detección en agua superficial. Como sucedió con glifosato, los herbicidas utilizados en 

las zonas urbano-industriales si bien representan una pequeña parte de la cantidad total 

aplicada en el total de la región, contribuyen sustancialmente en las cantidades que 
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llegan al agua superficial, debido a que se los aplica sobre superficies más compactadas 

e impermeables y a que los sistemas de drenaje evacuan las lluvias rápidamente 

(Caprile, 2018). 

La dietiltoluamida es un ingrediente activo clave en muchos repelentes de insectos 

comercialmente disponibles en todo el mundo. Su presencia tanto en las muestras de 

agua superficial como subterránea fue del 100% con concentraciones superiores a LQ 

en todos de los casos (nivel máximo en agua superficial = 0.34 µg L-1). También se la 

detectó en alta frecuencia en otras cuencas de nuestro país (De Gerónimo et al., 2014) 

como en estudios realizados en arroyos y aguas subterráneas de Estados Unidos, 

Australia y los Países Bajos, en concentraciones de hasta 1,1 µg L-1 (Sandstrom et al., 

2005; Costanzo et al., 2007; Stuart et al., 2012). Además, dada su solubilidad en agua y 

Koc moderado se puede mover fácilmente hacia el agua superficial junto al sitio de 

aplicación con agua de lluvia.  

El tebuconazole se detectó con una muy elevada frecuencia en agua superficial y 

elevada frecuencia en agua subterránea, y solamente fue cuantificada en pocas muestras 

del agua superficial (14%) con una concentración máxima de 0.12 µg L-1). El 

tebuconazole es un fungicida sistémico comúnmente utilizado en cultivos de soja y trigo 

y en árboles frutales. Fue encontrado por Pérez et al. (2017) en agua superficial de 

diferentes cuencas argentinas. Estudios de movilidad lo han reportado en el agua 

subterránea (Herrero-Hernández et al., 2013). Epoxiconazole y metconazole se 

detectaron con una frecuencia un poco más baja, aunque con la misma tendencia a ser 

más elevada en agua superficial sin superar el umbral de cuantificación. Son fungicidas 

sistémicos de amplio espectro de la clase de los triazoles. El epoxiconazole se usa 

principalmente para proteger los cultivos de trigo y soja, mientras que el metconazole se 

usa preferentemente en el trigo y cebada. Estos han sido reportados en áreas agrícolas 

de la provincia de Buenos Aires (Rosenbom et al., 2015; Pérez et al., 2017).  

El imidacloprid se encontró con muy baja frecuencia de detección tanto en agua 

superficial (pocas cuantificaciones y con concentración máxima = 1.71 µg L-1) como en 

subterránea (en la base del acuífero). Es un insecticida sistémico popularmente utilizado 

en el mundo. Se ha informado que la alta temperatura en las estaciones cálidas favorece 

su desorción con el consiguiente potencial de aumentar su movilidad a través del suelo 

(Knoepp et al., 2012; Masiá et al., 2013). 

Acetoclor y pendimentalina fueron encontrados con muy baja frecuencia de 

detección en aguas superficiales solamente y también ha sido informado en agua 

superficial de Argentina (Bonansea et al., 2013; Brodeur et al., 2017) y del exterior 

(Battaglin et al., 2005).  

Dimetoato y diazinon fueron detectados en alta frecuencia en agua superficial sin 

llegar a poder cuantificarlos y en moderada frecuencia en aguas subterráneas. Son 

empleados para maíz y trigo en esta región. También ha sido reportado en aguas 

subterráneas del norte de la Patagonia (Loewy et al., 1999) y en agua superficial (Masiá 

et al., 2013; De Gerónimo et al., 2014; Rosenbom et al., 2015). El resto de los 

plaguicidas analizados en aguas superficiales y subterráneas tuvieron muy baja 

frecuencia de detección, y en la mayoría de los casos, no llegaron a poder cuantificarse. 

2.5. Conclusiones 

En las condiciones geohidromórficas de la región considerada, los compuestos 

analizados alcanzan los cuerpos de agua analizados, con una mayor frecuencia de 

detección y concentración en el agua superficial. En esta matriz, para glifosato y AMPA, 
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el uso del suelo altera la calidad del agua según la estación del año: el UI produce picos 

de concentración de la misma magnitud en primavera y verano mientras que el uso AP 

tiene una dinámica temporal observable solamente en el AMPA, la cual puede explicarse 

en gran parte por las lluvias que producen escurrimiento. En agua subterránea, los pulsos 

de drenaje después de periodos secos arrastran glifosato y AMPA hasta la base el acuífero 

y el AMPA tiende a concentrarse en las zonas de descarga del acuífero. El sistema de 

producción imperante juega, sin duda, un rol fundamental en la retención de este 

herbicida, dado que estimula su pérdida hacia los sistemas adyacentes. Y 

aproximadamente la mitad de los plaguicidas analizados, también se escapó del cultivo, 

teniendo en cuenta solamente los periodos de muestreo analizados.  

Es necesario profundizar los estudios de transporte de estos contaminantes, 

aumentando el muestreo durante períodos muy cercanos a los eventos de lluvia y picos 

de drenaje y comprender su movimiento en forma soluble en la zona saturada, dado que 

pueden recorrer grandes distancias y amenazar el suministro de agua potable y el 

ambiente acuático. 
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CAPÍTULO 3 “Drenaje y transporte vertical de herbicidas en dos molisoles de la pampa 

ondulada argentina” 
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3.1. Introducción 

El balance hidrológico de un ecosistema terrestre se compone de la partición de la 

precipitación incidente en: vapor en forma de transpiración vegetal, evaporación del 

suelo e intercepción del canopeo (evapotranspiración) y líquido en forma de 

escurrimiento superficial y drenaje profundo (rendimiento hídrico). Este balance 

controla, junto al clima, el abastecimiento de cursos de agua superficiales y acuíferos. 

Las características morfológicas, geológicas y edafológicas de la Región Pampeana, con 

redes de evacuación de agua incipientes, y el clima húmedo favorecen la infiltración y 

el drenaje profundo, principalmente en otoño y primavera cuando el balance de agua es 

positivo. El rendimiento hídrico oscila entre 29 y 36% en sistemas agrícolas de la 

región: el escurrimiento representa ≈5%, mientras que ≈24% del total de lluvia se pierde 

por drenaje, favoreciendo la recarga del acuífero Pampeano (Auge, 2004; Nosetto et al., 

2012).  

Los suelos profundos y bien drenados de la subregión pampa ondulada pertenecen al 

orden de los Molisoles: en el noreste predominan los Argiudoles con horizonte Bt y 

texturas franco arcillo limosas y arcillo limosas y hacia el sudoeste aparecen los 

Hapludoles, con un desarrollo de horizontes A-B2/AC-C y texturas franco arenosas, 

respectivamente (INTA, 1972). En estos suelos, el movimiento de agua se produce por 

dos mecanismos: flujo masal o pistón, que desplaza al agua preexistente y se presenta 

en situaciones de elevado contenido de humedad, y flujo preferencial o bypass, que 

corresponde al movimiento rápido del agua en condiciones de no equilibrio a través de 

macroporos, grietas y fisuras del suelo (Hendrickx & Flury, 2001). El flujo preferencial 

es predominante en suelos estructurados (Weinzettel & Usunoff, 2001) y posibilita el 

transporte rápido de contaminantes poco adsorbidos al suelo o adheridos a los coloides 

hacia el agua subterránea (Reichenberger et al., 2002; Kjær et al., 2005; FOCUS, 2014).  

La agricultura pampeana se caracteriza por esquemas de producción simplificados 

con predominio de cultivos de primavera-verano, principalmente soja y 

secundariamente maíz, bajo SD con alta dependencia de herbicidas de amplio espectro 

(Viglizzo et al., 2010). El glifosato representa el 80% de la cantidad total de herbicidas 

comercializados en Argentina (CASAFE, 2012). La atrazina es el más utilizado en el 

cultivo de maíz. El acetoclor fue muy utilizado durante los barbechos en la década de 

los 90, pero su uso ha disminuido en los últimos años (MAIZAR, 2013; OPDS, 2013).  

Borggaard & Gimsing (2008) señalaron que cuando se aplica glifosato en periodos 

secos y ocurre una lluvia primaveral intensa, el drenaje se produce por flujo preferencial 

en suelos bien estructurados y hay arrastre de glifosato. La ausencia de cultivos otoño-

invernales conlleva una subutilización del agua de lluvia, aumenta el rendimiento 

hídrico y favorece el ascenso freático, aumentando el riesgo de contaminación del agua 

subterránea (Caviglia et al., 2004; Reynoso et al., 2005; Nosetto et al., 2012; Bertram & 

Chiacchiera, 2014). Existen antecedentes de la presencia de glifosato y su metabolito, 

AMPA, en aguas superficiales, subterráneas, sedimentos de escorrentía y suelos de la 

pampa ondulada (Peruzzo et al., 2008; Sasal et al., 2010) y sudeste de Buenos Aires 

(Aparicio et al., 2013; Lupi et al., 2015). También se detectaron atrazina y acetoclor en 

aguas superficiales y subterráneas de diferentes cuencas de Argentina (Reynoso & 

Andriulo, 2008; De Gerónimo et al., 2014). En estudios previos realizados en lisímetros 

también se detectó la presencia de glifosato, AMPA y atrazina en agua de drenaje de 

diferentes campañas analizadas individualmente (Andriulo et al., 2004a; Andriulo et al., 

2004b; Andriulo et al., 2006; Hang et al., 2010). Estos estudios cubrieron un periodo 

limitado de tiempo, variando desde eventos de lluvia individuales de pocos días hasta 
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periodos de monitoreo de 2 años. Considerando que estos herbicidas han sido 

largamente usados, y que probablemente se acumulen en la matriz del suelo, es 

necesario considerar escalas de tiempo más largas y sus posibles desorciones (U.S. 

Geological Survey, 1999; Norgaard et al., 2014; Vonberg et al., 2014). Los estudios 

sobre pérdidas de herbicidas por drenaje según tipo y ocupación del suelo podrían 

resultar útiles en el reconocimiento de prácticas agrícolas que mitiguen la 

contaminación de acuíferos. Esto es particularmente importante si tenemos en cuenta 

que el agua subterránea es la principal fuente de agua para consumo humano en la 

región (INDEC, 2010). 

3.1.1. Objetivos 

El objetivo del presente capítulo se correspondió con el enumerado como 4 en el 

capítulo introductorio de esta tesis.  

3.2. Materiales y métodos 

3.2.1. Dispositivo experimental 

El estudio se realizó en seis cajas lisimétricas de hormigón armado (lisímetros de 

gravedad). Los lisímetros de relleno son sistemas cerrados que permiten cuantificar la 

entrada y salida de agua, nutrientes y plaguicidas y comprender su circulación en 

condiciones más parecidas a la realidad que las de laboratorio (Abdou & Flury, 2004). 

Cada lisímetro tiene una superficie de 10 m2 (3,3 x 3,3 m x 1,2 m de profundidad) y no 

presenta pendiente (Figura 3.1). Las cajas lisimétricas fueron construidas entre 1969 y 

1970 en la Estación Experimental Pergamino del Instituto Nacional de Tecnología 

Agropecuaria (33º 51 ' S; 60º 40 ' O) y rellenadas con dos suelos de la pampa ondulada 

de textura diferente, tres con un Hapludol típico de la serie Junín (Ju) y tres con un 

Argiudol típico de la serie Pergamino (Pe), respetando la secuencia, el espesor y la 

densidad aparente de los horizontes. Las características químicas y físicas de los suelos 

se presentan en la Tabla 3.1. Los suelos apoyan sobre un lecho filtrante de arena y grava 

que deriva el agua hacia un tubo de salida para recoger el drenaje a 1,40 m de 

profundidad. 

Figura 3.1. Foto y esquema de los lisímetros (sin escalar). 
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Los lisímetros tuvieron agricultura continua con diferentes cultivos durante los 

primeros 30 años y desde 2001 mantienen una rotación maíz-soja bajo SD con riego 

complementario por goteo durante los ciclos de maíz.  

El riego se aplicó de manera tal de asegurar un rendimiento objetivo de 10 Mg ha-1 

de maíz y no producir drenaje. Los rendimientos promedio del periodo 2001-2012 

fueron de 3,8±1,0 Mg ha-1 para soja y 10±3,8 Mg ha-1 para maíz, sin diferencias entre 

las series de suelo. 

Se aplicó glifosato (48% p.a.) todos los años utilizando distintas dosis (Tabla 3.2 y 

Figura 3.3). La última aplicación de atrazina fue el 21/09/2009 y la dosis utilizada fue 

de 2 L ha-1 (50% p.a.). Se aplicó acetoclor el 26/05/2003 y el 14/10/2003 y las dosis 

fueron de 2,5 y 3 L ha-1 (84% p.a.), respectivamente. 

Tabla 3.1. Características físicas y químicas de las series de suelo Junín y Pergamino.  

     Serie Junín Serie Pergamino 

Profundidad cm 0-5 5-30 30-100 100-120 0-5 5-30 30-100 100-120 

Horizonte  A B C A+ BA Bt BC 

Arcilla 

%(w w-1) 

10,5 19,2 18,0 10,4 21,6 20,6 38,8 19,0 

Limo 39,5 31,8 33,4 30,6 58,4 55,6 43,5 55,9 

Arena 50,0 49,0 48,6 59,0 20,0 23,8 17,7 25,1 

Textura 

 Franca Franco 

Arenosa 

Franco 

limosa 

Franco 

arcillo 

limosa 

Franco 

limosa 

DAP g cm-3 1,10 1,21 1,29 1,25 1,10 1,30 1,35 1,25 

CC %(w w-1) 23,8 23,5 19,8 15,7 28,9 27,0 28,6 25,4 

PMP  10,9 8,9 9,5 9,0 14,6 15,4 18,5 13,9 

pHagua (1:2,5) 6,3 6,4 6,7 7,4 6,2 6,6 6,9 7,6 

COS g kg-1 21,8 15,3 5,6 2,4 24,7 16,1 5,5 4,3 

NOS  1,67 1,43 0,89 0,53 2,1 1,69 0,94 0,88 

Pext mg kg-1 33,7 34,3 24,0 19,7 44,0 38,3 22,3 11,3 

Ca  10,5 9,3 12,5 12,1 12,4 11,6 18,6 15,5 

Mg  2,8 4,8 4,8 4,6 2,7 3,2 4,3 5,1 

CIC cmolc kg-1 14,4 15,0 13,1 12,0 21,0 20,4 30,8 25,6 

DAP: densidad aparente; CC: capacidad de campo; PMP: punto de marchitez permanente; COS: carbono orgánico; 

NOS: nitrógeno orgánico; Pext: fosforo extractable; Ca: calcio intercambiable; Mg magnesio intercambiable; CIC: 

capacidad de intercambio catiónico. 

3.2.2. Mediciones 

Las precipitaciones se registraron en la Estación Meteorológica de INTA Pergamino, 

ubicada a 50 m de los lisímetros. Después de cada lluvia que produjo drenaje entre 2001 

y 2012, se midió el volumen drenado y se extrajo una muestra de agua de cada 

lisímetro. Se comparó el drenaje de las dos series de suelo a diferentes escalas 

temporales: a) drenaje total acumulado, b) drenaje acumulado durante cada barbecho o 

ciclo de cultivo y c) drenaje acumulado mensualmente.  
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Desde 2006, las muestras de drenaje fueron agrupadas en 13 periodos teniendo en 

cuenta para separarlos las fechas de aplicación de glifosato y el tipo de ocupación 

(barbecho o cultivo), visibles en la Tabla 3.2. Para la obtención de la muestra de cada 

periodo se tomó una alícuota proporcional al volumen drenado en cada evento. En la 

Tabla 3.2 pueden observarse la duración de cada periodo, el número de eventos de 

lluvia y la lluvia acumulada en el mismo. Se determinó la concentración de glifosato y 

AMPA en los periodos correspondientes a dos ciclos de soja (2006/2007 y 2010/2011) y 

sus barbechos antecesores (2006 y 2010) y un ciclo de maíz (2011/2012) y el barbecho 

posterior (2012). También se determinó atrazina y acetoclor durante el último ciclo de 

soja (2010/2011) y su barbecho antecesor (2010) y el ciclo de maíz (2011/2012) y el 

barbecho posterior (2012), en coincidencia con la determinación de glifosato y AMPA. 

Las muestras se almacenaron en botellas de vidrio caramelizado a -20ºC hasta su 

posterior análisis dentro del mismo año. Se analizaron con un Cromatógrafo Líquido de 

Ultra Performance (ACQUITY UPLC® Waters) acoplado a un espectrómetro de 

masa/masa (Quatro Premier XE) (UPLC-MSMS). Las metodologías analíticas están 

descriptas en Aparicio et al. (2013) y De Gerónimo et al. (2014). 

La cantidad de herbicida o de metabolito perdido por drenaje se calculó por lisímetro 

como el producto del volumen drenado por la concentración del agua de drenaje para 

cada periodo. Cuando hubo detección por debajo del límite de cuantificación se utilizó 

el promedio entre el límite de detección (0,1 μg L-1 para glifosato y AMPA y 0,0003 μg 

L-1 para atrazina) y el de cuantificación (0,5 μg L-1 para glifosato y AMPA y 0,025 μg 

L-1 para atrazina). Para acetoclor, su límite de detección es de 0,0075 μg L-1, sin poseer 

límite de cuantificación debido a que esta molécula no mostró una recuperación 

satisfactoria (De Gerónimo et al., 2014). 

En 2008, se obtuvo una muestra compuesta del espesor 0-5 cm de cada lisímetro para 

la aplicación del fraccionamiento granulométrico del carbono orgánico del suelo (COS) 

por el método de Cambardella & Elliot (1992), modificando la dispersión química por 

la mecánica mediante la agitación en agua con bolitas de vidrio siguiendo las 

indicaciones de Feller (1997). El tamizado se realizó con un tamiz de 53 µm de 

diámetro de malla. Los resultados se expresaron como porcentaje de carbono orgánico 

de la fracción menor a 50 μm en relación al COS total.  

3.2.3. Análisis estadístico 

El diseño experimental fue completamente aleatorizado con tres repeticiones y dos 

tratamientos (serie de suelo) que sumaron 6 lisímetros. Las variables concentración y 

cantidad de herbicida no cumplieron con el supuesto de normalidad y se las transformó 

logarítmicamente. Se comparó el volumen drenado, la concentración media y la 

cantidad de herbicida lixiviado entre los dos tipos de suelo de acuerdo a su ocupación y 

dosis de aplicación mediante la prueba t (p<0,10). La elevada variabilidad observada 

entre los drenajes de un mismo tipo de suelo, característica de las unidades 

experimentales utilizadas, observada en estudios previos, justifica el nivel de 

significancia elegido (Sasal et al., 2010). Se realizaron correlaciones de Pearson 

(después de comprobar los supuestos) entre las concentraciones y cantidades de 

glifosato y AMPA y el tiempo de duración de cada periodo y el tiempo transcurrido de 

la última aplicación, para cada tipo de suelo. Se utilizó Infostat como programa 

estadístico (Di Rienzo et al., 2013).  
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3.3. Resultados y Discusión 

3.3.1. Precipitaciones y drenaje 

El período analizado presentó variaciones extremas en las precipitaciones anuales, de 

574 a 1561 mm (Figura 3.2), con dos años consecutivos con precipitaciones superiores a 

1400 mm (entre septiembre 2001 y agosto 2003) y la sequía de la campaña 2008-2009 

que provocó pérdidas del 40% de la producción agrícola (Magrin et al., 2012). El 

coeficiente de variación en las precipitaciones de los 12 años fue de 31,4%, de acuerdo 

con el análisis de Rodríguez et al. (2013) para Pergamino, en donde la variabilidad 

decádica explica el 30% de la variación total. 

Figura 3.2. Precipitación anual (barras) y media anual del periodo 1910-2012 (línea). 

 

Figura 3.3. Precipitación y drenaje acumulado por tipo de ocupación del suelo 

(barbecho: B, soja: S, maíz: M) en las series de suelo Junín y Pergamino para cada año 

analizado. * Diferencia significativa (p< 0,10). Barras de error: desvío estándar. 

Triángulos invertidos: aplicaciones de glifosato. Rectángulo con línea punteada: periodo 

de análisis de glifosato y AMPA. 
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El drenaje acumulado entre 2001 y 2012 fue similar para las dos series de suelo 

(1704±149 mm). El drenaje anual promedio fue de 155 mm, similar al estimado por 

Portela et al. (2009) para el periodo 1998-2007 a partir de un modelo de simulación 

(169 mm) y al calculado por balance hídrico según el método de Thornthwaite (133 

mm; INTA, 1972). Al igual que las precipitaciones, el drenaje anual fue muy variable 

entre años: desde 1 mm en 2008 y 2009 a aproximadamente 500 mm en 2012.  

Cuando se compararon los drenajes acumulados durante cada barbecho o ciclo de 

cultivo surgieron algunas diferencias entre series de suelo (Figura 3.3). Hubo una 

tendencia a mayor variabilidad del volumen drenado en Pe que impidió encontrar 

diferencias entre series de suelo, principalmente durante el barbecho, lo cual podría ser 

explicado por la mayor expresión de la anisotropía del perfil de esta serie cuando el 

sistema de raíces no está activo. Cuando se analizaron los drenajes mensuales (Figura 

3.4), se constataron los dos mecanismos de movimiento de agua:  

- flujo masal, observable en ambos suelos con volúmenes de agua elevados, con 

valores algo superiores en Ju (los volúmenes de drenaje se encuentran ≈13 mm por 

encima de la línea 1:1 de igual drenaje entre series) y en condiciones de barbecho o 

cuando los cultivos se hallaban en su etapa inicial o final 

- flujo preferencial, observable en Pe (suelo estructurado), con volúmenes de agua de 

hasta 65 mm mientras en Ju los volúmenes eran muy pequeños o nulos y con pulsos de 

lluvia abundantes que marcan el inicio del drenaje después de un estado de suelo seco 

(ya sea por elevada evapotranspiración o por escasas precipitaciones).  

Jarvis (2007) señala que el potencial de flujo preferencial depende de la naturaleza de 

la red de macroporos, que está determinada por los factores de formación y degradación 

de la estructura, incluyendo la abundancia y la actividad de la biota, la textura del suelo, 

las características del sitio (posición topográfica, velocidad del secado del perfil de 

suelo, vegetación) y manejo (cultivo, labranza, tránsito de maquinaria). Las lluvias de 

alta intensidad y/o de larga duración generan presiones de agua cercanas a la saturación 

que permiten que los macroporos se llenen con agua y la conduzcan con un flujo rápido 

y en condiciones de no equilibrio. Los efectos de la situación inicial en la que se 

produce el flujo preferencial son complejos, especialmente para los suelos que se 

vuelven repelentes al agua cuando se secan, o cuando la estructura depende del 

contenido de agua (como ocurre en suelos arcillosos con expansión y contracción) 

(Jarvis et al., 2002; Lin et al., 1999; Lin et al., 1998). En este caso, el agrietamiento del 

horizonte Bt, sumado a la presencia de macroporos originados por la SD conecta la 

superficie con la base del perfil dando origen al flujo preferencial de agua. Tampoco 

puede descartarse el efecto acelerador del drenaje producido en las paredes de los 

lisímetros que contienen la serie Pe durante condiciones de baja humedad, debido a la 

contracción del horizonte Bt. 
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Figura 3.4. Drenaje mensual para las series de suelo Junín y Pergamino para los años 

2001-2012. Línea de puntos: relación de drenaje 1:1  

3.3.2. Glifosato y AMPA 

Los intervalos de drenaje en los que se detectó glifosato y/o AMPA durante los 

periodos de barbecho en Ju fueron 0,2-5,9 mm y en Pe 7,2-132,3 mm, y durante los 

periodos de cultivo en Ju fueron 1,4-15,4 mm y en Pe 3,6-10,6 mm. Sobre el total de 

periodos de detección de glifosato y AMPA, las tres cuartas partes y la mitad se 

detectaron en periodos de barbecho en Ju y Pe, respectivamente (Tabla 3.2 y Figura 

3.3). 

La concentración promedio de glifosato de los 13 periodos analizados fue similar 

entre series de suelo (3,38 µg L-1). Sin embargo, la cantidad promedio de perdida fue 

mayor en Ju que en Pe. La concentración promedio de AMPA fue superior en Ju que en 

Pe, pero no hubo diferencias entre series de suelo para la cantidad media perdida de 

0,60 mg ha-1 (Tabla 3.3). Los volúmenes de drenaje medios acumulados cuando hubo 

detección de AMPA fueron menores en Ju que en Pe (Tabla 3.3) mientras que para 

glifosato la diferencia tuvo la misma tendencia, aunque no llegó a ser significativa 

(p<0,11). Considerando todos los periodos analizados (Figura 3.3), el volumen de 

drenaje correspondiente a los periodos de barbecho superó en 8,2 y 4,3 veces el 

volumen de drenaje durante los periodos de cultivo para Ju y Pe, respectivamente. Para 

las dosis de aplicación más elevadas, Ju registró concentraciones 27 veces mayores que 

la dosis menos elevada. Esto no ocurrió para la concentración de AMPA en la misma 

serie de suelo ni para las concentraciones de glifosato y AMPA en Pe (Tabla 3.3). 
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Tabla 3.2. Fechas de inicio, fin y duración de los periodos, ocupación del suelo, fechas y dosis de aplicación de glifosato (p.a. 48%), lluvia 

acumulada y nº de eventos de lluvia por periodo, drenaje promedio acumulado, concentración media de glifosato y AMPA para las series 

de suelo Junín (Ju) y Pergamino (Pe).  

periodo inicio fin 
duración 

(días) 

ocupación 

del suelo 

aplicación glifosato lluvia 

acumulada 

(mm) 

Nº de 

eventos 

de lluvia 

drenaje (mm) glifosato (µg L-1) AMPA (µg L-1) 

fecha 
dosis 

Ju Pe Ju Pe Ju Pe 
(L ha-1) 

1 04/05/2006 12/10/2006 161 Barbecho 04/05/2006 7 151,6 21 0,2 7,2 15,32 ND 556,00 11,81 

2 13/10/2006 17/11/2006 35 Barbecho 15/10/2006 7 150,1 10 2,9 23,1 16,65 1 9,61 1,1 

3 18/11/2006 14/12/2006 26 Soja 21/11/2006 3 12,6 5 22,2 28,2 ND ND ND ND 

4 15/12/2006 09/04/2007 115 Soja 15/12/2006 3 741,3 33 34 80,8 ND ND ND ND 

5 31/03/2010 20/11/2010 234 Barbecho 
31/03/10 y 

17/09/10 
3 341,5 40 181 132,3 ND ND ND 0,3 

6 21/11/2010 23/12/2010 32 Soja 25/11/2010 3 57,4 7 15,4 10,3 0,3 ND ND ND 

7 23/12/2010 15/04/2011 113 Soja 
24/12/10 y 

07/01/11 
3 526,0 26 1,4 10,6 ND 0,3 0,3 2,53 

8 01/01/2012 31/01/2012 30 Maíz 
04/08/11 y 

02/11/11 
3 81,9 4 0 3,6 - ND - 0,3 

9 01/02/2012 01/03/2012 29 Maíz     287,9 14 0 5,2 - 0,3 - 0,85 

10 02/03/2012 31/03/2012 29 Barbecho     125,8 7 0 66,4 - ND - ND 

11 01/04/2012 30/04/2012 29 Barbecho 04/04/2012 3 16,9 4 5,9 10,5 1,05 0,3 2,5 ND 

12 01/05/2012 20/09/2012 142 Barbecho     448,6 29 240,9 218,6 ND ND ND ND 

13 21/09/2012 31/10/2012 40 Barbecho 21/09/2012 3 300,3 13 173,8 150,6 ND ND ND ND 

ND*: no detectado; (–): sin drenaje.  



43 

 

Tabla 3.3. Comparación del drenaje acumulado entre periodos de ocupación, de la 

concentración y cantidad de glifosato y AMPA y de la dosis de glifosato aplicado por 

periodo entre series de suelo entre 2006 y 2012. 

 Serie de suelo Significancia estadística 

 Junín Pergamino  

glifosato (µg L-1) 6,45 0,32  

glifosato (mg ha-1) 0,20 0,06 * 

AMPA (µg L-1) 115,60 1,53 * 

AMPA (mg ha-1) 0,92 0,29  

drenaje con glifosato (mm) 8 13  

drenaje con AMPA (mm) 3 25 * 

drenaje cultivo (mm) 74 140 * 

drenaje barbecho (mm) 605 609  

 Dosis de glifosato aplicado(+)  

 Alta Baja  

glifosato Ju (µg L-1)  16,20 0,60 * 

glifosato Pe (µg L-1)  0,65 0,30  

AMPA Ju (µg L-1)  143,88 2,50  

AMPA Pe (µg L-1)  2,81 0,85  

(*) Diferencias significativas al 10% entre columnas. (+) Alta: 7 L ha-1 o dos 

aplicaciones de 3 L ha-1 en cada periodo; Baja: una aplicación de 3 L ha-1 o ninguna 

aplicación en el periodo. Ju: Serie Junín. Pe: Serie Pergamino.  

La duración del periodo y el tiempo transcurrido desde la última aplicación 

estuvieron directamente relacionados con la cantidad de glifosato encontrada en Ju pero 

no lo estuvieron en Pe. Sin embargo, en Pe, la concentración y la cantidad de AMPA 

estuvieron directamente relacionadas con la duración del periodo (Tabla 3.4).  

La diferencia en concentraciones medias de AMPA obedeció a un efecto de dilución 

en Pe (Tabla 3.3). Además, las características del dispositivo experimental hacen que el 

escurrimiento superficial sea nulo y, por lo tanto, existe un mayor volumen de agua para 

drenar y potenciar el efecto de dilución respecto de la situación a campo. 

Tabla 3.4. Coeficientes de correlación entre concentraciones y cantidades de glifosato y 

AMPA, duración del periodo y tiempo transcurrido desde la última aplicación en cada 

serie de suelo entre 2006 y 2012.  

 Serie Junín Serie Pergamino 

 

Duración 

periodo 

Tiempo 

transcurrido 

desde última 

aplicación 

Duración 

periodo 

Tiempo 

transcurrido 

desde última 

aplicación 

 

 

 

glifosato (µg L-1)  0,58 0,60 -0,44 -0,04 

glifosato (mg ha-1)  0,66*  0,67* -0,19 -0,37 

AMPA (µg L-1) -0,32 -0,25  0,88*  0,09 

AMPA (mg L-1) -0,40 -0,32  0,70*  0,33 

* Correlación significativa con p< 0,1 

Por otro lado, los dos suelos estudiados manifiestan una capacidad de adsorción 

diferente. Okada et al. (2016) reportaron mayor adsorción de glifosato en el horizonte 
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superficial de un Argiudol típico de Pergamino (Kf = 173.4) que en un Haplustol éntico 

de Manfredi (Kf = 101.7), con contenido de arcilla similar a la de Ju.  

También Rampoldi et al. (2014) reportaron la mayor adsorción en Argiudoles que en 

Haplustoles con texturas muy similares a la del presente trabajo bajo la misma 

secuencia de cultivos. Además, el contenido de Ca intercambiable, la capacidad de 

intercambio catiónico (CIC) y el COS de la fracción menor a 50 μm intervienen en la 

protección de la molécula de glifosato (Maître et al., 2008; Piccolo et al., 1996; 

McConnell & Hossner, 1985). El suelo de Pe presentó, en todo el perfil, mayor 

contenido de calcio intercambiable y mayor CIC que Ju y mayor proporción de COS en 

la fracción menor a 50 μm en el espesor 0-5 cm (85,6 vs. 81,6%), lo cual explicaría una 

menor disponibilidad a la degradación en Pe. 

En los periodos 1, 2, 8 y 9 (Tabla 3.2 y Figura 3.3), luego de periodos secos, el 

drenaje se reinició en Pe antes que en Ju; esto se atribuyó al flujo preferencial, y se 

puede constatar la presencia de glifosato y/o AMPA, de acuerdo a lo señalado por 

Borggaard & Gimsing (2008). Antes del periodo 8 hubo dos aplicaciones, y en Pe no se 

detectó glifosato; sin embargo, en el período 9, sin aplicación, si se lo detectó. Maître et 

al. (2008), trabajando con Argiudoles de la región pampeana húmeda mostraron valores 

de coeficientes de adsorción de grado medio a elevado en tiempos relativamente cortos 

y de desorción medianamente elevados. Esto estaría demostrando que el hecho de no 

encontrar glifosato en el drenaje no significa que éste haya sido degradado; sino más 

bien la expresión de un mecanismo de adsorción/desorción gobernando el movimiento 

del plaguicida. Gimsing et al. (2004) mostraron que los procesos de adsorción y 

desorción de glifosato alteran su disponibilidad para los microorganismos a lo largo del 

tiempo. 

El mecanismo de adsorción/desorción también puede actuar con elevados volúmenes 

de drenaje, en el suelo que tiene mayor capacidad de adsorción (Norgaard et al., 2014). 

Sería el caso del AMPA detectado en Pe, en el periodo 5, en muy baja concentración, 

con un drenaje importante, además del largo tiempo transcurrido entre la última 

aplicación y el fin del periodo de toma de muestra que dio lugar a la posible 

transformación de glifosato. 

Finalmente, los lisímetros fueron concebidos para estudiar el efecto del tipo de suelo 

sobre el drenaje y su composición en el largo plazo. Cualquier disturbio significativo en 

el suelo para estudiar propiedades edáficas (por ejemplo, físicas y su dinámica, o curvas 

de adsorción/desorción de glifosato y AMPA de cada horizonte), atenta con la 

continuidad de los experimentos. A ello se suma la dificultad para la aplicación de 

modelos de transporte de agua y solutos a nivel edáfico, los cuales podrían echar más 

luz en la demostración de la existencia de flujos masal y preferencial y su vinculación 

con el movimiento de plaguicidas. No se dispuso de las concentraciones de iones 

conservativos como cloruros o bromuros para vincularlos con el flujo de agua. Tampoco 

es recomendable la utilización de glifosato marcado con 14C, dado que estos lisímetros 

no son simples columnas de suelos no disturbados adaptados para su seguimiento en 

laboratorio y su destrucción posterior. 

3.3.3. Atrazina y acetoclor 

Hang et al. (2010), trabajando en el mismo dispositivo experimental en la campaña 

de maíz 2001/2002, señalaron que la alta proporción de residuos extractables encontrada 

en el suelo de Ju sugería una baja afinidad de éste por la atrazina y la necesidad de 

continuar con el monitoreo para evaluar la estabilidad de dichos residuos y si éstos 

constituían un riesgo potencial para el acuífero. Efectivamente, en el presente trabajo, la 
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atrazina fue detectada en todas las muestras analizadas y en Ju fue superior a Pe, tanto 

en concentración media como en cantidad perdida (Tabla 3.5). Además, se la detectó 3 

años después de su última aplicación y, en algunos casos, superó los límites permitidos 

para agua potable, según la Unión Europea, llegando a valores de 0,455 µg L-1. 

Andriulo et al. (2006) detectaron atrazina en el mismo dispositivo experimental, en el 

drenaje de la campaña 2003/4, 8 meses y medio después de su última aplicación. 

Vonberg et al. (2014) señalan que la atrazina es muy persistente en el suelo y que en 

Alemania la siguen detectando en agua subterránea 20 años después de haber prohibido 

su uso.  

Tabla 3.5. Drenaje acumulado, concentración media y cantidad perdida por drenaje de 

atrazina y acetoclor en las series de suelo Junín y Pergamino entre el 31/03/2010 y el 

31/10/2012.  

  Serie Junín Serie Pergamino 

 Drenaje acumulado (mm) 618 ±20 a* 608±56 a 

atrazina 
Concentración media (µg L-1) 0,065±0,020 a 0,039±0,008 b 

Cantidad (mg ha-1) 261±41 a 124±50 b 

acetoclor 
Concentración media (µg L-1) 0,062±0,030 a 0,043±0,030 a 

Cantidad (mg ha-1) 5±8 b 53±40 a 

*Comparación entre serie de suelos, letras distintas marcan diferencias significativas al 10%. 

La concentración de acetoclor no difirió entre series de suelo. Sin embargo, la 

cantidad perdida por drenaje fue superior en Pe que en Ju (Tabla 3.5). Se detectó 

acetoclor 7 y 9 años después de la última aplicación. Puede suceder que Ju haya perdido 

acetoclor por drenaje más fácil y rápidamente durante el periodo anterior al considerado 

en este trabajo, debido a la menor adsorción de la molécula por parte del suelo de esta 

serie. En estudios donde se aplicó radio marcación para seguir su ruta de degradación en 

el suelo, se mostró que la formación de residuos no extractables constituye un sumidero 

significativo, encontrándose entre 15 y 41% de la cantidad aplicada después de 84-90 

días (EFSA, 2011). En condiciones de laboratorio en suelos agrícolas de Eslovaquia, se 

encontró una correlación positiva entre el grado de adsorción y desorción de acetoclor y 

el contenido de COS y además una correlación negativa con el pH actual (Tatarková et 

al., 2014). Se podría esperar entonces que la serie Pe tuviera mayor adsorción que Ju 

debido a su mayor contenido de COS en el horizonte superficial (Tabla 3.1). A su vez, 

esto podría traducirse en un mayor tiempo de permanencia en el suelo y una lenta 

desorción, en coincidencia con lo observado.  

Según la base de datos sobre propiedades de los plaguicidas de la Universidad de 

Hertfordshire (PPBD, 2013), los herbicidas atrazina y acetoclor presentan una alta 

adsorción, sugiriendo entonces un bajo riesgo de migración hacia el agua subterránea. 

En éste sentido, Bedmar et al. (2011) reportaron mayor adsorción en los horizontes 

superficiales de suelos ricos en COS y menor adsorción en los horizontes profundos. 

Sin embargo, la desorción de atrazina y acetoclor no ha sido estudiada para estos suelos 

y podría ser un proceso importante en el equilibrio químico edáfico para explicar su 

aparición en aguas subterráneas años después de su aplicación. 

El riesgo de contaminación del agua subterránea por plaguicidas surge de la 

combinación de la vulnerabilidad del suelo, componente de la zona no saturada, y de la 

carga contaminante. La carga está definida por la frecuencia y dosis aplicada de 

producto y por el momento de aplicación. El suelo de la serie Junín, tiene menor 

capacidad de retención de los herbicidas estudiados que el suelo de la serie Pergamino, 



46 

 

y esto lo hace más vulnerable al sistema suelo-agua (Warren & Weber, 1994; Dalpiaz, 

2015). Como la dosis anual de glifosato utilizada en la región, fue variando desde 3 L 

ha-1 en la década de 1990 hasta 12 L ha-1 en la actualidad (Souza Casadinho, 2013), el 

riesgo de contaminación del acuífero es mayor donde se encuentra la serie Junín. 

El riesgo de encontrar glifosato y AMPA en el drenaje es mucho menor durante los 

ciclos de cultivo y particularmente cuando los cultivos están en pleno desarrollo porque 

disminuye la probabilidad de drenaje profundo. Sin embargo, cuando se producen 

lluvias intensas en los momentos iniciales o finales de los cultivos de primavera-verano 

también existe la probabilidad de encontrarlos. En base a estas consideraciones, debería 

prestarse más atención a los pronósticos de tiempo y las condiciones de humedad del 

suelo antes de realizar una aplicación (Lewan et al., 2009).  

El trabajo demuestra la importancia de los estudios de largo plazo que involucran a 

los solutos relativamente inmóviles, foráneos al suelo, como los herbicidas estudiados. 

3.4. Conclusiones 

Los suelos estudiados mostraron diferencias en la dinámica del drenaje que se 

relacionan con sus características texturales y estructurales: a) comienzo de pequeños 

pulsos de drenaje por flujo preferencial en el Argiudol estructurado, particularmente 

importantes luego de lluvias intensas combinadas con condiciones de suelo seco; b) 

mayor volumen de drenaje por flujo masal en el Hapludol durante periodos de barbecho 

lluviosos y suelo húmedo y c) compensación de las dos dinámicas cuando se analizan 

periodos de mediano y largo plazo. 

El tipo de suelo juega un rol fundamental en la lixiviación de los herbicidas 

estudiados: los suelos de textura más gruesa y menor contenido de materia orgánica los 

adsorben en menor proporción y, por ende, los pierden más fácilmente por drenaje. 

Además, la pérdida por flujo preferencial constituiría una vía importante en los suelos 

estructurados, de textura más fina.  

El riesgo de contaminación por glifosato y AMPA fue superior en Ju y varió en 

función de la dosis y del tiempo transcurrido desde la última aplicación. Las elevadas 

persistencia y movilidad de atrazina y acetoclor fueron confirmadas en los suelos 

analizados. En este sentido, se hace necesario profundizar el estudio de los procesos que 

los controlan y ampliar su monitoreo a plazos más largos, dada la posibilidad de 

encontrar cantidades crecientes en las aguas subterráneas utilizadas para el consumo 

humano. 

 



47 

 

CAPÍTULO 4 “Efecto del sistema de producción agrícola sobre la disipación de 

plaguicidas. Pérdidas por escurrimiento superficial y retención en el suelo” 
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4.1. Introducción 

Una de las funciones del suelo es la de actuar como bioreactor, transformando, 

reteniendo y degradando sustancias que ingresan a su seno, y, además, filtrando y 

purificando el agua que fluye a través de él (Comerford, 2013). Por lo tanto, analizar el 

destino ambiental de los plaguicidas puede ayudarnos a comprender en qué grado estas 

funciones edáficas se cumplen bajo diferentes prácticas de manejo. 

Las labranzas conservacionistas, en general, y la SD, en particular, ayudaron a 

controlar la erosión y reducir los costos de producción. La implementación de estas 

prácticas de manejo produce cambios importantes en las propiedades del suelo y en la 

actividad biológica. Los primeros centímetros de suelo en los sistemas bajo SD 

presentan estratificación y acumulación de residuos orgánicos. Su deposición continua y 

la falta de labranzas ayudan a la creación y al mantenimiento de la macroporosidad. 

Esto posibilita la existencia de bioporos estables y continuos que ayudan a incrementar 

la infiltración y la disponibilidad de agua (Gil & Garay, 2001). En ensayos de larga 

duración implementados sobre un Argiudol típico serie Pergamino, Irizar el al. (2013) 

encontraron que los residuos sobre la superficie del suelo bajo SD promovieron una 

menor temperatura. Además, la fertilización nitrogenada continua de las gramíneas 

disminuyó significativamente el pH del suelo en las mismas secuencias de cultivo bajo 

laboreo con cincel como labor principal. Por otro lado, bajo SD, cuando se genera una 

tendencia al incremento de las malezas (por la falta de destrucción mecánica y aumento 

del banco de semillas en la superficie), existe un aumento en el uso de herbicidas. Y 

también se altera la dinámica de los insecticidas y fungicidas utilizados para el control 

de plagas (Alletto et al., 2010).  

El grado de intensificación de la secuencia de cultivos es un factor que afecta el 

destino de los plaguicidas y su dinámica en el suelo. La rotación de cultivos a una tasa 

de dos cultivos por año, tres cultivos cada dos años o cuatro cada 3 años bajo SD 

provoca, en el largo plazo, modificaciones en el ambiente del suelo con respecto a las 

secuencias con tendencia al monocultivo de soja (Lal, 2008). Las secuencias más 

intensificadas, generalmente, presentan una mayor cobertura de residuos sobre la 

superficie del suelo, se desarrolla una importante actividad biológica que aumentan la 

retención de COS y NOS y presentan un espacio poroso más estable cerca de la 

superficie del suelo, que se traduce en un mayor ingreso de agua al suelo (Irizar, 2010; 

Irizar et al., 2013; Milesi et al., 2014; Milesi et al., 2018). Además, la secuencia de 

cultivos implementada condiciona la dinámica de plagas y, por lo tanto, la de los 

productos aplicados (Fischer & Connor, 2018). 

Cuando se aplican plaguicidas, éstos sufren varios procesos que disipan su 

concentración inicial. Existen pérdidas durante y después de la aplicación. Antes que los 

plaguicidas alcancen el suelo, éstos pueden disiparse por deriva o volatilización 

(Villalba & Hetz, 2010). También, la fotodescomposición es un proceso que los disipa 

antes que éstos lleguen a la superficie (Navarro et al., 2007).  

Cuando los plaguicidas alcanzan la superficie del suelo, una fracción es 

interceptada/retenida por los cultivos o rastrojos en dicha superficie. Debido a la 

dificultad de separar formalmente la interceptación y la retención, en muchos casos 

estos procesos se discuten simultáneamente (Alletto et al., 2010). Cuanto mayor es la 

acumulación de residuos de cultivo, se incrementa la intercepción de los plaguicidas 

aplicados, y este proceso, es más importante en compuestos apolares o de baja polaridad 

(Locke, 1992; Novak et al., 1996; Reddy et al., 1997). También, la intercepción de los 

plaguicidas puede permitir que éstos se fotodegraden, lo cual también reduce su 
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persistencia. Estos residuos vegetales pueden tener una mayor actividad microbiana y 

capacidad de degradación que el suelo. Los plaguicidas interceptados por los residuos 

pueden ser lavados por las lluvias e ingresar al suelo. El lapso de tiempo entre la 

aplicación y los eventos de lluvia tiene una alta influencia en la cantidad de plaguicida 

que puede ser lavada desde los residuos vegetales. Las cantidades de plaguicidas que 

retornan al suelo en los residuos vegetales pueden ser significativas (Doublet et al., 

2009; Von Wiren-Lehr et al., 1997), en particular con las prácticas de conservación del 

suelo (Beare et al., 1993; Guêrif et al., 2001).  

Para comprender como se comporta un plaguicida cuando ingresa al suelo, resulta 

necesario conocer ciertos aspectos sobre sus propiedades fisicoquímicas, las 

características del suelo y los factores climáticos que condicionan su destino en el 

ambiente (Bedmar & Gianelli, 2014). El contenido de COS y el pH del suelo son dos 

parámetros muy importantes en su retención, existiendo correlación positiva entre el 

contenido de COS y la adsorción de dichos plaguicidas (Alletto et al., 2010). Como bajo 

SD el COS se acumula en los primeros centímetros de suelo y decrece 

significativamente en profundidad, es esperable una mayor adsorción en este espesor 

que en el resto del horizonte A. La sorción de plaguicidas está fuertemente afectada por 

el pH del suelo y tiende a incrementarse cuando éste es menor. Bajo SD con uso 

continuo de fertilizantes nitrogenados, la disminución del pH (Divito et al., 2011; Irizar 

et al., 2013) colabora con el aumento de su sorción (Kah & Brown, 2006). 

Para los plaguicidas, la degradación biótica es generalmente más importante que la 

abiótica. La SD, al cambiar el ambiente edáfico en los primeros cm del suelo modifica 

la actividad biológica. La mayor retención por una mayor cantidad de carbono, puede 

producir una menor biodisponibilidad de los plaguicidas para que sean degradados por 

los microorganismos, lo que se traduce en una mayor persistencia de los mismos en esta 

matriz (Alletto et al., 2010). En general, la baja degradación de los plaguicidas bajo SD 

puede explicarse por la competición entre los procesos de retención y degradación. Por 

otro lado, la mayor disponibilidad de COS podría aplazar el uso de los residuos de 

plaguicidas como fuente de carbono por los microorganismos (Locke & Harper, 1991). 

La naturaleza de los residuos también modificaría la degradación de plaguicidas. 

Residuos de cultivos de especies leguminosas aumentarían la disponibilidad de N en el 

suelo y los microorganismos no buscarían degradar plaguicidas para usarlo como fuente 

de N (Gan et al., 1996). Existe bibliografía que propone una relación de competencia 

por la adsorción a la fracción mineral del suelo por parte del grupo fosfato del glifosato 

y los fertilizantes fosforados (Damonte et al., 2007). Se encontró una relación 

significativa entre la cantidad de P y de glifosato en el escurrimiento (Sasal et al., 2015; 

Zhao et al., 2009). Este resultado podría estar indicando algún tipo de interacción entre 

ambos. En este sentido, diversos autores proponen cierto grado de competencia por los 

mismos sitios de adsorción, produciendo pérdidas por escurrimiento de ambos (Piccolo 

et al., 1996; Maître et al., 2008; Okada et al., 2015). 

Los plaguicidas pueden migrar fuera del suelo y contaminar otros compartimentos a 

través de diferentes procesos, estos son: la volatilización, la lixiviación y el 

escurrimiento superficial. La prevalencia de algún proceso sobre otro depende de las 

características del plaguicida y de la matriz donde está presente. La volatilización está 

controlada por las propiedades del compuesto, las propiedades del suelo y las 

condiciones climáticas. Debido a que los restos vegetales bajo SD afectan el contenido 

de agua en el suelo, este menor calentamiento del suelo reduce su pérdida por 

volatilización (Alletto et al., 2011). 
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Las propiedades de los plaguicidas son muy importantes al momento de evaluar el 

riesgo de que estos lleguen al agua subterránea por lixiviación. Al modificarse el pH del 

suelo, hay cambios en la retención y solubilidad de plaguicidas, lo que aumenta el riego 

de lixiviación. Además, las condiciones de humedad de suelo cambian con el sistema de 

labranzas y modifican el movimiento de agua y solutos en la matriz del suelo. En 

condiciones de flujo saturado, el movimiento de solutos se realiza por convención-

difusión. Pero cuando hay macroporosidad y condiciones de suelo seco, ocurre el flujo 

preferencial, hecho que produce un movimiento rápido de solutos que no entran en 

contacto con las superficies capaces de retenerlos (Kjær et al., 2005). Además, en suelos 

serie Pergamino, la presencia de flujo preferencial permitiría la pérdida de plaguicidas 

en profundidad (Caprile et al., 2017).  

El escurrimiento superficial es la principal fuente de la contaminación del agua 

superficial. Las propiedades de los plaguicidas definen en que matriz éstos se van a 

perder en el escurrimiento. Los que tienen alta sorción se van a transportar unidos a 

partículas erodadas del suelo; en cambio, los de alta solubilidad, se van disueltos en el 

agua. Las lluvias son el principal factor que controla las tasas de escurrimiento, la 

erosión y la pérdida de plaguicidas. La cantidad de residuos vegetales y la naturaleza de 

los mismos influyen en la rugosidad, la cual disminuye el escurrimiento. Por otro lado, 

los residuos vegetales en la superficie del suelo amortiguan la energía de las lluvias, 

evitando la formación de capas superficiales compactas que impiden el ingreso del 

agua. Esto hace que el agua ingrese más lentamente y humedezca el suelo en forma más 

uniforme, lo que limitaría el flujo preferencial y aumentaría la retención de plaguicidas 

en la matriz del suelo. Los residuos que deja el monocultivo de soja bajo SD no son 

suficientes para limitar los escurrimientos y bajar los volúmenes perdidos (Olson et al., 

1998). En la pampa ondulada, se encontró que la SD combinada con el monocultivo de 

soja promueven la formación de estructuras laminares que disminuyen la infiltración y 

aumentan el escurrimiento (Sasal et al., 2017b). Al contrario, durante eventos de lluvia 

normales, cuando la SD se encuentra asociada con rotaciones de cultivos intensificadas, 

se reducen las pérdidas de plaguicidas por escurrimiento. Cuando las lluvias son de muy 

elevada intensidad, la capacidad de estos sistemas quedaría sobrepasada y las pérdidas 

también podrían ser del mismo nivel que en secuencias con muy alta proporción de soja 

(Darder, 2018).  

El conocimiento específico de los procesos de disipación de los plaguicidas en cada 

uno de los ambientes al cual se incorpora, es fundamental para proporcionar 

herramientas de manejo agronómico tendientes a reducir el impacto ambiental del uso 

de esta herramienta productiva. Por ello, es de fundamental importancia conocer cómo 

diferentes rotaciones de cultivo bajo SD afectan estos procesos en las condiciones 

edafoclimáticas de la pampa ondulada. 

4.1.1. Objetivos 

Los objetivos del presente capítulo se correspondieron con los enumerados como 5, 

6, 7, 8 y 9 en el capítulo introductorio de esta tesis.  

4.2. Materiales y métodos 

4.2.1. Ensayo 

Se utilizó un ensayo de comparación de sistemas de producción agrícola iniciado en 

2006. El ensayo se encuentra ubicado en la EEA INTA Pergamino sobre un suelo Serie 

Pergamino sin fases por erosión. Este ensayo cuenta con 4 tratamientos, de los cuales se 

utilizaron dos para comparar el efecto de la secuencia de cultivos bajo SD: a) secuencia 
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soja-trigo/soja-maíz (4 cultivos cada tres años) y se la denominó R y b) monocultivo de 

soja, denominado S. En el primer tratamiento, se recurrió al criterio de reposición para 

la recomendación de la fertilización N, P y S y el umbral de daño para el control de 

plagas. En el segundo, no se utilizaron fertilizantes y entre los plaguicidas, el glifosato 

fue el más utilizado (Tabla 3.1).  

El diseño del ensayo es de bloques completos aleatorizados con 3 repeticiones. Cada 

unidad experimental tiene un tamaño de 18.7 x 80 m y permiten utilizar maquinaria de 

producción comercial. La separación entre unidades experimentales es de 10 m y para 

las unidades que tienen tratamiento orgánico se la separó a 20 m. Los muestreos de 

suelo (4.2.2) y las simulaciones de lluvia (4.2.3) que se describen a continuación se 

realizaron luego de 9 campañas agrícolas, en abril del 2015. Primero se muestreó el 

suelo y luego se realizaron las simulaciones. Por otro lado, se recurrió a un tercer 

tratamiento de tipo orgánico en base a la secuencia avena /soja-vicia/maíz, sin 

aplicación de plaguicidas ni fertilizantes (producción orgánica) para investigar la 

presencia de los mismos plaguicidas en el suelo. El muestreo de suelo para la 

determinación de plaguicidas en el tratamiento orgánico se realizó en el mes de mayo. 

En este tratamiento no se realizaron simulaciones de lluvia. 

4.2.2. Muestras de suelo 

Se dividió el perfil suelo hasta un metro de profundidad en 6 espesores (0-5, 5-20, 

20-30, 30-57, 57-82 y 82-100 cm), de acuerdo a la información de horizontes del perfil 

típico de la serie descripta en la carta de suelo y a muestreos previos. Para el muestreo 

de propiedades edáficas de los espesores hasta los 30 cm de profundidad se utilizó pala 

y cilindros. El muestreo de los horizontes de suelos por debajo de 30 cm se realizó con 

barreno helicoidal. Entre extracciones se procedió a la limpieza con agua y 

posteriormente con alcohol.  

Se determinaron las siguientes propiedades edáficas:  

-En el espesor 0-5 cm se realizaron determinaciones para la construcción de la curva 

de capacidad de retención de agua (m3m-3, ISO/FDIS 11274 1998). La distribución de 

tamaño de poros fueron calculadas usando la relación entre el contenido de agua del 

suelo y el potencial mátrico (Hillel, 1980). Se sacaron muestras no disturbadas en 

cilindros (0,05 m alto y 0,05 m diámetro) en dirección vertical al perfil de suelo. Estas 

se saturaron al vacío durante 24 horas para minimizar la ruptura estructural, y 

posteriormente se llevaron al potencial matricial -1, -5 y -20 kPa, utilizando mesas de 

tensión con una columna de agua colgante (Bezerra de Oliveira, 1968). La retención de 

agua edáfica fue expresada como el contenido volumétrico de agua usando la densidad 

aparente para la conversión de los contenidos de agua gravimétrica a volumétrica. Los 

poros del suelo fueron clasificados como: microporos (<15 µm diámetro), mesoporos 

(15–60 µm) y macroporos (60-300 y >300 µm). 

-En los espesores de 0-5 y 5-20 cm se determinó: carbono orgánico particulado 

(COP) (Cambardella & Elliot, 1992 modificado), índice de estabilidad de los agregados 

(IEA) (agitación en agua de agregados 1-2 mm, Douglas & Goss modificado, 1982), 

nitrógeno total (NOS) (Kjeldahl, Nelson & Sommers, 1996), fósforo total (PT) 

(digestión ácida y colorimetría del ácido ascórbico- Sommers & Nelson, 1972), azufre 

total (ST) (Tabatabai, 1982), carbono de la biomasa microbiana (CBM) (Fumigación-

Extracción según Vance et al.,1987), carbono respirado (CRESP) (Jenkinson & 

Powlson, 1976), actividad enzimática global (FDA) por hidrólisis del Diacetato de 

Fluoresceína (Schnürer y Rosswall, 1982), nitrógeno potencialmente mineralizable 

(NAN) (Bremner, 1965; Keeney, 1982;); y se calculó el coeficiente metabólico (qCO2).  
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-En los espesores 0-5, 5-20 y 20-30 cm se determinó: densidad aparente (DAP) 

(método del cilindro, Burke et al., 1986), densidad aparente máxima (DAPm), (Prueba 

Proctor, 1933); compactación relativa (CR) como el cociente entre DAP y DAPm y 

carbono orgánico total (COS). Los porcentajes de COS y NOS de los espesores 0-5 y 5-

20 cm se transformaron en reservas de COS y NOS (mCOS y mNOS), multiplicando las 

concentraciones por la profundidad y por la densidad aparente. Además, se determinó 

fósforo extractable (Pext) (Colorimétrico pH< 7,6- Norma IRAM-SAGyP 29570-1 

(Bray y Kurtz Nº1, citado por Black, 1965) y azufre de sulfatos (S-SO4) 

(Turbidimétrico). 

-En todos los espesores del perfil se determinó: COS (Walkley y Black, 1934), pH y 

conductividad eléctrica (CE) ambos en agua, por potenciometría y en la relación 

suelo:agua, 1:2,5 (SSSI 1930; citado por Black, 1965). 

4.2.3. Simulaciones de lluvia 

Luego de la cosecha de los cultivos, se realizaron simulaciones de lluvia para tratar 

de recolectar sedimentos y agua de escurrimiento. Éstas se efectuaron utilizando un 

simulador de lluvia de 50 cm de lado (Irurtia & Mon, 1994) con intensidades de lluvia 

elevada (60 mm ha-1) y durante dos horas. Los registros de lluvia caída y escurrimiento 

se determinaron cada 5 minutos. Se separaron muestras de agua y sedimentos de 

escurrimiento a la hora de simulación y a las dos horas. Se determinó la humedad del 

suelo (cálculo gravimétrico en base seca según Hillel, 1980) al momento de la 

simulación y la biomasa aérea en base seca (kg ha-1). En las muestras de agua utilizadas 

para las simulaciones se determinó pH (Potenciométrico, Red INTA de Laboratorios de 

suelo, agua y material vegetal, 2011), CE (Conductimétrico, Red INTA de Laboratorios 

de suelo, agua y material vegetal, 2001), nitrato (APHA-AWWA-WPCF, 1989) y 

fósforo disuelto total (PDT) (Digestión ácida- colorimetría del ácido ascórbico, APHA-

AWWA-WPCF, 1989). Se calculó la masa de sedimentos (kg ha-1), la infiltración 

acumulada (Ia), la infiltración básica (Ib), el volumen de agua escurrida (Vol esc) y el 

coeficiente de escurrimiento (Coef esc). 

El agua utilizada para las simulaciones se extrajo de una perforación de la EEA 

INTA Pergamino. Tenía valores de pH = 8.3, CE = 0.98 dS m-1, nitrato= 10.7 mg L-1 y 

PDT= 0.2 mg L-1. Los análisis químicos demostraron que atrazina, ciproconazole, 2,4-D 

y glifosato estaban por debajo de sus respectivos límites de cuantificación en el agua 

usado para las simulaciones. 

4.2.4. Plaguicidas 

Se calculó la carga contaminante de plaguicidas total para cada tratamiento 

acumulada en 9 campañas agrícolas, como los gramos de principio activo por ha (Tabla 

4.1). También se informa la fecha de última aplicación de plaguicidas en las dos 

secuencias de cultivos (Tabla 4.2). 

En todas las muestras recolectadas (suelo y agua) se determinaron los siguientes 

plaguicidas: azoxistrobina, ciproconazole, carbendazim, cipermetrina, clorpirifós, 2,4-

D, atrazina, glifosato, AMPA y metsulfuron-metil. Estas fueron analizadas por la 

técnica de UHPLC-MS/MS, en el laboratorio PRINARC (Facultad de Ingeniería 

Química de la Universidad Nacional del Litoral), según Ibañez et al. (2006) y Hanke et 

al. (2008). Los plaguicidas fueron seleccionados para su determinación de acuerdo a la 

historia de uso en el ensayo y teniendo en cuenta que se hubieran aplicado en los dos 

tratamientos. Además, se tuvieron en cuenta las aplicaciones frecuentes que se realizan 
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en los lotes alrededor del ensayo y la historia previa de aplicación de plaguicidas 

anterior al inicio del ensayo.  

Tabla 4.1. Carga acumulada de principio activo (p.a.) de plaguicidas aplicados por 

tratamiento en 9 campañas.  

Plaguicida Rotación Soja 

 g p.a.ha-1 

Fungicidas   

azoxistrobina* 235 170 

carbendazim 320 324 

ciproconazole 88 68 

tebuconazole 2 0 

tiram 63 0 

triadimenol 19 0 

Insecticidas   

cipermetrina 75 163 

clorpirifós 3048 3120 

deltametrina 45 20 

endosulfan  0 280 

lambdacialotrina 33 40 

Herbicidas   

2,4-D 1575 1914 

atrazina 4240 1890 

clorimuron etil 0 30 

dicamba 173 58 

diclosulam 25 76 

fluroxypyr 0 341 

glifosato 34880 48860 

haloxifop 0 99 

imazetapir 67 0 

metsulfuron 17 14 

paraquat 552 0 

quizalofop 300 420 

s-metolacloro 2400 0 

     *en negrita plaguicidas determinados en agua y suelo. 
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Tabla 4.2. Fecha de última aplicación de plaguicidas en las dos secuencias de cultivos 

Plaguicida Rotación  Monocultivo 

azoxistrobina Enero 2013 Soja Enero 2015 Soja 

ciproconazole Enero 2013 Soja Enero 2015 Soja 

carbendazim Octubre 2014 Maíz Noviembre 2014 Soja 

cipermetrina Febrero 2008 Soja Enero 2009 Soja 

clorpirifós Enero 2014 Soja Enero 2014 Soja 

2,4-D Julio 2014 Barbecho Julio 2014 Barbecho 

atrazina Octubre 2014 Barbecho Julio 2014 Barbecho 

glifosato Julio 2014 Barbecho Octubre 2014 Barbecho 

metsulfuron-metil Agosto 2013 Barbecho Mayo 2012 Barbecho 

Se calculó la cantidad acumulada de cada principio activo en todo el perfil al momento 

del muestreo, utilizando la sumatoria de los productos de la concentración del 

plaguicida y la masa de cada espesor de suelo. Para el cálculo de las cantidades perdidas 

por escurrimiento se realizó el producto entre la concentración medida y el volumen 

escurrido. Los límites de cuantificación de los plaguicidas analizados se presentan en la 

Tabla 4.3, el límite de detección es LD= LC/3.3. En los casos de detección de 

plaguicidas por debajo del límite de cuantificación, para poder calcular las cantidades 

perdidas/retenidas, se utilizó un valor medio entre el límite de cuantificación (LC) y el 

de detección (LD). Por otro lado, en la Tabla 4.4 se agruparon algunas propiedades 

físico-químicas relevantes de los plaguicidas analizados 

Tabla 4.3. Límite de cuantificación de los plaguicidas analizados en suelo y agua 

 Plaguicidas Límite de cuantificación 

  agua suelo 

   ng ml-1  ng g-1 

azoxistrobina 0,01 1,00 

ciproconazole 0,01 1,00 

carbendazim 0,05 0,50 

cipermetrina 0,10 1,00 

clorpirifós 0,06 2,00 

2,4-D 0,02 0,50 

atrazina 0,05 0,01 

glifosato 0,60 1,50 

AMPA 0,60 1,00 

metsulfuron-metil 0,10 1,00 

. 
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Tabla 4.4. Propiedades físico-químicas de los plaguicidas analizados (Fuente: PPDB, 2018). 

Fungicidas 

Propiedad unidad azoxistrobina ciproconazole carbendazim 

Solubilidad en agua mg L-1 6,7 Baja 93 Moderada 8,0 Baja 

Coeficiente octanol-agua  log p 2,50 Bajo 3,09 Alto 1,48 Bajo 

Constante de Henry Pa m3 mol-1 7.4x10-09 No volátil 5.0x10-05 No volátil 3.6x10-03 No volátil 

Constante de disociación  pKa No aplica   No aplica  4,2 Base débil 

GUS  2,65 Estado de transición 3.10 
Alta posibilidad de 

lixiviación 
2,53 Estado de transición 

DT50 suelo (típico) días 78 Persistencia moderada 142 Persistente 40 Persistencia moderada 

DT50 suelo (campo) días 180,7 Persistente 129 Persistente 22 No persistente 

DT50 agua-sedimento días 205 Lento 1000 Estable 33,7 Moderadamente rápida 

DT50 agua días 6,1 Moderadamente rápida -  7,9 Moderadamente rápida 

Koc mL g-1 589 Poco móvil -  -  

Kfoc mL g-1 423 Movilidad moderada 364 Movilidad moderada 225 Movilidad moderada 

Insecticidas 

Propiedad unidad cipermetrina clorpirifós 

Solubilidad en agua mg L-1 0,009 Baja 1,05 Baja 

Coeficiente octanol-agua  log p 5,55 Alto 4,7 Alto 

Constante de Henry Pa m3 mol-1 0,31 Moderadamente volátil 0.478 Moderadamente volátil 

Constante de disociación  pKa No aplicable apolar 
No 

aplicable 
apolar 
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GUS  -2 
Baja posibilidad de 

lixiviación 
3,63 

Alta posibilidad de 

lixiviación 

DT50 suelo (típico) días 22,1 No persistente 386 Persistencia alta 

DT50 suelo (campo) días 21,9 No persistente 27,6 No persistente 

DT50 agua-sedimento días 17 Moderadamente rápida 36,5 Moderadamente rápida 

DT50 agua días 3 Moderadamente rápida 5 Moderadamente rápida 

Koc mL g-1 307558 No móvil 5509 No móvil 

Kfoc mL g-1 -  -  395 Movilidad moderada 

Herbicidas 

Propiedad unidad 2,4-D atrazina metsulfuron-metil 

Solubilidad en agua mg L-1 24300 Alta 35 Baja 2790 Alta 

Coeficiente octanol-agua  log p -0.82 Bajo 2,7 Moderado -1,87 Bajo 

Constante de Henry Pa m3 mol-1 4.0x10-06 No volátil 1.5x10-04 No volátil 2.9x10-06 No volátil 

Constante de disociación  pKa 2,97 Ácido débil 1,7 Base muy débil 3,75 Acido débil 

GUS  1,69 
Baja posibilidad de 

lixiviación 
3,2 

Alta posibilidad de 

lixiviación 
3,99 

Alta posibilidad de 

lixiviación 

DT50 suelo (típico) días 4,4 No persistente 75 Persistencia moderada 10 No persistente 

DT50 suelo (campo) días 28,8 No persistente 29 No persistente 13,3 No persistente 

DT50 agua-sedimento días 18,2 Rápida 80 Moderadamente rápida 224,3 Lento 

DT50 agua días 7,7 Moderadamente rápida -  115 Estable 

Koc mL g-1 39,3 Móvil 100 Movilidad moderada   
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Kfoc mL g-1 24 Móvil 174 Movilidad moderada 12 Altamente móvil 

Herbicidas 

Propiedad unidad glifosato AMPA 

Solubilidad en agua mg L-1 10500 Alta 10500 Alta 

Coeficiente octanol-agua  log p -3,20  Bajo -3,20  Bajo 

Constante de Henry Pa m3 mol-1 2.1x10-07 No volátil 2.1x10-07 No volátil 

Constante de disociación  pKa 
2,34  

(5,73) 
Acido fuerte 

2,34  

(5,73) 
Acido fuerte 

GUS  -0.25 
Baja posibilidad de 

lixiviación 
-0.25 

Baja posibilidad de 

lixiviación 

DT50 suelo (típico) días 15 No persistente 15 No persistente 

DT50 suelo (campo) días 23,79 No persistente 23,79 No persistente 

DT50 agua-sedimento días 74,5 Moderadamente rápida 74,5 Moderadamente rápida 

DT50 agua días 9,90 Moderadamente rápida 9,90 Moderadamente rápida 

Koc mL g-1 1424 Poco móvil 1424 Poco móvil 

Kfoc mL g-1 16331 No móvil 16331 No móvil 
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4.2.5. Análisis estadístico 

Para analizar las diferencias entre los dos tratamientos (R vs S) sobre la 

concentraciones y cantidades de plaguicidas se utilizaron modelos lineales mixtos, los 

cuales permiten tener en cuenta los casos en que los residuos muestran heterogeneidad 

de varianza. Cuando no se cumplió el supuesto de normalidad se utilizó la 

transformación logarítmica, lográndose la normalidad. Los test de comparaciones 

múltiples se realizaron mediante la prueba LSD de Fisher (p<0.10). La elección del 

nivel de significancia obedeció a la necesidad de sacrificar tamaño de muestra en aras 

de incluir el análisis de un elevado número de moléculas (análisis de 10 plaguicidas en 

120 muestras) y poder cubrir el costo de análisis de laboratorio. Otro punto a remarcar 

fue el elevado coeficiente de variación normalmente observado en las variables de 

escurrimiento. Se realizaron correlaciones simples de Pearson previa comprobación de 

supuestos entre las cantidades de plaguicida en agua y suelo a 0-5 y 0-100 cm y las 

propiedades y variables medidas en agua y suelo. Cuando no hubo detección en una 

muestra analizada, no se utilizó el dato para el cálculo de medidas estadísticas. Se 

utilizó Infostat como programa estadístico (Di Rienzo et al., 2013).  

4.3. Resultados 

4.3.1. Efecto de la secuencia de cultivo bajo SD sobre algunas propiedades edáficas y la 

biomasa aérea de residuos. 

La biomasa aérea al momento de los muestreos de suelo y de la simulación de 

lluvia presentó diferencias significativas entre los dos tratamientos, 9813 y 4280 kg ha-1, 

para R y S, respectivamente. La mayoría de las diferencias en las propiedades del suelo 

entre secuencias de cultivos se encontraron principalmente en el espesor 0-5 cm (Tabla 

4.5). En R, a 0-5 cm, las propiedades edáficas H, DAP, DAPm, microporosidad, EA y 

MCOS, CE, Pext y S-SO4, CRESP, qCO2 y FDA fueron mayores que en S. Y, al 

contrario, Porosidad total, macroporosidad, pH y NAN fueron menores. Nuevamente en 

R, pero a 5-20 cm, NOS, mNOS y FDA fueron mayores en R.  

Tabla 4.5 Propiedades físicas, químicas y biológicas de suelo en dos secuencias de 

cultivos bajo SD luego de 9 años 
Físicas 

Tratamiento 
Espesor Hº Dap Dapm CR IEA 

Cm % g cm-3 % 

Rotación 

0-5 28,5 a 1,24 a 1,42 a 0,87 a 23,74 a 

5-20  1,26 a 1,49 a 0,84 a 4,04 a 

20-30  1,27 a    

30-57  1.39    

57-82  1.35    

82-100  1.29    

Soja 

0-5 22,8 b 1,16 b 1,44 a 0,77 b 18,13 b 

5-20  1,22 a 1,50 a 0,81 b 4,47 a 

20-30  1,26 a    

30-57  1.39    

57-82  1.35    

82-100  1.29    
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Porosidad 

Tratamiento 
Espesor 

Porosidad 

total 

macro 

>300 

macro 

300-60 

meso 60-

30 

meso 30-

15 
micro <15 

Cm % 

Rotación 0-5 52,8 b 8,1 b 3,9 b 2,0 a 2,4 a 36,5 a 

Soja 0-5 53,2 a 11,2 a 4,3 a 2,4 a 2,8 a 35,0 b 

Físico-químicas 

Tratamiento Espesor pH CE COS COP mCOS mCOP 

 Cm  dS m-1 % % Mg ha-1 Mg ha-1 

Rotación 

0-5 5,19 b 0,250 a 2,09 a 0,28 a 12.8 a 1,76 a 

5-20 5,63 a 0,104 a 1,45 a 0,05 a 27,6 a 0,99 a 

20-30 6,12 a 0,113 a 1,00 a  13.8 a  

30-57 6,44 a 0,087 a 0,56    

57-82 6,71 a 0,096 a 0,34    

82-100 6,75 a 0,087 a 0,32    

Soja 

0-5 5,60 a 0,214 b 1,96 a 0,27 a 10.8 b 1,49 a 

5-20 5,57 a 0,087 b 1,44 a 0,05 a 25.6 b 0,92 a 

20-30 6,12 a 0,077 a 1,10 a  12.2 a  

30-57 6,51 a 0,094 a 0,61    

57-82 6,77 a 0,102 a 0,40    

82-100 6,78 a 0,086 a 0,29    

Químicas 

Tratamiento 
Espesor NOS mNOS PT Pext ST S-SO4 

Cm % Mg ha-1 mg kg-1 mg kg-1 mg kg-1 mg kg-1 

Rotación 

0-5 0.181 a 1,11 a 426 a 29,85 a 304 a 15,38 a 

5-20 0.150 a 2,84 a 373 a 13,68 a 276 a 8,12 a 

20-30    6,33 a  6,02 a 

Soja 

0-5 0.186 a 1,03 a 415 a 25,58 b 322 a 5,25 b 

5-20 0.126 b 2,38 b 372 a 14,08 a 293 a 4,34 b 

20-30    6,97 a  4,67 a 

Biológicas 

Tratamiento 

Espesor CRESP CBM qCO2 NAN FDA 

Cm µg g-1h-1 µg g-1 
µg g-1 

CBM h-1 
µg g-1 

μg Fluoresceína g-1 

h-1 

Rotación 
0-5 19,37 a 584,5 a 0,03 a 32,43 b 141,38 a 

5-20 4,78 a 553,7 a 0,01 a 16,68 a 63,88 a 

Soja 
0-5 14,08 b 574,8 a 0,02 b 44,94 a 102,08 b 

5-20 7,88 a 545,5 a 0,01 a 15,28 a 48,57 b 

4.3.2. Comparación de la presencia de plaguicidas en dos secuencias de cultivo bajo 

siembra directa 

4.3.2.1. Presencia de plaguicidas en el agua de escurrimiento  

El análisis de las simulaciones de lluvia realizadas se separó en primera hora de 

simulación y segunda hora de simulación. A pesar que la segunda hora fue elegida para 

recolectar mayor cantidad de sedimentos, no hubo diferencias en las calidades de agua 

obtenidas ni tampoco se lograron cantidades de sedimentos suficientes para permitir la 
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posterior determinación de plaguicidas. Por ello, se decidió presentar todos los 

resultados para la primera hora de simulación.  

Tabla 4.6. Características de la infiltración y el escurrimiento luego de la simulación de 

lluvia en dos secuencias de cultivo (promedio y desvío estándar).  

Propiedad Unidad R (n=4) S (n=6) 

Infiltración acumulada mm 42,7 ± 3,9 a 32,2 ± 4,3 b 

Infiltración básica mm h-1 30,0 ± 11,8 a 13,3 ± 4,2 a 

Volumen escurrido mm 14,0 ± 4,4 b 26,1 ± 4,9 a 

Coeficiente de Escurrimiento % 23,3 ± 7,3 b 43,5 ± 8,2 a 

Cantidad de sedimentos kg ha-1 22,7 ± 20,8 a 46,6 ± 16,1 a 

Como puede observarse en la Tabla 4.6, en la R hubo 2 simulaciones que 

todavía no habían iniciado a escurrir una hora después del inicio de las simulaciones. En 

R se observó una mayor infiltración acumulada, menor volumen escurrido y menor 

coeficiente de escurrimiento que en S. La elevada variabilidad observada en los datos 

recolectados de infiltración básica y sedimentos de escurrimiento no permitió que se 

encontraran diferencias estadísticas entre secuencias de cultivo. 

La falta de escurrimiento en dos simulaciones de R elevó la variabilidad en las 

detecciones de plaguicidas. Aun así, en general, hubo menor detección de plaguicidas 

en R. Así, se detectaron 7 y 9 moléculas sobre las 10 moléculas analizadas, en R y S, 

respectivamente (Tabla 4.7). La azoxistrobina no se detectó ni en R ni en S ni tampoco 

la cipermetrina y el AMPA en R. Para ciproconazole, en R se encontraron menores 

concentraciones y cantidades perdidas en el escurrimiento y también, para atrazina 

menor concentración y una tendencia a menor cantidad perdida por escurrimiento 

(p<0.12) (Tabla 4.7). En los plaguicidas restantes, las cantidades medias escurridas en S 

tendieron a ser iguales o mayores en S que en R, aunque no se pudo aplicar el análisis 

estadístico para comparar las dos secuencias de cultivo en los casos de carbendazim, 

cipermetrina, clorpirifós, AMPA y metsulfuron metil.  

Tabla 4.7. Plaguicidas en la simulación de lluvia. Detecciones, concentraciones y 

cantidades perdidas en el agua de escurrimiento obtenidos en dos secuencias de cultivo 

bajo SD. 

Plaguicida Detecciones Concentraciones Cantidades 

 R S R S R S 

 n=4 n=6 ng ml-1 g ha-1 

azoxistrobina 0 0 ND ND ND ND 

ciproconazole 4 6 0,090 b 0,175 a 0,010 b 0,039 a 

carbendazim 1 5 <LC <LC 0,001 0,006 

cipermetrina 0 1 ND <LC ND 0,002 

clorpirifós 1 1 <LC <LC 0,001 0,001 

2,4-D 4 6 32,667 a 38,667 a 3,756 a 7,231 a 

atrazina 4 6 0,600 b 0,867 a 0,064 a 0,219 a 

glifosato 4 3 0,695 a 1,098 a 0,076 a 0,121 a 

AMPA 0 3 ND 1,348 ND 0,137 

metsulfuron-metil 1 3 <LC <LC 0,002 0,005 

4.3.2.2. Presencia de plaguicidas en el perfil de suelo  

Los funguicidas analizados sólo fueron detectados en los primeros 5 cm del 

perfil (Tabla 4.8). La azoxistrobina se encontró en mayor concentración en R que en S, 
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no pudiéndose realizar el análisis estadístico de los fungicidas restantes por falta de 

detecciones. La cipermetrina solo fue detectada en una muestra de las dos secuencias de 

cultivos. El clorpirifós presentó varias detecciones y pocas cuantificaciones en todo el 

perfil en las dos secuencias de cultivos. El 2,4-D fue cuantificado en todo el perfil, en 

los dos tratamientos, pero sin diferencia de concentración entre ellos debido a la elevada 

variabilidad interna. La atrazina también se cuantificó en todo el perfil pero tuvo 

diferencia entre tratamientos solamente en el espesor 0-5 cm a favor de R. El glifosato 

fue detectado en todo el perfil pero con pocas cuantificaciones; su metabolito AMPA, 

en cambio, se cuantificó con mayores concentraciones, sobre todo en el espesor 0-5 cm, 

no detectándose diferencias de concentración tanto en los espesores 0-5 como 5-20 cm. 

El metsulfuron metil no fue detectado en ninguna de las muestras obtenidas. 

Tabla 4.8 Número de detecciones y concentraciones medias de los plaguicidas 

analizados en cada espesor del perfil de suelo hasta el metro de profundidad en dos 

secuencias de cultivo bajo SD. 

Fungicidas 

Tratamiento 
Espesor azoxistrobina ciproconazole carbendazim 

cm n ng g-1 n ng g-1 n ng g-1 

R 

0-5 6 8,33 a 5 3,2 2 2 

5-20 0 ND 0 ND 0 ND 

20-30 0 ND 0 ND 0 ND 

30-57 0 ND 0 ND 0 ND 

57-82 0 ND 0 ND 0 ND 

82-100 0 ND 0 ND 0 ND 

S 

0-5 5 2,62 b 1 1,1 2 <LC 

5-20 0 ND 0 ND 0 ND 

20-30 0 ND 0 ND 0 ND 

30-57 0 ND 0 ND 0 ND 

57-82 0 ND 0 ND 0 ND 

82-100 0 ND 0 ND 0 ND 

Insecticidas 

Tratamiento Espesor cipermetrina clorpirifós 

 cm n ng g-1 n ng g-1 

R 

0-5 0 ND 2 <LC 

5-20 0 ND 4 3,50 

20-30 0 ND 3 <LC 

30-57 0 ND 0 ND 

57-82 0 ND 2 <LC 

82-100 0 ND 2 2,00 

S 

0-5 0 ND 4 <LC 

5-20 1 1 0 ND 

20-30 0 ND 0 ND 

30-57 0 ND 1 <LC 

57-82 0 ND 1 <LC 

82-100 0 ND 1 <LC 
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Herbicidas 

Tratamiento Espesor 2,4-D atrazina glifosato AMPA 

 cm n ng g-1 n ng g-1 n ng g-1 n ng g-1 

R 

0-5 4 3,08 a 6 2,92 a 2 <LC 6 12,67 a 

5-20 2 5,50 a 6 2,88 a 0 ND 5 1,13 a 

20-30 4 4,00 a 6 1,40 a 1 <LC 3 0,90 

30-57 1 4,00 a 5 1,86 a 2 <LC 4 0,90 

57-82 2 4,00 6 1,06 a 2 2 2 3,00 

82-100 2 2,15 a 6 2,01 a 1 <LC 2 <LC 

S 

0-5 2 3,50 a 6 1,90 b 1 <LC 6 17,83 a 

5-20 2 3,00 a 5 2,28 a 1 <LC 4 1,05 a 

20-30 3 2,47 a 6 2,05 a 1 <LC 2 <LC 

30-57 1 3,00 4 2,00 a 1 <LC 1 <LC 

57-82 0 ND 5 1,54 a 0 ND 2 <LC 

82-100 3 2,55 a 6 2,17 a 1 <LC 0 ND 

Tabla 4.9. Cantidad de plaguicidas presentes en el perfil de suelo hasta 1 m de 

profundidad bajo dos secuencias de cultivo, luego de 9 años bajo SD. 

Plaguicida  R S 

  g ha-1 

azoxistrobina 5,18 a 1,23 b 

ciproconazole 1,61  0,10  

carbendazim 0,42  0,06  

cipermetrina ND 0,31 

clorpirifós 6,81 a 2,53 b 

2,4-D 16,80 a 7,98 b 

atrazina 22,96 a 21,45 a 

glifosato 4,24 a 1,57 b 

AMPA 14,02 a 12,20 a 

metsulfuron-metil ND ND 

Las cantidades de plaguicidas acumuladas para los plaguicidas azoxistrobina, 

clorpirifós, 2,4-D y glifosato en el primer metro de suelo fueron mayores en R que en S 

(Tabla 4.9). No existieron diferencias significativas entre secuencias de cultivo para 

atrazina y AMPA. Los restantes plaguicidas analizados no contaron con análisis 

estadístico por falta de un número suficiente de detecciones o por su no detección (caso 

de la cipermetrina). 

4.3.2.3. Relaciones entre los plaguicidas cuantificados en el escurrimiento y en el perfil 

de suelo y las cantidades acumuladas aplicadas en dos secuencias de cultivos luego de 9 

años bajo SD.  

En agua de escurrimiento, en R se perdió 20 y 10 % de lo perdido en S para 

ciproconazole y atrazina, respectivamente. Para 2,4-D y glifosato+AMPA no hubo 

diferencias. Los porcentajes retenidos en el suelo en R fueron 2.2, 2.8 y 2.6 veces mayor 

para azoxistrobina, clorpirifós y 2,4-D que en S, respectivamente (Tabla 4.10). En 

cambio, para atrazina se observó un comportamiento inverso: R retuvo la mitad que S. 

Para glifosato+AMPA no hubo diferencias, teniendo en cuenta lo aplicado. 
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Tabla 4.10. Porcentaje escurrido en agua/aplicado y retenido en suelo/aplicado en 

dos secuencias de cultivo luego de 9 años bajo SD. 

 Agua de escurrimiento Perfil de Suelo 

 Plaguicidas 
R  S R  S 

 % 

azoxistrobina ND ND 2,20 a 1,03 b 

ciproconazole 0,0114 b 0,0573 a 1,83 0,15  

carbendazim 0,0003 0,0021 0,13 0,02  

cipermetrina ND 0,0012 ND 0,19 

clorpirifós 0,00003 0,00003 0,22 a 0,08 b 

2,4-D 0,2385 a 0,3778 a 1,07 a 0,42 b 

atrazina 0,0015 b 0,0116 a 0,54 b 1,13 a 

glifosato+ampa 0,00002 a 0,00053 a 0,05 a 0,03 a 

metsulfuron  0,0115 0,0347 ND ND 

ND: no detectado 

4.3.4. Relación entre plaguicidas y propiedades del suelo 

Las correlaciones entre cantidades perdidas por escurrimiento y retenidas en el 

suelo se probaron solamente para los plaguicidas que tuvieron varias cuantificaciones en 

las dos secuencias de cultivos. 

En general, la menor biomasa aérea junto con la menor infiltración y mayor 

escurrimiento tuvieron correlaciones con las mayores pérdidas de ciproconazole, 2,4-D 

y atrazina (Tabla 4.11). Entre las propiedades del suelo que tuvieron correlaciones 

positivas se encontraron pH, mNOS, S-SO4, CRESP y qCO2, las cuales tuvieron el 

mismo comportamiento en ciproconazole y atrazina. El nitrato del agua de 

escurrimiento y la mNOS del suelo se relacionaron con la pérdida de ciproconazole. El 

glifosato solo tuvo correlaciones positivas con el ST. 

Tabla 4.11. Correlaciones significativas entre cantidades de ciproconazole, 2,4-D, 

atrazina y glifosato, perdidas en el agua de escurrimiento y propiedades del suelo y 

biomasa aérea (p<0.10). 

 ciproconazole 2,4-D atrazina glifosato 

 Variables simulación de lluvias 

Biomasa 

aérea  -0,69  -0,54  

Ia  -0,75 -0,61 -0,75  

Ib  -0,73 -0,56 -0,54  

Vol esc 0,76 0,52 0,73  

Coef esc  0,76 0,52 0,73  

Sedimentos 0,62  0,63  

 Variables agua de escurrimiento 

Nitrato 0,58    
 Variables suelo 0-5 cm 

Humedad -0,57    

DAP -0,67 -0,56 -0,63  

CR -0,63 -0,49 -0,60  
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pH 0,70  0,58  

mNOS -0,59  -0,57  

S-SO4 -0,76  -0,53  
ST    0,74 

CRESP -0,50  -0,74  

NAN 0,52    

qCO2 -0,68  -0,77  

Las cantidades de plaguicidas retenidas en el suelo a 0-5 cm (Tabla 4.12) 

aumentaron, en general, con el aumento de la biomasa aérea, la EA, COS, COP, 

relación COS/COP, Pe, S-SO4, CRESP, FDA y qCO2. El 2,4-D solo tuvo correlación 

negativa con los mesoporos 15-30µm. La atrazina tuvo correlaciones inversas al resto 

de los plaguicidas analizados en las variables del suelo.  

Tabla 4.12. Correlaciones significativas entre cantidad de plaguicidas en 0-5 cm, 

variables de simulación de lluvias y propiedades del suelo en espesor 0-5 cm (p<0.10) 

 azoxistrobina ciproconazole 2,4-D atrazina AMPA 

 Variables simulación de lluvias 

      

Biomasa aérea  0,57 0,77  0,51 -0,49 

Ia  0,67     

Ib  0,61     

Vol esc -0,72     

Coef esc -0,72     

 Variables suelo 

Humedad 0,55   0,75  

DAP 0,85     

DAPm  -0,58    

CR 0,83     

macro >300    -0,51  

meso 30-15   -0,65   

micro <15  0,56    

IEA     -0,61 

pH -0,73 -0,52   0,52 

CE  0,54  0,49  
COS  0,59    

mCOS 0,68 0,55    

mNOS 0,49     

S-SO4 0,79 0,78  0,66  
CRESP     -0.74 

qCO2 0,51    -0,61 

NAN   -0,65 -0,59  
FDA  0,55   -0,49 

Se realizaron las correlaciones de todos los espesores para atrazina, 2,4-D y 

AMPA, ya que estos fueron cuantificados en profundidad (Tabla 4.13). Para 2,4-D no se 

encontró ninguna correlación significativa. La cantidad retenida de atrazina aumentó 
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con la disminución de la CE y el COS y con el aumento del pH. En cambio, para 

AMPA, se encontraron correlaciones de signo inverso.  

Tabla 4.13. Correlaciones significativas entre cantidad de plaguicidas y propiedades del 

suelo en espesor 0-100 cm (p<0.10) 

 atrazina 2,4-D glifosato AMPA 

pH 0,32   -0,53 

CE -0,36   0,70 

COS -0,36  -0,21 0,63 

Las correlaciones entre las cantidades de plaguicidas acumuladas en el perfil y las 

propiedades del suelo en 0-5 cm (Tabla 4.14) mostraron las mismas relaciones para 

azoxistrobina y ciproconazole. Para atrazina no se encontró ninguna correlación 

significativa y 2,4-D tuvo correlaciones con la misma tendencia que en el agua de 

escurrimiento. La cantidad de AMPA acumulada en el perfil aumentó con la 

disminución de NOS, mCOP, mNOS y NAN y con el aumento de humedad y Pext. 

Tabla 4.14. Correlaciones significativas entre cantidad de plaguicidas acumuladas en 

perfil del suelo, variables de simulación de lluvias y propiedades del suelo en espesor 0-

5 cm (p<0.10) 

  azoxistrobina ciproconazole clorpirifós 2,4-D atrazina AMPA 

 Variables simulación de lluvias 

Biomasa 

aérea  
0,57 0,77 

 
     

Ia  0,67    0,52     

Ib  0,61    0,52     

Vol esc -0,72    -0,53     

Coef esc -0,72    -0,53     

 Variables suelo 

Humedad 0,55        0,53 

DAP 0,85          

DAPm   -0,59        

CR 0,83          

micro <15   0,56        

pH -0,73 -0,52        

CE   0,54        

COS   0,59        

NOS          -0,57 

mCOS 0,68 0,55        

mCOP          -0,54 

mNOS 0,49        -0,50 

Pext          0,52 

S-SO4 0,79 0,78 0,53       

qCO2 0,51          

NAN     -0,52     -0,54 

FDA   0,55        
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4.3.5. Presencia de plaguicidas en el perfil de suelo con tratamiento orgánico de 10 años 

de antigüedad 

En el tratamiento sin aplicación de plaguicidas de los 10 compuestos analizados 

se detectaron 5 (Tabla 4.15). Los fungicidas no se detectaron, al igual que la 

cipermetrina y el metsulfuron-metil. El clorpirifós se detectó en pocas muestras y sólo 

en una fue cuantificado. El 2,4-D se detectó y cuantificó en pocas muestras, pero en 

todo el perfil del suelo. La atrazina se detectó y cuantificó en todas las muestras de 

todos los espesores. El glifosato y su metabolito AMPA se detectaron y cuantificaron en 

los primeros centímetros principalmente.  

Tabla 4.15 Número de detecciones y concentraciones medias de los plaguicidas 

analizadas en cada espesor del perfil de suelo hasta el metro de profundidad en 

tratamiento orgánico 

Tratamiento orgánico 

Espesor clorpirifós 2,4-D atrazina glifosato AMPA 

cm n ng g-1 n ng g-1 n ng g-1 n ng g-1 n ng g-1 

0-5 1 <LC 0 ND 6 1,32 2 <LC 5 0,95 

5-20 0 ND 1 6,00 6 1,58 1 <LC 2 <LC 

20-30 1 4,00 1 3,00 6 1,65 0 ND 1 <LC 

30-57 1 <LC 1 1,40 6 1,25 0 ND 0 ND 

57-82 3 <LC 1 5,00 6 1,48 1 7 0 ND 

82-100 0 ND 2 2,00 6 0,95 0 ND 0 ND 

4.4. Discusión 

4.4.1. Efecto de la secuencia de cultivos 

En general, las secuencias de cultivos impactaron significativamente sobre los 

atributos físicos, químicos y biológicos del suelo, particularmente cerca de la superficie 

del suelo, en la forma esperada. En R, los elevados aportes anuales de biomasa como 

retorno de cultivos se tradujeron en relativamente elevados valores medios de biomasa 

aérea de residuos sobre la superficie del suelo y de la humedad a 0-5 cm en el momento 

del muestreo (Milesi et al., 2013). Aunque en R el suelo tuvo mayor DAP (menor 

porosidad total), menor proporción de macroporos y mayor de microporos, la CR indicó 

la no existencia de suelo compactado, dado que se encontró por debajo de 0,9, umbral 

para indicar compactación (Carter et al., 1990). En general, no se observan diferencias 

de porosidad total entre R y S (Sasal et al., 2010). En este caso pudo estar asociado a la 

presión neumática bajo condiciones húmedas y/o a suelo húmedo en el momento de la 

cosecha de maíz en marzo de 2015. Además, el valor medio de IEA mostró la 

formación de un sistema poroso moderadamente estable que conduce a una mayor 

infiltración acumulada y menor volumen escurrido (coeficiente de escurrimiento). 

También hubo algunos cambios esperados en el espesor 5-20 cm.  

El mayor aporte de biomasa en R, alimentado por la presencia del sistema radical de 

las gramíneas, condujo a un incremento de la mCOS y de NOS y mNOS (en 5-20 cm). 

Esto está de acuerdo con la observación de varios autores sobre los efectos de la 

intensificación de cultivos, en el sentido del aumento del número de cultivos por año 

(Farahani et al., 1998; Irizar, 2010, Novelli et al., 2011; Restovich et al., 2012; Irizar et 

al., 2015). El manejo de la fertilidad en R (fertilización con N, P y S con fertilizantes de 

reacción ácida) provocó un descenso del pH y un aumento de la CE, la cual, si bien 

llegó a aumentar hasta los 20 cm de profundidad, de ninguna manera dicho aumento 

puede limitar el normal desarrollo de los cultivos. A su vez, la fertilización continuada 
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permitió que se observaran mayores concentraciones de formas minerales de P y S, 

como Pext y S-SO4. Las propiedades biológicas fueron mayores en la rotación como se 

esperaría de un sistema con mayor aporte de C y nutrientes (Tiemann et al., 2015; 

D’Acunto et al., 2018). La mayor actividad enzimática microbiana conjuntamente con 

un mayor coeficiente metabólico encontrados en R, están indicando una más elevada 

biodiversidad bajo una oferta más variada de calidades de sustrato; el mismo tamaño de 

biomasa microbiana acelera el reciclado de fracciones lábiles de materia orgánica; el 

aporte de N mineral realiza un elevado aporte a los cultivos y una parte se acopla con el 

carbono aportado, probablemente al proveniente de raíces para quedar retenido en el 

suelo. Si bien el menor contenido de NAN en R es un resultado no esperado (Martínez 

et al., 2014), la acidificación del suelo provocada por la fertilización podría ayudar a la 

generación de condiciones para desacelerar la degradación (menor concentración de 

NAN) a través de la disminución del pH (Divito et al., 2011).  

Las variables analizadas de las simulaciones de lluvia en cada tratamiento tuvieron 

valores que concuerdan con lo presentado por Darder (2018) para la posición de loma y 

con la misma intensidad de lluvia simulada en la misma cuenca y al comparar 

rotaciones con tendencias al monocultivo. Las mayores pérdidas de agua de 

escurrimiento en S, son explicadas por el sistema poroso menos estable y la posible 

presencia de capas de estructura laminar cerca de la superficie del suelo (Sasal et al., 

2017b). El mayor coeficiente de escurrimiento conlleva a mayor pérdida de agua que 

arrastra plaguicidas disueltos y unidos a partículas del suelo. Sasal et al. (2010), 

analizando resultados de escurrimiento provenientes de parcelas, reportaron que las 

menores pérdidas de agua por escorrentía no estaban relacionadas directamente con la 

cantidad de rastrojo dejado en superficie por los distintos cultivos, sino que este proceso 

estaba más condicionado por el tiempo de ocupación de la vegetación viva sobre el 

terreno. De esta manera, los largos barbechos invernales favorecían la generación de 

escurrimiento respecto a aquellas situaciones con cultivos en desarrollo durante todo el 

año. En este sentido, Novelli et al. (2011) mencionan el efecto del tiempo de ocupación 

de los cultivos y de sus raíces en crecimiento sobre distintas propiedades físicas 

edáficas. Distintos estudios demuestran la importancia de la vegetación como agente 

biológico protector del suelo, disminuyendo la erosión debido a que disipa la energía de 

gota de lluvia, retarda la velocidad del escurrimiento y aumenta la permeabilidad del 

suelo (Blackburn et al., 1986; Meyer et al., 1995; Ruan et al., 2001). 

Los plaguicidas analizados en el agua de escurrimiento y en el suelo se comportaron 

de manera compleja entre los dos tratamientos, develando diferentes mecanismos, 

atribuibles tanto a sus propiedades intrínsecas como a su interacción con las 

propiedades edáficas. Por ello, se decidió avanzar en la discusión en forma individual. 

4.4.2. Plaguicidas 

4.4.2.1. Azoxistrobina: 

La no detección de azoxistrobina en agua de escurrimiento, se puede deber a su baja 

solubilidad, su corta vida media en agua y su alto Koc que le otorga reducida movilidad 

(PPDB, 2018). Sin embargo, esta molécula se detectó en agua y en peces (Herrero-

Hernández et al., 2013; Rodrigues et al., 2013; Schreiner et al., 2016; Brodeur et al., 

2017). En suelo, la mayor concentración hallada en los primeros 5 cm, en R, puede 

deberse a la mayor carga acumulada en este tratamiento (Tabla 3.1), aunque la última 

aplicación fuera más reciente en S (Tabla 3.2) y su persistencia en suelo sea moderada. 

Cuando se realizaron correlaciones entre las variables edáficas y este plaguicida, hubo 

correlaciones con el 60 % de las variables a 0-5 cm. Esto está explicando que el manejo 
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de suelo actúa significativamente sobre su retención: el aumento de la intensificación de 

cultivos bajo SD se traduce en un retardo del movimiento descendente de este 

plaguicida.  

4.4.2.2. Ciproconazole: 

El ciproconazole se cuantificó en el 100% de las muestras en el agua de 

escurrimiento. Esto puede deberse a que su solubilidad es moderada y su persistencia en 

suelo es alta y es moderadamente móvil en suelo y tiene alta posibilidad de lixiviación 

(PPDB, 2018). Varios autores analizaron su presencia en medios acuosos y no lo 

detectaron (Battaglin et al., 2011; Herrero-Hernández et al., 2013). Las cantidades 

perdidas por escurrimiento se correlacionaron con el 65 % de las variables utilizadas y 

pusieron en evidencia el significativo efecto del manejo sobre dicha pérdida. Cuando 

hubo menor biomasa aérea sobre el suelo, menor ingreso de agua, la superficie del suelo 

estaba relativamente más seca y más porosa, menor mNOS, menor concentración de S-

SO4, menor carbono respirado por unidad de CBM y mayor pH y NAN aumentó la 

cantidad perdida del fungicida. Todas estas propiedades, algunas de ellas muy 

correlacionadas entre sí, demuestran que en S las pérdidas fueron mayores. En relación 

a la cantidad aplicada (en el escurrimiento se perdió 5 veces más en S). En cambio, la 

cantidad retenida en el suelo, sólo pudo cuantificarse en los primeros 5 cm, una vez en S 

y 5 veces en R. Por un lado, esto estuvo bien relacionado con los resultados de las 

correlaciones (mayor retención del fungicida en el espesor 0-5 cm con mayor biomasa 

aérea, mayor contenido y masa de COS, suelo con menor compactación máxima, menor 

pH, mayor S-SO4 y actividad enzimática en el mismo espesor). Y por otro, que su falta 

de presencia en suelo se podía deber a las características de la molécula (moderada 

movilidad y alta posibilidad de lixiviación). Además, la carga acumulada de este 

principio activo fue mayor en R (Tabla 4.1) y la última aplicación fue más reciente en S 

(Tabla 4.2), su retención con respecto a la cantidad aplicada, en R, fue 16 veces mayor 

que en S en el espesor 0-5 cm. Además, se encontraron correlaciones positivas entre la 

cantidad retenida en suelo de ciproconazole y la biomasa aérea, COS y MCOS, todas 

variables que fueron mayores en R. La correlación negativa entre la cantidad retenida en 

suelo y el pH, explicó el mayor número de detecciones en R, la cual tuvo un pH más 

bajo. La disipación de ciproconazole tiende a ser más rápida en suelos alcalinos que 

ácidos (Buerge et al., 2006). 

4.4.2.3. Carbendazim: 

La baja detección de carbendazim puede deberse a su baja solubilidad, moderada 

persistencia en suelo y a que se degrada más rápidamente en agua (PPDB, 2018); por 

ello, hubo baja cuantificación en ésta. Las bajas detecciones en agua de este compuesto 

fueron reportados por Reemtsma et al. (2013) y analizados pero no detectados por 

Herrero-Hernandez et al. (2013). La carga contaminante de este compuesto y la fecha 

de última aplicación fueron similares en los dos tratamientos (Tabla 4.1 y Tabla 4.2). La 

cantidad retenida en el suelo con respecto a la cantidad aplicada arrojó un valor mayor 

en R, pero no pudo realizarse un análisis estadístico por falta de cantidad suficiente de 

cuantificaciones. 

4.4.2.4. Cipermetrina: 

La cipermetrina sólo fue detectada en una muestra en agua y en otra muestra de suelo 

en S en diferentes bloques del ensayo. Muestra baja solubilidad en agua; por lo tanto, es 

hidrofóbica. La cipermetrina es un plaguicida no polar y se adsorbe fácilmente en la 

superficie del suelo y allí se fija (PPDB, 2018). De acuerdo con Kaufman et al. (1981), 

muy poco insecticida se movería a través del perfil del suelo. Sin embargo, este 
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compuesto es frecuentemente detectado. Varios autores la cuantificaron en agua, 

sedimentos y material particulado (Jergentz et al., 2005; Marino & Ronco, 2005; 

Bonansea et al., 2013). En el presente trabajo, la carga acumulada fue mayor en S 

(Tabla 4.1), pero su última aplicación fue bastante antigua en los dos tratamientos 

(Tabla 4.2). Esto podría deberse a que su medición se realizó luego de 6/7 años 

posteriores a su última aplicación.  

4.4.2.5. Clorpirifós: 

El clorpirifós fue detectado siempre bajo el límite de cuantificación en agua de 

escurrimiento en 1 muestra de cada tratamiento. Esto puede deberse a su baja 

solubilidad y corta vida media en agua (PPDB, 2018). Sin embargo, se lo detectó en 

agua, sedimento y material particulado (Moore et al., 2002; Mazanti et al., 2003; 

Jergentz et al., 2005; Marino & Ronco, 2005). En el suelo, se lo detectó principalmente 

en el espesor 0-5 cm y en varias muestras en profundidad y con cuantificaciones solo en 

R. Este compuesto es altamente persistente en suelo (Chai et al., 2013) y 

moderadamente móvil, lo que le otorga un alto potencial para lixiviar; por esta razón, se 

lo puede encontrar en profundidad. Cuando se calculó la cantidad retenida en todo el 

perfil, en R fue 2.7 veces mayor que en S, aunque la carga acumulada en las 9 campañas 

y la última aplicación fueran similares en ambos tratamientos (Tabla 4.1 y Tabla 4.2). 

Esta diferencia en la retención puede explicarse por la mayor sorción que tiene este 

insecticida en los sustratos orgánicos, lo que retrasa su mineralización (Gebremariam et 

al., 2012; Mugni et al., 2012).  

4.4.2.6. 2,4-D: 

Se cuantificó en el 100% de las muestras de agua; ello se debió a su alta solubilidad 

en este medio. Hubo una tendencia a perder más cantidad por escurrimiento en S. Ello 

ocurrió porque las Ia e Ib fueron menores en este tratamiento y, por ende, el volumen de 

escurrimiento resultó mayor (resultado de las relaciones obtenidas con estas 

propiedades) y, además, porque las concentraciones tendieron a ser mayores también. 

La carga acumulada fue ligeramente mayor en S y la última aplicación coincidió en la 

fecha para ambos tratamientos y se aplicó como sal sódica (Tablas 4.1 y 4.2). A pesar 

de su baja persistencia y su baja posibilidad de lixiviación, en el suelo se encontró 

distribuido en todo el perfil de ambos tratamientos y siempre fue cuantificado. La 

cantidad retenida en el perfil del suelo en R fue 2.5 veces mayor que en S. Esto también 

estuvo de acuerdo con las mayores Ia e Ib que tuvo R, que condujeron a un mayor 

ingreso de agua en el perfil con arrastre de 2,4-D en profundidad. Ya que la adsorción 

de 2,4-D aumenta fuertemente con la disminución del pH del suelo y no es dependiente 

de COS (Barriuso et al., 1992), el menor pH en la R podría explicar la diferencia 

hallada. Cuanto menos NAN hubo en el espesor 0-5 cm mayor resultó su retención, sin 

encontrar una explicación para este comportamiento. También debido a su alta 

solubilidad y a la poca adsorción que tiene en el suelo resulta móvil. Y a pesar de su 

baja persistencia, se lo siguió encontrando luego de que pasaran varios meses de su 

última aplicación (Tabla 4.2). Sin embargo, el 2,4-D y su metabolito primario 2,4-DCP 

pueden permanecer en suelos agrícolas por largos períodos de tiempo debido a su uso 

intensivo (Aparicio et al., 2015). Respecto a la degradación de 2,4-D, Merini et al., 

(2007) observaron, bajo condiciones experimentales, que los suelos de la pampa 

húmeda, sometidos a prácticas agrícolas intensivas y con historial previo de uso de 

fenoxi herbicidas, muestran una mayor capacidad de degradación del 2,4-D. Además, en 

un microcosmos, se observó que la aplicación de 2,4-D produjo un incremento de 

microorganismos degradadores, lo que podría ser interpretado como una capacidad 
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beneficiosa de la comunidad microbiana para atenuar el impacto del uso de este 

herbicida en el suelo estudiado (Zabaloy et al., 2010). La alta solubilidad también 

ocasionó que se lo haya encontrado en mayor concentración y cantidad en agua que en 

suelo. La dinámica de escurrimiento/infiltración, incluyendo la apertura del sistema de 

poros del espesor 0-5 cm, al parecer, dirige el transporte de este plaguicida en el 

ambiente analizado. 

4.4.2.7. Atrazina: 

La atrazina en agua se cuantificó en todas las muestras, a pesar de tener baja 

solubilidad. Por su moderada vida media y su valor de Koc (PPDB, 2018), la frecuencia 

de detección en agua resultó alta. La concentración en S fue mayor que en R. Pero la 

cantidad perdida no difirió, a pesar de haber diferencia de volumen escurrido entre 

tratamientos. Harman et al., (2004) mostraron que la SD tiene un efectividad marginal 

para el control de la pérdida de atrazina en el escurrimiento. La existencia de menor 

biomasa aérea, menores Ia e Ib, menor DAP y CR, menor mCOS, y menores CRESP y 

qCO2 (poco sustrato para degradar fracciones activas) en S explicaron gran parte de 

estos resultados. Este herbicida es frecuentemente encontrado en cuerpos de agua 

(Vonberg et al., 2014; De Gerónimo et al., 2014). 

Tiene alta probabilidad de lixiviación y moderada persistencia, y, por esto, se lo 

cuantificó en casi todas las muestras de suelo y en todos los espesores. Varios autores 

comprobaron su transporte en profundidad (Bedmar et al., 2004; Montoya et al., 2006; 

Costa et al., 2010). Hubo una tendencia a disminuir la concentración hallada hacia la 

profundidad en los dos tratamientos. Esto está de acuerdo parcialmente con lo hallado 

por varios autores (Hang et al., 2000; Daniel et al., 2002) quienes señalaron que la 

sorción se correlaciona positivamente con la materia orgánica del suelo y disminuye en 

profundidad. En el presente trabajo hubo correlación negativa con la materia orgánica y 

su concentración disminuyó con el aumento de profundidad. Hubo mayor concentración 

en R solamente en los primeros 5 cm del perfil; ello puede deberse a que la fecha de la 

última aplicación fuera más reciente (Tabla 4.2). Las cantidades retenidas en los dos 

manejos fueron similares a pesar que la carga contaminante fue 2 veces mayor en R 

(Tabla 4.1). Esto hizo que en relación a la cantidad total aplicada, la cantidad retenida 

en R resultara la mitad de la correspondiente a S. En el presente trabajo, si bien no se 

encontró correlación positiva con el COS, se halló que el aumento de la cantidad de 

biomasa aérea de residuos, la humedad, la CE y la concentración de S-SO4 del espesor 

0-5 cm actuaron positivamente en su retención; lo opuesto sucedió con el NAN y la 

macroporosidad. Todas estas propiedades conducen a proponer que en R hubo una 

mayor retención que en S en el espesor 0-5 cm, pero ocurrió lo contrario. En R, podría 

existir un proceso adicional de degradación, denominado bioestimulación, causante de 

una mayor mineralización del producto por parte de los microorganismos. En suelos con 

antecedentes de uso frecuente de atrazina, existen microorganismos que están adaptados 

para producir una mayor degradación del producto (Hang et al., 2003). Éstos utilizan el 

N del anillo triazínico de la molécula para su crecimiento. Al contrario de lo esperado, 

la cantidad de atrazina existente en el primer metro de profundidad se correlacionó más 

con algunas propiedades edáficas más próximas a S (mayor pH, y menores CE y COS). 

Por otro lado, en S, por ser leguminosa, como se mencionó en la introducción, al existir 

más NAN que en R, habría una menor degradación de atrazina, dado que los 

microorganismos dispondrían de una fuente importante de N mineral.  
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4.4.2.8. Glifosato y AMPA: 

Si bien tanto el glifosato como el AMPA tienen alta solubilidad en agua, hubo pocas 

detecciones y cuantificaciones en agua de escurrimiento en los dos tratamientos. En el 

suelo, el glifosato se detectó en varias muestras de casi todos los espesores, pero solo 

hubo una cuantificación. En cambio, el AMPA se cuantificó en concentraciones altas en 

el espesor 0-5 cm y la concentración fue bajando a medida que se descendía en el perfil, 

hasta sólo ser detectado. La carga contaminante de glifosato fue 1.4 veces mayor en S y 

la fecha de aplicación también fue más reciente en dicho tratamiento (Tabla 4.1 y Tabla 

4.2). A pesar de esto, no se encontraron diferencias entre manejos en agua de 

escurrimiento. La cantidad de AMPA del agua de escurrimiento aumentó a medida que 

disminuyó la biomasa aérea y que el espesor 0-5 cm tenía menor EA, CRESP, qCO2 y 

FDA y mayor pH. Rampoldi et al. (2014) encontraron que la adsorción de glifosato era 

mayor en mezclas de rastrojo de maíz con suelo que en mezclas de rastrojo de soja con 

suelo, indicando que había un acoplamiento entre tipo de rastrojo y suelo, asociado a la 

secuencia de cultivos. Este resultado estaría apoyando parcialmente el resultado del 

presente trabajo. La menor actividad biológica bajo rastrojo de soja, la baja estabilidad 

de agregados y el aumento de pH ayudarían a perder más AMPA. 

Tanto glifosato como AMPA se detectaron en todo el perfil, a pesar de que estos dos 

compuestos tienen baja probabilidad de lixiviación debido a su alta adsorción en suelo 

(Vereecken, 2005; Caprile et al., 2017). A diferencia de lo que ocurrió con glifosato, el 

AMPA se cuantificó con elevadas concentraciones en 0-5 cm. Este último tiene alta 

persistencia en suelo, por ello se puede acumular (Simonsen et al., 2008). Por otro lado, 

AMPA presenta mayor movilidad que su producto parental (Kjær et al., 2005) y esto 

sumado al flujo preferencial existente en el suelo ocasionan más cantidad de este 

metabolito retenido en el perfil.  

A 0-5 cm, la cantidad de AMPA retenido aumentó con el aumento de humedad y 

Pext y disminuyó con la disminución de NOS, mCOP, mNOS y NAN. La mayor 

humedad en R, en el momento de muestreo, puede favorecer su retención. El aumento 

de Pext en R puede indicar menor competencia por los sitios de adsorción (Mamy & 

Barriuso, 2007; Sasal et al., 2015); la mayor actividad biológica existente en R puede 

haber favorecido la transformación de AMPA con la consecuente disminución de su 

retención con respecto a S. 

Al metro de profundidad, el glifosato fue retenido en R 4.7 veces más que en S, en 

tanto que no hubo diferencias en las cantidades de AMPA, éstas fueron mucho más 

elevadas que las de glifosato. Es interesante destacar que el aumento de la cantidad de 

glifosato se produjo con una disminución de la cantidad de COS en el perfil mientras 

que el aumento del metabolito AMPA se relacionó con el aumento de la cantidad de 

COS. Este resultado opuesto estaría indicando la gran capacidad del glifosato para 

transformarse en su metabolito dentro del perfil y luego de transformado en AMPA, una 

parte de éste aumenta su retención donde existe más carbono y, a su vez, otra parte, se 

traslada en el perfil. Las relaciones también indicaron que la retención del metabolito 

estaría favorecida por la disminución del pH y el aumento de sales, los cuales tienden a 

expresarse en R (Gimsing et al., 2004). 

4.4.2.9. Metsulfuron-metil: 

El metsulfuron-metil fue detectado solamente en agua de escurrimiento y con pocas 

detecciones. Esto es esperable debido a la baja concentración del principio activo 

aplicado, a la alejada fecha de muestreo luego de su última aplicación y a su baja 

persistencia en suelo. Además, su dinámica de sorción-desorción también lo pone 
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disponible para su transporte (Azcarate el at., 2015). Debido a su alta solubilidad y débil 

adsorción en suelo, es móvil y puede ser transportado por los flujos de agua (Zanini et 

al., 2009). Es así que se lo detecta frecuentemente en agua superficial en cuencas de 

nuestro país (De Gerónimo et al., 2014). 

4.4.3. Tratamiento orgánico 

La detección de varios compuestos en este tratamiento confirma la idea que los 

plaguicidas pueden alcanzar lugares no deseados. Esto se evidencia al encontrarlos, 

tanto en los primeros centímetros del suelo (glifosato y AMPA) - lo cual se puede 

atribuir a deposiciones recientes-, como en profundidad (clorpirifós, 2,4-D y atrazina), 

lo cual puede atribuirse a una historia previa de agricultura convencional y a su 

persistencia. La atrazina y el 2,4-D fueron herbicidas muy utilizados en el lote donde se 

implantó el ensayo, en el cual había alta frecuencia de implantación del cultivo de maíz. 

Radosevich et al. (1997) investigaron el tiempo de residencia de atrazina en 

biodisponibilidad y biodegradación bajo SD, y hallaron que el aumento del tiempo de 

residencia del suelo (envejecimiento) disminuyó la atrazina mineralizada. Además, la 

desorción en el largo plazo del clorpirifós puede explicar su presencia (Gebremariam et 

al., 2012). El AMPA se encontró en mayor cantidad que glifosato, lo que indica su 

acumulación en el suelo (Simonsen et al., 2008). Estos resultados muestran la necesidad 

de continuar con la implementación de este tratamiento para poder seguir su flujo de 

desorción temporal.  

En general, en R, el agua de escurrimiento tuvo un número menor de detecciones de 

plaguicidas mientras que el suelo retuvo a algunos de ellos más que en S. Algunos no 

llegaron a detectarse en el escurrimiento y otros se detectaron y, en algunos casos, se 

cuantificaron. Las cantidades perdidas por escurrimiento fueron muy pequeñas en 

relación a la cantidad de plaguicida aplicado (Tabla 4.10). Esto puede deberse a la 

posición en el paisaje ocupada por la serie de suelo, con una pendiente < 0.5% y 

también a que a varios compuestos analizados son no polares e hidrofóbicos 

(azoxistrobina, carbendazim, clorpirifós, cipermetrina) lo que significa que no son muy 

solubles en agua y tiendan a ser expulsados del agua hacia los suelos (Alletto et al., 

2010). La detección de trazas de algunos plaguicidas en el agua utilizada para las 

simulaciones no parece haber influido en los resultados de escurrimiento. Además, las 

pequeñas cantidades de plaguicidas perdidas en el escurrimiento están mostrando que en 

este estudio no se habría sobrepasado la capacidad de perder plaguicidas frente a lluvias 

de elevada intensidad. Fawcett et al. (1994) han señalado que bajo lluvia natural, la SD 

es más eficiente para controlar el escurrimiento, la erosión y la pérdida de plaguicidas 

con respecto al uso de lluvia simulada. También, los autores destacaron que la 

intensidad de la lluvia simulada es más bien un indicador de los límites de eficiencia de 

la SD más que una representación precisa de sus efectos bajo condiciones de campo 

reales. A juzgar por las cantidades perdidas en el presente trabajo, la SD y 

particularmente R, sería muy eficiente en las condiciones de paisaje donde se desarrolló 

el ensayo. 

 La retención en el suelo, cuando pudo ser cuantificada, mostró claramente en 5 

plaguicidas la capacidad superadora de R sobre S. Además, las cantidades retenidas en 

el suelo fueron importantes y estuvieron en relación con la carga de plaguicidas 

aplicada. Esto está demostrando que la intensificación de la secuencia de cultivos, tal 

como está planteada, fue una de las claves para reducir la pérdida de algunos 

plaguicidas de los lotes de cultivo. En 2 de los plaguicidas restantes analizados no pudo 

demostrarse su mayor retención en el suelo (atrazina y glifosato). Además, con 
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carbendazim y cipermetrina esto se debió al haberse registrado muy pocas detecciones y 

con metsulfurón-metil, directamente al hecho de no haberse detectado.  

La adsorción de plaguicidas en suelos constituye un factor importante que determina 

el destino de los plaguicidas en el medio ambiente y sus eventuales procesos de 

degradación. Con las particularidades de cada uno de ellos, quedó evidenciado el efecto 

conjunto de la cobertura de residuos superficial y de las propiedades físicas, químicas y 

biológicas del espesor 0-5 cm, propio de los suelos bajo SD, como retardadoras del 

escurrimiento y la disminución de su pérdida concomitante y también como causantes 

del aumento del ingreso de agua al perfil, probablemente con menor velocidad en R, que 

dieron más tiempo para la retención de plaguicidas y su arrastre en profundidad. 

La solubilidad en agua de los plaguicidas influye sobre su lixiviación. Normalmente 

esta solubilidad la modifica el pH del suelo. Reddy y Locke (1998) mostraron que 

cuando el pH varió desde cerca de 6 a 7,5 la solubilidad en agua se multiplicó por 16, 

incrementando el riesgo de lixiviación. El aumento del espesor de la cobertura de 

residuos frente a lluvias intensas, y el aumento de la estabilidad de agregados de la 

interfase suelo/residuo, favorecerían un mayor ingreso de agua al perfil en forma más 

lenta favoreciendo la retención de plaguicidas. 

Los resultados alcanzados estuvieron condicionados por el momento de muestreo, 

realizado luego de la cosecha del cultivo de maíz en R y de soja en S. Éstos reflejan los 

efectos de largo plazo del uso de plaguicidas frente a diferentes relaciones 

suelo/cultivos/clima acumuladas, en lapsos de tiempo que involucran desde el manejo 

anterior de plaguicidas al inicio del ensayo hasta lo sucedido en las últimas aplicaciones. 

Por ejemplo, el tratamiento orgánico es un claro ejemplo de la persistencia de la 

retención de plaguicidas en el largo plazo en la profundidad del perfil y de su retención 

reciente más cercana a la superficie del suelo, como consecuencia de la deriva desde la 

agricultura convencional circundante. Para poder comprender su dinámica con mayor 

profundidad y conocer la importancia de su interacción con las complejas relaciones 

suelo/cultivo/clima en la disipación (Hang et al., 2011), es necesario realizar muestreos 

al inicio y al fin del ciclo de los diferentes cultivos y en situaciones climáticas 

contrastantes. En este trabajo, las comparaciones entre R y S resultaron de la 

acumulación de diferentes cargas en diferentes momentos de aplicación para gran parte 

de los plaguicidas analizados, lo cual incide en los tiempos de degradación, en la 

absorción, extractabilidad, persistencia, y, por lo tanto, en el efecto en las pérdidas por 

transporte. Por ello, aunque bastante difícil de implementar en el largo plazo, debería 

tenderse a la aplicación de dosis y momentos similares para evaluar más claramente las 

diferencias entre R y S.  

También es necesario profundizar el estudio de la cantidad y calidad de residuos bajo 

SD sobre la disipación de plaguicidas en condiciones controladas. De allí podría saberse 

con mayor precisión en qué grado una mayor intensificación de la secuencia de cultivos 

(número de cultivos por año) induce a una mayor reducción de la pérdida por 

escurrimiento y a una mayor retención en el suelo que permita mayor permanencia en el 

suelo y mayor posibilidad de degradación. La misma pregunta podría responderse 

haciendo variar la diversidad de cultivos (número de cultivos por secuencia) con 

residuos muchos más variados. No menos importante es implementar ensayos en el que 

se incluya el efecto del grado de la pendiente sobre la pérdida de plaguicidas en agua de 

escurrimiento y en los sedimentos de erosión bajo lluvias de elevada intensidad. 

Combinar la sostenibilidad con la intensificación no es una contradicción y, de hecho, 

es esencial; la sostenibilidad requiere del uso eficiente de todos los insumos en el 



75 

 

cultivo, del buen manejo del suelo y de la biodiversidad agrícola, necesarios para seguir 

aumentando la productividad. Los impactos ambientales fuera del lote son inevitables, 

pero podrían no ser obstáculos insuperables (Fischer & Connor, 2018). 

4.5. Conclusiones 

Globalmente, la intensificación de la secuencia de cultivos bajo SD disminuye la 

pérdida de algunos plaguicidas por encima de la superficie del suelo y aumenta su 

retención dentro del perfil. Los plaguicidas que son persistentes y móviles pueden 

cuantificarse dentro del perfil y permanecen en él, al menos, durante una década. Esto 

fue evidente en el tratamiento con manejo orgánico. Para que las moléculas y/o sus 

metabolitos se disipen dentro de los agroecosistemas es necesario estimular las 

funciones de suelo que favorecen el filtrado y purificación del agua. En este contexto, es 

muy importante lograr aumentar su permanencia en el horizonte superficial bajo 

condiciones favorables para el desarrollo de una actividad biológica importante y 

diversa necesaria para asegurar un aumento en su completa degradación.  
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CAPÍTULO 5 “Conclusiones generales” 
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5.1. Conclusiones Generales 

La producción mundial de alimentos basada en el control químico de plagas es un 

tópico de preocupación creciente por parte de una sociedad cada vez más consciente 

sobre problemas de contaminación y sus posibles efectos negativos en la salud de los 

agroecosistemas, en general, y de la población humana, en particular. Al respecto, se 

asiste a un número creciente de publicaciones de carácter internacional, nacional e 

inclusive regional, como la región pampeana, en la cual, la presencia de residuos de 

plaguicidas ha sido demostrada en diferentes matrices: aguas superficiales, subterráneas, 

suelos, sedimentos, lluvia y organismos no objetivo. Antes del comienzo de este 

estudio, en la cuenca del arroyo Pergamino no se había superado la etapa de 

diagnóstico: no se disponía de un perfil de los plaguicidas normalmente aplicados en las 

aguas superficiales ni tampoco se contaba con la información referida al agua 

subterránea (normalmente en esta matriz es bastante más escasa). Tampoco estaban 

analizadas las condiciones edafoclimáticas y de uso y manejo que regulan su dinámica. 

Por ello, se recurrió al análisis de plaguicidas utilizando diferentes dispositivos 

experimentales para tratar de cumplir con los objetivos planteados y corroborar o 

rechazar las hipótesis enunciadas. 

En primer lugar, se encontró que en las condiciones geohidromórficas de la región, 

una gran proporción de los compuestos analizados alcanzan los cuerpos de agua, con 

una mayor frecuencia de detección y concentración en el agua superficial. Estos 

hallazgos confirmaron los datos obtenidos en otras cuencas similares de otras partes del 

mundo. En esta misma matriz, para glifosato y AMPA, el uso del suelo altera la calidad 

del agua según la estación del año: el UI produce picos de concentración de la misma 

magnitud en primavera y verano mientras que el uso AP tiene una dinámica temporal 

observable solamente en el AMPA, la cual puede explicarse en gran parte por las lluvias 

que producen escurrimiento. Las elevadas concentraciones registradas bajo uso UI 

constituyeron un resultado inédito para nuestra región. Dejó en claro que no solamente 

las aplicaciones provenientes de la agricultura sino también las de otros sectores 

(parques públicos o privados, jardines, rutas, vías férreas, parques industriales, uso 

doméstico) proporcionan rutas de arribo adicionales. En tanto, en agua subterránea, los 

pulsos de drenaje después de periodos secos arrastran glifosato y AMPA hasta la base el 

acuífero y el AMPA tiende a concentrarse en las zonas de descarga. Su elevada vida 

media en agua le permite viajar largas distancias y pueden alcanzar las fuentes de agua 

disponibles para la población rural dispersa o de los cinturones de la ciudad. También se 

dedujo que el sistema de producción imperante juega un rol fundamental en la pérdida 

de este herbicida, dado que estimula su ingreso en los sistemas adyacentes. De esta 

manera, no solamente se corroboró la hipótesis que enuncia: “Las características 

geohidromórficas de la cuenca bajo estudio, conjuntamente con un sistema de 

producción con tendencia al monocultivo de soja transgénica, contribuyen a la 

detección de plaguicidas en aguas superficiales y subterráneas”, también el uso UI 

alimenta, al menos, el agua superficial. Este último encuentro, referido al transporte 

sobre superficies selladas, está cada vez más frecuentemente documentado. 

En segundo lugar, y a pesar de la elevada variabilidad generalmente encontrada en 

los lisímetros y la extrema complejidad de los procesos desarrollados en el sistema 

suelo/agua/planta/herbicida, el estudio de drenaje profundo y concentración de 

herbicidas permitió visualizar la importancia del flujo preferencial en los Argiudoles 

bien estructurados bajo SD. Éste se expresa con pequeños pulsos de drenaje, 

particularmente importantes luego de lluvias intensas asociadas a condiciones de suelo 
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seco, y tiene consecuencias como vía de transporte de herbicidas en la zona vadosa. El 

riesgo de contaminación de agua subterránea por glifosato y AMPA varió en función de 

la dosis y del tiempo transcurrido desde la última aplicación. Las elevadas persistencia y 

movilidad de atrazina y acetoclor fueron confirmadas en los suelos analizados. Esto 

constituyó un resultado esperado para atrazina pero no para acetoclor. Una persistencia 

de casi una década no se encuentra documentada en la bibliografía. Por lo tanto, la 

práctica agrícola implementada (secuencia de cultivos maíz-soja bajo SD), si es 

utilizada con dosis crecientes de glifosato, o con frecuentes aplicaciones de atrazina o 

acetoclor, aumenta el riesgo de contaminación de acuíferos. Por otro lado, las 

características intrínsecas de cada plaguicida condicionaron su destino en el ambiente. 

En general, las propiedades edáficas analizadas entre las secuencias de cultivo 

respondieron de la manera esperada y estuvieron de acuerdo con lo normalmente 

reportado. La importancia relativa de las diferentes rutas de disipación para determinar 

las pérdidas de cada plaguicida por escurrimiento y drenaje profundo, a partir de 

propiedades de los plaguicidas y del suelo, si bien no resultan fáciles de explicar (y así 

lo demuestra la bibliografía), permitió corroborar la hipótesis que enuncia: “Algunas 

interacciones entre las propiedades del suelo, propiedades de los plaguicidas y la 

secuencia de cultivos determinan la facilidad de los plaguicidas para movilizarse y ser 

detectados fuera del área donde fueron aplicados”. Adicionalmente, el tratamiento de 

producción orgánica reforzó los resultados sobre persistencia de atrazina en el suelo, 10 

años después de su última aplicación. A ello se agregó la detección de 2,4-D, glifosato, 

AMPA y clorpirifós en el perfil de suelo ratificando la hipótesis “El manejo del 

agroecosistema lote en forma orgánica durante una década no garantiza la no 

presencia de plaguicidas”. 

En tercer lugar, la intensificación de la secuencia de cultivos bajo SD (R) con 

respecto al monocultivo de soja (S), a nivel de ensayo de largo plazo, puso de 

manifiesto el efecto positivo del aumento de la cobertura de residuos sobre el retardo del 

escurrimiento y su baja detección de plaguicidas así como también el efecto positivo de 

algunas propiedades físicas, químicas y biológicas del espesor cercano a la superficie de 

suelo sobre la retención de plaguicidas – con características particulares para cada uno 

de ellos. El caso particular de la menor retención de atrazina en R, y de la no diferencia 

en glifosato+AMPA entre tratamientos, no permitieron corroborar la hipótesis “La 

rotación de cultivos aumenta la permanencia de los plaguicidas en el suelo, 

permitiendo su reciclado dentro de los límites del agroecosistema”. A pesar de esto, 

resultó uno de los hallazgos más importantes de presente trabajo en cuanto a su 

originalidad: si bien la bibliografía internacional y nacional es relativamente abundante 

en el efecto de los sistemas de labranza sobre la detección de plaguicidas en suelos, no 

lo es en cuanto a la intensificación de las rotaciones. La detección y cuantificación 

generalizada de atrazina en todos los niveles espacio temporales analizados deja claro la 

necesidad de retirar este compuesto del mercado, como ocurrió en otros países de la UE 

y en algunos estados de USA. La pérdida de glifosato y AMPA desde cualquier sistema 

de cultivo indica que es imperativo disminuir sus dosis y el número de aplicaciones 

anuales. 

Luego de la realización de este trabajo se cuenta con nuevos elementos de discusión 

para favorecer algunos de los servicios ecosistémicos prestados por los suelos (filtrado, 

purificación del agua), retardar y disminuir su llegada a los sistemas adyacentes. La 

mayor retención en el suelo permitiría un mayor tiempo de permanencia dentro de la 

matriz edáfica, otorgando un tiempo adicional para su oclusión y/o para su degradación 

dentro del perfil. En la región pampeana húmeda central se conocen nuevas relaciones 
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suelo/manejo que permiten un mejor ordenamiento del territorio agrícola. En este 

sentido, queda abierto el camino de la investigación hacia un rediseño sostenible de los 

agroecosistemas. Para ello, será necesario profundizar los estudios de transporte de 

estos contaminantes, aumentando el muestreo durante períodos muy cercanos a los 

eventos de lluvia y picos de drenaje y comprender su movimiento en forma soluble en la 

zona saturada, dado que pueden recorrer grandes distancias y amenazar el suministro de 

agua y el ambiente acuático. También, los monitoreos deberían extenderse a plazos más 

largos, dada la posibilidad de encontrar cantidades crecientes en las aguas subterráneas 

utilizadas para el consumo humano. La inclusión de nuevas formulaciones y sus 

posibles metabolitos es una tarea pendiente.  
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