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El suelo y el clima como factores para la estimación de GEI 

En el año 1988 y luego de reconocer que el cambio climático genera consecuencias problemáticas que se expresan 
a nivel global, la Organización Meteorológica Mundial (OMM) y el Programa de las Naciones Unidas para el 
Medio Ambiente (PNUMA), crearon conjuntamente el Grupo Intergubernamental de Expertos sobre el Cambio 
Climático (IPCC, por sus siglas en inglés). Una de las actividades del IPCC consiste en complementar la 
Convención Marco de las Naciones Unidas sobre el Cambio Climático (CMNUCC), mediante su trabajo en materia 
de metodologías para los inventarios nacionales de gases de efecto invernadero, de modo de orientar su 
elaboración.  En el año 2006, el IPCC realiza la publicación de la Directrices para los inventarios nacionales de 
gases de efecto invernadero en su versión actualizada (IPCC, 2006). 

Para estimar las existencias carbono y la emisión y absorción de los gases de efecto invernadero asociadas con las 
actividades de la agricultura, silvicultura y otros usos de la tierra (AFOLU), se necesita información  que represente 
a varias categorías de uso de la tierra. Estas categorías se estratifican en base a prácticas de uso y a características 
biofísicas, como por ejemplo según el clima o la zona ecológica, el suelo, el tipo de vegetación, etc. Así se crean 
unidades espaciales más homogéneas que se utilizan en la estimación de las emisiones y absorciones de gases de 
efecto invernadero, y en la evaluación de los cambios en las existencias de carbono.  

En este contexto y con estos objetivos, es que el IPCC establece modelos por defecto de clasificación del suelo y 
del clima, y señala como ejemplos de estratificaciones para la estimación de las emisiones y absorciones de Nivel 1 
los siguientes:   

 
Tabla 1: Estratificaciones de clima y suelo para los métodos de estimación de las emisiones de Nivel 1.  

Factor Estrato 

Clima 

Boreal 
Templado frío seco  
Templado frío lluvioso 
Templado cálido seco  
Templado cálido húmedo 
Tropical seco  
Tropical húmedo 
Tropical lluvioso  

Suelo 

Arcilla de alta actividad  
Arcilla de baja actividad  
Arenoso  
Espódico  
Volcánico  
Humedal  
Orgánico 

Fuente: adaptado de Bickel, et al. 2006. 
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Los métodos de cálculo de emisiones de GEI contenidos en las directrices del IPCC  (IPCC, 2006) difieren en su 
grado de complejidad,  yendo desde  niveles simples avanzando a niveles de mayor complejidad.  Estos niveles de 
complejidad se conocen con el nombre de Nivel 1, Nivel 2 y Nivel 3 respectivamente. 

En el caso del Nivel 1, se basa en la utilización de parámetros  globales o regionales que por defecto propone el 
IPCC. Los métodos están diseñados para que resulten los más simples de usar. En el caso del Nivel 2, los métodos 
consideran datos específicos locales. Se emplea el mismo abordaje metodológico que en el Nivel 1, pero se aplican 
factores de emisión que se basan en datos específicos del país o de la región, sobre todo en lo referido a las 
categorías más importantes de uso de la tierra,  utilizándose datos de resolución temporal y espacial y de actividad 
más desagregados.  El Nivel 3, involucra mayor detalle aún, e incluso se pueden proponer modelos locales. Se 
utilizan métodos de orden superior, incluidos modelos y sistemas de medición de inventario, hechos a medida para 
satisfacer las circunstancias nacionales que se repiten con el tiempo, basados en datos de la actividad de alta 
resolución y desagregados a nivel sub-nacional, logrando así mayor certeza en las estimaciones.  

 

El IPCC y la Clasificación de los suelos para el inventario de GEI 

Como se mencionara anteriormente, en las guías o directrices del IPCC, se establece una estratificación de los tipos 
de clima y tipos de suelos. En el caso de la estratificación del clima (Figura 1), las regiones climáticas se clasifican 
para aplicar las emisiones y los factores de cambio para estimar la biomasa, la materia orgánica muerta y los 
cambios en las existencias del carbono del suelo. Esta clasificación se utiliza en los métodos de Nivel 1 porque los 
factores por defecto de cambio en las emisiones y existencias se obtuvieron utilizando este modelo.  

 

Figura 1: Distribución mundial de las zonas climáticas del IPCC. Fuente: Tomado y Adaptado de FAO, Proyecto Ex - Act 
(2013). Directrices del IPCC 2006.  

 

En el caso de la estratificación de los suelos, su clasificación se utiliza como datos de apoyo para los métodos de 
estimación de emisiones a Nivel 1, y contribuye a estimar los cambios en los contenidos de carbono del suelo a 
partir de la aplicación de los factores de referencia y de cambio en el contenido del mismo. También se aplica para 
cuantificar las emisiones de NO2, sobre todo en suelos orgánicos.   

 

 



Clasificación de los suelos según el IPCC 

La  clasificación de suelos del IPCC se encuentra desarrollada en la Directrices del IPCC 2006. Establece la 
división de los tipos de suelos en 7 categorías o clases y su fundamento principal se basa en el concepto de que la 
textura del suelo y la mineralogía de las arcillas, tienen un fuerte efecto en el contenido y conservación de materia 
orgánica  (Scott et al. 2002).  

Cabe señalar que esta propuesta de clasificación conlleva en sí misma cierto grado de incertidumbre que está dada 
por las escalas y el procedimiento en cómo se realizan los agrupamientos para establecer dichas categorías o clases 
(Batjes, 2010). Podría decirse que en esta clasificación de suelos, se observa una mayor generalización de los tipos 
de suelos que involucra una amplia variación en la referencia a los cambios en el contenido de carbono, marcando 
una visión un tanto reduccionista respecto a otras clasificaciones, como por ejemplo la Taxonomia de suelos 
(USDA, 2007). 

 

Clave para la Clasificación de suelos según el IPCC 

Según las Directrices 2006 del IPCC, la clasificación de suelos establece dos grandes divisiones: suelos orgánicos y 
suelos minerales.   

 

Clave para la identificación de suelos orgánicos (FAO 1999): 

De modo general, los suelos orgánicos (ORG) son aquellos que se forman bajo condiciones de saturación de agua, 
donde la descomposición es en gran parte reducida.  

Los suelos orgánicos se identifican en base a los criterios 1 y 2, o en base a los criterios 1 y 3, que aparecen a 
continuación:  

1. Grosor del horizonte orgánico igual o superior a 10 cm. Un horizonte de menos de 20 cm debe tener al menos el 
12 por ciento de carbón orgánico cuando se mezcla a una profundidad de 20 cm.  
 

2. Los suelos que no se saturan con agua durante algunos días deben contener más del 20 por ciento de carbón 
orgánico en peso (es decir, aproximadamente el 35 por ciento de materia orgánica).  
 

3. Los suelos que están sujetos a episodios de saturación y tienen:  

 a) Al menos el 12 por ciento de carbón orgánico en peso (es decir, alrededor del 20 por ciento de materia 
orgánica) si el suelo no tiene arcilla;  

 b) Al menos el 18 por ciento de carbono orgánico en peso (es decir, aproximadamente el 30 por ciento de 
materia orgánica) si el suelo tiene un 60 % de arcilla o más; o  

 c) Una cantidad intermedia proporcional de carbono orgánico para cantidades intermedias de arcilla.  

Clasificación del suelo mineral por defecto para categorizar los tipos de suelos: 

Los suelos minerales son todos aquellos tipos de suelos que no se clasifican como orgánicos (Tabla 2).  

 



Tabla 2: Criterios para la clasificación de los suelos según el IPCC 
Clases o 

categorías de 

suelos minerales 

 

Criterios para la clasificación 

HAC 

Suelos con 
minerales 

arcillosos de alta 
actividad 

Son suelos entre leve y moderadamente meteorizados, dominados por minerales 
silicato-arcillosos 2:1, como la motmorillonita, promoviendo la estabilización de la 
materia orgánica por largos períodos de tiempo (Scott et al. 2002) 

LCA 

Suelos con 
minerales 

arcillosos de baja 
actividad 

Son suelos muy meteorizados, con predominio de minerales arcillosos 1:1 no 
expandentes, como la caolinita y los sesquióxidos (hierro amorfo y óxidos de 
aluminio), con una baja capacidad de estabilizar la materia orgánica (Scott et al., 2002) 
y con una capacidad de intercambio catiónico menor a 24 cmolc Kg-1 de arcilla (Batjes, 
2010). Responden rápidamente a los cambios en el balance de carbono (Landcare 
Research, 2014). Comprenden a los suelos  con altas tasas de meteorización de 
regiones tropicales y subtropicales 

SAN 

Suelos arenosos 

Incluyen a todos los suelos arenosos (independientemente de su clasificación 
taxonómica) que tienen menos de un 8% de arcilla y más de un 70% de arena, en base 
a análisis de textura estándar. Tienen una baja estabilidad estructural y una baja 
capacidad para estabilizar el carbono 

VOL 

suelos derivados 
de cenizas 
volcánicas 

Son suelos derivados de cenizas volcánicas, con mineralogía alofánica, generalmente 
ricos en carbono y de alta fertilidad 

AQU 

Suelos ácuicos 

Son definidos como suelos minerales desarrollados en condiciones pobremente 
drenadas y en ambientes húmedos, como puede ser el caso de los suelos gley. Tienen 
altos contenidos de materia orgánica, por una reducción en su tasa de descomposición. 
Presentan drenaje limitado, periódicas inundaciones y condiciones anaeróbicas 

POD 

Suelos Podzoles 

Esta La categoría de fue incluida para agrupar a suelos ácidos con texturas medias a 
finas de zonas templadas (ver clima según IPCC).  Estos suelos no tienen ni arcillas de 
alta actividad ni drenaje impedido, pero acumulan materia orgánica ya que está 
protegida de la descomposición por la acidez del suelo y la formación de complejos 
con el hierro y el aluminio. Son suelos que muestran una fuerte podzolización 

 

Armonización de la clasificación del IPCC con las Clasificaciones de suelos   según la WRB y la Soil 
Taxonomy 

La clasificación de suelos del IPCC puede armonizarse con las clasificaciones de suelos según la taxonomía del 
USDA Soil Taxonomy (USDA, 2007) y según la Base Referencial Mundial del Recurso Suelo WRB (FAO, 1999). 
Ambas clasificaciones se corresponden con una misma y única clasificación de suelos del IPCC que agrupa a los 
suelos en siete clases, tal lo que se muestra en el Tabla 2.  

Para poder transformar las clasificaciones de suelos según la Soil Taxonomy y la WRB en las clases de suelos 
según el IPCC, se realizan procedimientos simples y en algunos casos procedimientos arbitrarios (Batjes, 2010).  

Descripción del procedimiento para la realización de los agrupamientos de los suelos (adaptado de Batjes, 2010). 

El procedimiento general para la clasificación de los suelos según el IPCC comienza diferenciando los suelos 
orgánicos de los suelos minerales, según clave para la identificación de suelos orgánicos (FAO 1999), descripta 
precedentemente. Ya diferenciados los suelos orgánicos, se avanza en la identificación de cada uno de los 6 tipos 
de suelos minerales, aplicando los criterios descriptos en el Tabla 2.   

Para la clasificación de los suelos minerales, se comienza por identificar los suelos arenosos, considerando que 
deben cumplir con la condición de tener más de un 70% de arena y menos de un 8 % de arcilla, diferenciando la 
textura de 0 a 30 cm y de 30 a 100 cm de profundad  (HWSD, 2009).   

Luego se separan los suelos ácuicos o gley, para posteriormente seguir con los suelos volcánicos. Paso seguido, se 
caracterizan los suelos que son dominados por fuertes signos de podzolización. Así quedan por agrupar los suelos 
minerales remanentes que son los que presentan arcillas de alta o baja actividad. Para la diferenciación de estos dos 



tipos de suelos minerales, deben considerarse las características señaladas en el Tabla 2 respecto a la actividad de 
las arcillas.   

A continuación se presentan los esquemas simplificados para la armonización de las tres clasificaciones:   

 

 

Figura 2: Modelo de clasificación para los tipos de suelo mineral basado en la taxonomía del USDA (IPCC, 200 
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Figura 3: Modelo de clasificación para los tipos de suelo mineral basado en la clasificación de la Base Referencial Mundial 
del Recurso del Suelo – WRB (IPCC, 2006). 

 

Tabla 3: Armonización inicial de las Clasificaciones de suelos según USDA, WRB e IPPC (IPCC, 2006;  Batjes, 2010). 

Clasificación según la Soil 

Taxonomy (USDA) 
Clasificación según la WRB Clasificación según el IPCC 

Molisoles, Vertisoles, Alfisoles con 
alta saturación de bases, Aridisoles, 
Inceptisoles. 

Leptosoles, Vertisoles, 
Kastanozems, Chernozems, 
Phaeozems, Luvisoles, Alisoles, 
Albeluvisoles, Solonetz, 
Calcisoles, Gypsisoles, 
Umbrisoles, Cambisoles, 
Regosoles 

HAC: Suelos arcillosos de alta 
actividad 

Ultisoles, Oxisoles, Alfisoles con 
baja saturación de bases (acídicos). 

Acrisoles, Lixisoles, Nitisoles, 
Ferralsoles, Durisoles 
(Plinthosoles)  

LCA: suelos arcillosos de baja 
actividad 

Psamments Arenosoles SAN: suelos arenosos 
Andisoles Andosoles VOL: suelos volcánicos 
Subórdenes Acuico. Gleysoles AQU: suelos de humedales 
Spodosoles Podzoles POD: suelos podsólicos 
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Utilización de la Clasificación de suelos según el IPCC 

Elaboración de inventarios de GEI 

La clasificación de suelos del IPCC facilita los procedimientos para la elaboración de los inventarios de GEI. 
Permite comprender los aspectos generales relacionados con la representación de los sistemas, lo que va a ser 
necesario posteriormente para aplicar los métodos de estimación específicos, para una categoría en particular de 
uso de la tierra y/o de fuente de emisión (IPCC, 2006). 

Ésta agrupación de los suelos en las 7 clases descriptas, se aplica por defecto en el cálculo de las emisiones de GEI 
a Nivel 1, para la estimación de los cambios en las existencias de carbono del suelo (elaboración de los inventarios 
GEI). Los contenidos de carbono de referencia y los factores de cambio del mismo que se utilizan por defecto en 
los cálculos, fueron obtenidos de acuerdo con estos tipos de suelos (Bickel, et al. 2006). Los contenidos de carbono 
para suelos minerales en relación a las distintas regiones climáticas definidas por el IPCC, están tabulados como se 
aprecia en el Tabla 4.  

 

Tabla 4: Referencia por defecto para la vegetación nativa, de las existencias de carbono orgánico en suelos minerales (Tn C 
ha-1) entre 0 y 30 cm de profundidad (IPCC, 2006). 

Región climática 
Suelos 

HAC 

Suelos 

LAC 

Suelos 

SAN 

Suelos 

POD 

Suelos 

VOL 

Humedales 

AQU 

Boreal 68 NA 10# 117 20# 146 
Templado frío seco 50 33 34 NA 20# 87 Templado frío húmedo  95 85 71 115 130 
Templado cálido seco 38 24 19 NA 70# 88 Templado cálido húmedo 88 63 34 NA 80 
Boreal seco 38 35 31 NA 50# 

86 Tropical húmedo 65 47 39 NA 70# 
Tropical muy húmedo 44 60 66 NA 130# 
Tropical montano 88* 63* 34* NA 80* 

 

Según el IPCC 2006 (Tabla 4), los datos se derivaron de bases de datos sobre suelos descriptas por Jobbagy y 
Jackson (2000) y por Bernoux et al. (2002). Se indican las existencias medias. Se supone una estimación de error 
nominal de ±90% (expresado como desviaciones estándar 2x como porcentaje de la media) para los tipos de suelo 
por clima. NA significa ‘no aplicable’ porque, normalmente, estos suelos no se encuentran en ciertas zonas 
climáticas. # Indica donde no hay datos disponibles y se mantuvieron los datos por defecto de las Directrices del 
IPCC de 1996. * No se dispuso de datos para estimar directamente las existencias de carbono de referencia para 
estos tipos de suelo en el clima tropical montano, por lo que las existencias se basaron en estimaciones derivadas de 
la región templada cálida húmeda en las que las temperaturas y las precipitaciones anuales medias son similares  

Es de destacar que si se quisiera redefinir la clasificación del IPCC en cuanto a cómo realizar los agrupamientos de 
los suelos, sería necesario especificar nuevos criterios para agrupar los suelos por tipo de clima, lo que requeriría de 
nuevas referencias en los contenidos de carbono y en los factores de cambio (Batjes, 2010).   

 

Mapa Mundial de Clasificación de Suelos según el IPCC 

Hay antecedentes en relación a la utilización de la clasificación de suelos según la WRB y su transformación en las 
clases de suelos según el IPCC. Tal el mapa de la clasificación de suelos según del IPCC que muestra su 
agrupación y distribución a nivel mundial (Batjes, 2010). Dicho mapa obtuvo a partir de la Base Mundial de Datos 
de Suelos Armonizada (HWSD, por sus siglas en inglés;  FAO/IIASA/ISRIC/ISS-CAS/JRC, 2012).  

La HWSD resume la información de suelos actualmente disponible a nivel regional, indicando los tipos de suelos 
más comunes de cada región. Sintetiza como se relacionan los suelos con el clima, la vegetación y la geografía de 
los continentes y puede usarse conjuntamente con mapas mundiales  de regiones climáticas, zonas de vegetación o 
de estadíos de degradación de suelos. Resume la información de suelos en distintas escalas, y como resultado 



nominal, la HSWD presenta una escala que va de 1:1  a 1:5 millones, dependiendo del área en consideración. Este 
tipo de escala puede ser usada a Nivel 1, pero no puede ser usada a Nivel 2 o 3, ya que utilizar el mapa de la 
HWSD para representar las clases de suelos según IPCC a nivel mundial, envuelve una marcada pérdida de detalle 
(Batjes, 2010).  
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Figura 4. Distribución mundial de las clases de suelos por defecto del IPCC derivadas de la Base mundial armonizada de datos 
de suelos. Fuente: Adaptado de Batjes, 2010 

 

Es de destacar que a la escala de trabajo que se realizó el mapa mundial y considerando los criterios de 
agrupamiento que realiza el IPCC, todos los suelos de la Argentina aparecen clasificados como HAC o suelos 
arcillosos de alta actividad. Que expuesto así que el trabajo realizado no refleja los diferentes Órdenes de suelos 
que presenta nuestro país.  

 

Utilización en modelos de cálculo de emisiones: modelo EX-ACT de FAO 

EX-ACT es una herramienta desarrollada por la Organización de Naciones Unidas para la Alimentación y la 
Agricultura (FAO), dirigida a estimar el impacto de proyectos de desarrollo agrícola y forestal sobre las emisiones 
de gases de efecto invernadero. Es un sistema de evaluación ex–ante del balance de carbono basado en el uso de la 
tierra, el cual mide los sumideros de C y los cambios producidos, expresados en tCO2e ha-1 año-1. Contribuye al 
diseño de proyectos o programas y su evaluación económica y ambiental en relación al cambio climático. El 
resultado principal consiste en el balance de carbono de las actividades planificadas.  

La herramienta EX–ACT ha sido desarrollada utilizando las Directrices del IPCC, con la base de los coeficientes 
por defecto y para métodos del Nivel 1. Luego fue actualizada y completada con otras metodologías existentes, 
pudiéndose emplear para el Nivel 2.  

En el caso de la evaluación del balance de carbono del suelo de los distintos proyectos, esta herramienta propone la 
utilización de la clasificación de suelos según el IPCC y en su base de datos dispone los contenidos de carbono de 
referencia y los factores de cambio del mismo que se utilizan por defecto para la metodología Nivel 1.  

 

Una primera aproximación a la clasificación de suelos según el IPCC en la Provincia de Buenos Aires 

Habiendo recorrido los aspectos conceptuales de la clasificación de suelos según el IPCC y su armonización con la 
Soil Taxonomy, observando el mapa mundial de clasificación de suelos según el IPCC y teniendo en consideración 
las aplicaciones utilitarias de la misma, se planteo avanzar en la clasificación de los suelos de la Provincia de 
Buenos Aires, según los criterios establecidos por el IPCC y la HWSD.  

 



Metodología de trabajo 

En un trabajo realizado por Monguini et al. (2013), se conformó una base de datos de los suelos de la Provincia de 
Buenos Aires a escala 1:500.000 y 1:50.000, según los casos y la información disponible, conformado por un total 
de 200 sitios. Entre las variables edáficas cuya información se sistematizó y digitalizó,  discriminadas por 
horizontes, se encuentran el contenido de arcilla, limo, arena y carbono orgánico, entre otras.   

Para avanzar en la clasificación de los suelos de la provincia de Buenos Aires según el IPCC, se comenzó por 
estandarizar la base de datos anteriormente descripta con los criterios establecidos para otras bases mundiales de 
datos de suelos. En este trabajo, se optó por transformar las distintas variables según la metodología descripta en la 
HWDB (2012) y lo sugerido por Batjes (2010). Se completaron los campos que se muestran en el Tabla 5, con 
aquellas variables edáficas necesarias para avanzar en la clasificación. 

 
Tabla 5: Campos utilizados para la armonización de la base de datos de los suelos de la Provincia de Buenos Aires con la 
HWDB 

 

 

En la HWDB las variables físicas y químicas están expresadas para dos capas de suelo, la capa superficial de 0 a 30 
cm de profundidad y la capa subsuperficial de 30 a 100 cm. Por lo tanto, se realizó la conversión de las variables 
ponderando su valor por la profundidad de los distintos horizontes. 

La clasificación de suelos del IPCC requiere como variables de entrada, el contenido de arena (ARE), arcilla 
(ARC) y la capacidad de intercambio catiónico de la arcilla (CIC ARC). Las dos primera variables se encontraban 
presentes en la base de datos original (Monguini, et al. 2013), no así la CIC de la arcilla. La estimación de esta 
última se realizó a través de funciones de pedotransferencia a partir de los valores de CIC del suelo (T),  el 
contenido de carbono orgánico (COx), y el contenido de arcilla (ARC), tal como se muestra en la Ecuación 1. La 
CIC del carbono orgánico se tomó como constante en 350 cmolc/kg de carbono. 

 

Ecuación para la estimación de la CIC de la arcilla 

 

 

A partir de las coordenadas geográficas de la base de datos de los suelos de la Provincia de Buenos Aires, se 
realizaron mapas de las distintas variables físicas y químicas del suelo. Para ello se interpolaron los valores de los 
distintos perfiles con el método Krigging Universal, utilizando el programa ArcGis 10. Para el caso de la arena (%), 
la arcilla (%), el carbono orgánico (%) y la de la CIC de las arcillas, se ponderaron los valores de dichas variables 

Campo HWDB Descripción Unidades 

T_SAND Contenido de Arena %  
T_SILT Contenido de Limo % 

T_CLAY Contenido de Arcilla % 
T_USDA_TEX_CLASS Clase Textural según USDA - 

T_REF_BULK_DENSITY Densidad Aparente de Referencia Mg/m3 
T_OC Contenido de Carbono Orgánico % 

T_PH_H20 pH en agua "-log(H+)" 
T_CEC_CLAY Capacidad de Intercambio Catiónico de la Arcilla cmol/kg 
T_CEC_SOIL Capacidad de Intercambio Catiónico del Suelo cmol/kg 

T_BS Porcentaje de Bases de Intercambio % 
T_TEB  Total de Bases de Intercambio cmol/kg 

T_CACO3 Contenido de Carbonato % 
T_ESP Contenido de Sodio % 
T_ECE Conductividad Eléctrica dS/cm 



según la profundidad de los horizontes para obtener una capa de suelos superficial, con una profundidad de 30 cm  
y otra capa de suelo subsuperficial, con una profundidad de 30 a 100 cm.  

 

Resultados y conclusiones 

Con esta metodología se obtuvieron diferentes mapas que permitieron avanzar en la clasificación de los suelos. En 
primer lugar se construyó un mapa que representa la distribución espacial de la arena, la arcilla y la CIC de la 
arcilla a los 30 cm de profundidad, tal como se observa en el Mapa 1. De esta manera se pudieron identificar los 
suelos minerales arenosos (SAN) que presentan menos de un 8 % de arcilla y más de un 70 % de arena. De allí que 
se estratificaron los porcentajes de arena en 2 clases, donde el 70 % constituye el límite entre ambas clases. En el 
caso de las arcillas, también se estratificó  en dos clases, de manera de poner en evidencia las texturas que poseen 
más o menos que un 8 % de arcilla. 

 

 

Mapa 1: Distribución de los contenidos de arcilla, arena y CIC de las arcillas en la Provincia de Buenos Aires 

 

Para avanzar en la identificación de los suelos minerales arcillosos con alta actividad (HAC), se estratificaron los 
valores estimados de la CIC de las arcillas (Ecuación 1), considerando el valor de corte de 24 cmolc /kg, que es la 
CIC de las arcillas que permite separar los suelos HAC de los suelos LAC.  

En el Mapa 2 puede observarse la distribución espacial de los suelos SAN y los suelos HAC de la Provincia de 
Buenos Aires. 

 



 

Mapa 2: Distribución espacial de los suelos San y los suelos HAC de la Provincia de Buenos Aires 

 

En el caso de los suelos AQU, se construyó un mapa que refleja la distribución de los suelos del suborden ácuico de 
la Soil Taxonomy (Mapa 3).  

 

 

Mapa 3: Distribución de los suelos ácuicos según la Soil Taxonomy  



 

De la información brindada por cada uno de los tres mapas presentados, se concluye que, en una primera 
aproximación, la Provincia de Buenos Aires presenta suelos de tres categorías de las siete que establece el IPCC: 
HAC, AQU y SAN. Del total de la superficie de la provincia de Buenos Aires, aproximadamente el 82,7% del área 
corresponde a suelos con arcilla de alta actividad, el 12% a suelos ácuicos y el 3,1 % a suelos arenosos. El 
porcentaje restante corresponde a rocas y áreas misceláneas. 

Como era de esperar, hay una gran reducción en los tipos de suelos identificados según el IPCC y esto se debe a la 
forma en que se realiza el agrupamiento de los suelos en la clasificación propuesta, cuestión importante de señalar 
si se la compara con los órdenes de suelos presentes en la provincia según la clasificación de la Soil Taxonomy.  

Uno de los aspectos interesantes de discutir, es lo que sucede con las arcillas y la distribución de su CIC. Como se 
observa en los Mapas 1 y 2, hacia el oeste de la provincia, la CIC adquiere valores interesantes, llegando a superar 
los 75 cmolc/kg de arcilla, lo que hace que sólo se identifiquen suelos HAC.   

Estos valores de CIC de las arcillas en los suelos del oeste, coinciden con lo señalado por  Iñiguez y Scoppa (1970). 
Por ejemplo, en las Series Junín y Saforcada, se observan valores  de CIC de las arcillas que van desde 55 a 94 
cmolc/kg y desde 109 a 125 cmolc/kg respectivamente, siendo estos valores comunes  en muchos suelos de la 
Región Pampeana. 

Entre las razones que justifican estos valores de CIC de las arcillas, se señalan la presencia de aproximadamente un 
10 % de arcilla montmorillonita uniforme a lo largo del perfil en dichas series, la presencia de material alofánico, la 
naturaleza  y composición de la fracción con capacidad de intercambio, la composición mineralógica de la fracción 
más gruesa con presencia de trizas de vidrio volcánico y feldespatos, entre otros factores. 

Además se sabe que la principal arcilla presente en el horizonte superficial de los suelos de Buenos Aires es la illita 
(Iñiguez y Scoppa, 1970), arcilla de tipo 2:1. Este aspecto refuerza el hecho de que estos suelos sean clasificados 
como arcillosos de alta actividad, presentando una textura con más de 8% de arcilla.  

Según Galantini et al. (2004), en suelos de pastizales con texturas de limosas a arenosas de la región centro-sur 
semiárida pampeana, la materia orgánica está en estrecha relación con los contenidos de las fracciones finas (limos 
y arcillas), sugiriendo la existencia de varios mecanismos que actúan en la protección de la materia orgánica de la 
descomposición microbiana. Esto señala que existen posibles efectos de la textura de estos suelos en  la estabilidad 
de la materia orgánica, afectando marcadamente su  dinámica y calidad.   

Lo aquí avanzado en el intento de clasificar a los suelos de Buenos Aires según el IPCC, induce a pensar que es 
necesario profundizar en estos aspectos, y en cómo considerar los criterios de clasificación propuestos por el IPCC 
para su utilización en los suelos argentinos. Tener presente que los suelos son los grandes reservorios de carbono y 
que 2/3 de nuestro país corresponde a zonas áridas y semiáridas con medios a bajos contenidos de materia orgánica 
y de arcillas que se caracterizan por tener diferente CIC y un comportamiento particular frente a la materia 
orgánica.  
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Introducción  

La variabilidad interanual del clima ha sido históricamente uno de los principales factores de riesgo para la 
producción agropecuaria. La ocurrencia de años secos, excesivamente húmedos, calurosos o fríos altera la 
productividad primaria y afecta los ingresos sectoriales y nacionales. Los cambios observados en las últimas 
décadas en el clima de las regiones aptas para la producción agropecuaria de Argentina , sea en valores medios 
como en frecuencia e intensidad de ocurrencia de eventos climáticos extremos (sequías, inundaciones, olas de 
calor), agudizaron la problemática, aumentaron la preocupación del sector y pusieron de manifiesto la necesidad de 
contar con información de apoyo y opciones de producción para enfrentar y reducir los riesgos climáticos.  

El sistema climático incluye procesos que provocan variabilidad a diferentes escalas temporales: días (variabilidad 
del tiempo), meses o estaciones (variabilidad interanual del clima), décadas (variabilidad interdecádica), y hasta 
siglos (tendencia de largo plazo asociado al cambio climático). Todos esos procesos actúan simultáneamente y dan 
como resultado la variabilidad climática observada.  

Por diferentes motivos, existen dudas sobre el cambio climático. La gente en general se pregunta: ¿Porque si el 
clima cambió siempre hoy se habla de cambio climático? ¿Qué diferencias hay entre otros cambios y éste que hoy 
vivimos? ¿El cambio climático altera la ocurrencia o intensidad de eventos extremos? ¿Por qué las lluvias son cada 
vez más intensas? ¿Los períodos secos y húmedos que estamos acostumbrados a ver: tienen algo que ver con el 
cambio climático? 

La teoría del cambio climático sostiene que la temperatura del planeta viene incrementando desde hace 
aproximadamente un siglo y medio debido a las emisiones de gases efecto invernadero derivadas de las actividades 
antropogénicas (uso de energía fósil, cambio en el uso del suelo).  

En la Figura 1 se presenta un ejemplo de la variabilidad de la lluvia a diferentes escalas temporales en la localidad 
de Córdoba para el período 1901-2010. En la parte (a) se muestran los datos observados. En la (b) la tendencia de 
largo plazo (explicada por la relación entre la serie de lluvia y la temperatura del planeta) que representa el efecto 
del cambio climático. En este caso, la lluvia aumentó 266mm (+38%) a lo largo de los 110 años comprendidos 
entre 1901 (692mm) y 2010 (958mm). En la parte (c) se indica la variabilidad de la lluvia a escala decadal (luego 
de quitar la tendencia de largo plazo) y se observan períodos con lluvias tendientes a estar por encima (p.e. décadas 
del 70’s y 80’s) o por debajo (décadas de los 40’s y 50’s) de lo normal. Finalmente, en la parte (d) se presenta la 
variabilidad interanual de la lluvia luego de quitar la tendencia de largo plazo y la variabilidad decadal. La 
proporción de la varianza explicada por la variabilidad interanual (48%) triplica a la explicada por el cambio 
climático (15%) y supera en casi un 50% a la explicada por la variabilidad entre décadas (37%). Este 
comportamiento se repite en gran parte de las localidades de la región y nos demuestra la importancia relativa de la 
variabilidad climática interanual (incluyendo la ocurrencia de eventos extremos) al momento de identificar medidas 
de adaptación que faciliten la toma de decisiones y la planificación de las actividades agropecuarias en el corto y 
mediano plazo.   

 



 

 

Figura 1: Lluvia anual en la localidad de Córdoba para el record 1901-2011 y su descomposición según tres fuentes de 
variabilidad: tendencia, variabilidad interdecádica y variabilidad interanual. a) Valores observados b) Tendencia de largo plazo 
de la serie, c) Variabilidad interdecádica de la lluvia (luego de quitar la tendencia de largo plazo, d) Anomalías interanuales de 
la lluvia (luego de quitar la tendencia y la variabilidad interdecádica) 

 

De acuerdo a la definición del Panel Intergubernamental sobre Cambio Climático (IPCC) “la adaptación se refiere a 
los ajustes en sistemas humanos o naturales como respuesta a estímulos climáticos reales o proyectados, o sus 
efectos, que pueden moderar el daño o aprovechar sus aspectos beneficiosos” (IPCC, 2001).   

Varios autores coinciden en afirmar que para moderar los  riesgos climáticos primero se deben entender los 
sistemas actuales de producción y las causas de vulnerabilidad relacionadas al clima. Es importante destacar que la 
vulnerabilidad depende del impacto provocado por el evento y de la capacidad adaptativa del sector. La capacidad 
adaptativa, o capacidad de reacción para enfrentar el riesgo climático, depende de factores económicos y sociales y 
está desigualmente distribuida entre y dentro de las poblaciones. Por eso, es preciso conocerla para identificar 
medidas o estrategias de acción tendientes a aminorar los riesgos, ya sea reduciendo los impactos ó aumentando la 
capacidad de reacción de los actores involucrados. Baetghen (2010) propone que una de las mejores opciones para 
adaptarse al cambio climático futuro es asistir a los productores para que puedan enfrentarse a la variabilidad actual 
del clima. Mejorar la planificación de las actividades y facilitar la toma de decisiones relacionadas con la 
variabilidad climática interanual mejora la capacidad de las sociedades para adaptarse a cambios de largo plazo en 
el clima (Hansen et al., 2007).  

Este capítulo es una recopilación de información generada en el país y tiene como objetivo presentar las diferentes 
fuentes de variabilidad climática, sus impactos y las posibilidades de adaptación en el sector agropecuario.  

 

Variabilidad climática interanual y eventos extremos 

En los últimos años, se observó un aumento en la frecuencia e intensidad de los eventos climáticos extremos 
asociados a una mayor variabilidad climática (IPCC, 2012).  En Argentina se ha observado un aumento 
significativo de la frecuencia e intensidad de eventos extremos de precipitación, en particular en el centro y este del 



país (Re & Barros, 2009). 

La ocurrencia de sequías, inundaciones, olas de calor, caída de granizo de gran tamaño, y ocurrencia de huracanes 
de mayor intensidad aumentó en gran parte de la región Latinoamericana, donde también se registraron eventos 
climáticos sin precedentes (como la ocurrencia del Huracán Catarina en el sur de Brasil) (Magrin et al., 2007a).  

Desde el comienzo del siglo XXI varios eventos climáticos destacables alteraron la producción agropecuaria de 
Argentina, provocando notables pérdidas al sector. Como ejemplos extremos y de gran cobertura espacial pueden 
citarse: a) las inundaciones ocurridas en 2000-2001 que ocasionaron pérdidas de 700 millones de dólares (70% de 
las pasturas, 50 a 60% de la producción de maíz y trigo; 15% de la producción de leche) (MAGyP 2011); y b) la 
sequía 2008-2009 con lluvias entre 40% y 60% inferiores a lo normal (algunos sitios registraron el menor valor en 
los últimos 47 años) y pérdidas de producción de 29% en soja, 20% en trigo, 19% en girasol, 12% en maíz, y 
reducción del 40% del área sembrada con trigo en 2009 (Magrin et al 2012) 

Una de las principales fuentes de variabilidad climática a escala estacional y anual en varias partes del mundo es el 
fenómeno de El Niño Oscilación del Sur (ENOS), resultante de una interacción entre el océano y la atmósfera en el 
Océano Pacifico tropical (Trenberth 1996; Trenberth 1997). Durante las fases extremas del ENOS (El Niño y La 
Niña) se producen cambios en los parámetros climáticos, especialmente la lluvia, que explican gran parte de la 
variabilidad interanual del clima de Argentina (Grimm et al 2000; Barros et al 2008a). Durante los años El Niño/La 
Niña se registran precipitaciones superiores/inferiores a lo normal durante el trimestre octubre- diciembre y durante 
el otoño del año siguiente (Ropelewski and Halpert, 1989), que afectan significativamente la producción 
agropecuaria (Magrin et al, 1998; Podestá et al., 1999; Ferreira et al., 2001). En partes de la región Pampeana, la 
probabilidad de obtener rendimientos superiores a lo normal durante los años El Niño alcanza el 70% en maíz y 
90% en soja; mientras que la probabilidad de obtener rendimientos inferiores a lo normal en años La Niña puede 
llegar al 90% en ambos cultivos (Magrin et al, 1998). 

La variabilidad interanual de la precipitación responde también otras causas, distintas a las fluctuaciones de la 
temperatura superficial del mar del Pacífico ecuatorial, que son menos conocidas. No obstante, se sabe por ejemplo 
que las precipitaciones en el oeste y centro de la Argentina responden también a la temperatura superficial del mar 
en el Atlántico Sur y en otras regiones remotas (Castañeda y Barros 2001).  

A continuación se presentan varias medidas de adaptación tendientes a reducir los impactos de la variabilidad 
climática interanual basadas en el uso de pronósticos climáticos; sistemas de monitoreo y alerta temprana; y uso de 
seguros agrícolas.  

 

Pronósticos climáticos 

El uso de pronósticos climáticos es un buen ejemplo de adaptación a la variabilidad climática interanual. La 
incertidumbre climática asociada a la variabilidad interanual, suele conducir a estrategias de manejo conservadoras 
para reducir los riesgos de pérdidas en años desfavorables; aunque este comportamiento perjudique los ingresos en 
los años favorables. La disponibilidad de pronósticos basados en ENOS puede mejorar la toma de decisiones, 
reduciendo las pérdidas en años climáticamente desfavorables y aumentando los beneficios en años favorables 
(Stern y Easterling, 1999).  

La ocurrencia de cada fase extrema (El Niño, La Niña) puede pronosticarse con varios meses de anticipación. Si 
bien existen incertidumbres en los pronósticos, y el comportamiento del clima puede ser espacialmente variable 
dentro de cada fase, varios trabajos (Magrin et al., 2000a,b; Podestá et al., 1999) han demostrado que, durante los 
años El Niño (con buena disponibilidad hídrica durante la primavera y comienzo del verano, y perspectivas de 
rindes elevados) las siembras tempranas y con suficiente disponibilidad de nutrientes favorecen la productividad 
del maíz y la soja en la Región Pampeana. Por el contrario, durante los años La Niña (con bajas expectativas de 
obtener buenos rindes)  la mejor opción serían las siembras tardías con bajas dosis de fertilizante. También existen 
diferencias en la respuesta de los cultivos ante las variaciones climáticas asociadas al ENOS, los cultivos de 
invierno (como trigo y cebada) y el girasol son menos sensibles por cumplir gran parte de su ciclo fuera del período 
de la señal climática o por ser menos exigentes en el consumo de agua.  

El valor económico del pronóstico climático consiste en la diferencia entre los ingresos obtenidos con los manejos 
tradicionales del productor y los propuestos en base a la optimización del manejo para cada fase extrema del 
ENOS. Un trabajo efectuado para algunas localidades de la región Pampeana (Magrin et al., 2000a, 2001) muestra 



que el valor económico del pronóstico varía alrededor del 6% del Ingreso neto aunque presenta variaciones según 
los sitios y los cultivos y tiene mayor peso relativo cuando el precio de los granos es bajo.  

Como se indicó anteriormente, existen otros indicadores que afectan la productividad y pueden mejorar las 
alternativas óptimas de manejo derivadas de los pronósticos climáticos basados solo en la ocurrencia de ENOS.  
Las oscilaciones de temperatura del Océano Atlántico Sur (SST-SA) influyen sobre el clima del Sur de América del 
Sur. Díaz et al (1998) encontraron relaciones significativas con la lluvia de Uruguay y Brasil, mientras que Berri y 
Bertosa (2004) encontraron una relación significativa y positiva entre la anomalía de la temperatura del Océano 
Atlántico del Sur (SST-SAa) y las precipitaciones de Noviembre y Diciembre en el sudeste de la provincia de 
Buenos Aires. Según Magrin et al. (2007b) las anomalías cálidas de la SST-SA (cuartil superior) durante Agosto y 
Septiembre están consistentemente asociadas con rendimientos normales o superiores a lo normal en el cultivo de 
maíz sembrado en el sudeste de la provincia de Buenos Aires, aún durante años La Niña. En el mismo trabajo se 
cita que complementando el pronóstico del ENOS con la información de la SST-SAa el valor económico del 
pronóstico puede subir un 5.4% en esa región.  

Otro trabajo  (Travasso et al., 2009a) demuestra que el Índice de Oscilación del Sur (IOS) durante Septiembre y 
Mayo es un buen indicador de la productividad de maíz en la zona núcleo de producción. Además, la SST-SAa de 
Junio es buena indicadora de los rendimientos de soja en la zona núcleo y la SSAT-SAa de Marzo se asocia con los 
rendimientos de girasol en el norte de la región Pampeana.  

 

Sistemas de monitoreo y Alerta temprana  

Índice  de  vegetación 

El Índice de Vegetación Normalizado (NDVI por su sigla en inglés), es un derivado de la información captada por 
sensores remotos a bordo de satélites que retransmiten la información hacia una antena de recepción para su 
procesamiento. El NDVI se relaciona con la fracción de la radiación solar absorbida por las plantas y depende de 
variables indicadoras del estado de la vegetación: como la biomasa, el índice de área foliar o la productividad. El 
conocimiento en tiempo real de estas variables permite inferir el estado general de los cultivos, calcular la oferta 
forrajera, y hasta estimar (aunque con limitaciones) el nivel de rendimiento a obtener en cada cultivo. El NDVI, 
que depende casi enteramente de la evolución de las variables climáticas durante el ciclo de crecimiento, es una 
herramienta de apoyo para la toma de decisiones a lo largo de la estación de crecimiento. Por ejemplo, nos 
permitiría  estimar la carga animal óptima y planificar otras prácticas de manejo en los sistemas agrícola-ganaderos, 
como conveniencia de aplicar plaguicidas o fertilizantes, asignación diferencial de recursos de acuerdo a las 
expectativas, y comparación de la campaña en curso con los valores históricos o promedios del índica. Gran parte 
de los productos obtenidos con el NDVI en el INTA se encuentran en una página web 
(http://sepa.inta.gov.ar/sepa/productos/#), de libre acceso y con actualización constante.  

Balance de agua  

La disponibilidad de agua es crucial en la determinación del rendimiento y producción de biomasa de cultivos y 
pasturas en las áreas de secano, y es la variable meteorológica con mayor variabilidad espacio-temporal. La 
diferencia entre la oferta (lluvia) y la demanda de agua (evaporación y transpiración) determina la disponibilidad 
hídrica del suelo, que no es más que la capacidad del mismo para satisfacer los requerimientos de los cultivos. 

En la Oficina de Riesgo Agropecuario (ORA) del MAGyP se realiza un balance hídrico específico para cada 
cultivo que cubre el ciclo completo de la planta, ó el año entero  en el caso de las pasturas.  El balance considera las 
lluvias, la evapotranspiración del cultivo, el escurrimiento, la percolación profunda y los excesos de agua 
acumulados en superficie. Con esta herramienta y los datos climáticos actualizados la ORA realiza un monitoreo 
del estado hídrico  de los cultivos en tiempo real que se actualiza semanalmente. Los resultados se publican en una 
página web (http://www.ora.gov.ar/camp_actual_reservas.php)  donde se muestra la evolución del contenido de 
humedad en el suelo, se señalan los momentos fenológicos de máximo requerimiento hídrico, y se compara la 
evolución del año en curso con los valores promedios  

También el Centro de Información Agroclimática de la Facultad de Agronomía de Buenos Aires publica un balance 
hidrológico que se actualiza en forma mensual y abarca todo el país. En este caso no se discrimina por cultivo 
(http://www.agro.uba.ar/centros/ciag/info), mientras que el desarrollado  por la Bolsa de Cereales de Rosario 
también abarca todo el país y se publica semanalmente  (http://www.bcr.com.ar/Pages/GEA/infDetalle.aspx ) 
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http://www.bcr.com.ar/Pages/GEA/infDetalle.aspx


Sistemas de alerta temprana  

Los sistemas de alerta son una herramienta poderosa para el manejo y la reducción del riesgo climático. Un buen 
ejemplo en el país es el sistema de alerta para la aparición de enfermedades fúngicas y bacterianas.  

La “fusariosis” de la espiga de trigo (FET), enfermedad causada predominantemente por el hongo Fusarium 
graminearum, afecta tanto al rendimiento y calidad de la producción como a la salud humana y animal por acción 
de micotoxinas asociadas. La naturaleza esporádica de la FET en niveles severos se asocia fuertemente al factor 
ambiental. Los niveles epidémicos superiores ocurren con la mayor frecuencia de días con registro simultáneo de 
precipitación y humedad elevada alrededor del período de antesis. Las prácticas de control de la FET incluyen el 
uso de fungicidas, cuyas aplicaciones pueden realizarse como máximo 2-3 días posteriores al evento infectivo. 
Sistemas de alarma de riesgo de la FET, operables actualmente,  combinan el uso de sistemas predictivos de la FET 
y de pronósticos meteorológicos específicos para ayudar a establecer la ocurrencia de eventos severos en tiempo 
real (Moschini y Fortugno, 1996; Moschini et al., 2013 a).  

La roya de la hoja, causada por el hongo Puccinia triticina  es una enfermedad que se observa cada año en la región 
pampeana, con carácter de endémica en el centro-norte. La mayor acumulación térmica por encima de un umbral 
(>12°C en Pergamino) sobre el fin de invierno es crucial para explicar la variación en la severidad de la roya de la 
hoja a final del ciclo. Las pérdidas originadas por esta enfermedad policíclica aumentan con infecciones producidas 
en estadios tempranos del trigo, estas últimas estimuladas por fines de invierno térmicamente benignos. Con estos 
elementos se pueden emitir alarmas regionales tempranas sobre la ocurrencia de condiciones ambientales propicias 
para la multiplicación del inóculo y así aconsejar una vigilancia intensa de los lotes de trigo. Ante posibles quiebres 
de resistencia de los cultivares sembrados se estará a tiempo para  implementar medidas de control químico en hoja 
bandera (Moschini y Perez, 1999; Moschini et al., 2013 b). 

Para la enfermedad cuarentenaria y endémica en la región nordeste de Argentina llamada cancrosis de los citrus 
(causada por la bacteria Xanthomonas citri pv. citri (Xcc)) se desarrollaron modelos predictivos basados en 
variables meteorológicas calculadas durante la primavera. La mayor frecuencia de días con ocurrencia simultánea 
de precipitaciones mayores a 12 mm y viento por encima de un umbral favorece la dispersión de la bacteria, 
produciendo epidemias severas. También se cuantificó el efecto de cortinas rompeviento sobre la intensidad de la 
enfermedad. De esta forma se pueden emitir alarmas de riesgo de la cancrosis para escenarios con fuerte protección 
al viento (bien próximos a la cortina) y para sectores más expuestos, asistiendo a los productores en la decisión de 
aplicar bactericidas, y en consecuencia a reducir probablemente el número de aplicaciones (Moschini et al., 2013 
b). 

Seguros agrícolas  

El seguro es un contrato a través del cual el asegurado transfiere un riesgo a un tercero (aseguradora) a cambio de 
una suma de dinero (prima o cuota). Los seguros de daños son las coberturas para resarcir al asegurado ante la 
ocurrencia de uno o más eventos específicos que pueden ocasionar daños. La cobertura más conocida es la que 
indemniza por daños producidos por el granizo. Actualmente a este seguro tradicional se han incorporado otros 
riesgos como daños ocasionados por vientos fuertes, heladas e incendios, comúnmente conocidos como 
“adicionales” al granizo.  

Según la encuesta censal de seguros agropecuarios, en 2010 Argentina contaba con 28 compañías de seguro que 
cubren seguros agrícolas. En la campaña 2009-2010 se aseguraron 18.9 Mha (cerca del 50% de la superficie 
implantada), el 95% de las primas correspondieron a cultivos anuales (cereales y oleaginosas). La mayor parte de 
riesgos cubiertos correspondieron a granizo y granizo con adicionales (52.8% y 49.6% respectivamente) y el resto a 
coberturas multiriesgo (cubre la merma de rendimiento a consecuencia de todos los riesgos climáticos o incendio) 
(MAGyP, 2011). 

Una opción novedosa en el área de seguros agrícolas son los seguros ligados a índices, como por ejemplo el nivel 
de lluvias, la temperatura, la humedad o el rendimiento, en lugar de a una pérdida real. Un ejemplo bastante 
difundido de estos seguros es el índice de precipitación total. En este caso hay lugar a la indemnización cuando la 
lluvia en el período acordado no alcance un límite mínimo establecido que podría redundar en una pérdida de la 
cosecha. A diferencia de los seguros de cosecha tradicionales, no es necesario que la compañía aseguradora 
inspeccione los campos de cultivo para tasar las pérdidas y fijar una indemnización, sino que se utilizan los datos 
de los pluviómetros ubicados en la zona. Sin embargo, para que estos seguros sean factibles es preciso considerar 
algunos aspectos. Es un producto relativamente nuevo y a veces difícil de entender por las partes interesadas, por lo 
que es preciso invertir tiempo y recursos para explicar su funcionamiento. Es un seguro que depende de la buena 
calidad y disponibilidad de datos climáticos. Además, estos seguros son vulnerables al riesgo de base, que surge 



cuando las indemnizaciones pagadas no se ajustan a las pérdidas reales (sea porque se paga indemnización cuando 
no hay pérdida, ó porque se producen pérdidas sin que haya derecho a indemnización) (Hellmuth et al., 2009)  

En Argentina existen algunos desarrollos de coberturas basadas en índices para el sector lechero (Gastaldi et al., 
2008 y Galetto et al., 2011). El seguro paramétrico para tambos protege contra eventos adversos de precipitación 
indicados por el índice de precipitación estandarizado (IPE). También para cultivos anuales se han definido 
coberturas para maíz (Gallacher, 2011) y soja (Gastaldi et al,  2011) basadas en las precipitaciones.  
Desde la creación del Ministerio de Agricultura, Ganadería y Pesca (MAGyP), se profundizaron las acciones para 
fortalecer el mercado de seguros agropecuarios como instrumento eficiente para la gestión de riesgos climáticos, 
circunscribiendo la aplicación de la Ley de Emergencia Agropecuaria a los siniestros de índole catastrófica, y en 
aquellas actividades donde aún los esquemas de coberturas están poco desarrollados. La Oficina de Riesgo 
Agropecuario (ORA) trabaja para promover la adopción de instrumentos de transferencia de riesgos, especialmente 
en las actividades productivas regionales en las que el mercado del seguro está poco desarrollado. Si bien no se 
cuenta con un programa nacional de subsidio al seguro agrícola en forma generalizada, tanto el Gobierno Nacional 
como los Provinciales implementan programas específicos y planes piloto de seguro agrícola (ver sitio web de 
MAGyP). 

 

Tendencias de largo plazo y Variabilidad climática entre décadas 

La variabilidad climática de más largo plazo, que abarca varios años y/o décadas, explica una parte importante de la 
variación del clima de Argentina (alrededor de la mitad de la varianza explicada por la variabilidad interanual) y es 
de gran importancia para los sistemas productivos.  

Un estudio realizado en la región Pampeana (Magrin et al., 2005), donde se analiza el comportamiento de las 
lluvias en tres períodos de treinta años durante el siglo pasado (1900-1930; 1935-1965; y 1970-2000), pone de 
manifiesto la existencia de tres períodos climáticamente diferentes durante el siglo XX. En la Figura 1c, se observa 
que durante los treinta primeros años (1900-1930) la lluvia tendió a estar por encima de los valores normales, en el 
lapso 1935-1965 se registró un período con lluvias inferiores a lo normal, mientras que en 1970-2000 las lluvias 
volvieron a estar por encima de la media. Este comportamiento de ciclos más húmedos y más secos estuvo 
acompañado por un incremento paulatino de las lluvias a lo largo del siglo. En la Figura 2 se presentan las 
diferencias de lluvias entre estos períodos (1935-1965 versus 1900-1930, y 1970-2000 versus 1935-1965) en siete 
localidades de la región Pampeana. Entre principios y mediados del siglo pasado las lluvias aumentaron en las 
localidades más húmedas y disminuyeron en la zona conocida como semiárida (Santa Rosa en La Pampa, y Pilar en 
Córdoba). Las variaciones entre estos períodos (1935-1965 y 1900-1930) oscilaron entre incrementos máximos de 
100mm en Rosario y reducciones de cerca de 50mm en Pilar. Entre finales y mediados del siglo XX las 
condiciones climáticas fueron sensiblemente más húmedas, con aumentos de lluvia anual que oscilaron entre 50mm 
en Junín hasta 220mm en Pilar.  

 

 

 



Figura 2: Cambios en las lluvias anuales entre dos períodos de treinta años durante el siglo XX (1935-1965 versus 1900-1930, 
y 1970-2000 versus 1935-1965) en siete localidades de la Región Pampeana de Argentina (RO: Rosario, AZ: Azul, TR: Tres 
Arroyos, NJ: 9 de Julio, PE: Pergamino, LA: Laboulaye, JU: Junín, SR: Santa Rosa, PI: Pilar). 

 

Los principales cambios durante las últimas tres décadas del siglo XX (1970-2000) incluyen aumentos muy 
importantes de las lluvias, especialmente entre Octubre y Marzo; reducciones en la temperatura máxima y la 
radiación en especial durante la primavera y el verano; y aumento de la temperatura mínima durante todo el año. 
Estos cambios, especialmente el aumento de las lluvias, incrementaron la productividad de los cultivos anuales. En 
la Figura 3 se presentan los cambios porcentuales de rendimiento de soja, maíz, trigo y girasol en las siete 
localidades estudiadas. Los incrementos medios de rendimiento  alcanzaron 38% en soja, 18% en maíz, 13% en 
trigo y 12% en girasol, aunque con gran variabilidad espacial. En términos generales, las localidades ubicadas en el 
centro-sur de la provincia de Buenos Aires y en el oeste de la región Pampeana se vieron más favorecidas. Un 
resultado interesante es la reducción del rendimiento de trigo en Rosario (RO) y Pergamino (PE), localidades 
húmedas aún a mediados del siglo pasado, donde el aumento de lluvia no alteró la productividad y la reducción del 
rendimiento se relacionó con el aumento de la temperatura mínima.  
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Figura 3: Cambios relativos del rendimiento (%) de los cultivos de soja, maíz, trigo y girasol, entre 1930-1960 y 1970-2000 en 
9 sitios de la Región Pampeana. RO: Rosario, PE: Pergamino, JU: Junín, NJ: 9 de Julio, AZ: Azul, TR: 3 Arroyos, SR: Santa 
Rosa, LA: Laboulaye, PI: Pilar. Las barras representan el cambio medio de los 4 cultivos en cada localidad.   

 

Otros estudios realizados para el Sud Este de Sud América (SESA) mostraron que la región registró un aumento 
significativo de lluvias y condiciones húmedas del suelo  durante el siglo XX (Giorgi, 2002) que beneficiaron la 
productividad de los cultivos de verano y las pasturas (Magrin et al., 2007c) y favorecieron la expansión de las 
fronteras agrícolas (Barros, 2010; Hoyos et al., 2012).  

En Argentina, el aumento de las lluvias durante la segunda mitad del siglo XX provocó el desplazamiento de las 
isohietas en más de 100km hacia el oeste. La isohieta de 600 mm en el sur de la Pampa húmeda y la de 800 mm en 
el Norte son las que delimitan la posibilidad de la agricultura de secano.  

Además, en el norte del país (Chaco, Formosa y parte de Salta y Santiago del Estero), el aumento generalizado en 
las lluvias estuvo acompañado de una mayor variabilidad interanual, lo que es desfavorable para la agricultura 
porque a pesar del aumento de  las lluvias, también aumentan los riesgos de sequías. En esta zona, la variabilidad 
de la precipitación tiene una importante variación interdecada que se ha amplificado notablemente en las últimas 
décadas, contribuyendo al aumento de la variabilidad interanual (República Argentina, 2007). 

El aumento de las lluvias, junto a la incorporación de nuevas tecnologías y una relación favorable de precios, 
favoreció la expansión de la frontera agrícola hacia el Oeste, dando lugar a una importante agriculturización en una 
franja que va desde La Pampa hasta Santiago del Estero y que hasta la década de 1960 era considerada semiárida 



(República Argentina,2007).  Esta expansión ha sido protagonizada en forma autónoma (por propia decisión de los 
productores), sin ningún proceso de planificación y con bajo control de las autoridades provinciales (Adámoli et al, 
2010, Barros 2008). Si bien en el corto plazo este fenómeno se asocia con importantes mejoras en los ingresos 
económicos del sector, existen varios indicios que demuestran daños ambientales que podrían resultar irreversibles, 
como procesos severos de degradación de suelos en las zonas más marginales.  

La repetición de períodos tendientes a ser mas húmedos y más secos puede alterar la capacidad productiva de las 
zonas más marginales y recientemente incorporadas a la producción agrícola. De acuerdo a lo informado por 
Podestá et al. (2009), la factibilidad de realizar agricultura continua en las zonas marginales de la región Pampeana 
podría verse amenazada ante un período seco derivado de la variabilidad interdecadal del clima. El trabajo informa 
que un período más seco en Pilar (situado al norte de la zona semiárida marginal) provocaría reducción en los 
ingresos y aumento en el riesgo de producción. Aunque los efectos podrían reducirse adaptando el manejo 
agronómico mediante la selección de diferentes cultivos y rotaciones y cambios en las fechas de siembra.  

Es probable que la expansión de la actividad agropecuaria continúe en América del Sur ya que es una de las 
regiones con mayor disponibilidad de tierras potencialmente arables del planeta (Nellelman et al., 2009). Según el 
USDA (2008), Argentina se consolidará en los próximos diez años como el mayor exportador mundial de aceite y 
harina de soja; mientras que la FAO pronostica un aumento del 31 % en la producción de oleaginosas entre 2006 y 
2016 (ver Adámoli et al, 2010). 

 

Escenarios climáticos para el siglo XXI 

Los escenarios climáticos son estimaciones de cómo podría ser el clima futuro en base a una serie de suposiciones 
que incluyen: tendencias de la demanda energética, emisiones de GEI, cambios en el uso del suelo, y 
aproximaciones a las leyes que rigen el comportamiento del sistema climático en períodos largos de tiempo. Estas 
suposiciones tiene un elevado nivel de incertidumbre que determinan el rango de escenarios posibles.   

Los modelos climáticos indican que en la Argentina habrá un aumento generalizado de la temperatura media, que 
será más intenso en el norte del país, con más de 1° C hacia el período 2020/2040. Ello agravaría las ya extremas 
condiciones de los veranos en esa región y aumentaría el estrés hídrico, particularmente en invierno cuando las 
precipitaciones son escasas (República Argentina, 2007). Según las proyecciones del modelo global HadCM3, los 
incrementos medios de temperatura en el centro-norte del país para los escenarios A2/B2 serían de 0.9ºC/0.8ºC en 
2020  ; 2.1ºC/1.7ºC en 2050 y 3.4ºC/2.6ºC en 2080 .  

Las proyecciones de lluvia son más inciertas. Los escenarios derivados del MCG- HadCM3 y del modelo de alta 
resolución desarrollado por el CIMA (MM5) proyectan un aumento de la precipitación en el centro de la Argentina. 
Aunque, las tendencias serían muy inferiores a las registradas en la segunda mitad del siglo pasado. No obstante, 
existen otros modelos climáticos que dan distintas tendencias, inclusive de signo contrario. La tendencia de la 
precipitación es más incierta en el oeste y norte de la Argentina, aunque se podría esperar que los cambios no sean 
importantes en ningún sentido (aumentos/reducciones). Sobre Chile central, los Andes y el noroeste de la Patagonia 
en la zona cercana a la Cordillera, todos los modelos indican que habrá una marcada reducción de la precipitación. 
Además, en gran parte del país se espera que aumente la frecuencia e intensidad de eventos extremos, 
especialmente las lluvias (Republica Argentina, 2007).  

Varios estudios sobre los impactos de diferentes escenarios climáticos en el sector agropecuario indican que la 
productividad de los principales cultivos extensivos (trigo, maíz y soja) podría sostenerse ó incrementarse 
levemente hasta mediados del siglo XXI si se efectivizan los efectos benéficos del incremento de CO2 sobre la 
fisiología de los cultivos (aumento de fotosíntesis y reducción de conductancia estomática), aunque los resultados 
presentan gran variabilidad espacial y diferencias entre cultivos. En términos generales, se lograría un equilibrio en 
la producción, con incrementos de productividad en el sur y el oeste de la región Pampeana, y ciertas pérdidas en la 
zona núcleo de producción de la región Pampeana y en el norte del país, donde podrían intensificarse los déficit de 
agua por el aumento de la evapotranspiración derivada del aumento de la temperatura (Magrin et al.2007c; 
Travasso et al, 2012). El cultivo de soja sería, en relación al trigo y el maíz, el más beneficiado sosteniendo su 
capacidad productiva con aumentos de hasta 3ºC de temperatura (Magrin & Travasso, 2002). Sin embargo,  existen 
incertidumbres en estos resultados relacionadas con los escenarios climáticos, el efecto fisiológico del CO2, la falta 
de evaluación del comportamiento de factores bióticos como plagas, enfermedades y malezas, entre otros. Es 
oportuno aclarar, que si bien el cambio del clima podría favorecer la productividad de algunas zonas y cultivos, la 
amenaza mayor para el sector provendrá de la intensificación de los eventos extremos (inundaciones, sequías, olas 
de calor) y del deterioro del ambiente si no se plantean seriamente medidas productivas tendientes a lograr la 



sustentabilidad de los agro-ecosistemas.  

Un cambio importante que se espera es el acortamiento de los ciclos de crecimiento de los cultivos y la expansión 
del calendario agrícola debido al aumento de temperatura y a la ampliación del período libre de heladas. Con 
aumentos de 2ºC el calendario agrícola se extendería alrededor de 2 meses, permitiendo adelantar hasta un mes la 
siembra de trigo y maíz y retrasar otro tanto la siembra de la soja (Magrin et al, 2009; Travasso et al 2008, Travasso 
et al 2009b). También se espera un desplazamiento de los cultivos tradicionales hacia el sur, traspasando los límites 
pampeanos y entrando en la región patagónica. Además, es probable que se expanda notablemente el área con 
cultivos que actualmente están limitados por la temperatura como el café (Zullo et al,2011 ).   

Algunas medidas de adaptación en estas condiciones incluyen: 

 Ajustes en el calendario de siembras aprovechando períodos libres de heladas más extensos.  

 Tecnologías que favorezcan la eficiencia de uso del agua y de los nutrientes   

 Expansión del uso de riego suplementario: En el centro-norte de la región se debería considerar el uso de 
riego suplementario ya que el aumento de temperatura incrementaría la demanda de agua y ésta no sería 
compensada por el leve aumento de las precipitaciones.  

 Mejoramiento genético: Desarrollo de materiales  adaptados a temperaturas elevadas y falta de agua ó con 
ciclos de crecimiento más largos (por ejemplo cultivares con mayor sensibilidad al fotoperíodo como 
propusieron Magrin & Travasso 2002) 

 Promoción de manejos sustentables: Está comprobado que el uso reducido de labranzas ó la siembra 
directa , favorece las condiciones del suelo reduciendo el impacto de ciertos eventos extremos como lluvias 
muy intensas. Por otro lado, se ha demostrado que la rotación de cultivos, especialmente cuando se 
incluyen gramíneas, contribuye a mantener los niveles de materia orgánica del suelo impidiendo su 
degradación. 

 Ordenamiento planificado del uso del territorio considerando las limitantes ambientales (clima, suelo, 
agua). 
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Durante los últimos 200 años el alto crecimiento poblacional aumentó considerablemente la presión sobre las 
tierras productivas. Asner et al. (2004) calcularon que en  2004 el 35% de la superficie global era ocupadas por 
agricultura, mientras que Smith et al. (2007) consideran que entre el 40 y el 50% de la superficie terrestre estaba 
destinada a agricultura. La roturación de los suelos, la disminución de la cobertura vegetal y el escaso retorno de 
restos vegetales propios de los suelos agrícolas ha provocado la disminución del carbono orgánico en esos suelos 
(Lal 2004). Las emisiones de gases con efecto invernadero (GEI) provenientes de la agricultura representan entre el 
10 y el 12 % de las emisiones totales. Teniendo en cuenta los distintos GEI, la agricultura contribuye con el 60% de 
las emisiones de óxido nitroso (N2O) globales, el 50% de las emisiones de metano (CH4) y menos del 1% de  las 
emisiones de dióxido de carbono (CO2) (Smith et al. 2007). Dentro de las actividades agrícolas, las principales 
fuentes de emisiones de GEI son el N2O desde los suelos (38%), directamente relacionado con la cantidad  de 
fertilizantes nitrogenados incorporados al suelo y de la descomposición de residuos del cultivo antecesor, N2O and 
CH4 de la quema de biomasa (12%), CH4 por producción de arroz (11%), y N2O and CH4 por manejo de residuos 
(7%). A ello debe adicionarse, en caso de suelos que hubieren sufrido cambios de uso recientes, las emisiones de 
CO2 y N2O  a partir de la mineralización de la materia orgánica del suelo. Las posibilidades de mitigación de 
emisiones GEI  que se estiman como viables son el manejo más eficiente de los fertilizantes y el aumento de los 
destinos de carbono, a través de manejos apropiados que promuevan la acumulación de carbono en los suelos. 
Asimismo la sustitución del uso de combustibles fósiles por combustibles verdes (Smith et al 2007) es otra de las 
estrategias que hoy están en juego. Es posible diferenciar dos etapas: tranqueras adentro, que remite a las 
actividades sobre los lotes propiamente dicho, y tranqueras afuera, que remite a todos los pasos que restan de la 
cadena productiva, desde la salida de la cosecha de los lotes hasta la comercialización de los productos finales. En 
la primera etapa, la huella de carbono estará compuesta mayormente por las emisiones de óxido nitroso (N2O). En 
suelos inundados, como los utilizados en el cultivo del arroz, se vuelven más importantes las emisiones de metano 
(CH4). Sin embargo, debe contemplarse aquí también la posibilidad de que disminuyan las emisiones de CO2, por 
fijación fotosintética de carbono atmosférico en suelos que pasan de agricultura a forestación o a pasturas y 
pastizales. 

La sustentabilidad de los sistemas agrícolas involucra no sólo los factores ambientales y biológicos que permitan 
mantener la calidad de la producción en el tiempo, sino que también incluye aspectos económicos, sociales y éticos 
(Salazar Ordoñez et al. 2012). Es común la existencia de conflictos de interés entre los distintos grupos 
relacionados con las actividades de producción primaria. Los grupos  que dependen económicamente de esta 
producción están interesados en aumentar la misma, mientras que la población no asociada tan directamente a la 
actividad pone mayor acento en la conservación del sistema (Salazar-Ordoñez et al. 2013). El aumento de la 
presión sobre los ecosistemas en la búsqueda de la satisfacción de las necesidades crecientes de la población 
mundial ha provocado profundas transformaciones de los patrones y procesos en casi todos los ecosistemas de la 
biósfera, provocando cambios en la biodiversidad, ciclos biogeoquímicos, procesos geomorfológicos y aún en el 
clima. Ante el aumento de las evidencias de que las  actividades humanas tienen un efecto directo sobre el aumento 
de la concentración de GEI, y que esto está relacionado con el calentamiento global que se registra en el planeta 
(IPCC 2007), ha aumentado la búsqueda de herramientas para revertir esta influencia negativa. La cuantificación de 
la huella de carbono, entendida como la cantidad de GEI expresada en equivalente de CO2 que son emitidos por 
cada una de las actividades productivas que realiza el hombre, es un primer paso en este sentido (Viglizzo 2010). 
La imposición de una reglamentación que regule el etiquetado en cuanto a la huella de carbono y/o la huella hídrica 
es una acción política que permitiría controlar las emisiones.  

Los suelos son el mayor reservorio de carbono en los ecosistemas terrestres (Janzen 2004), por lo se cree que existe 
un gran potencial para acumular carbono dentro de los suelos (Lal 2003, 2007), como una forma de contrarrestar, al 
menos en parte, el aumento de las emisiones. El carbono del suelo puede funcionar como fuente o destino, 
dependiendo del manejo (Schimel et al. 2001, Lal 2004). Para revertir las consecuencias no deseadas de la 



producción agrícola se requieren manejos más conservacionistas, como son la reducción de los laboreos y la 
siembra directa. Estos manejos promueven una menor intervención sobre los suelos y permiten que los rastrojos de 
la cosecha cubran el suelo, aportando materia orgánica y protegiendo el suelo de la erosión eólica e hídrica según 
las características de la región. La adopción de prácticas de manejo conservadoras en suelos agrícolas puede reducir 
la tasa de enriquecimiento de CO2 atmosférico y tener impactos positivos sobre la calidad del medio ambiente. La 
acumulación de carbono en un agroecosistema, que depende de la diferencia entre sus entradas y salidas, está 
correlacionada positivamente a escala regional con la relación entre la precipitación y la temperatura (Álvarez & 
Lavado 1998). A escala local influyen la especie cultivada, el manejo de los residuos, las fertilizaciones y laboreos 
sobre el lote (Viglizo et al. 2004).  

A pesar de que la siembra directa o el manejo que minimizan las intervenciones de maquinaria se han extendido 
notablemente, todavía hoy se discute sus efectos sobre la conservación del carbono. Algunos estudios han señalado 
que estas prácticas más conservacionistas  mejoran la calidad del suelo (Ogle et al. 2005, Smith et al. 1998, van 
Groenigen et al. 2010, Aziz et al. 2013, Jia 2013, Zhang et al. 2013), mientras que otros demuestran poco impacto o 
que las diferencias encontradas son despreciables comparadas con las demás fuentes de emisión de carbono 
(Angers et al. 1997, Parras-Alcántara et al. 2014). En una revisión de 35 publicaciones con datos experimentales 
del mismo tipo, Lemke et al. (2010) encontraron que el contenido medio de carbono aumento en 27 sitios 
diferentes, pero solo en 7 casos las diferencias fueron significativas. Uno de los motivos de la falta de significancia 
de muchos trabajos se debe a la alta heterogeneidad espacial que tiene el suelo. Esto obliga a tener que realizar un 
alto esfuerzo de muestreo y un alto costo de análisis en el laboratorio. Otro de los puntos a tener en cuenta es la 
profundidad hasta la que se muestrea, ya que algunos trabajos encontraron diferencias significativas en las capas 
menos profundas mientras que a mayor profundidad las diferencias desaparecen (van Groenigen et al. 2011). En la 
Pampa Ondulada, una de las regiones más productivas de Argentina, el 61% de la superficie está dedicada a dos 
secuencias de cultivos: soja/ trigo soja/ maíz o monocultivo de soja (Caride et al. 2012) y predomina notablemente 
la siembra directa sobre la convencional. Los autores realizaron simulaciones de secuencias diferentes 
incorporando en ellas el descanso de lotes y su utilización como lotes ganaderos, encontrando diferencias según las 
secuencias simuladas.  

Además de la alta heterogeneidad espacial característica de las variables asociadas al suelo, los procesos 
involucrados en los cambios en el stock de carbono son muy lentos, y esto hace que la medición experimental sea 
muy difícil de llevar adelante. La mayoría de los trabajos de campo son de corto plazo y esto dificulta la posibilidad 
de encontrar cambios significativos. Además, el ciclo del carbono dentro de las aéreas agrícolas tiene numerosos 
componentes, difíciles de cuantificar experimentalmente. Cada cultivo y región tiene sus propios reguladores, lo 
que hace muy complicado el escalamiento a nivel nacional. Para incorporar un mayor paso temporario se hace 
necesaria la utilización de modelos de simulación, que permiten incorporar el factor tiempo fácilmente. Algunos de 
los más utilizados son el CENTURY (Parton et al. 1987)  y el ROTH C (Skjemstad et al. (2004). Otra herramienta 
que surgió en la década del año 1980 (Baldocchi et al. 1988, Verma 1990) y que extendió su uso en la década del 
año 2000 es la utilización del método de flujos turbulentos que permite el cálculo del intercambio de gases trazas 
entre los ecosistemas y la atmosfera en tiempo real (Baldocchi 2003). Asi surgieron modelos que combinan datos 
tomados experimentalmente, datos de torres de flujos turbulentos y datos provenientes  de sensores instalados en 
plataformas satelitales (Smith et al. 2010). 

El método de flujos turbulentos permite cuantificar la entrada y salida de CO2 y vapor de H2O con un alto detalle 
temporal, mediante la cuantificación cada media hora de los gramos de carbono y de agua por metro cuadrado que 
entraron o salieron de manera neta. El método se basa en la medición de los torbellinos de viento y la concentración 
del gas de interés presente en los mismos. En la parte baja de la atmosfera, la que está en contacto con la biósfera, 
el flujo del viento es turbulento debido a la fuerza de rozamiento. Si se pudiera observar este flujo turbulento, 
veríamos una serie de torbellinos de distinta velocidad con diversas concentraciones de los gases atmosféricos. 
Midiendo a una muy alta frecuencia la velocidad vertical del viento y la concentración del gas de interés, se puede 
calcular el flujo como la covarianza de estos dos parámetros. Usualmente se integran los datos de media hora para 
este cálculo, ya que se estima que durante ese lapso de tiempo, las condiciones atmosféricas no se modifican 
(restricción para que algunos supuestos se cumplan) y se cuenta con suficientes torbellinos diferentes que permiten 
caracterizar ese flujo.  
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Figura 1: Esquema de dos torbellinos dentro de un flujo turbulento. Cada uno se caracteriza por tener una velocidad vertical 
determinada (w 1 y 2) y una concentración determinada del gas estudiado (C1 y C2). Se puede calcular el flujo neto del gas a 
partir de la covarianza entre la velocidad vertical y la concentración del gas en todos los torbellinos, a una muy alta frecuencia, 
durante un periodo corto de tiempo (tomado de Burba & Anderson 2012). 

 
Estas mediciones se realizan, básicamente con dos sensores: un anemómetro sónico, que permite medir la 
velocidad del viento en tres ejes independientes (x, y, z) y un sensor de CO2 y H2O (los gases mas extendidamente 
estudiados con este método) que utilizando un haz infrarrojo estima la concentración de estos dos gases. Estas 
mediciones se realizan 10 ó 20 veces por segundo (10 ó 20 Hz). Complementando esta información con radiación 
solar (global y neta), la temperatura del aire y/o la del suelo, las precipitación (con el mismo paso horario que los 
datos de flujo) es posible caracterizar el intercambio neto de un área, de en promedio 300 y 800 m hacia la 
dirección de donde viene el viento. Por esta razón, el área sobre la que se estima el flujo neto, puede variar según la 
dirección del viento principalmente, pero también influye su velocidad, la altura de la vegetación, la altura de los 
sensores y la condición de la atmosfera. Esta área fuente se calcula por medio de modelos matemáticos, existen 
distintos modelos según algunas asunciones que hacen (Hsieh et al. 2000, Kljun et al. 2004).  

El INTA ha financiado a través de dos proyectos del área de recursos naturales (PE 293320 y 293321) la 
adquisición de dos torres de flujos turbulentos y la generación de recursos humanos que trabajen en este tema, lo 
que permitió comenzar a trabajar en la cuantificación de las entradas y salidas de CO2 y H2O a escala de lote, de 
modo de poder caracterizar el comportamiento como fuente o sumidero de carbono en algunos ecosistemas tipo de 
nuestro país. Gracias a la firma de un convenio de cooperación técnica con el Centro de Investigación, Observación 
y Monitoreo Territorial y Ambiental (CIOMTA), de la Universidad Católica de Santa Fe, tuvimos una tercera torre. 
Se comenzó midiendo intercambio de CO2 sobre una forestación típica de pinos en la región mesopotámica, sobre 
lotes agrícolas en la llanura pampeana y sobre un bosque nativo en San Luis. Algunos de los resultados obtenidos 
en el lote agrícola, muestran que el sistema agrícola funciona como sumidero de carbono, a pesar de las pérdidas de 
biomasa por respiración en las épocas de llenado de grano de los cultivos y de la senescencia de las invasoras 
cuando son eliminadas con agroquímicos (Fig. 2). Sin embargo, sería necesario restar a estos cálculos la biomasa 
cosechada en los granos. Algunos cálculos realizados nos mostraron que dependiendo del periodo de tiempo que se 
tomara en cuenta, el sistema puede funcionar como sumidero, aun teniendo en cuenta todas las pérdidas (Lewczuk 
et al. datos no publicados).  

 



 
Figura 2: Productividad primaria acumulada (PPN acum) expresada en gramos de CO2 m-2, a lo largo de 31 meses en un lote 
agrícola cerca de la ciudad de mercedes, Pcia. de Bs. As. Se han señalado los laboreos con dibujos:  cosecha;  

siembra;  aplicación de herbicidas. Se adoptó la convención de signos es tal que valores de flujo son positivos cuando el 
CO2 es transportado lejos de la superficie (de emisión) y negativo cuando la superficie actúa como un sumidero de C. 

El estudio se llevó a cabo en una propiedad privada situada a 59 ° 28 ' 31.7 '' W, 34 ° 38 ' 29.7 '' S , a 4 km de la 
ciudad de Mercedes (provincia de Buenos Aires, Argentina ), ya 110 km al oeste de la ciudad de Buenos Aires. El 
terreno de la zona es casi plano, a 35 m snm, y se encuentra sobre un suelo Argiudol Ácuico de la Pampa Ondulada 
(serie Gouin, INTA 2006). Este tipo de suelos ocupa 1.294.488 hectáreas de la Pampa Ondulada , y se encuentra 
dentro del distrito fitogeográfico de los pastizales pampeanos (Caride et al.  2012). El pH del suelo fue 5,7. El 
porcentaje de materia orgánica medio en el suelo fue  3,50 %, el % del carbono fue 2,03 % y el % de nitrógeno 
orgánico fue  0,19 %. La precipitación media anual en esta zona es de 978 mm y la temperatura media anual es de 
16,5 ° C (INTA Pergamino datos promedio 1967-2004). El lote utilizado tenía 39,6 hectáreas y fue manejado con 
labranza cero durante al menos  los últimos 15 años, con una rotación de cultivos típicos de soja, el maíz, el trigo y 
la avena.  

La torre de flujos turbulentos estaba compuesta por un anemómetro sónico (EE.UU. - 1 , Metek , Elmshorn, 
Alemania) que mide la velocidad del viento (m s - 1 ) y permite calcular la temperatura sónica (Ts, ° C) . Un 
analizador de gases infrarrojo abierto (IRGA ) que  mide la concentración de vapor de CO2 y H2O ( LI -7500 Li -
Cor Inc. , Lincoln, Nebraska, EE.UU). Ambos instrumentos fueron montados en una torre metálica de 6 m de altura 
a una altura de 3,5 m. Los datos brutos fueron almacenados en una computadora industrial (SysMedia Srl, Italia). 
Los datos fueron descargados desde el disco de dos veces al mes para su posterior procesamiento de datos. El 
procesamiento de los datos se realizó siguiendo la bibliografía específica del tema. Se utilizó un software propio 
(Richter 2013) y la calidad de sus resultados fue contrastada contra las “golden files” propuestas a tal fin por la red 
FLUXNET (http://public.ornl.gov/ameriflux/gold-open_path.shtml).  Se adoptó la convención de signos es tal que 
valores de flujo son positivos cuando el CO2 es transportado lejos de la superficie (de emisión) y negativo cuando 
la superficie actúa como un sumidero de C. 

La dinámica de intercambio de carbono en los sistemas agrícolas depende de la especie cultivada (Fig. 3) y es muy 
diferente respecto a sistemas donde la cobertura de canopeo es continua. Debido a las diferentes etapas de 
desarrollo de los cultivos (crecimiento activo, maduración de los granos en los casos de cereales, cosecha y post 
cosecha) y a las intervenciones del hombre sobre el sistema,  la dinámica del intercambio de carbono es muy 

http://public.ornl.gov/ameriflux/gold-open_path.shtml


cambiante y está relacionada a la fenología del cultivo (Jans et al. 2010, Posse et al. 2010, Hernandez-Ramírez et 
al. 2011) (Fig. 4). Además, diferentes variables modulan la dinámica de cada etapa, siendo la primera etapa del 
cultivo, cuando el canopeo es fotosintéticamente activo, la más dependiente del ambiente (temperatura del aire, 
déficit de presión de vapor, radiación solar, humedad del suelo, según el estudio) (Tabla 1). Por el contrario, el 
intercambio de carbono durante la etapa de maduración del grano no tiene casi relación con las variables 
ambientales (Posse et al. 2010). El tipo de descanso que se hace sobre los lotes, entre campañas, tiene grandes 
implicancias en el balance de carbono, ya que si se mantiene el suelo desnudo el único proceso existente será el de 
respiración, mientras que si se permite el crecimiento de malezas o se hace un cultivo de verdeo en invierno, habrá 
algo de ganancia de carbono (Posse et al. 2012).  

 

 
Figura 3: Detalle del intercambio neto de carbono (en gramos de carbono m-2 d-1) a lo largo de una de las campañas agrícolas 
señaladas en el grafico anterior. En esa campaña la torre de flujos turbulentos estaba en el medio de dos lotes, donde uno fue 
cultivado con maíz y otro con soja. Teniendo en cuenta el área fuente para cada dato y a través de una metodología de 
regresiones múltiples y rellenado de datos (Posse et al. 2013, ms aceptado) se logró completar la serie de tiempo para ambos 
cultivos. 

 



 

Figura 4: Intercambio neto de CO2 m-2 a lo largo de 31 meses en un lote agrícola cerca de la ciudad de Mercedes, Pcia. de Bs. 

As. Se han señalado los laboreos con dibujos:  cosecha;  siembra;  aplicación de herbicidas. Se adoptó la 
convención de signos es tal que valores de flujo son positivos cuando el CO2 es transportado lejos de la superficie (de emisión) 
y negativo cuando la superficie actúa como un sumidero de C. 

 

Tabla 1: Valores de los parámetros estadísticos obtenidos por regresiones lineales (filas 1, 2 y 3) entre el flujo neto de CO2 y 
algunas variables ambientales para el periodo de crecimiento active de un lote cultivado con soja de primera. La dos últimas 
líneas (regresión múltiple) muestran los parámetros para el mejor modelo. Beta es la pendiente entre el flujo de CO2 en  mg m-2 
s-1 vs. las variables utilizadas en cada caso. La radiación global está expresada en W m-2, VPD es el déficit de presión de vapor 
en Pascales y la temperatura del aire se expresa en °C. R2 es el coeficiente de determinación del error y P es el nivel de 
significancia para los coeficientes estimados. Se asume como mínimo un valor de P < 0.05.  

Simple variables beta a R2 P 
1 Radiación global -2.01E-04 -0.357 0.176 0.000 
2 VPD 9.45E-05 -0.704 0.210 0.000 
3 temperatura 1.499E-02 -0.883 0.145 0.000 
Múltiple Radiación global -2.39E-04 0.032 0.455 0.000 
 VPD 1.101E-04    

 

Tomado de Posse et al. 2010.  

 

Estos primeros datos y observaciones realizadas resultan alentadores a la hora de intentar ajustar modelos globales 
de balance de emisiones GEI. Es necesario profundizar en los esfuerzos realizados, aumentar la cantidad de 
campañas con información de este tipo y complementar con variables ambientales tomadas a campo. Actualmente 
estamos trabajando en el ajuste del modelo VRPM (Vegetation Photosynthesis and Respiration Model) 
(Mahadevan et al 2008), que utiliza los datos obtenidos en las torres de flujos turbulentos para calcular los valores 
de los parámetros del modelo que estima el intercambio de carbono a partir de la información satelital del sensor 
TERRA de MODIS y algunas variables ambientales.  



Sumario 

Ante el aumento de las evidencias de que las actividades humanas tienen un efecto directo sobre el aumento de la 
concentración de GEI, y que esto está relacionado con el calentamiento global que se registra en el planeta ha 
aumentado la búsqueda de herramientas para revertir esta influencia negativa. La cuantificación de la huella de 
carbono, entendida como la cantidad de GEI expresada en equivalente de CO2 que son emitidos por cada una de las 
actividades productivas que realiza el hombre, es un primer paso en este sentido.  

Los suelos al ser el mayor reservorio de carbono en los ecosistemas terrestres tienen un gran potencial para 
acumularlo. Para revertir las consecuencias no deseadas de la producción agrícola se requieren manejos más 
conservacionistas, como son la reducción de los laboreos y la siembra directa. Estos manejos promueven una 
menor intervención sobre los suelos y permiten que los rastrojos de la cosecha cubran el suelo, aportando materia 
orgánica y protegiendo el suelo de la erosión.  

La alta heterogeneidad espacial de los suelos y la lentitud de los procesos que involucran la detección de cambios 
en los stocks de carbono en ellos, propició la búsqueda de métodos alternativos. A partir de 1980 se desarrolló el 
método de turbulentos que permite el cálculo del intercambio de gases trazas entre los ecosistemas y la atmosfera 
en tiempo real. Así es posible cuantificar la entrada y salida de CO2 y vapor de H2O con un alto detalle temporal, 
usualmente media hora, de los gramos de carbono y de agua por metro cuadrado que entraron o salieron de manera 
neta.  

Algunos de los resultados obtenidos en el lote agrícola, muestran que el sistema agrícola funciona como sumidero 
de carbono, a pesar de las pérdidas de biomasa por respiración en las épocas de llenado de grano de los cultivos y 
de la senescencia de las invasoras cuando son eliminadas con agroquímicos. Aun teniendo en cuenta las pérdidas de 
carbono por cosecha, algunos cálculos realizados en lotes agrícolas de la región pampeana, nos mostraron que el 
sistema puede funcionar como sumidero. 

La dinámica del intercambio de carbono es muy cambiante y está relacionada a la fenología del cultivo, con la 
especie cultivada y es muy diferente respecto a sistemas donde la cobertura de canopeo es continua. El tipo de 
descanso que se hace sobre los lotes, entre campañas, tiene grandes implicancias en el balance de carbono, ya que 
si se mantiene el suelo desnudo el único proceso existente será el de respiración, mientras que si se permite el 
crecimiento de malezas o se hace un cultivo de verdeo en invierno, habrá algo de ganancia de carbono. 
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Resumen 
Uno de los mayores desafíos para la Pampa Ondulada es implementar un desarrollo agropecuario sostenible, que 
permita el crecimiento económico del sector, mantenga las cualidades del ambiente y reduzca el riesgo asociado a 
las variaciones del clima. Los sistemas de producción agrícola predominantes en esta región han provocado una 
disminución significativa en las reservas orgánicas del horizonte A de los Argiudoles (~40% luego de 120 años de 
agricultura continua). Existe una gran incertidumbre acerca de las proyecciones del futuro almacenamiento de 
carbono orgánico del suelo (COS) asociadas a las variaciones en las prácticas agronómicas y en el clima. Con el 
propósito de contribuir al aumento de la resiliencia de los agroecosistemas, se plantean los siguientes objetivos: a) 
proyectar la evolución del stock de COS bajo agricultura continua en diferentes escenarios agronómicos  y 
climáticos, utilizando el modelo simple AMG, y b) proponer posibles medidas de mitigación. En el mediano plazo, 
los Argiudoles con elevadas reservas actuales de COS estarían amenazados si su uso se transformara al 
monocultivo de soja bajo cualquier escenario de cambio climático. Por el contrario, la intensificación de la rotación 
con cultivos de cobertura (CC) y/o doble cultivo anual conduciría al secuestro de COS, independientemente de las 
reservas actuales y del escenario de cambio climático considerado. La inclusión de pasturas temporarias (PT) 
presenta la misma tendencia en los suelos bien provistos de COS. Por ello, a efectos de mantener o mejorar el stock 
de COS, sería necesario intensificar el uso actual del suelo mediante la inclusión de CC y/o PT. Su adopción 
redundaría en un beneficio ambiental para la región. 

Palabras clave: reservas de carbono orgánico del suelo, modelización, cambios agronómicos y climáticos 

 

Introducción 

El ciclo natural del carbono (C) juega un rol esencial en la definición del clima futuro, ya sea determinando los 
niveles de CO2 atmosféricos en respuesta a las emisiones antropogénicas o por su contribución en la limitación de 
emisiones, requerida para alcanzar la estabilización buscada de CO2. Es innegable que el almacenaje de C orgánico 
del suelo (COS) es muy importante y, posiblemente, será el aspecto más importante del ciclo global de C en las 
próximas décadas (Jones & Falloon, 2009). Para poder comprender los cambios futuros en las reservas de COS será 
necesario: a) concentrar la investigación en relación a los procesos involucrados en determinarlos y b) reducir y 
cuantificar la incertidumbre que los rodea. Se podrá avanzar solamente haciendo proyecciones realistas de las 
condiciones ambientales futuras (Jones & Falloon, 2009). Analizando globalmente los diferentes elementos clave 
que determinan el almacenamiento futuro de COS, nos encontramos con factores externos, constituidos por los 
aportes de C provenientes de la vegetación y por las condiciones climáticas y el tiempo atmosférico y, con factores 
internos, constituidos por varios compartimentos dinámicos y su sensibilidad frente a las condiciones ambientales 
edáficas. Una gran incertidumbre, que proviene de la biósfera terrestre y, en particular, del C almacenado en los 
materiales orgánicos del suelo, afecta las proyecciones del futuro almacenamiento de C (Soussanna et al., 2004; 
Ciais et al., 2005).  

La Pampa Ondulada es una subregión natural de la Pampa Húmeda Argentina, delimitada al norte por el Río 
Carcaraña, al sur y al oeste por el Río Salado y al este por el Río de la Plata (Figura 1). Constituye el área más 
importante de la región del punto de vista agropecuario. Está caracterizada por un relieve predominantemente 



ondulado y, en parte, recortado por cañadas, arroyos y ríos. Presenta pendientes que, por lo general, no superan el 
3% de gradiente y una red de drenaje bien estructurada. Los suelos se desarrollaron sobre una capa espesa de 
sedimentos eólicos de origen cuaternario (loess pampeano).  

 
Figura 1. Pampa Ondulada Argentina. 

 
En esta zona, el incremento de la producción agropecuaria estuvo acompañado por una caída en las reservas de 
materia orgánica del suelo (MOS) desde la introducción de la agricultura al final del siglo XIX. Los sitios bajo 
agricultura continua presentaron la evolución característica de los Molisoles, originalmente ricos en MOS y no 
sujetos a un proceso significativo de erosión: una abrupta caída de aproximadamente 30% de su reserva orgánica en 
las primeras dos décadas y una lenta disminución posterior durante un largo período con algún tipo de laboreo 
(100-120 años). La siembra directa (SD), implementada en suelos relativamente ricos en MOS en las últimas 2 o 3 
décadas, no pudo revertir la tendencia y, si se mantienen los aportes de C y nitrógeno (N) actuales, se continuará 
produciendo la disminución lenta de la MOS en las próximas dos décadas (Caride et al., 2012; Milesi Delaye et al., 
2013). Esta información ha sido obtenida a partir de la combinación de datos experimentales de ensayos de 
secuencias de cultivo y sistemas de labranza y la obtenida de lugares georeferenciados con historia conocida, 
teledetección de la cobertura de suelos, utilización de isótopos ambientales (13C y 14C) y de modelos de simulación 
de la evolución de mediano/largo plazo (CENTURY y AMG). Se cuenta así con la línea de base (existencia de 
COS actual) y los sitios de validación futura independientes para la región, aspectos que necesitan ser distinguidos 
para estimar el potencial de captura de COS bajo diferentes escenarios (FAO, 2002; European Comission, 2012). 

Los suelos de la Pampa Ondulada son mayormente Argiudoles, profundos, bien drenados, de pH ligeramente ácido, 
fértiles, con tenores variables de fósforo y con un espesor de horizonte A que generalmente alcanza 20 cm cuando 
no hay erosión. Este horizonte presenta textura franco limosa (17-31% de arcilla, 60-70% limo), estructura 
granular, contenidos actuales de MOS que varían entre 2 y 4% y una capacidad de intercambio catiónico moderada.  
El espesor del horizonte Bt es de alrededor de 60 cm, pudiendo variar entre 0,25 y 1 m, de textura sensiblemente 
más arcillosa (30-55% de arcilla en el horizonte Bt1) y estructura prismática. La serie de suelos Pergamino pura 
(Argiudol típico) es representativa de los suelos previamente mencionados. Las reservas actuales del horizonte A 
de esta serie, ubicada en la cuenca alta del Arroyo Pergamino (Figura 2) bajo diferentes usos, varían entre 35 y 50 
Mg ha-1 para una masa de suelo de 2500 Mg ha-1 (Andriulo et al., 2012a). El intervalo muestra los extremos en la 
variabilidad de dichas reservas debidas a cambios previos en el uso y manejo del suelo. Sin embargo, el valor 
medio de los sitios de la cuenca alta (43 Mg COS ha-1) mostró un coeficiente de variación (CV=7%) inferior al 
normalmente informado para esta variable (CV=15-35 %) (Carter & Gregorich, 2006), hecho que muestra que el 
manejo agrícola tiende a ser similar en las últimas dos a tres décadas.  

 



 
Figura 2. Cuenca superior del Arroyo Pergamino (extraído de Sainato et al., 2006). 
 

El predominio del cultivo de soja de primera siembra bajo SD se caracteriza por un bajo aporte de C al suelo 
(Irizar, 2010), por largos períodos de barbecho otoño-invernal y por estimular la descomposición de la MOS debido 
a que los productos de la fijación simbiótica inducen a un valor de pH levemente ácido que favorece la actividad 
microbiana descomponedora (Huggins et al., 2007; Irizar et al., 2012). La alta fertilidad natural del suelo y el clima 
templado húmedo propician la producción de nitratos a lo largo del año a través de la mineralización de la MOS 
nativa y de los residuos de cultivo, realizando una significativa contribución a los requerimientos de los cultivos y 
al lavado de N (Restovich et al., 2012). Estos factores, además de conducir a un balance negativo de MOS, tienden 
a disminuir la cobertura y provocan la formación de una estructura laminar continua cercana a la superficie del 
suelo que disminuye el ingreso de agua (Sasal et al., 2010), favoreciendo el escurrimiento superficial y la pérdida 
de nutrientes, aún en suelos con pendientes “elevadas” (< 1%), para la Pampa Ondulada (Darder et al., 2010). Un 
suelo bajo monocultivo de soja, comparado con el mismo suelo bajo rotaciones, registra disminución de las 
poblaciones microbianas y de los grupos funcionales relacionados con los ciclos de los nutrientes (C, N, fósforo, 
hierro y azufre) y la estabilidad de agregados (Vargas Gil et al., 2011).  

Los principales cambios tecnológicos introducidos en la región en las últimas décadas (SD, fertilización 
nitrogenada de las gramíneas, pérdida de cultivos en la rotación), fueron masivamente adoptados sin una 
evaluación previa de su posible impacto sobre el estado orgánico del suelo en el largo plazo (Irizar, 2010). Existe 
una gran dispersión de la información sobre las tasas de acumulación de COS bajo SD en función del tipo de suelo, 
las condiciones climáticas, el uso de la tierra y las prácticas agrícolas, la profundidad de muestreo y la expresión de 
los resultados (Andriulo & Irizar, 2012). Entre las tecnologías disponibles, se cuenta con la fertilización mineral de 
N, que es indispensable para elevar los rendimientos de gramíneas pero no necesariamente para producir cambios 
de largo plazo en las reservas de MOS. Las rotaciones de cultivo (por ejemplo, maíz-trigo/soja de segunda siembra: 
M-T/S, y trigo/soja de segunda siembra: T/S) presentan un efecto positivo sobre dichas reservas cuando se las 
practica bajo SD, pero su efecto de largo plazo es relativamente pequeño en relación a sistemas de labranza que 
utilizan algún tipo de laboreo (2-4 Mg COS ha-1 o 0,2-0,5 Mg N ha-1) (Irizar, 2010). Asimismo, la introducción de 
cultivos de cobertura (CC) en las secuencias de cultivo tienen un efecto marcadamente positivo como práctica 
secuestradora de C y N (Berttuzzi et al., 2012). Restovich et al. (2011) mostraron que la utilización de CC en las 
secuencias de cultivo actuales tendría un efecto prometedor sobre la acumulación de COS en el largo plazo. Por 
otro lado, la inclusión de pasturas cortas o temporarias (PT) en las rotaciones también ha demostrado su efecto 
positivo sobre los balances de C y N en otros países de clima templado (Arrouays et al., 2002) y en el sur de la 
Pampa Húmeda (Eiza et al., 2005). La información surgida de la Pampa Ondulada (Bertín et al., 1999, Scheneiter 
& Améndola, 2009, 2011; Andriulo, com. pers.) muestra resultados que van desde no secuestro de COS hasta 
secuestros anuales superiores a 1 Mg COS ha-1 año-1 en períodos comprendidos entre 4 y 6 años, debido a 
diferencias en las profundidades muestreo (muestreos en el espesor 0-12 cm muestran secuestros de COS más 
elevados en relación a muestreos del espesor 0-20 cm). En algunos casos, no se ha determinado la densidad 
aparente, impidiendo la comparación a igual masa de suelo y, en otros, se trata verdaderamente de clausuras y no 



de pasturas bajo pastoreo directo o con corte. Los balances positivos de COS y N orgánico del suelo (NOS) han 
sido acompañados por cambios favorables en las propiedades físicas, químicas y biológicas del suelo, hecho que 
tradicionalmente se conoce como efecto rotación (Minoldo, 2010).  

El clima presenta variaciones en diferentes escalas temporales que van desde la variabilidad diaria hasta los 
cambios o tendencias de largo plazo que incluyen siglos. Varios estudios (Magrin et al., 2007a) indican la 
importancia de la variabilidad interanual del clima, por ejemplo años secos o muy lluviosos, para las economías 
nacionales y regionales. También se resalta que en varias regiones del planeta, el clima presenta variaciones de más 
largo plazo (una o varias décadas) donde el clima suele ser más seco o más húmedo lo que afecta 
significativamente la productividad cíclicamente. Por último, es conocido que el cambio climático produciría 
modificaciones permanentes del clima que afectarían la mayor parte de los ecosistemas actuales.  

Normalmente, los estudios que evalúan los impactos potenciales del cambio climático sobre diferentes sectores, se 
basan en proyecciones climáticas derivadas de los modelos de circulación global (MCG). Para la proyección de los 
escenarios climáticos, los MCG utilizan como base los escenarios de emisiones de gases de efecto invernadero 
(GEI) generados por el IPCC (2001) para el año 2100. Estos son el producto de sistemas dinámicos complejos, 
determinados por fuerzas motoras tales como el crecimiento demográfico, el desarrollo socioeconómico, el cambio 
tecnológico y el medioambiente. En base a la interacción de estas fuerzas, el IPCC ha generado cuatro familias de 
escenarios posibles (A1, A2, B1, B2). Los escenarios A describen un mundo futuro con alto crecimiento 
económico, mientras que en los B, ese crecimiento es más moderado. Los escenarios A1 y B1 suponen que habrá 
una globalización tal que las economías convergerán en su desarrollo. En los A2 y B2 se considera que el 
desarrollo predominará a nivel regional. Entre las suposiciones inherentes a los escenarios mencionados, se estima 
que el petróleo y el carbón serán las fuentes principales de energía, por lo menos, para los próximos cien años. La 
población mundial, según los escenarios A1 y B1, crecerá a 8700 M para el año 2050 y disminuirá a 7100 M 
habitantes para el 2100; mientras que los escenarios A2 y B2 consideran que ésta aumentará a 15000 y 10400 M, 
respectivamente. Por último, las emisiones de GEI proyectadas por el IPCC, respecto a los escenarios elaborados, 
serán altas, media-alta, media-baja y bajas para los escenarios A1, A2, B2 y B1, respectivamente. 

Los MCG tiene un elevado nivel de incertidumbre en sus predicciones, debido, principalmente, a la falta de 
conocimiento científico adecuado para modelar procesos, a mecanismos complejos como los que intervienen en el 
clima y sus variaciones, y a la incertidumbre sobre cuáles serán las vías de desarrollo que pueda adoptar el planeta, 
las cuales determinarán finalmente el nivel de emisiones de GEI. En términos generales, las incertidumbres son 
menores en las estimaciones de cambios de temperatura, ya que los MCG coinciden en un calentamiento 
generalizado del planeta, aunque las predicciones tienen un rango de variabilidad de 2ºC a 4ºC. Las incertidumbres 
relacionadas al cambio de las lluvias son mucho más elevadas. Los MCG no coinciden en las tendencias de cambio 
(aumentos-reducciones) para un mismo lugar y proyectan variaciones que son cuantitativamente muy distantes. La 
caracterización de la variabilidad climática observada durante las últimas décadas en la región permite comprender 
la importancia relativa del cambio climático en relación a la variabilidad natural del clima y generar escenarios a 
futuro basados en las variaciones observadas. De acuerdo con las evidencias y los antecedentes científicos, el clima 
está cambiando y la región de estudio es una de las zonas afectadas. Además, en esta región se observan otros 
cambios que, si bien son independientes del clima, pueden magnificar los impactos de la variabilidad y el cambio 
climático, como por ejemplo, la tendencia al monocultivo de soja. En los últimos años, se realizaron varios estudios 
de los impactos potenciales del cambio climático sobre el sector agropecuario (Magrin et al., 2007b; Travasso et 
al., 2008; Magrin et al., 2009; Travasso et al., 2009).  

El impacto potencial del cambio climático sobre los rendimientos de los cultivos de trigo, maíz y soja sería 
perjudicial en la mayor parte de la región bajo los escenarios A2 y B2 para el año 2080 si no se considera el efecto 
biológico del incremento de CO2. Si se considerara el efecto del aumento de CO2 los rendimientos se 
incrementarían para los tres cultivos en los dos escenarios. Los escenarios A2 y B2 difieren en sus proyecciones, 
siendo algunas de las diferencias muy importantes desde el punto de vista biológico. El escenario A2 considera una 
concentración de CO2 superior a la del B2 (698 ppm vs 559 ppm) para 2080. Consecuentemente, los incrementos 
de temperatura proyectados con A2 para la Región Pampeana son mayores, oscilando entre 2 y 3 ºC para la 
máxima y cerca de 3 ºC para la mínima. Estos valores superan en alrededor de 1ºC los obtenidos con el B2. En 
relación a las precipitaciones, los dos escenarios prevén incrementos en el semestre cálido, siendo los valores 
mayores en A2 con incrementos que llegan a los 100 mm en los trimestres de septiembre-noviembre y diciembre-
febrero. Durante el invierno no se proyectan variaciones con respecto a los valores actuales. Existe un elevado nivel 
de incertidumbre en las estimaciones derivadas de las proyecciones climáticas, de la consecuencia real de un 
enriquecimiento de CO2 en la atmósfera sobre los cultivos, y de la falta de consideración de factores importantes 
como las plagas y las enfermedades en la estimación de los rendimientos (Magrin et al., 2007b).  



Por lo anteriormente expuesto, uno de los mayores desafíos para la región es implementar un desarrollo 
agropecuario sostenible que permita el crecimiento económico del sector, mantenga las cualidades del ambiente, y 
reduzca el riesgo asociado a las variaciones o cambios del clima. Con el propósito de contribuir al aumento de la 
resiliencia de los agroecosistemas, se plantean los siguientes objetivos: 

 
a) proyectar la evolución del stock de COS de la Pampa Ondulada bajo agricultura continua en diferentes 

escenarios agronómicos  y climáticos, utilizando el modelo simple AMG, y  
b) proponer posibles medidas de mitigación en aquellas situaciones con balance negativo en las reservas de 

COS. 
 

Materiales y métodos 

Área de estudio 

El estudio se llevó a cabo en la Pampa Ondulada Argentina (Figura 1). El área de estudio ocupa una superficie de 
375 km² y está ubicada en la cuenca superior del Arroyo Pergamino (Figura 2). En la misma existen 71 puntos 
georreferenciados de monitoreo de COS y contienen todas las unidades de suelo presentes a escala 1:50000 en la 
hoja 3360-32-4 de la Carta de Suelos de la República Argentina (INTA, 1972). Los suelos del área pertenecen al 
gran grupo de los Argiudoles que presentan un horizonte A profundo, de textura franco limosa, y un fuerte 
horizonte argílico Bt de gran espesor, el cual no impide la percolación ni la penetración de raíces. El carbonato de 
calcio ha sido removido de los horizontes suprayacentes durante el proceso evolutivo de los suelos. La serie 
Pergamino es representativa de los suelos profundos y bien drenados del área, ubicados en las lomas y planos altos. 
La serie pura corresponde a la familia Argiudol típico, ilítico, térmico según la Taxonomía de Suelos del 
Departamento de Agricultura de los Estados Unidos de Norteamérica (INTA, 1972).  La textura del horizonte A 
presenta 23 % de arcilla y 64 % de limo y la del horizonte Bt1, 43 % de arcilla y 48 % de limo. El pH es 
moderadamente ácido 5,8 (relación suelo: agua 1:2,5).     

El clima de la región puede ser definido como templado húmedo sin estación seca, aunque con tendencia a tener 
inviernos secos.  La precipitación media anual para el período 1932-2011 es de 971 mm (Bases de datos  
agroclimáticas, INTA EEA Pergamino) pero presenta una elevada variabilidad interanual (Figura 3), con leve 
tendencia a su aumento en el largo plazo. Por lo tanto, se puede considerar que las precipitaciones se mantendrán 
estables en los próximos 80 años. La variabilidad decádica explica el 30% del total de la variación y muestra que la 
ocurrencia de los períodos secos y/o húmedos sucede sin una regularidad definida.  
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Figura 3. Tendencia de la precipitación media anual durante el período 1931-2012 para Pergamino. LP: variabilidad en el 
largo plazo. MP: variabilidad en el mediano plazo. CP: variabilidad en el corto plazo. Los valores expresan cuanto de la 
variabilidad total es explicado por la variabilidad en el largo, mediano y corto plazo. 

 

La temperatura media anual del área es 16,7°C y la temperatura del suelo alcanza los 0ºC con baja frecuencia. Las 
temperaturas mínimas y máximas medias para el mismo período presentaron una leve tendencia al aumento, 



particularmente la mínima que aumentó 0,7ºC desde la década del 70 (Figura 4). Como se puede observar en la 
Figura 4, si bien la tendencia asociada con el cambio climático representa un muy pequeño porcentaje de la 
variación total, la tendencia es significativamente más importante para las variables temperatura mínima y máxima 
medias que para la precipitación (Rodríguez  com. pers.). 
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Figura 4. Tendencias en el corto, mediano y largo plazo de la temperatura mínima (a) y máxima (b) para el período 1931-2012 
para Pergamino. LP: variabilidad en el largo plazo. MP: variabilidad en el mediano plazo. CP: variabilidad en el corto plazo. 
Los valores expresan cuanto de la variabilidad total es explicado por la variabilidad en el largo, mediano y corto plazo. 

 

Modelo de simulación de tres compartimentos 

Para simular la evolución del COS bajo los diferentes escenarios agronómicos y climáticos se utilizó el modelo 
AMG de predicción de la evolución de COS y NOS, (Andriulo et al., 1999) (Figura 5).  

 

 

Figura 5. Diagrama del modelo AMG. m: masa de C orgánico aportado por los cultivos. k1: coeficiente de humificación. k: 
constante de mineralización. MOS: materia orgánica del suelo. Ca: COS activo. Ce: COS estable. 

 
Las ecuaciones básicas del modelo son las siguientes: 
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donde C es el stock de COS (Mg C ha-1), Ce es stock de COS estable (Mg C ha-1), Ca es el stock de COS activo (Mg 
C ha-1), m es la masa de C anualmente aportada (representa el total de la masa de C orgánico aportado al suelo a 
través de los residuos de los cultivos: rastrojos, raíces y rizodepósitos, en Mg C ha-1año-1), k1 es el coeficiente de 
humificación (sin unidad), y k es el coeficiente de mineralización del pool activo de COS (año-1). 

Estas ecuaciones pueden ser integradas si m es considerado constante todos los años. Entonces, la evolución de las 
reservas puede ser descripta por la siguiente ecuación: 
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donde C0 es stock inicial de COS (Mg C ha-1). En (3), el segundo término representa la descomposición del “C 
viejo” (i.e. el existente al tiempo 0), mientras que el tercer término representa el C recientemente humificado (neto 
o total) que se acerca a la asíntota: 
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donde Ca∞ es la máxima cantidad de C originado por la secuencia de cultivo (Mg ha-1) y Ceq es el stock de COS al 
equilibrio (Mg ha-1). 

 

Escenarios climáticos y agronómicos 

Para la construcción de escenarios se utilizó información proveniente de ensayos de secuencias de cultivo y 
sistemas de labranzas de largo plazo que permitieron la calibración y validación del modelo de simulación AMG 
(Andriulo et al., 2012b). En dichos ensayos se encuentran actualmente valores de stock de COS que coinciden con 
el intervalo de valores observados en la cuenca alta del Arroyo Pergamino, para la misma masa de horizonte A 
(2500 Mg ha-1). Se seleccionaron dos situaciones de partida contrastantes en reservas de COS para 2012 (tiempo = 
0): 45,9 y 36,8 Mg C ha-1, que se correspondieron con las secuencias maíz-trigo/soja de segunda siembra (M-T/S) y 
monocultivo de soja (S) bajo SD (Milesi Delaye et al., 2013). Se utilizaron los valores de Cs, k1 y k obtenidos en 
las etapas de calibración y validación. El aporte de C (m) de cada uno de los cultivos y de las secuencias se calculó 
a partir de los rendimientos históricos promedio de los cultivos de maíz, trigo y soja de cada secuencia de los 
ensayos de secuencias de cultivo y sistemas de labranzas de largo plazo. El rendimiento de los CC (avena y avena-
vicia) provino de los rendimientos promedio (8 años) de un ensayo ubicado en la Estación Experimental 
Agropecuaria Pergamino del Instituto Nacional de Tecnología Agropecuaria (Restovich et al., 2012, Restovich com 
pers). Para el cálculo de m se tuvieron en cuenta las siguientes consideraciones: (1) los índices de cosecha 
(rendimiento/biomasa aérea total) fueron 0,5, 0,38 y 0,36 para maíz, soja y trigo, respectivamente; (2) la biomasa 
de raíces incluyendo los rizodepósitos representó el 30% de la biomasa total aérea (Bolinder et al., 2007) y (3) se 
consideró un 40 % para el contenido de C de los residuos de la parte aérea y radical.  

Para las simulaciones se tuvieron en cuenta el escenario climático actual y los generados para el año 2080 por el 
modelo regional MM5/CIMA (Nuñez & Solman en Magrín et al., 2007b) bajo los escenarios socioeconómicos A2 
y B2 (IPCC, 2001) (Tabla 1). Los efectos de estos dos escenarios de cambio climático sobre la productividad de los 
cultivos maíz, trigo y soja fueron extraídos de las simulaciones realizadas por Magrín et al. (2007b)  mediante el 
modelo DSSAT (Hoogenboom et al., 2003). Debido a la falta de información, se consideró que el cambio climático 
no afecta al rendimiento en materia seca de los cultivos de cobertura. 

La Tabla 1 muestra las características y efectos de los escenarios A2 y B2 sobre las variables climáticas 
temperatura y precipitación, y sobre los cultivos maíz, trigo y soja considerando o no el efecto biológico del 
incremento de la concentración en CO2. Los aportes estimados para cada secuencia de cultivo y escenario de 
cambio climático se presentan en la Tabla 2.  



 
Tabla 1. Características y efectos de los escenarios de cambio climático A2 y B2 sobre las variables climáticas temperatura y 
precipitación y sobre la productividad de algunos cultivos para el período 2012-2080. 

Escenario 
2080 

Efecto 
CO2 

ΔT 
(°C) 

ΔPP 
(mm) 

ΔRendimientos (%) 

Maíz Trigo Soja 

Actual No - - - - - 
A2 Si 2,3 100 14 11 51 
A2 No 2,3 100 -7 -3 -11 
B2 Si 1,5 <100 8 4 51 
B2 No 1,5 <100 -3 -2 2 

Referencia: A2: escenario climático A2. B2: escenario climático B2. ΔT: variación de la temperatura esperada entre el período 
de base (2012-2080) y los escenarios climáticos para fin de siglo (2070-2100) normalmente expresado como 2080. ΔPP: 
variación de la precipitación esperada entre los mismos períodos. ΔRendimientos: variación de los rendimientos de los cultivos 
para el mismo período. 

 

Tabla 2. Aporte de carbono (C) promedio anual de las secuencias consideradas y su tasa de variación anual para el período 
2012-2080 según el escenario agroclimático considerado. 

Escenario 
Efecto  

biológico  
del CO2 

M-T/S S CC 
Avena 

CC 
Avena/Vicia 

Mg C ha-1  

año-1 

Tasa de  
variación  

anual 

Mg C ha-1  

año-1 

Tasa de  
variación  

anual 
Mg C ha-1 año-1 

Actual No 5,8 - 3,1 - 2,3 3,1 

A2 Si 7,0 1,73E-02 4,7 2,30E-02 2,3 3,1 
A2 No 5,5 -5,33E-03 2,8 -4,81E-03 2,3 3,1 
B2 Si 6,7 1,33E-02 4,7 2,34E-02 2,3 3,1 
B2 No 5,7 -1,47E-03 3,2 1,03E-03 2,3 3,1 

Referencia: A2: escenario climático A2. B2: escenario climático B2. M-T/S: maíz-trigo/soja de segunda. S: monocultivo de 
soja. CC: cultivo de cobertura, avena y avena/vicia antecesores de soja y maíz, respectivamente. 

 

Dado que los escenarios A2 y B2 proponen un aumento de temperatura de 3 y 2°C para el período 2070-2100 
respecto al período base 1960-1990, respectivamente, y el valor de k depende fuertemente de las condiciones 
pedoclimáticas (temperatura del suelo y contenido de arcilla) y del sistema de labranza, para su estimación al 2080 
se utilizaron las funciones ambientales propuestas por Saffih-Hdadi & Mary (2008), partiendo del año 2012.  

En el modelo AMG, la tasa de mineralización k depende particularmente de la temperatura del suelo (Te) y del 
contenido de arcilla (A): 

)()( 210 AfTefkk  ,          (7) 
 
donde k0 es la tasa de mineralización potencial (año-1) en condiciones de referencia y f1(Te) y f2 (A) son las 
funciones de temperatura y arcilla (igual a 1 en las condiciones de referencia). Se consideran como condiciones de 
referencia una temperatura del suelo de 15°C, contenido de arcilla igual a cero y una precipitación media anual de 
900 mm.  

El efecto del contenido de arcilla sobre la mineralización de la MOS está descrito por una ley exponencial:   

aAeAf )(2 ,           (8) 
 
donde A es el contenido de arcilla (g arcilla g-1 suelo) y a es una constante (g suelo g-1 arcilla) que toma el valor de 
2,72. El efecto de la temperatura (Te, °C) sobre la mineralización del Ca del suelo responde a una condición lógica:  
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La bibliografía internacional muestra que el efecto del contenido de humedad del suelo sobre la mineralización del 
COS y de los residuos de los cultivos es de baja importancia para climas templados húmedos; por lo tanto, no se 
consideró su efecto (Saffih-Hdadi & Mary, 2008, Milesi Delaye et al., 2013). 

A pesar de que el valor de k responde en forma exponencial al aumento de la temperatura (Figura 6), para los fines 
de este trabajo se asumió que la tasa de variación anual de k, debido al aumento de temperatura, responde a una 
función lineal debido a que se trabaja en un intervalo de temperatura estrecho (16,7-19,0°C).   

 

 
Figura 6. Tasa de mineralización (k) de la materia orgánica del suelo en función de la temperatura. 
 

En la Tabla 3 se muestran los valores de k al inicio de la simulación (año 2012) y al año 2080, y su tasa de 
variación anual para el período 2012-2080 según el escenario climático considerado (sin cambio climático, A2 y 
B2). 

 
Tabla 3. Valores de constante de mineralización de la materia orgánica del suelo (k) para los escenarios climáticos 
considerados para el periodo 2012-2080. 

COS 
de inicio 

Escenario 

k (año-1) Tasa de  
incremento  

anual 2012 2080 

A2 0,070 0,095 3,74E-04 

B2 0,070 0,083 1,87E-04 

Elevado Actual 0,070 0,070 - 

Baja 

Actual 0,079 0,079 - 

A2 0,079 0,108 4,22E-04 

B2 0,079 0,093 2,11E-04 
 



En la Tabla 4 se muestran los valores de k1  por cultivo. 
 

Tabla 4. Valores de los coeficientes de humificación (k1) para los cultivos considerados en la simulación. 

Cultivo Sistema de labranza k1 Extraído de 

M SD 0,126 Wylleman, 1999; Milesi Delaye et al., 2013 
T SD 0,126 Wylleman, 1999; Milesi Delaye et al., 2013 
S SD 0,167 Milesi Delaye et al., 2013 

CC SD 0,250 Bertuzzi et al., 2012 
Referencia: k coeficiente de mineralización. M: maíz. T: trigo. S: Soja. CC: cultivo de cobertura. SD: siembra directa.  

 

Se eligió el año 2030 como año para analizar la magnitud de los efectos de mediano plazo provocados por los 
cambios en las prácticas agrícolas en situaciones de secano con o sin inclusión del cambio climático sobre las 
reservas orgánicas del suelo.  

Los escenarios agronómicos elegidos para la situación de partida representan dos sistemas de producción comunes 
en la zona: uno abarcando una superficie minoritaria (13%) ocupada por productores medianos a grandes (500-
2000 ha) que practican la rotación de cultivos y otra, con la superficie mayoritaria abarcada por pequeños 
productores bajo el esquema de arrendamiento con monocultivo de soja (Alvarez et al., 2009), con reservas 
actuales de COS elevada y baja, respectivamente (Andriulo et al., 2012a). La decisión de la evolución de la 
producción agropecuaria tuvo en cuenta varios factores con la misma probabilidad de ocurrencia entre ellos: a) el 
sistema productivo mantiene o incrementa la superficie con monocultivo de soja debido a la demanda del mercado 
asiático en expansión, b) el continuo crecimiento de la producción avícola y porcina demanda cantidades crecientes 
de maíz, por lo que se mantiene o aumenta su participación en las rotaciones, c) se instala un escenario de 
intensificación de la producción, ya sea utilizando trigo, cultivos de cobertura o pasturas temporarias (PT). La 
Figura 7 resume el total de los escenarios agronómicos y climáticos generados. 

 

 
Figura 7. Escenarios agroclimáticos considerados. M-T/S: maíz-trigo/soja de segunda siembra. S: monocultivo de soja. CC/M-
T/S: cultivo de cobertura/maíz-trigo/soja de segunda siembra. CC/S: cultivo de cobertura/soja de primera siembra. COS: 
carbono orgánico del suelo. A2: escenario climático A2. B2: escenario climático B2. Sin CO2: sin considerar el efecto 
biológico del CO2. Con CO2: considerando el efecto biológico del CO2.  

 

A continuación, se detallan los supuestos que han sido utilizados tanto a nivel del modelo de simulación como de 
escenarios agroclimáticos a los fines de marcar los límites dentro de los cuales estarán acotadas las previsiones en 
la reservas de COS: 

 

Modelo de simulación     

- el C estable permanece como tal durante el siglo XXI, 
- el mejoramiento genético no afecta las relaciones alométricas de los cultivos (rendimiento/biomasa aérea 

total, biomasa raíces/biomasa aérea total, contenido de C de la biomasa vegetal), 
- los cambios de temperatura previstos por los escenarios de cambio climático no alteran diferencialmente la 

mineralización de la MOS proveniente de plantas C3 o C4, 
- permanencia del sistema de laboreo SD (se mantienen los valores de k1), 



- la variación de los rendimientos de maíz, trigo y soja debido al cambio climático responden a un función 
lineal, 

- las pasturas temporarias producen un incremento de 0,5 Mg C ha-1 año-1, 
- las variaciones netas de stocks que se encuentran en el intervalo ±2,49 Mg C ha-1 con respecto a la línea de 

base, no se consideran como cambio. 

Escenarios agroclimáticos 

- no se tiene en cuenta el efecto del mejoramiento genético durante el correr del siglo XXI, 
- el cambio climático no afecta la incidencia de factores bióticos sobre la productividad de los cultivos 

(insectos plaga, enfermedades y malezas), 
- se considera que los eventos extremos (sequía, inundación) no cambian en frecuencia, ni en intensidad,  
- el cambio climático no afecta la producción de materia seca de los cultivos de cobertura, 
- la productividad de los cultivos es independiente de la reserva actual de COS.  

 

Resultados y discusión 

La Figura 8 muestra los resultados de la evolución simulada de COS hasta 2030 y 2080 bajo los diferentes 
escenarios agronómicos y climáticos planteados (Figura 7). 
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a) COSi = 45,9 Mg ha-1
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b) COSi = 45,9 Mg ha-1
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Figura 8. Diferencia de stocks de carbono (C) simulados para las situaciones de alta (a y b) y baja (c y d) fertilidad al año 2030 
(a y d) y 2080 (b y c).M-T/S: maíz-trigo/soja de segunda siembra. S: monocultivo de soja. M-T/S-PT: maíz-trigo/soja de 
segunda siembra-pastura temporaria. CC/M-T/S: cultivo de cobertura/maíz-trigo/soja de segunda siembra. A2: escenario 
climático A2. B2: escenario climático B2. c/CO2: considerando el efecto biológico del CO2 sobre la productividad de los 
cultivos. s/CO2: sin considerar el efecto biológico del CO2 sobre la productividad de los cultivos. COSi: reserva de COS al 
inicio de la simulación. Área entre líneas punteadas: no se considera cambio en las reservas de carbono.   

 

Cuando se parte de un suelo con elevada reserva actual de COS (45,9 Mg C ha-1), para el año 2030 se podría 
esperar que la intensificación de las rotaciones incluyendo CC y PT, con o sin cambio climático, produjeran 
secuestro de COS, con amplia ventaja para los CC (~ 2 Mg C ha-1, en promedio, con respecto a la línea de base ± 
2,49 Mg C ha-1). Lo contrario ocurre para la implementación de un monocultivo de soja, con o sin cambio 
climático. Mientras tanto, la permanencia de la secuencia de partida mantendría las reservas orgánicas en todos los 
escenarios considerados. Para un horizonte temporal más lejano (año 2080), las secuencias de cultivo intensificadas 
continuarían secuestrando C cuando no se considera el cambio climático (~ 4-5 Mg C ha-1). Por el contrario, 
cuando sí se lo considera, en las secuencias de cultivo intensificadas se prevé una reducción relativa más marcada 
en el escenario A2 sin CO2, seguida por reducciones relativas de menor importancia en los escenarios B2 sin CO2 y 
por último con CO2.  El pasaje a monocultivo inexorablemente llevaría a la reducción de la reserva en cualquiera de 
los escenarios climáticos planteados, mientras que la continuación de la secuencia M-T/ S solamente lo haría en el 
escenario A2 sin considerar el efecto del aumento de la concentración en CO2. 

En los sitios con baja reserva actual (36,8 Mg C ha-1), para el año 2030 podría esperarse que el reemplazo del 
monocultivo de soja por una secuencia que incluya CC provoque una ventaja para el secuestro de COS en 
cualquiera de los escenarios considerados. Esta respuesta sería más destacada cuando no se consideraran los efectos 
del cambio climático (~ 2,5 Mg C ha-1 adicionales en promedio) o en el escenario A2 sin efecto del incremento en 
la concentración de CO2 (~ 2 Mg C ha-1). El mantenimiento del monocultivo de soja o su reemplazo por una 
secuencia M-T/S mantendrían la baja reserva actual en cualquiera de los escenarios considerados. Para el año 2080, 
la inclusión de CC en el monocultivo de soja aumentaría aún más la reserva de COS con respecto a 2030 (~ 2 Mg C 
ha-1 adicionales, en promedio), e incluso se produciría un pequeño aumento al cambiar el monocultivo de soja por 



la secuencia M-T/S cuando no se esperaran cambios en el clima y en el escenario B2 sin efecto del incremento de 
la concentración de CO2. El monocultivo de soja produciría la reducción de la reserva actual solamente en el 
escenario A2 sin incluir el efecto de del incremento de la concentración de CO2.   

La mayor parte de la superficie agropecuaria de la región bajo estudio está ocupada por productores pequeños y la 
producción se realiza con algún sistema de arrendamiento. Álvarez et al. (2009) informaron que el 65% de esta 
superficie resulta económicamente exitosa con la práctica del monocultivo bajo SD. En estas situaciones, la reserva 
actual de COS es baja. Mientras las decisiones de manejo sigan privilegiando dicho sistema, los suelos de la región 
continuarán perdiendo lentamente sus reservas bajo el escenario A2 sin considerar el efecto biológico del 
incremento de la concentración en CO2. Estas pérdidas se percibirán solamente en el largo plazo, dada la elevada 
resistencia de los Argiudoles frente a las fuerzas que tienden a hacerlo cambiar de estructura y funcionamiento. Si 
se llegara a niveles tan bajos como los predichos (34 Mg C ha-1), donde la proporción de Ce representa más del 90 
% de la reserva total, el suelo dejaría de prestar sus servicios ecosistémicos y de forma inesperada, se 
desencadenarían procesos indeseables a escala global.  Entre los más importantes, se pueden mencionar la 
alteración del balance de nutrientes, el deterioro físico del suelo, la erosión hídrica, la colmatación de cauces de 
ríos, los cambios indeseados en los flujos hídricos, la contaminación por agroquímicos, la pérdida de biodiversidad 
y el empobrecimiento y la emigración de poblaciones rurales (FONCyT, 2004). Por otro lado, si las decisiones de 
manejo hacia el monocultivo se aplicaran en los suelos con elevada reserva actual de COS, las consecuencias no 
serían las mismas, dado que para el 2080 alcanzarían stocks cercanos a los suelos con baja o mediana reserva de 
COS actual. 

Las situaciones con elevada reserva de COS actual en las que se practica la rotación de cultivos tendrían la 
posibilidad, en el largo plazo, de mantenerla frente a cambios desfavorables del clima. En caso de intensificación, 
podrían obtenerse cambios muy favorables en stock, aunque algo atenuados cuando se exprese el máximo aumento 
previsto de temperatura, provocando una importante reducción en los rendimientos de los cultivos.   

El efecto diferencial positivo sobre las reservas de COS simulado en el mediano plazo por la inclusión de CC y PT 
se puede explicar en la elevada tasa de humificación propuesta para los CC. Sin embargo, resta validar estos 
resultados en las condiciones edafoclimáticas de la Pampa Ondulada. 

En el largo plazo, se puede observar que sería más fácil perder COS cuando se pasara de M-T/S a monocultivo de 
soja en una situación con elevado stock actual, que ganarlo cuando se pasara de monocultivo de soja a M-T/S en 
una situación con bajo stock actual. Esta misma reversibilidad asimétrica ya había sido documentada por Arrouays 
et al. (2002).  

Las diferencias encontradas entre los resultados estimados en el año 2030 y en el año 2080 bajo escenarios de 
cambio climático radican en que cuando se considera un plazo más corto, el efecto del aumento de temperatura 
sobre la tasa de mineralización de la fracción activa k es menos importante que a largo plazo. Esto permite expresar 
mejor el efecto de un cambio tecnológico (marcado aumento en los aportes de C bajo SD, m). Tendencias similares 
ya habían sido obtenidas por Irizar et al. (2012) para los mismos escenarios de cambio climático y diferentes 
situaciones tecnológicas y de partida. Por otro lado, en el corto plazo, se contará con la información necesaria 
surgida de dispositivos experimentales para validar las tecnologías de CC y PT en la región.   

 

Conclusiones 

En el largo plazo y bajo un escenario de cambio climático que considera aumentos de 2º-3ºC en la temperatura 
media, las reservas de COS en los Argiudoles de la Pampa Ondulada empobrecidos en COS están amenazadas. 
Esto sucedería si el efecto benéfico del CO2 sobre la productividad vegetal no ocurriera. Consecuentemente, la 
materia orgánica incorporada al suelo se reduciría sensiblemente.  

Además, sería muy improbable que los suelos con elevada reserva orgánica actual puedan secuestrar C 
manteniendo la rotación de cultivo M-T/S en cualquiera de las situaciones planteadas. Por otro lado, si el manejo de 
estos suelos pasara a monocultivo de soja bajo SD, dejarían de cumplir sus funciones como sumidero de GEI, 
desencadenando procesos de difícil reversión.  

Por ello, es necesario que a los planteos actuales de producción se los intensifique, agregando CC y PT a las 
secuencias de cultivo. La inclusión de CC, tanto en el monocultivo de soja como en las rotaciones de cultivos 
anuales (M-T/S), mejoraría notablemente las reservas de COS en todos los casos, aún en los escenarios más 



adversos de cambio climático en el mediano plazo (2030). Su adopción redundaría en un beneficio ambiental para 
la región. 

A pesar de que para este trabajo se utilizaron herramientas mejoradas para reducir y enmarcar la predicción de la 
tendencia media en las reservas de COS de los agroecosistemas (datos locales actualizados, modelo validado en 
ensayos de larga duración, serie climática de largo plazo), es necesario incluir otras variables para reducir las 
fuentes de incertidumbre, tanto a nivel del clima como de prácticas agronómicas no consideradas.  
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Planteo del problema 

La agricultura produce generalmente una disminución de los niveles de materia orgánica (Davidson & Ackerman, 
1993; Houghton et al., 1983) y nutrientes (McLauchlan, 2006) de los suelos que puede impactar negativamente 
sobre su productividad (Follet & Stewart, 1985, Pan et al., 2009). Adicionalmente, interesa determinar cómo afecta 
el uso del suelo sobre su nivel de carbono debido a la posibilidad de usar a los suelos como sumideros de carbono 
atmosférico (Mishra et al., 2009; Meersmans et al., 2008). El nivel de carbono inorgánico también puede ser 
afectado por el cultivo del suelo, especialmente en zonas semiáridas y áridas. Pueden producirse incrementos por 
riego con aguas carbonatadas (Wu et al., 2009), y disminuciones debido a que la labranza expone a la atmósfera 
suelo previamente enterrado (Moreno et al., 2006) o se acidifica por fertilización (Wu et al., 2009).  

La Región Pampeana, debido a su extensión y productividad, es considerada una de las principales áreas agrícolas 
del Mundo (Satorre & Slafer, 1999). La superficie cultivada ha aumentado exponencialmente en las últimas cuatro 
décadas,  principalmente por el cultivo de soja (MinAgri, 2012), lo que podría llevar a degradación de los suelos 
por la combinación de mayor uso agrícola con una especie de baja producción de residuos (Viglizzo et al., 2001; 
2010). Sin embargo, esos posibles efectos negativos no se han evidenciado, pues los rendimientos de los cultivos de 
granos se han duplicado-triplicado en los últimos 40 años (Figura 1) (Alvarez, 2011; MinAgri, 2012). Esto podría 
deberse a que las mejoras tecnológicas introducidas compensaron la degradación de los suelos; por ejemplo la 
adopción generalizada de la práctica de fertilización (Alvarez et al,. 2012c). 
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Figura 1. Evolución de la superficie cosechada y del rendimiento de los principales cultivos en la Región Pampeana. 
Elaborado con datos de MinAgri (2012). 

 

Algunos estudios puntuales mostraron el efecto de la agricultura sobre los stocks de carbono del suelo en la capa 
superficial pero sólo dos trabajos se han realizado a nivel regional (Alvarez, 2001; Caride et al., 2012). Utilizando 
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modelos de simulación, en estos últimos trabajos, se estimaron disminuciones del carbono orgánico de los suelos en 
el estrato 0-20 cm por cultivo en algunas subregiones pampeanas. Cómo afectó el cultivo los stocks de carbono en 
profundidad o qué pasó con los stocks de nitrógeno ha sido muy escasamente estudiado. 

Nuestros objetivos fueron contestar estas preguntas: (1) ¿qué efecto tuvo la agricultura sobre los niveles de carbono 
y nitrógeno de los suelos pampeanos?, (2) ¿por qué se produjeron esos cambios? y (3) ¿qué impactos pueden tener 
esos cambios sobre la productividad edáfica?  

 

¿Qué pasó? 

La agricultura se introdujo en la Región Pampeana alrededor de 1870 y la superficie cultivada fue creciendo 
lentamente (Alvarez & Steinbach, 2012), siendo en la actualidad soja, trigo y maíz los principales cultivos (Figura 
1). Desde 1970 se intensificó el uso agrícola de los suelos y la soja se adoptó como componente, primero 
minoritario y luego principal, de las rotaciones (Viglizzo et al., 2001). En la actualidad este cultivo representa un 60 
% del área bajo agricultura (Figura 1, Tabla 1). 

 

Tabla 1. Caracterización de las principales variables determinadas (Tomado de Berhongaray et al,. 2013). 

Variable Mínimo Media Máximo 
Temperatura media anual (ºC) 12.8 15.8 19.1 
Precipitación media anual (mm) 564 860 1156 
Profundidad de muestreo (cm) 25 96 100 

Densidad aparente (g cm-3) 0.82 1.15 1.60 

Carbono orgánico (t ha-1) 15.3 96.4 321.2 

Carbono en carbonatos (t ha-1) 0.0 47.0 376.6 

Nitrógeno orgánico  (t ha-1) 2.9 11.6 28.9 
Relación C/N 2.6 8.9 29.1 
pH 4.90 6.40 9.47 

Conductividad eléctrica (dS m-1) 0.20 1.90 27.0 

Arcilla (g kg-1) 16 162 427 

Limo (g kg-1) 8 336 590 

Arena (g kg-1) 118 468 972 

Fósforo extractable (mg kg-1) 0.8 23.6 192 
 

Entre 2007 y 2008 se muestrearon 82 establecimientos productivos distribuidos en la región que fueron elegidos 
por su representatividad (Figura 2). En cada uno se muestrearon 5 usos del suelo: arboledas, controles nunca 
cultivados bajo vegetación graminoide (generalmente los parques de los establecimientos), sitios cultivados en la 
fase pastoril de una rotación mixta, sitios cultivados en la fase agrícola de la rotación y áreas inundables con suelos 
hidromórficos dedicadas al pastoreo. Una descripción detallada del proceso de muestreo y una caracterización de 
los usos puede encontrarse en Berhongaray et al. (2013). Se muestreó por capas de 25 cm hasta 100 cm de 
profundidad o hasta el límite superior del horizonte petrocálcico. Las condiciones de clima y suelo mostraron una 
gran variabilidad entre sitios (Tabla 1). Se determinó en las muestras densidad aparente, carbono orgánico, carbono 
en carbonatos, nitrógeno total, fósforo extractable, textura, pH en agua y conductividad eléctrica. Los métodos 
analíticos y de estimación de la temperatura y precipitación media anual han sido descriptos anteriormente 
(Berhongaray et al., 2013).  

 



 

Figura 2. Ubicación de los establecimientos agropecuarios muestreados (redibujado de Berhongaray et al., 2013). 

 

La estimación de los stocks pasados de carbono se realizó usando los relevamientos de suelos de las Provincias de 
Buenos Aires, La Pampa, Córdoba, Santa Fe y Entre Ríos de INTA en la forma descripta por Berhongaray et al. 
(2013). También se estimó la composición textural de los suelos usando esos mapas. La superficie por 
departamento bajo cada tipo de uso del suelo se estimó usando una combinación de información de imágenes 
satelitales y el Censo Nacional Agropecuario 2002 (Berhongaray et al., 2013). Los balances de carbono se 
calcularon por la metodología de Alvarez et al. (2011) utilizando como datos de entrada el rendimiento de los 
cultivos de MinAgri (2012) y la composición de las rotaciones estimada con las superficies sembradas por cultivo y 
subregión de la manera descripta en Alvarez et al. (2011). La productividad del suelo a nivel de sitio se estimó por 
el modelo de De Paepe y Alvarez (2013) y la capacidad de mineralización de nitrógeno usando la red neuronal 
artificial desarrollada por Alvarez y Steinbach (2011) para suelos pampeanos en la forma descripta por Alvarez et 
al. (2013). El análisis estadístico y el desarrollo de modelos de redes neuronales artificiales para estimar carbono 
orgánico se realizó en la forma indicada por Berhongaray et al. (2013). Para la comparación de los stocks pasados y 
presentes de carbono a nivel de toda la Región Pampeana se realizó un análisis de incertidumbre (Berhongaray et 
al., 2013). 

El nivel de carbono orgánico fue afectado por el uso del suelo (Figura 3). Los controles no cultivados tuvieron un 
contenido promedio hasta 1 m de 101 t ha-1, mientras que en los sitios cultivados el promedio fue de 87 t ha-1, sin 
diferencias significativas entre pasturas y sitios agrícolas. Las arboledas tenían más carbono que los controles en 
todas las profundidades y los bajos, menos. Un 50 % del stock total de carbono se encontró en el estrato 0-25 cm en 
todos los casos. Las diferencias entre suelos cultivados y no cultivados fueron estadísticamente significativas hasta 
50 cm de profundidad, siendo el stock en los suelos bajo cultivo 16 % menor que en los controles. El rango de 
diferencias entre sitios no cultivados y cultivados varió  de -22 a +64 %. Debajo de 50 cm los suelos cultivados 
tenían en promedio 9 % menos carbono orgánico que los controles pero la diferencia no fue significativa. No hubo 
impacto del uso del suelo sobre los stocks de carbono de carbonatos. Los suelos tenían en promedio 50 t C ha-1 
hasta 1 m de profundidad (Figura 3). Alrededor del 35 % del carbono total de los suelos estaba en forma de 
carbonato, ascendiendo este porcentaje a 80 % en suelos de zonas semiáridas. El carbonato estaba estratificado en 
los suelos con las mayores acumulaciones en el estrato 75-100 cm (50 % del total hasta 1 m). El nitrógeno total 
presentó similares tendencias al carbono orgánico, siendo menor en los suelos cultivados que en los controles hasta 
50 cm de profundidad sin diferencias entre suelos en fase pastura o agrícola (Figura 4). La relación C orgánico/N 
total no fue afectada por el uso del suelo o la profundidad, promediando 8.9. Las arboledas tenían más nitrógeno 
que los controles y los bajos menos.  
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Figuras 3. Carbono orgánico y de carbonatos según el tipo de uso del suelo. Las barras representan un error estándar. Letras 
diferentes indican diferencias significativas entre tratamientos por capa de suelo (P= 0.01) (redibujado de Berhongaray et al., 
2013). 
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Figura 4. Stock de nitrógeno total en función del uso del suelo. Letras diferentes indican diferencias significativas entre 
tratamientos por capa de suelo (P= 0.01) (redibujado de Mendoza et al., 2012 a y b). 

 

Se pudo modelizar, con buena performance, la distribución espacial del carbono orgánico y el nitrógeno total en 
función del uso del suelo, la profundidad, el clima y la textura (Figura 5). Los modelos indicaron que el carbono y 
el nitrógeno eran mayores a mayor precipitación y en suelos más finos y que decrecían a mayor temperatura o con 
la profundidad. En cuanto al impacto del uso, el modelo indicó que a igualdad de otras condiciones el nivel de 
carbono o nitrógeno variaba en el siguiente orden: arboledas>controles no cultivados>cultivado fase 
pastura=cultivado fase agrícola> bajos.  
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Figura 5. Relación entre los contenidos de carbono orgánico y nitrógeno total observados y estimados por redes neuronales 
artificiales para todos los sitios y estratos de profundidad. Al no haber diferencias significativas en los ajustes entre los datos 
usados para training y validación se graficó la relación para todos los datos en conjunto. Performance de la red para carbono 
reelaborada con datos de Berhongaray et al. (2013) y la red de nitrógeno se generó con datos de Mendoza et al. (2012 a y b). 

 

La red neuronal ajustada a resultados del relevamiento 2007-2008, acoplada a los datos de uso del suelo generados 
por la clasificación de imágenes satelitales, se usó para hacer una estimación para un área de 48.2 Mha, 
correspondiente a las porciones húmeda y semiárida de la Región Pampeana. Para esta área, que incluye la mayoría 
de los suelos cultivados de la región, el stock de carbono orgánico estimado fue 4.22 Gt. La información de los 
relevamientos del período 1960-1980 indica un stock de 3.96 Gt para esa misma área (Figura 6).  Los stocks en el 
estrato 0-25 cm fueron de 2.04 Gt en 1960-1980 y 1.93 Gt en 2007-2008. El análisis de incertidumbre indicó que a 
nivel regional no había diferencias detectables en los stocks de carbono entre ambos muestreos debido a que los 
intervalos de confianza del 95 % de las estimaciones pasadas y presentes se superponen. Contrariamente, 
contrastando resultados a escala de departamento, cuando el stock de carbono era en 1960-1980 mayor a  95 t ha-1 
de 0 a 1 m de profundidad se perdió carbono y por debajo de ese umbral los incrementos fueron más frecuentes 
(Figura 7). Tendencias similares se estimaron para el nitrógeno total con un umbral cercano a 12 t ha-1. Alrededor 
del 40 % del total de carbono del suelo estaba presente como carbonato según la información integrada de los 
mapas de INTA (Figura 8). 
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Figura 6. Contenidos de carbono orgánico hasta 1 m de profundidad de los suelos pampeanos a nivel partido estimados usando 
los mapas de suelo de INTA, basados en relevamientos realizados principalmente entre 1960 y 1980, y un relevamiento 
realizado en 2007-2008. Reelaborado sobre datos de Berhongaray et al. (2013). 
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Figura 7. Box plot (percentiles 5, 25, 50, 75 y 95 %) de los cambios en los contenidos de carbono y nitrógeno orgánicos de los 
suelos pampeanos (muestreo 2007-2008 – muestreo 1960-1980) en función de los niveles calculados usando los mapas de 
INTA del período 1960-1980. Los números sobre las cajas indican la superficie correspondiente a cada categoría (Mha) 
(tomado de Alvarez et al., 2013). 
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Figuras 8. Contenidos de carbono inorgánico hasta 1 m de profundidad de los suelos pampeanos a nivel partido estimados 
usando los mapas de suelo de INTA, basados en relevamientos realizados principalmente entre 1960 y 1980. Los resultados de 
carbonato se tomaron de Berhongaray et al. (2013). 

 

¿Por qué pasó? 

La disminución del nivel de carbono orgánico promedio (16 %) estimada en la Región Pampeana es baja en 
relación a la observada en otras áreas cultivadas del Mundo en las que se han reportado disminuciones del 30-50 % 
en los primeros 20-30 cm del perfil del suelo (Guo & Gifford, 2002). Este efecto se produce principalmente por la 
reducción de los aportes de carbono al suelo bajo cultivo (Lauenroth et al., 2000), como consecuencia de la práctica 
del barbecho y la cosecha. En la Región Pampeana estos aportes de los cultivos anuales promedian 30-70 % del de 
los pastizales naturales (Figura 9). Esto lleva a la disminución de los niveles de carbono de los suelos cultivados en 
comparación con los no cultivados, observada en muchos sitios muestreados en 2007-2008. En las áreas donde se 
ha eliminado la rotación agrícola-ganadera y se practica agricultura permanente, las diferencias entre aportes de 
sistemas naturales y cultivados es mayor que donde se mantiene dicha rotación. Por ejemplo, en la Pampa 
Ondulada, se ha estimado un aporte de la vegetación natural de unas 6,3 t C ha-1 año-1, y bajo la rotación trigo-soja 
de segunda-maíz, común en la región, el aporte medio estimado del período 1970-2004 fue de 2,8 t C ha-1 año-1 (44 
%) (Alvarez & Steinbach, 2012). En cambio, en la Región Semiárida Pampeana, donde se ha mantenido la rotación 
agrícola-ganadera, se ha estimado que la vegetación natural aporta al suelo unas 3,9 t C ha-1 año-1 y que una 
rotación pastura 4 años-trigo-girasol 4 años aportó en el período 1970-2004 aproximadamente 2,6 t C ha-1 año-1 (67 
%). La erosión del suelo es otra causa de la disminución del carbono orgánico. Se han estimado pérdidas por 
erosión del 8 % del carbono orgánico secuestrado a 1 m de profundidad en la Pampa Ondulada (Alvarez et al., 
1995).  
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Figura 9. Evolución estimada de los aportes de carbono en dos agrosistemas pampeanos. a: Pampa Ondulada bajo la rotación 
trigo-soja de segunda-maíz. b: Región Semiárida Pampeana bajo una rotación agrícola-ganadera de 4 años de pastura y 4 años 
de trigo-girasol. Las líneas punteadas representan los aportes de carbono de la vegetación nativa estimados usando modelos de 
productividad primaria neta. Los aportes de los cultivos se han estimado usando los coeficientes locales y asumiendo que no 
hay aportes de la vegetación espontánea. Se calcularon los rendimientos medios de los cultivos para las subregiones 
mencionadas usando datos suministrados por MinAgri (tomado de Alvarez y Steinbach, 2012) 

 

La fase de la rotación no impactó significativamente sobre el stock de carbono orgánico del suelo. En experimentos 
de larga duración realizados en la región se ha observado que una fase pastoril de pocos años de duración (2-4) no 
impacta de manera importante el stock de carbono orgánico edáfico (Casanovas et al., 1995, Galantini, 2005). 
Asumiendo que la superficie ocupada por tierras inundables y forestadas no cambió durante los últimos 140 años 
en la región, período durante el cual se produjo la expansión agrícola y que los cultivos reemplazaron pastizales, se 
puede estimar una pérdida de carbono orgánico de los suelos-flujo de C-CO2 a la atmósfera de 326 Mt para el área 
relevada. Este flujo equivale al consumo de combustibles fósiles de 9 años de dicha área (CIA World Factbook, 
2008). El cambio regional del contenido de carbono orgánico de los suelos parece haberse producido antes del 
período 1960-1980, ya que el stock de carbono en ese período es similar al actual. La intensificación del uso 
agrícola de los suelos y la introducción de soja en las rotaciones no han tenido efectos negativos aparentemente en 
el stock de carbono secuestrado a nivel regional.  

Áreas con altos niveles de carbono y nitrógeno hace 30-50 años tendieron a perder estos elementos mientras que 
áreas con bajos niveles iniciales los conservaron o incrementaron. Esto se debe a que es posible mantener o 
aumentar el carbono del suelo cuando su nivel es bajo pero no, generalmente, cuando es alto. Se han desarrollado 
herramientas locales que permiten estimar los aportes de carbono en los residuos de los cultivos (Figura 10) y la 
emisión de C-CO2 por mineralización de materia orgánica de los suelos (Figura 11). Por combinación de estas 
herramientas se puede estimar el balance de carbono de un suelo pampeano en función de la rotación, los 
rendimientos alcanzados y su nivel de materia orgánica (Alvarez et al., 2011). A pesar de la introducción de soja en 
las rotaciones en los últimos 30 años se han estimado aumentos de los aportes de carbono en suelos cultivados 
(Figura 12) y balances de carbono menos negativos en la actualidad en relación a 30-50 años atrás (Figura 13). Este 
proceso fue la consecuencia de los mayores aportes de residuos al suelo asociados a incrementos de rendimiento de 
trigo, maíz y también soja. Esos mayores aportes de residuos parecen haber equilibrado las pérdidas, permitiendo 
incrementos del carbono orgánico en suelos originalmente pobres en carbono, pero no en suelos ricos en carbono 
orgánico. Adicionalmente, la precipitación ha registrado incrementos, principalmente en la porción semiárida de la 
región durante los últimos 40 años (Figura 14) (Magrin et al., 2005), lo que puede haber generado un incremento de 
la productividad en suelos arenosos de bajo nivel de carbono orgánico.  El cultivo no afectó el stock de carbono 
inorgánico secuestrado en los suelos de la región, lo que puede atribuirse a la corta historia agrícola y las bajas 
cantidades de fertilizantes recibidas que no afectaron el pH de los suelos (Berhongaray et al., 2013).  



Cultivo Rendimiento Indice Aporte de C
(t  ha-1) de cosecha (t ha-1)

Maíz 11.17 0.51 5.38

Trigo 4.46 0.36 4.02

Soja 3.93 0.43 2.60
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Figura 10. Performance de un modelo de red neuronal artificial desarrollado para estimar aportes de carbono en residuos de 
distintos cultivos en la Región Pampeana (izquierda) y aportes medios de carbono en residuos de los principales cultivos 
pampeanos calculados sobre la base de 120 experimentos de campo (derecha). Reelaborado sobre datos de Alvarez et al. 
(2011).  

 

Suelo Rotación Arcilla+limo Carbono Temperatura Precipitación 

(%) (%) suelo (ºC) (mm año
-1

)

Argiudol Típico T/S-M 80.8 1,2 - 1,4 20.0 780

Argiudol Típico T/S 82.5 1,9 - 2,0 18.4 1080

Argiudol Típico T/S 82.5 1,9 - 2,0 18.3 1220

Argiudol Típico T/S 80.3 0,5 - 1,5 16.5 1240

Argiudol Típico T/S-M 84.0 2,0 - 2,1 16.0 1100

Hapludol Típico T/S 41.4 2.1 16.7 1020

Hapludol Entico A+V-T-M-A 47.0 1,0 - 1,1 16.4 830

y =x 
R2 = 0.83

RMSE = 6.34
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Figura 11: Performance de un modelo de red neuronal desarrollado para estimar mineralización de carbono del suelo en la 
Región Pampeana (izquierda) y principales características de los experimentos donde se generó la información con la que se 
construyó el modelo (derecha). Reelaborado sobre datos de Álvarez et al. (2011). 
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Figura 12. Evolución del aporte de carbono de los residuos al suelo de las rotaciones agrícolas más comunes usada 
históricamente en dos subregiones pampeanas. Se indican los períodos de tiempo y las rotaciones para las que se estimaron 
aportes. M= maíz, T= trigo, S= soja, T/S= doble cultivo trigo/soja. Elaborado con datos de Alvarez et al. (2011).  
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Figura 13. Balance de carbono de suelos de la Pampa Arenosa y Ondulada para dos períodos de tiempo en función del nivel de 
carbono orgánico. Reelaborado a partir de Alvarez et al. (2011). 
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Figura 14. Variación de las precipitaciones medias anuales de dos subregiones pampeanas para dos períodos de tiempo 
diferentes. Elaborado con datos de los observatorios de General Pico, Santa Rosa y Anguil para la porción semiárida pampeana 
y de Junín, Pergamino y San Pedro para la porción húmeda. 



 

¿Qué importancia tiene lo que pasó? 

Se ha desarrollado un modelo a nivel de toda la Región Pampeana que permite estimar la productividad de los 
suelos para trigo (Figura 15) (De Paepe y Alvarez, 2013). Este modelo se ha construido incluyendo como variables 
de suelo la capacidad de almacenamiento de agua y el nivel de carbono orgánico, que son variables estables no 
impactadas por el manejo en el corto plazo, y tiene buena performance (R2= 0.73). Usando este modelo se estimó la 
productividad de los sitios muestreados (Figura 16). No hubo diferencias significativas entre los índices de 
productividad estimados para los suelos no cultivados y los cultivados, que en promedio difirieron solo 2 %. A 
nivel de la Región Pampeana la porción húmeda tiene suelos con mayor productividad que la porción semiárida, 
debido a sus mayores profundidades medias y texturas más finas, que determinan mayor capacidad de 
almacenamiento de agua útil y también a niveles más altos de carbono orgánico (Figura 16). Sin embargo, los 
cambios del nivel de carbono orgánico por cultivo no llegaron a afectar de manera importante la productividad de 
los suelos.  
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Figura 15. Nomograma de la salida de una red neuronal artificial que caracteriza la productividad de los suelos pampeanos 
para el cultivo de trigo (redibujada a partir de De Paepe y Alvarez, 2013). Los números junto a las curvas indican la 
productividad en una escala de 0 a 1. 
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Figura 16. Productividad de los suelos para el cultivo de trigo estimada por un modelo de red neuronal artificial a nivel de sitio 
y por unidades geográficas en la Región Pampeana (redibujada a partir de De Paepe y Alvarez, 2013).  

 

El nivel de carbono orgánico afecta algunas propiedades físicas, cómo la inestabilidad estructural (Waver et al., 
2005), la densidad aparente (Alvarez et al., 2012b) y capacidad de almacenamiento de agua (Rawls et al., 1982), las 
cuales pueden tener impacto sobre la productividad a largo plazo y sobre los rendimientos de los cultivos (Alvarez 
et al., 2012a). Se puede estimar cómo afectaron los cambios de los stocks de carbono sobre estas propiedades en la 
Región Pampeana usando modelos desarrollados localmente (Alvarez et al., 2012b). Sobre la base de los 
relevamientos de 1960-1980 y 2007-2008 se calculó los efectos de los cambios en los niveles de carbono sobre 
estas propiedades. La inestabilidad estructural fue muy poco afectada por los cambios en los stocks de carbono 
(Figura 17). Solo para valores bajos de inestabilidad la distribución de probabilidad acumulada estimada para los 
dos períodos de muestreo están distanciadas, siendo menor la inestabilidad en 1960-1980. En la mayor parte de los 
casos la variación del stock de carbono no impactó sobre esta propiedad. La inestabilidad de la estructura determina 
la erodabilidad de los suelos. Según la subregión pampeana considerada los factores erosivos pueden ser las 
precipitaciones, como en la Pampa Ondulada y en el Sudeste Bonaerense; o el viento, como ocurre en la Región 
Semiárida Pampeana. La erodabilidad de la subregión húmeda (Figura 18a) y la fracción erosionable en la 
semiárida (Figura 18b) no fueron afectadas por los cambios de los niveles de carbono. Tampoco la densidad 
aparente, que puede indicar problemas de compactación y crecimiento de las raíces de los cultivos, fue afectada por 
la variación del carbono orgánico (Figura 19a). En valores de densidad bajos (1.05-1.30 Mg m-3) la curva 
correspondiente al período de muestreo de 1960-1980 presentó un mayor número de casos respecto del muestreo 
2007-2008. Luego las curvas se cruzan y los casos acumulados para el muestreo 2007-2008 pasan a ser mayores 
respecto de la curva 1960-1980 (1.30-1.45 Mg m-3). Cuando los valores de densidad aparente son mayores a 1.45 
Mg m-3, las curvas no se diferencian, alcanzando el mismo valor máximo de 1.50 Mg m-3. Estos resultados indican 
que los suelos de textura más fina aumentaron su densidad con el tiempo mientras que los más gruesos presentaron 
una disminución de la misma, siguiendo la dirección de los cambios observados en el contenido de carbono en las 
distintas subregiones pampeanas. Un muy bajo número de casos presentan valores superiores al umbral que podría 
afectar el crecimiento de las raíces. Tampoco la densidad máxima a que podría llegar un suelo por compactación, 
estimado con el test Proctor, llega al umbral de afectación de las raíces (Figura 19b). No son esperables, por lo 
tanto problemas de compactación de los suelos pampeanos debido a los cambios de los stocks de carbono orgánico. 
Finalmente, los cambios de materia orgánica ocurridos entre ambos muestreos no produjeron variaciones en la 
cantidad de agua útil que pueden almacenar los suelos de la región (Figura 20). Todas estas estimaciones muestran 
que no son esperables problemas de deterioro físico importantes debidos exclusivamente a la disminución de los 
niveles de carbono de los suelos pampeanos producida por el uso agrícola.  
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Figura 17. Distribución de probabilidad acumulada de la inestabilidad estructural del suelo por el método de De Boodt y 
DeLeehneer (Burke et al., 1986) para los contenidos de carbono orgánico del estrato 0-25 cm para los muestreos realizados en 
1960-1980 y 2007-2008. Los valores de inestabilidad estructural fueron estimados para ambos muestreos según la ecuación 
publicada en Alvarez et al. (2012b). Para la variable manejo que considera la ecuación se utilizó el valor de 0. 
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Figura 18. Distribución de probabilidad acumulada de la erodabilidad del suelo para la Pampa Ondulada y el Sudeste 
Bonaerense (a) y de la fracción erosionable para la Región Semiárida pampeana (b), para los contenidos de carbono orgánico 
del estrato 0-25 cm de los muestreos realizados en 1960-1980 y 2007-2008. Para la Pampa Ondulada y el SE Bonaerense se 
estimó usando la USLE (Wawer et al. 2005). Se consideró que el 92% de las arenas totales corresponden a un tamaño < 100 
µm según el promedio calculada a partir de INTA (2013). Para la Región Semiárida Pampeana se estimó con el modelo EWEQ 
(López et al., 2006). 
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Figura 19. Distribución de probabilidad acumulada de la densidad aparente estimada (a) y de la densidad máxima según el test 
de Proctor (b) para los contenidos de carbono orgánico del estrato 0-25 cm del muestreo de 1960-1980 y 2007-2008. La 
densidad aparente fue estimada según Alvarez et al. (2012b). Se ha indicado un umbral de densidad de 1.5 Mg m-3 como límite 
a partir del cual las raíces de los cultivos podrían verse afectados por la compactación del suelo (Hassan et al., 2007). La 
densidad aparente máxima fue estimada según Alvarez et al. (2010). Para las estimaciones realizadas se asumió un escenario 
de manejo con labranza.  
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Figura 20. Distribución de probabilidad acumulada de la capacidad de almacenamiento de agua útil del suelo hasta el metro de 
profundidad estimada para los contenidos de carbono orgánico del estrato 0-100 cm para 1960-1980 y 2007-2008. La 
capacidad de campo (CC) y el punto de marchitez (PM) se calcularon según Rawls et al. (1982).   

 

Un análisis diferente puede hacerse considerando la fertilidad edáfica. Por ejemplo, el uso agrícola impactó 
fuertemente sobre la capacidad de mineralizar nitrógeno de los suelos durante el ciclo de trigo (Figura 21). En los 
suelos cultivados en fase pastura esta capacidad fue del 29 % de la de los controles no cultivados y en los suelos en 
fase agrícola fue del 16 %. También se detectaron diferencias significativas entre suelos en fase pastura o 
agricultura, duplicando los primeros a los segundos en su capacidad de mineralización. Estas diferencias se 
debieron en parte a los efectos del uso del suelo sobre el stock total de nitrógeno pero, principalmente, sobre su 
labilidad. Aún cuando el nivel de nitrógeno total de los suelos no sea muy afectado por el uso agrícola, las 
fracciones lábiles se reducen fuertemente llevando a la pérdida de fertilidad nitrogenada (Heumann et al., 2003). 
Mientras el stock de nitrógeno total decreció un 20 % por el uso agrícola en el estrato 0-25 cm del suelo la 
mineralización fue unas cinco veces menor. En el Este Pampeano la mineralización es mucho mayor que en el 
Oeste debido a las diferencias en los stocks de nitrógeno entre ambas subregiones. La capacidad de mineralización 
de nitrógeno estimada por el modelo de mineralización a nivel departamento fue baja en comparación con suelos 
pampeanos de media y alta fertilidad (Alvarez & Steinbach, 2011), indicando limitaciones para el rendimiento de 
trigo y la necesidad de fertilización nitrogenada (Alvarez et al., 2012c). Este ha sido el principal impacto de la 
agricultura sobre los suelos pampeanos. No se han afectado marcadamente los totales de carbono y nitrógeno de los 
suelos sino su capacidad de mineralizar nitrógeno y contribuir a la nutrición de los cultivos.  
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Figura 21. Izquierda: relación entre la capacidad de mineralización de nitrógeno durante el ciclo de trigo estimada por un 
modelo desarrollado localmente y el uso del suelo (datos muestreo 2007-08). Derecha: mapa de capacidad de mineralización 
durante el ciclo de trigo (promedio ponderado de las superficies cultivadas en fase pastura y agrícola) (tomado de Alvarez et 
al., 2013).  
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El dióxido de carbono (CO2) es el GEI antropogénico con mayor crecimiento en su concentración entre 1970 y 
2004, pasando de 21 a 30 gigatoneladas (Gt) y represento el 77 % de las emisiones antropogénicas de 2004 (Figura 
1A). La mayor fuente de incremento provino de la generación de energía, el transporte y la industria; mientras que 
los incrementos provenientes de los sectores, agricultura y forestación crecieron a tasas menores. Estas dos fuentes 
de emisión, representaron en 2004 alrededor del 30 % del total global de emisiones (Figura 1B). En Estados 
Unidos, la Environmental Protection Agency (US EPA, 2007) estimó que la agricultura genera menos del 10 % del 
total de emisiones de GEI, no registrando aumentos en los últimos años (Figura 2A y 2B). De los principales GEI, 
el óxido nitroso (N2O) es el más importante emitido por la agricultura, mientras que el metano (CH4), es emitido 
principalmente desde el sector ganadero (Snyder et al., 2007). 

A) 

 



B) 

 

Figura 1. Emisiones globales de GEI antropogénicos entre 1970 y 2004;A) Participación de varios GEI antropogénicos 
en 2004 en términos de C equivalente; y B) participación de varios sectores en emisiones de varios GEI antropogénicos 
en 2004 en términos de C equivalente. Fuente: IPCC (2007). 
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B) 

 
Figura 2. Distribución de las emisiones GEI de la agricultura; A) de EEUU y B) total. Fuente:US-EPA 2007 

 



En nuestro país, el inventario realizado para la Segunda Comunicación Nacional (Fundación Bariloche, 2007) 
indica que el sector agropecuario fue responsable en el año 2000 del 43 % del total de emisiones GEI del país 
(Figura 3). De ello, la agricultura emitió un 21 %(mayormente N2O) mientras que la ganadería emitió un 22 % 
(mayormente CH4). Si bien las emisiones han venido aumentado entre los distintos años de inventario (1990, 1994, 
1997 y 2000), la participación sectorial no ha variado sustancialmente (Figura 4). Esta participación sectorial no ha 
variado en actualizaciones realizadas posteriormente, que llegaron al año 2005 (Fundación Bariloche, 2009). 

 

 
Figura 3. Participación de los distintos sectores en el Inventario GEI para Argentina, año 2000, excluyendo cambio de uso de 
la tierra (Fundación Bariloche, 2007). 

 

 
Figura 4. Evolución de las emisiones GEI (incluyendo cambio de uso de la tierra) en Gg de CO2 equivalente (Fundación 
Bariloche, 2007). 
 

GEI emitidos por la agricultura 

Poder de calentamiento global 

Los GEI son aquellos gases que absorben la radiación infrarroja en la atmósfera, atrapando calor, y elevando 
entonces la temperatura de la superficie de la Tierra. Dentro de los GEI el CO2 es principalmente generado por la 
quema de combustibles fósiles, la cual es considerada responsable de más del 75 % de las emisiones de CO2 
causadas por la actividad humana, mientras que el porcentaje restante es atribuido al cambio de uso de la tierra, 



principalmente a la deforestación. Se piensa que las actividades humanas duplicaron la tasa de emisión de CH4 en 
los últimos 25 años, mientras que las concentraciones atmosféricas de N2O aumentaron 40 – 50 % desde la era pre-
industrial a la actualidad, aumentando desde alrededor de 270 partes por billón (ppb) a 319 ppb 1(varios autores 
citados por Snyder et al., 2007). 

 

Los GEI que son motivo de mayor preocupación en la agricultura son el CO2, N2O y CH4. Ellos difieren en su 
efectividad en atrapar calor y en su tasa de ciclado en la atmósfera. Para un lapso de tiempo de 100 años y una 
unidad de masa el CH4 y N2O poseen un poder de calentamiento global (PCG) 21 y 310 veces mayor, 
respectivamente, que una unidad de masa de CO2 (IPCC, 2007). 

 

Características de las tierras de cultivo 

De acuerdo con las nuevas directrices del IPCC para Inventarios Nacionales de GEI (IPCC 2006), se define como 
tierra de cultivo a todas las tierras arables, campos de arroz y sistemas agroforestales con cultivos anuales y 
perennes, en barbecho temporario, o en sistemas mixtos (rotación anual cultivo-pastura). Estas tierras se clasifican 
en dos grupos:  

a) tierras de cultivo que permanecen como tales (aquellas cuyo uso agrícola data de varios años) y  

b) tierras convertidas a tierras de cultivo (recientemente).  

Ambos grupos de tierras difieren en su dinámica del C, especialmente en el caso de tierras forestales, humedales o 
de pastizal que son convertidas a cultivo, dando como resultado una pérdida de C de la biomasa y el suelo, así 
como una liberación de N2O a la atmósfera. La conversión a tierras de cultivo es el principal cambio de uso de la 
tierra luego de la deforestación tropical y pueden ser una importante fuente de GEI en muchos países.  

 

Flujos de GEI en la agricultura 

Los flujos de C entre la atmósfera y los ecosistemas se controlan, fundamentalmente por captación, mediante la 
fotosíntesis de las plantas, y por liberación, a través de la respiración, la descomposición y la combustión de MO.  

Los ecosistemas emiten N2O como subproducto de la nitrificación y fundamentalmente de la desnitrificación, 
mientras que el CH4 se emite mediante metanogénesis en condiciones anaeróbicas en suelos y depósitos de 
estiércol, a través de la fermentación entérica y por la combustión incompleta durante el quemado de la MO. Otros 
gases que resultan de interés son los NOx, el amoníaco (NH3), los compuestos orgánicos volátiles distintos que el 
metano (COVDM) y el monóxido de C (CO), todos ellos precursores de GEI en la atmósfera. La formación de GEI 
a partir de precursores se considera una emisión indirecta. Las emisiones indirectas se asocian con la lixiviación o 
el escurrimiento de compuestos de nitrógeno, en particular las pérdidas de nitratos (NO3

-) de los suelos. Los nitratos 
también pueden, bajo ciertas condiciones, convertirse en N2O por desnitrificación. Todas estas fuentes de emisión/ 
absorción son mostradas esquemáticamente en la Figura 5. 

 

                                       
1 Se denomina aquí ppb a la proporción 1 parte en 1.000.000.000 de partes (billón anglosajón) 

 



 
Figura 5. Principales fuentes de emisiones/absorciones de gases deefecto invernadero y procesos en ecosistemas manejados 
(Fuente:IPCC, 2006). 

 
De acuerdo con las Directrices para Inventarios Nacionales de IPCC (2006), las emisiones/ absorciones de GEI 
generados a partir de suelos agrícolas incluyen las siguientes fuentes/ destinos: 

a) Emisiones y absorciones de CO2 resultantes de cambios de las existencias de C en la biomasa, MO muerta y 
suelos minerales. 

La biomasa, incluyendo sus partes aéreas y subterráneas, constituye el principal medio de absorción de C desde la 
atmósfera. Hay grandes cantidades de C que se transfieren entre la atmósfera y los ecosistemas terrestres, a través 
de la fotosíntesis y la respiración. 

b) Emisiones de gases CO2 y no- CO2 producidas por incendios. 

Los incendios no sólo emiten CO2 a la atmósfera mediante la combustión de la biomasa, sino también otros GEI 
incluyendo directa o indirectamente a CH4, N2O, COVNM, NOx y CO. La quema de rastrojos es una práctica que 
se realiza para facilitar las posteriores labores agrícolas, y tiene por finalidad que no existan residuos en 
descomposición del cultivo anterior durante el crecimiento del cultivo subsiguiente. Es una práctica frecuente en el 
Noroeste (NOA) y Nordeste (NEA) de Argentina. Sin embargo, esta categoría no forma parte de las fuentes clave 
de emisión del país. La caña de azúcar es el principal cultivo que contribuye a esta fuente, lo cual depende de la 
producción del cultivo y por consiguiente de la cantidad de rastrojo quemado. 

c) Emisiones de N2O de tierras con manejo agrícola. 

El incremento en la cantidad de N en los suelos como producto de la aplicación de fertilizantes sintéticos y/o 
estiércol u orina animal, produce el aumento de las emisiones de N2O, el cual es un subproducto de las reacciones 
de nitrificación (pasaje de amonio a nitratos) y mayormente de desnitrificación (pasaje de nitratos a nitrógeno 
atmosférico). Del mismo modo, los cambios de uso de la tierra realzan las emisiones de N2O si están asociados con 
una elevada descomposición de la MO del suelo, y con la subsiguiente mineralización del su N orgánico, como 
sucede cuando se inician cultivos en humedales, bosques y pastizales.  

Los suelos agrícolas emiten N2O en forma directa e indirecta.  

Las primeras incluyen a las emisiones procedentes de:  



i) el N aplicado a los cultivos; y  

ii) los suelos dedicados a la producción animal. 

Las emisiones indirectas de N2O proceden también del N aplicado en los sistemas agrícolas. Las emisiones de N2O 
desde suelos agrícolas fueron identificadas como una de las principales categorías de fuente en nuestro país 
conforme a los inventarios realizados en las últimas comunicaciones nacionales. 

d) Emisiones de CO2 relacionadas con la aplicación de cal y urea. 

El encalado que se emplea para reducir la acidez de los suelos y mejorar la productividad de las plantas, libera C a 
la atmósfera cuando se elimina el carbonato de calcio de los depósitos de piedra caliza y de dolomita, y se aplica a 
los suelos donde el ión carbonato evoluciona a CO2. Del mismo modo, la aplicación de fertilizante nitrogenado en 
forma de urea (CO (NH2)2) produce liberación de CO2 a la atmósfera. 

e) emisiones de CH4 del cultivo de arroz. 

En condiciones de inundación, como en los humedales o en los sistemas de producción de arroz con manto de 
inundación, hay una fracción significativa de la MO que se encuentra en descomposición, liberándose CH4 a la 
atmósfera, que puede constituir una fuente importante de emisiones de GEI en aquellos países que destinan una 
importante superficie a la producción de arroz inundado. En la Argentina el arroz se cultiva en áreas de llanura con 
climas que van de templado a subtropical húmedo. La descomposición anaeróbica de la MO en los arrozales 
anegados produce emisiones de metano (CH4) a la atmósfera. Sin embargo, este cultivo no constituye una de las 
principales categorías de fuentes de emisión de CH4 para la Argentina. 

Existen otras fuentes de emisión, que revisten menor o ninguna importancia en nuestro país: 

f) Emisiones de CO2 y N2O de suelos orgánicos o histosoles. Se trata los GEI emitidos por el cultivo de suelos 
orgánicos (i.e. turberas), los que en nuestro país ocupan escasa superficie y no son destinados a la agricultura. 

g) Emisiones de CO2 y N2O de humedales cultivados. 

Se trata de tierras cubiertas por agua gran parte del año, las cuales son drenadas artificialmente y destinadas a la 
agricultura. No se trata de una práctica frecuente en nuestro país. 

h) Emisión de CH4 y N2O producidos por el manejo de estiércol. A diferencia de otros países, como muchos de 
Europa y Asia, en la Argentina el uso de abonos orgánicos no es frecuente en cultivos extensivos. Si lo es en 
cultivos intensivos, pero estos ocupan escasa superficie. 

Factores que afectan las emisiones de N2O. 

Como se describe párrafos arriba, el N2O es el principal gas emitido por la agricultura argentina. Proviene de todo 
el N que entra anualmente a los suelos agrícolas cuyas fuentes más importantes son los fertilizantes sintéticos y los 
residuos de los cultivo. En suelos ganaderos el aporte del estiércol y la orina de los animales es también una 
importante fuente de N. 

La emisión de N2O a partir de estas fuentes se produce en forma natural en los suelos mediante los procesos 
microbianos de nitrificación y desnitrificación. La nitrificación es la producción de nitratos (NO3

-) a partir de la 
MO, más precisamente del N que esta contiene, con un paso previo que es la producción de amonio (NH4

+) en el 
proceso denominado amonificación; mientras que la desnitrificación es la reducción de los nitratos con producción 
de nitrógeno en varias formas gaseosas entre las que se encuentra el N20. En ambos casos, el N2O se produce como 
un producto colateral de estos procesos, según puede ser observado en la Figura 6.  

 

 



 
Figura 6. Ecuación generalizada de mecanismos de producción de N2O en el suelo (Dalal et al., 2003). 

 

Si bien el N2O es generado tanto por nitrificación como por desnitrificación (aunque en diferentes proporciones), la 
participación de cado uno de estos procesos en las emisiones de N2O depende de factores edáficos como por 
ejemplo el contenido de oxígeno. A medida que aumenta el porcentaje de poros llenos de agua, el contenido de O2 
del suelo disminuye y el proceso de desnitrificación comienza a aumentar su importancia sobre el de nitrificación, 
en la medida que los NO3

- remplazan al O2 en el papel de aceptor de electrones. La tasa de desnitrificación alcanza 
su pico máximo cuando los poros llenos de agua superan el 70%, donde el total de las emisiones de N2O son 
producidas por dicho proceso (Bateman y Baggs, 2005). Las condiciones  anaeróbicas son usualmente producidas 
por altos porcentajes de agua en los poros, propias de suelos con deficiente drenaje. En suelos agrícolas esta 
condición se presenta inmediatamente luego de una precipitación considerable y por un corto tiempo.Un ejemplo 
de suelos con predominio de condición anaeróbica son los suelos de campos bajos, los cuales sufren anegamiento 
debido a los ascensos freáticos (Taboada y Panuska, 1985; Taboada y Lavado, 1986; Vepraskas y Sprecher, 1997). 

Las emisiones de N2O pueden ser directas o indirectas. Las directas se producen a partir de los procesos de 
nitrificación y desnitrificación, mientras que las indirectas se producen a partir del N que es volatilizado desde los 
fertilizantes u orina animal, o el que es lixiviado en profundidad y aparece luego en ríos o arroyos. En general, se 
considera que las emisiones directas son cuantitativamente más importantes, aun cuando existe discrepancia 
respecto al tema. Por ejemplo, Crutzen et al. (2007) alertan que las emisiones indirectas pueden ser mucho más 
importantes, eliminando supuestas ventajas de los biocombustibles para mitigar el calentamiento global. La Figura 
7 muestra esquemáticamente los factores de los cuales depende la emisión de N2O desde los suelos. Estos factores 
pueden ser clasificados como próximos o distales, en función del nivel de influencia que ejercen (Rochette, 2010). 
Puede consultarse una reciente y completa revisión de la influencia de estos factores en Snyder et al. (2007). 

 



 

Figura 7. Factores próximos y distales que regulan la emisión de N2O desde suelos agrícolas. Fuente: Rochette (2010). 

 

Factores próximos. Los factores próximos son aquellos que afectan en forma directa a la tasa de emisión de N2O. 
Se distinguen entre ellos las condiciones ambientales del suelo (potencial redox, temperatura, contenido hídrico 
edáfico y pH) y la proporción de C y N en el sustrato sobre el que actúan los microorganismos nitrificadores y 
desnitrificadores. 

La desnitrificación ocurre cuando suelos previamente bien aireados son humedecidos o saturados por las lluvias o 
el riego, por lo que es común que ocurra en forma de pulsos o esporádica (Glinski y Stepniewski, 1985; Snyder et 
al., 2007). Las reacciones de nitrificación también pueden dar lugar a emisiones de N2O y monóxido de nitrógeno 
(NO) como productos colaterales (Figura 6). Se ha informado que durante la nitrificación puede perderse como 
N2O entre 0,04 y 0,45 % del N aplicado (Bremer y Blackmer, 1978, citado por Snyder et al., 2007). 

El potencial rédox es una medida de la concentración de oxígeno en el suelo y se encuentra inversamente 
relacionado con el contenido hídrico, aunque no es la humedad del suelo su única condicionante. El contenido 
hídrico del suelo puede mostrar una relación positiva con las emisiones de N2O con máximas tasas de emisión 
cuando el suelo se encuentra cercano a saturación (Almaraz et al., 2009); o bien presentar emisiones máximas 
cuando el porcentaje de poros llenos de agua se encuentra entre 60 y 80, y menores cuando superan el 95 por ciento 
(Dobbie y Smith, 2001). 

En cuanto a la participación de la temperatura del suelo sobre la tasa de emisión de N2O, algunos autores como 
Dobbie y Smith (2001) y Schindlbacher et al. (2004) encontraron una relación positiva mientras que Almaraz et al. 
(2009) hallaron una relación negativa. Por otra parte, los pH bajos, cercanos a 4, parecerían aumentar las tasas de 
emisión de N2O (Flessa et al., 1998). El contenido de N presenta una relación positiva con el flujo de N2O. En los 
suelos agrícolas una de las principales fuentes de N lo constituyen los residuos de los cultivos, los cuales son el 



sustrato sobre el que actúan los microorganismos. Los distintos residuos difieren en su relación C/N; por este 
motivo impactan en la dinámica del N generando distinta cantidad de nitrógeno para el cultivo que los sucede 
(Mayer et al., 2003). Los residuos de las leguminosas usualmente generan un alta cantidad de N como resultado de 
una mayor concentración del nutriente en la planta (Gentry et al., 2001), ya que presentan una estrecha relación 
C/N (N > 1,5 %). En contraste, los residuos de las gramíneas o el girasol (N< 1,5 %), son comparativamente pobres 
en N, ya que presentan elevada relación C/N. La tasa de descomposición de los residuos y la cantidad de nutrientes 
ciclados son influenciados principalmente por la relación C/N del residuo que se descompone y por el tiempo del 
residuo en contacto con el microambiente (Baker et al., 2001). La descomposición usualmente es más rápida 
cuando la concentración de N en el residuo se incrementa y la relación C/N decrece (Jensen et al., 2005). Otro 
importante aporte de N a los suelos agrícolas lo constituyen los fertilizantes sintéticos nitrogenados, como la urea 
(46 % N) o el UAN (32 % N). 

Factores distales. Estos factores pueden ser clasificados en situacionales y de manejo (Figura 7). En términos 
generales su influencia no es directa ni fácil de identificar, pues existen varias posibles interacciones que afectan su 
incidencia. Dentro de los factores de situación, aquellas posiciones del paisaje que reciben mayor cantidad de agua 
(depresiones, campos bajos), o aquellos suelos con texturas o condiciones estructurales que dificulten el drenaje del 
agua excedente, son factores que pueden contribuir a incrementar las tasas de emisión de N2O desde los suelos.  

La textura del suelo es uno de los principales factores que determina el tiempo que transcurre entre el fin de un 
evento de lluvia o riego y el momento en que los procesos de nitrificación y desnitrificación alcanzan su tasa 
máxima. Dicho lapso de tiempo es menor en suelos arenosos que en arcillosos (Sexstone et al., 1985) y se 
encuentra relacionado con la velocidad con la que se agota el oxígeno del suelo (Dobbie y Smith, 2001). Al 
incrementarse el porcentaje de poros llenos de agua, decrece la difusión de oxígeno dentro de los agregados y 
rápidamente se incrementa la fracción de volumen del suelo que se encuentra en anaerobiosis, lo que aumenta las 
emisiones de oxido nitroso por desnitrificación (Dobbie y Smith, 2001; Russow et al., 2009). 

El grado de compactación del suelo presenta una relación positiva con el flujo de N2O, siendo mayores las tasas de 
emisión en suelos más compactados, donde las zonas anaeróbicas son mayores (Dobbie y Smith, 2001; Palma et 
al., 1997; Russow et al., 2009). Por esto, la compactación del suelo por tráfico agrícola puede dar lugar a aumentos 
en las tasas de emisión. La concentración de nitrógeno en el suelo también afecta la emisión de N2O. Akiyama et 
al., (2000) realizaron un ensayo en el cual aplicaron tres fertilizantes nitrogenados al suelo y observaron que el total 
de las emisiones de N2O se encontró positivamente relacionado con la velocidad de liberación de N por el 
fertilizante. Los mismos autores compararon la tasa de emisión de N2O para estiércol de ave de corral y urea, 
observaron que estas fueron significativamente más altas cuando se aplicó el estiércol (Akiyama, 2003), mostrando 
la importancia de la fuente nitrogenada en la emisión de óxido nitroso.  

Existen numerosos factores de manejo que afectan indirectamente a la tasa de emisión de N2O (Figura 7). Muchos 
de ellos constituyen un foco de análisis para eventuales estrategias de mitigación de las emisiones. Uno muy 
importante es el que se refiere a la tecnología de aplicación de fertilizantes nitrogenados. Existe en este sentido un 
conjunto de mejores prácticas de manejo (MPM), que implican aplicar la fuente correcta, a la dosis, momento y 
ubicación correctos (Johnson et al., 2007; Snyder et al., 2007; Bruulsema et al., 2009; García, 2009). Cuando se 
aplica N por encima de la dosis económica óptima, o cuando el N-NO3

- excede la demanda del cultivo, aumenta el 
riesgo de emisión de N2O. Entre los indicadores más utilizados para determinar las MPM de los fertilizantes, se 
destaca la eficiencia de uso de los nutrientes (EUN) definida, en términos generales, como la relación entre la 
producción (demanda) y la cantidad de nutriente introducida en el sistema. 

Las fuentes amoniacales de N son menos susceptibles a las pérdidas por lavado y desnitrificación que otra fuentes 
de N (Echeverría et al., 2009). En la Argentina estas fuentes incluyen a la urea (46% N) el cual es el fertilizante 
nitrogenado más empleado. Este fertilizante exige ciertos recaudos en cuanto a su forma de aplicación, dado que es 
susceptible a sufrir pérdidas por volatilización. Otros fertilizantes usados son el CAN o nitrato de amonio calcáreo 
(27% N), el sulfato de amonio y las fuentes líquidas de N o UAN.  

Otras opciones ya disponibles aunque aún poco utilizadas son los fertilizantes de liberación lenta y los inhibidores 
de la nitrificación, ambos productos permiten aumentar la eficiencia de uso de N (EUN) y han demostrado ser 
efectivas para mejorar la recuperación de N por el cultivo y reducir las pérdidas de N vía drenaje o emisiones hacia 
la atmósfera. Los beneficios en reducir las emisiones de N2O han sido menos explorados, pero reciente evidencia 
sugiere que pueden ser efectivos en reducir emisiones de N2O en el corto plazo, mientras que sus efectos a largo 
plazo aún son poco claros (Snyder et al., 2007). Otra fuente de N son los abonos orgánicos, que permiten reciclar N 
producido por otras actividades del agro, como por ejemplo el uso de estiércol de corrales de encierre o las camas 
de ave. A diferencia de los fertilizantes, el uso de estos productos requiere su disponibilidad local y la adquisición 
de maquinarias esparcidoras (Edwards y Someshwar, 2000; Rodríguez et al., 2003). 



Los sistemas de labranza pueden afectar la dinámica de nitrógeno del suelo porque los residuos enterrados se 
descomponen más rápidamente que los que se encuentran sobre la superficie (Christensen, 1986). En sistemas 
manejados con siembra directa (SD) la liberación de N ocurre más lentamente (Burgess et al., 2002) por la más alta 
inmovilización neta del N que en sistemas laboreados como por ejemplo labranza convencional (LC; Schomberg et 
al., 1994). La información publicada respecto a la influencia de la SD sobre las emisiones de N2O muestra 
discrepancias. A nivel internacional se han encontrado antecedentes que colocan a las emisiones de N2O en SD 
como mayores (Passianoto et al., 2003), menores (Baggs et al., 2003), o incluso iguales (Jantalia et al., 2008) 
respecto a LC.  

Dado que el N2O posee un poder de calentamiento 310 veces mayor que el CO2, pequeñas emisiones de N2O desde 
el suelo puede igualar o incluso superar la captación de C por el suelo. Por este motivo, si queremos evaluar como 
un sistema de labranza impacta sobre el cambio climático, el balance deberá ser realizado en C equivalente. Los 
suelos pueden recuperar C luego de la conversión de labranza convencional a siembra directa (SD); sin embargo no 
esta claro el efecto a largo plazo del manejo de los suelos con SD. Existe controversia sobre el tema a nivel mundial 
(Dalal et al., 2003; Passianotto et al., 2003; Steinbach y Alvarez, 2006). Las emisiones de N2O pueden ser más altas 
bajo SD (> tasa de desnitrificación), lo cual puede anular el efecto del mayor secuestro de C que podría producirse 
en este sistema al cabo de algunas décadas (Figura 8).  

 

 
Figura 8. Evolución del potencial de mitigación de la siembra directa, debido al balance entre secuestro de C y emisiones de 
N2O. El potencial de mitigación quedaría anulado en cuatro décadas (adaptado de Steinbach y Alvarez, 2006). 

 

La información publicada respecto al aporte de la siembra directa (SD) sobre las emisiones de GEIs muestra 
discrepancias. Por un lado, en Estados Unidos, Lal (2004) afirma que existe secuestro de C bajo SD, mientras que 
Six et al. (2004) afirman que bajo SD hay mayores emisiones de N2O. En Australia, Dalal et al. (2003) hallaron que 
las emisiones de N2O son sitio específicas, y muy variables en función de las condiciones climáticas. Por ello, hay 
momentos en que la SD emite más, y otros en que emite menos. En agrosistemas de China, Zheng et al. (2004) 
midieron 54 factores directos de emisión en 12 sitios. Estas emisiones N2O fueron mucho más variables que los 
valores por defecto del IPCC, y claramente dependientes de los ciclos de humedecimiento secado, y del aporte 
eventual de fertilizantes. 

La práctica de SD ya es adoptada en alrededor de la mitad de la superficie de cultivo de Argentina (Álvarez et al., 
2009). Se estima que la utilidad de la práctica no requiere ser demostrada a nivel de productores medianos y 
grandes de la región pampeana. En cambio, aún se requiere mayor esfuerzo para generar tecnologías aptas para 
agricultores de pequeña escala. Existe algún antecedente en nuestro país que indica que con SD aumentan las 
emisiones potenciales de N2O por desnitrificación (Rodríguez y Giambiaggi 1995). Otras mediciones locales de 
desnitrificación fueron realizadas por otros autores (Giambiaggi et al., 1990; Palma et al.,1997; Picone et al., 1997; 
Sainz Rosas et al., 2001). 

 



Estado del arte en Argentina y en países de la región 

Emisiones estimadas en los inventarios GEI de las Comunicaciones Nacionales 

Al igual que lo que sucede en otros países Anexo II del Protocolo de Kyoto, al momento de la realización de los 
inventarios GEI de las Comunicaciones Nacionales, la Argentina carecía de factores de emisión propios, por lo que 
los inventarios se realizaron con factores de emisión por defecto establecidos por el IPCC (1997, 2001). Para el 
caso de N2O, el principal gas emitido desde suelos agrícolas, el factor de emisión para suelos de clima templado era 
1,25%, lo que significaba una emisión de  0,0125 kg N2O por cada kg de N mineral que entra al suelo. Cabe 
destacar que la nueva metodología de IPCC (2007), aún no utilizada en las Comunicaciones Nacionales, ha 
disminuido ese valor por defecto a 1 %.  

La vieja metodología del IPCC (IPCC, 1997) contemplaba cuatro fuentes principales de N para el cálculo de las 
emisiones directas: i) los fertilizantes sintéticos; ii) el manejo del estiércol y orina animales; iii) los cultivos 
fijadores de N (soja, alfalfa, etc.); y iv) el enterramiento en el suelo de los residuos de los cultivos. Por lo que otro 
inconveniente de esta metodología radicaba en la doble contabilidad de las emisiones de N2O desde los cultivos 
leguminosos. Siguiendo esta metodología se estimaron las emisiones que se observa en la Figura 4. 

La implementación de la nueva metodología de IPCC (2007) producirá algunos cambios en la contabilización de 
las fuentes de N, dado que se suprime la fijación biológica como una de las fuentes de N pasible de ser luego 
emitido, y se incluyen otras fuentes de N como el aportado por heces y orina de animales en pastoreo, y el aportado 
por la mineralización del N presente en la MO del suelo. De este modo, las fuentes de N a considerar en la 
agricultura argentina son las siguientes: i) Fertilizantes sintéticos nitrogendos (FSN); ii) N presente en heces y orina 
depositado en las pasturas por los animales en pastoreo (FPRP); iii) N en residuos de biomasa aérea y subterránea, 
incluyendo a cultivos no fijadores y fijadores de N y las forrajeras durante la renovación de las pasturas (FSR); iv) 
mineralización del N asociada con la pérdida de MO que resulta del cambio de uso de la tierra, o el manejo de los 
suelos minerales (FSOM). 

Dos factores de emisión son utilizados para el cálculo de las emisiones por estas fuentes: 

FE1: se refiere a la cantidad de N2O emitido a partir de N en fertilizantes, en residuos y el mineralizado desde la 
MO. A la luz de nueva evidencia, este valor fue modificado respecto del anterior. Se establece un valor por defecto 
de 1% (0,01) con un rango de incertidumbre de 0,003 – 0,03. 

FE3PRP: estima las emisiones de N2O emitidas a partir de la orina y las heces de animales en pastoreo. En el caso de 
ganado vacuno el valor por defecto FE3PRP, CPP es 0,02 (0,007-0,06). En le caso de ganado ovino y otros animales, 
el valor por defecto FE3PRP, SO es 0,01 (0,003 – 0,03). Se incluye también el N mineralizado resultante de la 
pérdida de stocks de C orgánico en suelos minerales debido al cambio de uso de la tierra o de prácticas de manejo. 
Teniendo en cuenta la fuerte influencia de la soja (cultivo fijador de N) en las emisiones de la Argentina calculadas 
según la metodología anterior de IPCC (1996), puede esperarse que por el simple hecho de eliminar como fuente 
N2O a los cultivos fijadores de N, las emisiones del país disminuyan significativamente. Este tipo de ejercicio 
contable se presenta como ejemplo en la Figura 9, donde se comparan las emisiones directas de N2O desde los 
suelos agrícolas usando ambas metodologías de IPCC (1997, 2007). A diferencia de lo que sucede en otros países 
con estructura agrícola similar, el aporte de los fertilizantes sintéticos es muy inferior al del N aportado por los 
residuos agrícolas (Figura 10). 



 

Figura 9. Emisiones directas de N2O desde suelos agrícolas, utilizando las metodologías de IPCC anterior (1996) y la actual 
(2006). En este último cálculo no se incluyen a los cambios de stock de C en los suelos como fuente de aporte de N. 
 

 
Figura 10. Participación de los residuos de las cosechas y los fertilizantes minerales en las emisiones directas de N2O desde 
los suelos. 
 

La información que se presenta en las Figuras 9 y 10 no es más que una simple aproximación, pero será 
seguramente considerada en la futura Tercera Comunicación Nacional. Sin embargo, no es seguro que la 
disminución de emisiones de N2O tenga la magnitud que muestra la Figura 9, pues el futuro inventario deberá 
incluir también el cambio de los stocks de C en el suelo, debido a los cambios de uso de la tierra que tuvieron lugar 
en el país en los últimos 15 años (i.e. expansión de la frontera agropecuaria), así como también la influencia del N 
que aportan los animales en pastoreo. 

 

Emisiones de N2O medidas a campo 

En los últimos años se publicaron trabajos sobre emisiones de N2O obtenidas a campo en suelos ferralíticos del sur 
de Brasil (Jantalia et al., 2008) y en suelos templados de Uruguay (Perdomo et al., 2009), estos trabajos reportan las 
emisiones provenientes de los procesos de nitrificación y de desnitrificación. Palma et al. (1997) también 
determinaron emisiones de N2O, pero solo las provenientes del proceso de desnitrificación (Tabla 1). Por un lado, 
se observan bajas tasas de emisión obtenidas por Palma et al. (1997) las cuales pudieron estar relacionadas a que 
sólo considero una de las fuentes de emisión. Por otro lado, los trabajos de Jantalia et al. (2008) y de Perdomo et al. 



(2009) no muestran una tendencia clara, que permita distinguir las emisiones en suelos manejados con siembra 
directa de las de suelos con labranza convencional. 

Sumado a esto, la única medición hecha en un pastizal natural, donde no abunda el N-NO3
-, muestra valores muy 

bajos de emisión comparado con suelos agrícolas (Perdomo et al., 2009). En conjunto, las emisiones medidas a 
campo fueron inferiores a los valores que surgen de la estimación realizada mediante el uso de los inventarios para 
el sector agrícola. De manera que es probable que la metodología impuesta por el IPCC (1997, 2001) haya 
producido una sobrestimación de las emisiones directas de N2O. Es difícil calcular la magnitud de esta 
sobreestimación a partir de estos escasos datos, pero asumiendo un valor de 3 kg N-N2O ha-1 año-1 para las 
emisiones directas de Argentina en 2005/06, es probable que las emisiones reales a campo sean un 50% a 66% 
inferiores a las del inventario. 

 
Tabla 1. Resumen de datos de emisiones de óxido nitroso medidos a campo en suelos de la pampa (Palma et al., 1997), 
Uruguay (Perdomo et al., 2009) y del sur de Brasil (Jantalia et al., 2008), manejados con siembra directa (SD) y con labranza 
convencional (LC). 

 
 
 
En la actualidad existen trabajos en marcha que se realizan en el ámbito de INTA Castelar (Instituto de Suelos e 
Instituto de Clima y Agua), estación experimental agropecuaria (EEA) Balcarce, EEA Manfredi, EEA Corrientes y 
la Facultad de Agronomía de la UBA. La mayor parte de estos grupos de trabajo utilizan cámaras instaladas a 
campo para muestrear gases y determinan N2O por cromatografía. 

Para la Argentina los primeros trabajos publicados en revistas internacionales sobre emisiones de N2O medidas a 
campo fueron realizados en la región pampeana. Alvarez et al. (2012) realizaron un ensayo a campo, en la 
provincia de Córdoba, en un suelo Haplustol tipico manejado con dos secuencias de cultivo y dos sistemas de 
labranza. En primer lugar, se observó que la relación entre la emisión de N2O y los factores ambientales y/o de 
manejo fue diferente en el período de barbecho y el período de cultivo. Durante el período de barbecho, las 
emisiones fueron bajas y se relacionaron principalmente con el espacio poroso lleno de agua, mientras que durante 
el período de cultivo las emisiones de N2O fueron mayores, y se relacionaron mayormente con el contenido de 
nitratos del suelo.  

Cosentino et al. (2013) realizaron un ensayo a campo en Chivilcoy, provincia de Buenos Aires, en un suelo 
Argiudol tipico manejado con SD. Los valores de emisión de N2O medidos se dividieron en tres grupos (bajos, 
moderados y altos), cada uno de los cuales se asoció con una o más de las variables de estudio. Las emisiones bajas 
ocurrieron cuando la temperatura del suelo fue menor a los 14 ºC, probablemente debido a la baja actividad 
microbiana. Las emisiones moderadas ocurrieron cuando la temperatura del suelo fue adecuada pero la humedad 
del suelo fue baja debido a la alta demanda atmosférica. Finalmente las emisiones fueron altas cuando la humedad 



y la temperatura del suelo fueron adecuadas. Los resultados correspondientes a los trabajos de Alvares et al. (2012) 
y Cosentino et al. (2013) se presentan con más detalle en le capitulo 16 del presente libro.  

Otros autores como  Ciampitti et al. (2008), que determinaron emisiones de N2O a campo desde un cultivo de soja, 
hallaron que las emisiones dependían principalmente de la concentración de NO3

- en el suelo y que eran máximas 
en el momento de llenado de grano. Existen trabajos anteriores que han medido la tasa de desnitrificación a campo, 
pero esto es una aproximación a la emisión de N2O dado que no se considera el proceso de nitrificación (Palma et 
al., 1997; Sainz Rozas et al.,2001; Echeverría et al., 2009).  

 

Mitigación de emisiones GEI originadas en la agricultura 

Existen dos formas de mitigación en el sector agropecuario: 

a) la reducción de las emisiones de GEIs ; y/o  

b) el aumento de los sumideros de C. 

 

Reducción de emisiones de GEIs 

Debido a su relevancia solo se mencionara el N2O como alternativa de mitigación, sin embargo el resto de los GEIs 
también deben ser considerados. Es posible reducir emisiones de N2O a través de prácticas de manejo. En la 
Argentina, los fertilizantes sintéticos son responsables de un porcentaje relativamente bajo de las emisiones de N2O 
(10-12%). Esto se debe a que nuestro país no hace un uso excesivo de fertilizantes nitrogenados, sino por el 
contrario, es probable que este uso sea aún insuficiente en relación a los altos niveles de extracción causados por la 
intensificación agrícola. La posibilidad de reducir emisiones pasa por hacer más eficiente el uso del nitrógeno 
agregado, reduciendo las pérdidas gaseosas hacia la atmósfera y aquellas que se producen por lavado debajo de la 
zona de absorción radicular.  

Existe en este sentido un conjunto de mejores prácticas de manejo tales como  aplicación de la fuente correcta de 
fertilizante, en las dosis, momentos y ubicación correctas (Johnson et al., 2007; Snyder et al., 2007; Bruulsema et 
al., 2009; García, 2009). De acuerdo con García (2009), en la Región Pampeana, los análisis de suelo en pre-
siembra y en estados tempranos de desarrollo del cultivo, los análisis de planta, los modelos de simulación, y el uso 
de sensores remotos  se incluyen entre las prácticas de manejo que contribuyen para la determinación de la dosis 
correcta en cultivos de grano. 

 

Aumento de los sumideros de C 

La otra forma de mitigar las emisiones de GEIs es a través del aumento de los sumideros de C. La disminución del 
pool de C orgánico del suelo (COS) ha contribuido con 78 ± 12 Pg (Pg = petagramo =1015 g = 1 billón de ton) de 
C a la atmósfera (Lal, 2004). La disminución del contenido de C en los suelos por el mal uso de la tierra y/o los 
sistemas de manejo inadecuados acentúa la degradación de los suelos. Así, la adopción de un buen uso de la tierra 
con prácticas de manejo recomendadas (PMRs) para suelos agrícolas puede reducir la tasa de enriquecimiento de 
CO2 atmosférico y tener impactos positivos sobre la seguridad alimentaria, las agroindustrias, la calidad del agua y 
el medio ambiente (Lal, 2004; 2008; Hutchinson et al., 2007; Johnson et al.,2007). Las tasas medidas de secuestro 
de COS a través de la adopción de PMRs están entre 50 a 1000 kg ha-1 año-1 (Lal, 2004). El potencial global de 
secuestro de COS de estas prácticas se estima en 3,3 Pg año-1, mientras que el potencial acumulado de secuestro de 
C en el suelo en 25 – 30 años es 30 – 60 Pg. 

Esta típica estrategia conocida con el nombre de “win-win” o en español “ganar-ganar”, recupera suelos 
degradados, mejora la producción de biomasa, purifica las aguas superficiales y profundas, y reduce la tasa de 
enriquecimiento de CO2 atmosférico compensando las emisiones debidas a la quema de combustibles fósiles (Lal, 
2004). 

El término “secuestro de C” implica la toma del CO2 atmosférico por las plantas y el almacenamiento del C fijado 
como MO del suelo. La estrategia es incrementar la cantidad de COS en el suelo, mejorar su distribución en 
profundidad y estabilizarlo, ya sea dentro de microagregados estables que lo protejan de los procesos microbianos, 



o como C recalcitrante con larga tasa de ciclado (Lal, 2004). El cambio de uso de la tierra, con la adopción de 
PMRs puede ser un importante instrumento para el secuestro de COS. La capacidad de un suelo para secuestrar 
COS depende del nivel original de COS, el clima, las características del perfil del suelo y el manejo. Esta capacidad 
del suelo puede ser aun mayor cuando se recuperan suelos y ecosistemas degradados, cuando tierras marginales 
agrícolas se convierten a un uso recuperador de la tierra o vegetación perenne, y/o cuando se adoptan PMRs en 
suelos agrícolas. Algunas de las prácticas de manejo del cultivo y del suelo que pueden ayudar a mejorar el pool de 
COS son: 

a) Labranza conservacionista 

Bajo ciertas condiciones de manejo los suelos pueden recuperar C luego de la conversión de LC a SD. Sin 
embargo, existe controversia sobre el tema a nivel mundial (Dalal et al., 2003; Passianotto et al., 2003; Steinbach y 
Alvarez, 2006). Las emisiones de N2O pueden ser más altas bajo SD (> tasa de desnitrificación), lo cual puede 
anular el efecto del mayor secuestro de C en este sistema al cabo de algunas décadas (Figura 8). En un estudio 
regional reciente, realizado en distintos puntos del norte de la provincia de Buenos Aires, Álvarez et al. (2009) no 
hallaron diferencias significativas en los contenidos de C de los primeros 15 cm del suelo, comparando suelos 
removidos con arado de disco (20,2 g kg-1; n = 18) y suelos bajo SD (19,62 g kg-1; n = 21) de varios años. Estos 
niveles de COS fueron inferiores a los determinados en suelos no cultivados cuasi prístinos (27,47 g kg-1; n = 6). 
Este resultado demuestra que no resulta fácil restituir el C del suelo a los niveles originales usando solo SD. Es 
probable que se requieran otros cambios, como una mayor intensificación de las rotaciones o mayor aporte de 
nutrientes con riego. 

b) Uso de abonos orgánicos 

En campos cercanos a instalaciones de producción animal intensiva, tales como corrales de encierre o “feedlots”, 
galpones de cría de aves, de cerdos, o tambos, los abonos de origen animal pueden ser una fuente de bajo costo para 
reponer nutrientes y C en los suelos (Edwards y Someshwar, 2000). Estos abonos aportan un tipo de MO 
parcialmente estabilizada, que puede influir positivamente el balance de C de los suelos. Sin embargo, su uso 
masivo se encuentra limitado por la necesidad de contar con instalaciones adecuadas para almacenamiento, acarreo 
y transporte, dado que su uso no es continuo en el campo. Existe un gran número de subproductos de la explotación 
agrícola con potencial uso en el campo. Sin embargo, no todos poseen utilidad agronómica y muchas veces su 
aplicación se hace con el objetivo de deshacerse del producto (Miller et al., 2000).  

En la Argentina Lavado et al, (2005 y 2007) realizaron los primeros estudios de aplicación de biosólidos 
provenientes de plantas depuradoras al agro; las aplicaciones se realizaron en cultivos extensivos, pasturas y 
forestales. Mientras que Tognetti et al. (2007) estudiaron la producción de compost a partir de residuos 
municipales. Estos estudios deberían ser ampliados a otros residuos y suelos, y a escalas de tiempo más 
prolongadas. 

c) Cultivos de cobertura 

Los beneficios de adoptar la labranza conservacionista para el secuestro de C son fuertemente promovidos por la 
implantación de cultivos de cobertura en el ciclo de la rotación (Lal, 2004; Snyder et al., 2007). Sin embargo, en el 
corto plazo la inclusión de cultivos de cobertura no necesariamente mejora el pool de COS, dependiendo 
fuertemente de condiciones edáficas y ambientales. 

d) Manejo de nutrientes 

El manejo criterioso de los nutrientes es crucial para el secuestro de COS (Lal, 2004). En general el uso de abonos 
y compost mejora más el pool orgánico que la simple aplicación de la misma cantidad de nutrientes como 
fertilizantes inorgánicos. Los efectos de los fertilizantes sobre el pool de COS están relacionados con la cantidad de 
biomasa producida o retornada a los suelos y su posterior humificación (Lal, 2004; Snyder et al., 2007; Echeverría 
et al., 2009; García, 2009). 

e) Riego 

En forma análoga a la aplicación de fertilizantes y abonos orgánicos en suelos donde se extrajeron nutrientes, la 
aplicación racional de agua de riego en un suelo propenso a la sequía mejora la producción de biomasa, incrementa 
la cantidad de biomasa aérea y subterránea que retorna al suelo y mejora la concentración de COS (Lal, 2004). 

f) Recuperación de suelos degradados 



La recuperación de suelos degradados posee un elevado potencial de secuestro de C del suelo (Lal, 2004). La 
mayor parte de los suelos degradados ha perdido una gran proporción del pool original de COS, el cual puede ser 
restituido mediante prácticas de uso de la tierra racionales. La tasa de secuestro de COS puede variar entre 600 y 
1000 kg C ha-1 año-1. 

g) Manejo de pasturas 

La restauración de tierras de pastoreo degradadas y la mejora de las especies forrajeras son importantes para 
secuestrar C. La mejora incluye el uso racional de fertilizantes, pastoreo controlado, siembra de leguminosas y 
pastos, y la mejora de la fauna del suelo. El rango de secuestro de COS a través de la mejora de pasturas se 
encuentra entre 0,11 y 0,34 Mg C ha-1 año-1, con una media de 0,54 0,34 Mg C ha-1 año-1 (Conant et al., citado por 
Lal, 2004). 

Un resumen de las prácticas de manejo recomendadas (PMR) y los manejos tradicionales que remplazan se 
presenta en la Tabla 2. Las PMRs mencionadas en esa tabla son genéricas, pero su adaptación local es sitio 
específica, por lo que es difícil poder extrapolar resultados de un sitio a otro. 

 
Tabla 2. Comparación entre prácticas de manejo tradicional y recomendadas en relación con el secuestro de Cdel suelo 
(adaptado de Lal, 2004). 

 
 

Así, la clave para disminuir las emisiones de gases de efecto invernadero desde el sector agropecuario, parece estar 
en la mitigación de las emisiones por dos vías: 1) el aumento de la eficiencia del N aplicado y 2) el incremento del 
secuestro de C a través de prácticas agro-ganaderas adecuadas. El logro de la mayor adopción de estas prácticas, se 
basa en que los agricultores perciban su utilidad y beneficio, el cual es principalmente económico. 
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Introducción 

Existe acuerdo general en considerar que en un futuro cercano la necesidad de alimentos será enorme y que esta 
demanda deberá ser sustentada por un incremento en los rendimientos más que por un aumento en la superficie 
destinada a la agricultura. Por ejemplo, en el caso del arroz, base de la alimentación en muchos países en los que se 
prevé que la población crezca a una tasa mucho mayor que en el resto, se ha calculado que para 2050 cada hectárea 
sembrada con este cultivo deberá alimentar a 43 personas en lugar de las 27 que alimenta actualmente y que para 
que eso suceda la fijación de carbono deberá incrementarse  de 250 millones de toneladas a 400 millones de 
toneladas (Sheeny et al., 2007). Hay un límite teórico a la productividad dado por las propiedades termodinámicas 
del cultivo y de su ambiente. En ese contexto, las limitaciones están impuestas por la eficiencia de captura de 
energía lumínica y la eficiencia de transducción de ésta en biomasa (Murchie et al., 2009). Un paso clave de la 
fotosíntesis relacionado con la eficiencia de conversión es la actividad de la enzima Ribulosa bisfosfato 
Carboxilasa/Oxigenasa (RUBISCO). Ésta es la encargada de fijar el dióxido de carbono, CO2, a un esqueleto 
carbonado, siendo la responsable primaria de todas las estructuras orgánicas que sustentan la vida sobre la Tierra. 
Esta enzima posee la capacidad de catalizar dos reacciones, podría decirse, antagónicas. Su sitio activo puede 
reconocer tanto al CO2 como al oxígeno, O2.  Cuando la molécula fijada es el CO2 se desencadena la etapa oscura 
de la fotosíntesis, o ciclo de Benson-Calvin (Fig. 1), que lleva a la síntesis de carbohidratos. Cuando el que se 
incorpora es el O2 se da lugar a un proceso que disminuye la eficiencia de conversión de energía en biomasa, que 
recibe el nombre de fotorrespiración, ya que durante la misma se libera CO2 a la atmósfera. Que realice una u otra 
actividad depende de las concentraciones de CO2 u O2 que la RUBISCO tenga disponibles.   
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Figura 1. Ciclo de Benson-Calvin. El CO2 es fijado por la enzima RUBISCO sobre la ribulosa-1,5-bisfosfato dando lugar, 
después de una serie de reacciones de reducción y fosforilación a la formación de triosas fosfato (gliceraldehído-3-fosfato o 
dihidroxiacetona fosfato) que pueden ser utilizadas para la síntesis de sacarosa o almidón transitorio, o para regenerar la 
ribulosa-1,5-bisfosfato y permitir la continuidad del ciclo (adaptado de  Rothschild, 2007) 

 

En zonas tropicales y subtropicales, donde la concentración de CO2 es menos favorecida se ha dado la evolución a 
un tipo especial de fijación de CO2, denominado metabolismo C4 o ciclo de Hatch-Slack (Fig. 2). En este proceso la 
encargada de fijar el CO2 es la enzima fosfoenolpiruvato carboxilasa que a la vez de poseer una fuerte afinidad por 
el CO2 (bajo la forma de bicarbonato), no presenta actividad oxigenasa.  Esta evolución hacia una fotosíntesis más 
eficiente se dio como consecuencia de la disminución en la concentración de CO2 y el consecuente aumento de la 
relación O2/CO2 que operó en los últimos 150 millones de años, hasta entrado el siglo XXI. En el contexto de 
cambio climático, donde uno de los acontecimientos más significativos es el aumento de la concentración 
atmosférica de CO2, el principal aspecto considerar es si este factor tendrá un efecto positivo sobre  la eficiencia 
fotosintética, como es de suponer por el efecto directo que tiene la concentración CO2 sobre la actividad de la 
RUBISCO. Además, si las plantas C3  van a tener una ventaja adaptativa frente a las C4, siendo que estas últimas 
son producto de una evolución dada para responder a concentraciones bajas de CO2. En las páginas que siguen se 
discutirán los avances en investigación relacionada con la eficiencia fotosintética de plantas que son expuestas a 
concentraciones crecientes de CO2. Se analizará la información con respecto a respuestas de corto y largo plazo, 
especialmente la obtenida utilizando la metodología denominada FACE (en Inglés:  Free-Air Carbon dioxide 
Enrichment = Enriquecimiento del aire libre con dióxido de carbono). 

 



 

Figura 2. Metabolismo C4 presente en maíz. El CO2 (como bicarbonato) es fijado por la enzima fosfoenolpiruvato carboxilasa 
(1) en las células del mesófilo y transferico como malato o aspartato a las células envainadoras, donde es nuevamente liberado 
para ser captado por la enzima RUBISCO (2) en el ciclo de Benson-Calvin. Este mecanismo provoca el aumento de la 
concentración de CO2 en el lugar donde la RUBISCO ejerce su acción (las células del mesófilo de las C4 no poseen 
RUBISCO).De esta forma se favorece la actividad carboxilasa de esta enzima en lugar de la actividad oxigenasa y se evitan así 
las pérdidas por fotorrespiración (adaptado de Wingler et al., 1999). 

 

Evolución de la fotosíntesis oxigénica 

La fotosíntesis es el único proceso biológico terrestre que permite la utilización de la energía solar para la 
producción de materia, que puede ser utilizada como alimento o para producir otras formas de energía. Resulta de 
mucho interés entender cómo se dio la evolución de la fotosíntesis sobre la tierra para resolver ineficiencias del 
proceso con vistas a aumentar la productividad agrícola (Blankenship, 2010). La evidencia existente indica que la 
fotosíntesis apareció no mucho después del origen de la vida y se desarrolló en una variedad de mecanismos que 
dieron origen a la diversidad de organismos fotosintéticos que hoy existen.  Con la excepción de las cianobacterias, 
la fotosíntesis anoxigénica es el mecanismo que utilizan las bacterias para fijar el CO2. Este tipo de fotosíntesis fue 
uno de los primeros procesos metabólicos en aparecer sobre la Tierra. La fotosíntesis oxigénica presente en 
organismos fotosintetizadores que lisan el agua y liberan oxígeno apareció tiempo después. Aunque no hay un 
acuerdo general se cree que fue entre 3.700 y 2.300 millones de años atrás (Björn & Govindjee, 2009). La 
producción de O2 y su subsecuente acumulación en la atmósfera permitió el desarrollo de avanzadas formas de vida 
que utilizan este compuesto durante la respiración aeróbica (Buick, 2008). 

Cianobacterias y plantas realizan la fotosíntesis oxigénica. De hecho, se sostiene que los cloroplastos, las organelas 
de las células vegetales responsables del proceso fotosintético, se originaron a partir de las cianobacterias. Un 
indicio de este origen es que los cloroplastos poseen su propio ADN, el que tiene una estructura similar al ADN de 
bacterias, es decir, circular, cerrado y sin histonas. Las clorofilas son los pigmentos esenciales para todos los 
organismos fotosintéticos. Son por sí mismas el producto de un prolongado desarrollo evolutivo necesario para 
desencadenar en un proceso biosintético que lleva 17 o más etapas (Beale, 1999). Además de las clorofilas, todos 
los organismos fotosintetizadores poseen carotenoides, como pigmentos accesorios. Éstos, a diferencia de las 
clorofilas, se encuentran en organismos que no realizan la fotosíntesis cumpliiendo otras funciones. Esto indica que 
estos pigmentos probablemente no hayan seguido estrictamente el mismo camino evolutivo que las clorofilas 
(Sandmann, 2009). Los pigmentos fotosintéticos se agrupan con proteínas en complejos denominados fotosistemas. 
En los organismos que realizan la fotosíntesis oxigénica funcionan dos fotosistemas: uno relacionado con la 



fotólisis del agua (el Fotosistema II) y otro con la reducción del NADP (Fotosistema I). La energía lumínica 
absorbida durante el proceso fotosintético permite asociar a esta transferencia de electrones la síntesis de ATP. En 
los organismos que realizan la fotosíntesis anoxigénica funciona un solo fotosistema en un mecanismo cíclico 
donde la clorofila actúa como dador y aceptor de electrones (Blankenship, 2010). Todos los organismos que 
realizan la fotosíntesis oxigénica utilizan el ciclo de Benson-Calvin para reducir el CO2. La enzima clave de este 
proceso es la RUBISCO, la enzima más abundante de la naturaleza. Existe evidencia de que la RUBISCO sufrió a 
lo largo de la evolución cambios adaptativos en su estructura que la tornaron más eficiente (Kapralov & Filatov, 
2007). Una prueba de ello es la evolución molecular que se demostró con respecto a los genes que codifican la 
subunidad grande ( LSU ) y la subunidad pequeña (SSU ) de RUBISCO de 15 especies de Flaveria, un género de 
gran diversidad en estados de transición C3-C4, resultando en una selección positiva en ambas subunidades, siendo 
mucho más fuerte en la LSU (Kapralov et al., 2011). 

 Lo expresado anteriormente permite especular con que se podría mejorar la actividad de la RUBISCO 
artificialmente por evolución dirigida sin tener que esperar que las condiciones provocadas por el cambio climático 
hagan su efecto en forma natural. Esta manera de anteponerse a los cambios podría tener un efecto positivo 
significativo sobre la productividad de los cultivos (Mueller-Cajar & Whitney, 2008). 

 

Fotorrespiración y  evolución del metabolismo C4 

La variación de la concentración de CO2 en la atmósfera es el acontecimiento más importante que determinó la 
evolución de las plantas sobre la superficie terrestre.  El perfil cambiante de [CO2] ejerció una presión selectiva que 
llevó a importantes adaptaciones en las plantas modernas.  La enzima RUBISCO , la carboxilasa fotosintética 
primaria , evolucionó hace 3-4 mil millones de años en un ambiente anaeróbico de alta [CO2]. El efecto combinado 
de la reducción de la [CO2] y del aumento de la [O2] en la atmósfera moderna, y la incapacidad de RUBISCO para 
distinguir completamente entre el CO2 y O2, condujo a la aparición de una reacción de oxigenación que reduce la 
eficiencia de la fotosíntesis denominada fotorrespiración, ya que consume O2 y libera CO2. Entre las plantas 
terrestres, la fotosíntesis C4 resuelve en gran parte este problema facilitando una alta relación de CO2/O2 en el sitio 
activo de la RUBISCO que se asemeja a la atmósfera en la que la enzima ancestral evolucionó (Kapralov, et al., 
2011). 

La fotosíntesis C4  es un conjunto de modificaciones anatómicas y bioquímicas tendientes a concentrar el CO2 en el 
sitio de acción de la enzima RUBISCO. Existen muchas variaciones  de fotosíntesis C4, reflejando al menos 45 
orígenes independientes en 19 familias de plantas superiores. Esta forma de fijación del CO2 atmosférico está 
presente en cerca de 7500 especies de plantas con flores, algo así como el 3% de las 250.000 especies de plantas 
terrestres (Sage, 2004). La mayoría de las plantas C4 son gramíneas (4500 especies), mientras que los juncos y las 
dicotiledóneas poseen 1500 y 1200 especies respectivamente, contribuyendo con un cuarto de la productividad 
primaria del planeta (Sage, 2004). Estas plantas poseen la capacidad de colonizar zonas de elevadas temperaturas y 
déficits hídricos, dada su alta eficiencia en la utilización de agua y nutrientes. La aparición de plantas C4 fue 
consecuencia de la evolución de diferentes ancestros C3, que adquirieron ventajas adaptativas frente a condiciones 
más extremas del ambiente; como bajas concentraciones de CO2, sequía y salinidad. Quizás esta evolución no se 
haya completado totalmente. La existencia de especies que presentan diferentes formas de estados intermedios 
entre el metabolismo C3 y el C4  dan testimonio de ello. En las últimas tres décadas numerosos estudios se centraron 
en analizar estos estados de transición para poder explicar cómo se fueron sucediendo los acontecimientos a lo 
largo de los milenios. Las plantas C4  aparecieron y se expandieron favorecidas por el descenso de CO2, sumado a 
condiciones de elevadas temperaturas y aridez. La falta de agua y el aumento de la temperatura previstos por el 
cambio global, son condiciones en las cuales las plantas C4  se verían beneficiadas frente a las C3. No obstante,  la 
forma en que responderán las plantas C4  al aumento previsto en la concentración atmosférica del CO2, situación en 
las que no se ven favorecidas, es materia de estudio. Quizás estas condiciones den ventajas adaptativas a especies 
que no respondan estrictamente a las características de las C3 (favorecidas por el aumento del CO2, pero no por las 
altas temperaturas ni la aridez) o de las C4 (hábiles en el uso del agua y de los nutrientes pero energéticamente poco 
eficientes frente a elevadas concentraciones de CO2) sino, posiblemente a una variedad de estadios intermedios 
(Pagano et al., 2010).  

En los últimos cinco años, se ha producido una convergencia de datos moleculares, fisiológicos , estructurales y 
paleoecológicos que proporciona una comprensión detallada de cómo, cuándo y dónde la fotosíntesis C4 fue capaz 
de evolucionar. Varias líneas de evidencia ahora apuntan a las altas tasas de fotorrespiración como el principal 
motor de la evolución C4. Estudios geológicos indican que los linajes C4 evolucionaron después de que la 
concentración atmosférica de CO2  disminuyó a niveles causantes de altas tasas de fotorrespiración en las plantas. 



El estrés abiótico operando sobre las células fotosintetizadoras pudo haber sido el responsable de la evolución hacia 
la anatomía Kranz, presente en la casi totalidad de las plantas C4.  El estudios de las trayectorias evolutivas 
responsables de la gran cantidad de linajes C4 podría proporcionar herramientas útiles para incorporar el síndrome 
C4 en plantas C3 (Sage et al., 2012). 

 

Respuestas fotosintéticas y respiratorias al aumento de la concentración de CO2 

La concentración atmosférica de CO2 actual es la mayor de los últimos 26 millones de años y se espera que 
aumente al doble en este siglo (Long et al., 2004). La fotosíntesis está muy ligada a las condiciones climáticas, 
tanto directa como indirectamente. Mientras que la absorción de luz es independiente de la temperatura, la 
subsecuente conversión de luz en energía química responde a la luz de una manera compleja (Kirschbaum, 2004).  

En plantas C3 la captación de CO2 por la RUBISCO es el primer paso en la asimilación fotosintética del CO2. La 
RUBISCO es la enzima más abundante en las plantas. De hecho se piensa que además de cumplir funciones 
catalíticas podría ser considerada una reserva de nitrógeno reducido. Esta elevada concentración de RUBISCO en 
los tejidos vegetales hace que no exista una saturación de sitios activos por CO2. Como se ha dicho CO2 y O2 
compiten por estos sitios activos. En plantas C4 opera una bomba de CO2 tendiente a aumenta la concentración de 
éste en la células envainadoras, lo que las hace casi independientes de las concentraciones atmosféricas de CO2. 
Pero las plantas C3 son altamente dependientes de estas concentraciones y un aumento de ellas favorece la reacción 
de carboxilación a expensas de la de oxigenación, así, una creciente proporción de potenciales de reducción y 
fosforilación puede ser canalizada hacia la producción de materia luego de la fijación del CO2 (Kirschbaum, 2004).  

Se ha demostrado que las plantas responden al aumento de la [CO2] atmosférica vía un incremento en la 
fotosíntesis neta y una disminución en la transpiración en el corto plazo (Long et al., 2004) (Fig. 3). Además del 
efecto sobre la fotosíntesis neta y la conductancia estomática se ha encontrado que la respiración nocturna tiene una 
rápida respuesta al aumento instantáneo de la [CO2] atmosférica (Drake et al., 1997). Es relativamente fácil 
entender cuáles podrían ser los efectos del aumento de la [CO2] sobre el metabolismo fotosintético previendo 
cuales pueden ser los pasos que son regulados, como por ejemplo el efecto sobre la RUBISCO. Sin embargo, la 
naturaleza de los cambios en la respuesta respiratoria son insuficientemente conocidos. 

 

 

Figura 3. Esquema de los efectos iniciales directos provocados por el aumento de [CO2] sobre la producción de plantas C3. 
Aumentos en la [CO2] atmosférica incrementan la tasa de carboxilación de la RUBISCO mientras inhibe la reacción de 
oxigenación, disminuyendo así la pérdida de carbono reducido por fotorrespiración. También incrementa el estado hídrico 
foliar al disminuir la transpiración. Esto, sumado al incremento de la producción provocado por el aumento de la tasa de 
reducción del CO2, permite el aumento del área foliar (adaptado de Long et al., 2004). 

 
Plantas de soja creciendo a elevada [CO2] (550 mmol.mol-1), en condiciones de campo, mostraron un aumento de la 
respiración nocturna de un 37% (Leakey et al., 2009a). La explicación de este aumento estuvo dada por un 



incremento en el número de transcritos de las enzimas respiratorias asociado a una mayor cantidad de mitocondrias 
activas. Este aumento en la capacidad respiratoria fue sustentado con el incremento en la actividad fotosintética 
durante el día que ocasionó una mayor disponibilidad de asimilados. Como se ve, que el efecto positivo que tiene el 
aumento de la [CO2] pueda tener un impacto en el crecimiento depende de múltiples factores. El primero a 
considerar es la disponibilidad de nutrientes. Este factor podría ser controlado en condiciones de cultivo, mediante 
riego y fertilización entre otras prácticas. Aparece entonces la limitación impuesta por los puntos de crecimiento. 
Es decir, las plantas sólo podrían crecer respondiendo a condicionantes de tipo genético. Esto podría explicar la 
falta de una importante respuesta que se encuentra en experimentos con enriquecimiento de CO2 a largo plazo 
donde sólo se han encontrado pobres incrementos en el crecimiento, 10% en promedio (Kirschbaum, 2011).  

Como se ha mencionado, la respiración nocturna responde entre otras cosas a la mayor disponibilidad de 
asimilados al comienzo del periodo de oscuridad. Durante el día la fotosíntesis genera hidratos de carbono solubles, 
sacarosa el más importante, que son movilizados a los destinos. Saturado el floema, la retroinhibición de la 
fotosíntesis se evita mediante la síntesis de almidón que se acumula en los cloroplastos, siendo la principal fuente 
de carbono reducido para la respiración en oscuridad. De hecho, plantas de soja expuestas a elevada [CO2] 
mostraron un aumento en el contenido de almidón en el cloroplasto (Reid et al., 1998). La estimulación de la 
respiración foliar bajo elevada [CO2] reduciría el balance de carbono. Pero podría elevarse la productividad si 
aumentara el consumo en los destinos,  incrementando el número y la eficiencia de síntesis de macromoléculas en 
los mismos, todo esto asociado a un aumento de la capacidad de las células floemáticas de transportar mayor 
cantidad de fotoasimilados. También podría darse un efecto positivo en el transporte de asimilados del aumento de 
la respiración debido a la mayor disponibilidad de energía (ATP) en los tejidos fuente (Leakey et al., 2009a). 

La respuesta positiva que se evidencia en la fotosíntesis neta frente al aumento de la [CO2] atmosférica se ve 
anulada generalmente en el largo plazo mediante una regulación negativa de la capacidad fotosintética (Long et al., 
2004). En un principio se pensó que este efecto podría deberse a una limitación en la disponibilidad de nitrógeno. 
Sin embargo, por los niveles de fotosíntesis y respiración que operan a campo no habría razón para pensar que el 
nitrógeno disminuya la respuesta a niveles elevados de [CO2], medida como ganancia de carbono. El cambio más 
prominente es la disminución en la cantidad y actividad de la enzima RUBISCO (Rogers & Ellsworth, 2002).  
Algunos estudios indican que la cantidad de RUBISCO puede llegar a disminuir con el tiempo un 20%  en plantas 
C3 bajo elevadas [CO2] y que esta regulación negativa podría ser parte de un proceso general disminución de la 
inversión en la síntesis de proteínas bajo estas condiciones (Long et al., 2004). Estudios realizados a nivel global 
también indican que las respuestas de corto plazo son modificadas siguiendo una especie de aclimatación 
fotosintética y respiratoria (Smith & Dukes, 2013). 

Como se ha mencionado, muchos estudios experimentales demuestran, más fuertemente en el corto plazo,  que la 
fotosíntesis C3 responde fuertemente a la concentración de CO2, con el aumento de la fotosíntesis típicamente por 
25-75% al duplicar la concentración de CO2 en la atmósfera, sin embargo, hay un menor número de informes para 
las plantas C4, pero los disponibles sugieren sólo respuestas menores al aumento de la concentración de CO2 
(Kirschbaum, 2004). Un aspecto importante a considerar es que no hay evidencia de aclimatación en plantas C4, 
expresada como una disminución en la actividad RUBISCO,  y que los aumentos en fotosíntesis y producción de 
materia en estas especies podrían deberse a una mejora en la eficiencia del uso del agua a consecuencia de la 
disminución del 20% en la conductancia estomática (Long et al., 2004). Estudios de modelización previendo un 
aumento de las concentraciones atmosféricas de CO2 a 720 ppm, la prevista de finales de este siglo, con efectos 
asociados sobre el clima en un modelo típico de cambio climático, permitieron estimar un aumento en la 
producción primaria neta (PPN) global en un 37,3%. Este incremento estaría dado por el aumento promedio de 
43,9-52,9% en las C3, y de un 5,9% en las C4 (Friend, 2010). 

Las respuestas de las plantas a los niveles proyectados de CO2 futuros se analizaron inicialmente utilizando 
experimentos de corto plazo que duraban días o semanas. Estos estudios fallaban en la estimación de una posible 
aclimatación a estas condiciones. Allí surgen los experimentos de enriquecimiento de CO2 de aire libre (FACE, Fig. 
4) que permiten evaluar el impacto de los niveles elevados de CO2 en las plantas a través de múltiples estaciones y, 
en el caso de los cultivos anuales, a lo largo de toda su vida. Algunos de estos experimentos se han conducido 
desde hace casi dos décadas. Los hallazgos más importantes se ven sintetizados por Leakey et al. (2009b). En 
primer lugar, elevada [CO2] atmosférica estimula la ganancia de carbono fotosintético y la PPN a largo plazo a 
pesar de la regulación negativa de la actividad RUBISCO . En segundo lugar, un elevado nivel de CO2 mejora la 
eficiencia de uso del nitrógeno y, tercero, disminuye el uso del agua, tanto en la hoja como a escala de canopeo. En 
cuarto lugar, niveles elevados de CO2 estimula la respiración oscura a través de una reprogramación transcripcional 
del metabolismo. En quinto lugar, una elevada concentración de CO2 no afecta directamente la fotosíntesis C4, pero 
puede estimular indirectamente el aumento de carbono en condiciones de sequía. Por último, la estimulación del 
rendimiento por niveles elevados de CO2 en especies cultivadas es mucho menor de lo esperado. Si bien muchas de 



estas respuestas han sido más claramente demostradas en los sistemas de cultivo, todas estas tienen implicancias 
importantes para los sistemas naturales. Los estudios en cámaras de laboratorio y de campo controlados han 
proporcionado una base de datos inmensa en respuestas de las plantas al aumento de [CO2] y, más importante, 
información sobre los mecanismos potenciales de respuesta. FACE, por otro lado, lo que permite es el tratamiento 
de las plantas en condiciones de campo a escala real, que ha proporcionado una importante revisión de la realidad . 
Se ha demostrado que los datos de los experimentos de laboratorio y de cámara sobreestiman sistemáticamente los 
rendimientos de los principales cultivos, sin embargo, pueden subestimar la producción de biomasa de los árboles 
(Leakey et al., 2009b). 

 

 

Figura 4. Esquema del sistema FACE (Free-Air CO2 Enrichment). Un conjunto de emisores de gas, tubos y ventiladores 
dispersan CO2 sobre una superficie de terreno al aire libre, permitiendo estudios de largo plazo sobre el efecto del aumento de 
la concentración atmosférica de CO2 sobre las plantas. Una serie de sensores monitorean la [CO2]. La emisión se ajusta según 
estos registros para mantener estable esta concentración. El área sombreada indica la superficie de concentración homogénea 
de CO2 (adaptado de Miglietta et al., 2001). 

 

En ese sentido, estudios de FACE predicen que podría haber un aumento del 23-28 % de la productividad de los 
árboles, al menos, hasta el año 2050 . Sin embargo, el aumento de la temperatura global, que podría conducir a un 
aumento de la respiración, y la limitación de los minerales en el suelo podrían reducir esta respuesta. El cierre 
parcial de estomas de las hojas inducido por elevadas [CO2] atmosféricas podría conducir a la reducción de la 
transpiración y el uso más económico del agua por los árboles. La contracara es que si hay variaciones en las 
respuestas entre las especies sólo algunas dominarían la vegetación natural con graves consecuencias en la 
biodiversidad y la estructura de los ecosistemas (Kallarackal & Roby, 2012). 

 

El futuro de la agricultura 

La variación de [CO2] atmosférico es un  aspecto importante de la historia del medio ambiente en el cual las plantas 
vasculares han evolucionado. Los períodos de descenso de [CO2] en el pasado parecen haber creado una presión 
selectiva para las adaptaciones importantes de las plantas modernas. Hoy en día, el aumento de [CO2] es un 
componente clave del cambio ambiental global antropogénico e impactará en las plantas y en los bienes y servicios 
ecosistémicos que éstas proporcionan. En la actualidad, hay poca evidencia de que las poblaciones naturales de 
plantas han evolucionado en respuesta a los aumentos actuales en [CO2]. Las respuestas evolutivas a [CO2] elevada 
han sido estudiados mediante la aplicación de selección en ambientes controlados. Los resultados hasta la fecha 
indican que los cambios de adaptación no serán de gran magnitud en comparación con las respuestas fisiológicas y 
ecológicas para la futura [CO2] atmosférica. Nuevos estudios en condiciones ambientales más estresantes y más 
complejas, relacionadas con el cambio climático, podrían hacer revisar este punto de vista. Hoy los esfuerzos están 



concentrados en diseñar plantas para superar las limitaciones de la fotosíntesis bajo elevada [CO2] atmosférica y, 
por ende, beneficiarse al máximo en un futuro. Los objetivos varían en escala, desde la manipulación de la función 
de una sola enzima (por ejemplo, RUBISCO) a la adición de las vías metabólicas de bacterias en plantas, así como 
el diseño de los componentes estructurales y funcionales necesarias para la fotosíntesis C4 en plantas C3. Lograr 
una mejora en los rendimientos dependerá de la combinación de los conocimientos sobre el contexto evolutivo, la 
base celular y la integración fisiológica de respuestas de las plantas a diferentes [CO2] (Leakey & Lau, 2012).  

En los debates públicos, la biotecnología agrícola se presume casi invariablemente como una amenaza potencial 
para el medio ambiente y para la salud humana. Pero, manejando adecuadamente los riesgos asociados a esta 
tecnología, esta puede ser una herramienta poderosa para resolver los problemas del medio ambiente y promover la 
salud humana (Hansson & Joelsson, 2013). Ejemplos de los desafíos biotecnológicos abordados son: el aumento de 
la producción de fotoasimilados en los tejidos fuente mediante modificación de la subunidad mayor de la 
RUBISCO, la obtención de RUBISCO activasas termoestables y el aumento de la síntesis de almidón transitorio en 
cloroplastos. No obstante, es necesario el planteo de nuevos objetivos biotecnológicos tendientes a aprovechar las 
condiciones del ambiente futuro (Peterhansel & Offermann, 2012). 

Conclusiones 

La productividad de los cultivos deberá aumentarse para sustentar la creciente demanda de alimentos impuesta por 
el crecimiento de la población a escala global. Las condiciones impuestas por el cambio climático, en particular el 
aumento de la concentración atmosférica de CO2, necesitan ser evaluadas para estimar que efecto pueden tener 
sobre esta productividad.  

Hasta el momento se ha podido comprobar una estimulación de la fotosíntesis C3 en el corto plazo, respuesta que 
va disminuyendo debido a una aclimatación de la enzima RUBISCO. Pero a pesar de esta aclimatación hay un 
aumento de la productividad a largo plazo en estas plantas. 

Las plantas C4 también podrían verse beneficiadas, aunque en menor medida que las C3, por un aumento en la 
eficiencia del uso del agua. 

Entender los mecanismos que las plantas superiores y otros organismos fotosintéticos siguieron para adaptarse a los 
cambios en la concentración de CO2 atmosférico es fundamental para estimar cómo las plantas podrán aprovechar 
las condiciones del ambiente futuro. 

Los estudios debieran encararse de manera de poder anteponerse a la evolución natural con que el cambio climático 
someterá a las plantas. La biotecnología podrá aportar herramientas de mucho valor en este proceso de “evolución 
anticipada”. 
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El principal objetivo de la utilización de fertilizantes es incrementar la producción y calidad de los cultivos. La 
experiencia internacional presenta una visión dual de la fertilización: por un lado son una herramienta 
imprescindible para mantener los niveles de producción acorde con la demanda creciente de la población. Por otro 
lado, son un factor de riesgo ambiental. En países con elevados consumos de fertilizantes se apunta a controlar y 
disminuir su uso y así evitar la contaminación ambiental. En contraposición, dado el nivel de deterioro y de 
agotamiento de los suelos argentinos, para transformar a su agricultura en sustentable, se requiere el uso racional de 
los fertilizantes (Zubillaga & Zubillaga, 2009). Los fertilizantes poseen destinos alternativos cuando se incorporan 
al suelo. Entre los destinos, la absorción por parte del cultivo, suele ser cuantitativamente minoritaria para la 
mayoría de los nutrientes. Esto implica que la fertilización debe evaluarse incluyendo su impacto sobre el medio 
ambiente. El nitrógeno es el nutriente que más limita la producción de los cultivos en todo el mundo y también es el de 
mayor consumo en diversas formas. En este capítulo se presenta una revisión de la investigación nacional acerca del 
manejo de la fertilización nitrogenada y las emisiones de N registrados en cultivos extensivos de la región pampeana. 

El 78% de la atmósfera está compuesta por N gaseoso, sin embargo es una forma química y biológicamente no 
utilizable por los vegetales. A principios del siglo pasado, se descubrió la síntesis del amoniaco, forma química 
reactiva y utilizable, a partir de la reacción de dinitrógeno atmosférico (N2) con hidrógeno en presencia de hierro a 
altas presiones y temperaturas, por el investigador Fritz Haber. Por otro lado, Bosch lo desarrolló a escala 
industrial. Del total de nitrógeno producido por el proceso de Haber-Bosch, aproximadamente el 80 % es utilizado 
para la producción de fertilizantes nitrogenados. Sin embargo, una gran proporción de este N es perdida al 
ambiente. Se estima que el consumo de fertilizante es de aproximadamente 100 Tg N por año, sólo siendo un 17% 
del mismo consumido por la población humana (Davidson, 2009). Por lo tanto es extremadamente baja la eficiencia 
de uso del N en la agricultura (cantidad de N recuperado en alimento producido por unidad de N aplicado).  

La producción industrial de fertilizantes nitrogenados sintéticos ha permitido aumentar drásticamente la 
productividad agrícola a nivel mundial. Se ha estimado que el número de habitantes soportados por cada hectárea 
de tierra productiva ha pasado de 1,9 en 1908 a 4,3 un siglo después. Es difícil cuantificar precisamente la cifra, sin 
embargo un análisis independiente, basado en experimentos a largo plazo concluyeron que aproximadamente entre 
el 30 y el 50% del incremento de los rendimientos de los cultivos fue debido a la fertilización nitrogenada (Smil, 
1999; Steward et al., 2005). Los fertilizantes nitrogenados fueron los responsables de la alimentación del 40 % de 
la población mundial al principio del presente milenio (Erisman et al., 2008). Asimismo, estas estimaciones no han 
tenido en cuenta la cantidad de nutrientes requerida para la producción de bioenergía y biocombustibles (Smith et 
al., 2012). El incremento en la producción de biocombustibles tendería a aumentar la influencia del proceso Haber-
Bosch, si bien por el momento, estas fuentes de energía no tienen una gran influencia en el uso de fertilizantes 
mundial (Erisman et al., 2008).  

mailto:ralvarez@agro.uba.ar


 

 

Figura 1. Cambios de la población mundial con el proceso de H&B, y sin H&B; y proporción de la población mundial 
alimentada por el proceso (Erisman et al., 2008). 

 

A nivel global, la aplicación de fertilizantes nitrogenados se ha incrementado drásticamente en las últimas décadas 
y se prevé que alcanzará 165 Tg N año-1 en 2050 (Galloway et al., 2004). En el año 2009, el consumo de 
fertilizantes nitrogenados alcanzó los 102,3 millones de toneladas, casi 8 veces superior al de comienzo de la 
década del 60. Las regiones con mayor demanda fueron Asia oriental y Asia occidental con 40 y 23 %, 
respectivamente. América Latina y el Caribe, han participado con un 6% de la demanda mundial, habiéndose 
incrementado casi 13 veces desde comienzo de la década del 60 (FAO, 2010). Los países desarrollados de América 
del Norte y Europa, con altos niveles de uso de fertilizantes, en la década del ´90 comenzaron a disminuir el 
consumo como consecuencia de reducciones en el precio de los granos, exceso de producción y problemas 
ambientales. Por el contrario, las economías emergentes de países como China e India lideran el mercado actual de 
fertilizantes.  En Argentina, la tendencia en el consumo de fertilizantes de N mantuvo un crecimiento relativamente 
continuo y positivo desde la década del ´90, aunque con ciertas fluctuaciones en los últimos años (Figura 2). Desde 
entonces, los sistemas agrícolas de la Región Pampeana han experimentado una intensificación continua con la 
expansión de los cultivos (Díaz Zorita et al., 2002) acompañada por el incremento de la aplicación de N (Cruzate & 
Casas, 2012; García & González San Juan, 2010). 

 

 

Figura 2. Evolución del consumo de nitrógeno (N) en Argentina entre 1993 y 2013. Adaptado de IPNI, Fertilizar y CIAFA. 



 

Producción de fertilizantes nitrogenados y GEI 

La capacidad de producción de fertilizantes nitrogenados en el país se vinculó al aumento del consumo nacional de 
los mismos. La primera planta de fabricación fue de urea granulada en la localidad de Campana (Provincia de 
Buenos Aires) durante la década del ´60 con una capacidad de producción de 180.000 toneladas anuales. 
Actualmente esta planta también produce tiosulfato de amonio. La principal planta de fertilizantes de urea 
granulada se encuentra en la localidad de Bahía Blanca (Provincia de Buenos Aires) establecida al finalizar la 
década del 90, con una capacidad anual de producción de 1.200.000 toneladas.  

El N del fertilizante procede del amoniaco elaborado mediante síntesis industrial, a partir del nitrógeno e 
hidrogeno. Este último proviene principalmente de la reacción entre el agua y un combustible fósil, siendo el gas 
natural la materia prima preferida. El N es suministrado por el aire. 

 

La reacción completa es 

        CH4               +      H2O    CO   +   3H2 

  (gas natural) 

                CO  +    H2O     CO2    +   H2 

         N2                 +     3H2     2NH3 

En la síntesis de amoniaco, un proceso totalmente eficiente se generarían 0.88 moles de CO2 por cada 2 moles de 
NH3, ó (0,88*44/28) 1.38 kg de CO2 kg N-1. Esta cifra representa la emisión desde la materia prima en el proceso, 
sin tener en cuenta la emisión adicional del combustible utilizado para las turbinas de gas y otros equipos en la 
planta de amoníaco (NRCan, 2007). Alrededor del 74% de la energía total utilizada para la fabricación de 
fertilizantes proviene del gas natural. Este es el principal insumo para producir amoniaco, de esta manera entre el 
precio de los fertilizantes y el del gas natural se evidencia una relación positiva. Si en el futuro, un método libre de 
C puede hallarse para generar hidrógeno para el proceso de Haber-Bosch, el amoníaco podría ser producido con 
una huella de carbono mucho menor (Adviento-Borbe et al., 2007). 

A partir del amoníaco se elaboran los principales fertilizantes nitrogenados: urea, UAN, nitrato de amonio (NA) y 
nitrato de amonio estabilizado con calcio (CAN). Además el amoníaco se utiliza para la elaboración de otros 
fertilizantes fundamentales que aportan principalmente fósforo y en forma secundaria nitrógeno como es el caso del 
fosfato monoamónico (FMA) y el fosfato diamónico (FDA). 

La urea proviene de la combinación del amoníaco con el CO2 proveniente de la reacción (1) con altas temperaturas. 
En una primera etapa se forma carbonato y luego carbamato de amonio:  

CO2 + 2NH3 + H2O          CO(ONH4)2         H2O + CO-ONH4NH2            2(NH2)2CO 

                                                                                                                         Urea 

La oxidación del amoniaco da lugar al ácido nítrico. El fertilizante líquido UAN se produce con urea, nitrato de 
amonio y agua y el tiosulfato de amonio se obtiene con agua amoniacal, dióxido de azufre y azufre elemental. 

En la producción de fertilizantes inorgánicos se realiza un importante uso de energía y en los procesos de síntesis 
hay emisiones de gases de efecto invernadero. Las fuentes de fertilizante N difieren en la cantidad de GEI neto 
asociado con su producción y transporte (Tabla 1). Las fuentes que contienen NO3 en su composición tienen mayor 
potencial de calentamiento atmosférico debido al N2O emitida en la producción de ácido nítrico. Las estimaciones 
de este coeficiente de emisión varían ampliamente, pero se pueden reducir en un 70-90% por el uso de la tecnología 
de reducción catalítica no selectiva (Wood & Cowie, 2004). La producción de urea a menudo vuelve a capturar la 
mayor parte del proceso de emisión de CO2 de la producción de amoníaco (NRCan, 2007). Esta tecnología podría 
reducir el factor de emisión para la producción de urea en hasta 1,6 kg de CO2 por kg de N aplicado (es decir, la 
mitad que en la Tabla 1). 

 



Tabla 1. Uso de energía y emisión de GEI asociados con la fabricación y transporte de fuentes nitrogenadas (Wang, 2007). 

        NH3 Urea    NA 
 (por kg de N aplicado)-1 
Energía (MJ) 45 53 65 
CH4 (g) 2.5 3.7 4.2 
N2O (g) 0.02 0.03 19.7 
CO2 (kg) 2.6 3.1 3.8 
GEI (kg CO2equivalente) 2.6 3.2 9.7 

 

La energía utilizada en la fabricación de N a nivel global es el 1% del consumo total de energía del mundo, 
considerándose que una planta de amoníaco típica emite en promedio 2,5 kg CO2 kg-1 N-NH3 (Pach, 2007). En 
Europa y EE.UU. se han estimado los factores de emisión para la producción de NH3, variando entre 1,4 a 2,6 kg 
CO2 kg-1 N. En Canadá (NRCan, 2007) informaron que la emisión de CO2 desde la producción de amoniaco fue de 
2,2 a 2,7 tn CO2 por tonelada de N-NH3. La sustitución de las plantas más antiguas con tecnologías más recientes 
han disminuido las emisiones.  

 

Uso de fertilizantes nitrogenados y GEI 

En la actualidad, para lograr altos rendimientos, los sistemas de producción necesitan fertilizar con nitrógeno. Si 
bien las deficiencias del mismo pueden provocar pérdidas de rendimiento, las aplicaciones excesivas de N pueden 
afectar además la calidad de los granos, tubérculos y frutos de otros cultivos. Asimismo, produce emisiones de N a la 
atmósfera por volatilización de NH3 y desnitrificación de NO; y a los cursos de agua subterránea y superficial por 
lixiviación y escurrimiento de nitratos. Esto implica que la fertilización debe evaluarse incluyendo su impacto sobre 
el medio ambiente.  

El impacto ambiental de la fertilización nitrogenada en un sistema de producción de un cultivo de trigo ha sido 
evaluado utilizando la metodología del ciclo de vida (LCA, Brentrup et al., 2004). El sistema de producción de trigo 
estudiado fue diseñado según las normas de buenas prácticas agrícolas. La información sobre la respuesta del trigo 
a diferentes dosis de nitrógeno se basó en experimentos de larga duración del Reino Unido (Broadbalk 
Experimento, Rothamsted). El análisis LCA consideró la totalidad de insumos requeridos  para producir 1 tonelada 
de grano de trigo (Figura 3). Esto incluyó la extracción de materias primas (combustibles fósiles, minerales para 
fabricar fertilizantes fosforados y gas natural para los fertilizantes nitrogenados),  las entradas al agroecosistema 
(fertilizantes) y el transporte en  las operaciones agrícolas  (cultivo, cosecha, aplicación de herbicidas). 

 

 

Figura 3. Recursos para producir una tonelada de grano de trigo según la dosis de fertilización nitrogenada  (Brentrup et al., 
2004). 

 



Las emisiones de gases a la atmósfera provienen de los sistemas de producción y transporte de insumos y uso de 
maquinaria (laboreo del suelo, siembra y cosecha, Figura 4).  

 

 

Figura 4. Emisiones de CO2 y NO2, NH3 y NO3 por tonelada de grano de trigo según la dosis de fertilización nitrogenada  
(Brentrup et al., 2004). 

 

Las categorías de impacto ambiental han incluido: competencia en el uso de la tierra; cambio climático global; 
acidificación y eutrofización. Por un lado, a medida que aumenta la respuesta a la fertilización nitrogenada menores han 
sido los indicadores de impacto ambiental. Por otro, a partir de la dosis óptima agronómica el incremento de N ha 
aumentado los indicadores de impacto ambiental (Figura 5). 
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Figura 5. Efecto de la fertilización nitrogenada sobre el rendimiento relativo de trigo y las categorías de impacto ambiental 
(Brentrup et al., 2004). 

  



Normalizando los resultados, las dosis menores a 96 kg N ha-1 tuvieron un impacto ambiental más importante en la 
degradación del suelo por el uso de la tierra, y con dosis mayores a 192 kg N ha-1 el principal impacto fue la 
eutrofización de las aguas. 

El cambio climático se relaciona con el potencial de calentamiento global de los gases de efecto invernadero. Las 
emisiones de GEI (CO2, N2O, CH4) se expresan en  equivalente a CO2 como potencial de calentamiento global. Se 
asume que 1 kg de N2O tiene un potencial de calentamiento 310 veces mayor a 1 kg de CO2. Las emisiones GEI se 
han incrementado casi linealmente con la fertilización con N, siendo el N2O el principal componente de los GEI. 
Por otro lado, si no se ha fertilizado con N, ha aparecido solamente el CO2 (Figura 6). 
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Figura 6. Efecto de la fertilización nitrogenada sobre el potencial de calentamiento global expresado por la concentración de 
GEI (Brentrup et al., 2004). 

 

Fertilización N e inventario GEI 

Emisiones directas de CO2 desde la fuente nitrogenada urea 

La urea es un fertilizante cuya fuente de N se presenta en la forma orgánica de amida. El granulo del fertilizante se 
hidroliza rápidamente al tomar contacto con la humedad del suelo. La reacción final de la urea aplicada al suelo es: 

(NH2)2CO + 2H2O + 4 O2                 2NO3
- + 3H2O + 2H+ + CO2 

Durante la aplicación de la urea, se produce la emisión de CO2, equivalente al contenido de carbono de la urea sobre la 
base de su peso atómico, aproximadamente un 20%. Por lo tanto, para estimar las emisiones de C-CO2 por fertilización 
con urea, se tiene en cuenta la dosis del fertilizante aplicado anualmente y se aplica un factor de emisión general de 
0.20. Posteriormente se convierte las emisiones de C-CO2 en CO2. 

 

Emisiones directas de N2O provenientes de los fertilizantes  

Las emisiones directas de N2O son aquellas que ocurren directamente en el sitio de aplicación del fertilizante y 
provienen de los procesos de desnitrificación y nitrificación (Figura 7). En términos relativos las emisiones de N2O 
provenientes por desnitrificación son más importantes a aquellas provenientes de la nitrificación (Bergsma et al., 
2002; Ciarlo et al., 2007). Davidson (1992) determinó que el contenido hídrico es el que rige ambos procesos, 
proponiendo que cuando el 60% del espacio poroso se encuentra lleno de agua, ambos procesos contribuyen en 
forma equivalente a las pérdidas de N2O. A contenidos hídricos mayores pasa a ser más importante la 
desnitrificación. La interacción de los factores de control de la nitrificación y desnitrificación son complejos debido 
a que la cantidad de N2O producido depende de la concentración de oxígeno (O2) y al contenido de agua del 
mismo, siendo los factores que lo regulan la textura del suelo, amonio disponible para la nitrificación y nitrato 
disponible para la desnitrificación (Firestone, 1982; Granli & Bockman, 1994). 

 



 

Figura 7. Emisiones directas de N2O a partir de fertilizantes nitrogenados. 

Por lo tanto las emisiones directas de N2O por efecto de la fertilización nitrogenada se estiman según IPCC (2007): 

N-N2O directas= (DF +  Residuos agrícolas)* FEd 

Donde: 

DF: dosis anual de N aplicado a los suelos en forma de fertilizante sintético (kg N ha-1) 

   Residuos agrícolas: incremento de la cantidad anual de N en los residuos agrícolas (aéreo y subterráneo) por efecto de 
la fertilización nitrogenada (kg N ha-1).  

FEd: factor de emisión por defecto de los aportes de N fertilizantes minerales y residuos agrícolas (kg N-N2O kg N-1). 
El FE por defecto es 0.01, con un rango de incertidumbre 0.003-0.03. 

 

Emisiones indirectas de N2O provenientes de los fertilizantes  

Las emisiones indirectas de N2O se producen a partir de la volatilización de N como NH3 y óxidos de N (NOx) y su 
posterior deposición sobre los suelos y la superficie de los lagos y otras masas de agua. La segunda vía es la lixiviación 

y el escurrimiento desde el N de los fertilizantes agregados y los residuos agrícolas. 

La volatilización de amoniaco es la emisión de amoniaco gaseoso desde la superficie del suelo. No solo representa 
una pérdida de N indeseable desde el sistema suelo/planta sino también una amenaza al medio ambiente en general. 
La mayor parte del amoníaco que se volatiliza retorna a la superficie de la tierra a través de deposición húmeda (por 
ej. disuelto en el agua de lluvia) o por deposición seca (es decir, unido a la materia particulada) causando la 
acidificación y la eutrofización de los ecosistemas naturales. Las emisiones de amoníaco y la deposición posterior a 
la superficie de la tierra y a cursos de agua también son una fuente indirecta de gases de efecto invernadero tal 
como el N2O. La agricultura representa alrededor del 50% de todo el amoníaco que se volatiliza en todo el mundo 
(Sommer et al., 2004). 

El N2O producido por deposición atmosférica de la volatilización de N según las estimaciones de IPCC (2007) se 
calcula según: 

N-N2O (volatilización) = (DF * Fvol) * FEVol 

Donde: 



DF: dosis anual de N aplicado a los suelos en forma de fertilizante sintético (kg N ha-1) 

Fvol: fracción de N de fertilizantes sintéticos que se volatiliza como NH3 y NOx, kg N volatilizado (kg de N aplicado)-1. 
Por defecto el valor promedio es de 0.1, o sea el 10% del N aplicado, con un rango de incertidumbre de 0.03-0.3. 

FEvol: factor de emisión de N2O de la deposición atmosférica de N en los suelos y en las superficies del agua [kg N-
N2O/(kg N-NH3+N-NOx volatilizado)]. El factor es 0.01 por defecto, con un rango de incertidumbre de 0.002 y 0.05. 

Las emisiones de N2O originadas por la desnitrificación de aguas subterráneas y superficiales son consideradas 
como las emisiones indirectas de mayor importancia (Mosier et al, 1998). La determinación y cuantificación de las 
mismas presenta una gran variabilidad, no pudiéndose estimar con precisión su aporte total de N2O en situaciones 
agrícolas (Mosier et al., 1998). Más allá de la dificultad de estimar el factor de emisión de N2O desde los acuíferos, 
ya se parte con una gran dificultad para estimar la fracción del fertilizante lixiviada. En el proceso de lixiviación 
son muchos los factores que intervienen (climáticos, edáficos y de manejo) lo que hace que su estimación sea 
compleja y sujeta a gran variabilidad.  

Las emisiones de N2O por lixiviación y escurrimiento se estiman según: 

N-N2O (lixiviación) = (DF +   Residuos Agrícolas)* FLix) * FELix 

Donde: 

DF: dosis anual de N aplicado a los suelos en forma de fertilizante sintético (kg N ha-1). 

  Residuos agrícolas: incremento de la cantidad anual de N en los residuos agrícolas (aéreo y subterráneo) por efecto de 
la fertilización nitrogenada (kg N ha-1).  

FLix: Fracción del N del fertilizante al sistema que produce lixiviación y escurrimiento. Por defecto, el factor es de 0,30 
con un rango de incertidumbre de 0,1 a 0,8. 

FELix: factor de emisión para emisiones de N2O por lixiviación y escurrimiento de N [kg N- N2O/(kg N 
lixiviado+escurrido)]. El factor de emisión por defecto es de 0,0075 con un rango de 0,0005 a 0,025. 

  

Emisiones GEI en Argentina 

En Argentina las estimaciones del IPCC asignan a los fertilizantes sintéticos el 10-12 % del N2O emitido a la 
atmósfera (Taboada & Cosentino, 2011). Los incrementos de producción debieran ajustarse a mejoras en las 
prácticas de manejo con elección correcta de dosis, momento, ubicación y fuente de fertilizantes nitrogenados. El 
logro de estas metas está asociado a mayor eficiencia en el uso del N como una de las estrategias de mitigación. 

 

Desnitrificación 

La desnitrificación es un proceso llevado a cabo por microorganismos anaeróbicos facultativos (principalmente 
pertenecientes a los géneros Bacillus y Pseudomonas) que utilizan al carbono orgánico como fuente de energía y 
los nitratos como aceptores de electrones, cuando el oxígeno es limitante, reduciéndolos a N2. El N2O es un 
producto intermedio de dicha reacción: 

NO3
-   NO2

-    NO  N2O (gas)  N2 (gas) 

Para que se generen pérdidas por desnitrificación deben existir condiciones de anoxia, presencia de nitratos y 
carbono fácilmente oxidable. En el sudeste bonaerense, en el cultivo de maíz, Sainz Rozas et al. (2004) detectaron 
que el contenido de nitratos y la humedad del suelo explicaban el 58% de la variabilidad de las pérdidas por 
desnitrificación. Por otro lado, Rodríguez & Giambiagi (1995) explicaron el 55% de la variabilidad de las pérdidas 
por desnitrificación por el  contenido de humedad, el contenido de nitratos y el carbono mineralizable.  

En la región pampeana son pocos los ensayos donde se cuantificaron las emisiones por desnitrificación, y dentro de 
ellos son menos los que permiten estimar la proporción del N aplicado por fertilización emitido por esta vía. En 
este sentido, Sainz Rozas et al. (2001) detectaron en el sudeste bonaerense, que cuando la fertilización se realizó en 
estadio fenológico V6, la fracción del fertilizante emitida por desnitrificación fue el 1 y 0.4% del N aplicado, para 



dosis de fertilización de 70 y 210 kg N ha-1, respectivamente. En cambio, para fertilizaciones realizadas a la 
siembra, los valores fueron mayores: 5.5 y 2.6% para las dosis mencionadas, respectivamente (Figura 8). También 
en el sudeste bonaerense Sainz Rozas at al (2004) determinaron pérdidas del 1.14% para un maíz fertilizado en V6 
con una dosis de 210 kg N ha-1, utilizando urea.  

 

 

Figura 8. Efecto del momento (siembra o V6) y dosis de fertilización nitrogenada (70 y 210 kg N ha-1) sobre las emisiones de 
N2O en maíz fertilizado con urea, durante 39 días después de la fertilización. Valores expresados en porcentaje del N aplicado 
perdido por desnitrificación (Adaptado de Sainz Rozas et al., 2001). 

 

En la Pampa Ondulada, en un maíz fertilizado con 60 kg N ha-1 (urea) bajo siembra directa, se cuantificaron 
pérdidas por desnitrificación del orden del 0.175% del N aplicado (Palma et al., 1997) (Figura 9). Cabe destacar 
que en todos los casos mencionados las pérdidas medidas eran las totales por desnitrificación, o sea que no 
discriminaban entre emisiones de N2O y N2. 

 

 

Figura 9. Efecto del sistema de labranza (siembra directa y labranza convencional) sobre las emisiones de N2O durante el 
ciclo de un maíz fertilizado con urea (60 kg N ha-1) aplicada a la siembra. Valores expresados en porcentaje del N aplicado 
perdido por desnitrificación (Adaptado de Palma et al., 1997). 

 

El segundo de los procesos responsable de las emisiones directas de N2O es la nitrificación:  



NH4
+    NO2

-   NO3 

Dicho proceso es llevado a cabo por microorganismos aeróbicos que oxidan el amonio a nitratos. Se pueden 
reconocer dos etapas, la primera donde el amoniaco es oxidado a nitritos y luego los nitritos se oxidan a nitratos. 
Durante dicho proceso pueden existir pérdidas de N2O a partir de los nitritos (Ritchie & Nicholas, 1972). El amonio 
interviniente en dicho proceso puede provenir tanto de la materia orgánica o de un fertilizante nitrogenado.  

El IPCC propone un factor de emisión por defecto para estimar las emisiones directas de N2O a partir de 
fertilizantes sintéticos del 0.01. Vale decir, estiman que el 1% del N aplicado se estaría perdiendo como N2O. En 
dicho protocolo se sugiere utilizar dicho valor de no contar con valores medidos en las situaciones específicas de 
cada sistema. Como se mencionó anteriormente, es escasa la información disponible para nuestro país respecto a 
las emisiones de N2O acumuladas sistemas de producción. En un trabajo realizado por Álvarez et al. (2012), donde 
se compararon las emisiones estimadas utilizando los factores propuestos por el IPCC y las medidas a campo, 
concluyeron que en todas las situaciones los valores estimados por el IPCC superaban a los medidos a campo. A la 
vez, las mediciones de Palma et al., (1997) también son inferiores a los propuestos por el IPCC, mientras que Sainz 
Rozas et al., (2001, 2004) encontraron valores similares o superiores. Cabe recordar que en los tres últimos trabajos 
mencionados se cuantificó la desnitrificación total (N2+N2O), no discriminado entre ambos productos de la 
desnitrificación por lo que la emisión específica de N2O es aun menor. Lo anterior pone de manifiesto la necesidad 
de continuar con la investigación local para poder ajustar adecuadamente los factores de emisión de N2O para 
nuestras condiciones de producción. 

 

Emisiones indirectas de N2O provenientes de los fertilizantes  

Como se mencionó anteriormente las emisiones indirectas son aquellas que se producen a partir del nitrógeno que 
ser perdió por volatilización o lixiviación y migró hacia sitios diferentes a los de la aplicación. 

 

Volatilización 

La selección de la fuente posee gran influencia en la magnitud de la volatilización del amoniaco. Este proceso 
aparece en todas las fuentes amoniacales principalmente cuando el fertilizante posee urea en su composición, 
aunque sea en forma parcial (Ej. UAN). La urea es un fertilizante cuya fuente de nitrógeno se presenta en la forma 
orgánica de amida. En el suelo, el gránulo de fertilizante se hidroliza rápidamente al tomar contacto con la 
humedad del suelo siendo el producto final la producción de nitratos y una reacción acida por la nitrificación del 
amonio. Sin embargo, cabe tener presente que las reacciones intermedias de la urea en el suelo para entender la 
volatilización desde esta fuente. En la cercanía del gránulo se produce un aumento de pH que puede favorecer la 
volatilización del amoniaco porque se consumen protones en las etapas intermedias de la reacción. El producto de 
la hidrólisis, es la formación de carbamato de amonio (pH aproximado de 8,6) que rápidamente se descompone en 
NH4 o NH3 y CO2.  

 

Pasos Intermedios: 

(NH2)2CO + 2H2O    (NH4)2CO3 + 2H2O          2NH4OH + H2CO3 

           NH4OH     NH4
+ + OH-           NH3 + H+ 

El incremento del pH desplaza el equilibrio del amonio y amoníaco favoreciendo la volatilización del mismo a la 
atmósfera. 

En la región pampeana se han llevado a cabo diferentes experimentos con fuentes nitrogenadas en cultivos 
extensivos de invierno y verano. En la Figura 10 se presenta la relación de las emisiones por volatilización de 
amoniaco desde la aplicación de urea en relación a las fuentes UAN y CAN. Las emisiones de NH3 fueron 
aproximadamente un 50 y 6 % inferiores para el UAN y CAN respectivamente. Las emisiones provenientes de 
fertilizaciones aplicadas al cultivo de trigo fueron menores a las halladas en el cultivo de maíz, debido a que el 
proceso de volatilización se ha relacionado directamente con la temperatura. 

 



 

Figura 10. Relación entre factores de emisión de N por volatilización según fuente de nitrógeno (Urea vs UAN o CAN) 
proveniente de experimentos realizados en región pampeana. Símbolos abiertos experimentos realizados sobre cultivo de trigo 
y símbolos cerrados, sobre maíz. (Datos provenientes de García et al, 1998; Urricariet et al, 2000; Zubillaga et al, 2002; 
Barbieri et al., 2003; Fontanetto et al., 2003 y 2006; 2009, Salvagiotti et al, 2006 y Ferraris et al, 2009). 

 

Existen ureas especiales, que por diferentes mecanismos reducen la velocidad con la que se efectúa la hidrólisis 
enzimática de la urea. En este sentido, se presentan distintas opciones: las ureas de liberación lenta como la urea-
formaldehído; de liberación controlada, como la urea recubierta con aditivos acidificantes (Ej. ureas recubiertas con 
azufre) y los inhibidores de la ureasa como la nBTPT (N-butyl triamida tíofosfórica). En este último caso, mediante 
la incorporación de sustancias inhibidoras temporarias de la ureasa, se reduce la velocidad con la que se genera la 
hidrólisis, y por lo tanto se minimiza la volatilización del amoníaco. Dentro de la gama de productos mencionados, 
los inhibidores de la enzima ureasa son los que tienen las mejores perspectivas de desarrollo.  

 

 

Figura 11. Efecto del inhibidor de la ureasa sobre el factor de emisión de volatilización del N del fertilizante urea (datos 
extraídos de Sainz Rozas et al, 1999; Barbieri et al, 2003;  Fontanetto et at., 2006 y 2010; Romano & Bono, 2011). 

 

A medida que se retrasa la fecha de fertilización nitrogenada en el cultivo de maíz mayor es la diferencia entre 
fuentes nitrogenadas (Figura 12). Las emisiones fueron mayores al 10 % solo cuando se postergo la fertilización 
con urea  después de octubre en la zona norte de la provincia de Santa Fé. 



 

 

Figura 12. Efecto del retraso en la fecha de fertilización N y el factor de emisión de N del fertilizante urea y UAN. Letras 
distintas indican diferencias significativas entre fuentes para cada fecha (P<0.05) Datos extraídos de Fontanetto et al., 2002. 

 

Los fertilizantes formadores de amonio pueden emitir el amoníaco a la atmósfera, particularmente cuando se aplica 
sobre la superficie del suelo o rastrojo. En este sentido, la aplicación superficial de urea en siembra directa favorece 
las pérdidas gaseosas por volatilización del amoniaco, ya que la actividad de la ureasa está asociada a la retención 
de residuos sobre la superficie del suelo (Palma et al., 1998). Esta enzima interviene favoreciendo la hidrólisis de 
las uniones C-NH2 de la molécula de la urea. Cuando la aplicación de este tipo de fertilizantes es en forma 
incorporada (dentro de un surco abierto por un abresurco y sellado por una rueda tapadora; ó por el pasaje de una 
rastra), las emisiones por volatilización se minimizan alcanzándose valores similares a los naturales del suelo y de 
las otras fuentes nitrogenadas (Barbieri et al., 2003; Salvagiotti et al., 2006; Urricariet et al., 2000).  

La incorporación del fertilizante es una alternativa para evitar emisiones por volatilización, aunque para esto se 
requiere equipamiento especial, a la vez que se restringe su aplicación a estadios tempranos donde la altura del 
cultivo no restringe la posibilidad de transito de las maquinas fertilizadoras. Las emisiones de amoniaco de la urea 
disminuyen cuando se incorpora al suelo (Figura 13). 

 

 

Figura 13. Relación de emisiones de NH3 desde urea aplicada en superficial e  incorporada en el cultivo de maíz. (Datos 
extraídos de Urricariet et al, 2000; Barbieri et al, 2003 y Salvagiotti et al., 2009). 



  

Lixiviación 

El proceso de lixiviación de nitratos implica la migración de los mismos hacia estratos profundos del suelo donde 
las raíces no los pueden absorber (Figura 14). El destino final de los mismos son los acuíferos subterráneos. De esta 
forma una fracción del N aplicado por fertilización puede llegar a los acuíferos. Parte de estos nitratos 
eventualmente pueden dar lugar a emisiones de N2O. En situaciones extremas donde el contenido de nitratos supera 
las 10 ppm N-NO3, el agua se considera no apta para el consumo (CAA, 1969). En estas situaciones la 
desnitrificación de los nitratos en exceso puede considerarse un proceso beneficioso para la descontaminación de 
los acuíferos contaminados, siempre que el destino final sea el N gaseoso, N2 (Starr & Gillham 1993; Shrimali & 
Singh 2001).  

 

 

Figura 14. Ubicación de los nitratos residuales y lixiviados en el perfil del suelo para un cultivo de maíz. 

 

La lixiviación de nitratos depende de su presencia en el perfil edáfico y de la existencia de una lámina de agua 
capaz de transportarlos a través del suelo (Vagstad et al., 1997). El origen de los nitratos lixiviados es difícil de 
determinar, pudiendo provenir de la mineralización de la materia orgánica, la descomposición de los residuos 
vegetales y/o de los fertilizantes. Las dosis excesivas de fertilizantes nitrogenados, la falta de sincronización entre 
la oferta de los mismos y la demanda por el cultivo, condiciones adversas para los cultivos que disminuyan la 
absorción de nitratos, son factores que contribuyen a la lixiviación de nitratos (Hill, 1982; Magdoff, 1992; Rimski-
Korsakov et al., 2009, 2012a). Sin embargo en los sistemas agrícolas de nuestro país las dosis de fertilización 
utilizadas no superan a la exportación por los cultivos, manejándose con balances negativos para dicho nutriente 
(García & González Sanjuan, 2010). Paralelamente, se detectaron acuíferos con niveles excesivos de nitratos, 
aunque los orígenes de dichos nitratos son muy variables, incluyendo orígenes no agropecuarios (Costa & Vidal, 
1998; Herrero at al., 1998; Hure et al., 1998; Auge & Nagy, 1999; Andriulo et al., 2000; Costa et al., 2000; Herrero 
et al., 2000 a,b; Costa et al., 2002; Galindo et al., 2007; García, 2007; Carbó et al., 2009; Portela et al., 2009; 
Gómez & Damilano, 2010). Uno de los orígenes de los nitratos lixiviados es la mineralización de la materia 
orgánica. Cuando se roturan suelos que poseen contenidos elevados en materia orgánica, aunque no se utilicen 
fertilizantes nitrogenados, puede existir una importante migración de nitratos hacia las aguas subterráneas 
(Macdonald et al., 1989; Rossi et al., 1992).  Los valores elevados de nitratos en aguas subterráneas del área de 
Pergamino provinieron, en gran parte, de la lixiviación de nitratos originados por la mineralización de la materia 
orgánica lábil (Andriulo et al., 2000). En concordancia, en el área de Balcarce, además de los fertilizantes 
nitrogenados, la mineralización de la materia orgánica constituye el otro origen importante de los nitratos en los 
acuíferos subterráneos de la zona (Costa et al., 2002). En el oeste bonaerense, se encontró que el 52% de las 
muestras de agua tomadas de 19 acuíferos durante 17 meses, contenían niveles de nitratos superiores a los 
admitidos para el consumo (Vazquez-Amabile at al., 2013). En estos casos también el origen de estos nitratos fue 
atribuido en mayor medida a la mineralización de la materia orgánica que al uso de fertilizantes.   

Para cuantificar y distinguir el origen de los nitratos lixiviados existen experiencias donde se utiliza el N del 
fertilizante marcado isotópicamente (15N). Rimski-Korsakov et al., (2008) realizaron un ensayo en un Argiudol 
típico de la región pampeana, con urea marcada con 15N en maíz para determinar los destinos del fertilizante 
aplicado y poder cuantificar la fracción lixiviada del mismo (Figura 15). Se determinó que las pérdidas del N del 
fertilizante por lixiviación, durante el ciclo del cultivo, fueron del 1.5, 0.15 y 0.77% de N aplicado para dosis de 70, 



140  y 250 kg N ha-1, respectivamente. Estas pérdidas pueden ser levemente superiores ya que se cuantificó el N 
proveniente del fertilizante hasta los 3 metros de profundidad, no  midiéndose el que ya había alcanzado el 
acuífero. Sin embargo, la alta recuperación del fertilizante en los otros destinos hace inferir que dicha pérdida en las 
condiciones del presente ensayo fue mínima. También cabe destacar que las condiciones ambientales durante el 
desarrollo del maíz fueron óptimas, alcanzando su potencial productivo y de absorción de nutrientes. A pesar de la 
alta eficiencia de absorción del fertilizante, la recuperación del mismo por la planta no superó el 50%. Gran parte 
del fertilizante queda en el sistema en la fracción orgánica del suelo. Esta fracción sigue siendo susceptible de 
lixiviarse luego de su mineralización. De allí se desprende que la fracción del fertilizante lixiviable fue baja durante 
el ciclo del cultivo, pero si no se adoptan las medidas necesarias, pueden existir pérdidas en períodos posteriores al 
mismo.  

 

 

Figura 15. Destino del nitrógeno derivado del fertilizante Los valores siguen el orden de acuerdo a la dosis (N70, N140, N250) 
y están expresados en kg N ha-1 (Rimski-Korsakov et al. 2008). 

 

En otro experimento Rimski-Korsakov et al. (2012b) evaluaron en un Argiudol Vértico, el destino del N del 
fertilizante en maíz fertilizado con una dosis de 140 kg 15N ha-1, pero en este caso se evaluaron dos situaciones, una 
con estrés hídrico y otra con una oferta adecuada de agua para el cultivo. Se realizó una estimación de los flujos del 
fertilizante y se pudo inferir que en situaciones sin estrés hídrico la fracción del fertilizante perdida por lixiviación 
fue del 4% del N aplicado y con estrés hídrico 5% (Figura 16). Así mismo, en la situación de estrés hídrico se 
producen importantes pérdidas por lixiviación de nitratos no introducidos por la fertilización de dicho ciclo. Esto se 
relaciona con una menor absorción de N por el cultivo ante el estrés hídrico. En la Pampa Ondulada, trabajando con 
15N en maíz fertilizado con dosis de 52 y 78 kg N ha-1 utilizando sulfato de amonio como fuente y creciendo en 
lisímetros, determinaron pérdidas del N proveniente del fertilizante inferiores al 0.01% (Portela et al., 2006). En 

Volatilización: 

17-28-38 

Nitratos residuales: 

4-15-25 

  Lixiviación: 1-0.2-2 

 Raíces: 3-4-8  

Granos: 

28-50-71 

Materia orgánica: 

8-11-53 

Remanente Salidas 

Biomasa aérea vegetativa:  

11-26-38 

Rastrojos 



todas las situaciones mencionadas la fracción del fertilizante perdida por lixiviación se encuentra muy por debajo 
del 30% propuesto por el IPCC. Igualmente la información es escasa, por lo que se debería seguir profundizando en 
dicha cuantificación para poder sacar conclusiones más precisas. 

 

 

Figura 16. Flujos de N con (A) y sin estrés hídrico (B) durante el maíz. Sin paréntesis: N proveniente del fertilizante. Entre 
paréntesis: N proveniente del suelo. Valores en kg N ha-1. Líneas punteadas: valores estimados. (Adaptado de Rimski-
Korsakov et al., 2012b)  

 

Consideraciones Finales 

El uso de fertilizantes nitrogenados genera emisiones de N2O directas (desnitrificación y nitrificación) como 
indirectas (volatilización y lixiviación/escurrimiento). Dichas emisiones han presentado una gran variabilidad. Por 
lo tanto es necesario contar con una importante cantidad de información para poder sacar conclusiones precisas. El 
IPCC cuenta con valores estandarizados tanto para las estimaciones de fracciones del fertilizante perdido por 
desnitrificación, volatilización y lixiviación, como así también el factor de emisión de N2O. La información con la 
que contamos en nuestro país sobre las pérdidas de nitrógeno a partir de los fertilizantes es escasa. En el caso del 
N2O emitido por desnitrificación y nitrificación, el valor propuesto por defecto por el IPCC (1%) en general se 
encuentra por encima de las detectadas en la región pampeana. Se debe tener en cuenta que las emisiones medidas a 
campo en dicha región, en su gran mayoría, no discriminan entre N2O o N2. Este último no considerado GEI, por lo 
tanto se están sobreestimando las emisiones de N2O genuinas. En el caso de las emisiones indirectas, tanto para la 
volatilización como para la lixiviación, solo contamos con estimaciones locales de las fracciones del fertilizante 
perdido, pero no con los valores de emisión de N2O a partir de dicho fertilizante. El valor utilizado por el IPCC 
para cuantificar las fracciones volatilizadas se encuentra dentro de los rangos medidos localmente, exceptuando las 
situaciones extremas de aplicación de urea en cultivos de verano. Por otro lado, el valor propuesto por defecto por 
el IPCC para la fracción lixiviada es muy superior a los estimados en la región pampeana. Todo lo anterior pone de 
manifiesto la necesidad de profundizar  las investigaciones locales sobre las emisiones de N2O. De utilizar los 
valores propuestos por el IPCC, se debe tener en cuenta que tienen un grado considerable de error, pudiendo 
generar una sobreestimación de las emisiones de GEI por el uso de fertilización nitrogenada en la mayoría de las 
situaciones locales. 

N orgánico = (4661)

Mineralizado = (205)

Nitratos iniciales = (87)

Disponible = 140 (292)

Remanente = 102 (156)

Nitratos = 12 (114)

Rastrojo = 8 (31)

Raíces = 3 (11)

Salidas = 38 (136)

Granos = 26 (89)

Volatilizado = 4 (3)

Denitrificado = 1 (<1)

Lixiviado = 7 (43)

Fertilizante = 140

N orgánico = 79

N orgánico = (4661)

Mineralizado = (205)

Nitratos iniciales = (87)

Disponible = 140 (292)

Remanente = 80 (158)

Nitratos = 5 (108)

Rastrojo = 17 (35)

Raíces = 6 (15)

Salidas = 60 (134)

Granos = 49 (122)

Volatilizado = 4 (3)

Denitrificado = 1 (<1)

Lixiviado = 6 (8)

Fertilizante = 140

N orgánico = 52
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Introducción 

El oxido nitroso (N2O) es un Gas de Efecto Invernadero (GEI) ya que posee la capacidad de absorber la radiación 
infrarroja emitida por la superficie de la tierra, contribuyendo de esta manera al calentamiento global. Presenta un 
potencial de calentamiento 310 veces mayor al del dióxido de carbono (CO2) (Pérez Ramírez, 2007; Six et al., 
2004) debido a su gran capacidad de absorción de radiación infrarroja y su alta estabilidad en la atmósfera 
(Robertson & Grace, 2004). Las concentraciones atmosféricas de N2O aumentaron desde la época pre-industrial 
hasta la actualidad, pasando de alrededor de 270 partes por billón (ppb)2 a 319 ppb (Snyder et al., 2009). 

Las emisiones de GEI desde el sector agropecuario cobraron gran interés en los últimos años, debido al incremento 
en las pérdidas de carbono (C) y nitrógeno (N) desde el suelo al intensificar su uso (Metay et al., 2007). Ciertos 
manejos agrícolas que pueden promover la acumulación de carbono en el suelo, podrían generar condiciones 
edáficas y ambientales que predisponen la emisión de N2O (Mosier et al., 2006). El aporte de nitrógeno al suelo es 
necesario tanto para fijar carbono como para ser usado como nutriente por los cultivos, principalmente en planteos 
de altos objetivos de producción. Sin embargo, esta situación puede llevar a un escenario indeseado desde el punto 
de vista del incremento de la emisión de N2O. 

Debido a su alto potencial de calentamiento global, el N2O es uno de los GEI a los que se le ha prestado mayor 
atención en los últimos tiempos, y principalmente a sus emisiones desde el sector agropecuario, al cual se le 
atribuyen cerca del 44% de las emisiones nacionales de GEI en Argentina (Fundación Bariloche, 2007). 

La producción biológica de N2O en los suelos ocurre como consecuencia de los procesos de nitrificación y 
desnitrificación (Linn & Doran, 1984). La nitrificación es un proceso aeróbico, mediante el cual el amonio (NH4

+) 
es oxidado a nitrato (NO3

-) (Figura 1), mientras que la desnitrificación es un proceso anaeróbico, mediante el cual 
el NO3

-, transformado en aceptor de electrones ante la ausencia de oxígeno, es reducido a nitrógeno atmosférico 
(N2) y otras formas gaseosas de N entre las que se encuentra el N2O (Figura 2). 

 

Figura 1. Esquema del proceso de nitrificación en el suelo. 

 

 

Figura 2. Esquema del proceso de desnitrificación en el suelo. 

                                       
2 Se denomina aquí ppb a la proporción 1 parte en 1.000.000.000 de partes (billón anglosajón) 



 

El proceso de desnitrificación se torna importante cuando la humedad del suelo es lo suficientemente elevada (60% 
del espacio poroso saturado con agua), la concentración de oxígeno se vuelve limitante y el nitrato toma el rol de 
aceptor de electrones. Por lo tanto, este proceso es regulado por la humedad y el contenido de nitratos del suelo, 
aunque también por la disponibilidad de C lábil (Robertson & Groffman, 2007). Generalmente se atribuye la 
emisión de N2O al proceso de desnitrificación. Sin embargo, bajo ciertas circunstancias, el proceso de nitrificación 
parece tener una importancia relativamente mayor (Bouwman, 1996). 

Los sistemas de producción de la región pampeana se basan en la actualidad principalmente en ciclos agrícolas 
prolongados que incluyen soja, maíz, sorgo, trigo y girasol, con una presencia muy importante del cultivo de soja, 
ya sea en rotaciones con otros cultivos como también - en una alta proporción - en monocultivo. 

La agricultura extensiva en Argentina se desarrolla principalmente en la región pampeana, la que comprende una 
superficie de más de 50 millones de hectáreas (Burkart et al., 1998) siendo que el 78,5 % de la superficie cultivada 
se maneja bajo siembra directa (SD) (Aapresid, 2012). En comparación con la labranza convencional (LC), la SD 
promueve acumulación de residuos en la superficie del suelo, incrementa los contenidos de carbono y nitrógeno 
superficial y mejora la disponibilidad de agua en la capa superficial del suelo (Robertson & Paul, 2000; Bono et al., 
2008; Sisti et al., 2004; Franzluebbers, 2002). Estas condiciones pueden generar escenarios favorables para la 
ocurrencia de emisiones de N2O (Smith & Conen, 2004; Liebig et al. 2010). Los efectos de las aplicaciones de 
fertilizante nitrogenado en relación al secuestro de C pueden ser positivos (Varvel, 2006) o negativos, debido a que 
el fertilizante nitrogenado puede favorecer la descomposición de la materia orgánica (Khan et al., 2007), pero el 
efecto negativo de mayor importancia es el riesgo de aumentar las emisiones de N2O (Izaurralde et al., 2000; 
Mosier et al., 2006; Alluvione et al., 2009). 

Actualmente, la Argentina casi no posee valores propios de emisión de N2O medidos a campo, y algunos de los que 
hay son en realidad estimados a partir del proceso de desnitrificación. Por la carencia de datos propios la Argentina 
se ve condicionada a realizar su inventario nacional con los valores propuestos por el Panel Intergubernamental 
para el Cambio Climático (IPCC, 2006). 

El objetivo del presente capítulo es realizar una síntesis de lo actuado hasta el presente en la Argentina respecto de 
la determinación a campo de emisiones de óxido nitroso con énfasis en el efecto de las secuencias de cultivo 
agrícola y la SD. 

 

Factores que deben tomarse en cuenta para llevar a cabo mediciones de N2O a campo 

Confección de las cámaras y su instalación a campo 

La metodología para medir las emisiones de N2O es relativamente reciente, por lo que se carece de estándares y 
lineamientos claros aceptados internacionalmente (Hutchinson & Livingston, 2002). En relación a esto, Rochette & 
Eriksen-Hamel (2008) realizaron un exhaustivo relevamiento e identificaron las mínimas condiciones que debe 
tener una cámara para ser utilizada a campo. 

En nuestro país, las cámaras más utilizadas hasta el momento son estáticas3, es decir que no permiten el 
intercambio de aire con el exterior. La cámara estática puede estar compuesta por una base de hierro o PVC que es 
enterrada en el suelo al menos 24 h antes del muestreo (Figura 3.b) y al momento de la obtención de una muestra, 
se coloca sobre la base una cubierta de PVC (Figura 3.a) que se sujeta a la base firmemente a fin de aislar 
herméticamente el aire contenido en el interior de la cámara. De esta manera queda formada una cámara de 
muestreo de la atmósfera sobre el suelo (Figura 3.c). 

                                       
3 No obstante ello, ya se está comenzando a trabajar con cámaras ventiladas, las que según algunos autores 
podrían dar mejores resultados, aunque la discusión no parece resuelta a la fecha. 
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b) 
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Figura 3. (a) cámara estática; (b) bases de hierro; (c) cubierta de PVC. 
 

Las muestras se pueden extraer de la cámara por medio de bomba de vacío (Figura 4.a), la cual en una sola 
operación realiza vacío en un frasco de vidrio (de volumen conocido), extrae la muestra de la cámara y la inyecta 
en un frasco provisto de un tapón de goma, en el que previamente se realizó el vacío (Figura 4.b). También es 
posible extraer las muestras de aire con jeringas y colocarlas en viales previamente evacuados. 

 



a) 

 

b) 

 

Figura 4. (a) bomba; (b) frasco lacrado. 
 

Cada frasco se sella con una película de esmalte o silicona en el orificio que dejó la aguja al inyectar la muestra en 
el frasco (Figura 4.b). La muestra de gas se analiza utilizando cromatógrafo gaseoso con detector de captura de 
electrones. 

El N2O es un gas traza cuya concentración en la atmósfera se estableció en 319 ppb en 2005 (Snyder et al., 2009). 
Presenta baja tasa de difusión desde el suelo a la atmósfera, lo que causa que mínimas variaciones al momento de la 
toma de las muestras generen errores considerables. Por todo esto y debido a que aún se trata de una etapa 
experimental, en la cual se debe analizar la forma de minimizar los errores experimentales y de toma de muestras 
(Venterea et al., 2009), cualquier aporte que contribuya a mejorar estos procedimientos es fundamental, ya que 
ayuda a generar datos más confiables de las emisiones. 

Horario óptimo de muestreo en suelos pampeanos 

Siendo que la emisión de N2O presenta vinculación con la temperatura, es esperable que el momento del día en que 
se realiza la medición no sea indiferente, debiendo por lo tanto escogerse uno que sea representativo de lo que 
sucede a lo largo del día. Este aspecto se vuelve particularmente importante en aquellas localidades que presentan 
una amplitud térmica marcada. 

La tasa de emisión de N2O varía en función de la variación del espacio poroso del suelo con agua (EPSA), la 
disponibilidad de nitratos, el grado de compactación y la temperatura, entre otros factores (Jantalia et al., 2008; 
Schindlbacher & Zechmeister-Boltenstern, 2004). Sin embargo, la variable reguladora de las emisiones de N2O que 
presenta mayor variación diaria es la temperatura, la que parecería estar regulando los cambios de las tasas de 
emisiones de N2O que ocurren diariamente (Jantalia et al., 2008). 

En la región pampeana húmeda Cosentino et al. (2012) realizaron un ensayo a campo en soja cultivada bajo SD en 
el que midieron las emisiones de N2O cada 3 horas durante 3 días consecutivos. Los resultados mostraron al horario 
de la mañana (entre las 9 y 12 a.m.) como el momento del día en el cual los valores de emisión de N2O representan 
mejor a los valores medios diarios (Figura 5). Las conclusiones de este trabajo son un avance importante para 
mejorar toma de muestras de N2O en futuras investigaciones. 

 



 

Figura 5. Dinámica de la tasa de emisión de N2O a lo largo del día. Los puntos representan la media horaria y las barras 
verticales indican el error estándar. La línea horizontal corresponde a la media diaria (88,6 g N-N2O m-2 h-1). Adaptado de 
Cosentino et al. (2012). 

 

Variables que afectan la emisión de N2O en suelos de la región pampeana 

Existe controversia sobre cuál de las variables que intervienen en el proceso de emisión de N2O es su principal 
reguladora. Algunos autores mencionan a la humedad del suelo (Schindlbacher & Zechmeister-Boltenstern, 2004; 
Shelton et al., 2000) mientras que otros atribuyen la regulación de las emisiones de N2O a la temperatura del suelo 
(Dobbie & Smith, 2001), y al contenido de N-NO3

- (Flessa et al.,1998). Shelton et al. (2000) encontraron una 
relación lineal entre las emisiones de N2O y el contenido de agua, cuando éste se encontró entre capacidad de 
campo (60% EPSA) y saturación (100% EPSA); mientras que Schindlbacher y Zechmeister-Boltenstern (2004) 
observaron emisiones máximas en el rango de 80-95% del EPSA, con la disminución de las tasas por encima del 
95%. En lo que parece haber acuerdo es que con EPSA menor al 60% la emisión de óxido nitroso disminuye. 

En un ensayo en Manfredi, Córdoba, región semiárida pampeana Argentina, Alvarez et al. (2012) establecieron 
relaciones entre las emisiones de óxido nitroso y factores ambientales y de manejo. Las emisiones fueron medidas a 
campo en un ensayo de larga duracíón (15 años) sobre un suelo Haplustol tipico manejado con dos secuencias de 
cultivo, soja-soja y soja-maíz, y dos sistemas de labranza, labranza reducida (LR, rastra de discos como labor 
primaria) y SD, en el cual se midieron las emisiones de N2O durante un año (marzo de 2009 a marzo de 2010) con 
una frecuencia de alrededor de 28-30 días en el período inverno-primaveral (barbecho) y 10-12 días en el período 
primavero-estival. En primer lugar, se observó que la relación entre la emisión de N2O y dichos factores fue 
diferente en el período de barbecho (coincidente con el período inverno-primaveral, la estación seca) y el período 
de cultivo, donde se utilizaron cultivos de verano representativos de la región (soja y maíz). 

La Figura 6 muestra cómo durante el período de barbecho (estación seca), cuando el contenido de N-NO3
- es mayor 

de 28 mg kg-1, éste se relaciona con las emisiones de N2O, lo que es una evidencia que este proceso se produjo 
principalmente en un período donde las pérdidas por lavado de N–nitrato son despreciables. Cuando el contenido 
de N-nitrato es menor al valor mencionado, pasa a tener un papel importante el EPSA, con un umbral de 43 %. Este 
valor es inferior al umbral que citan Linn & Doran (1984) para justificar la ocurrencia de desnitrificación. Cuando 
el EPSA se encuentra por debajo del 43% pasa a tener un rol determinante la temperatura media del aire. 

Por el contrario, en el período de húmedo (fin de primavera a verano), donde los cultivos de grano se encontraron 
en activo crecimiento, el contenido de agua en los poros se presenta como la principal variable que regula las 
emisiones de N2O, siendo que cuando el EPSA <52 % las emisiones son determinadas principalmente por el 
sistema de labranza utilizado (Figura 7). 



 

Figura 6. Árbol de regresión: emisiones de N2O como variable dependiente y como variables regresoras el contenido de N-
NO3

-, EPSA: espacio poroso saturado con agua, temperatura del aire durante el período de barbecho. Adaptado de Alvarez et 
al., 2012. 

 

 

Figura 7. Árbol de regresión: Emisiones de N2O como variable dependiente y como variables regresoras el EPSA y el sistema 
de labranza (SD: siembra directa; LR: labranza reducida) para el período bajo cultivo. Adaptado de Alvarez et al. (2012). 

 

La aparición durante el período bajo cultivo del EPSA como variable de mayor importancia resultó esperable, no 
sólo por la relación que algunos autores mencionan entre un mayor espacio poroso lleno de agua y la emisión de 
N2O (Metay et al., 2007; Saggar et al., 2004), sino porque en la zona estudiada, durante este período se concentra el 
80 % de la precipitación anual (INTA, 1987; Casagrande & Vergara, 1996). Además, Rochette (2008) menciona 
una fuerte asociación entre incrementos en las emisiones de N2O y condiciones de baja aireación en los suelos bajo 
SD, sugiriendo que este incremento de N2O es originado a través del proceso de desnitrificación. En este esquema, 
el análisis muestra en un segundo nivel de prioridad al sistema de labranza. En este sentido los datos presentados 
por el árbol de regresión coinciden con lo mencionado por Zanatta et al. (2010) y Six et al. (2004) quienes 
mencionan haber observado mayores emisiones de N2O bajo LR. 



En la región pampeana húmeda Argentina, en Chivilcoy, provicia de Buenos Aires Cosentino et al (2013) 
realizaron un ensayo a campo en un suelo Argiudol tipico manejado con SD, en el cual se midieron las emisiones 
de N2O estacionalmente durante 2 años consecutivos (junio de 2009 a febrero de 2011). En este estudio se 
encontraron relaciones algo diferentes entre las emisiones de óxido nitroso y factores ambientales (Figura 8) 
respecto de las encontradas por Alvarez et al. (2012), concluyendo que para el suelo bajo estudio los valores de 
emisión de N2O se dividieron en tres grupos, cada uno de los cuales se asoció con una o más de las variables de 
estudio.  

 

 
Figura 8. Principales variables que afectan las emisiones de N2O. Adaptado de Cosentino et al. 2013. 

 

Cuando se trabaja bajo condiciones controladas, las variables que son el foco del estudio (por ejemplo la humedad 
del suelo) son mantenidas constantes. Sin embago, en condiciones de campo no es posible controlar la interaccion 
entre ellas. Los resultados obtenidos a campo por Cosentino et al. (2013) mostraron una relación negativa entre dos 
de las variables reguladoras de las emisiones de N2O. La Figura 9 muestra la relación negativa entre el la 
temperatura del suelo y EPSA. El contenido de agua en el suelo fue menor a temperaturas más elevadas, por lo 
tanto, la proporción de poros del suelo en condiciones de anaerobiosis es menor. 

Cuando la humedad del suelo se encuentra por debajo del 60% del EPSA, la importancia relativa de la 
desnitrificación como fuente de las emisiones de N2O disminuye, mientras que la contribución relativa de la 
nitrificación aumenta (Linn & Doran, 1984). Las emisiones de N2O procedentes de la nitrificación son 
generalmente más bajas que las provenientes de desnitrificación (Castaldi, 2000; Smith et al., 2003;.Bateman & 
Baggs, 2005). Esto ofrece una explicación razonable sobre el por qué las tasas de emisión de N2O en el Grupo II 
fueron moderadas. En este caso, la influencia de la temperatura del suelo fue indirecta y mediada por el contenido 
de agua del suelo. 

 



 

Figura 9. Relación entre el EPSA (espacio poroso del suelo con agua) y la temperatura del suelo. 

 

Los trabajos realizados tanto en la Pampa húmeda como semiárida presentan una serie de implicancias prácticas en 
sus hallazgos. Se postula que el agrupamiento de los niveles de emisión de N2O según las variables que los 
determinan, podrían ser herramientas útiles al momento de decidir la intensidad de muestreo de las emisiones de 
N2O, ahorrando tiempo y reduciendo costos. En función a los resultados analizados, sería posible reducir la 
frecuencia de muestreos cuando las temperatura del suelo es menor a 14 ºC en la Pampa húmeda, y la temperatura 
del aire es inferior a 10 ºC en la Pampa semiárida, ya que en éstas condiciones las emisiones de N2O han resultado 
ser muy bajas. Por otra parte, sería recomendable aumentar la frecuencia de muestreo cuando las temperaturas 
superan esos umbrales y el EPSA es superior a 60% (otoño y primavera) en la Pampa húmeda ó 52 % (primavera-
verano) en la Pampa semiárida, momento en que las emisiones de N2O son más altas y variables. Al respecto 
Parkin (2008) indica que tomando muestras cada 3 días los flujos de nitroso medidos estuvieron +- 10% de los 
esperados mientras que cuando las frecuencias aumentaban para 21 días ese valor obtenido estaba entre +60 y -40% 
de los valores estimados 

 

Emisiones de N2O desde el suelo en las regiones pampeana húmeda y semiárida 

Dada la importancia del contenido hídrico del suelo en la regulación de las emisiones de N2O, es esperable que los 
comportamientos frente a este fenómeno sean diferentes en las región pampeana húmeda, donde las precipitaciones 
están en torno a los 1000 mm anuales, que en la semiárida, con 757 mm con una marcada estacionalidad 
primavero-estival. Conjuntamente a esta situación se presenta un diferente régimen térmico, y suelos con 
carecterísticas intrínsecas diferentes, aunque destacándose las variaciones que se presentan en su capacidad de 
retención hídrica y su contenido de materia orgánica. 

En el trabajo mencionado anteriormente, Cosentino et al. (2012) observaron que las emisiones de N2O fueron bajas 
durante los meses en los cuales la temperatura del suelo fue menor a 14 ºC, probablemente debido a la baja 
actividad microbiana. Las emisiones fueron moderadas durante los meses más cálidos, cuando la temperatura del 
suelo fue adecuada pero la humedad del suelo fue baja debido a la alta demanda atmosférica, mientras que esas 
emisiones fueron altas durante los meses de otoño y primavera cuando la humedad y la temperatura del suelo 
fueron elevadas. Los resultados del estudio se muestran en la Figura 10. 



 
Figura 10. Emisiones de N2O durante el período de estudio para dos secuencias de cultivo (barras) (a) secuencia 1: soja-
trigo/soja- maíz ; (b) secuencia 2: trigo/soja- maíz- soja  Las líneas verticales por encima de cada barra representan el error 
estándar. Los valores por encima de las barras corresponden a las emisiones medias y a sus respectivos (errores estándar). 
Debajo de cada gráfico, se muestran los valores medios y error estándar para la temperatura del suelo, el espacio poroso lleno 
de agua (EPSA) y la concentración de nitrato (N-NO3

-) del suelo. 
 

En la región pampeana semiárida, Alvarez et al. (2012) observaron que el comportamiento de las emisiones de N2O 
presentó un patrón diferente entre el período inverno-primaveral (barbecho) y el período primavero-estival 
(cultivo), en un trabajo ya descripto anteriormente. 

En general, durante el período de barbecho, las emisiones fueron bajas (Figura 11c y 12c). Los datos 
meteorológicos del año en que se realizaron las mediciones (marzo 2009 a diciembre 2009) evidencian que las 
condiciones no fueron óptimas para los procesos de emisión de N2O. Las precipitaciones ocasionales y de poca 
magnitud permiten presuponer que no existieron períodos de anaerobiosis (Abril et al., 2005). Las Figuras 11a, 
11b, 12a y 12b confirman esta afirmación, mostrando valores de EPSA y contenido de N-NO3

- bajos. 



 

Figura 11. Evolución de (a) espacio poroso de suelo ocupado por agua, (b) contenido de N-NO3
-, (c) emisiones de N-N2O en 

los tratamientos bajo siembra directa para las secuencias (×) sj-mz (A), (∆) mz-sj (B) y (○) sj-sj desde marzo 2009 a marzo 
2010. Observaciones: sj-mz (A): cultivo de maíz en el período de cultivo. sj-mz (B): cultivo de soja en el período de cultivo. 



 

Figura 12. Evolución de (a) espacio poroso de suelo ocupado por agua, (b) contenido de N-NO3
-, (c) emisiones de N-N2O en 

los tratamientos bajo labranza reducida para las secuencias (×) sj-mz (A), (∆) mz-sj (B) y (○) sj-sj desde marzo 2009 a marzo 
2010. Observaciones: sj-mz (A): cultivo de maíz en el período de cultivo. sj-mz(B): cultivo de soja en el período de cultivo. 

 

Los bajos flujos de N2O durante el período invernal encontrados en la zona semiárida coincidieron con lo 
encontrado por Cosentino et al. (2013) en la pampa húmeda; por Levine et al. (1996) y Sanhuesa et al. (1990) en 
suelos bien drenados y por Metay et al. (2007) durante la estación seca en el Cerrado brasileño. 

Durante el período de cultivo, las emisiones de N2O fueron en general mayores a las registradas en el período de 
barbecho (Figuras 11c y 12c). En los tratamientos bajo siembra directa las emisiones de N2O acompañaron los 
contenidos de nitrato, siendo que el EPSA se mantuvo por encima del 50 % durante todo el período. Esta tendencia 
no resultó tan clara bajo labranza reducida donde las relaciones entre emisión de N2O y contenido de nitrato para 
las diferentes secuencias de cultivo, mostraron un comportamiento más errático con niveles de EPSA ligeramente 
inferiores a los mostrados en siembra directa (Figuras 11a, b y c; 12a, b y c). 

Cuando se analizaron las emisiones en el cultivo de maíz se observaron las mayores emisiones de N2O. Luego de la 
fertilización nitrogenada se observaron picos de emisiones de N2O tanto en siembra directa como en labranza 
reducida, otros autores observaron que luego de una fertilización nitrogenada en cultivo de gramíneas se detectan 
picos de emisiones de N2O (Roberston & Grace, 2004; Metay et al., 2007;). 



El cultivo de soja mostró en algunas oportunidades flujos de N-N2O mayores o iguales que el cultivo de maíz 
fertilizado. Casado-Murillo & Abril (2011), indican que cuando el cultivo de soja comienza a madurar existe un 
gran aporte de material vegetal fácilmente degradable y de muy baja relación C/N, lo que puede significar un 
incremento del N-mineral del suelo hacia el final del ciclo del cultivo. 

La siembra directa se sugiere a menudo como una práctica para reducir las emisiones netas de gases de efecto 
invernadero. En este estudio, los efectos de la siembra directa respecto de la labranza reducida sobre las emisiones 
de N2O no fueron claros. En un suelo de la región semiárida pampeana se estimó que mientras las emisiones de 
N2O bajo labranza reducida son en promedio 0,78 kg N-N2O ha-1 año-1 mayores que bajo siembra directa en la 
secuencia sj-mz, en la secuencia sj-sj las emisiones bajo SD fueron 0,13 kg N-N2O ha-1 año-1 mayores que bajo 
labranza reducida. 

El monocultivo de soja presentó los menores valores de flujo de N2O. Esto puede deberse a que el monocultivo es 
el que recibe los menores aportes de residuos de cosecha ya que no incluye maíz en la secuencia. No se verificó un 
incremento en el flujo de N2O en relación a la fijación biológica de N, lo que concuerda con las directivas 
impartidas por IPCC (2006) de no contabilizar como factor de emisión al cultivo de soja debido al aporte de la 
fijación de N atmosférico. 

Además, se midieron emisiones de N2O de una situación cuasi prístina donde se observó una tendencia similar a las 
situaciones de manejo evaluadas pero con magnitudes de flujo menores, en coincidencia con lo encontrado por 
Jantalia et al. (2008). 

Los resultados muestran que para dos ensayos realizados de manera independiente en dos zonas contrastantes de la 
región pampeana, las emisiones de N2O durante los períodos invernales fueron similares y muy bajas, incluso con 
valores cercanos a cero. Sin embargo, la variable ambiental que determinó estos bajos valores fue diferente. En la 
zona húmeda, la princial variable que limitó las emisiones de N2O fue la temperatura del suelo mientras que en la 
zona semiárida fue la falta de humedad edáfica la variable que limitó la tasa de emisión de N2O. 

 

Emisiones anuales de N2O medidas y estimadas en base a IPCC 

Alvarez et al. (2012) compararon las emisiones N2O anuales medidas a campo en la región semiárida pampeana 
con las estimadas según la metodología del IPCC (2006) (Figura 13). En general las emisiones anuales bajo LR 
fueron mayores que bajo SD y en la secuencia sj-mz (medida cuando el cultivo presentaba maíz en su fase de 
rotación) fueron mayores respecto a la situación de monocultivo de soja. 

 

 

Figura 13. Emisiones anuales de N-N2O medidas y estimadas a través de IPCC (2006) en la región semiárida. Valores de la 
rotación soja–maíz (sj-mz) y soja-soja (sj-sj). SD: siembra directa y LR: labranza reducida. 



En los manejos bajo SD, tanto en la rotación sj-mz como con monocultivo de soja y en LR sj-sj las emisiones 
estimadas según IPCC resultaron mayores a las medidas a campo. Jantalia et al. (2008) observaron la misma 
tendencia al realizar las estimaciones por la metodología IPCC (2006) con el valor de EF1 por defecto mientras que 
Parkin & Kaspar (2006) mostraron valores de N2O calculados según IPCC (2006) inferiores a los medidos. 

Existe controversia sobre la metodología propuesta por el IPCC (IPCC, 1996; 2001) para estimar las emisiones de 
N2O, principalmente cuando se realizan cultivos de leguminosas, siendo que buena parte de esa controversia está 
dada en la existencia o no de sobreestimación en los valores de emisión. Por un lado, autores como Rochette & 
Janzen (2005), observaron mayores emisiones de N2O en cultivos de leguminosas las cuales fueron atribuidas a los 
exudados radicales. Por otro lado, autores como Jantalia et al. (2008) no observaron diferencias significativas entre 
las tasa de emisión de N2O desde cultivos de leguminosas y no leguminosas. 

Por último, debido a estas incertidumbres reinantes sobre la metodología de estimación, aparece en el horizonte 
que, aunque sea muy trabajoso, no habrá mejor forma de conocer cuánto se está emitiendo desde nuestra 
agricultura que realizar las mediciones correspondientes en la diversidad de condiciones agroedafoclimáticas que 
sean necesarias. 
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Introducción 

El cambio climático global es el resultado de numerosos cambios en los flujos de ciertos elementos, especialmente 
el carbono (C) y el nitrógeno (N), causados por las actividades humanas en diferentes lugares del planeta. El efecto 
invernadero es un fenómeno natural mediante el cual algunos gases componentes de la atmósfera terrestre, retienen 
parte de la energía que la superficie planetaria emite luego de calentarse por la radiación estelar. Este fenómeno 
evita que la energía recibida vuelva de inmediato al espacio, produciendo a escala planetaria un efecto de 
conservación de la energía (o del calor) similar al observado en un invernadero, y permitiendo que la temperatura 
terrestre promedio se mantenga cerca de 15ºC, lo que posibilita la vida en la Tierra.  

Especialmente después de la revolución industrial, la concentración atmosférica de ciertos gases, como el dióxido 
de carbono (CO2), el óxido nitroso (N2O) y el metano (CH4) ha aumentado debido a la actividad antropogénica, lo 
cual está acentuando el efecto invernadero en la Tierra. El Panel Intergubernamental para el cambio Climático 
(IPCC) 2007, reportó que la concentración atmosférica global de CO2 incrementó desde un valor pre-industrial de 
280 a 379 ppm en el 2005; mientras que la de N2O incrementó desde un valor aproximado de 270 a 319 ppb en el 
2005.  

El flujo de CO2 desde el suelo hacia la atmósfera es consecuencia de la respiración de las raíces y de los procesos 
fisiológicos de los microorganismos involucrados en la descomposición del material orgánico.  Las pérdidas de 
CO2 son, en su mayoría, debidas al cambio de uso del suelo (Taboada y Cosentino, 2012) y a las prácticas de  
manejo que ocasionan la mineralización de la materia orgánica. Las emisiones netas de CO2 son el resultado de la 
cantidad de C atmosférico fijado mediante fotosíntesis y el C secuestrado en el suelo como materia orgánica, y la 
cantidad de C del suelo oxidado a CO2. 

El N2O es un potente gas efecto invernadero producido en el suelo a través de los procesos  microbiológicos de 
desnitrificación (Robertson y Tiedje, 1987) y en menor medida de nitrificación (Tortoso y Hutchinson, 1990), 
contribuyendo en un 70% al N2O global emitido desde la biosfera hacia la atmósfera (Bouwman, 1990).  El proceso 
de nitrificación fue reportado como la vía principal de emisión de N2O en suelos con contenidos de humedad entre 
el 35% y el 60% del espacio poroso total lleno con agua (WFPS) (Bateman y Baggs, 2005), mientras que 
desnitrificación es responsable de esta pérdida en suelos con contenidos de humedad mayores al 60% del WPFS, 
alcanzando su máximo con el 95% del WFPS (Drury et al., 2003). Las emisiones de N2O por nitrificación son 
controladas principalmente por la temperatura del suelo, la disponibilidad de amonio y el pH (Mosier, 1998). El 
contenido de agua en el suelo a través de su control sobre la aireación del suelo, la disponibilidad de C y nitrato, y 
la temperatura del suelo son comúnmente identificados como los factores más importantes que controlan 
desnitrificación (Mosier, 1998; Ruser et al., 2006).  

En Argentina, actualmente, el maíz no es cultivado en una superficie tan extensa en comparación con la soja; no 
obstante es un cultivo estable cuya superficie sembrada ha oscilado entre 2 y 5 millones de ha durante las campañas 
agrícolas 1970 hasta 2012 (MINAGRI, 2013). En la campaña 2011-2012, el 75% del área total sembrada con maíz 
fue fertilizada con una dosis promedio de 76 kg N ha-1; mientras que el consumo de N a nivel país ha incrementado 
notablemente en los últimos años, pasando de 117 mil toneladas en 1993 a 727 mil toneladas en 2012, con un pico 
de 894 mil toneladas en 2007 (Fertilizar Asociación Civil). A su vez, la necesidad de alimentar y proveer de 
energía a una población mundial en crecimiento conduce a una mayor  demanda de N, lo que también podría 
resultar en incrementadas emisiones de N2O.  



La Segunda Comunicación Nacional del Gobierno Argentino presentada a la Convención Marco de las Naciones 
Unidas sobre Cambio Climático, reportó que la producción de gases efecto invernadero fue de 238.702,9 Gg CO2- 
equivalente (CO2e) en el año 2000, siendo el sector agrícola el responsable del 43% del total de emisiones del país 
(Taboada y Cosentino, 2011). Estas estimaciones están basadas teniendo en cuenta la metodología por defecto 
propuesta por el IPCC que considera un factor de emisión de 0,0125 kg N-N2O kg-1N (IPCC, 1997), pero debido a 
la falta de datos locales hay una alta incertidumbre en estos inventarios de N2O.  

 

Emisiones de dióxido de carbono desde el suelo 

Pocos estudios se condujeron en Argentina con el fin de cuantificar las emisiones de CO2 desde el suelo, en 
cultivos de maíz. En un ensayo realizado en Balcarce, en la región Pampeana del sudeste de Buenos Aires, se 
monitorearon semanalmente las emisiones de CO2 durante el cultivo de maíz, bajo una rotación maíz-trigo/soja 
2da, entre noviembre 2011 y abril 2012 (Picone et al., 2013).  Para ello, se empleó la metodología de cámaras 
estáticas similares a las diseñadas por Parkin et al. (2003) en  parcelas bajo dos sistemas de manejo en siembra 
directa: el tradicional de los productores de la región y un manejo denominado de intensificación sustentable en el 
cual se aplicaron prácticas recomendadas para optimizar la producción con mínimo impacto en el ambiente, 
incluyendo entre otras,  la fertilización partida (siembra y estadio de 6 hojas), una densidad de siembra superior y 
una menor distancia entre hileras. La tasa diaria de emisión de CO2 durante el ciclo del maíz varió entre 8,6 y 54,6 
kg CO2 ha-1 d-1, y no hubo diferencias (p<0.05) entre los sistemas de manejo analizados. La emisión de CO2 
aumentó lentamente, alcanzando un máximo en prefloración, aproximadamente a mediados de diciembre y a 
continuación se registró un período de tasas de emisión bajas. Aparentemente, las variaciones estacionales de la 
tasa de CO2 siguen el incremento de la biomasa vegetal y la distribución de C en las raíces, que luego declina en los 
exudados radicales y eventual senescencia de la planta (Amos et al., 2005).  

Durante el período de crecimiento del cultivo, la temperatura del suelo se mantuvo en un rango entre 15°C y 27°C, 
por lo cual la actividad microbiana no habría sido limitada por bajas temperaturas; mientras que WFPS no superó el 
valor de 53%, el cual sería inferior al óptimo para la actividad microbiana, definido en 60% según Linn y Doran 
(1984). A pesar de ello, se verificó el pico máximo de emisión de CO2 en un momento en que el WFPS fue de 30%. 
Este resultado está en coincidencia con el hallazgo de Almaraz et al. (2009) quienes también, registraron la máxima 
emisión de CO2 antes de antesis, conjuntamente con el período más seco de la estación de crecimiento. Esta 
situación se puede explicar por la alta respiración de las raíces frente a un estrés hídrico importante, sumado a la 
mineralización de la materia orgánica.  

La emisión acumulada de CO2 durante el periodo analizado (146 días) fue similar en ambos sistemas de 
producción,  2780 y 2596 kg CO2 ha-1 en el tratamiento de intensificación sustentable y en el del manejo del 
productor; respectivamente, posiblemente debido a contribuciones similares de residuos del cultivo anterior y de las 
raíces a la respiración total del suelo.  

Durante la fase del cultivo de maíz en una rotación trigo-maíz-soja  no se observaron diferencias en la emisión de 
CO2 (promedio=5,8 Mg C ha-1 año-1) entre la labranza conservacionista y convencional (Drury et al., 2006). Sin 
embargo, Franzluebbers et al. (1995), reportaron una mayor emisión de CO2 en las parcelas sin labranza en 
comparación con las de labranza convencional, en sorgo y soja; ocurriendo lo contrario con trigo.  El proceso físico 
de incorporación de los residuos en el suelo permite que los compuestos orgánicos previamente protegidos sean 
más accesibles a los microorganismos degradadores, conduciendo a las pérdidas de CO2 hacia la atmósfera. Al 
reducir la intensidad de laboreo en el suelo bajo siembra directa, disminuye el consumo de energía y las emisiones 
de CO2; mientras que el secuestro de C incrementa a través del aumento en el contenido de materia orgánica 
(Halvorson et al., 2003). 

Por otra parte, Dyer et al. (2012) en la misma región del sudeste bonaerense, encontraron tasas de emisión 
promedio durante el ciclo del maíz de 41,9 kg CO2 ha-1 día-1; mientras que cuando el maíz fue intersembrado con 
soja, las emisiones fueron de 33,1 kg CO2 ha-1 día-1. Estas diferencias fueron atribuidas a la calidad de los residuos 
de cultivo: una mayor biomasa de raíces y rizodeposición en el cultivo de maíz en comparación con la intersiembra 
soja-maíz, que podrían haber dado lugar a una tasa de emisión de CO2 superior (West y Post, 2002). Sin embargo, 
al cambiar de de maíz continuo a la rotación maíz–soja no varió el secuestro de C, sugiriendo que más CO2 era 
perdido del maíz continuo que de la rotación maíz-soja (West y Post, 2002).  

En general, las emisiones de CO2 desde el suelo son variables dependiendo de la existencia de micrositios 
heterogéneos en el suelo, siendo afectadas por la actividad de las raíces, procesos microbianos, calidad y contenido 
de residuos de cultivos, y estado fenológico del cultivo.  



 

Emisiones de óxido nitroso desde el suelo 

Las emisiones de N2O en suelos agrícolas están asociadas a los procesos biológicos de nitrificación y 
desnitrificación; por lo tanto los factores que regulan estos procesos también, controlan la producción de N2O: C 
disponible, N inorgánico y oxígeno, los cuales son afectados por la humedad del suelo, porosidad y estructura de 
los agregados (Robertson y Groffman, 2007). También, estas emisiones de N2O son afectadas por la fertilización 
con N (dosis, tipo, momento y método de aplicación), tipo de suelo, cultivo, sistema de labranza, manejo de los 
residuos y riego (Parkin y Kaspar, 2006). 

Dado que el gas N2O es generado principalmente mediante las transformaciones microbianas del N inorgánico, el 
potencial de producción y emisión de N2O incrementa con el incremento en la disponibilidad de N (Bouwman et 
al., 1993). Desnitrificación está limitada por nitrato cuando las concentraciones fueron menores a 5-10 mg N kg-1 
(Ryden, 1983), 20 mg N kg-1  (Myrold y Tiedje, 1985) o 40 mg N kg-1 (Kohl et al., 1976; Knowles, 1981). 
Incrementado la dosis de N incrementó la tasa de desnitrificación durante el ciclo de crecimiento del maíz bajo 
siembra directa y, con aplicaciones de N al estadio de 6 hojas, las pérdidas acumuladas de N2O representaron el 1 y 
0,4% de 70 y 120 kg N ha-1; respectivamente, en comparación con 2,6 y 5,5% con aplicaciones de las mismas dosis 
de N a la siembra (Sainz Rozas et al., 2001). El uso más eficiente de N con la aplicación tardía, no sólo se debe a 
una mejor absorción de N por parte del cultivo sino también, a la menor humedad del suelo por mayor consumo de 
la misma por parte de la planta. Las mayores pérdidas de N2O, vía desnitrificación, se dieron temprano en la 
estación de crecimiento del maíz y asociadas a altos contenidos de humedad en el suelo. En el cultivo de soja la 
reducción de la concentración de N mineral por falta de fertilización nitrogenada explicaría las menores emisiones 
de N2O con respecto al cultivo de maíz que recibió 107 kg N ha-1 a la siembra en la secuencia soja-maíz (Álvarez et 
al., 2012). La mayor emisión de N2O a partir de suelos cultivados con maíz en comparación con aquellos con soja 
es consistente con otros trabajos (Parkin y Kaspar, 2006; Gregorich et al., 2008). De acuerdo a estos resultados, la 
rotación maíz-soja podría mitigar la emisión de N2O comparada con la producción de maíz continuo, 
principalmente reflejando la baja emisión durante la soja. Sin embargo, el sistema de maíz continuo tendría un 
menor potencial de calentamiento global que el sistema maíz-soja debido, principalmente, a una mayor cantidad de 
residuo que retorna al suelo lo que favorece el secuestro de C con la consiguiente formación de materia orgánica 
(Verma et al., 2005; Adviento-Borbe et al., 2007). Por lo tanto, es aconsejable realizar un balance total de CO2, 
N2O y metano (CH4) cuando se quiere evaluar el potencial calentamiento global neto de un sistema productivo, en 
estudios sobre gases efectos invernadero y secuestro de C. En contraposición a los resultados anteriores, Dyer et al. 
(2012) no encontraron diferencias significativas en la emisión de N2O entre los cultivos de maíz y soja, para la 
región pampeana húmeda.  

Las pérdidas de N2O durante el período de barbecho son también, importantes de tener en cuenta. Álvarez et al. 
(2012) encontraron un efecto de la secuencia de cultivos en la emisión de N2O durante el barbecho. En la secuencia 
soja-maíz con residuo de soja en el barbecho, la tasa de N2O fue mayor que en la misma secuencia pero con 
barbecho teniendo residuo de maíz. Posiblemente los residuos de soja debido a su rápida descomposición y alto 
contenido de N contribuyan a las emisiones de N2O.  

La concentración de nitrato fue la principal variable que explicó las emisiones de N2O en el período de barbecho 
(Álvarez et al., 2012). Menores flujos de N2O se observaron durante el barbecho (residuo soja/maíz) comparando 
con los observados durante la estación de crecimiento del cultivo (soja/maíz), cuando las  temperaturas medias 
fueron considerablemente más elevadas y precipitaciones de 492 mm, con lluvias superiores a 20 mm en el 50 % de 
los casos (Álvarez et al., 2010). 

A pesar de que la disponibilidad de N mineral es esencial en las emisiones de N2O, no se encontró una relación 
directa entre esta última variable y la concentración de nitrato durante el ciclo del cultivo maíz/soja (Álvarez et al., 
2012) o maíz (Picone et al., 2013). Posiblemente, las emisiones de N2O están más relacionadas con el ciclado del N 
en el suelo más que con el tamaño del pool de N en el suelo  (Mosier et al., 1996). Sin embargo, la intensidad de 
nitrato que es un índice que considera la duración y magnitud de la acumulación de nitrato en el suelo, correlacionó 
(r2=0,50) con las emisiones acumuladas de N2O en un cultivo de maíz, en un suelo arcilloso fertilizado (Gagnon et 
al., 2011). También, una correlación significativa entre la pérdida de N2O vía desnitrificación y la concentración de 
nitrato (r=0.91) fue reportada por Palma et al. (1997).  

Los flujos de N2O desde el suelo presentan picos de emisión que ocurren luego del humedecimiento del suelo seco 
(Jorgensen et al., 1998; Almaraz et al., 2009) y siguiendo la aplicación de fertilizante nitrogenado (Maggiotto et 
al., 2000). Esta situación indica que se requiere un muestreo de gases más continuo e intenso para poder cuantificar 
las emisiones y captar su variabilidad temporal. Álvarez et al. (2012) registraron la máxima emisión de N2O, 



después de la aplicación del fertilizante en maíz, coincidiendo con un evento de precipitación. También, durante el 
ciclo del maíz pero en la pampa húmeda, los picos de emisión de N2O se manifestaron en el período húmedo del 
cultivo lo que produjo un incremento en el WFPE, y con disponibilidad de nitrato (Picone et al., 2013). Sin 
embargo,  en sistemas productivos con maíz los picos de emisión de N2O se registraron cuando la altas 
temperaturas del suelo/aire coincidieron con condiciones húmedas del suelo, independientemente del nivel de 
nitrato (Adviento- Borbe et al., 2007). Estos resultados indicarían que el suministro de N mineral no incrementa la 
tasa de emisión de N2O a menos que otros factores sean optimizados y, a su vez que estas emisiones dependen de la 
interacción compleja de factores físicos, químicos y biológicos haciendo que las mismas sean variables en tiempo y 
espacio.  

Linn y Doran (1984) y Davidson (1991) informaron que con WFPS mayor a 60%, la actividad microbiana aeróbica 
decrece y desnitrificación es el principal proceso que contribuye a las emisiones altas de N2O; pero debajo de este 
valor límite, el proceso de mayor influencia es nitrificación aunque con emisiones menores. En un estudio realizado 
en Balcarce bajo siembra directa, las pérdidas acumuladas durante el ciclo del maíz fueron bajas, entre 273 y 227 g 
N2O ha-1 durante 146 días. El ambiente del suelo podría haber favorecido la nitrificación, apoyado por contenidos 
de humedad que correspondían a WFPE  entre 13 y 51%, que conducían  a condiciones de buena aireación del 
suelo (Picone et al., 2013). Sin embargo, cuando la aireación del suelo disminuye (WFPE > 60%) y la 
concentración de nitrato es alta, desnitrificación podría ser el principal contribuidor a la producción de N2O  
(Burton et al., 2008), y al igual que en suelos con un gran stock de materia orgánica (Gagnon et al., 2011). Sainz 
Rozas et al. (2001) encontraron una relación significativa entre el WFPS y la tasa de desnitrificación, con un WFPS 
superior a 83% se produjeron las mayores emisiones de N2O por desnitrificación. Mediante una análisis 
multivariado basado en algoritmos, Álvarez et al. (2012) determinaron que el WFPS fue la variable más importante 
que explicó las emisiones de N2O durante el periodo de desarrollo del cultivo maíz/soja, cuando su valor superaba 
el 52% era posible medir mayores pérdidas de N2O.  

El manejo del suelo y de los cultivos puede influir sobre los procesos de pérdidas de N como N2O desde el suelo. 
Palma et al. (1997) mostraron que las pérdidas de N2O por desnitrificación en el cultivo de maíz bajo siembra 
directa, duplicaron aquellas registradas bajo labranza convencional. Ellos explicaron sus resultados debido a las 
condiciones más oxidantes bajo labranza convencional, ya que los otros parámetros del suelo como concentración 
de nitrato y de C soluble eran similares en los dos sistemas de manejo estudiados. Estas condiciones de mayor 
oxidación generaron un menor desarrollo de microorganismos desnitrificadores, como así también una menor 
actividad de la enzima responsable de la desnitrificación. Al cuantificar las emisiones de N2O durante el cultivo de 
maíz en la secuencia soja-maíz, Álvarez et al. (2012) no encontraron diferencias significativas entre la labranza 
reducida y la siembra directa; aunque hubo una tendencia a que la tasa de emisión de N2O fuera mayor bajo 
labranza reducida (76,11 µg N-N2O m-2 h-1) que siembra directa (52,95 µg N-N2O m-2 h-1). A su vez, las emisiones 
anuales que incluían el barbecho con residuos de soja y el ciclo de cultivo de maíz fueron mayores en la labranza 
reducida (2,41 kg ha-1 año-1) que en la siembra directa (1,55 kg ha-1 año-1). Los suelos sin laborear, generalmente 
son más húmedos, y tienen más C orgánico y población de microorganismos cerca de la superficie del suelo 
(Lemke et al., 2004; Baggs et al., 2006). Estas condiciones favorecerían la producción de N2O.  Rochette et al. 
(2008) recopilando información de 25 estudios, en comparaciones entre sitios laboreados y sin laborear, demostró 
que estos últimos sitios con suelos pobremente aireados, en regiones con clima húmedo presentaban mayores 
pérdidas de N2O, no sucediendo lo mismo en suelos con buena aireación. A nivel internacional, también existen 
contradicciones con respecto al efecto de las labranzas sobre las emisiones de N2O. Algunos investigadores 
reportaron mayores flujos de N2O en suelo agrícolas sin laboreo (Ball et al., 1999; Passianoto et al., 2003), 
mientras que otros solo encontraron pequeñas diferencias o no diferencias con respecto  al sistema convencional 
(Robertson et al., 2000; Parkin y Kaspar, 2006). No obstante, la siembra directa combinada con estrategias de 
fertilización nitrogenada, entre ellas, aplicación de la dosis de N considerando las reservas de N del suelo y 
haciendo coincidir el momento de aplicación de N con la demanda por el cultivo, reduce de manera significativa las 
emisiones de N2O en la rotación maíz-soja-trigo (Wagner-Riddle et al., 2007). 

La nueva metodología del IPCC (2006) usada para realizar el inventario de N2O para suelos agrícolas, asume un 
factor de emisión por defecto de 1% (0.01 kg N-N2O kg-1 N) para el N ingresado. Este factor está basado en un 
estudio de más de 900 observaciones (Bouwman et al., 2002), no obstante el IPCC recomienda usar factores de 
emisión específicos para cada país ya que es sabido que las emisiones de N2O no solo dependen del ingreso de N, 
sino también de otros factores como humedad, temperatura, contenido de C y pH del suelo (Granli y Bockman, 
1994), y sus interacciones que son fuertemente afectadas por el sistema de manejo, y condiciones de suelo y 
climáticas. Al comparar las emisiones de N2O estimadas siguiendo la metodología del IPCC (2006) con las 
medidas en un cultivo de maíz con barbecho de soja, Álvarez et al. (2012) demostraron que existe una 
sobreestimación de las emisiones en siembra directa (más de 1 kg ha-1 año-1 de diferencia) para la región semiárida 



Pampeana. Esto muestra, la necesidad de tener datos propios y suficientes para poder calcular factores de emisión 
que permitan obtener estimaciones reales de las emisiones de N2O en la agricultura.  

Hasta el momento, en el país se han realizado estudios sobre emisiones de N2O en dos regiones importantes de 
producción de maíz: la provincia de Buenos Aires (pampa húmeda) y la provincia de Córdoba (pampa semiárida); 
no obstante, se están intensificando las investigaciones sobre emisiones de gases efecto invernadero cuyos 
resultados generarán información que permitirá calcular factores de emisión para las diferentes regiones 
ecológicas-climáticas y sistemas de producción, y con ello reducir las incertidumbres en orden de mejorar los 
futuros informes nacionales.  
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Introducción 

La fijación biológica de nitrógeno (FBN) es un proceso por el cual determinados grupos de bacterias del suelo 
capturan el nitrógeno atmosférico (N2), rompen su triple enlace, reducen el N2 a NH3 y luego esta molécula es 
incorporada para la síntesis de sus propios aminoácidos o de las células de la planta asociada. Junto con la 
respiración y la fotosíntesis, la FBN es uno de los procesos bioquímicos más importantes de la vida terrestre. La 
enzima responsable de este proceso es la nitrogenasa o dinitrogenasa, la cual es inhibida por altos contenidos de 
oxígeno o de nitrógeno mineral. Las bacterias que son capaces de fijar N2 pueden llevar a cabo este proceso en 
forma libre (sin asociarse a otros organismos) o en forma simbiótica como hospedante de las raíces de 
determinadas especies vegetales, especialmente de la familia de las leguminosas o fabáceas. La forma simbiótica es 
más eficiente y ecológicamente más relevante dado que dichas bacterias reciben los azúcares, es decir la energía 
para realizar este proceso, de la fotosíntesis de los vegetales huéspedes, a quienes les proveen N capturado (Ciarlo y 
Palma, 2011). Organismos procariotas tan versátiles como del género Azospirillum o de la familia de las 
rizobiáceas pueden llevar a cabo además de la FBN, casi todas las reacciones del ciclo del N en los suelos, con 
excepción del proceso de nitrificación. 

La inoculación de semillas de cultivos leguminosos con bacterias de la familia de las rizobiáceas es una práctica 
extendida en la Argentina y en todo el mundo, de éxito comprobado especialmente en suelos con bajos contenidos 
de N o sin historia en esos cultivos (Lupwayi y Kennedy, 2007). La soja (Glycine max [L.] Merrill), de la familia 
de las leguminosas, es probablemente el cultivo más difundido en las Regiones Pampeana y Extra Pampeana, y 
muy frecuentemente su semilla es inoculada con rizobios (Bradyrihizobium) antes de la siembra, incluso en lotes 
con historia sojera. En Argentina la prolongada historia de inoculación del cultivo de soja hizo que en muchos 
suelos se naturalicen las cepas de Bradyrhizobium introducidas por la repetida inoculación y se vuelvan endémicas 
(Gómez et al., 1997). Ya en el año 1966, se proponía en la Argentina la inoculación de semillas con organismos 
fijadores de N2, simbiontes y libres (Giambiagi y Sedeño, 1966). En forma aproximada, la FBN aporta entre 100-
200 kg N elemento/ha/año, lo cual significa una contribución importante para la nutrición nitrogenada del cultivo 
de soja. Es importante destacar que las bacterias fijadores de N2, como Bradyrhizobium, pueden no solamente fijar 
N sino también producir mediante un mecanismo diferente, óxido nitroso (O'Hara y Daniel, 1985; Delgado et al., 
2007; Ciampitti et al., 2008). 

El óxido nitroso (N2O) es un gas de efecto invernadero (GEI). Dentro de este grupo de gases también debemos 
incluir al dióxido de carbono (CO2) y el metano (CH4). Los GEIs absorben la radiación infrarroja terrestre, por lo 
cual contribuyen al calentamiento global del planeta. Dado que no existen evidencias, ni relaciones causa-efecto 
relevantes entre la fijación biológica y la producción y emisión de CO2 y CH4, centraremos el foco de la discusión 
en la relación entre este proceso de importancia fundamental, y la producción y emisión de N2O. Este gas posee un 
potencial de calentamiento global 296 veces mayor que cada molécula de CO2 para un marco de tiempo de 100 
años (IPCC, 2001), por lo que se asume que el balance total de GEIs  de cualquier ecosistema es más sensible a 
cambios en sus emisiones que a cambios en las emisiones de CO2 (Venterea et al., 2005). La influencia de la 
actividad humana ayudo al incremento de las emisiones de N2O en alrededor un 50% (era pre-industrial a la 
modernidad). Relacionado al total de emisiones de N2O a nivel global, en promedio 23% se asumen directamente 
derivadas de la actividad agrícola (Snyder et al., 2007). En términos geográficos, las mayores proporciones de N2O 
son principalmente generadas en Europa y USA, seguido por América del Sur, y en menores proporciones Canadá 
(IFA/FAO, 2001). En la actualidad todavía hay incertidumbre relacionada con la proporción de N2O que proviene 
de la actividad de bacterias fijadores de N2, pero investigaciones de diferentes países confirman un mayor rol a las 
aplicaciones de fertilizante N. 



 

Relación entre los procesos de fijación biológica de nitrógeno y producción de óxido nitroso 

La comprensión de las interacciones y relaciones entre la FBN y las emisiones de N2O es fundamental en la 
construcción de inventarios de GEI de los cultivos de leguminosas en agroecosistemas (Zhong et al., 2009). Las 
emisiones de N2O derivan fundamentalmente de transformaciones microbianas del N en ecosistemas terrestres y 
marinos (Firestone y Davidson, 1989). La denitrificación es el proceso por el cual compuestos oxidados de N, 
principalmente nitratos (NO3

-) y nitritos (NO2
-) son reducidos en forma no asimilatoria a gases como N2O y N2. La 

ruta del proceso de denitrificación ha sido muy estudiada desde los años 80. Es claro ahora, al menos para la 
mayoría de los organismos denitrificadores, que el proceso de denitrificación involucra cuatro enzimas que actúan 
en forma secuencial (Zumft, 1997). El N2O gaseoso es un intermediario obligado pero libre del proceso de 
denitrificación (Knowles, 1982). 

La FBN puede contribuir a las emisiones de N2O fundamentalmente a través de dos vías: 1) como resultado del N 
fijado en la biomasa bacteriana o en residuos vegetales ricos en N, de rápida descomposición, que puede ser 
nitrificado y luego denitrificado, proporcionando así una fuente de N2O (Ciampitti et al, 2008; Huang et al, 2004) y 
2) mediante algunos organismos fijadores de N que son capaces de denitrificar directamente desde el nódulo, 
produciendo N2O (O'Hara y Daniel, 1985; Delgado et al., 2007). Las emisiones de N2O desde suelos cultivados con 
especies leguminosas, donde el sustrato del proceso de denitrificación son los nitratos edáficos fruto de la 
descomposición durante o después del ciclo del cultivo de los tejidos vegetales que recibieron importantes aportes 
de N por FBN, son consideradas emisiones indirectas derivadas de la FBN. Por el contrario, el N que puede ser 
directamente transformado por la bacteria simbionte, típicamente de la familia de las rizobiáceas, en N2O gaseoso, 
forma parte de las emisiones directas por fijación biológica. 

 

Emisiones indirectas 

El N originario de la fijación biológica por bacterias asociadas a cultivos de leguminosas es generalmente menos 
disponible para la nitrificación y denitrificación posterior, por lo que las emisiones de N2O derivadas 
indirectamente de la FBN simbiótica son bajas en los primeros estadíos del crecimiento del cultivo de leguminosas 
(en soja, Ciampitti et al., 2008). Estas bajas tasas de emisiones son debido a que el gas N2 fijado por las bacterias 
como iones NH4

+, los cuales son utilizados en gran medida por el cultivo de leguminosas para formar compuestos 
nitrogenados tipo aminoácidos y proteínas (Snyder et al., 2009). Nótese sin embargo, que se han reportado menores 
emisiones de N2O desde cultivos no leguminosos, no fertilizados con N que desde cultivos leguminosos (no 
fertilizados con N) creciendo activamente (Rochette et al., 2004), lo que sugiere que parte del N2 fijado puede ser 
activamente denitrificado durante el ciclo del cultivo, si se los compara con cultivos que no alojen bacterias 
fijadoras de N. Posiblemente, el contenido de N mineral limitó la producción de N2O en el cultivo no leguminoso, 
aunque no se halló relación entre la FBN y emisión de N2O. Por ejemplo, Mosier et al. (2006) reportaron que la 
soja en rotación con maíz aumentaba las emisiones basales de N2O notablemente en comparación con el 
monocultivo de maíz continuo, mientras que Dick et al. (2006) señalaron que, incluso en cultivos de plantas 
perennes como árboles, los suelos con especies fijadoras de N emitían más N2O con respecto a los suelos con 
especies de cultivos no fijadoras de nitrógeno, lo que se correlacionó con un mayor contenido de N mineral 
disponible en el suelo. Un  resultado similar fue reportado recientemente por Pramanik et al. (2013), documentando 
mayores emisiones de N2O en arroz debido al incremento de la actividad de fijación de N2 por el cultivo 
predecesor, Vicia villosa, incrementando la disponibilidad de nitratos. Por el contrario, Yang y Cai (2005) 
compararon las emisiones de N2O procedentes de soja creciendo en macetas con las de macetas sin sembrar, y no 
encontraron ninguna diferencia significativa en los flujos de N2O entre los dos tratamientos antes de la etapa de 
llenado de grano. 

Una vez que los cultivos de leguminosas son cosechados o las plantas envejecen y mueren, los compuestos 
nitrogenados de los residuos son susceptibles a la descomposición y la mineralización a amonio (NH4

+), que luego 
puede ser nitrificado y denitrificado, intensificándose la formación y emisión de N2O, lo que fue registrado por 
ejemplo en el cultivo de soja (Yang y Cai, 2005; Ciampitti et al., 2008). Ciampitti et al. (2008) documentaron que 
el 68 % del total de pérdida de N2O se produjo a partir del llenado de grano hasta madurez fisiológica, período que 
se denominó como el “período crítico para las emisiones” en el cultivo de soja. El pico de emisión de N2O en la 
parcela con soja se correspondió con el pico de N2O en la parcela control, sin plantas, indicando que los factores 
del suelo fueron ampliamente los responsables de la generación de N2O y no la presencia de leguminosa. El flujo 
de emisiones de N2O fue relacionado a las concentraciones de nitratos y contenidos de humedad edáfica, y debido a 



una disminución en el C orgánico soluble (COS), el cual actúa como un sustrato de la biomasa microbiana. El 
aporte final del N2 fijado al N del suelo luego de la cosecha depende del índice de cosecha del N, determinado por 
la diferencia entre el N2 fijado y el exportado por las semillas. Por ejemplo, el cultivo de soja en la Argentina 
registra un nivel de proteína histórico del 39%, lo que implica una exportación de casi 70 kg de N por tonelada 
producida; ello implica que para un rendimiento del cultivo de 2500 kg/ha, la FBN debería aportar más de 175 kg 
de N para aportar cantidades considerables de N al suelo luego de la cosecha. Aunque en cultivos de soja se han 
registrado cantidades de N fijado de hasta 450 kg/ha (Peoples et al., 1995), es probable que los aportes más usuales 
no superen los 200 kg/ha de N, ya que el proceso de FBN es en realidad un complemento a la absorción del N 
edáfico por las raíces. En términos generales, para el cultivo de soja, la proporción de N proveniente de la actividad 
fijadora puede variar entre un 25-75% del requerimiento de N total por el cultivo (Betts y Herridge, 1986). En una 
reciente revisión realizada para el cultivo de soja (Salvagiotti et al., 2008), los valores máximos de N fijado fueron 
de alrededor 350 kg/ha de N, lo cual correspondió con valores totales en biomasa aérea mayores a 400 kg/ha de N. 
A partir de esta revisión, se pudo concluir que en cultivos de soja de alto rendimiento, mayores a 5 Mg/ha, la 
actividad FBN y el aporte de N proveniente de la actividad simbiótica se incrementan en la proporción que el 
cultivo provea suficiente fotosíntesis a nivel canopeo como para sostener el requerimiento de los nódulos. 

En algunos casos, los flujos elevados de N2O en estudios de leguminosas han sido adjudicados a la denitrificación 
del NO3

- acumulado en el suelo como resultado de su ineficiente recuperación por parte de la raíz de la leguminosa 
o a la rizodeposición de N vía exudados y secreciones de raíces vivas de leguminosas  o a la mineralización del N 
liberado durante el ciclado de raíces finas y nódulos, y hojas caídas durante el desarrollo del cultivo (Peoples et al. 
1995; Wichern et al. 2008). 

Un dato relevante lo constituye el hecho de que el N orgánico ubicado en los residuos del cultivo de soja es de 
rápida mineralización, por la baja relación carbono:nitrógeno de estos residuos, lo que acelera su degradación y 
podría también estimular condiciones de anoxia o falta de oxígeno ante el consumo intenso de éste (Ciarlo, 2008), 
favoreciendo procesos reductivos como la denitrificación (Snyder et al., 2009), principal responsable de la 
formación de N2O. En ciertas situaciones cantidades considerables de N orgánico lábil de leguminosas retorna al 
suelo, como en pasturas en base a leguminosas o leguminosas como abono verde. Bajo estas condiciones las 
emisiones de N2O pueden ser comparables o mayores a cultivo con N (Wagner-Riddle et al. 1997; Aulakh et al. 
2001). Si embargo, la vegetación que permanece luego de la cosecha de grano de leguminosa no representa una 
fuente importante de emisión de N2O ya que las cantidades de N orgánico que retornan al suelo son bajas y la 
relación carbono/ nitrógeno  son poco favorables para una rápida mineralización (Fillery 2001; Peoples et al. 2009). 

 

Emisiones directas 

Es posible que la relación directa entre los procesos de FBN y de formación de N2O no sea tan estrecha como la 
vinculación indirecta, a través de la descomposición de residuos ricos en N (Zhong et al., 2009; Pramanik et al., 
2013). Sin embargo, la denitrificación directa por organismos fijadores de N2 no debería ser subestimada ya que la 
velocidad de denitrificación del N2 fijado puede ser tan rápida como la misma fijación biológica de este elemento 
(O'Hara et al., 1984). En general, la denitrificación se atribuye ampliamente a los rizobios de crecimiento lento, 
siendo poco común entre rizobios de rápido crecimiento (Zhong et al., 2009), con excepción de Rhizobium meliloti 
(Monza et al., 2006). El organismo Bradhrhizobium japonicum, simbionte específico del cultivo de soja, es de 
crecimiento lento, y en aislamiento en plantas de soja en la Argentina se ha demostrado que puede denitrificar 
activamente (Fernández et al., 2008). Otras leguminosas de interés comercial como la alfalfa, que alojan bacterias 
simbiontes del género Sinorhizobium, también pueden realizar el proceso de denitrificación en sus nódulos 
radicales  (Garcia-Plazaola et al., 1995). Se conoce con certeza que los bacteroides de Bradhrhizobium poseen un 
sistema enzimático denitrificatorio activo (King et al., 1988) y completo (Bedmar et al., 2005) que les permitiría 
completar la secuencia denitrificadora y utilizar N2O como aceptor de electrones, transformándolo en gas N2, 
ambientalmente inocuo. Un hallazgo muy relevante es el reportado por Fernández et al. (2008), quienes evaluaron 
la capacidad denitrificadora de distintas cepas de Bradhrhizobium japonicum aisladas de suelos en las localidades 
de Pergamino y Manfredi. Este trabajo claramente muestra diferencias de hasta cinco órdenes de magnitud en la 
producción de N2O entre grupos de cepas. Incluso se ha sugerido que especies típicamente simbióticas como 
Bradhrhizobium japonicum pueden denitrificar nitratos viviendo en forma libre en el suelo (Delgado et al., 2007), 
lo que es relevante dado que esta especie una vez introducida en el suelo puede sobrevivir varios años.  

No están completamente claras las implicancias ecológicas de la denitrificación por organismos fijadores de N. Por 
ejemplo, la actividad denitrificadora de rizobios de crecimiento lento ha sido relacionada con la producción de 
energía en los bacteroides en condiciones de anaerobiosis, como se muestra por el mantenimiento de la actividad de 



la enzima nitrogenasa al utilizar nitrato como único aceptor de electrones (García-Plazaola et al., 1993), y por la 
producción de ATP acoplada a la reducción de nitrato en Bradhrhizobium japonicum (Bhandari y Nicholas, 1984). 
La obtención de energía en condiciones de anoxia es la razón final del proceso denitrificación, en los organismos 
denitrificadores heterótrofos típicos, y en este caso este hecho es de relevancia dado que justamente la actividad 
normal de la enzima nitrogenasa depende del mantenimiento de bajos tenores de oxígeno en el bacteroide. 
También, se ha propuesto que en condiciones simbióticas la capacidad de denitrificación podría actuar como un 
mecanismo de desintoxicación de productos intermedios como nitritos (NO2

-) y óxido nítrico (NO) (Becana y 
Sprent, 1987; Delgado et al., 2007). La presencia escasa de nitratos disponibles limita la formación de N2O (Zhong 
et al., 2009) lo que podría implicar que la remoción por denitrificación del N en exceso podría ser una respuesta 
ecológica que le permitiría a las bacterias simbióticas continuar con el intercambio de N por energía, provista por la 
planta huésped. Luciński et al. (2002) concluyeron que los procesos de FBN y de reducción no asimilatoria de 
nitratos cumplen funciones complementarias cuando ocurren en los bacteroides fijadores que serían importantes 
para la supervivencia de las bacterias simbiontes dentro de los nódulos. Esta complementariedad de funciones pudo 
ser observada en un cultivo de soja, donde se registró que las emisiones de N2O derivadas de la fertilización 
nitrogenada (estimadas como la diferencia entre las emisiones con fertilización menos las emisiones sin 
fertilización) en cultivos inoculados eran mayores que en plantas no inoculadas (Ciampitti et al., 2008). 

Al igual que los denitrificadores más comunes, organismos heterótrofos de los géneros Pseudomonas y 
Alcaligenes, los organismos fijadores de N que denitrifican crecen mejor en condiciones de aerobiosis que en 
condiciones de anoxia (Zhong et al., 2009). Debido a que el producto final de los fijadores más activos de N que 
denitrifican es N2O más que N2 (Bedmar et al, 2005; Okada et al, 2005), la FBN podría en teoría aumentar la 
concentración de N2O atmosférico, ya que fija N2 para emitir una fracción como N2O. Sin embargo, algunos de 
estos organismos podrían consumir el N2O formado en ausencia de nitratos, como aceptor de electrones alternativo 
(Zhong et al., 2009). Por ejemplo, organismos fijadores libres o asociativos de N como Asospirillum brasilense 
poseen las enzimas para reducir tanto los nitratos como el N2O (Zimmer et al., 1984). Aunque la enzima 
nitrogenasa, que utiliza como sustratos moléculas con enlace triple, podría catalizar la transformación de N2O a N2  
(Hardy y Burns, 1968), aspectos relacionados a la termodinámica de las reacciones indican que este proceso es 
llevado a cabo por la enzima óxido nitroso reductasa de los organismos fijadores (Stephan et al., 1984).  

Por último el hecho de que bacterias que se inoculan con las semillas, ante condiciones limitadas de aireación, 
podrían denitrificar el N existente en vez de fijar el N2 atmosférico debería ser considerado si la elección de la 
técnica se basa exclusivamente en el criterio de mejorar la nutrición nitrogenada de las plantas. No obstante se ha 
reportado que en algunas variedades de soja existen fijadores de N  capaces de fijar el N atmosférico a pesar de 
existir altos niveles de nitratos en el suelo (Carroll et al., 1985; Gremaud y Harper, 1989; Serraj et al., 1992), por lo 
que el mejoramiento genético podría generar avances en esta área del conocimiento científico, obteniendo nuevas 
cepas de rizobios que puedan fijar nitrógeno más allá de los contenidos de N exógenos (“nitrate-tolerance 
supernodulating mutants”, cepas de rizobio que son tolerantes al elevados contenidos de nitratos; Betts y Herridge, 
1986; Carrol et al., 1985). 

 

Relevancia de las emisiones directas e indirectas por fijación biológica de nitrógeno 

Se ha asumido que el N antropogénico “nuevo” liberado a la atmósfera como N2O es igualmente conformado por 
las fuentes de N industrial, N de fertilizantes, liberación por quema de combustibles fósiles y FBN (Crutzen et al., 
2008), aunque esta estimación no incluye al N liberado por causa del hombre del enorme pool de N del suelo 
(Snyder et al., 2009). El Panel Intergubernamental de Cambio Climático inicialmente había considerado relevante 
al N fijado por FBN como fuente de N2O (IPCC, 1996; IPCC, 2001),  asignándole un factor de emisión similar al N 
proveniente del fertilizante, igual a 1,25%, lo que llevaba a estimaciones probablemente sobreestimadas de las 
emisiones de N2O desde regiones con alta incidencia del cultivo de soja como la Región Pampeana Argentina 
(Stehfest y Bouwman, 2006). Aunque la FBN provee en el planeta más N a los cultivos que la fertilización 
nitrogenada, el N2 fijado fue excluido de los inventarios nacionales debido a la ausencia de relaciones cuantitativas 
evidentes entre la FBN y la formación de N2O (IPCC, 2006). En un resumen de datos de cultivos leguminosos 
comerciales se halló que los valores de flujos de N2O fueron sólo ligeramente mayores que las emisiones basales de 
los otros cultivos agrícolas, concluyéndose que el aumento de las emisiones de N2O procedentes de los cultivos de 
leguminosas puede ser atribuible a la liberación de N exudados de las raíces durante el crecimiento y de 
descomposición de los rastrojos o residuos de cosecha, y no de la fijación biológica de N2 per se (Rochette y 
Janzen, 2005). Ciampitti et al. (2008) tampoco encontraron una influencia fuerte de la inoculación con organismos 
fijadores sobre las emisiones de N2O en un experimento a campo en un cultivo de soja. Aunque se ha reportado en 
suelos argentinos que la población de Bradhrhizobium japonicum es cuantitativamente más importante que otros 



grupos de microorganismos (Fernández et al., 2008) pareciera poco probable que el número de rizobios en un 
cultivo de soja, o en un suelo con historia agrícola, sea suficiente para afectar significativamente la magnitud o 
productos finales de la denitrificación (Breitenbeck y Bremner, 1989). 
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Estimación de emisiones de metano en suelos cultivados con arroz en la Provincia de 
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Importancia del metano como gas efecto invernadero 

A nivel mundial, el metano (CH4) es el segundo gas efecto invernadero (GEI) más abundante después del dióxido 
de carbono (CO2), y es responsable del 14 % de las emisiones globales. Aunque el CH4 es emitido a la atmósfera en 
cantidades más pequeñas que el CO2, su potencial para el calentamiento global (es decir, la capacidad del gas para 
atrapar y retener el calor en la atmósfera) es 25 veces mayor (IPCC 2007). Por consiguiente, las emisiones de CH4 
contribuyen actualmente en más de un tercio del calentamiento global actual causado por el hombre. Se estima que 
las emisiones antropogénicas mundiales de metano en 2010 fueron equivalentes a 6.875 millones de toneladas 
métricas de CO2. Aproximadamente el 50 por ciento de estas emisiones provinieron de cinco fuentes identificadas 
por la Iniciativa Global de Metano (GMI, por sus siglas en inglés): agricultura, minas de carbón, vertederos, 
sistemas de petróleo y gas natural, y aguas de desecho (GMI 2011). 

Dentro de las diversas acciones promovidas a nivel internacional, en diciembre del año 2004 los Estados Unidos 
junto a otros 14 países entre los cuales está la Argentina, crearon la iniciativa Metano para los Mercados 
(http://www.methanetomarkets.org/) con el objetivo de impulsar la acción cooperativa multilateral y multinacional 
tendiente a mitigar las emisiones de metano a la atmósfera generadas por la intervención del hombre (Hilbert 
2010). 

El impacto de las emisiones de GEI ha sido foco de reciente debate, y si bien Argentina es responsable de apenas el 
0,9 % de las emisiones mundiales totales de GEI (IPCC 2001), es uno de los países que ha ratificado su intención 
voluntaria de reducir dichas emisiones. Mundialmente, las emisiones de CO2 han aumentando paulatinamente pese 
al calendario internacional para dar tratamiento al problema (Naciones Unidas, 2008). 

 

Importancia del sector arrocero de Corrientes en las emisiones de metano 

A nivel global, la expansión de la frontera agrícola-ganadera es responsable de una parte importante de las 
emisiones globales de CH4 a la atmósfera. En relación a esto, se ha determinado que por ejemplo el 11% 
corresponden a emisiones de tierras cultivadas con arroz, ya que se sabe que el suelo bajo cultivo de arroz es una 
fuente preponderante de las emisiones de CH4 (Neue 1993). 

En la Argentina los sectores que más han contribuido a las emisiones totales de GEI han sido los sectores 
energético y agrícola (SAyDS 2013). En la Provincia de Corrientes, el arroz es el principal cultivo anual bajo riego. 
El cultivo se desarrolla bajo inundación permanente durante la mayor parte del ciclo de cultivo, por lo que se le ha 
atribuido ser una fuente importante y creciente de emisiones de GEI, particularmente de CH4. 

Entre las actividades antropogénicas, consideradas fuentes de emisión de CH4, se encuentran por ejemplo la 
fermentación entérica, la quema a campo de residuos agrícolas y la producción de arroz (IPCC 2000). El CH4 es 
producido por las bacterias metanogénicas de la interfase suelo-agua, en estricta ausencia de oxígeno libre y a 
potenciales redox menores a -150 mv.  

Estudios realizados recientemente en diversos países han demostrado la influencia de varios factores sobre las 
emisiones de CH4 en los campos de arroz anegados. Factores como la temperatura, radiación solar, abonos 
orgánicos, biomasa vegetal, tipos de cultivos, disponibilidad de substrato de carbono y los diferentes tipos de suelos 
constituyen algunos de los parámetros estudiados (EMBRAPA 2002). 



El CH4 representa apenas el 0,29 % de las emisiones totales de GEI en la Argentina. La zona arrocera de la 
Argentina está concentrada en el noreste, donde Corrientes es la mayor productora de arroz con alrededor de 
100.000 hectáreas sembradas cada año (ACPA-BCER 2013). Dada la importancia que tiene el cultivo en la 
Provincia, y debido a la expansión del cultivo en los últimos años, hay una creciente necesidad de estudiar las 
emisiones de CH4 y desarrollar así alternativas de mitigación de GEI. Teniendo en cuenta que el potencial de 
calentamiento global del CH4 es 25 veces superior al dióxido de carbono, es importante estudiar opciones de 
adaptación y mitigación frente al cambio climático en las tierras destinadas al cultivo de arroz. 

El manejo del cultivo de arroz bajo riego en Corrientes se ha ido intensificando en tecnologías de insumos y 
procesos. Mediante una guía de buenas prácticas agrícolas para el cultivo de arroz en la Provincia de Corrientes se 
ha buscado reducir los posibles efectos negativos del cultivo sobre el ambiente (INTA-ACPA 2008). Entre muchas 
alternativas de manejo citadas en dicha guía se puede mencionar como por ejemplo el manejo de lámina de agua, 
donde se recomienda pasar de una lámina de 20-30 cm a una de 10 cm o incluso menos en la actualidad. Por otro 
lado se recomiendan fechas de siembra tempranas, laboreos reducidos, fertilizaciones adecuadas, cambios en la 
cosecha (desde cosecha con agua a cosecha en seco, luego de evacuar el agua de los lotes). Esta guía, a través de 
una disposición, ha sido adoptada por el Instituto Correntino del Agua y Ambiente como base de criterio para los 
estudios de impacto ambiental de las actividades arroceras (ICAA 2009). 

Los suelos de Corrientes bajo cultivo de arroz, presentan condiciones contrastantes físico-químicas y morfológicas, 
con diversidad en la intensidad de rasgos hidromórficos. Se han registrado unas 18 series de suelo cultivadas con 
arroz que presentan características contrastantes en aspectos como posición, drenaje, riesgos de excesos hídricos 
(anegamientos, encharcamientos o inundaciones) y niveles de fertilidad global. Debido a ello han sido calificadas 
por su potencial agrícola general en Clases de Capacidad de Uso dispares (II-VII) y en rangos muy amplios de 
Índice de Productividad (3-62) (Ligier et al. 1999). Esto explica la gran plasticidad del cultivo de arroz para 
adaptarse a diversas condiciones edáficas, y por lo tanto con diferentes potenciales de emisión de CH4.  

 

Gestión agrícola para prevenir las emisiones de metano en el cultivo de arroz  

Las consideraciones para el cálculo del factor de emisión de la producción de arroz a nivel internacional (IPCC 
2001) toman en cuenta las siguientes características: diferencias regionales en las prácticas de cosecha de arroz 
(zonas arroceras), cosechas múltiples, tipo de ecosistema, régimen de manejo del agua, incorporación de 
fertilizantes orgánicos y tipo de suelo. 

Varias medidas de gestión agrícola se han utilizado para reducir las emisiones de CH4, sin embargo, el desafío que 
enfrenta el sector es el de reducir las emisiones netas de CH4 mientras se genera un aumento de la producción para 
satisfacer la creciente demanda de alimentos. 

En este sentido, en el cultivo de arroz hay importantes avances en modelos de simulación de cultivo para la 
producción primaria, que incluyen alternativas de mitigación de GEI (Li et al. 2005; Pathak et al. 2005; Pathak & 
Wassmann 2007). La estimación de las emisiones de CH4 y otros GEI mediante modelos, permite reducir dichos 
costos, realizar extrapolaciones a diferentes escalas, hacer cálculos a largo plazo y proponer diferentes alternativas 
de mitigación de dichas emisiones. 

En vista de los últimos avances en lo que respecta a los modelos de simulación de las emisiones de CH4 
procedentes de arrozales, se pueden obtener factores de escala para los principales tipos de suelos dedicados al 
cultivo del arroz (Ding & Wang 1996; Huang et al. 1998). El modelo DNDC ha sido muy usado como una 
herramienta tanto para la modelización de los impactos ambientales de la gestión agrícola, como para el desarrollo 
y la verificación de las estrategias de mitigación de la emisión de GEI (Giltrap et al. 2010). Este modelo funciona 
bajo Windows y ha sido ampliamente usado y calibrado en como países Canadá, China, Estados Unidos, India, 
Vietnam, entre otros (Giltrap et al. 2010; Pathak et al. 2005; Smith et al. 2010). 

Ante la creciente demanda nacional e internacional respecto a las emisiones de GEI, el grupo de Recursos 
Naturales de la EEA Corrientes del INTA ha realizado una serie de ensayos en suelos cultivados con arroz con los 
objetivos de, 

i) medir las emisiones de CH4 originados por el cultivo de arroz en lotes experimentales. 

ii) aplicar un modelo de simulación para predecir las emisiones y rendimientos. 



iii) comparar las emisiones de CH4 originadas por el cultivo de arroz en lotes experimentales y las emisiones 
predichas con el modelo de simulación. 

iv) estimar el aporte anual de CH4 en particular, y de los GEI en general, a nivel provincial para las diferentes 
regiones productoras de arroz. 

v) evaluar los aportes de CH4 en particular, y de GEI en general, para una serie de combinaciones de prácticas 
agrícolas recomendadas para el cultivo de arroz en la Provincia de Corrientes. 

 

Mediciones de emisiones de metano a campo 

Se midieron las emisiones de CH4 en suelos bajo cultivo de arroz con riego por inundación. En los estudio de 
campo se trabajó sobre un suelo Argiudol ácuico, franco fino, mixto, serie Treviño (Escobar et al. 1996). Las 
mediciones se realizaron sobre 4 parcelas experimentales (35 m x 30 m) bajo labranza convencional con 
incorporación del rastrojo al suelo. El CH4 se extrajo por medio de cámaras cerradas, según modelo desarrollado 
localmente en la EEA Corrientes. Los muestreos se iniciaron luego del  riego y duraron hasta la etapa de 
maduración del cultivo. El gas fue extraído con jeringas, refrigerado en conservadoras y posteriormente trasladado 
al laboratorio para ser analizado por cromatografía gaseosa con un detector de ionización de llama. Más detalles 
sobre las fechas de siembra, fertilización, manejo del cultivo, extracción y análisis de muestras de CH4 se pueden 
consultar en Maciel et al. (2008 y 2011). 

 

Validación del modelo para las emisiones de metano 

Se modelaron las emisiones de arroz considerando las mismas prácticas de manejo utilizadas en los lotes 
experimentales (Mendez & Kurtz 2009). La simulación se realizó mediante el modelo DNDC Versión 9.1, 
desarrollado por el Instituto de Estudios de la Tierra, los Océanos y el Espacio de la Universidad de New 
Hampshire (DNDC 2007). El modelo DNDC requiere el ingreso de diversos parámetros de manejo, labranzas, 
siembra, fertilización, control de malezas y riego. Además, se ingresaron datos de suelo como ser tipo, pH, 
contenido de carbono y textura de suelo. Los parámetros climáticos fueron obtenidos de la casilla meteorológica de 
la EEA INTA Corrientes para el periodo de estudio. 

Fue necesario realizar cálculos adicionales, como el stock de carbono para el tipo de suelo. Para el caso de los 
fertilizantes, se realizó la conversión de los nutrientes aplicados en el ensayo, a las opciones de fertilizantes que 
presenta por defecto el modelo. Se ingresaron los datos para los dos años que abarca un ciclo del cultivo de arroz y 
luego se procedió a la simulación. 

Los resultados de la simulación fueron comparados con datos de emisión de CH4 medidos durante la campaña 
2006-2007, y para el mismo período simulado. De esta manera se obtuvo un set de datos apareados con los que se 
validó el modelo mediante una regresión lineal simple. La validación con datos experimentales ha sido esencial 
para poder usar el modelo de manera confiable. En este trabajo, los datos medidos a campo y los modelados, si bien 
fueron diferentes en valores absolutos (Figura 1), presentaron una relación positiva directa (R2= 0,8747; y= 1,4804x 
+ 4,7076). La relación lineal positiva entre las mediciones experimentales y las predichas por el modelo, otorgan la 
tranquilidad y confianza en que el modelo simula correctamente los procesos subyacentes, en este caso la emisión 
de CH4 para cada una de las combinaciones de manejo en el cultivo de arroz. La fuerte relación directa y positiva 
entre los datos simulados y medidos a campo en este trabajo coinciden con los resultados anteriormente obtenidos 
en China, India y los Estados Unidos (Babu et al. 2005). 

 



 

Figura 1. Correlación entre las emisiones de CH4 medidas en lotes experimentales de la EEA Corrientes (Maciel et al. 2008) y 
las emisiones predichas usando DNDC (Méndez y Kurtz 2009). 

 

Inventario regional de emisiones de metano 

A escala regional, se realizaron los cálculos provinciales de acuerdo a las estadísticas de superficie cultivada con 
arroz para la campaña 2012/2013 (ACPA-BCER 2013). Para determinar las emisiones totales de CH4 generadas 
por las diferentes regiones productoras también se utilizó el modelo de simulación DNDC. Se consideraron las  
regiones Paraná Medio, Paraná Sur, Costa del Río Uruguay y Centro Sur (Figura 2). Para facilitar el ingreso de 
datos al modelo se consideró el manejo más frecuente realizado en cada región productora, de acuerdo a la 
información proporcionada por especialistas calificados de la Asociación Correntina de Plantadores de Arroz 
(ACPA). 



 

Figura 2. Distribución geográfica de arroceras en Corrientes en las cuatro zonas productoras de la Provincia (Fuente: ACPA-
BCER 2013. Mapa de elaboración propia). 

 

Cuando se simuló la emisión de CH4 para cada una de las cuatro zonas productoras de la Provincia, se consideraron 
las características climáticas y generales de suelo. Los resultados indicaron que las emisiones totales de metano (Tn 
C-CH4 año-1), fueron mucho menores en la zona productora Centro Sur, aportando solo el 5% de las emisiones 
totales en la provincia, si bien representa la mayor aérea sembrada de la Provincia. Las zonas Costa Río Uruguay, 
Paraná Medio y Paraná Sur aportan el 31, 29 y 35 %, respectivamente (Tabla 1). 

 

Tabla 1. Emisiones de CH4 según regiones productoras de arroz en Corrientes. 

Región productora Superficie cultivada 
2012/2013 (ha) 

Emisión de CH4 (Kg C-
CH4 ha-1año-1) 

Emisión total de la región 
(Tn C-CH4 año-1) 

Aporte de emisión de CH4 
por región (%) 

Paraná Medio 15.983 118 1.881 29 

Paraná Sur 18.853 118 2.219 35 

Centro Sur 43.077 8 328 5 
Costa Río 
Uruguay 18.487 106 1.964 31 

Total Corrientes 94.400 350 6.392 100 

 

Es de destacar que, la región Centro Sur, es la zona productora por excelencia, donde los rendimientos son mayores 
debido a que las condiciones climáticas y de suelo son las más favorables en la Provincia (mayor amplitud térmica, 
menor cantidad de días nublados, suelos fértiles, entre otros). Además, las condiciones tecnológicas han sido 
históricamente más desarrolladas por tradición productiva. 



Por otro lado, las emisiones de CH4 también fueron menores que en las otras zonas debido a que el tipo de suelo 
predominante posee mayores contenidos de arcilla, menos arena y son suelos en general poco ácidos (Escobar et al. 
1996). La mayor emisión de CH4 observada en las zonas de menores rendimientos, es debido a la menor 
translocación de C a los granos, por lo que el exceso de C no asignado a los granos de arroz, queda disponible en el 
suelo a disposición de las bacterias metanogénicas (Denier van der Gon et al. 2002). La conjunción de estos 
factores sumó a que esta región de la Provincia se distinga notablemente por su bajo aporte de emisión de CH4. 

 

Análisis de sensibilidad para diferentes manejos de cultivo 

Consistió en comprobar el verdadero funcionamiento y utilidad del modelo. Se consideraron las variables que 
tienen mayor efecto sobre las emisiones, según la combinación de las principales prácticas de manejo en la 
Provincia de Corrientes (Tabla 2). De acuerdo a la combinación de estas diferentes variables se modelaron 
finalmente 271 manejos diferentes, de los cuales 15 correspondieron a combinaciones para labranza reducida (SD)  
y el resto para labranza convencional (LCO). El objetivo fue encontrar aquellas combinaciones de manejo que 
signifiquen no solamente una disminución en las emisiones de CH4 en particular, sino también de las emisiones de 
GEI en general, pero sin afectar sustancialmente los rendimientos del cultivo. 

 

Tabla 2. Prácticas de manejo del cultivo de arroz consideradas para modelar las emisiones de GEI. 

Sistema de 
cultivo 

Fecha de siembra Fecha de inicio 
del riego 

Lámina de riego 
(cm) 

Fertilización 
UREA (kg ha-1) 

Fertilización  
N-P-K (kg ha-1) 

Desecamiento Textura del 
suelo 

Labranza 
convencional 

y siembra 
directa 

Temprana, 
óptima 

intermedia y 
óptima tardía 

Temprano, 
intermedio y 

tardío 
10 y 5 100 100 y 150 

Con 
desecamiento y 

sin 
desecamiento 

Franco 
arcilloso y 

franco 
arenoso 

 

Descripción de los manejos modelados 

Se modelaron dos tipos de labranza, la LCO, que consiste en pasar una rastra de discos, niveladora y posterior  
confección de las taipas (las taipas son lomos de unos 30 a 40 cm que se construyen siguiendo líneas de nivel, a 
modo de pequeños diques, con el fin de mantener una lámina de agua homogénea dentro del lote de arroz), y la SD, 
que consiste en que el rastrojo de la campaña anterior es dejado en pié y no se realizan labores adicionales, más que 
el arreglo de las taipas. Se consideró la fertilización de base con 100 y 150 kg ha-1 de 5:30:20 (NPK) antes de la 
siembra, y 100 kg ha-1 de urea en pre-riego. La lámina de agua de riego se modeló para 5 y 10 cm, en forma 
permanente. También se consideró la práctica de desecamiento del lote durante un período de 10 días a los 40 días 
de la emergencia del cultivo. El desecamiento es muy usado en la provincia para prevenir el llamado “vaneo 
fisiológico” o también denominado “pico de loro” (RRNN 2008) del que se desconocen sus causas reales, pero que 
se previene realizando el desecamiento del lote de la forma mencionada. La práctica de desecamiento de la arrocera 
es recomendada para aquellas zonas donde este fenómeno reduce notablemente los rendimientos del cultivo ya que 
produce malformación de granos y espiguillas vanas, se evita desecando el lote por unos 10 días luego de la 
primera inundación. Para la siembra se consideraron tres fechas: temprana, óptima intermedia y óptima tardía 
(24/09, 03/10 y 13/10, respectivamente). Se consideraron tres combinaciones de inicio de riego: temprano, 
intermedio óptimo y tardío óptimo (7, 14 y 21 días luego de la siembra, respectivamente). En todos los casos se 
consideraron los rendimientos expresados en kg de C ha-1, considerando que en el grano de arroz hay 32 % de C 
(porcentaje medido en el Laboratorio de Suelos, Aguas y Vegetales de la EEA Corrientes INTA con 
Autoanalizador LECO). 

Luego de cargar los datos en el modelo y una vez obtenidos los resultados, se compararon los rendimientos y las 
emisiones simuladas. Se observa claramente que existe un grupo de combinaciones de manejo que reúnen los 
mejores rendimientos de cultivo, asociados a bajas emisiones de CH4, otras combinaciones con buenos 
rendimientos pero con emisiones elevadas de CH4, y finalmente un grupo más disperso de manejos que, si bien 
presentan bajas emisiones de CH4, los rendimientos son en general bajos (Figura 3). Por lo tanto la evidencia indica 
que hay diversas opciones y combinaciones de manejos alternativos que permitirían reducir las emisiones a la vez 
que se logran altos rendimientos. 



 

Figura 3. Comparación de las emisiones simuladas de CH4 y los rendimientos simulados de arroz. 

 

En este sentido, los rendimientos simulados por el DNDC mostraron una variación entre un mínimo de 857 y un 
máximo de 1773 kg de C ha-1. Considerando que  en el grano de arroz hay 32% de C, equivale a un rendimiento de 
2,7 y 5,6 Tn ha-1 de arroz con cáscara, respectivamente. Es indudable la validez que posee el modelo DNDC para 
predecir rendimientos. Si se tiene en cuenta que Corrientes posee los rendimientos de arroz más altos de la 
Argentina, con el promedio provincial para las variedades largo - fino de 6,7 Tn ha-1 (ACPA-BCER 2013), los 
valores predichos si bien distan en valores absolutos del promedio real, no están excesivamente alejados.  

En particular, las menores emisiones se logran con manejo de labranza convencional, fechas de siembras óptimas 
tardías, inicio del riego a los 10 días de la siembra, con lámina de agua de riego de 10 cm, fertilizaciones 
adecuadas, con 10 días de desecamiento de los suelos y sobre suelos franco-arcillosos (manejo 254). En el otro 
extremo, las mayores emisiones se esperarían en los planteos de manejo bajo labranza convencional, siembra e 
inicio de riego tempranos, lámina de agua de riego de 10 cm, con fertilizaciones adecuadas, sin desecamiento del 
suelo durante el ciclo del cultivo, sobre suelos franco-arcillosos (manejo 24). En el sistema de manejo SD, la 
combinación de variables de manejo que sin afectar los rendimientos reporta menor emisión de CH4, es aquella que 
combina fechas de siembras tempranas, inicio del riego a los 7 días de la siembra, lámina de agua de riego de 10 
cm, fertilizaciones adecuadas, con 10 días de desecamiento de los suelos y sobre suelos con textura franco-arcillosa 
(manejo 318). Mientras que el que más emite, al igual que para labranza convencional, es aquel que combina 
siembra e inicio de riego tempranos, lámina de agua de riego de 10 cm, fertilizaciones adecuadas y sin 
desecamiento del suelo durante el ciclo del cultivo, sobre suelos franco-arenosos (manejo 319). 

Las mayores emisiones están asociadas a ciclos de duración del cultivo más largos (siembras tempranas) que no 
incluyeron la opción de desecamiento de los lotes. Por lo tanto, la combinación de las opciones de manejo 
actualmente recomendadas, producen los rendimientos más elevados y por el otro lado, desde el punto de vista 
ambiental, las menores emisiones de CH4. Ha quedado demostrado que al optar por los manejos frecuentemente 
recomendados por el INTA, tanto bajo labranza convencional como bajo siembra directa, se evita de emitir una 
cantidad considerable de CH4 a la atmósfera (Tabla 3). 

 

Tabla 3. Emisiones de CH4 y rendimientos simulados según las combinaciones de manejo. 

Manejo Tipo de 
siembra 

Fecha de 
siembra 

Inicio 
de 

riego 

Lámina 
de agua 
(cm) 

UREA 
(kg) 

NPK 
(kg) 

Desecamiento 
(días) 

Textura 
del suelo 

Rendimientos (kg 
C ha-1) 

Emisión 
(kg C-CH4 
ha-1 año-1) 

M254 LCO 3 2 10 150 150 10 F-Arc 1.678 2,9 
M24 LCO 1 1 10 100 150 0 F-Arc 1.518 658,0 
M318 SD 1 1 10 150 150 10 F-Arc 1.641 17,1 
M319 SD 1 1 10 150 150 0 F-Ar 1.705 489,1 
M194 LCO 3 3 5 100 100 10 F-Arc 1.658 27,2 



M31 LCO 1 1 10 150 150 0 F-Ar 1.641 15,0 
 

Sin embargo, el desecamiento de los lotes para prevenir el vaneo fisiológico produce un efecto adverso ya que 
produce liberación de emisiones de N2O (Giltrap et al. 2010), con un potencial de calentamiento superior al del 
CH4. 

En general, los resultados obtenidos en este trabajo, muestran que las mayores emisiones de CH4 se obtienen en 
lotes sin desecamiento (emisiones mayores a 628 kg C-CH4 ha-1 año-1). Sin embargo, el desecamiento no siempre 
reduce las emisiones de CH4, ya que también las menores emisiones se dieron cuando se modelaron las opciones 
con desecamiento de los lotes. Como ejemplo el manejo 31, con siembras tempranas, fertilización óptima, etc. 
produce emisiones menores a 15 kg C-CH4 ha-1 año-1 (Tabla 3). 

Con respecto a la altura de la lámina de agua, el modelo muestra que con 5 cm de altura se obtienen en general 
menores rendimientos que con 10 cm. La mejor opción estaría dada por un manejo similar al que obtiene las 
menores emisiones (manejo 254), pero con una emisión de CH4 de aproximadamente 10 veces más y un 
rendimiento similar (manejo 194). Sin embargo, esta práctica no  siempre se justificaría ya que requiere de una 
excelente nivelación, que es costosa y difícil de lograr (Tabla 3). 

Del total de 322 manejos simulados, 75 emiten menos de 12,4 kg de C-CH4 (ha-1 año-1). De ellos, solamente 8 sobre 
suelos franco-arcillosos, mientras que de los 161 manejos restantes, con más de 12,4 g C-CH4 ha-1 año-1 de emisión, 
solo 6 sobre suelos de textura tipo franco-arenosa.  En este sentido, la emisión de CH4 fue sensible a la textura del 
suelo, mostrando que los manejos sobre suelos franco-arenosos presentan mayores emisiones que aquellos sobre 
suelos franco-arcillosos. Estos resultados son coincidentes con lo reportado por Babu et al. (2005), quienes 
encontraron que las emisiones decrecían a medida que se incrementaba el contendido de arcilla del suelo. 

 

Conclusiones finales 

El modelo de simulación DNDC ha sido probado por primera vez para calcular las emisiones de CH4 por el cultivo 
de arroz en la provincia de Corrientes y hasta la fecha no existían referencias de su uso en la Argentina. En este 
trabajo, en una primera instancia se validó el modelo de simulación DNDC para los dos sistemas de cultivo de 
arroz preponderantes en la Provincia de Corrientes, utilizando datos de campo y trabajo de gabinete. 

Los productores arroceros cuentan ahora con una herramienta validada que les permitirá evaluar su contribución 
individual al calentamiento global y les permitirá realizar, o combinar, las opciones de manejo más apropiadas para 
minimizarlo. Conocer el aporte individual de cualquier GEI, le permite al productor optar por aquellas opciones 
ambientalmente más amigables, transformándose así en una herramienta de diferenciación de la producción 
primaria de arroz. 

La relación observada entre la mayor emisión regional de CH4 en las áreas de menores rendimientos por hectárea y 
viceversa, proporciona los fundamentos necesarios para mitigar las emisiones de CH4, al mismo tiempo que se 
apunta a optimizar la productividad de los lotes. En este sentido, la oferta tecnológica del sistema de manejo de alto 
rendimiento de arroz (MARAS), propuesto en forma conjunta por el INTA y la ACPA, suponen un camino 
adecuado, ya que combina el mayor beneficio tanto en el aspecto productivo  como en el ambiental. 

Por el otro lado, el inventario regional de emisión de CH4 ha permitido una mejor aproximación de la estimación de 
las contribuciones locales de emisión, como aporte sustancial a los inventarios nacionales de emisión de GEI. En el 
futuro se puede también evaluar las modificaciones en las emisiones esperadas, no solo por los cambios en el 
manejo del cultivo, sino también frente a posibles variaciones climáticas. 

 

Agradecimientos 

Este trabajo fue financiando conjuntamente entre los proyectos nacionales y regionales del INTA (PNECO 1302 y 
PRCORRI 430031). EL trabajo fue parcialmente realizado gracias a una beca de práctica profesional otorgada por 
el INTA a la Ing. Agr. Mabel Soledad Méndez quien colaboró activamente para la realización de este trabajo. 



Bibliografía 
ACPA-BCER. 2013. Asociación Correntina de Plantadores de Arroz-Bolsa de Cereales de Entre Ríos . Memoria descriptiva. Relevamiento 

arrocero nacional. Informa de campaña 2012-13. Fin de cosecha. Corrientes. 9 pp. 
Babu, YJ; C, Li; S, Frolking; DR, Nayak; A, Datta & TK, Adhya. 2005. Modelling of methane emissions from rice-based production systems 

in India with the denitrification and decomposition model: field validation and sensitivity analysis. Current Science 89, 1904–1912. 
Denier van der Gon, HAC; MJ, Kropff; N, van Breemen; R, Wassmann; RS, Lantin; E, Aduna; TM, Corton & HH, van Laar. 2002. 

Optimizing grain yields reduces CH4 emissions from rice paddy fields. PNAS. Vol. 99, no. 19 12021–12024. 
Ding, A & M, Wang. 1996. A model for methane emission from rice field and its application in southern China, Advances in Atmospheric 

Sciences. 13, 159 - 168. 
DNDC Model. 2007. http://www.dndc.sr.unh.edu/Models.html. Último acceso 25 de junio de 2009. 
Empresa Brasileña de Investigación Agropecuaria. EMBRAPA. Ministerio de Ciencia y Tecnología. 2002. Primer inventario brasileño de 

emisiones antrópicas de gases de efecto invernadero. Informes de referencia. Emisiones de metano del cultivo de arroz. 
Escobar, E; HD, Ligier; R, Melgar; HR, Matteio & O, Vallejos. 1996. Mapa de suelos de la provincia de Corrientes escala 1:500.000. 329 pp. 
Giltrap, DN; C, Li & S, Saggar. 2010. DNDC: A process-based model of greenhouse gas fluxes from agricultural soils. Agriculture, 

Ecosystems and Environment. 136. 292–300. doi:10.1016/j.agee.2009.06.014. 
Global Methane Initiative. 2011. Emisiones Mundiales de Metano y Oportunidades de Atenuación. 

https://www.globalmethane.org/documents/analysis_fs_spa.pdf. Último acceso 23 de septiembre de 2013. 
Hilbert, J. 2010. PNE Exposición mundial de proyectos metano para los mercados Nueva Delhi India Informe final CO 1302 y PRCORRI 

430031). N° Doc. IIR-BC-INF-1-10. 04/05/2010. 
Huang, Y; RL Sass & FM, Fisher Jr. 1998. A semi-empirical model of methane emission from flooded rice paddy soils. Global Change 

Biology. 4:247-268. 
ICAA. 2009. Resolución 167/09 del 11 de marzo. Instrumento para la propuesta, desarrollo, implementación y aplicación del Plan de Gestión 

Ambiental en la producción arrocera en el marco de los Estudios de Impacto Ambiental (EsIA). 
INTA-ACPA. 2008. Guía de buenas prácticas agrícolas (GBPA) para el cultivo de arroz en Corrientes. Publicación Técnica. Serie 1: 9. 13 

ISSN 1852 0618. Corrientes. 93 pp. 
IPCC. 2000. Orientación del IPCC sobre las buenas prácticas y la gestión de la incertidumbre en los inventarios nacionales de fases de efecto 

invernadero. Capítulo 4, Agricultura. http://www.ipcc-nggip.iges.or.jp/public/gp/spanish/4_Agriculture_ES.pdf 
Último acceso 04 de diciembre de 2013. 
IPCC, 2001. Climate Change 2001. Sintesis Report. WMO-UNEP. 
IPCC. 2007. Climate Change 2007: The Physical Science Basis. En: Contribution of Working Group I to the Fourth Assessment Report of 

the IPCC, Eds. S. Solomon, D. Qin, M; Manning, Z; Chen, M; Marquis, KB; Averyt, M; Tignor, HL; Miller. Cambridge 
University Press, Cambridge, UK and New York, USA. 996 pp. 

Li, C; S, Frolking; X, Xiao; B, Moore; S, Boles; J, Qiu; Y, Huang; W, Salas & R, Sass. 2005. Modeling impacts of farming management 
alternatives on CO2, CH4, and N2O emissions: A case study for water management of rice agriculture of China, Global 
Biogeochem. Cycles, 19, GB3010, doi:10.1029/2004GB002341. 

Ligier, HD. 1999. Aptitud de tierras para arroz bajo riego en Corrientes. EEA INTA Corrientes, Recursos Naturales. Publicación Técnica: 12 
mapas, 38 pp. 

Maciel, S; MC, Sanabria; JM, Romero; L, Nelly & HD, Ligier. 2008. Estudio exploratorio de la emisión de metano del cultivo de arroz. 
Resumen enviado al V Congreso Iberoamericano de física y química ambiental. Mar del Plata. 

Maciel, S; AR, Marin & AF, Kraemer. 2011. Determinación de las emisiones de metano en el cultivo de arroz. Aportes al desarrollo 
sustentable. Ediciones INTA. Serie técnica 1. ISSN 1853-6891. 

Mendez, MS & DB, Kurtz. 2009. Estimación de emisión de gases de efecto invernadero en el cultivo de arroz. Resumen enviado a la XX 
Reunión de Comunicaciones Científicas y Técnicas. Facultad de Ciencias Agrarias - UNNE.  

Naciones Unidas. 2008. Objetivos de desarrollo del Milenio. Informe 2008. New York. 
http://www.un.org/spanish/millenniumgoals/pdf/MDG_Report_2008_SPANISH.pdf. 

Último acceso 22 de junio de 2009. 
Neue, H. 1993. Methane emission from rice fields: Wetland rice fields may make a major contribution to global warming. BioScience 43 (7): 

466-73. 
Pathak, H; C, Li & R. Wassmann. 2005. Greenhouse gas emissions from Indian rice fields: calibration and upscaling using the DNDC model. 

Biogeosciences. European Geosciences Union 1, 1–11. 
Pathak, H & R, Wassmann. 2007. Introducing greenhouse gas mitigation as a development objective in rice-based agriculture: I. Generation 

of technical coefficients. Agricultural Systems 94, 807–825. 
RRNN, 2008. Guía de buenas prácticas agrícolas para el cultivo de arroz en Corrientes. INTA – ACPA. Serie nro. 1. ISSN 1852-0928. 104 

pp. 
Secretaría de Ambiente y Desarrollo Sustentable. 2013. Emisiones totales de GEI por sector. 

http://www.ambiente.gov.ar/archivos/web/Indicadores/image/SIDSA%202013/37-ch.jpg. Último acceso 23 de septiembre de 2013. 
Smith, WN; BB Grant; RL, Desjardins; D, Worth; C, Li; SH, Boles & EC, Huffman. 2010. A tool to link agricultural activity data with the 

DNDC model to estimate GHG emission factors in Canada. Agriculture, Ecosystems and Environment. 136. 301–309. 
doi:10.1016/j.agee.2009.12.008. 

 

http://www.dndc.sr.unh.edu/Models.html
https://www.globalmethane.org/documents/analysis_fs_spa.pdf
http://www.ipcc-nggip.iges.or.jp/public/gp/spanish/4_Agriculture_ES.pdf
http://www.un.org/spanish/millenniumgoals/pdf/MDG_Report_2008_SPANISH.pdf
http://www.ambiente.gov.ar/archivos/web/Indicadores/image/SIDSA%202013/37-ch.jpg


Capítulo 15 

Las emisiones antropogénicas de CO2 aumentan la susceptibilidad de los cultivos al ataque 

de insectos 

 

Jorge A. Zavala 

 

Cátedra de Bioquímica/INBA, Facultad de Agronomía, UBA-CONICET. Email: zavala@agro.uba.ar. 

 

Introducción 

Las actividades humanas que producen emisiones de gases invernadero, como el dióxido de carbono (CO2), 
contribuyen al cambio climático (IPCC 2007). Si se mantienen las tasas de emisiones de CO2 actuales de 381 µmol-

1, para el 2050 alcanzará 550 µmol-1 (Prather et al. 2001). Como responderán los cultivos frente al aumento del CO2 
ambiental, y como se verá afectada la interacción de los cultivos con los insectos plaga es incierto (Muller 2013; 
Zavala et. 2013). Los cambios en la concentración ambiental de CO2 afectan fundamentalmente a las plantas de 
metabolismo C3 (Leakey et al. 2009). Sin embargo, los cambios fisiológicos en las plantas también afectan las 
interacciones de estas con los insectos herbívoros (DeLucia et al. 2008). Aunque se ha avanzado en el estudio y 
entendimiento del efecto de los altos niveles de CO2 sobre las interacciones planta-insecto, son muchos los aspectos 
que se desconocen sobre la fisiología del mecanismo de respuesta de las plantas frente al daño producido por el 
ataque de insectos (Zavala et al. 2013; DeLucia et al. 2012).  

En valor práctico del entendimiento de las respuestas fisiológicas de las plantas al daño producido por insectos en 
ambientes con altos niveles de CO2 es variado. En el corto plazo, reducir la incertidumbre sobre las respuestas 
fisiológicas de las plantas al ataque de insectos con altos niveles de CO2 atmosférico, podría ayudar a predecir el 
impacto del cambio climático sobre el daño de los insectos plaga a los cultivos. Además, entender como las plantas 
distribuyen los fotoasimilados para la producción de metabolitos secundarios en ambientes con altos niveles de CO2 
permitiría prevenir su posible interferencia sobre las defensas de los cultivos transgénicos. Desde el punto de vista 
ecológico, entender los cambios fisiológicos que producen las plantas para ajustarse al cambio climático daría 
información para un manejo estable de los agroecosistemas. En el presente capítulo se discute el conocimiento 
actual sobre los mecanismos que controlan las respuestas defensivas de las plantas frente al ataque de insectos en 
ambientes con CO2 ambiental elevado.  

 

Respuestas ecofisiológicas de las plantas a altos niveles de CO2 ambiental 

El aumento del CO2 asociado al cambio global tiene dos efectos fisiológicos en las plantas con consecuencias sobre 
la herbivoría de insectos: la fotosíntesis y la conductividad estomática. Los mecanismos por los cuales altos niveles 
de CO2 aumentan la fotosíntesis son bien conocidos. El aumento de la concentración de CO2 ambiental de ~ 360 a 
560 µmol-1 estimula la actividad carboxilasa y reduce de la actividad oxigenasa de la enzima encargada de asimilar 
el CO2 (ribulosa-1, 5-bifosfato carboxilasa oxigeneas; RuBisCO) en las plantas C3, aumentando la captación de 
CO2 más del 20 %  y la producción de biomasa de las plantas (Ainsworth et al. 2002; Long et al. 2004). El efecto 
del aumento de la fotosíntesis sobre la herbivoría de insectos ha sido estudiado previamente (Lindroth 2010; 
Zvereva & Kozlov 2006). Las conclusiones que emergen de estos trabajos es que las respuestas del metabolismo 
primario a los altos niveles de CO2 ambiental son predecibles, mientras que las respuestas del metabolismo 
secundario,  como la producción compuestos aleloquímicos o volátiles orgánicos, es altamente variable.  

 

Cambios químicos en las hojas 

La estimulación de la fotosíntesis producida por altos niveles de CO2 ambiental, invariablemente aumenta la 
acumulación de hidratos de carbono no estructurales (almidón y azucares solubles).  Las concentraciones de 
almidón pueden aumentar más del 40 % (Stiling & Cornelissen 2007). Debido a que parte de los hidratos de 
carbono son invertidos en las paredes celulares, ambientes con altos niveles de CO2 disminuyen el área foliar 
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específica (la relación entre el área foliar y el área por unidad de masa) (Ainsworth et al. 2002; Stiling & 
Cornelissen 2007). Tanto el aumento del contenido de hidratos de carbono, como la disminución del área foliar 
específica, diluyen la concentración de nitrógeno (N) en las hojas. La reducción de la concentración de N puede 
exceder el 14% y ocurre en un amplio rango de especies, mientras las plantas C3 son más susceptibles a las 
variaciones de N producidas por los altos niveles de CO2 que las C4, en las especies fijadoras de N la respuesta es 
muy baja (Ainsworth et al. 2002; Robinson et al. 2012; Stiling & Cornelissen 2007). Debido a que el contenido de 
N se debe fundamentalmente a la RuBisCO y esta funciona más eficientemente con alto CO2, se produce una 
disminución de la concentración de la enzima y el exceso de N es utilizado para otras funciones (Seneweera et al. 
2011). El resultado del aumento de los hidratos de carbono y disminución del contenido de N en los tejidos 
vegetales genera un aumento en la relación C/N de las plantas, que en muchos casos es acompañado por una 
disminución en el contenido hídrico de las hojas, lo cual reduce el contenido nutricional de las hojas para los 
insectos herbívoros.  

Los cambios químicos producidos en el metabolismo primario en los tejidos vegetales por ambientes con altos 
niveles de CO2, son acompañados por cambios en el metabolismo secundario. Los cambios en la producción de 
metabolitos secundarios tienen importantes efectos sobre los insectos herbívoros debido a la función defensiva de 
estos. En general, los compuestos fenólicos y los terpenoides tienen una respuesta predecible en plantas que crecen 
con altos niveles de CO2 ambiental. 

Los compuestos fenólicos se forman a partir de la fenilalanina vía el paso metabólico del shikímico y es regulado 
por la enzima amonio liasa (Vogt 2010).  Este grupo de metabolitos secundarios conforma una gran variedad de 
compuestos con diferente función biológica en las plantas, como protección contra la radiación solar UV y defensa 
contra herbívoros (Ballaré 2011).  En general, son pocos los estudios que han reportado resultados sobre los efectos 
de altos niveles de CO2 ambiental sobre compuestos fenólicos específicos. Estos estudios en general sólo reportan 
cambios en los contenidos de taninos, algunos flavonoides o simplemente fenoles totales. Recientemente, un meta-
análisis sugiere que altos niveles de CO2 ambiental aumentan el contenido foliar de compuestos fenólicos totales en 
un 19%, los taninos condensados en un 22%, y los flavonoides en un 27% (Robinson et al. 2012).  Los taninos en 
general están presentes en altas concentraciones en las plantas, y estos se unen covalentemente a las proteínas 
solubles en el intestino de los insectos, disminuyendo el valor nutritivo de las hojas. Algunos compuestos fenólicos 
tienen función defensiva contra el ataque de insectos herbívoros, reduciendo el consumo foliar (Haukioja et al. 
2002), y también, el crecimiento y supervivencia de los insectos (Haviola et al. 2007; Karowe 1989). Sin embargo, 
otras compuestos fenólicos, como los algunos flavonoides, son antioxidantes y favorecen a los herbívoros que los 
consumen debido a que estimulan su alimentación y promueven el crecimiento (Orr & Sohal 1994; Ruuhola et al. 
2001). 

Altos niveles ambientales de CO2 aumentan la concentración de los flavonoides antioxidantes, quercetina, 
kaempferol y festina en hojas y rizomas de jengibre (Zingiber officinale), aumentando el poder antioxidante de la 
planta (Ghasemzadeh et al. 2010). En cultivos de soja (Glycine max L.), altos niveles de  CO2 ambiental 
aumentaron la relación quercetina/kaempferol, pero disminuyeron el contenido de genisteina (O´Neil et al. 2011). 
Mientras que la genisteina es una importante defensa contra herbívoros en soja (Piubelli et al. 2005), la quercetina 
es un potente antioxidante que actúa contra las especias reactivas de oxigeno (ROS) (Bednarek et al. 2003; Behmer 
2009). 

Por otro lado, aunque se ha informado que el contenido de terpenoides también aumentó en los tejidos de 17 
especies vegetales debido al aumento de CO2 ambiental (Peñuelas et al. 1997), un reciente meta-análisis indica que 
elevadas concentraciones de CO2 disminuyen el contenido de terpenoides un 13% (Robinson et al. 2012). Los 
terpenos son sintetizados por el paso metabólico del mevalonato, que tiende a ser inhibido en plantas que crecen en 
ambientes con altos niveles de CO2 (Lindroth 2010). Una importante defensa de las plantas contra herbívoros son 
los triterpenos cardenólidos debido a que estas toxinas esteroidales inhiben la relación Na+/K+-ATPasa, que es 
fundamental para mantener el potencial de las membranas animales. Altos niveles de CO2 ambiental disminuyeron 
el contenido de cardenólidos en los tejidos vegetales de 5 genotipos de asclepia (Asclepias syrica) (Vanette & 
Hunter 2011).  

Las respuestas de los compuestos nitrogenados a los altos niveles de CO2 ambiental son más difíciles de predecir. 
Los glucosinolatos, metabolitos secundarios típicos de las Brasicaceas, pueden aumentar o disminuir en plantas 
cultivadas con altos niveles de CO2 ambiental (Bidart-Bouzat & Imeh-Nathaniel 2008; Karowe et al. 1997). Los 
glucosinolatos alifáticos y metil-sulfiniil-alkalil y glucoiberina aumentaron en Arabidopsis thaliana y Brocoli 
(Brassica oleracea) (Bidart-Bouzat et al. 2005; Schonhof et al. 2007). En contraste con estos resultados, los 
glucosinolatos indol disminuyeron en condiciones de alto CO2 ambiental debido a una disminución de 
glucobrassicina y 4-metoxy-glucobrassicina (Schonhof et al. 2007).   



Las plantas emiten compuestos volátiles orgánicos, como los terpenos o isoprenos, que sirven como defensas 
indirectas contra el ataque de herbívoros debido a que atraen sus enemigos naturales (Kesselmeir & Staudt 1999; 
Laothawornkitkul et al. 2009). Aunque es poco lo que se ha estudiado sobre el efecto de los altos niveles de CO2 
sobre la emisión de volátiles, trabajos recientes muestran que los volátiles aumentan en plantas cultivadas con alto 
CO2 ambiental (Loreto et al. 2001).   

 

La conductividad estomática y la herbivoría 

Uno de los efectos menos considerados sobre las consecuencias de los altos niveles ambientales de CO2 en la 
interacción de las plantas con los insectos herbívoros es la conductividad estomática. Altos concentraciones de CO2 
ambiental reducen la conductividad estomática, ya sea disminuyendo el número de estomas en las hojas en 
desarrollo (Bettarini et al. 1998; Franks & Beerling 2009) o bien, cerrando los estomas (Ainsworth & Rogers 
2007). La reducción en la conductividad estomática aumenta la temperatura foliar. En maíz cultivado con 750 µl 
litro-1 de CO2, la evapotranspiración del canopeo fue reducida un 22% y la temperatura de las hojas aumento 1°C, 
comparado con el cultivo que creció en un ambiente con 370 µl litro-1 de CO2 (Kim et al. 2006).  

Debido a que los ectotermos como los insectos tienen su metabolismo muy ligado a la temperatura ambiental, 
pequeños cambios en las hojas producidos por altos niveles de CO2 ambiental pueden afectar el consumo de los 
insectos herbívoros. Un aumento de 3°C de la temperatura foliar aumentó el consumo de larvas de Manduca sexta 
L. y de adultos de Popillia japónica N. en un 50% (Kingsolver 2000; Niziolek et al. 2012). Aunque numeroso 
estudios han demostrado que altos niveles de CO2 ambiental aumentan la tasa de alimentación y de crecimiento de 
pulgones (Awmack et al. 1997; Li et al. 2011), las respuesta de los insectos masticadores es variable (Himanen et 
al. 2008; Newman et al. 2003). Los pulgones son particularmente sensibles a los cambios de temperatura (Hulle et 
al. 2010), y al efecto indirecto de los altos niveles de CO2 ambiental sobre la temperatura de las hojas. 

Hasta el momento sólo existe un trabajo que investigó el efecto indirecto de los altos niveles de CO2 ambiental 
sobre los pulgones a través de cambios en la temperatura foliar  (O´Neill et al. 2011).  En condiciones de campo, la 
población de pulgones creció el doble en soja cultivada en una atmosfera de altos niveles de CO2, en comparación 
con la que creció con CO2 ambiental (Dermody et al. 2008). Además, la temperatura de las hojas de la soja 
cultivada con altos niveles de CO2 era en promedio 0.2°C, y hasta 3°C, mayor que en aquellas plantas cultivadas 
con CO2 ambiental (Bernacchi et al. 2007; Dermondy et al. 2008). Experimentos con soja cultivada en condiciones 
controladas demostraron que el efecto de los altos niveles de CO2 sobre el crecimiento de la población de pulgones 
puede ser eliminado disminuyendo la temperatura foliar (O’Neil et al. 2011).  

 

Mecanismos bioquímicos y moleculares que regulan las respuestas de la planta frente al 

ataque de insectos. 

La falta de un modelo conceptual que explique las interacciones entre plantas e insectos en ambientes con altos 
niveles de CO2 es un desafío que requiere conectar el metabolismo primario con el secundario. Debido a que existe 
una correlación entre la relación C/N de los tejidos foliares y la producción de metabolitos secundarios, se han 
propuesto varias hipótesis para explicar las relaciones entre el metabolismo primario y secundario frente a cambios 
ambientales. Unos de los modelos que más se han utilizado son el de la hipótesis del balance carbono-nutrientes o 
la hipótesis de los recursos disponibles (Bryant et al. 1983; Coley et al. 1985). Aunque ambas hipótesis son 
conceptualmente atractivas y en algunos casos consistentes con los cambios observados en las defensas químicas 
asociadas con altos niveles de CO2 ambiental (Koricheva et al. 1998), estas hipótesis no consideran la regulación 
génica o metabólica de los recursos dentro de la planta (Berenbaum 1995; Hamilton et al. 2001). El entendimiento 
de cómo los altos niveles de CO2 ambiental regulan la producción de los compuestos aleloquímicos requiere un 
conocimiento profundo de la coordinación entre el metabolismo primario y secundario. Nuevo estudios sobre las 
respuestas hormonales frente al ataque de insectos en plantas cultivadas con altos niveles de CO2 ambiental están 
empezando a explicar los mecanismos que generan las variaciones en la producción de aleloquímicos. 

Las plantas dañadas por herbívoros inducen hormonas específicas que regulan las respuestas bioquímicas y 
fisiológicas (Ballaré 2011; Howe & Jander 2008; Wu & Baldwin 2010). Estudios pioneros de los efectos de los 
altos niveles de CO2 sobre la producción de aleloquímicos en la interacción de los insectos herbívoros con las 
plantas demuestran que las fitohormonas son las responsables de los cambios identificados (Zavala et al. 2008). 

Respuestas celulares tempranas al daño por insectos 



Debido a que las defensas de las plantas son costosas en términos de producción de semillas o rendimiento para los 
cultivos, sus defensas sólo se inducen frente al ataque de insectos (Zavala et al. 2004, Zavala & Baldwin 2004). Las 
plantas pueden diferenciar el daño mecánico del producido por los herbívoros debido a que estas detectan la saliva 
de los insectos con receptores específicos (Halitschke et al. 2001; Pohnert et al. 1999; Spiteller & Boland 2003; 
Spitteler et al. 2004). Una de las primeras respuestas de las plantas frente al ataque de insectos es la activación de 
las cascadas de respuesta de las proteínas mitogenas kinasas (MAPK) (Wu et al. 2007). Aplicaciones de 
secreciones orales de larvas de Manduca sexta sobre hojas dañadas de Nicotiana attenuata y tomate (Solanum 
licopersicum) indujeron la transcripción y activación de MAPKs, que regulan la expresión de varios genes de 
defensa (Wu et al. 2007; Kandoth et al. 2007). Las MAPKs regulan la actividad de fosfolipasas cloroplastidicas que 
liberan ácidos grasos poli-insaturados, como el ácido linolénico de las membranas, que puede ser utilizado para 
síntesis de la fitohormona ácido jasmónico –AJ-  (Figura 1) (Wasternack 2007).   

 

 

Figura 1: Modelo simplificado de los efectos de los altos niveles de CO2 ambiental sobre la señalización celular de las 
respuestas contra el ataque de insectos. En ambientes con altos niveles de CO2 atmosférico la secreción oral (SO) de los 
insectos es percibida por receptores no identificados de las células de las hojas, activando los canales de Ca2+.  El Ca2+ se une a 
las calmodulinas y a las kinasas dependientes de calcio (CDPKs). Las proteínas mitogenas kinasas (MAPKs) son también 
rápidamente activadas e inducen la biosíntesis de ácido jasmónico (AJ), que se une a la isoleucina (AJ-Ile). Las MAPK y 
CDPK fosforilan las proteínas ACS y aumentan la producción de etileno, que aumentan la actividad de los factores de 
transcripción (FT) y la expresión de genes de defensa. Sin embargo, altos niveles de CO2 ambiental inducen la acumulación de 
ácido salicílico (AS) y la activación de la proteína NPR1por cambios en el estatus redox del citosol, por medio de la inducción 
de agentes reductores, como las tiorredoxinas y la glutatión S-tranasfersa (flecha negra). La proteína NPR1 activada funciona 
como FT en el núcleo e inhibe la expresión de los genes de defensa regulados por el AJ. Además, los altos niveles de CO2 
aumentan la concentración de ácido abscisico (ABA), que disminuye la emisión de etileno, y también, disminuye la actividad 
de la MAPK4, activando el paso metabólico del AS (línea punteada).  La inhibición de las respuestas tempranas de la planta 
por los altos niveles ambientales de CO2 disminuye la producción de metabolitos secundarios con función de defensa 
(modificado de Zavala et al. 2013).   

 

El AJ es la hormona más importante encargada de regular las respuestas defensivas de las plantas contra el ataque 
de insectos, y está parcialmente regulada por los niveles de CO2 ambiental  (e.g. Zavala et al. 2008; Sun et al. 2013; 
Sun et al. 2010; Casteel et al. 2012). El daño producido por insectos aumenta la acumulación de AJ en los tejidos 
vegetales, lo cual induce una respuesta inmunológica contra insectos herbívoros (Figura 1). La síntesis del AJ se 
realiza por medio del paso metabólico de los octadecanoides, y la enzima más importante que regula su síntesis es 



la lipoxigenasa (LOX), que ha sido caracterizada en varias especies (Shaller et al. 2005; Halitschke & Baldwin 
2003).  

Diferentes estudios sobre la expresión génica en soja (Glycine max L.) cultivada a campo con altos niveles de CO2 
ambiental demostraron que tanto los niveles constitutivos de LOX7 y LOX8, como los inducidos por el ataque de 
Popillia japónica eran mucho menores de los que normalmente se encuentran en soja (Casteel et al. 2008; Zavala et 
al. 2008). Los menores niveles de LOX resultaron en una disminución de la acumulación de la hormona de defensa 
AJ en los tejidos vegetales, que se vio reflejado en menores niveles de defensas química contra el ataque de 
insectos (Casteel et al. 2010). Resultados similares fueron encontrados en tomate y Arabidopsis, altos niveles de 
CO2 ambiental disminuyeron la síntesis y acumulación de AJ (Sun et al. 2011; Sun et al. 2013).  

Los altos niveles de CO2 ambiental no sólo disminuyeron la síntesis de AJ, sino también la síntesis de otra 
importante hormona defensiva, el etileno (ET) (Sun et al. 2011; Sun et al. 2013; Guo et al., 2013). Estas dos 
hormonas, el ET y el AJ tienen un efecto sinérgico, induciendo importantes defensas contra los insectos herbívoros, 
como los inhibidores de proteasas en tomate (O’Donnell et al. 199 ). Se ha demostrado en Arabidopsis y girasol 
(Heliantus annus) que las dos hormonas ET y AJ activan los mismos factores de transcripción (Manavella et al. 
2008; Lorenzo et al. 2003), explicando su efecto sinérgico. Debido a que el 1-aminociclopropano-1-acido 
carboxílico (ACC) forma ET, la síntesis de ACC controla la producción de ET (Figura 1), que a su vez, puede ser 
inhibida en plantas que crecen en ambientes con altos niveles de CO2, aumentando la susceptibilidad a los 
herbívoros. Soja cultivada con altos niveles de CO2 ambientales presentó bajos niveles constitutivos e inducibles de 
ACC en sus hojas (Casteel et al. 2008; Zavala et al. 2008). Además, recientemente se ha demostrado que altas 
concentraciones de CO2 atmosférico disminuyeron la emisión de ET en Arabidopsis y en Medicago trunculata 
(Sun et al. 2013; Guo et al. 2013). Mientras que el AJ y el ET son activados por el daño de insectos masticadores, 
en general los insectos picadores y las enfermedades, inducen la producción de la hormona ácido salicílico (AS) 
(Walling 2000). 

Una de las interacciones hormonales más estudiadas es la interacción antagonista entre el AJ y el AS (Pieterse et al. 
2009; Kunkel & Brooks 2002). Mientras que la activación del paso metabólico del AJ puede inhibir las respuestas 
defensivas del AS (Brooks et al. 2005; Uppalapati et al. 2007), la inducción del AS por el ataque de patógenos 
inhiben las defensas contra herbívoros dependientes del AJ (Figura 1) (Felton & Korth 2000; Spoel et al. 2007). 
Respuestas antagonistas similares entre el AJ y el AS fueron encontradas en diferentes especies de plantas 
cultivadas con altos niveles de CO2 ambiental, aumentando la producción de AS sobre la de AJ.  En tomate altos 
niveles de CO2 ambiental aumentaron la producción de AS, induciendo la proteína de defensa contra patógenos PR, 
y redujo las síntesis de AJ y sus defensas relacionadas, como los inhibidores de proteasas (Sun et al. 2011; Huang 
et al. 2012). Resultados similares fueron encontrados en Arabidopsis en cámaras con altos niveles de CO2 (Sun et 
al. 2013).  

El ataque de patógenos es muy reducido en los campos de soja cultivados con altos niveles de CO2 ambiental 
(Eastburn et al. 2010). En tomate los altos niveles de CO2 ambiental aumentan la síntesis de AS y reducen la de AJ, 
aumentando la resistencia al ataque de virus del tomate (Huang et al. 2012). Aunque los mecanismos por los cuales 
los altos niveles de CO2 ambiental alteran el equilibrio hormonal y afectan la susceptibilidad a la herbivoría es 
desconocido, las respuestas de las plantas a la relación antagonista entre el AJ y el AS ha sido discutida en muchos 
trabajos recientemente (Pieterse et al. 2009; Pieterse et al. 2012; Wasternack & Hause 2013). 

El AS disminuye la biosíntesis y sensibilidad del AJ por medio de interacciones negativas (Spoel et al. 2003). La 
NPR1 (NONEXPRESSOR OF PATHOGENESIS-RELATED GENES1) es una proteína importante del paso 
metabólico del AS, que además es activada por el AS. Los multímetros de NPR1 son monomerizados por la 
inducción del AS, que produce cambios del estado redox de la proteína por medio de tiorredoxinas, luego el 
monómero formado migra al núcleo. Estos monómero una vez en el núcleo, activan factores de transcripción 
específicos e inducen la expresión de genes relacionados con las defensas químicas del AS (Figura 1) (Fu et al. 
2012). Altos niveles de CO2 ambiental alteran la regulación de los transcriptos regulando el estado redox activando 
las tiorredoxinas y la enzima glutatión S transferasa en los tejidos las hojas de soja (Casteel et al. 2008). Además, el 
CO2 ambiental altera los contenidos de ácido ascórbico y glutatión, dos potentes antioxidantes (Gillespie et al. 
2011; Perez-Lopez et al. 2009), permitiendo y facilitando la interacción de los factores de transcripción con NPR1 
e induciendo la respuesta inmunológica (Spoel & Loake 2011). 

Por otro lado, altos niveles de CO2 ambiental aumenta la concentración de la hormona ácido absicico (ABA) en las 
hojas, induciendo el cierre estomático (Figura 1) (Ainsworth & Rogers 2007). Tanto el ABA como el AS son 
modulados por la MAPK4 para el cierre estomático (Pieterse et al. 2012; Hettenhausen et al. 2013). El daño 
producido por herbívoros aumenta la producción de ABA que es antagónico con el paso metabólico del ET (Abe et 
al. 2003; Anderson et al. 2004). El ET puede tener una función crítica en la interacción entre el AS y el AJ y definir 



el resultado de la interacción.  Mientras que con altos niveles de ET la interacción entre el AS y el AJ se diluye, 
cuando la emisión de etileno es baja la interacción entre el AS y el AJ se hace muy fuerte (Pieterse et al. 2012). 

En resumen, los altos niveles de CO2 atmosférico podrían inducir la expresión y actividad de las MAPK4 y la 
producción de ABA en hojas, que inducen la señalización del AS e inhibe la emisión de ET, que aumenta la 
interacción negativa entre el AS y el AJ (Figura 1) (Zavala et al. 2013). En consecuencia, las plantas cultivadas con 
altos niveles de CO2 ambiental aumentan los niveles de AS y disminuyen los de AJ y ET en comparación con 
plantas que crecieron con concentraciones ambientales de CO2 (Zavala et al. 2008; Casteel et al. 2008; Casteel et al. 
2012; Sun et al. 2011; Huang et al. 2012; Guo et al. 2013). El mecanismo por el cual el CO2 interfiere las 
respuestas de las plantas al ataque de herbívoros todavía debe ser identificado y explicado.  Sin embargo, los 
cambios producidos en las respuestas hormonales por los altos niveles de CO2 ambiental se ven reflejados en 
respuestas a nivel transcripcional y de producción de metabolitos secundarios que afectan las interacciones planta-
insecto. 

 

Consecuencias de la regulación hormonal sobre las defensas químicas 

Los estudios del impacto de los altos niveles de CO2 ambiental sobre las defensas de las plantas y sus 
consecuencias sobre los insectos herbívoros son controversiales. Mientras que algunos trabajos reportan que altos 
niveles de CO2 ambiental aumentan las defensas de las plantas contra los herbívoros (e.g. Lindroth et al. 1993; 
Holton et al. 2003), otros estudios han demostrado que los altos niveles de CO2 atmosféricos disminuyen las 
defensas de las plantas (e.g. Zavala et al. 2008; Zavala et al. 2009; Hamilton et al. 2005). Los trabajos tradicionales 
sobre los efectos de los altos niveles de CO2 ambiental, normalmente reportan cambios químicos en los tejidos 
vegetales muy generales, como fenoles totales o flavonoides, que son difíciles de explicar. Sin embargo, nuevas 
investigaciones han comenzado a estudiar los efectos de los altos niveles de CO2 ambiental sobre las regulaciones 
hormonales en la producción de defensas contra herbívoros (Zavala et al. 2013; DeLucia et al. 2012).  

El trabajo pionero realizado en la Universidad de Illinois en soja cultivada a campo en condiciones regulares de 
cultivo demostró que los altos niveles de CO2 atmosférico inhiben los pasos metabólicos del ET y AJ, 
disminuyendo las defensas químicas contra el ataque de insectos (Zavala et al. 2008; Zavala et al. 2009); sin 
embargo, la atmosfera enriquecida con CO2 aumentó la producción del AS, que induce otras defensas químicas no 
reguladas por el AJ (e.g. Sun et al. 2011; Ghasemzadeh et al. 2010; Casteel et al. 2012). Por otro lado, 
recientemente se ha visto que las defensas de tabaco silvestre (Nicotiana attenuata) contra el ataque de larvas de 
Manduca sexta estarían reguladas por un paso metabólico independiente del AJ (Hettenhausen et al. 2013). El 
entendimiento de las respuestas de las plantas al ataque de insectos es el primer paso para determinar la función de 
antiherbivoría de los metabolitos secundarios (Karban & Baldwin 1997), que puede ser modificada por los altos 
niveles de CO2 ambiental producidos por el cambio global.  

La producción de defensas químicas de base carbonada es afectada por los altos niveles de CO2 ambiental. Los 
altos niveles de CO2 atmosférico aumentan la relación C/N debido a un aumento en la síntesis de flavonoides, tales 
como quercetina, kaempferol y festina, que son regulados por el AS (Ghasemzadeh et al. 2010), pero disminuyen 
otros isoflavonoides regulados por el AJ, como la genisteina (O’Neil et al. 2010), que tiene una importante función 
de defensa contra el ataque de herbívoros (Piubelli et al. 2005). Las fitohormonas pueden discriminar la síntesis de 
diferentes compuestos, activando o desactivando pasos metabólicos  para producir compuestos fenólicos, tales 
como isoflavonoides o flavonoles (Ferrer et al. 2008). Plantas transgénicas de Nicotiana attenuata incapaces de 
producir AJ no sintetizan compuestos fenólicos conjugados luego del ataque de insectos, sin embargo estas plantas 
son capaces de producir el flavonoide rutina y ácido clorogénico  (Dekmura et al. 2010). También, los altos niveles 
de CO2 ambiental disminuyeron la producción de compuestos regulados por el AJ, los triterpenos cardenolidos en 
cuatro genotipos de Asclepias syrica (Vannette & Hunter 2011; Rasmann et al. 2009). 

Las defensas químicas con base nitrogenada también son reguladas por las fitohormonas, y su producción cambia 
la relación C/N en los tejidos de las plantas (Howe & Jander 2008). Las proteínas de defensa inhibidores de 
proteasas (IP) son unas de las primeras y más estudiadas defensas contra herbívoros, que luego del ataque de 
insectos se inducen localmente y sistémicamente en los tejidos de las plantas (Ryan 1990). Los IP inhiben la 
actividad de las enzimas digestivas, disminuyendo la cantidad de amino ácidos disponibles para ser absorbidos en 
el intestino de los herbívoros (Birk 2003; Zavala et al. 2004). Altos niveles de CO2 ambiental aumentan la 
susceptibilidad de la soja cultivada a campo debido a que disminuye la actividad y expresión de los IP cisteína 
(IPCyst), que son la principal defensa de la soja contra el ataque de Coleópteros  (Zavala et al. 2008; Zavala et al. 
2009; Sun et al. 2011). Los IPCyst son regulados por las hormonas de defensa AJ y ET, cuya acumulación es 
disminuida por los altos niveles de CO2 ambiental (Zavala et al. 2008; Sun et al. 2013).  



Los cambios en la concentración de CO2 atmosférico también modifican la producción de los compuestos 
nitrogenados glucosinolatos, defensas reguladas por el AJ y el ET. Altos niveles de CO2 ambiental aumentaron la 
producción de los glucosinolatos regulados por el AS, como los glucosinolatos alifáticos, glucosinolato-
metilsulfinilalkil glucorafanina y glucoiberina en brócoli (Brassica oleracea) y Arabidopsis luego del ataque de 
larvas de Plutella xylostela (Schonhof et al. 2007; Bidart-Bouzat et al. 2005; Doughty et al. 1991). Contrariamente, 
los altos niveles de CO2 ambiental disminuyeron los glucosinolatos regulados por el AJ, como el glucosinolato-
indol, debido fundamentalmente a una reducción de los contenidos de glucobrasina y 4-metoxy-glucobrasicina  
(Shonhof et al. 2007; Brader et al. 2001). 

En forma similar, la producción de volátiles orgánicos emitidos por las plantas dependen de la regulación de la 
hormona AJ (Howe & Jander 2008). Altos niveles de CO2 ambiental disminuyeron las emisiones de terpenos 
volátiles en Brassica oleracea (Vuorinen et al. 2004ab). La emisión de terpenos tuvo una gran reducción luego de 
que las plantas fueran expuestas por 10 días a altos niveles de CO2, disminuyendo la colonización de pulgones 
(Brevicoryne brassicae), y la atracción de enemigos naturales de los insectos (Vuorinen et al. 2004a; Klaiber et al. 
2013). Sin embargo, otros volátiles también de base carbonada como los volátiles de hojas verdes aumentaron su 
emisión luego de herbivoría en las plantas cultivadas con altos niveles de CO2 atmosférico (Vuorinen et al. 2004b). 
Este aumento de los volátiles de hojas verdes se pudo producir debido a que estos volátiles no están regulados por 
el AJ (Halitschke 2003; Allmann et al. 2010). La consideración de la respuesta diferencial de los pasos metabólicos 
de las hormonas de defensa, ya sea de AJ/ET o AS, que regulan la producción de metabolitos secundarios, permiten 
explicar el mecanismo por el cual CO2 puede modular las defensas contra el ataque de herbívoros. 

 

Posibles efectos de los altos niveles de CO2 sobre los cultivos 

Los altos niveles atmosféricos de CO2 no sólo producen el cambio climático, sino también estimulan la fotosíntesis 
de las plantas C3 (tales como soja y trigo) y aumentan la eficiencia del uso del agua en plantas C3 y C4 (tales como 
maíz y sorgo) (Ainsworth & Long 2005). Aunque la mayoría de las proyecciones indican un posible aumento en el 
rendimiento de los cultivos debido al cambio climático, nuevas investigaciones indican que a pesar del aumento de 
la fotosíntesis en las plantas, un mayor daño por insectos eliminaría el efecto positivo de la fotosíntesis sobre el 
rendimiento (Muller 2013; Long et al. 2006). Las nuevas investigaciones indican que el cambio climático producirá 
cambios químicos en los cultivos, afectando las defensas químicas naturales de las plantas y aumentando su 
susceptibilidad al ataque de insectos (DaMatta et al. 2010; Taub et al. 2008; Zavala et al. 2013). Esto cambios 
incrementarán la utilización de pesticidas para disminuir el mayor daño por insectos (Dermondy et al. 2008; Zavala 
et al. 2008). 

La utilización de las defensas químicas naturales de las plantas para controlar el daño a cultivos por insectos es 
parte de los programas de manejo integrado de plagas, y la introducción de genes que expresen compuestos de 
defensa con promotores inducibles se ha propuesto como herramienta para el futuro control de plagas. Sin 
embargo, tales programas pueden tener un alcance limitado debido a la capacidad de los insectos a adaptarse o 
tolerar las nuevas defensas (Bolter & Jongsma 1995). Se espera que en el futuro la soja sea cultivada en un 
atmosfera con una concentración de CO2 ambiental 50% mayor que el actual (Prather et al. 2001), y que la defensas 
inducibles, como los IPCyst sea reducida y aumente la susceptibilidad de los cultivos a los insectos (Zavala et al. 
2008; Zavala et al. 2013). Estudios previos en cultivos de soja a campo con altos niveles de CO2 ambiental 
demostraron que ciertas especies de coleópteros (Polillia japónica) prefieren alimentarse de hojas de soja 
cultivadas con altos niveles de CO2, aumentando su fecundidad y supervivencia (O’Neill et al. 2008; Hamilton et 
al. 2005).  

Se ha sugerido que los altos niveles de CO2 ambiental afectarían las defensas de la soja reguladas por el AJ, 
disminuyendo la actividad de los IP y de la polifenol oxidasa, y contenido de isoflavonoides, que podrían aumentar 
la susceptibilidad al ataque de herbívoros. Cuando se cultivaron en su ambiente natural plantas de Nicotiana 
atenuata modificadas genéticamente para que no produzcan AJ, no sólo fueron más atacadas y preferidas que las 
plantas que producían AJ, sino que fueron colonizadas por especies nuevas de insectos herbívoros, que se 
alimentaron y reprodujeron exitosamente en las plantas sin AJ (Kessler et al. 2004). El daño preferencial a las hojas 
más jóvenes producido por los insectos en soja cultivada a campo con altos niveles de CO2 atmosférico (Zavala et 
al. 2009) podría ser una explicación a la perdida de impacto del efecto benéfico de las altas concentraciones de CO2 
sobre la fotosíntesis y rendimiento de los cultivos (Ainsworth et al. 2005; Long et al. 2006). También es de esperar 
que el efecto de los altos niveles de CO2 ambiental sobre el sistema defensivo de las plantas afecte a todos los 
niveles tróficos del agroecosistema, potencialmente amplificando el problema de los insectos plaga en cultivos por 
medio de diferentes mecanismos. El impacto y la función ecológica de los futuros efectos benéficos de los altos 



niveles de CO2 ambiental sobre la productividad de los cultivos es difícil de evaluar y requiere investigación 
científica adicional (Muller 2013). 
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Inventario de emisiones de GEI provenientes de la ganadería 
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Procesos generadores de gases efecto invernadero (GEI) en los sistemas de producción 

ganadera 

Los gases efecto invernadero generados por los sistemas ganaderos reconocen fuentes de producción directa, tales 
como la fermentación entérica y las excretas de los animales, y fuentes indirectas, ligadas a diferentes actividades 
relacionadas con el proceso de producción y utilización de insumos (Finster, 2007). 

 

Emisiones por fuentes directas  

De acuerdo a las Directrices del IPCC (Intergovernmental Panel on Climate Change) para la elaboración de 
inventarios nacionales de gases efecto invernadero (IPCC, 1997; IPCC, 2006), se pueden identificar las siguientes 
fuentes directas de emisión de GEI en la producción animal: 

 

Emisiones de metano por fermentación entérica 

La producción de metano es parte de los procesos digestivos normales de los animales. Durante la digestión, los 
microorganismos presentes en el aparato digestivo fermentan el alimento consumido por el animal. Este proceso 
fermentativo microbiano, conocido como fermentación entérica, produce metano como un subproducto, que es 
exhalado por el animal. 

Entre las especies ganaderas, los rumiantes (bovinos, ovinos, caprinos, búfalos, camélidos) son los principales 
emisores de metano. En condiciones normales, los rumiantes se alimentan con forrajes, que resultan alimentos ricos 
en carbohidratos estructurales. El proceso de fermentación, que tiene lugar en el rumen, ofrece una oportunidad 
para que los microorganismos desdoblen los carbohidratos estructurales presentes en las paredes celulares de los 
forrajes, transformándolos en productos que pueden ser absorbidos y utilizados por el animal. Estos organismos 
presentan un amplio conjunto de relaciones ecológicas complejas, que incluye mecanismos de competición y 
simbiosis. La población de estos organismos es fuertemente influenciada por la composición de la dieta consumida 
por el animal. Las archae-bacterias metanogénicas son las responsables de la producción del metano y, si bien 
constituyen una fracción muy pequeña de la población microbiana total, cumplen una función muy importante, al 
proveer uno de los mecanismos más eficientes para eliminar el hidrógeno producido en el rumen. 

Cuando el alimento consumido está compuesto por un alto porcentaje de fibra, el principal ácido graso volátil que 
se forma es el acético. En estas condiciones, queda una cantidad de iones hidrógeno libres en el rumen, que es 
capturada por las bacterias metanogénicas y combinada con el dióxido de carbono, para dar origen al metano. Si el 
alimento es rico en almidón, el principal producto de la fermentación es el ácido propiónico, con menor generación 
de metano (Este tema se desarrolla con detalle en el capítulo correspondiente). 

En los animales no rumiantes (porcinos, equinos, mulares, asnales), la fermentación microbiana ocurre en el 
intestino grueso, que tiene una capacidad de producción de metano mucho menor que el rumen. 

La producción de metano constituye una pérdida energética, que puede alcanzar valores del 2 al 14% de la energía 
bruta del alimento, en el caso de los rumiantes, y del 0,5 al 3%, en otros animales domésticos (porcinos, equinos) 
(Crutzen et al., 1986). 



Debido a que la producción de metano es el resultado de procesos digestivos, la cantidad emitida varía con el tipo 
de animal, con la naturaleza, cantidad y digestibilidad del alimento consumido y con el nivel de producción. 

 

Emisiones de metano y óxido nitroso por el tratamiento del estiércol 

El tratamiento del estiércol del ganado produce emisiones de metano y de óxido nitroso. El metano se produce 
mediante la descomposición anaeróbica del estiércol, mientras que el óxido nitroso se forma como parte del ciclo 
del nitrógeno, a través de la denitrificación del nitrógeno orgánico presente en el estiércol y en la orina del ganado. 

Cuando el estiércol se dispone en sistemas que promueven las condiciones anaeróbicas (por ejemplo, en forma 
líquida en lagunas, tanques o fosas), la descomposición de la materia tiende a producir metano. Cuando el estiércol 
se maneja en forma sólida (por ejemplo, almacenamiento en pilas) o queda depositado sobre las pasturas y los 
campos naturales, tiende a descomponerse aeróbicamente y produce muy poco o nada de metano. La temperatura y 
la humedad influyen en el desarrollo de las archae-bacterias responsables de la formación de metano. La 
composición del estiércol, que depende de la dieta de los animales, también afecta la cantidad de metano 
producido. Cuanto mayor es el contenido energético y la digestibilidad del alimento, mayor es el potencial de 
emisión de metano. Por ejemplo, los animales en feedlot, alimentados con dietas altamente energéticas, generan 
estiércol con gran capacidad de producción de metano, mientras que el ganado mantenido con forrajes de baja 
digestibilidad, produce estiércol con menor capacidad de formación de metano (Woodbury, 1993). 

La cantidad de óxido nitroso producido es variable, dependiendo de la composición del  estiércol y la orina, del tipo 
de bacterias involucradas en el proceso y de la cantidad de oxígeno y líquido en el sistema de manejo. 

 

Emisiones de óxido nitroso debidas a los animales en pastoreo 

El óxido nitroso se produce naturalmente en los suelos, a través del proceso microbiano de nitrificación y 
denitrificación. Varias actividades agropecuarias agregan nitrógeno a los suelos, incrementando así la cantidad de 
este elemento que está disponible para la nitrificación y denitrificación y, por lo tanto, la cantidad de óxido nitroso 
emitido. Estas actividades, entre las que se encuentran el uso de fertilizantes nitrogenados, el enterramiento de los 
residuos de cultivos y la utilización del estiércol como abono, pueden sumar nitrógeno a los suelos, tanto en forma 
directa como indirecta. 

La deposición de estiércol y orina de los animales que se mantienen en pastoreo, sobre los campos naturales y las 
pasturas, es una de las vías directas de incorporación de nitrógeno a los suelos.  

Las adiciones indirectas, que también dan origen a emisiones de óxido nitroso, ocurren por dos mecanismos: 1) la 
volatilización y subsiguiente deposición atmosférica de una parte del nitrógeno excretado, en forma de amoníaco y 
óxidos de nitrógeno y 2) la lixiviación y el escurrimiento superficial de otra parte del nitrógeno excretado. 

Cabe aclarar que las emisiones directas e indirectas de óxido nitroso debidas a las excretas del ganado en sistemas 
extensivos se reportan, en los inventarios nacionales de GEI, dentro de la categoría denominada "Suelos agrícolas" 
(IPCC, 1997; IPCC, 2006). Por esta razón, a veces, se subestiman las emisiones provenientes de la ganadería o, al 
menos, resulta difícil cuantificarlas con precisión. 

 

Emisiones por fuentes indirectas 

Si bien las anteriormente citadas representan las fuentes directas de GEI no-CO2, también deberían considerarse, en 
la actividad ganadera, las emisiones de dióxido de carbono generadas, principalmente, por el uso de energía para el 
funcionamiento de equipos de ordeñe, enfriadores, calefacción, bombas, tractores y máquinas forrajeras, 
iluminación, transporte, y para la obtención de insumos tales como granos, alimentos balanceados, productos 
veterinarios, agroquímicos y otros. 

 

 

 



Inventarios Nacionales versus Huella de Carbono 

De acuerdo a la Convención Marco de las Naciones Unidas sobre Cambio Climático (CMNUCC), los países 
miembros (las partes) se comprometen a comunicar periódicamente las actividades que llevan a cabo, orientadas a 
abordar la cuestión del cambio climático. Uno de los componentes principales de estas comunicaciones está 
constituido por el inventario nacional de gases efecto invernadero de origen antrópico. 

Con el objetivo de que los resultados sean comparables, todos los países deben elaborar sus inventarios de GEI 
siguiendo una metodología común, que fue desarrollada por el IPCC. En base a la última versión de estas 
directrices (IPCC, 2006), el inventario es un balance entre las emisiones de las fuentes y la captura de los 
sumideros, de los diferentes sectores de actividad (Energía; Agricultura, silvicultura y otros usos de la tierra - 
AFOLU; Procesos industriales y uso de productos; Desechos). 

De este modo, las emisiones que se generan en los sistemas de producción animal, se reportan principalmente en el 
sector AFOLU, pero, en menor magnitud, también en los restantes. Por ejemplo, las emisiones de dióxido de 
carbono, debidas al uso de combustibles o electricidad en las actividades del establecimiento, entran en el sector 
Energía. 

Por otra parte, hace algunos años, se comenzó a hablar de la Huella de Carbono de los productos pecuarios, que se 
define como la suma de las emisiones de todos los GEI, generados directa o indirectamente en los diferentes 
procesos involucrados en la cadena de valor del bien (Carbon Trust, 2012). Este concepto permite comparar la 
eficiencia de producción de un determinado bien, en relación a la emisión de GEI. Para su estimación, se adopta la 
metodología del Análisis del Ciclo de Vida (ACV). 

Por lo tanto, aun cuando las emisiones de cada uno de los procesos individuales se estiman de formas básicamente 
similares, los inventarios nacionales y las huellas de carbono difieren en su enfoque e interpretación. Mientras que, 
en los primeros, las emisiones se alojan y distribuyen en los sectores de actividad definidos por el IPCC (por ej. 
AFOLU), en las segundas, se refieren a un determinado producto (por ej. carne vacuna). 

 

Contribución de la ganadería a las emisiones globales de GEI 

Las estimaciones de la contribución del ganado al total de las emisiones antropogénicas globales de GEI son muy 
variables, dependiendo de la fuente de información, del enfoque utilizado para el cálculo y de los procesos 
emisores incluidos en la contabilización (Hristov et al., 2013). 

Basándose en un Análisis de Ciclo de Vida (ACV), Steinfeld et al. (2006) estimaron que la ganadería aporta el 18% 
al total de las emisiones globales de GEI. Cuando estas emisiones se distribuyen de acuerdo a los sectores 
propuestos por el IPCC, se observa que sólo el 60% de las mismas corresponden a fuentes directas de GEI no-CO2 
relacionadas con la ganadería. Este valor representaría el 10,8% del total mundial (O’Mara, 2013). 

Denman et al. (2007) y la EPA (2006), siguiendo el enfoque sectorial del IPCC, arriban a cifras del 8% y del 9,6%, 
respectivamente, para las emisiones de la ganadería. 

A nivel mundial, las especies rumiantes, especialmente los bovinos, son los que hacen la mayor contribución a las 
emisiones de la ganadería. Las principales fuentes a las que aportan son el metano entérico y el óxido nitroso desde 
los suelos en pastoreo. Los porcinos y las aves, en cambio, son los generadores más importantes de metano y óxido 
nitroso por el tratamiento del estiércol. 

En la tabla 1, se muestra la distribución regional de las emisiones de GEI no-CO2, directamente vinculadas con la 
ganadería. 



Tabla 1. Distribución regional de las emisiones de GEI no-CO2 directas de la ganadería 

Regiones Fermentación 
entérica (CH4) 

Tratamiento del 
estiércol (CH4) 

Tratamiento del 
estiércol (N2O) 

Suelos 
(N2O) 

Africa 14,5% 6,0% 2,8% 15,7% 
América del Sur 23,8% 7,2% 5,2% 17,1% 
América del Norte 7,1% 18,2% 10,4% 13,0% 
Unión Soviética (no UE) 5,0% 5,1% 13,3% 3,3% 
Europa del Este 1,5% 3,0% 5,7% 1,9% 
Europa Occidental 8,3% 29,3% 12,3% 11,2% 
India 11,3% 9,7% 0% 2,5% 
China 13,4% 9,3% 32,7% 23,3% 
Asia (excepto India y China) 9,1% 10,2% 16,8% 8,4% 
Autralia y Nueva Zelandia 4,6% 1,3% 0,5% 1,4% 
Oriente Medio 1,4% 0,7% 0,3% 2,2% 

Fuente: Elaboración propia en base a O’Mara (2013). 

 

Se observa que Asia tiene la mayor participación (más del 33%) en las emisiones globales de metano entérico, 
siguiéndole Sudamérica con el 24% aproximadamente. De acuerdo a Steinfeld et al. (2006), la mayor parte de ellas 
proviene del ganado vacuno. 

La segunda fuente en importancia es el óxido nitroso desde los suelos. Sin embargo, debido a la metodología de 
cálculo empleada, no es posible identificar qué parte del mismo corresponde directamente a la producción animal. 

Según datos de O'Mara (2013), las emisiones de la ganadería en Sudamérica provienen en un 52% del metano 
entérico, 45% del óxido nitroso de los suelos y solamente 3% del tratamiento del estiércol. Estas cifras reflejan 
claramente las características de los sistemas productivos de los países de la región, basados en la cría de rumiantes 
(principalmente vacunos), en condiciones extensivas. 

 

Inventarios de GEI de la República Argentina 

Cumpliendo con sus compromisos como miembro de la Convención Marco de las Naciones Unidas sobre Cambio 
Climático (CMNUCC), la República Argentina elabora y comunica, periódicamente, sus Inventarios de Gases 
Efecto Invernadero. Hasta el momento, el país ha presentado dos Comunicaciones Nacionales, que incluyeron los 
Inventarios de Gases Efecto Invernadero de los años 1990, 1994, 1997 y 2000. 

De acuerdo al último de estos inventarios (Fundación Bariloche, 2005), el ganado aporta más del 30% de las 
emisiones totales producidas por las actividades humanas en el país, contribuyendo con dos de estos gases, el 
metano y el óxido nitroso, provenientes de las fuentes directas de emisión (fermentación entérica y estiércol). 

Los bovinos productores de carne y de leche son responsables de, aproximadamente, el 95% de estas emisiones, 
correspondiendo, el 5% restante, a todas las demás especies de producción (ovinos, caprinos, porcinos, equinos, 
aves, búfalos, asnales, mulares y camélidos sudamericanos) (Finster, 2007). 

En la figura 1, se muestra la contribución de las distintas fuentes a las emisiones totales de GEI no-CO2 directas de 
la ganadería, en Argentina, para el año 2000. 

 



 

Figura 1. Contribución de las distintas fuentes a las emisiones totales de GEI no-CO2 directas de la ganadería, en Argentina, 
para el año 2000. Fuente: Fundación Bariloche (2005) 

 

Al analizar las emisiones totales de GEI originadas por el ganado, se observa que la emisión de metano por la 
fermentación entérica aporta el 66.78%, siguiéndole en importancia la emisión directa de óxido nitroso de los 
suelos, debida al nitrógeno excretado por los animales mantenidos en praderas y pastizales (21.24%) y la emisión 
indirecta de óxido nitroso de los suelos, a partir de la volatilización y lixiviación del nitrógeno contenido en las 
heces y la orina del ganado (10.39%). Las otras categorías de fuentes relacionadas con el sector, emisiones de 
metano y óxido nitroso procedentes del tratamiento del estiércol, representan sólo el 1.40% y el 0.19%, 
respectivamente, del total (Fundación Bariloche, 2005). 

Con respecto a las emisiones de metano procedentes de la fermentación entérica, se observa que los bovinos 
contribuyen con el 95.46% a la emisión total (bovinos lecheros: 6.70% y bovinos no lecheros: 88.76%). Estos 
resultados se explican no sólo por el elevado número de cabezas bovinas, en comparación con el resto de las 
especies ganaderas, sino también porque los bovinos emiten mucho más, comparativamente con las otras especies 
rumiantes menores (ovinos, caprinos y camélidos sudamericanos). Le siguen en importancia los ovinos, pero 
aportando solamente el 2.48% a esta categoría de fuente, mientras que las demás especies en conjunto suman 
2.06%. 

A partir del análisis de los resultados de las emisiones de metano procedentes del manejo del estiércol, surge que 
ésta es una categoría de fuente de muy poca importancia en el país. Ello se debe a que el estiércol de la mayor parte 
de las especies ganaderas tiene destinos en condiciones aeróbicas, en las que se genera muy poco metano. Con 
respecto a la contribución al total de las emisiones, se observa que los bovinos aportan el 85.48%, siguiéndole en 
importancia los porcinos (4.10%), los equinos (4.02%), los ovinos (2.93%) y las aves (1.78%). El resto de las 
especies suman sólo el 1.68%. 

La emisión de óxido nitroso procedente de esta categoría de fuente es insignificante, debido a que la mayor parte 
del estiércol del ganado, no recibe ningún tipo de tratamiento. Únicamente el 10% de las excretas de los bovinos 
lecheros y 75% de las de los porcinos se derivan a lagunas anaeróbicas, mientras que el estiércol de las aves (con o 
sin cama) se maneja en seco. Las aves aportan el 90.39% a la emisión total y los bovinos lecheros y porcinos, en 
conjunto, el 9.61%. 

La emisión de óxido nitroso directo de los suelos, a partir del nitrógeno excretado por el ganado mantenido en 
praderas y pastizales, constituye la segunda categoría de fuente en importancia, dentro del sector ganadero. La 
razón que conduce a estos resultados es que prácticamente todo el estiércol de los animales de producción queda 
depositado sobre los suelos, sin recibir ningún tipo de tratamiento (se exceptúa el 10% del estiércol de los bovinos 
lecheros, el 75% del de los porcinos y el 100% del de las aves). Al igual que en las otras categorías de fuentes, los 
bovinos son los que hacen el mayor aporte a la emisión total, con el 81.77%. 



Las emisiones de óxido nitroso indirecto de los suelos, a partir del aporte de nitrógeno del estiércol de los animales 
de producción, es la tercera categoría de fuente en importancia, dentro del sector ganadero. Los bovinos 
contribuyen con el 80% del total, correspondiendo el 20% restante a todas las demás especies. 

En el marco de un estudio llevado a cabo por la Fundación Bariloche para la CEPAL (Fundación Bariloche, 2009), 
se elaboró la serie completa de inventarios de GEI, desde el año 1990 hasta el 2008. 

En este período, se registró un incremento del 8,25% en las emisiones directas de GEI del sector ganadero. La 
evolución de estas emisiones presenta tres fases diferenciadas entre sí: 1990 a 1994, con un crecimiento sostenido 
de aproximadamente 4,3%; 1994 a 1999, con una disminución de 8,0%, y 1999 a 2007, con un incremento de 
15,7%. 

Analizando esta tendencia con el número de cabezas vacunas, se observa una significativa correlación entre las 
mismas. 

En la figura 2, se presenta la evolución de las emisiones del sector ganadero, en términos de cada una de las fuentes 
analizadas, expresadas en CO2 equivalente. 

 

 

Figura 2. Emisiones de GEI no-CO2 directas de la ganadería, en Argentina, entre 1990 y 2008. Fuente: Fundación Bariloche 
(2009) 

 

En el período 1990 – 2008, el aumento de las emisiones por la fermentación entérica fue del 10,7%; por el 
tratamiento del estiércol, del 18,2% y por la excreción de los animales en pastoreo, del 3,1%. 

Con respecto al aporte de cada una de las fuentes a la emisión total del sector, se observa que el metano por 
fermentación entérica se mantiene entre 65 y 67 %, el metano y el óxido nitroso por tratamiento del estiércol, entre 
1,5 y 1,8 % y el óxido nitroso por deposición del estiércol en pasturas y pastizales naturales, entre 31,2 y 33,4 %, 
durante el período bajo estudio. 

En la figura 3, se muestra la incidencia de cada gas, en el total de emisiones. El 66 – 68% de las mismas, en 
términos de CO2 equivalente, corresponden al metano y el 32 – 34% al óxido nitroso, manteniéndose esta 
proporción a lo largo del período analizado. 



 

Figura 3. Proporción de GEI-no CO2 provenientes de fuentes de emisión directas de la ganadería, en Argentina. 

Fuente: Fundación Bariloche (2005) y Fundación Bariloche (2009) 

 

Medidas de mitigación 

En un trabajo reciente, Hristov et al. (2013) revisaron 900 publicaciones sobre medidas de mitigación en el sector 
ganadero. 

Algunas de estas propuestas tienen un efecto directo y a corto plazo en las emisiones, principalmente, de metano 
entérico. Entre ellas se puede mencionar: 

- El uso de dietas con mayor digestibilidad. 

- El uso de algunos aditivos alimentarios (ionóforos, taninos, saponinas, ciertas grasas, etc.). 

Existen, sin embargo, medidas indirectas, con resultados a más largo plazo, tales como: 

- El mejoramiento del estado sanitario del rodeo. 

- El mejoramiento de la reproducción (disminución de la edad al primer parto; disminución del intervalo entre 
partos; aumento del porcentaje de preñez; disminución del porcentaje de abortos; disminución de la mortalidad 
al periparto). 

- El mejoramiento genético del rodeo. 

El uso más eficiente del forraje, a través de un mejor manejo del pastoreo, y el suministro de dietas con un correcto 
balance de energía, proteína y otros nutrientes, contribuirían a reducir las emisiones de óxido nitroso desde el suelo 
(Finster, 2007). 

Para que una opción de mitigación sea viable, necesita ser evaluada en función de la disponibilidad actual de la 
tecnología, de su potencial técnico de reducción de emisiones, de su costo de adopción y de su consistencia con las 
tradiciones y los sistemas de producción locales. 

En el sector agropecuario, en general, y en el ganadero, en particular, con frecuencia, una práctica puede involucrar 
a más de un gas, por medio de mecanismos distintos y, a veces, en sentidos opuestos. Por esta razón, la evaluación 
de la eficacia de las medidas que se proponen es compleja, y el beneficio neto dependerá de los efectos combinados 
de todos los gases, generados por distintas fuentes, aún fuera del sector ganadero. 

Una práctica, efectiva en la reducción de emisiones en un sitio, puede serlo menos en otro, o aún tornarse 
contraproducente. Por ello, cada propuesta debe ser evaluada en el contexto en que se pretende aplicar, en base a 
parámetros climáticos, edáficos, sociales, económicos, etc., y a los patrones productivos históricos. 

En el sector ganadero, la mayoría de las medidas propuestas para disminuir las emisiones de GEI por unidad de 
producto obtenido, aumentan la productividad, y esta última sería la razón por la cual los productores las 
adoptarían. 



Muchas oportunidades de mitigación involucran tecnologías actualmente disponibles y podrían implementarse en 
forma inmediata. Pero, a pesar del significativo potencial técnico para la reducción de emisiones de GEI, en este 
sector, no será posible lograr el nivel de adopción deseado para las medidas propuestas si no se superan las barreras 
existentes, por medio de incentivos económicos y adecuadas políticas sectoriales a largo plazo (Finster, 2009). 

 

Consideraciones finales 

Hoy en día, la producción ganadera está siendo objeto de análisis y discusión, en todo el mundo, por su 
contribución a la contaminación ambiental, particularmente a la emisión de GEI, pero reconociendo también su rol 
fundamental en la provisión de alimentos de alto valor y otros beneficios sociales para la humanidad. 

La estimación de las emisiones de GEI, a nivel de los sistemas productivos, es una tarea sumamente compleja y los 
resultados se asocian a un alto valor de incertidumbre. Esto dificulta la evaluación de medidas de mitigación, así 
como la de diferentes modelos de producción, con respecto a su desempeño en la emisión de GEI. 

Por ello, resulta esencial contar con una caracterización más exacta de los sistemas ganaderos nacionales y con 
mediciones a campo de las emisiones de GEI, focalizando los esfuerzos en los dos principales gases, el metano 
entérico y el óxido nitroso del suelo. 

El conocimiento de los factores de emisión específicos para el país, y su relación con los niveles de producción, 
permitirá el diseño de políticas sectoriales mejor alineadas con los objetivos ambientales que se imponen en el 
mundo. 

Finalmente, cabe recordar que los sistemas de producción ganadera también pueden ser los protagonistas de 
medidas de adaptación al cambio y la variabilidad climática, por lo que sería conveniente explorar las posibles 
sinergias entre éstas y las opciones de mitigación para el sector agropecuario. 
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Introducción 

En los sistemas ganaderos la emisión de gases de efecto invernadero está determinada fundamentalmente por la 
producción de metano en el proceso de fermentación entérica. Los modelos típicamente utilizados para calcular las 
emisiones del ganado estiman la cantidad de metano generada en el rumen en base al consumo de materia seca del 
animal y al factor Ym que indica la fracción de la energía bruta ingerida que es transformada en metano en el tracto 
gastrointestinal (IPCC, 2006). Por un lado, la cantidad de alimento ingerido diariamente depende 
fundamentalmente de aspectos del animal (por ej. peso vivo, estado corporal, estado fisiológico, y raza) y del 
alimento (por ej. disponibilidad, digestibilidad, y balance de dieta). Por el otro lado, el factor Ym, como se explica 
en detalle en el capítulo correspondiente, varía fundamentalmente con la calidad de la dieta.  

La especificidad regional de los cálculos de emisiones se logra teniendo una precisa descripción de los sistemas 
productivos que permita conocer las proporciones de las diferentes categorías de animales presentes, y la cantidad y 
calidad de lo que ingieren, y utilizando un factor Ym adecuado para estas dietas.  

En términos de emisiones, la mitigación o reducción de emisiones del stock ganadero nacional es difícil de lograr a 
través de cambios en la dieta que puedan generar diferencias en los niveles emitidos  de metano (CH4) y de óxido 
nitroso (N2O) y amoniaco (NH3) de la excreta (Vázquez Amábile et al., 2012). En Canadá, hay autores que están 
sugiriendo esto mismo y consideran que un análisis más completo debe llevarse a cabo tomando las emisiones  
totales de GEI del Ciclo de Vida completo del sistema de producción (Beauchemin et al., 2011; Beauchemin y  
MCGeugh, 2012). Este enfoque es utilizado recientemente por la FAO (Gerber et al., 2013). 

En este sentido, en ganadería es más informativo comparar las emisiones por kilo de carne producido y no por 
unidad de superficie, como lo es en agricultura, debido a la diversidad de planteos ganaderos que van desde la 
producción extensiva a pasto hasta sistemas intensivos de engorde con encierres a corral (feedlots). Esto resalta la 
relevancia de conocer la producción de cada uno de los sistemas y en el nivel nacional, y la evolución de las 
principales variables explicativas de la producción. 

En este capítulo se presenta una perspectiva histórica de la producción ganadera nacional de Argentina, enfatizando 
la evolución en los indicadores clave de la producción. Posteriormente se describe la metodología de definición de 
los sistemas productivos de Argentina, y se presentan datos preliminares de emisión ante diferentes escenarios 
ganaderos. Por último, se describen los próximos pasos en la estimación de emisiones de la producción bovina en el 
plano nacional. 

 

La ganadería en Argentina: evolución 

La producción de carne bovina en Argentina creció durante los últimos 100 años de manera sostenida, pero su tasa 
de crecimiento se redujo. Durante la primera parte de este período la faena aumentó aproximadamente un 2,7% por 
año. Sin embargo, durante la segunda etapa del período, que comprende desde el año 1956 hasta la fecha, la tasa de 
crecimiento anual de la faena se redujo a alrededor del 0,9% (Figura 1). 
 



 
Figura 1. Evolución de la faena en el período 1914 – 2010. Las líneas muestran un cambio en la tendencia en el año 1956. 
Basado en información del IPCVA y el SIIA. 

 

La faena anual se explica por la multiplicación de tres variables: stock nacional en cabezas, tasa de extracción 
(cantidad de cabezas faenadas sobre el stock nacional) y peso de carcasa en kg por cabeza faenada.  
Entre el año 1875 y 1967 el stock nacional creció a una tasa de 1,9% / año. Sin embargo, a partir de ese año la 
tendencia del stock nacional es a mantenerse constante, mostrando variaciones debidas a cuestiones propias de la 
dinámica ganadera (Figura 2).  
 

 
Figura 2. Evolución del stock en el período 1875 – 2010. Las líneas muestran un cambio en la tendencia en el año 1967. 
Basado en información del SIIA 

La detención en el crecimiento del rodeo está relacionada al incremento en la competencia por el uso de la tierra 
con los planteos agrícolas, y a que las nuevas tierras incorporadas a la ganadería tienen una mayor dificultad para 
ser puestas en producción y se encuentran en regiones usualmente consideradas como marginales. En el nivel país 
la eficiencia productiva se estima a través de la tasa de extracción. Esta mide la fracción del stock total de cabezas 
que son faenadas anualmente. En Argentina la tasa de extracción se mantuvo alrededor del 25% de promedio 
durante los últimos 50 años con variaciones correspondientes a las diferentes posiciones en el ciclo ganadero 
(Figura 3).  
 



 
Figura 3. Evolución de la tasa de extracción (Observatorio Ganadero, 2012).  
 
Comparado a otros países de tradición ganadera, la tasa de extracción en Argentina se encuentra en valores 
intermedios entre los valores más altos correspondientes a EEUU y Australia y a aquellos más bajos de Uruguay y 
Brasil (Figura 4). Debido a que la importación de animales en pie es insignificante en Argentina, la tasa de 
extracción se explica principalmente por la eficiencia reproductiva (cantidad de terneros producidos por vaca por 
año) y en menor medida por la edad media de faena. La Figura 5 muestra la estimación de la relación ternero / 
vaca, utilizada como variable proxy (estimador) de la tasa de destete. La tasa de destete es un indicador clave de la 
eficiencia productiva de los planteos de cría bovina. 
 

 

Figura 4. Tasa de extracción promedio 2005 – 2010 de cinco países seleccionados.  
 



 
Figura 5. Evolución de la relación Ternero/Vaca (T:Vc). Los círculos sólidos se encuentran los valores modelados, y los 
círculos vacíos los estimados en base a información de SENASA (Observatorio Ganadero, 2012).  
 
Argentina tiene valores similares a Uruguay, superiores a Brasil y significativamente menores que los de EEUU 
(Figura 6). Con respecto a Uruguay, la mayor tasa de extracción en Argentina, a pesar de tener una tasa de destete 
similar o menor, se explica por la mayor duración media del proceso de engorde en Uruguay.  
 

 

Figura 6. Relación entre el stock de terneros y de vacas en el año anterior, para el promedio 2005 – 2010. 
 
La otra variable que define la cantidad de kg faenados anualmente es el peso medio de carcasa (Figura 7).  
Argentina tiene un peso medio de carcasa de los más bajos dentro del grupo de países ganaderos seleccionados. En 
los últimos años (2011-2012) el peso medio de faena registró un incremento (hasta 230 kg), pero se debe a una 
situación coyuntural de escasez de stock que generó una relación de precio entre el precio de ternero y el del animal 
terminado que derivó en un aumento en el peso de terminación. Sin embargo, no existen indicadores que muestren 
cambios estructurales que permitan sostener este peso medio de faena.  

La diferencia de peso de carcasa entre países es explicada por el sistema de alimentación y el genotipo de los 
animales. La diferencia con Uruguay se debe principalmente a que los sistemas de producción de Argentina 
generan un engorde más rápido pero con menor peso de carcasa. En Brasil además del sistema de producción (la 
edad media de faena en Brasil es significativamente mayor) existen diferencias en los genotipos. 

La diferencia que más resalta es la encontrada entre Argentina y EEUU. Si se busca explicar esta gran diferencia a 
través del sistema de alimentación exclusivamente, entonces se asume que los novillos en Argentina pueden ser 
terminados a un mayor peso vivo con lo que generarían un mayor peso medio de carcasa. Dado que el peso de 
carcasa de toros y vacas no se modifica, ya que este depende del genotipo, alcanzar el peso medio de carcasa de 
EEUU requiere aumentar el peso vivo de terminación en 373 kg de todos los novillos de Argentina. Las razas y 
genotipos típicos de Argentina impiden lograr en condiciones comerciales novillos de un peso de faena tan alto. 

 



 

Figura 7. Peso de carcasa promedio 2005 – 2010 de cinco países seleccionados.  
 

 

Figura 8. Peso de carcasa promedio 2005 – 2010 de toros y vacas en Argentina y EEUU.  
 

La otra posibilidad es buscar la explicación a través de la modificación del genotipo. Para evaluar esta diferencia, 
se tomaron los pesos vivos de las categorías vaca y toro, como indicadores del tamaño corporal adulto. Las carcasas 
de EEUU pesan 46 kg y 63 kg más que las de Argentina para vacas y toros respectivamente. Asumiendo un grado 
de terminación similar en ambos países, implica que el tamaño corporal medio en EEUU es 2 puntos de Frame 
Score mayor que el de Argentina (Figura 8). 

De esta manera, la diferencia en el genotipo explica la mayor parte de la diferencia entre el peso medio de faena 
entre Argentina y EEUU. Un aumento en el tamaño corporal de vacas y toros, conduciría a mayores requerimientos 
de mantenimiento, que de mantener la base alimenticia actual implicaría peores valores de eficiencia reproductiva. 

 

Definición de los sistemas ganaderos 

Para realizar el análisis de las emisiones de los sistemas ganaderos se subdividió el ciclo productivo en dos etapas: 
Cría y Engorde. Siguiendo la lógica del trabajo de FAUBA (2008) en el caso de la cría se plantearon tres niveles 
tecnológicos (alto, medio y bajo) en cada región, de acuerdo al grado de utilización de diversas tecnologías y, 
consecuentemente, al nivel productivo. Una primera caracterización de tipo cualitativo se realizó a partir del trabajo 
de Cap y González (2004). En el mismo se definen perfiles tecnológicos para la actividad ganadera en diferentes 
zonas del país, contemplando los tres niveles tecnológicos. Una segunda caracterización de tipo cuantitativa se 
realizó en base un listado de variables productivas definidas (Categorización por requerimientos nutricionales, 
Recursos forrajeros utilizados, Mejoramiento de pastizales, Manejo de pasturas y verdeos, Manejo del rodeo, 
Instalaciones, Sanidad, Asistencia técnica, e  Índices productivos) asignando valores para cada sistema y nivel 
tecnológico. En el estudio FAUBA (2008) definió la participación porcentual en cada tipología a través de la 
consulta a referentes de cada región. 

Para el engorde no se consideraron niveles tecnológicos sino sistemas de engorde tipo que fueron definidos para 
cada región. El tipo de animal producido (por ej. novillo pesado en invernada larga, feedlot de hembras, invernada 



corta pastoril de novillitos, etc.) fue la variable clasificatoria de los sistemas de engorde. Se tomaron hasta cinco 
sistemas de engorde por región.  

La regionalización ganadera considerada es la propuesta por Rearte (2005), quien subdivide a la República 
Argentina en cinco regiones: Pampeana, Noreste (NEA), Noroeste (NOA), Semiárida y Patagónica. Debido a la 
relevancia en la producción ganadera de la Región Pampeana y a la existencia de una importante diversidad en los 
recursos disponibles y los manejos implementados, se dividió esta zona en cuatro subregiones. En la Figura 9 se 
pueden observar las distintas regiones. 

 

Figura 9. Regionalización ganadera. Fuente: Rearte 
 

Se asume que dentro de cada región existen grupos de productores que responden similarmente a los impactos de 
interés a evaluar. Los sistemas modales, para todo el país, son definidos a través de una revisión de los resultados 
productivos y del nivel de adopción de tecnología a partir de los trabajos de Cap y González (2004).  

Por otra parte se han tomado los stocks de los datos de Vacunación SENASA 2003-2010 sobre el que se han 
ajustado el 2,5% por la doble vacunación de terneros, y los datos de Faena por categoría. 

 

Estimación de emisiones: los primeros resultados 

Emisión con los sistemas actuales 

Para cada uno de los modelos se han estimado las emisiones asociadas a las principales fuentes: Fermentación 
Entérica, Estiércol (en Pasturas y Gestionado) y Producción y/o Gestión de pasturas y concentrados. Esto se realizó 
siguiendo las directivas del IPCC (2006), pero sin considerar las nuevas investigaciones sobre el Ym presentada en 
un capítulo previo de esta publicación. 



En la Figura 10 se puede observar la evolución de las emisiones y la Faena para el periodo 2003-2011.  

 

 

Figura 1. Evolución Emisiones vs. Faena (2003/2011). Elaboración Propia 
 

Como se puede apreciar, las emisiones del sistema productivo de carne vacuna dependen muy fuertemente de la 
Fermentación Entérica con alrededor del 70% (entre las dos etapas), seguidos por las emisiones asociadas al 
estiércol (con gran participación de N2O), que contribuye con un 26% y finalmente la gestión de la alimentación ya 
sea pasturas, verdeos, o producción de concentrados con un 4%. 

A su vez, las emisiones de la etapa de Cría, representan entre el 73% y el 76%, debidas fundamentalmente al stock 
necesario para extraer un ternero, ya que adicionalmente a los vientres, están las vaquillonas para reposición, cuyo 
stock a su vez depende fundamentalmente de la edad del primer servicio y de la reposición. A su vez todo el 
sistema también está fuertemente afectado por el porcentaje  de destete. 

 

Escenarios de emisión 2012-2020 

La estimación de las emisiones de GEI y la producción de carne hacia el futuro requiere la definición de escenarios, 
tomando supuestos sobre cómo van a evolucionar diversas variables conductoras. Los valores de estas variables 
pueden proyectarse de manera tendencial definiendo una línea de base, o bien adoptar valores que permitan 
establecer una situación o escenario mejorado. 

El escenario de base en los sistemas de cría asume que la distribución geográfica de los vientres no varía, como 
tampoco las proporciones de los niveles tecnológicos alto, medio y bajo, por lo que la tasa de destete nacional se 
mantiene en 63%. La cantidad de vientres sin embargo, se asume que aumenta hasta alcanzar 23.669.430 vientres 
en el 2020. En el escenario mejorado se asume que se alcanza la misma cantidad de vientres, pero con una tasa de 
destete del 70% para el año 2020 con una progresión lineal desde el 2012. Bajo estos supuestos la productividad en 
emisiones, medida como kg de CO2eq por kg de peso vivo producido, pasa de 22,80 a 20,77 en el año 2020.  

El escenario de base en los sistemas de invernada asume que se reduce la relevancia de la región pampeana en 
favor de NEA y semiárida, manteniendo la participación de NOA y Patagónica. Se asume que la cantidad de 
cabezas a faena proveniente de los sistemas de invernada aumenta de 9,1 a 11,9 millones, y que los sistemas de 
invernada larga reducen su participación en favor de la invernada corta y el feedlot, ocasionando una pequeña 
reducción en el peso medio de faena. En el escenario mejorado se mantienen los cambios relativos de las zonas, 



pero se asume que aumenta la proporción de sistemas mejorados de animales pesados, en detrimento de los 
sistemas de invernada corta. Esto permite mejorar la productividad de las emisiones de 8,3 a 7,4 kg CO2eq/kg PV 
producido.  

Tomados en conjunto los escenarios de cría e invernada, muestran que para los escenarios mejorados planteados se 
genera una reducción en las emisiones de GEI por kg producido del 16%.  

Los valores de productividad de las emisiones y la reducción potencial en el escenario mejorado son presentados a 
modo ilustrativo, y deben sin dudas ser tomados con precaución dado que se basan en ciertos supuestos de 
escenarios, y en un modelo simplificado que toma el valor de Ym recomendado por el IPCC (2006). 

 

Los próximos pasos 

Existen tres líneas de trabajo para mejorar las estimaciones de emisión de la ganadería de carne: incorporación de 
un estudio reciente sobre el Ym, la mejora en la definición de escenarios y la modelación dinámica del rodeo 
nacional, y la inclusión de los procesos fuera de la tranquera. 

Recientemente (Jaurena et al., esta publicación) se realizó un estudio de metaanálisis del factor Ym que permitiría 
mejorar significativamente las estimaciones de emisión de metano. Para esto es necesario recolectar información 
adicional de los sistemas productivos y adaptar los modelos de cálculo para permitir la inclusión de esta nueva 
información. 

Los resultados presentados sobre escenarios 2020 son muy simples en el sentido que se tomaron un par de variables 
conductoras del rodeo nacional y se asumió una modificación en sus valores a futuro. La generación de escenarios 
es parte del análisis de prospectiva y requiere un mayor trabajo sobre los contextos probables en donde se 
desarrollará la ganadería y en cómo ésta responderá. En la actualidad se está trabajando en conjunto con el 
Observatorio de la Cadena Bovina Argentina (proyecto conjunto entre AACREA, FAUBA y el CEAGRO) para 
definir escenarios potenciales y estudiar el funcionamiento posible de la cadena en esos escenarios.  

Hasta el momento las estimaciones de emisión presentadas terminan en la tranquera del productor. Sin embargo, la 
importancia de los mercados externos para nuestra ganadería de carne, la distancia a la que estos se encuentran y la 
ponderación que estos mercados hacen de la cuestión de emisiones, hacen indispensable que los cálculos avancen 
varios pasos en la cadena de valor. En este sentido, los próximos pasos contemplarán la incorporación del 
transporte de hacienda, entre establecimientos y hacia los frigoríficos, la industrialización y procesamiento, y el 
transporte de la carne hacia los mercados objetivo.  

El resultado de estos próximos pasos generará por un lado una mejor estimación del impacto de nuestra ganadería 
de carne sobre la emisión de GEIs. Por otro lado, esto espera contribuir no solo a un mejor conocimiento de nuestra 
cadena de valor sino ayudar a mejorar la confección de políticas y el posicionamiento de este producto insignia del 
país en los diversos mercados objetivo.  
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Introducción 

La ganadería no sólo constituye una fuente de proteína de alto valor nutricional para el hombre, y un medio de vida 
para muchas familias afincadas en las zonas rurales (y usualmente más pobres) del planeta, sino que crecientemente 
en opinión de diversas fuentes, constituye uno de los primeros responsables de algunos de los problemas 
ambientales que actualmente son particularmente sensibles para un amplio espectro de la sociedad. 

Una de las consecuencias más directas de las actividades ganaderas, especialmente las extensivas, es el cambio en 
el uso de la tierra. A su vez, la intensificación de los sistemas de producción animal se asocian con crecientes 
índices de contaminación edáfica en virtud de la acumulación de las excretas (Herrero y Gil, 2008). Con respecto a 
la contaminación del aire, las estimaciones efectuadas a nivel global indican que el sector ganadero es responsable 
del 18% de las emisiones de GEI como equivalente CO2 (un valor aún mayor que el del transporte) (Steinfeld et al., 
2006). Además, las actividades ganaderas explican el 9% de las emisiones antropogénicas de CO2, siendo las 
consecuencias de la deforestación para habilitar tierras para pastoreo el rubro de mayor gravitación (Steinfeld et al., 
2006). Adicionalmente aporta el 37% del metano (con un potencial de calentamiento atmosférico 23 veces mayor 
que el CO2) proveniente principalmente de las emisiones entéricas de los rumiantes y el 65% de N2O (296 veces 
más potente que el CO2 en cuanto a su capacidad de calentamiento atmosférico) fundamentalmente de los efluentes.  

En gran medida por el aporte de expansión agrícola-ganadera, el metano atmosférico pasó de algo más de 650 ppb 
(i.e 1 ppb = 1 nmol/mol de aire seco) a comienzos del siglo XVIII a más de 1700 ppb en la actualidad, con un 
potencial de calentamiento global (GWP, en sus siglas en inglés) de 21 a 23 veces superior al CO2, presentado 
como kg CO2/kg CH4 (Lassey, 2007). Se estima que del total de 205 a 245 millones de toneladas de CH4 
producidas anualmente por el sector agropecuario mundial, 80 millones provienen de la fermentación entérica de 
los rumiantes (Beauchemin et al., 2008). Diferentes autores han calculado que la fermentación entérica 
representaría entre el 23% (Khalil, 2000) y 28% (Beauchemin et al., 2008) del total de las emisiones 
antropogénicas globales.  Se ha estimado que el 75% de las emisiones de GEI (expresadas en CO2-eq) están 
asociadas a la producción con rumiantes (Steinfeld et al., 2006), y estudios de “Ciclo de vida” han puesto de 
manifiesto que las emisiones prediales de  EI (“on-farm”) constituyen la contribución más importante a la huella 
de carbono de las cadenas agroalimentarias de la leche y la carne (Hristov y Tricarico, 2013).  

Por otro lado, el cambio en el uso de la tierra, y la polución del aire y el agua impactan sobre la biodiversidad de los 
ecosistemas. Y adicionalmente no deben olvidarse las consecuencias, especialmente de los sistemas intensificados, 
derivadas de los olores molestos, las partículas en suspensión, la proliferación de roedores e insectos, y la alteración 
del paisaje que en muchos casos provocan conflictos entre establecimientos productores y residentes urbanos y 
periurbanos. 

La creciente demanda por los productos del sector están conduciendo a una situación de mayor competencia por los 
cada vez más escasos recursos naturales, tierra y agua (Steinfeld et al., 2006), provocando un significativo grado de 
tensión entre los objetivos sectoriales de rentabilidad, y la tolerancia social a las consecuencias ambientales directas 
o indirectas. Actualmente las emisiones de gases de efecto invernadero (GEI) ligadas con la ganadería, y en 
especial las de metano, están siendo objeto de especial atención por parte de distintos sectores de la sociedad.  

Entre otros desafíos actuales de la humanidad, probablemente las consecuencias del cambio climático se cuenten 
entre las más destacadas (IPCC, 2007). Independientemente del escepticismo de algunos, o de las predicciones 



apocalípticas de otros, las potenciales consecuencias de dicho cambio ya están presentes en la percepción pública 
de las interacciones de la humanidad con los procesos físicos y biológicos de la biósfera, y en el desarrollo de las 
actividades humanas en los campos políticos, comerciales y en la investigación científico-tecnológica.  

Las emisiones de metano asociadas con la ganadería están vinculadas fundamentalmente con la explotación de 
rumiantes (bovinos y ovinos principalmente). El objetivo de este capítulo es presentar brevemente los principales 
vínculos de la nutrición de los rumiantes con las emisiones directas de metano.  

 

El sistema digestivo de los rumiantes 

Los rumiantes (principalmente bovinos, ovinos y caprinos) presentan características anatómicas, fisiológicas y 
adaptativas a sus respectivos ambientes naturales que son únicas. Es bien conocido el hecho de que bovinos y 
ovinos cuentan con una serie de cámaras ubicadas antes del estómago verdadero, que les permite almacenar 
importantes cantidades de alimento. La mayor de estas cavidades se denomina rumen y le permite al animal 
controlar la temperatura, el pH y la anaerobiosis, y así favorecer el desarrollo de millones de microorganismos 
(bacterias, protozoarios y hongos), en su mayoría anaeróbicos, que son los verdaderos responsables de llevar 
adelante la digestión de los materiales fibrosos allí retenidos.  

Es importante hacer notar que estos animales han evolucionado adaptándose a aprovechar los nutrientes y la 
energía retenida en algunas de las moléculas más abundantes del planeta, pero que al mismo tiempo resultan 
extremadamente resistentes a la degradación. Se debe tener presente que los animales carecen de la capacidad de 
sintetizar enzimas con la capacidad de degradar los componentes de las paredes celulares (principalmente celulosa 
y hemicelulosa) y por este motivo los animales no-rumiantes sólo pueden aprovechar parcialmente los nutrientes 
presentes en forrajes y alimentos fibrosos. Por el contrario, los rumiantes (y en menor medida otros animales) son 
capaces de aprovechar estos alimentos gracias a un delicado equilibrio simbiótico con los antes mencionados 
microorganismos anaeróbicos. 

Una vez liberados de las paredes celulares, los carbohidratos en sus formas más simples son fermentados, lo que 
permite a los microorganismos aprovechar para su crecimiento parte de la energía química contenida en dichos 
carbohidratos. Sin embargo, este proceso implica la síntesis de grandes cantidades de ácidos (fundamentalmente 
acético, propiónico y butírico), los cuales, para beneficio del animal hospedante, retienen en sus moléculas 
cantidades importantes de energía biológicamente útil. Las profundas adaptaciones en el metabolismo de los 
rumiantes, además, les permiten absorber y utilizar dichos ácidos grasos para obtener energía y cumplimentar 
procesos de síntesis tisular. Un beneficio adicional de esta particular simbiosis, y dado que los microorganismos 
pueden utilizar fuentes de N no proteico para la síntesis de su proteína protoplasmática, es que los rumiantes 
pueden sobrevivir utilizando fuentes de N de baja calidad y prácticamente prescindir de las vitaminas del complejo 
B de origen dietario.  

Sin embargo todo este proceso tiene un costo: las condiciones anaeróbicas del rumen generan un ambiente muy 
rico en hidrógeno, el cual debe ser eliminado para mantener el equilibrio dentro del sistema ruminal. De otro modo 
el hidrógeno excedente tenderá a acidificar el rumen perjudicando la supervivencia de la flora ruminal (Figura 1), 
por esta razón es que los sumideros de H2 son tan importantes en el rumen. Entre otros mecanismos de regulación, 
la síntesis de CH4 constituye una forma de canalizar el H+ y luego eliminarlo (constituyendo uno de los sumideros 
más importantes) para restablecer el equilibrio. El costo de este mecanismo es la pérdida de C (y de la energía 
asociada a esta molécula), mientras que un kg de carbohidrato puede liberar por oxidación completa alrededor de 
4,4 Mcal, una masa equivalente de metano representa 13,14 Mcal (casi tres veces más). La energía eliminada a 
través del metano eructado diariamente representa según el tipo de animal, consumo y tipo de dieta entre el 2 y el 
14% del total de la energía ingerida (Johnson y Johnson, 1995).   



 

Figura 1. Esquema conceptual de la fermentación microbiana en el rumen 

 

Dentro de la microflora ruminal, aquellos responsables de la metanogénesis ruminal pertenecen al dominio 
Archaea –no son bacterias-, y producen metano como mayor producto catabólico. Los metanógenos se distinguen 
de otros microbios por sus componentes de la pared celular y particularmente por los lípidos de membrana, así 
como por la secuencia de genes del ARN ribosómico 16S y por la presencia de enzimas únicas que son clave para 
llevar adelante la metanogénesis (Zhou et al., 2011). Las especies de los géneros Methanobacterium, 
Methanobrevibacter y Methanosarcina han sido las más estudiadas (Whitford et al., 2001). Ecológicamente, estas 
especies utilizan el H2 y el CO2 que producen bacterias celulolíticas como Fibrobacter succinogenes y 
Ruminococcus sp. como sustratos para la formación de metano (Wolin y Miller, 1988).  

Como fuera dicho, a partir de la fermentación de carbohidratos provenientes del alimento, los microorganismos 
ruminales generan y utilizan el ATP como fuente de energía para su propio metabolismo, y liberan como productos 
de desecho al medio ruminal H+ y ácidos grasos volátiles (AGV), que son la principal fuente de energía para los 
rumiantes (Figura 1). La fermentación toma distintas vías metabólicas según el microorganismo y el carbohidrato 
involucrado, aunque en términos generales se suele resumir tal como se presenta en la Tabla 1. 

Tabla 1. Estequiometría del metabolismo de la glucosa en el rumen 

Molécula fermentada Producto principal Residuos 

1 Glucosa 2 Acetatos 2 CO2 + 8 H+ 

1 Glucosa 1 Butirato 2 CO2 + 4 H+ 

1 Glucosa + 4 H+ 2 Propionatos 2 H2O 

 

La comparación de las distintas vías de utilización de la glucosa en el rumen muestra que mientras que la 
formación de acetato y butirato promueven la producción de H+, la formación de propionato, en cambio, consume 
H+ del ambiente ruminal. La implicancia de esta estequiometría ruminal simplificada es crucial para comprender 
por qué los concentrados energéticos ricos en almidón, que promueven la fermentación hacia propionato, inducen 
una menor síntesis de metano, ya que limitan la disponibilidad de H+ libre para las Archae-bacterias 
metanogénicas. Por el contrario, los forrajes que promueven una fermentación con mayor proporción de acético y 
butírico en el perfil de ácidos grasos ruminales, serán los alimentos con mayor capacidad metanogénica.  

 

 



Diferencias asociadas con la interacción entre el animal y su alimento 

Diferencias entre especies animales 

Las diferencias en producción absoluta de metano entre especies son evidentes, particularmente si comparamos 
rumiantes, fermentadores cecales y no rumiantes. Sin embargo entre rumiantes, las opiniones no son unánimes, por 
ejemplo (Shibata y Terada, 2010), señalan que los bovinos producen aproximadamente entre 8 y 10 veces más 
metano que ovinos y caprinos, pero Shibata et al. (1992) no encontraron diferencias en la producción de metano 
por kg de materia seca consumida entre vaquillonas (28,4 L/kg MS), ovejas (25,9 L/kg MS), y cabras (29,1 L/kg 
MS). Shibata et al. (1993) en base de datos de 190 ensayos en bovinos para leche y carne, ovinos y caprinos, 
reportan valores de emisión más elevados (por kg MS) en novillos y vacas preñadas que en vacas en lactación y 
rumiantes menores.  

Es de destacar que una característica típica de la emisión de metano es la alta variabilidad, aún para un mismo 
individuo alimentado con una dieta constante en calidad y cantidad en el tiempo. Se ha reportado que el coeficiente 
de variación de la producción absoluta de metano dentro de un mismo individuo de un día para el otro puede 
representar el 7% en animales alimentados a un nivel constante (Blaxter y Clapperton, 1965), 19% (Grainger et al., 
2007), o 27% en animales alimentados ad libitum o restringidos (Boadi y Wittenberg, 2002). En el estudio de 
Grainger et al. (2007) las variaciones diarias en valores absolutos de producción se redujeron de 19% a 6% cuando 
la emisión fue expresada respecto al consumo. 

Adicionalmente a la variación dentro de individuos, la variabilidad entre individuos ha sido señalada por varios 
autores (Blaxter y Clapperton, 1965; Johnson et al., 1994; Lassey, 1997; Boadi et al., 2002). La variación en 
producción de metano entre individuos es controlada por características heredables, por lo tanto la selección de 
animales con menor producción de metano es viable. Los programas de mejoramiento genético que incrementan la 
eficiencia productiva reducen la producción de metano (Hegarty y Nolan, 2007). Estudios realizados en Canadá 
(Nkrumah, 2006) y Australia (Hegarty y Nolan, 2007) con novillos en terminación demostraron que los animales 
más eficientes produjeron c.a. 20% menos metano que los menos eficientes.  

 

Consumo 

El consumo de materia seca (CMS) es una de las variables más importantes ligada tanto a la emisión absoluta por 
animal, como a la emisión por unidad de energía (bruta consumida o digestible) o por unidad de alimento 
consumido (MS, MO). En estudios realizados a mediados del siglo pasado, Blaxter y Clapperton (1965) señalaron 
que la producción absoluta de metano (g o L/animal/d) se incrementa en respuesta al aumento del consumo de 
alimento, hecho que ha sido posteriormente confirmado (Mills et al., 2003; Ellis et al., 2007; Ellis et al., 2009).  

Bajo condiciones de alimentación ad libitum, el consumo explica el 64% de la producción de metano; sin embargo, 
bajo condiciones de consumo limitado, sólo el 16% de la variación en la producción de metano fue explicado por el 
CMS (Boadi y Wittenberg, 2002). De modo similar, Lassey et al. (1997), en ovejas a pastoreo con restricciones del 
consumo voluntario, observaron que sólo el 14% de la producción de metano se explicaba a través del CMS. En 
forma análoga, un estudio que comparó raigrás fresco de distinta digestibilidad (estado reproductivo y vegetativo; 
con 62,5% y 75,3% de digestibilidad aparente in vivo respectivamente) no detectó asociación alguna entre la 
producción de metano por unidad de CMS o tipo de dieta (respectivamente para el estado vegetativo y reproductivo 
23,7 y 22,9 g/kg MS) (Molano y Clark, 2008). 

Si bien la emisión absoluta de CH4 se incrementa en respuesta al consumo – en clara vinculación con la mayor 
disponibilidad de energía en el rumen-, varios estudios reportaron que este aumento se comporta a una tasa 
decreciente (Coppock et al., 1964; Blaxter y Clapperton, 1965; Beauchemin y McGinn, 2006). Esta situación 
podría explicarse a través de los cambios inducidos sobre la tasa de pasaje sólida y el correspondiente tiempo de 
retención ruminal. El menor tiempo de retención de la digesta se asocia con una menor digestión ruminal, una 
mayor proporción de ácido propiónico, y un menor desarrollo de la población de bacterias metanogénicas. Una 
mayor tasa de pasaje favorece la producción de ácido propiónico, el cual consume H+ libre evitando su uso para la 
síntesis de CH4. Según Kennedy y Milligan (Kennedy) y Okine et al. (1989), un aumento entre 54% y 68% en la 
tasa de pasaje líquida y sólida disminuyó un 30% la producción de metano. 

Se ha estimado que la reducción en la tasa de producción de metano oscila entre 0,77% y 1,6% por cada unidad de 
aumento de consumo por encima de mantenimiento (Johnson y Johnson, 1995). Beauchemin y McGinn (2006), en 
un estudio con mezcla de forrajes conservados y concentrados, observaron una reducción en la producción de 



metano por kg CMS, a razón de 0,93 y 1,28 unidades porcentuales por unidad de incremento del consumo por 
encima de mantenimiento para dietas altas en forraje (silo de cebada) y altas en concentrado respectivamente. 

En este sentido, Mills et al. (2009) en un análisis de 1335 mediciones, observaron que la relación lineal decreciente 
en la tasa de producción de metano (%EC) presenta distintas magnitudes de variación de acuerdo con el nivel de 
CMS. En los estudios donde el nivel de consumo fue bajo (c.a., <10 kg MS/animal/d) la tasa de emisión presenta 
mayor rango de variación (c.a., 2,5% - 8,5%) respecto a niveles elevados de consumo (>20 kg MS/d). En los 
últimos, el rango de variabilidad se estrecha sustancialmente (c.a., 3,5-6,5%). Sin embargo, a pesar de que la 
variabilidad en la producción de metano puede ser explicada por las diferencias en el CMS, aún existe variabilidad 
dentro de un determinado nivel de consumo, donde se infiere que otros factores tales como la variabilidad entre 
animales y la composición dietaria contribuyen a explicar las diferencias en producción de metano.  

 

Digestibilidad 

La producción de metano está estrechamente relacionada con la digestibilidad ruminal del alimento. A medida que 
se incrementa la digestibilidad de la dieta, la producción de metano aumenta linealmente (Blaxter y Clapperton, 
1965). Estos autores encontraron que en ovejas y vacunos alimentados a nivel de mantenimiento, el factor de 
conversión en metano (Ym, que mide el porcentaje de la Energía bruta consumida que se pierde como CH4) 
aumentó 0,062 unidades (Ym, Kcal/100 Kcal = 3,67 + 0,062 × Dm; donde Dm es la digestibilidad porcentual de la 
energía a mantenimiento), es decir que un aumento en Dm de 50 a 60% representaría un aumento de Ym desde 6,8 
a 7,4. 

Johnson y Johnson (1995) en un análisis de más de 100 experimentos observaron que la digestibilidad de la dieta 
sólo explicaba el 5% de la variación en Ym. En este sentido, puede establecerse que la digestibilidad per se no 
explica las variaciones en la tasa de producción de metano. Su impacto está asociado con el nivel de consumo, el 
tipo de forraje, la relación entre la proporción de forraje y la proporción de  concentrado, y la composición de la 
materia orgánica fermentable en el rumen (i.e., tipos de carbohidratos). 

El mismo trabajo de Blaxter y Clapperton (1965) mostró que la variación en la producción de metano, en respuesta 
a cambios en la digestibilidad aparente de la energía dietaria, es dependiente del nivel de consumo, disminuyendo 
la producción de metano en la medida que aumentó el nivel de consumo. Resultados similares fueron obtenidos en 
un meta-análisis desarrollado recientemente por Jaurena et al. (2013). 

 

Especies forrajeras 

Distintos estudios han demostrado que existen diferencias en la producción de metano entre especies forrajeras 
(McAllister et al., 1996; Moss et al., 2000). Las diferencias en las fracciones de carbohidratos de los forrajes 
afectan la digestibilidad y consecuentemente el potencial de producción de metano. Las gramíneas C3 difieren en 
su composición química y estructural y su digestibilidad con respecto a las C4 (Leng, 1990; Assoumaya et al., 
2003), lo que tendría consecuencias sobre la capacidad de producción de metano. 

Suele sostenerse que las leguminosas producen menor proporción de metano por unidad de energía digestible que 
las gramíneas (Ramirez Restrepo y Barry, 2005), diferencia que se atribuiría al menor contenido de carbohidratos 
estructurales de las leguminosas con respecto a las gramíneas (Johnson y Johnson, 1995). En vacas de cría en 
condiciones de clima templado se observó que el pastoreo de alfalfa induce la producción de menos metano que el 
de gramíneas (Ym, 7,1 y 9,5% respectivamente), en asociación a un mayor consumo de forrajes (McCaughey et al., 
1999) y probable mayor tasa de pasaje (Minson y Wilson, 1994). Sin embargo, estudios con trébol rojo no pudieron 
detectar esta diferencia (van Dorland et al., 2007). En este sentido es muy probable que las diferencias en consumo 
asociadas con la oferta de gramíneas o leguminosas interfieran o confundan los resultados.  

No obstante lo anterior, se ha demostrado que la presencia de metabolitos secundarios (e.g. taninos, saponinas, 
aceites esenciales) puede contribuir a reducir las emisiones de metano (Makkar et al., 1995; Carulla, 2005; 
Benchaar et al., 2008; Wallace et al., 2008; Jayanegara et al., 2009), y es bien conocido que muchas leguminosas 
tropicales contienen metabolitos secundarios de diversa índole. Coincidentemente con esto, se ha demostrado que 
la presencia de taninos condensados en leguminosas tropicales redujo las emisiones de CH4 (Waghorn, 2008) 
debido a la inhibición de la metanogénesis ruminal a través de diferentes mecanismos, por ejemplo menor 



producción de hidrógeno debido a la menor degradación de alimento, mayor defaunación o a un efecto directo 
sobre las bacterias metanogénicas (Martin et al., 2010). 

Resultados de un meta-análisis orientado a hallar diferencias entre especies templadas y tropicales, mostraron que 
las leguminosas tropicales producirían 7-22% menos metano (dependiendo de la unidad empleada) que sus pares 
templadas. Entre las razones esgrimidas por los autores para justificar esta diferencia se mencionan la presencia de 
los metabolitos secundarios arriba mencionados y el contenidos de paredes celulares altamente lignificadas 
(Archimède et al., 2011). El mismo estudio antes señalado (Archimède et al., 2011), demostró que las gramíneas 
tropicales producirían un 12% más de metano (l/kg MS consumida) que sus similares templados para un mismo 
nivel de fibra, digestibilidad y consumo. Esta conclusión es coincidente con los resultados obtenidos por otros 
autores (Margan et al., 1988). Sin embargo, no se detectaron diferencias entre C4 y C3, cuando la producción de 
metano se expresó por kg de MO digestible (Archimède et al., 2011). 

En la literatura también ha sido reportado que existen diferencias en producción de metano entre cultivares de una 
misma especie. Por ejemplo, Lovett et al. (2003) observaron diferencias en producción de metano entre cultivares 
de raigrás asociadas con las diferencias en composición química. 

 

Formas de presentación del forraje 

La forma de conservación o procesamiento del forraje también han mostrado efectos sobre la producción entérica 
de metano (Cantet et al., 2011). La metanogénesis tiende a ser menor cuando forrajes de composición similar se 
encuentran ensilados con respecto a henificados. La conservación de forrajes como silaje de planta entera de maíz 
tendría ventajas respecto a la conservación de silaje de pasturas debido al mayor aporte de almidón (el cual 
estimularía la producción de propiónico) y además, al promover un mayor consumo, reduciría el tiempo de 
permanencia del alimento en el rumen (reduciendo la producción de metano ruminal) aumentando la cantidad de 
alimento digerido en el intestino, situación que  no atentaría contra el aprovechamiento energético del alimento, 
pero si reduce la emisión de metano por unidad de alimento digerido. No obstante lo expresado anteriormente, un 
análisis en profundidad de estas alternativas de alimentación, requeriría la evaluación a nivel predial de otras 
variables y no limitar una planificación forrajera y nutricional solamente a través de las emisiones entéricas 
(Beauchemin et al., 2008).  

Adicionalmente se puede señalar que la molienda y peleteado de los forrajes también contribuye a reducir las 
emisiones de metano, especialmente cuando los forrajes son de buena calidad. El menor tamaño de partícula 
reduciría el tiempo de permanencia del alimento en rumen y consecuentemente una menor fermentación ruminal, 
adicionalmente sería de esperar una menor rumiación y mayor acidificación ruminal con menores relaciones 
acético: propiónico todo lo cual contribuiría a reducir la emisión de metano (De Blas et al., 2008). 

 

Relación forraje: concentrado 

Otro de los factores asociados con la emisión de metano es la relación forraje: concentrado de una dieta. Los 
cambios en esta relación  alteran la composición de carbohidratos fibrosos y no fibrosos de la dieta, los productos 
de fermentación ruminal, y el ambiente ruminal. A medida que aumenta la proporción de forraje voluminoso en la 
dieta aumenta la relación acético: propiónico, aumenta la disponibilidad de H+ libre, y se incrementa la producción 
de metano, independientemente de la digestibilidad de la dieta (Moss, 2000; Monteny, 2006).  

Las pérdidas de energía por metano son usualmente del 6 al 7% de la energía bruta consumida para dietas a base de 
forraje voluminoso, mientras que en dietas con altos niveles de grano (>90%) ad libitum son del 2 al 3% (Johnson y 
Johnson, 1995). El incremento en la tasa de pasaje, la disminución en el pH, así como el aumento en ácido 
propiónico por la suplementación con concentrados energéticos (granos y/o carbohidratos solubles) resulta en una 
disminución en la producción de metano (Van Soest, 1994). Se ha establecido claramente que el aumento en el 
nivel de concentrados en las dietas, reduce la emisión de metano por unidad de energía consumida o unidad de 
producto. Altos niveles de inclusión de concentrados parecen reducir la producción de metano, mientras que bajos 
niveles de suplementación muestran una respuesta variable. Moss et al. (2000) estimó que un aumento del 25% en 
la proporción de concentrados resulta en una disminución en las pérdidas por metano de aproximadamente una 
20%. Sin embargo, en un estudio de suplementación de silaje de cebada con un concentrado a base de granos 
(rango 70% silo de cebada: 30% concentrado hasta la relación inversa) no se observaron efectos significativos 
sobre la emisión de metano (Beauchemin y McGinn, 2006). Sauvant y Giger-Reverdin (2007) sugieren que la 



relación entre la proporción de concentrado y la producción de metano por unidad de energía consumida no es 
lineal, sino curvilínea. Así, las tasas de pérdidas de metano son relativamente constantes en dietas con 30 a 40% de 
concentrado (6-7% de energía consumida) y decrecen significativamente a valores de 2 y 3% de energía consumida 
en dietas con 80% y 90% de concentrado. Estas respuestas no sólo están asociadas con el cambio en la composición 
de los carbohidratos, sino que también pueden estar relacionadas con la alteración de la dinámica de pasaje y 
digestión (Goetsch y Owens, 1986). Por otra parte, el incremento en la proporción de concentrado en la dieta tiende 
a reducir el pH, y esta reducción de pH impacta sobre las bacterias metanogénicas (Van Kessel, 1996; Lana et al., 
1998). La producción de metano disminuye significativamente cuando el pH ruminal desciende por debajo de 6, y 
se incrementa exponencialmente cuando el pH es superior a 6 (Van Kessel, 1996), aunque este efecto es más 
pronunciado en forrajes que en concentrados (Lana et al., 1998). 

 

Carbohidratos 

Si bien varios estudios coinciden que las pérdidas por metano son primariamente dependientes del consumo y la 
digestibilidad, la composición química de la dieta juega un rol preponderante sobre este parámetro. El consumo de 
fibra, y en menor extensión el extracto libre de N, tienen una correlación positiva con la producción de metano 
(Moe y Tyrrell, 1979). Desde la aparición de los primeros estudios (Moe y Tyrrell, 1979) que relacionaban el tipo 
de carbohidrato con la producción de metano, hasta los análisis más recientes (Ellis et al., 2007; Ellis et al., 2009; 
Mills, 2009), basados en modelos de producción de metano, resaltan la importancia de la proporción dietaria de 
carbohidratos fibrosos  (celulosa, hemicelulosa) y no fibrosos (almidón, azúcares) como factor determinante en la 
producción de metano en rumiantes. Moe y Tyrrell (1979) y Mills et al. (2009) coinciden que además del consumo, 
los principales carbohidratos (celulosa, hemicelulosa, y residuos solubles) de la dieta son determinantes en la 
producción de metano. La digestión de los carbohidratos fibrosos genera mayor producción de CH4 que los 
carbohidratos no fibrosos dietarios (Moe y Tyrrell, 1979; (Ellis et al., 2009). Según estimaciones de Moe y Tyrrell 
(1979) los carbohidratos fibrosos pierden entre 33,6 y 157,5% más metano por unidad de sustrato digerido que los 
carbohidratos no fibrosos. Mills et al. (2003) reportaron que la predicción de metano relativa al CMS resulta mejor 
explicada por la relación almidón: fibra detergente ácido (FDA; celulosa y lignina). Por su parte, Hindrichsen et al. 
(2005) en un estudio con vacas lecheras y Hindrichsen y Kreuser (2009) in vitro, confirman las conclusiones de los 
modelos basados en datos in vivo. 

Por otra parte, existen diferencias en la producción de metano dentro de tipos de carbohidratos. En los 
carbohidratos fibrosos, la metanogénesis es significativamente mayor en celulosa que en hemicelulosa. Además, ha 
sido reportado que la producción de metano por unidad de celulosa digerida está positivamente relacionada con el 
consumo (Moe y Tyrrell, 1979), mientras que la emisión a partir de la digestión de hemicelulosa disminuye con el 
incremento de consumo. 

El reemplazo de azúcares solubles por almidón reduce la producción de metano por unidad de consumo (Mills et 
al., 2001; Bannink et al., 2005; Dijkstra et al., 2007). Esto estaría explicado por el hecho de que el butirato, AGV 
generado de hidrógeno, es el principal AGV generado a partir de las azúcares solubles, mientras que el propionato, 
favorecido por el aumento en la proporción de almidón en la dieta, actúa como captador de H2 ruminal. 
Hindrichsen et al. (2004) realizaron un estudio in vitro con el sistema RUSITEC con distintas fuentes de 
carbohidratos: fibra lignificada (cáscara de avena), fibra no lignificada (cascarilla de soja), pectina (pulpa de 
manzana), hemicelulosa y pectina (pulpa de remolacha azucarera), fructanos (tubérculos de alcaucil), sacarosa 
(melaza), y trigo (almidón). Los autores concluyeron que los ingredientes ricos en azúcares producen más metano 
que los basados en almidón, y también que fibras bajo condiciones de elevado pH ruminal en dietas mezclas con 
elevada proporción de forraje (FDN: 34,1-53,6%). Recientemente Bannink et al. (2010) analizaron cómo influye el 
pH sobre la formación de metano a partir de azúcares y almidón. A pH bajos (5,5) la producción de metano de los 
carbohidratos solubles se reduce significativamente, mientras que los carbohidratos fibrosos alcanzan su máxima 
producción por unidad de MO fermentada. Por el contrario, en azúcares solubles las mayores pérdidas como 
metano se generan a pH elevado (6,5). Los autores concluyeron que el almidón es el sustrato de menor potencial 
metanogénico. Por otra parte, Dijkstra et al. (2007) basados en el estudio de Bannink et al. (2005) muestran que la 
pérdida por unidad de sustrato fermentable no fibroso es superior en dietas a base de forrajes en comparación con 
dietas concentradas. Además observaron que la celulosa y hemicelulosa aumentan la producción de metano cuando 
están integradas dentro de dietas concentradas. 

 



Proteínas 

Varios estudios sugieren que el consumo de proteína total o digestible no tiene gran impacto sobre la emisión de 
metano comparado con el efecto que ejercen los carbohidratos (Moe y Tyrrell, 1979; Ellis et al., 2009; Reynolds et 
al., 2010). Por el contrario, Bannink et al. (2010) reportaron una correlación negativa entre el contenido de proteína 
y la producción de metano por unidad de CMS, posiblemente relacionada a un menor rendimiento de metano por la 
fermentación proteica o al impacto de la proteína sobre la dinámica de digestión y pasaje del forraje. 

La débil correlación entre el estatus proteico y la producción de metano observada en varios estudios se debe 
posiblemente a que la mayoría de los trabajos han utilizado forrajes sin limitaciones severas de proteína degradable 
en rumen (PDR). Como ha sido mencionado, el tiempo de retención y la dinámica de digestión tienen un impacto 
sustantivo sobre la producción de metano. En este sentido, la suplementación proteica incrementa 
significativamente el consumo y la tasa de pasaje en forrajes de baja calidad, lo que debería reducir la 
metanogénesis ruminal. La producción de metano en forrajes de mala calidad, generalmente deficientes en 
proteína, oscila entre 12% (Johnson y Johnson, 1995) y 15-18% de la energía consumida (Mirzaei-Aghsaghali, 
2011). Palmer y Olson (2000) evaluaron el efecto del uso de suplementos proteicos con distintas proporciones de 
PDR (49, 55, 60, 66, 72 % de la PB) en paja de festuca (PB=5,9%, FDN=73%), sin encontrar ningún efecto sobre 
la producción de metano. 

 

Lípidos 

En general los experimentos realizados en relación con el efecto de los lípidos sobre la producción de metano (Moe 
y Tyrrell, 1979; Mills, 2009) sugieren que, para los niveles de contenidos de lípidos de la mayoría de las dietas 
utilizadas en rumiantes (forrajes y concentrados), no se observa un efecto significativo sobre la producción de 
metano. Sin embargo, la suplementación con lípidos muestra efectos sobre la metanogénesis (Tyrrell, 1990; 
Andrew et al., 1991). Tanto estudios in vitro como in vivo han demostrado una marcada reducción en la 
metanogénesis en respuesta al incremento de grasa suplementaria en la dieta. Este efecto, sin embargo, depende de 
la dieta basal, el tipo de grasa, y el nivel de inclusión en la dieta. Los lípidos adicionados con la suplementación 
reducen la emisión de metano a través de diferentes vías. En principio proveen energía digestible que no es 
fermentada a nivel ruminal, y consecuentemente reducen la cantidad de metano emitido por unidad de energía 
consumida, y en segundo lugar los ácidos grasos insaturados aportados a la dieta actúan con captadores de H+ 
durante el proceso de biohidrogenación ruminal. Finalmente, existe un efecto inhibitorio de ácidos grasos 
específicos sobre los microorganismos ruminales y la degradación de la fibra, a lo cual se le suman cambios en la 
dinámica de la fermentación ruminal que en conjunto con lo antes mencionado colaboran en la reducción de la 
metanogénesis.   

Los lípidos suplementarios son una alternativa para deprimir la metanogénesis sin afectar otros parámetros 
ruminales (Martin et al., 2010). En principio y en promedio, independientemente de la naturaleza de los ácidos 
grasos (AG), ejercen una reducción de metano del 2,2% al 5,6% por unidad porcentual de lípidos agregado a las 
dietas de bovinos y ovinos (Beauchemin et al., 2008; Eugène et al., 2008). En coincidencia con lo anterior, Martin 
et al. (2010) en un análisis de revisión de 67 dietas, observaron una reducción promedio del 3,8% en la producción 
de metano (g/kg MS) por cada unidad porcentual de grasa agregada a la dieta base.  

Además se ha señalado que la magnitud del efecto de los AG es dependiente del tipo de AG. Los AG de tamaño 
medio (C12-C14, principalmente provenientes de aceite de coco) ejercen claramente mayor efecto inhibitorio sobre 
la metanogénesis (7,3% de disminución por cada unidad porcentual de grasa adicional) que los AG de cadena larga 
(AGCL) (Martin et al., 2010).   

 

Metabolitos secundarios 

En los últimos años ha crecido el interés por la valoración de metabolitos secundarios naturalmente presentes en 
plantas como mitigadores potenciales de la metanogénesis (Jouany y Morgavi, 2007). No obstante, el efecto de los 
compuestos secundarios sobre la producción de metano en estudios realizados in vitro o in vivo muestran resultados 
controversiales (Martin et al., 2010). Los compuestos secundarios de mayor potencial para inhibir la producción de 
metano son los taninos, las saponinas, y los aceites esenciales. 



Los taninos condensados, junto con las saponinas, se encuentran entre las familias químicas que mayor respuesta 
han presentado como inhibidores de metanogénesis. Los taninos hidrolizables tienen actividad anti-metanogénica 
pero usualmente sobresalen por sus efectos tóxicos sobre el ganado (Reed, 1995). El modo de acción de los taninos 
condensados estaría basado en un efecto directo sobre la metanogénesis e indirecto sobre la producción de H2 
debido a una menor degradación del alimento (Tavendale et al., 2005). Muchas plantas contienen taninos, 
particularmente leguminosas leñosas y herbáceas en menor medida. Varios estudios (Waghorn et al., 2002; 
Woodward, 2004) han observado menor producción de metano en pasturas de Lotus sp. en comparación con 
pasturas de achicoria, raigrás o mezclas de raigrás con trébol blanco. Esta disminución estaría relacionada con la 
presencia de taninos condensados en dicha especie. Con especies leñosas (Acacia mearnsii), Carulla et al. (2005) 
reportaron una disminución del 13% en CH4 por la inclusión dietaria de esta especie. De modo similar, Tiemann et 
al. (2008) utilizando leguminosas ricas en taninos condensados, observaron una reducción del 24% en la 
producción de metano. Sin embargo, es importante remarcar que debido a la variación entre los distintos tipos de 
taninos (peso molecular, isómeros, etc.) no se puede generalizar el impacto de los taninos sobre la emisión de 
metano. Por ejemplo, los taninos condensados presentes en sorgos anti-pájaros (De Oliveira et al., 2007) o 
quebracho colorado (Beauchemin et al., 2007) no mostraron ser efectivos en la mitigación de metano. 

Las saponinas son detergentes naturales que ejercen un efecto directo sobre los microorganismos ruminales. En 
general, disminuyen la degradabilidad de la proteína y favorecen la síntesis proteica y la biomasa microbiana 
(Makkar, 1996). Reducen la disponibilidad de H2 para la metanogénesis (Dijkstra et al., 2007), aparentemente 
mediante su acción defaunante. Estos compuestos secundarios pueden reducir la metanogénesis entre 15 y 40%, 
dependiendo de la dosis y las condiciones experimentales (Hess et al., 2004). Por otra parte, otros sugieren que el 
efecto anti-protozoos de las saponinas podría ser transitorio (Koenig y Newbold, 2007), y no siempre disminuiría la 
metanogénesis (Pen et al., 2006; Goel et al., 2008). 

Los aceites esenciales tienen propiedades antimicrobianas que son capaces de afectar la fermentación ruminal. Por 
ejemplo, aceite de ajo y sus componentes disminuyen la producción de metano in vitro (Busquet et al., 2005), 
debido probablemente a los compuestos órgano-azufrados (e.g. Dialil sulfito y allicin) sobre los metanogénicos 
(McAllister, 2008). En general estos compuestos secundarios son utilizados como extractos y no en forma directa. 
Pese a que en los últimos años se han publicado varios estudios, aún es necesaria investigación para determinar las 
dosis óptimas de compuestos activos específicos, evaluar el potencial de adaptación de la microbiota, y la presencia 
de residuos en los productos (Calsamiglia et al., 2007). 

 

Ionóforos 

Los antibióticos ionóforos son usados regularmente en países productores de ganado desde hace más de 40 años 
(Nagaraja, 1995). Dentro de estos antibióticos, el más estudiado es la monensina, desarrollada a partir de 
investigaciones del Dr. A. P. Raun y colaboradores en los laboratorios Lilly (Raun et al., 1976; Raun 1990). 

La monensina reduce las emisiones de metano debido a que altera las poblaciones microbianas en el rumen, 
reduciendo las cantidades de bacterias que producen ácidos láctico, acético, butírico, fórmico y gas hidrógeno 
(susceptibles al ionóforo), favoreciendo a las que producen ácidos propiónico y succínico (resistentes al ionóforo). 
Esta situación trae como resultado una reducción en la relación acético-propiónico (Russell, 1989). En un principio, 
se creyó que la monensina actuaba directamente sobre los microorganismos metanogénicos, pero luego se probó 
que en realidad la monensina reduce la metanogénesis porque priva a los metanogénicos de hidrógeno y ácido 
fórmico, siendo éstos los principales precursores del metano en el rumen (McGuffey, 2001). Sin embargo, Nagaraja 
et al. (1995) sostuvieron que la monensina podría inhibir la producción de metano por un efecto directo en los 
microorganismos metanogénicos. El efecto defaunante (reducción de protozoarios) de la monensina puede ser 
también un factor importante, como ya fuera mencionado anteriormente, aunque esto tendría como contrapartida 
una posible reducción en la digestibilidad de la fibra (Hino, 2003).  

Sin embargo, algunos autores han sugerido que la reducción en las emisiones de metano por parte de la monensina, 
no persistiría en el tiempo (Johnson, 1991; Sauer, 1998; Hino, 2003), lo que fue interpretado como una posible 
adaptación de las poblaciones ruminales al ionóforo (Johnson y Johnson, 1995). Esto es sorprendente porque la 
alteración de los perfiles de ácidos grasos volátiles (baja relación acético:propiónico), asociada con el agregado de 
monensina, persiste por largos períodos de tiempo (40 a 240 días) (Richardson, 1976; Mbanzamihigo, 1995; 
Rogers, 1997). Estos últimos trabajos no mostraron ninguna evidencia de adaptación microbiana al agregado de la 
monensina. Desde el punto de vista de la estequiometría de la fermentación ruminal, esto sería posible, siempre y 
cuando no haya otras vías para eliminar el exceso de hidrógeno del rumen (Hino, 2003). Tedeschi et al. (2003) 
discutieron esta aparente contradicción e indicaron que posiblemente está relacionada con el uso de diferentes 



métodos para medir la producción de metano, o a las proporciones de forraje y concentrado usadas en diferentes 
experimentos.  

 

Conclusiones 

Las actividades relacionadas con la ganadería constituyen un importante medio de vida para millones de personas 
en el mundo entero. La proteína animal derivada de estos sistemas de producción es altamente buscada por sus 
características nutricionales por todas las sociedades desarrolladas o emergentes, pero al mismo tiempo tiene 
consecuencias ambientales de diferente índole (e.g. emisiones de CH4, N2O). Entre estas, las emisiones de metano 
de los rumiantes como parte de su metabolismo natural tienen especial importancia y la búsqueda de estrategias de 
mitigación son objeto de especial atención por parte de la comunidad científica y de los formadores de políticas 
públicas. Existen diferentes formas de aproximarse a la problemática de las emisiones, siendo su adecuada 
cuantificación el punto lógico de partida. En términos generales, el tipo de dieta, ya sean forrajes o concentrados 
energéticos, tiene un impacto importante sobre las emisiones de metano, ya que los concentrados basados en 
almidón generan mucho menos emisiones que los forrajes. El tipo de forraje (leguminosas < gramíneas; templados 
< tropicales) y el tipo de concentrado energético (almidón < azúcares) también tienen efectos sobre la producción 
de metano. La suplementación al pastoreo o al consumo de forrajes en general, en las formas de concentrados 
energéticos, proteicos o lipídicos, resultan, en la mayoría de los casos, en la reducción de las emisiones de metano. 
Los antibióticos ionóforos, tales como la monensina, reducen las emisiones de metano por su efecto sobre el perfil 
de fermentación ruminal y la reducción consiguiente de precursores de la síntesis de metano a nivel ruminal. 
Recientemente se ha comenzado a estudiar el efecto de algunos aditivos dietarios de tipo “natural”, tales como los 
taninos, saponinas o aceites esenciales, como potenciales mitigadores de las emisiones, con resultados 
inconsistentes pero que refuerzan la necesidad de continuar líneas de investigación sobre el tema.  

Finalmente, es recomendable que cualquier aproximación al tema de emisiones de gases de efecto invernadero por 
parte de los rumiantes sea llevada a cabo bajo un enfoque sistémico (ejemplo: emisiones a nivel predial o regional; 
estudios de ciclo de vida), ya que la sola evaluación de los efectos de algunos tratamientos sobre las emisiones de 
metano, puede llevar a conclusiones erróneas si no se tienen en cuenta los efectos sobre el sistema completo. 
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La ganadería, su desarrollo y sus impactos 

Desde hace 12.000 años la historia de la humanidad, estuvo asociada a la adaptación y mejora artificial de las 
especies vegetales y a la domesticación de los animales. La producción agropecuaria tradicional, desarrollada a lo 
largo de esta historia, comenzó a sufrir cambios acorde a las exigencias en la demanda de alimentos para responder 
al crecimiento de la población, a las mejores condiciones económicas y a la urbanización (Basso y Herrero, 2013). 
En el caso de la producción animal se observan procesos de intensificación como consecuencia de cambios 
producidos desde 1950, en los países industrializados. Esta intensificación se traduce en mayor cantidad de 
animales por unidad de superficie y de insumos asociados. Desde 1950 se produjo un crecimiento importante de la 
producción de aves, a la cual se sumó en los 70’s la de porcinos y en los 80’s la de carne vacuna con los encierres 
en corrales de engorde (Upton, 1997). En Europa, hasta 1980, hubo un sostenido incremento de la producción 
ganadera orientado al aumento de la producción de cerdos y aves. En Estados Unidos ocurrió una situación que 
resultó similar, pero en este caso con un sostenido incremento de los denominados “establecimientos de 
alimentación de animales en confinamiento” (Concentrated Animal Feeding Operations - CAFOs) (Burkholder et 
al., 2007).  

Uno de los principales problemas, asociado a la intensificación de cualquier sistema ganadero de producción 
primaria, es el incremento de la cantidad de residuos, donde su mayor componente resultan ser las excretas (heces + 
orina). Estos residuos ganaderos (tanto sólidos como líquidos) pueden tener diferentes impactos que afectan la 
sustentabilidad del sistema productivo en su conjunto y resultan los principales responsables de los efectos en los 
recursos naturales. En general, se concentran en áreas reducidas y son la fuente principal de acumulación en el 
suelo y en el agua superficial y subterránea de las emisiones de nutrientes y sustancias orgánicas, de metales 
pesados, de antibióticos y otras drogas veterinarias y de patógenos que pueden afectar la salud humana y animal. 
Por otra parte, son fuente de emisión a la atmósfera tanto de amoníaco, que afecta finalmente al suelo por 
acidificación, como de metano y óxido nitroso, siendo éstos importantes en su rol de gases de efecto invernadero 
(GEIs) (Herrero y Gil, 2008). 

Por ejemplo una vaca lechera de 600 kg de peso eliminará por día entre 52 y 65 kg de excretas por día, 
correspondiendo su composición entre el 30 y 45% en orina y entre el 70 y 55% restante en heces, o un cerdo de 60 
kg de peso vivo que puede eliminar entre 2 y 10 kg de excretas diarias con un % de orina del 50% (ASAE, 2005). 
La cantidad de excretas producida dependerá de varios factores, entre los más importantes se deben considerar: el 
tipo de animal (rumiante o monogástrico), la edad y tamaño corporal (cuestiones que se vinculan al consumo de 
alimentos), el tipo de dieta (forrajes o granos), al ambiente en que se encuentra el animal (instalaciones, aire libre, 
estabulado) y al tipo de producción y productividad en cada caso (carne, leche, lana).  

La calidad de las excretas es un aspecto fundamental que depende principalmente del metabolismo animal y del 
tipo de alimentación. Por ejemplo, los bovinos eliminan al sistema entre el 60 y el 80 % del nitrógeno (N) ingerido 
en la dieta, los cerdos entre el 65 y 75% y las gallinas ponedoras el 75%. La cantidad de nutrientes o minerales 
eliminados se asocia a la especie animal, a la concentración mineral en la dieta y al tipo de alimentación, a la época 
del año y a los niveles de producción (Van Horn et al., 1994). Tomando como ejemplo al nitrógeno, por sus 
impactos en la emisión de GEIs podemos decir que si la ingesta de proteína no está balanceada con la energética, la 
síntesis proteica microbiana es ineficiente y aumenta la excreción de N. Por otra parte, entre los aspectos 
cualitativos se consideran el contenido de humedad de las heces, la relación heces y orina y la urea o N contenido 
en la orina. El aumento de los aportes de N en la alimentación es producto de los cambios en los sistemas 
productivos. Se considera que se ha incrementado en 3 veces el aporte de N / kg de leche producida en los países 
Bajos entre 1950 y 1985, como consecuencia de los alimentos de mayor calidad y del incremento de la fertilización 
(Tamminga, 1996). Es importante, además, conocer cómo se presentan los nutrientes en las excretas, porque es un 



aspecto que incidirá en las emisiones. Por ejemplo, el N se encuentra en gran proporción en la orina (45 al 80%) y 
por lo tanto estará disponible más fácilmente, ya sea para ser absorbido por las plantas o para ser volatilizados, por 
ejemplo como amoníaco (Underwood y Shuttle, 1999). 

 

El impacto de los residuos en el cambio climático y en la calidad del aire 

Se considera que la ganadería, en todas las etapas de su proceso de producción, emite y libera a la atmósfera 
determinadas sustancias que contribuyen al cambio climático o a la contaminación del aire. En este caso haremos 
hincapié en las emisiones desde las excretas y efluentes, como residuos de las actividades de la producción animal.  

Estos residuos son principalmente fuente de emisión de metano, óxido nitroso y amoníaco, vinculados 
principalmente a su estado (sólido, líquido), a la digestibilidad de la dieta y al sistema de producción, que impacta 
en su manejo (recolección, almacenamiento, dispersión). En la figura 1 se observan los porcentajes de emisiones de 
metano y óxido nitroso emitidos por manejo y aplicación del estiércol respecto al total de emisiones provenientes 
de la ganadería. En este caso las emisiones más importantes resultan las de óxido nitroso por la aplicación de 
abonos provenientes de los residuos ganaderos en sistemas extensivos (31%).  

 

0

5

10

15

20

25

30

35

CH4 manejo (%) N2O manejo (%) N2O aplicación (%)

Sistemas Extensivos Sistemas Intensivos  

Figura 1. Impacto de las emisiones provenientes del estiércol en relación con el total de las emisiones de la ganadería (Fuente: 
adaptado de LEAD, 2009). Referencias: CH4 manejo (%): corresponde al % de Metano emitido por el manejo del estiércol en 
relación con el total emitido por la ganadería a escala mundial. N2O manejo (%): corresponde al % de óxido nitroso emitido 
por el manejo del estiércol en relación con el total emitido por la ganadería a escala mundial. N2O aplicación (%): 

corresponde al % de óxido nitroso emitido por la aplicación del estiércol como abono en relación con el total emitido por la 
ganadería a escala mundial. 

 

El metano 

La emisión de metano desde el estiércol es considerada una forma indirecta de emisión. Proviene de la 
descomposición anaeróbica de los ácidos formados desde los componentes celulósicos de la materia orgánica 
(Burton y Turner, 2003). Este proceso está influenciado por diversos factores que afectan al crecimiento de las 
bacterias responsables de la formación de metano. Resultan importantes la temperatura ambiental y la humedad de 
las excretas, como así también el tiempo de almacenamiento. En la tabla 1 se muestran valores de emisión de 
metano para diferentes especies animales donde se observa que, si bien es importante la especie animal, el impacto 
del clima incide en un aumento de las emisiones desde 1,5 hasta casi 4 veces más en climas templados, respecto a 
los menores valores en climas fríos (IPCC, 2002).  

 



Tabla 1. Emisión estimada de metano por animal durante un año proveniente de las excretas según clima (Fuente: IPCC, 2002) 

 Climas Fríos Climas Templados 
 Kg CH4/animal/año 

Vaca lechera 14 44 
Ganado de Carne 6 20 
Ovejas 0,2 0,3 
Cabras 0,1 0,2 
Cerdos 3 10 

 

La cantidad de metano producida depende también del contenido de energía del estiércol, el cual está fuertemente 
determinado por el tipo de dieta del ganado que afecta la relación C/N de las heces (Burton y Turner, 2003). 
Alimentos energéticos incidirán en un estiércol con mayor cantidad de sólidos volátiles, que serán un importante 
sustrato a partir del cual las bacterias producirán el metano. Sin embargo, esta situación podría compensarse con la 
posibilidad de mejor digestibilidad de la ración y con consecuente reducción de las emisiones (NRC, 2003; FAO-
LEAD, 2009).  

Otra de las etapas que resultan de interés para cuantificar son las emisiones de metano provenientes del tratamiento 
de efluentes. Las emisiones a escala global, derivadas de la descomposición anaeróbica de las excretas y del 
proceso de tratamiento de los efluentes de todas las especies de animales, se han estimado en aproximadamente 17 
millones de toneladas por año. Esta aproximación se ha obtenido en función del manejo del estiércol en diferentes 
regiones del planeta y de la estimación de los tipos de dieta y su consecuente eliminación de sólidos volátiles. Estos 
valores se encuentran en el tercer lugar  dentro de las emisiones del sector agropecuario, luego de las emisiones por 
fermentación entérica y de las provenientes por el cultivo de arroz. Las regiones del planeta se pueden ordenar 
según sus emisiones derivadas de los residuos en: Asia 6,13 millones de toneladas (donde China representa el 
63%), América 4,8 millones de toneladas (donde América del Norte representa el 71%), Europa 5,46 millones de 
toneladas (donde los países del oeste representan el 75%), África con 0,69 millones de toneladas y finalmente 
Oceanía y Japón con 0,35 millones de toneladas (FAO-LEAD, 2009).  Se considera que el 35 % de estas emisiones 
corresponde al tratamiento de efluentes de las instalaciones intensivas de crianza de animales. Por ejemplo en 
Francia Gac et al. (2007) evaluaron que la mayor proporción del metano se produce en las instalaciones de 
estabulación, donde el ganado permanece, a la cual se agregan las emisiones de los sistemas de tratamiento de 
efluentes. 

 

Los compuestos nitrogenados 

El nitrógeno es esencial para la vida de las plantas y de los animales. Actualmente se producen aproximadamente 
100 millones de toneladas de fertilizantes sintéticos nitrogenados al año que aportarán al crecimiento de los 
alimentos, muchos de ellos para el ganado. De cada 100 unidades de nitrógeno que se producen como fertilizantes, 
solo 4 de ellas ingresarán al tracto digestivo de un humano carnívoro, quedando las otras 96 en algún 
compartimento ambiental (Galloway y Cowling, 2002). Estos valores resultan importantes dado que parte de las 
pérdidas pasarán a incrementar los valores de nitratos en aguas subterráneas y superficiales por lixiviación, y otra 
parte se emitirá a la atmósfera como amoníaco y óxido nitroso.  

En las excretas animales se encuentran diferentes tipos de N, el N inorgánico (amonio y nitratos), el N orgánico 
rápidamente mineralizable (urea y ácido úrico), el N orgánico mineralizable en un período corto (estará disponible 
durante esa estación de crecimiento de un cultivo) y el N orgánico lentamente mineralizable (años). Las cantidades 
de nutrientes excretadas en los residuos animales sufren diferentes pérdidas durante el proceso de recolección, 
tratamiento y reuso. Por ejemplo, para el N se estima que se pierde a la atmósfera el 10% de los kg de excretados 
por las vacas lecheras en el proceso de recolección en los corrales de ordeño, otro 10% durante el almacenamiento 
del estiércol y entre el 5 y 30% cuando se lo aplica al suelo (Atkinson y Watson, 1996; Birchall et al., 2008). En la 
figura 2 se muestra el ciclo del nitrógeno adaptado a parches de heces, orina y por el estiércol aplicado al suelo. 



 

Figura 2. Ciclo de nitrógeno en la ganadería vinculado a las excretas y al manejo y uso del estiércol y de los efluentes (Fuente: 
adaptado de Burton y Turner, 2003). 

 

El óxido nitroso 

Se calcula que los aportes del ganado representan casi las dos terceras partes del total de las emisiones 
antropogénicas de N2O, y entre un 75 y un 80 % de las emisiones que provienen de la agricultura. Los procesos de 
emisión de N2O son conocidos por la transformación microbiana del N de la materia orgánica. Se presume que un 
cierto porcentaje del N de las excretas se convertirá a N2O. Este proceso ocurrirá, tanto desde las heces en sistemas 
ganaderos pastoriles, como por el manejo y tratamiento del estiércol y de los efluentes en sistemas ganaderos con 
mayor grado de intensificación. En todas estas situaciones la calidad de las excretas es fundamental para definir un 
% de emisión, y en definitiva, esta calidad depende de la alimentación y de la eficiencia de conversión de los 
alimentos de cada animal (Burton y Turner, 2003; Herrero y Gil, 2008).  

En los sistemas intensivos de pastoreo se utilizan en general pasturas de muy buena calidad. Esta calidad muchas 
veces excede los requerimientos de N de los animales, y este N se eliminará en las heces y orina. Si bien la 
proporción de N contenido en heces es baja y en consecuencia, la proporción que puede ser emitida como N2O 
también lo es, el impacto global resulta de importancia cuando se considera toda la superficie con animales en 
pastoreo (Oenema et al., 1997). Por otra parte la mayor proporción de las emisiones de N2O se producen en el 
manejo del estiércol y efluentes como abono de cultivos, siendo muy dependientes de las prácticas de aplicación 
(Gac et al., 2007).  

 

El amoníaco 

El amoníaco no es considerado un gas de efecto invernadero, sin embargo es un contaminante ambiental de interés 
asociado a las emisiones por la ganadería. El total de emisiones de amoníaco de origen antropogénico se han 
estimado en 47 millones de toneladas de N a escala global, siendo un 94% de las mismas correspondientes al sector 
agropecuario y, dentro de éstas, un 68% proviene de la ganadería (Galloway et al., 2004).  

La fuente principal de emisiones proviene del N de las excretas (heces + orina) depositadas tanto en lotes de 
pastoreo como en instalaciones, más el que resulta emitido al aplicar estiércol como abono de cultivos y forrajes 
(Gac et al., 2007). Los factores que influyen son: concentración de urea (mayor en orina que heces), tamaño de la 



superficie de emisión (áreas donde se concentra el estiércol), temperatura ambiental y aireación (dependiente del 
manejo del estiércol y práctica agrícola para el abonado) (Dewes, 1999; Chadwick, 2006).  

Su nivel ambiental es importante en los sistemas cerrados (aves y porcinos) debido a la concentración de las 
excretas (Brum, 2002). Una aproximación a los niveles de emisión en diferentes especies animales en 
confinamiento se muestra en la tabla 2 donde se observa gran variabilidad respecto al % de emisión entre especies. 
La emisión estará influenciada por los tipos de manejo del estiércol y diseño de las instalaciones. Sin embargo,  
tanto en cerdos como en aves se observan mayores % de emisión probablemente por tener excretas más ricas en N 
que las demás especies (Brum, 2002; Burton y Turner, 2003).  

 

Tabla 2. Estimación de la excreción de N (kg N/animal/año) y de la emisión de N-NH3, expresada como % sobre el N 
excretado, para diferente tipos de animales (Fuente: adaptado de Burton  Turner, 2003) 

 Excreción de N  Emisión de N-NH3 
 Kg N/animal/año % 

Vaca lechera 100 - 122 21 - 32 
Ganado de Carne 50 - 52 11 - 37 
Ovejas 12 - 23 5 - 14 
Gallina ponedora 0,8 39 – 54 
Pollo parrillero 0,3 – 0,7 22 - 48 
Cerdos en terminación 13 - 36 30 - 38 

 

El amoníaco se percibe a través de un olor desagradable. Es irritante para las mucosas a partir de una concentración 
de 20 ppm, por lo cual no se recomienda más de 7 ppm en lugares donde trabajan seres humanos (Hatch et al. 
2002). Se han determinado valores de amoníaco en un rango de 0,009 a 1213 ppm de NH3 en feed lots en los 
Estados Unidos (NRC, 2003). En estudios realizados en la UE se determinó que, tanto en gallineros como en 
criaderos porcinos, la concentración de NH3 no excedía de los 30 ppm (Burton y Turner, 2003). En el aire 
reacciona con otros gases como el sulfuro de hidrógeno  o el ácido nítrico, que al depositarse, contribuyen a la 
acidificación de los suelos (Hatch et al. 2002). La contaminación atmosférica  proveniente de las emisiones de 
amoníaco tiene un alcance local (malos olores) o regional (lluvia ácida y consecuente acidificación del suelo) y no 
un alcance mundial, como resulta por el óxido nitroso. A pesar de ser un alcance más limitado que el del cambio 
climático, sus efectos dependerán del transporte por el viento, y entonces pueden llegar a afectar a cientos de 
kilómetros desde los lugares en donde fueron emitidos. Aunque el conocimiento de los impactos del depósito de N 
a nivel global todavía es muy limitado, muchas áreas de alto valor biológico comienzan a verse afectadas (Phoenix 
et al., 2006). 

 

Otros contaminantes 

Los olores representan una de las quejas más frecuentes por parte de las poblaciones que viven cerca de granjas 
intensivas, junto a la presencia de moscas e insectos. El olor se produce por la presencia de compuestos volátiles, 
los que se manifiestan en los procesos de almacenamiento y tratamiento de excretas (ácidos grasos volátiles, 
aldehídos, alcoholes, fenoles y aminas). Al principio del tratamiento del estiércol se produce la liberación de los 
compuestos volátiles, por esta razón hay más olores. Luego, estos compuestos se transforman en otros sin olor, 
como CH4, CO2 y H2O. Los aminoácidos y la reducción de los sulfatos de la orina producen sulfuro, provocando 
olores que se perciben. En los galpones cerrados se incrementan los olores en función del tiempo que pasa el 
estiércol sobre los pisos sin ser removido, además de aumentar la emisión de NH3. Uno de los factores que incide 
en la producción de olor es la humedad de las excretas. Cuando la humedad supera el 35% el olor resulta muy 
fuerte y desagradable (Gil y Herrero, 2011). 

Otra de las formas en que la contaminación puede vehiculizarse es a través de las partículas de polvo que se 
desprenden tanto de los alimentos como de la cama de los animales estabulados y piso de corrales de tierra con 
estiércol. Se pueden agrupar en dos tamaños de partículas, y cada una tendrá efectos diferentes. Las partículas de 
mayor peso molecular (PM10) resultan molestas y pueden afectar la visión. Las de menor tamaño (PM2), si bien no 
siempre se perciben como una molestia, pueden transportar patógenos y afectar las vías respiratorias, siendo más 
grave cuando se asocia al amoníaco presente en el aire. En zonas secas, muchas veces se observan nubes de polvo 
que permanecen constantes en la zona de los corrales. La humedad mínima del estiércol, para no generar polvo, 



debería ser del 25%. Se ha cuantificado mayor concentración de microorganismos patógenos que producen 
enfermedades respiratorias en polvo de criaderos intensivos de cerdos y de aves (Gil y Herrero, 2011). 

 

Del pastoreo a la intensificación 

El sector ganadero es considerado como uno de los mayores usuarios antropogénicos de la tierra, y en este rol  
produce importantes impactos ambientales. Los animales en pastoreo ocupan el 30% de la superficie total de la 
tierra (excluidas las zonas congeladas). En los países industrializados, el aumento de la producción de carne y de 
leche ha sido a expensas de la reducción de áreas en pastoreo y de la mejora en la eficiencia en la conversión de 
alimentos y sus nutrientes (Herrero y Gil, 2008).  

Las emisiones difieren según el grado de intensificación de los sistemas ganaderos. Por ejemplo, en el trabajo de 
Galloway y Cowling (2002) ya comentado, los autores presentan una estimación de pérdidas de N a lo largo de 
toda la cadena de producción de un producto agrícola y otra cadena de un producto de ganado que ha sido 
alimentado con recursos agrícolas, donde se muestran que la eficiencia final para los agrícolas representa el 14% y 
para los ganaderos el 4%. Sin embargo es importante considerar que en sistemas pastoriles gran parte del N 
quedará retenido en rastrojos aportando materia orgánica a los suelos, con menores tasas de emisión al ambiente 
que en los sistemas más intensivos. 

 

Los sistemas pastoriles 

La característica principal de los sistemas pastoriles es que el ganado se alimenta mayoritariamente de una ración 
compuesta por forrajes, los cuales deben ser cosechados directamente por el animal bajo diferentes sistemas de 
aprovechamiento, que básicamente dependen del número de animales por unidad de superficie (carga animal) y el 
tiempo de pastoreo. En los lotes en pastoreo se distribuyen las excretas de forma más o menos irregular, 
dependiendo de algunos factores tales como la carga animal, la disposición de las aguadas, y el sistema de pastoreo. 

La emisión de metano debida a la presencia de parches de heces en lotes de pastoreo resulta insignificante (< 0,2 
%), en relación al total de emisiones de un sistema de producción primaria de leche (Jarvis et al., 1995). Por otra 
parte representa solo el 0,8 al 4% de las que se pueden producir por el tratamiento de los efluentes de un animal 
durante igual período (Holter, 1997). En sistemas pastoriles resulta fundamental considerar la temperatura 
ambiente, donde a mayor temperatura mayor emisión (González y Ruiz, 2001).  

Además del metano es importante considerar tanto la emisión de N2O desde parches de orina en áreas de pastoreo, 
como cuando el N amoniacal de las excretas se convierte en NO3

- por el proceso de nitrificación. Este proceso 
ocurre ya sea durante la descomposición de los parches de heces o por la aplicación del estiércol y efluentes (Figura 
2). Toda la emisión mundial de N2O por animales en pastoreo representa un 11% del total de emisiones de N2O a la 
atmósfera. Las mayores emisiones de N2O se producen cuando existe cierta situación de anaerobiosis. Las 
condiciones que favorecen las emisiones en sistemas pastoriles son luego de un pastoreo intenso en suelos 
compactados, pesados, pobremente drenados o húmedos y en estación invernal. Cuando se ofrecen pasturas de alta 
calidad la mayor proporción del N será excretado en la orina, donde el 70% del N se presentará como urea y será 
fácilmente, y en gran parte, volatilizado como amoníaco. En cambio en las heces la mayor proporción se presentará 
como N orgánico, que a su vez presentará una proporción soluble en agua y más fácilmente mineralizada hacia 
NH3/NH4

+y otra que será mucho más resistente a la degradación y llevando a mayores emisiones de  N2O en el 
largo plazo (Oenema et al., 1997). Se ha estimado que las pérdidas de N por emisiones en lotes en pastoreo, se 
encuentra entre el  10 y el 25% del N excretado por los animales (NRC, 2003).  

 

Los sistemas intensivos 

En los planteos con diferente grado de intensificación se debe tener en cuenta que además de las emisiones que se 
producirán como consecuencia del tipo de alojamiento de los animales y su manejo (total o parcialmente 
estabulados; tipo de instalaciones abiertas o cerradas y del tiempo de retirada del estiércol) y del almacenamiento y 
tratamiento del estiércol y de los efluentes, éstos se recolectarán residuos y podrán ser reutilizados como abono. 
Cuando nos referimos a efluentes que son líquidos, las emisiones que se refieren al CH4 consideran los procesos de 
almacenamiento y tratamiento y, cuando se refieren al N2O y NH3 consideran principalmente las emisiones durante 



su aplicación como abono. Las emisiones de CH4 y N2O dependen de la actividad microbiana en el “ambiente del 
estiércol”. La importancia relativa de cada tipo de emisión depende no solo de la composición del estiércol sino 
también de las prácticas de manejo y de las condiciones climáticas (Petersen et al., 2006) 

En un estudio extenso realizado en Europa se determinaron las emisiones durante el almacenamiento y aplicación 
de efluentes según diferentes posibilidades (Amon et al., 2006). Los autores evaluaron que al aplicar un efluente sin 
tratar como abono  se pueden emitir 227 g NH3/m3 y 93 kg CO2 eq/m3, considerando dentro de este último valor a 
la emisión de todos los GEIs. Si se realizara separación de sólidos la emisión sería 403 g NH3/m3 y 58 kg CO2 
eq/m3 de GEIs. Si además se realiza digestión anaeróbica de los efluentes se podría reducir la emisión en 38 kg CO2 
eq/m3, sin que se observen modificaciones en la emisión de amoníaco. Como puede observarse las emisiones de 
NH3 ocurren en diferentes momentos. Las pérdidas varían entre establecimientos porque dependen de factores de 
manejo vinculados a la recolección del estiércol, su proceso de tratamiento, almacenamiento y reutilización como 
abono. En general, las pérdidas que se asocian a la aplicación al suelo corresponden a entre el 35 y 45%, las que 
corresponden a los sistemas de crianza (estabulados y tipo de estabulación) corresponden a entre 30 y 35% (NRC, 
2003). Se debería esperar que en las instalaciones se emita anualmente como máximo por espacio en el cual estará 
alojado el equivalente a un animal 9,7 kg NH3 en los establos, 12,1 kg NH3 en las áreas de almacenamiento de 
estiércol, 7,5 kg NH3 en pasturas y 22 kg NH3 por la aplicación del estiércol (Burton y Turner, 2003).  

Las prácticas de manejo durante la aplicación a campo determinan el tipo de emisión. Si luego de aplicado se 
incorporan al suelo, tanto el estiércol como los efluentes se reducen las emisiones de NH3, dado que el 50 % del 
contenido de N-NH4

+ se puede perder en las primeras 6 horas (Webb et al., 2010). Sin embargo la incorporación al 
suelo aumenta las emisiones de N2O y de CH4, porque se incrementa la anaerobiosis. Rodhe et al. (2006) 
encontraron que luego de inyectar efluentes a 5 cm de profundidad no se detectaba emisión de NH3, respecto de la 
aplicación en bandas sin incorporación, donde el 40% del  N-NH4

+ se emitió como amoníaco durante las primeras 
24 horas. En los tratamientos de inyección al suelo se determinó N2O durante las primeras 3 semanas, llegando a un 
total acumulado a las 7 semanas de 0,75 kg N/ha, respecto de los tratamientos en bandas que emitieron durante el 
mismo período 0,2 kg N/ha. Otra ventaja de la incorporación es que se reducen olores. Sin embargo no se puede 
dejar de considerar que al incorporar al suelo se aumenta el consumo energético, además de que es una práctica 
difícil de implementar en planteos de siembra directa.  

 

Tratamiento de residuos y emisiones 

Un aspecto importante que debe ser considerado para comprender las emisiones que se producen durante el 
tratamiento de los residuos animales es que las excretas se pueden presentar como sólidos (estiércol) o como 
líquidos (efluentes o purines) (RAMIRAN, 2011). Estos últimos estarán diluidos con el agua que se utiliza en las 
instalaciones de producción. En general, en los criaderos de pollos y de bovinos de carne en corrales se obtiene 
estiércol, mezclado con diferentes elementos que se utilizan para la cama, en el primer caso, y mezclado con tierra, 
en el segundo. En los establecimientos de bovinos lecheros y de cerdos se obtiene una mezcla de sólidos (excretas) 
con el agua de lavado de instalaciones, donde la cantidad y calidad del agua que se utiliza condiciona fuertemente 
su calidad. Cuando se combinan las excretas con el agua se logra un efluente líquido con bajo % de sólidos. 
Trabajos realizados en la región muestran que el % de sólidos (%MS) se encuentra entre el 0,5 y 3% (Salazar et al., 
2010). 

El tratamiento a realizar tiene algunas etapas que cumplir. La primera se denomina tratamiento primario y es de 
tipo físico, que básicamente consiste en la separación de los sólidos. Estos sólidos resultantes son los que pueden 
ser estacionados en pilas ó sometidos a un proceso de compostaje, que resulta útil para incrementar la 
concentración y disponibilidad de nutrientes y la remoción de patógenos. El tratamiento primario resulta 
indispensable para tratar los residuos ganaderos dado que disminuye la sedimentación posterior en las lagunas de 
tratamiento, situación que mejora considerablemente los costos de mantenimiento, a la vez que permite recuperar 
estiércol de buena calidad para ser utilizado como abono. En un relevamiento realizado en 329 establecimientos 
lecheros en la Argentina durante el año 2009, se observó que solo el 20% de los establecimientos relevados 
realizaban la separación de sólidos. Estudios en otros países mostraron que entre el 50 y el 98% realiza la 
separación (Herrero, 2009). 

Se han realizado diferentes estudios para determinar las emisiones desde las pilas de tratamiento del estiércol. Se 
han observado emisiones de amoníaco entre 5 al 40% del N según calidad del estiércol y especie animal que lo 
produce. La compactación en las pilas reduce el aire y la emisión. En el caso del N2O la emisión desde las pilas 
ocurre por dos procesos, donde inicialmente es como producto de la nitrificación del N-NH4 y luego desde la 
desnitrificación del N-NO3 (Figura 2) (Tsutsui et al., 2013). En el mismo lugar se puede producir metano por 



degradación microbiana de lípidos solubles, carbohidratos, proteínas y ácidos orgánicos. La compactación y 
cobertura inhibe parte de la nitrificación y reduce estas emisiones. Sin embargo cuando se realiza compost los 
procesos necesarios para airear y dar vuelta la pila incrementan la emisión (Chadwick, 2006).  

Luego del tratamiento primario  los líquidos resultantes deberán someterse a un proceso de tratamiento biológico, 
desarrollándose a partir de la presencia de microorganismos. En estos procesos se utiliza la capacidad de los 
microorganismos autóctonos, principalmente provenientes del estiércol, para metabolizar la materia orgánica y 
descomponer los hidratos de carbono, proteínas, y grasas, en compuestos simples y solubles. La materia orgánica 
soluble o disuelta se puede eliminar mediante cualquier proceso aerobio o anaerobio. Cuando existen condiciones 
aeróbicas, las bacterias utilizan su metabolismo respiratorio para transformar la materia orgánica a dióxido de 
carbono y agua, sin la producción de olores.  Cuando las condiciones son anaeróbicas, los microorganismos 
transforman las complejas moléculas orgánicas en ácidos orgánicos, que luego son fermentados a metano y a 
dióxido de carbono. Si estos últimos procesos no se controlan, producen olores desagradables. La presencia o 
ausencia de oxígeno condiciona uno u otro tipo de proceso, con ventajas y desventajas para cada caso.  

Las reacciones microbiológicas son más rápidas en los procesos aerobios que en los procesos anaerobios y por eso 
resultan más difundidas, resultando más económicas. La principal desventaja de los procesos aerobios, frente a los 
anaerobios, es la gran cantidad de materia celular que se produce por la rápida degradación de los compuestos 
orgánicos , más o menos 4 veces mayor que el producido por los organismos anaerobios. La intensidad de la 
degradación de la materia orgánica dependerá de la cantidad de materia seca. Si esta degradación se realiza en 
condiciones anaeróbicas se formará CH4 y CO2 como productos finales y si se produce aeróbicamente se emitirá 
mayor cantidad de productos nitrogenados.  

En general el tratamiento de los efluentes ganaderos se realiza mediante 2 o 3 lagunas en serie donde la primera es 
de tipo anaeróbico, la segunda de tipo facultativa y la tercera aeróbica (Figura 3).  

 

Figura 3. Secuencia de lagunas para el tratamiento biológico de efluentes ganaderos mostrando emisiones según tipos de 
lagunas. 

 

En las lagunas de tipo anaeróbico se establecen condiciones de anaerobiosis mediante el incremento de la 
profundidad (3-5 m) y donde las emisiones principales resultan ser de NH3, CH4 y H2S. Actualmente algunas 
lagunas se cubren para capturar el metano producido. En este caso se privilegian lagunas de menor tamaño, 
principalmente por los costos que acarrean la membrana y toda la infraestructura necesaria.  

Las lagunas aerobias son aquellas en las que priman los procesos aerobios, es decir en presencia de oxígeno. 
Representan uno de los métodos más antiguos de purificación de aguas residuales. Son grandes reservorios 
excavados en el suelo, abiertos a la atmósfera, donde las aguas residuales a tratar son enviadas por canales o por 
bombeo, y en donde diversos microorganismos llevan a cabo sus actividades metabólicas. La población microbiana 
genera, como producto del metabolismo aerobio, dióxido de carbono y otros productos que pueden ser utilizados 
por las algas. Las algas necesitan luz, por lo tanto las lagunas aerobias son poco profundas (entre 0,5 a 1 metro) lo 
que permite que la luz llegue hasta el fondo de la laguna, y que ésta se mantenga bajo condiciones aerobias. Se 
puede recurrir al aireado mecánico de las mismas para acortar el tiempo de tratamiento y aumentar la carga 
orgánica (Burton y Turner, 2003, Herrero, 2009). La aireación de lagunas para mejorar el tratamiento emitieron 422 



g NH3/m3, duplicando las emisiones de NH3 comparado con efluentes sin tratar que fueron de 227 g NH3/m3 
(Amon et al., 2006). 

Las lagunas facultativas, que en general se ubican en segundo lugar, son las que combinan procesos aeróbicos, 
anaeróbicos y facultativos. Estos últimos corresponden a microorganismos que pueden vivir en presencia o 
ausencia de oxígeno. La actividad bacteriana dependerá de la temperatura condicionando la carga orgánica a 
ingresar. Poseen una profundidad de 1,5 hasta 2,5 metros.  

Cuando los sólidos no se separan previamente al ingreso del efluente a los sistemas de tratamiento se forma una 
“costra” sólida. Para poder utilizar estos efluentes se deben agitar y esta operación no solo gasta energía sino que 
incrementa las emisiones de N2O, CH4 y los olores (Amon et al., 2006). En tratamiento y almacenamiento de los 
efluentes se producen emisiones de NH3  equivalentes a entre el 5-15% del N total. Se han realizado aportes 
interesantes mediante la cobertura de lagunas de tratamiento biológico con diferentes materiales, observándose los 
mejores resultados con cobertura de aceites, con zeolitas y por un plástico especial que retiene formas amoniacales 
de N. La disminución de las emisiones fue del 40%, 70% y 60% respectivamente, considerando el proceso total de 
almacenamiento y aplicación (Portejoie et al., 2003). Recientes estudios han demostrado la recuperación del N del 
NH3 a partir de membranas y bacterias para mejorar la calidad del efluente de cerdos a ser aplicado como abono 
(Vanotti et al., 2012). Cuando se realizan aplicaciones al suelo, las emisiones de NH3 aumentan según aumenta el 
% de materia sólida del efluente. 

Hemos descripto brevemente los métodos básicos para el tratamiento de efluentes y comentado algunos de sus 
impactos en las emisiones. Sin embargo, la tendencia a la intensificación de la producción primaria y concentración 
en rodeos de gran escala, genera la necesidad de considerar varios métodos para el manejo de sus residuos, que 
resulta esencial para mitigar los olores y reducir la contaminación ambiental. Actualmente están disponibles varías 
tecnologías para el manejo de efluentes que mejoran el tratamiento y disminuir emisiones. Por ejemplo, la digestión 
anaeróbica es una de estas tecnologías que permite realizar el manejo de estos residuos y obtener productos útiles 
como metano combustible y un efluente estabilizado y rico en nutrientes. Los establecimientos ganaderos, 
especialmente los de porcinos, son sitios ideales para los digestores anaeróbicos, dado que los desechos se 
caracterizan generalmente por un alto contenido de humedad, contienen un alto grado de energía y a su vez se 
puede generar biogás que se puede utilizar en el mismo establecimiento. En este proceso se oxida a la materia 
orgánica  en un reactor cerrado en ausencia de oxígeno con control de temperatura y pH. Los microorganismos 
causantes de la descomposición de la materia orgánica son por un lado los que hidrolizan y fermentan los 
compuestos orgánicos complejos a ácidos simples (microorganismos formadores de ácido), y por el otro son 
aquellos que convierten los ácidos orgánicos simples, sintetizados por el primer grupo, en gas metano y dióxido de 
carbono. Éstos últimos son los formadores de metano o metanogénicos, que requieren condiciones que deben ser 
óptimas para el tratamiento anaerobio: Ausencia de oxígeno disuelto, ausencia de sustancias tóxicas, pH entre 6,6 -
7,6, concentración adecuada de nutrientes, tales como nitrógeno y fósforo para asegurar el crecimiento de los 
microorganismos y una concentración de sólidos menor al 15%. Estos microorganismos generan el gas de forma 
más eficiente cuando la temperatura es superior a los 35°C. Por lo tanto, para que el proceso sea exitoso, se puede 
requerir ingreso de calor. El gas metano generado puede ser utilizado para producir calor o hacerlo pasar por un 
generador para producir electricidad. Este proceso disminuye la emisión de gases de efecto invernadero y reduce 
también los malos olores. Tecnologías más simples pero con el mismo fin son las lagunas cubiertas con material 
sintético (plástico o goma), donde la digestión anaeróbica y la producción de metano ocurren naturalmente. Son de 
menor costo que los reactores, pero resulta más difícil realizar el control de la temperatura (Burton y Turner, 2003). 

 

Estrategias de manejo para disminuir las emisiones 

Cualquier sistema de producción animal es un sistema complejo en el cual existe gran interacción entre sus varios 
componentes. En general se separan aquellos abordajes que hacen al “sistema animal” y al “sistema suelo-planta”. 
Sin embargo, cuando se trata de disminuir los impactos de un sistema productivo en su conjunto, es fundamental un 
abordaje integral que permita comprender las interacciones entre sus componentes (Gil et al., 2013). Algunos 
estudios han demostrado como los excesos en los balances prediales de N están relacionados a la emisión de GEIs 
(Schills et al., 2007), por lo cual aquellas prácticas que impliquen una mejor utilización del N serán también de 
utilidad para disminuir las emisiones (Rotz, 2004). Otros afirman que no existen conflictos entre las prácticas que 
tienden a mejorar la alimentación y la eficiencia de producción, con los esfuerzos para reducir las emisiones de 
GEIs desde el manejo de las excretas y efluentes (Petersen et al., 2013). Sin considerar que este tema puede 
acotarse a unas pocas recomendaciones, se mencionan algunas de las que con mayor facilidad se pueden considerar 
en el manejo de las excretas y de los efluentes. 



Manejo de la alimentación: 

 Aumentar la eficiencia de manejo de nutrientes. 
 Utilizar dietas que promuevan mayores eficiencias de uso de N para disminuir la excreción (por ejemplo 

mayor contenido energético, mayor relación C/N). 
 Regular la intensidad del pastoreo para mejorar la calidad del forraje consumido. 

Durante el almacenamiento y tratamiento: 

 Cubrir las pilas de estiércol evitando la emisión de amoníaco y para disminuir los olores. 

 Ubicar los depósitos de tratamiento a por lo menos 2000 metros de distancia de las casas para evitar olores 
indeseables.  

Aplicación de estiércol y efluentes como abono: 

 Evitar aplicar estiércol con elevadas temperaturas ambientales y con baja humedad dado que ambos 
factores favorecen la emisión de amoníaco. 

 Aplicar preferentemente en días sin viento y con elevada humedad ambiente. 
 Al aplicar estiércol se debería incorporar al suelo dentro de las primeras 6-12 horas.  
 Evitar la aspersión / riego con efluentes en suelos anegados, húmedos, en invierno o con baja temperatura. 
 No aplicar en momentos en que no haya vegetación creciendo activamente. 
 Evitar dosis excesivas en relación a los requerimientos de los vegetales 
 Para disminuir los efectos en la emisión de NH3 en la aplicación es importante realizar la disposición cerca 

o debajo de la superficie del suelo. Esta práctica es más fácil de lograr cuando el efluente no está 
demasiado viscoso, es decir con menos % de materia seca. 

 Incorporar inhibidores de la nitrificación para mejorar la retención de N en el suelo.  
 Utilizar inhibidores de ureasa en las excretas acumuladas en las instalaciones intensivas. 
 Realizar las operaciones de limpieza, aireación de lagunas de tratamiento y aplicación de purines a cultivos 

durante la noche, para que los olores resulten menos molestos a los vecinos. 
 Evaluar a escala local diferentes alternativas de aplicación del estiércol y de los efluentes, buscando un 

equilibrio entre menor emisión de amoníaco mientras no se incremente demasiado las de óxido nitroso. 

En síntesis, las emisiones en los sistemas de producción animal que se van intensificando, están muy relacionadas 
al manejo de las excretas y, en consecuencia, con el manejo de nutrientes y la nutrición animal. Los desechos 
ganaderos deberán ser tenidos en cuenta como una fuente de nutrientes a reciclar dentro del propio sistema 
productivo, dado que optimizan sus balances y el riesgo ambiental de contaminación. Sin embargo, son una fuente 
de emisión importante, tanto de amoníaco como de metano y óxido nitroso. La implementación de mejores 
prácticas de tratamiento y aplicación resultan fundamentales. Un reto para la producción animal es el del manejo de 
nutrientes considerando el abordaje integral del sistema productivo. 
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En los últimos 200 años el equilibro original del ciclo del carbono entre los distintos componentes de la biósfera se 
modificó como consecuencia de la gran presión del hombre sobre los ecosistemas. Debido a que las emisiones de 
CO2 provenientes de combustibles fósiles tienen mucho tiempo de residencia en la atmósfera, los efectos sobre el 
clima global y los ecosistemas pueden durar millones de años (Solomon, 2009). Si bien alrededor de la mitad de las 
emisiones actuales son secuestradas por los ecosistemas terrestres y los océanos (Gurney et al. 2002), la 
concentración de CO2 en la atmósfera no ha cesado de aumentar a tasas crecientes desde la revolución industrial. 
Junto con la utilización de los combustibles fósiles, el cambio en el uso de la tierra es la actividad realizada por el 
hombre que mayor impacto ha tenido sobre el balance de carbono en la atmósfera. Dentro de estos  cambios, la 
deforestación ha tenido un impacto enorme sobre las alteraciones en el ciclo del carbono, ya que los bosques son el 
bioma que acumula más carbono (Janzen, 2004). El incremento de la población mundial y la necesidad de utilizar 
cada vez más tierras para la producción de alimentos y las necesidades de materiales provenientes de los bosques 
han impulsado la deforestación de grandes superficies de la tierra. Ya que los bosques contienen un gran porcentaje 
del stock de carbono y los flujos son altos, la silvicultura se ha visto como una herramienta posible para 
contrarrestar,  al menos en parte,  el aumento en las emisiones de CO2.  La cuestión es cómo el manejo forestal y el 
uso de los productos derivados de esta actividad pueden hacer que el sistema funcione como destino de carbono (C) 
por un periodo largo de tiempo (McKinley et al. 2011). Por otro lado los bosques generalmente funcionan como 
emisores de óxido nitroso (N2O) y destinos de metano (CH4) (Pihlatie et al. 2005, Morishita et al. 2007, 2011, 
Jungkunst et al. 2012) y sus balances deberían ser también tenidos en cuenta. Sin embargo, debido a que los flujos 
son mucho menores a los del CO2, suelen no tenerse en cuenta.  

El manejo de los bosques puede incrementar en promedio el stock de carbono fijado, pero la duración de esta 
captura dependerá del tiempo de duración de los proyectos, de las técnicas de manejo consistentes en el tiempo y en 
el espacio, de nuestra capacidad de anticiparnos y adaptarnos a los regímenes de disturbios, del cambio climático, y 
de los cambios en los mercados de carbono. Cada forestación debería ser evaluada independientemente en términos 
de su captura y emisión dentro y fuera de sus límites, el costo de implementación y los riesgos y oportunidades 
(McKinley et al. 2011). Todas las intervenciones del hombre tienen su riesgo y deberían ser evaluadas: evitar la 
deforestación e incrementar los intervalos entre cosechas puede desplazar la actividad forestal a otros sitios menos 
adecuados. La aforestación de suelos no forestales  puede incrementar el stock de carbono en ese sitio pero 
desplaza la actividad anterior a otros sitios tal vez menos aptos. Aumentar los intervalos entre cosechas puede 
disminuir la cantidad de productos forestales disponibles, alterando los mercados. Al mismo tiempo intensificar la 
silvicultura puede disminuir la biodiversidad  y alterar el ciclo del agua. Para determinar si la  forestación producirá 
el efecto deseado de aumento del  almacenaje de carbono es necesario tener en cuenta el tipo de ecosistema que se 
está reemplazando. Cuando un sitio como un pastizal o un campo agrícola se foresta, aumenta mucho el stock de 
carbono y podemos asumir que este incremento en el carbono no sucedería sin la intervención del hombre. Sin 
embargo si el punto de partida es un bosque maduro con gran cantidad de carbono acumulado, el reemplazo de este 
bosque por uno más joven reduce el stock de carbono. Aún en el caso de que un bosque maduro sea convertido a un 
bosque muy productivo, llevará varios intervalos de cosecha para igualar la cantidad de C del bosque maduro. 
Generalmente, la cosecha de un bosque con gran biomasa y su reemplazo por uno nuevo reduce el stock de carbono 
más que si el bosque fuera mantenido, aun teniendo en cuenta los productos de la madera generados (Harmon et al. 
1996). Es frecuente que la vegetación nativa que fue? reemplazada con forestaciones sea altamente productiva 
(Rudel & Ropel 1996; Richardson 1998; Geary 2001), como los pastizales nativos de la llanura pampeana y del 
Uruguay. Estos ecosistemas nativos han sufrido la disminución de sus áreas debido al incremento de las superficies 
forestadas con pinos y eucaliptos. En las últimas décadas la  superficie de suelos aforestados ha aumentado entre 5 
y 2 veces respectivamente (MAGP 1998; SAGPyA 2000). 

Actualmente cerca del 7% de los bosques del mundo son plantaciones y el 57% son bosques secundarios que se 
están recuperando de alguna intervención humana (FAO 2010). Entre el 2000 y el 2005 la tasa de incremento del 



área de bosques implantados fue del 2% por año y continúa en aceleración (FAO 2009). Sin embargo no es tan 
claro el papel de estos bosques manejados por el hombre en el ciclo del carbono (Stinson et al 2011). Dentro de los 
sistemas silvícolas coexisten fracciones vivas y muertas de materia orgánica. Debido a la larga vida de los árboles 
la acumulación de carbono en la biomasa se prolonga durante mayor tiempo que en otros ecosistemas. Al mismo 
tiempo esto hace que los disturbios que provocan la muerte de los individuos en bosques nativos o cultivados, 
liberen rápidamente parte de este carbono (por ej. el fuego) y otra gran parte se va liberando lentamente debido a la 
descomposición. Por otro lado  en función de la edad de los bosques se dan cambios muy importantes en cuanto a 
la estructura y funcionamiento de los bosques (Noormets et al. 2007), que tienen una influencia muy marcada en la 
productividad primaria y en el intercambio de CO2. Aunque los bosques implantados son eficientes en la 
producción de biomasa, los continuos disturbios (preparación del suelo, fertilización, control de malezas, raleos y 
cosechas) a los que son sujetos, tienen efectos no comprendidos totalmente. Lo mismo sucede con el manejo de los 
restos vegetales. Yani et al (2003) y Covington (1981) señalan una pérdida del 20% del carbono mineral después de 
la cosecha de los árboles. Varios trabajos han reportado aumento de las emisiones de CO2 luego de las cosechas, sin 
precisar exactamente el origen, mientras que otros no han encontrado efectos de las cosechas sobre los flujos de 
CO2. Esta falta de consistencia es usualmente adjudicada a cambios entre las contribuciones de la respiración 
autotróficas y heterotróficas que a veces se compensan (Toland & Zak 1994). Se podría esperar que los residuos de 
cosecha y de los raleos alimentaran el carbono del suelo, pero esto solo sucede si la incorporación de carbono 
supera la respiración de estos residuos. En muchos casos los cambios de la temperatura y la humedad debido a las 
labores provocan cambios en las tasas de respiración (Yanai et al 2003, Hagemann et al 2010). Noormets et al. 
(2012) estimaron los flujos de carbono en una plantación comercial de pinos durante 25 años, detectando que a 
pesar de que la productividad primaria bruta era alta, las respiraciones del suelo y de los restos vegetales fueron 
altas también. La respiración de los restos se prolongo por 2 años luego de la cosecha, mientras que la respiración 
heterotrófica  (de los restos de raíces que quedaron) tuvo un pico de emisión entre los 3 y 4 años después de la 
cosecha. También mencionan que parte del carbono antiguo del suelo fue respirado. Otras cosas que notaron fue 
que tardó 4.5 años para que la forestación se comportara como un destino de carbono y 9,5 años para volver a ganar 
C luego de la cosecha.   

Por otro lado, conocer la cantidad y calidad del carbono acumulado en los suelos es de suma importancia, ya que el 
suelo es el reservorio más permanente y grande en los ecosistemas terrestres. Dentro del carbono total es fácil 
determinar el porcentaje de carbono particulado, que representa la fracción lábil. Esta fracción permite reponer 
rápidamente nutrientes disponibles para la vegetación o formar complejos con distintos minerales del suelo como 
las arcillas. 

 

Efectos no deseados de las forestaciones 

Los bosques en general absorben mayor energía solar que otras superficies, ya que tienen menor el albedo (la 
cantidad de energía proveniente del sol y reflejada  por la superficie), influyendo esto  sobre la evapotranspiración. 
Al aumentar ésta, es posible que la temperatura del aire disminuya aumentando la formación de nubes y las 
precipitaciones locales, cambiando potencialmente el clima local. Por otro lado, las forestaciones no solo tienen 
mayores demandas de agua que los pastizales, los cultivos o los arbustales, sino que también requieren mayores 
cantidades de nutrientes. El análisis de datos globales ha demostrado un aumento significativo en la concentración 
y en el porcentaje intercambiado de sodio, en la acidez del suelo y un decrecimiento en la saturación de bases, 
sugiriendo una potencial salinización y sodicidad de los suelos (Jobbagy & Jackson 2003). Estos autores señalan 
que los suelos bajo eucaliptos de la región pampeana son sustancialmente más ácidos que los pastizales nativos. 
Similares diferencias se han encontrado en Nueva Zelanda (Alfredsson et al. 1998). La manifestación de estos 
cambios depende de la textura de los suelos y del uso anterior del sitio (Jobbagy & Jackson 2003, Jackson et al. 
2005). 

 

Mediciones del balance de carbono 

A pesar de estos cambios no deseados, existe una gran esperanza en que los bosques permitan disminuir el aumento 
de la concentración de CO2 en la atmosfera a través de la captura de carbono. Así, un gran porcentaje de los sitios 
que conforman la red FLUXNET corresponden a bosques (Baldocchi et al. 2001). El proyecto FLUXNET es una 
excelente iniciativa para integrar un gran número de sitios, en los que se utiliza la técnica de flujos turbulentos 
(Eddy covariance en inglés) para estimar básicamente flujos de agua y carbono. Hoy en día existen cerca de 500 
sitios asociados a esta red, en la que se siguen protocolos comunes de manera de hacer comparables los resultados 



obtenidos en los distintos sitios de estudio. Otro de los objetivos es la de proveer información que permita validar 
los cálculos de productividad primaria que se realizan a partir de modelos que utilizan información remota 
proveniente de sensores en plataformas satelitales. Los primeros avances en la implementación de esta metodología 
surgieron a fines de la década de 1950, pero recién en la década de 1980 se pudo progresar gracias a los avances 
tecnológicos en la fabricación de los sensores.   

El método de flujos turbulentos permite cuantificar la entrada y salida de CO2 y vapor de H2O con un alto detalle 
temporal, mediante la cuantificación continua de los gramos de carbono y de agua por metro cuadrado que entraron 
o salieron de manera neta. El método se basa en la medición de los torbellinos de viento y la concentración del gas 
de interés presente en los mismos. En la parte baja de la atmósfera, la que está en contacto con la biósfera, el flujo 
del viento es turbulento debido a la fuerza de rozamiento. Si se pudiera observar este flujo turbulento, veríamos una 
serie de torbellinos de distinta velocidad con diversas concentraciones de los gases atmosféricos. Partiendo de la 
ecuación de flujo turbulento, aplicando la descomposición de Reynolds y teniendo en cuenta algunas restricciones 
que permiten simplificar varios términos de la ecuación, es posible estimar el flujo instantáneo del gas de interés de 
manera simple. Así se puede calcular el flujo a partir de la covarianza entre la velocidad vertical del viento y la 
concentración del gas de interés midiendo ambos parámetros a una muy alta frecuencia, para períodos cortos de 
tiempo, usualmente media hora. Se espera que durante ese lapso de tiempo, las condiciones atmosféricas no se 
modifican (restricción para que algunos supuestos se cumplan) y se cuente con suficientes torbellinos diferentes 
que permiten caracterizar ese flujo.  

 

 

Figura 1: Esquema del comportamiento turbulento del viento en las capas bajas de la atmosfera.  

 

Para utilizar esta técnica se necesitan básicamente dos sensores: un anemómetro sónico, que permite medir la 
velocidad del viento en tres ejes independientes (x, y, y z) y un sensor de CO2 y H2O (los gases más comúnmente 
estudiados con este método) que utilizando un haz infrarrojo estima la concentración de estos dos gases. Es 
necesario realizar las mediciones 10 o 20 veces por segundo (10 o 20 Hz). Complementando esta información con 
radiación solar (global y neta), la temperatura del aire y/o la del suelo, las precipitaciones (con el mismo paso 
horario que los datos de flujo), es posible caracterizar el intercambio neto de un área, de entre 300 y 800 m de 
longitud promedio hacia la dirección de donde viene el viento. El área sobre la que se estima el flujo neto varía 
según la dirección del viento, su velocidad, la altura de la vegetación, la altura de los sensores y la condición de la 
atmósfera. Esta área fuente se calcula por medio de modelos matemáticos, existen distintos modelos según algunas 
asunciones que hacen Hsieh et al. 2000 y Kljun et al. 2004.  

Dentro del marco de dos proyectos sucesivos financiados por el INTA entre 2007 y 2012 (AERN 3632, AERN 
293321) de monitoreo de gases con efecto invernadero, se instaló dentro de una forestación comercial de Pinus 
taeda los sensores necesarios para aplicar esta técnica. El sitio se denomina Rios Cue (28  14´ 22.2´´  S; 56 11´ 
19.1´´ W) y pertenece a la empresa Bosques del Plata. Sobre una torre de incendios se instalaron un anemómetro 
CSAT 3 de Campbell, un sensor de CO2 y H2O de camino abierto de Licor (LI 7500), un sensor que mide la 
radiación fotosintéticamente activa (radiación PAR) y un radiómetro neto (NR LITE de Kipp & Zonen) a 18 m de 
altura. Estos sensores están alimentados por baterías que se cargan por medio de paneles solares. Los datos se 
guardan en un data logger Campbell CR 3000. La forestación fue implantada en el año 2003, contando al comienzo 
de las mediciones (en diciembre del 2009) con 6 años de edad. Antes de esta implantación, no se habían realizado 
modificaciones de la cobertura original, tratándose de un pastizal sujeto a pastoreo vacuno. 



También, teniendo en cuenta los distintos ambientes existentes (en base a una carta de suelos local), se tomaron 
muestras de suelo en tres estratos (0-10, 11 a 25 y 26 a 50 cm) en las lomas, tendido alto y tendido bajo. Dentro de 
cada una de estas posiciones topográficas, se muestreó por separado sitios forestados con pinos (Pinus taeda, 
plantados en 2003, primera rotación), y no forestado. Para el caso de las lomas, también se muestreó en sitios con 
monte nativo. En todos los sitios el área no forestada correspondió a pastizales bajo uso ganadero. En las muestras 
de suelo se determinó carbono total por combustión seca y el carbono particulado por el método de Cambardella y 
Elliot (1992). Además se tomaron muestras con un cilindro de volumen conocido para determinar densidad en cada 
estrato (g/cm3) y en laboratorio se determinó textura en cada una de las posiciones topográficas. Las diferencias 
entre compartimientos o entre estratos se analizaron con ANOVA  y comparaciones múltiples utilizando el test de 
Tukey. 

 

Resultados obtenidos 

Flujo de CO2 

Por convención se asignan valores negativos a las entradas netas de carbono al ecosistema y positivos a las pérdidas 
netas hacia la atmósfera. Debido a esto, si se sigue el patrón diario en cualquier ecosistema verde, se observan 
valores negativos durante las horas con luz solar, ya que la fotosíntesis prevalece sobre la respiración, mientras que 
por la noche (o cuando está muy nublado o las plantas no tienen hojas verdes) el único proceso existente es el de 
respiración y los valores son positivos (figura 2). En el caso del bosque estudiado, si bien los valores de 
productividad primaria bruta fueron altos y dentro de los rangos esperados (Figura 3)  se obtuvieron muchas veces 
valores de productividad primaria neta positivos (Figura 4).  

 

 

Figura 2: Tasa instantánea de intercambio neto entre la forestación y la atmósfera. Cada círculo corresponde al valor promedio 
de media hora. Se graficaron 15 dias a modo de ejemplo.  
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Figura 3: Productividad primaria bruta (PPB) en una forestación de pinos en Virasoro, Pcia. de Corrientes, expresada en g  de 
carbono por metro cuadrado por mes, excepto para los meses incompletos. Los espacios vacíos corresponden a dos periodos en 
los que por problemas técnicos no hubo datos.  
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Figura 4: Productividad primaria neta (PPN) en una forestación de pinos en Virasoro, Pcia. de Corrientes, expresada en g de 
carbono por metro cuadrado por mes (excepto para los meses incompletos). Los espacios vacíos corresponden a dos periodos 
en los que por problemas técnicos no hubo datos.  

 
Este balance se debe a los altos valores de respiración estimados, que superaban en magnitud absoluta los valores 
de productividad neta estimados. La baja radiación de una gran cantidad de días, sumado a las altas temperaturas 
que favorecen la respiración contribuyó a este balance. La gran cantidad de restos vegetales existentes sobre el 
suelo resultado de un raleo sanitario realizado en octubre del 2010 y que quedaron dentro del rodal, contribuyó 
indudablemente a los altos valores de respiración. En la figura. 4 se observa que hasta noviembre del 2010 se 
obtuvieron valores de PPN negativos, que mostraron fijación de carbono. Sin embargo, luego del raleo selectivo, no 
se obtuvieron balances negativos en ninguno de los meses estudiados. Probablemente en el futuro el balance vuelva 
a ser negativo, de modo que las entradas de carbono sean mayores que las salidas, pero no sabemos cuánto tiempo 
tomará este cambio de signo en el balance neto. 



 

Intercambio de Carbono  

Carbono en el suelo 

Carbono total y carbono particulado (%). Tanto la cantidad de carbono total (CT) como el carbono particulado (CP) 
disminuyeron con la profundidad. El % de carbono total más alto fue encontrado en las lomas con monte nativo y 
en las lomas forestadas, pero no mostraron diferencias significativas entre ellas. Las lomas no forestadas tuvieron 
menor % de CT. Las zonas planas bajas tienen los valores menores,  mientras que los tendidos altos tienen valores 
intermedios y ninguno de los dos mostraron diferencias significativas entre forestado y no forestado.(p>0.05). 
(Figura 5). 

En cuanto al % de carbono particulado, la loma con el monte nativo y el tendido alto no forestado son los que 
presentaron valores mayores. No se detectaron diferencias en las lomas ni en los tendidos bajos según estuvieran 
forestadas y no forestadas (p> 0.05). En cambio, el tendido alto forestado tiene mayor % CP que el TA no forestado 
(p<0.05) (Figura 5).   

Resumiendo, podemos decir que, las lomas forestadas no han modificado la cantidad carbono total existente 
respecto al monte nativo y a las lomas no forestadas. Sin embargo, las lomas forestadas  o no forestadas tienen 
menor  porcentaje de CP que las lomas con monte nativo.  

 

D E F M A M J  J A  S O N  D E F M A M J  J A S O  N D E  F M A M J
2010                                      2011                                   2012

 
Figura 5: Porcentaje de carbono total y carbono particulado en una forestación de pinos en Virasoro, Pcia. de Corrientes, para 
distintos estratos de profundidad y para cada tipo de vegetación en las tres posiciones topográficas de la zona: lomas (L): 
forestadas, no forestadas y monte nativo; tendido alto (TA): forestado y no forestado; tendido bajo (TB): forestado y no 
forestado.  

 
Teniendo en cuenta la densidad de cada sitio y estrato y los porcentajes de carbono total (CT) y carbono particulado 
(CP) y ponderando el espesor de cada estrato, calculamos la cantidad de CT y CP en los primeros 50 cm de 
profundidad en cada sitio definido. Las posiciones con valores mayores  de carbono total son las lomas forestadas y 
no forestadas, mientras que las zonas planas bajas  (forestados y no forestados), el tendido alto forestado y el monte 
nativo de las lomas tienen los valores menores (Figura. 6).  



 

Figura 6. Contenido de carbono total en una forestación de pinos en Virasoro, Pcia. de Corrientes en los primeros 50 cm de 
profundidad, calculado en base a la concentracion en cada estrato y la densidad, ponderando los tres estratos muestreados (0-10 
cm; 11-25 cm y 26-50 cm. Letras diferentes indican diferencias significativas (p<0.05, anova de un factor). 

 

En cuanto al carbono particulado, que representa un carbono disponible y mas joven, encontramos que el monte 
nativo y el tendido alto no forestado son los sitios con valores mayores. Los demas sitios no tienen diferencias 
significativas entre si (Figura 7).  

 

Figura 7. Contenido de carbono particulado en una forestación de pinos en Virasoro, Pcia. de Corrientes, en los primeros 50 
cm de profundidad, calculado en base a la concentracion en cada estrato y la densidad, ponderando los tres estratos 
muestreados (0-10 cm; 11-25 cm y 26-50 cm. Letras diferentes indican diferencias significativas (p<0.05, anova de un factor). 

 

Los resultados aquí presentados son preliminares, es necesario realizar mayores esfuerzos de muestreo para poder 
contar con un panorama más claro respecto a los balances de carbono de nuestros bosques implantados. El esfuerzo 



necesario es bastante grande, ya que los equipos son costosos, se requiere de conocimientos específicos y de un 
seguimiento muy cercano de los equipos instalados en el campo asi como del manejo de la información registrada. 
Esperamos que este trabajo sea un comienzo a la hora de evaluar el impacto de las forestaciones sobre la captura de 
carbono en los suelos de la Argentina. Será necesario además, estudiar otros sitios y periodos más largos de tiempo.  
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Introducción 

Las cuestiones metodológicas que se tratarán en este capítulo presuponen que las estimaciones resultantes se 
emplearán para confeccionar un inventario de gases de efecto invernadero4 acorde con los requisitos de buena 
práctica y de calidad del mismo. Un tratamiento completo y exhaustivo de esos requisitos se halla en Paciornik & 
Rypdal (2006). La fuente de este capítulo es la obra producida por el IPCC5 para la confección de inventarios de 
tierras forestales (Aalde et al., 2006b). 

Una tierra forestal es el conjunto formado por los árboles y demás plantas leñosas que se encuentran sobre una 
superficie de terreno y el suelo subyacente. La definición precisa de tierra forestal es una cuestión esencialmente 
administrativa, propia del ordenamiento territorial de un país. Existen criterios acordados internacionalmente para 
definir el término tierras forestales (ver la sección 2 más adelante). 

Los gases de efecto invernadero (GEI)  más relevantes en las tierras forestales son tres: (i) el dióxido de carbono 
(CO2), que es el gas cuantitativamente más abundante; (ii) el óxido nitroso (N2O), que es generalmente producido 
por la desnitrificación y volatilización de fertilizantes nitrogenados y abonos orgánicos y la quema de biomasa, y 
(iii) el metano (CH4), el que generalmente se desprende en la quema de biomasa o de humedales asociados con 
bosques o directamente de manglares.  

En la Tabla 1 se muestran dos casos contrastantes en cuanto al papel de las tierras forestales en la dinámica de los 
tres gases más relevantes en ellas: CO2, CH4 y N2O.  

 

Tabla 1. Emisiones (valores positivos) y absorciones (valores negativos) de tres gases de efecto invernadero en tierras 
forestales del Canadá y de Italia correspondientes al año 2010[1]. 

Gas unidad País 

  Canadá[2] Italia[3] 

CO2 miles de toneladas  50.000 -39.947 

CH4 miles de toneladas 550 44 

N2O miles de toneladas 23 0 

 
[1] Las cifras corresponden a la categoría tierras forestales que permanecen como tales (Bickel y otros, 2006).  
[2] La fuente es el cuadro A12-3 (EC, 2012) 
[3] La fuente es el cuadro 7.1 (ISPRA, 2010)  

                                       
4 De no indicarse expresamente, el término inventario se emplea en el resto del texto para referirse 

a un inventario de las emisiones por las fuentes y las absorciones por los sumideros de gases de 

efecto invernadero. 
5 Siglas en inglés del Grupo Intergubernamental de Expertos en Cambio Climático. 
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Las tierras forestales pueden comportarse como sumideros de CO2 (el caso de Italia) o como fuentes del mismo gas 
(el caso de Canadá) La Tabla 1 también destaca la poca importancia relativa (respecto de las emisiones de CO2) de 
las fuentes de metano y de óxido nitroso. 

 

Las tierras forestales 

Lo primero que deben hacer los compiladores de un inventario es definir clara e inequívocamente lo que se 
entiende por tierras forestales. En el capítulo presente se adhiere a la definición de tierras forestales acordada por 
los países signatarios de la Convención Marco de las Naciones Unidas sobre el Cambio Climático y de su Protocolo 
de Kioto, la Argentina entre ellos.  

Las tierras forestales contienen formaciones boscosas que cumplen con los criterios de definición de bosque 
establecidos por un país (Bickel et al., 2006). Un bosque es «…una superficie mínima de tierras de entre 0,05 y 1,0 
ha con una cubierta de copas (o una densidad de población equivalente) que excede del 10 al 30% y con árboles 
que pueden alcanzar una altura mínima de entre 2 y 5 m a su madurez in situ…» (UNFCCC, 2005). La superficie, 
la cubierta de copas y la altura mínima de los árboles son los tres parámetros que definen un bosque.  

 
Tabla 2. Parámetros nacionales empleados para definir bosque en el ámbito del Protocolo de Kioto.  

País 
Superficie Cobertura de 

copas 
Altura mínima 

Referencia 
ha % m 

La Argentina 1,0 22,5 3 RA (2007) 

Canadá 1,0 25,0 5 UNFCCC (2008) 

Italia 0,5 10,0 5 UNFCCC (2007) 
 

Un ejemplo de la elección particular de los valores de esos parámetros por algunos países se muestra en la Tabla 2. 
Además, un bosque «…puede consistir en formaciones forestales densas, donde los árboles de diversas alturas y el 
sotobosque cubren una proporción considerable del terreno…», o bien un bosque puede ser una masa boscosa más 
bien rala (pero con cobertura de copas no inferior al valor definido por un país (UNFCCC, 2005)) Las masas 
forestales naturales y todas las plantaciones jóvenes que aún no hayan alcanzado una densidad de copas entre 10 y 
30% o una altura de los árboles entre 2 y 5 m se consideran bosque también (UNFCCC, 2005).  

También la definición incluye los sistemas con una estructura de vegetación que actualmente se encuentra por 
debajo, pero que potencialmente podría alcanzar in situ los valores de los umbrales utilizados por un país para 
definir la categoría tierras forestales (Bickel et al., 2006). 

Finalmente, son bosques las superficies que normalmente forman parte de una zona boscosa, pero carecen 
temporalmente de población forestal—cualesquiera fueran las causas de ello—si bien se espera que vuelvan a 
convertirse en bosque (UNFCCC, 2005) Esta definición de bosque no excluye la inclusión en ella y por vía 
administrativa de los caminos en los bosques, las cortinas rompefuegos y otras áreas abiertas y pequeñas; la 
cortinas rompevientos y de protección y los corredores de árboles mayores que una cierta superficie y una anchura 
no mayor que un cierto valor prestablecido; y los bosques en parques nacionales, reservas naturales u otras áreas 
protegidas por el interés ambiental, científico, histórico, cultural o espiritual (FAO, 2010).  

 

La extensión y localización de las tierras forestales 

La exactitud de las estimaciones de las emisiones y absorciones de GEI presupone que los tamaños de tanto las 
tierras forestales como de esas otras tierras con otros usos que se convierten en tierras forestales se puede mensurar 
y la localización geográfica de las mismas se puede establecer. El compilador de un inventario puede encontrarse 



con tres situaciones  relativas a la recopilación de datos de superficie forestal necesarios para su tarea. Un método 
de recopilación de datos consiste en identificar la superficie total de las tierras forestales en una región o país, sin 
indicación de las superficies de esas convertidas a otros usos o de las superficies de otros usos de la tierra 
convertidas a tierras forestales. Este es el Método 1 (Bickel et al., 2006). Precisamente porque este método de 
representación no permite la identificación de tierras forestales convertidas en otros usos de la tierra (como el 
agrícola o el pastoril, por ejemplo), no es un método apropiado para una estimación exacta de emisiones y 
absorciones de GEI. Un enfoque metodológico más apropiado para compilar un inventario consiste en disponer de 
datos que permitan el seguimiento de las superficies convertidas entre categorías de uso de la tierra (Método 2, 
Bickel et al., 2006). El Método 3 (Bickel et al., 2006) representa una mejora metodológica sobre el Método 2 
porque permite seguir las conversiones del uso de la tierra explícitamente con la ayuda de datos georreferenciados. 
No es infrecuente que los diversos usos de la tierra se inventaríen con una combinación de los métodos anteriores, 
como consecuencia de la naturaleza de la información que se dispone. Como la representación coherente de las 
tierras forestales y de las tierras de otros usos es muy compleja como para desarrollarla en el capítulo presente, se 
remite al lector a la lectura de Bickel et al. (2006). 

 

La incertidumbre en las estimaciones 

Las estimaciones de las emisiones (remociones) de un GEI tienen diversos grados de incertidumbre como 
consecuencia de la naturaleza de la información que se dispone de la fuente (sumidero) y del gas. La incertidumbre 
es un término estadístico que se refiere a la dispersión relativa de los valores de una variable alrededor de su media. 
La última edición de las buenas prácticas del IPCC (Paciornik & Rypdal, 2006) clasifica las metodologías de 
acuerdo a sus grados de exactitud. El Nivel 1 es el más básico porque en él se emplean enfoques metodológicos y 
factores de emisión6 que, por suplir la carencia de datos propios del país o de una región, se denominan por defecto. 
Estos datos pueden provenir de fuentes internacionales—como la base de datos forestales de la FAO o la base de 
datos de factores de emisión del IPCC (EFDB7), para mencionar solamente algunos ejemplos—o de regiones 
similares en cuanto al clima y el tipo de tierra forestal. Este es el nivel en el que las incertidumbres de los datos son 
comparativamente las más elevadas. Pero como es el nivel metodológico más accesible en cuanto a su uso, es el 
que se emplea en este capítulo para describir metodologías, datos de actividad8 y factores de emisión. Los cálculos 
de Nivel 1 se basan en superficies de terreno estratificadas por regiones climáticas y tipos de suelo, con el propósito 
de disminuir las incertidumbres de las estimaciones (Ver el Anexo 3ª.5 en Bickel et al.,2006). 

El Nivel 2 puede requerir ecuaciones propias, pero no necesariamente. La característica de este nivel es que 
requiere necesariamente datos de actividad y factores de emisión propios del país, para reflejar sus circunstancias 
nacionales y disminuir así las incertidumbres respecto del Nivel 1. En cuanto al Nivel 3, está representado por el 
uso de métodos elaborados, como modelos y sistemas de medición de inventario, hechos de medida con el 
propósito de satisfacer circunstancias nacionales que se repiten en el tiempo. Estos métodos están basados en datos 
de actividad de alta resolución y fuertemente desagregados en subcategorías con el fin de aumentar la exactitud (o 
disminuir las incertidumbres) de las estimaciones. Información adicional sobre los métodos de Nivel 3 se halla en 
las secciones 2.5.1 y 2.5.2 de Aalde et al. (2006a). 

La incertidumbre general de un inventario de tierras forestales disminuye sensiblemente si esas tierras se 
desagregan en categorías que pueden ser climáticas, ecológicas o específicas según la naturaleza de la información 
que se tenga a mano. Además la desagregación facilita la identificación de categorías cuyas emisiones (o 
absorciones) de GEI influyen significativamente sobre el nivel absoluto, la tendencia o la incertidumbre de las 
emisiones (absorciones) de GEI. 

 

 

                                       
6 Coeficiente que cuantifica las emisiones o absorciones de un gas por actividad unitaria 

como, por ejemplo, la cantidad de emisiones de N2O por kilogramo de N agregado al suelo. 
7 Emission Factor Database. http://www.ipcc-nggip.iges.or.jp/EFDB/. 
8 Son los datos relativos a la magnitud de una actividad humana que produce emisiones o 
absorciones y que tiene lugar durante un período dado. Algunos ejemplos pertinentes a 

este capítulo son las superficies de terrenos y la utilización de cal y fertilizantes. 
 

http://www.ipcc-nggip.iges.or.jp/EFDB/


Las emisiones y absorciones de carbono 

Las metodologías y los enfoques metodológicos que se expondrán sintéticamente en lo que sigue están descriptos 
en Aalde et al. (2006b). El tratamiento de las tierras forestales se presenta dividido en (i) tierras forestales que 
permanecen como tales (FF) y (ii) tierras convertidas en tierras forestales (XF). Las FF son tierras que han 
permanecido como tierras forestales durante un lapso mayor que el tiempo que le toma al suelo de un cierto uso de 
la tierra en alcanzar nuevos valores en su contenido de carbono al cabo de la transición de ese uso de la tierra a 
tierra forestal. Por defecto, ese lapso se ha establecido en 20 años. Las XF son todas aquellas que nunca tuvieron 
bosques o plantaciones forestales y que ahora sí los tienen gracias a actividades humanas. Por ejemplo, la 
plantación de árboles en un pastizal natural (o cultivado) y en cantidad y extensión tales que aseguren que el futuro 
bosque cumplirá con los tres criterios indicados más arriba (ver la sección 2). Pero la plantación de árboles en una 
tierra forestal que ya los tuvo y que, por alguna razón, algunos de los criterios que caracterizan un bosque no se 
cumplen, no es un cambio del uso de la tierra sino una reforestación lisa y llana. 

Las existencias de carbono de las tierras forestales se distribuyen en cinco depósitos: (i) la biomasa aérea; (ii) la 
biomasa subterránea; (iii) la hojarasca; (iv) la biomasa muerta y (v) el suelo (mineral y orgánico). En cada uno de 
estos una variación en las existencias de carbono en un lapso determinado es indicativa de una absorción de CO2 
cuando esa variación es mayor que cero, o de una emisión de CO2 cuando esa variación es menor que cero. Esto es 
así porque esa variación en la masa del carbono multiplicada por 44/12 se transforma en una variación en la masa 
de CO2.  

 

Biomasa (biomasa aérea más biomasa subterránea) 

Tierras forestales que permanecen como tales  

Se dispone de dos métodos de buena práctica y de Nivel 1 para calcular las variaciones en el contenido de carbono 
del depósito Biomasa. Esos métodos se denominan método de pérdidas y ganancias y método de la diferencia de 
existencias. 

Método de pérdidas y ganancias. Este método consiste en las estimaciones (i) del incremento anual de las 
existencias de carbono debido al crecimiento de la biomasa y (ii) de la reducción anual de las existencias de 
carbono debida a las pérdidas de biomasa. La Ecuación 1 (que es la ecuación 2.4 en Aalde et al., 2006a) expresa 
este método. 

ΔCB = ΔCG - ΔCL [1] 

Donde: 

ΔCB es el cambio anual en las existencias de carbono en la biomasa viva, en ton C/año. 

ΔCG  es el incremento anual de las existencias de carbono en la biomasa debido al crecimiento, en ton C/año. 

ΔCL es la reducción anual de las existencias de carbono en la biomasa debida a pérdidas producidas por agentes 
antrópicos y/o naturales, en ton C/año. 

La estimación de ΔCG. .El valor de  ΔCG se calcula mediante la expresión siguiente, que es una adaptación de la 
ecuación 2.9 en Aalde y otros (2006a): 

ΔCG = i,j (Ai,j • GTOTALi,j • CFi,j) [2] 

Para una estratificación (por ejemplo) de la tierra forestal en tipo de vegetación j y zona climática i: 

ΔCG es el incremento anual de las existencias de carbono en la biomasa debido al crecimiento, en ton C/año. 

A es la superficie de terreno que permanece en la misma categoría de uso de la tierra, en ha. 

GTOTAL es el crecimiento medio anual de la biomasa, en ton materia seca/(ha • año). 

CF es la fracción de carbono en la materia seca, en ton C/ton materia seca, sin dimensión. Hay valores tabulados 
para algunos dominios climáticos y partes del árbol, como tronco, ramas, etc. Generalmente CF = 0,5, por defecto. 



Cuando se emplea el Nivel 1, el grado de desagregación de una categoría―por tipo de vegetación y región 
climática, por ejemplo―está muy condicionado por el grado de 

desagregación empleado para representar los valores por defecto de las variables de interés. 

La estimación del valor del incremento medio anual de biomasa (GTOTAL) depende del nivel metodológico que se 
emplee. Para el Nivel 1, la expresión (basada en la ecuación 2.10 de Aalde et al., 2006a) es: 

GTOTALi,j = i,j(Gwi,j • (1+Ri,j)) [3] 

Los términos de la ecuación anterior significan, para un tipo de vegetación i y zona climática j,  

GTOTAL es el crecimiento medio anual de la biomasa, en ton materia seca/(ha • año). 

Gw es el promedio del crecimiento anual de la biomasa aérea para un tipo específico de vegetación boscosa y zona 
climática, en ton materia seca/(ha • año) Valores por defecot de este promedio se encuentran en los cuadros 4.9, 
4.10 y 4.12 en Aalde et al., (2006b). 

R es el cociente entre la biomasa subterránea y la biomasa aérea, en ton biomasa seca subterránea/ton biomasa seca 
aérea. El empleo de R permite expresar la biomasa total (= aérea + subterránea) en términos de la biomasa aérea. Si 
el compilador del inventario pudiera afirmar que en el período considerado en el mismo la biomasa subterránea no 
varió, R = 0. 

La estimación de ΔCL. La pérdida anual de biomasa o la reducción en las existencias de carbono en la biomasa se 
estiman utilizando la ecuación siguiente para cada tipo de vegetación y zona climática: 

ΔCL = Lcosecha + Lmadera combustible + Lperturbación [4] 

Es esta ecuación, que es la misma que la ecuación 2.11 en Aalde et al (2006a) 

ΔCL es la reducción anual de las existencias de carbono debida a la pérdida de biomasa en tierras que permanecen 
en la misma categoría de uso de la tierra, en ton C/año. 

Lcosecha es la pérdida anual de carbono debida a la cosecha de rollizos, en ton C/año (ver la Ecuación 5). 

Lmadera combustible es la pérdida anual de carbono debida a la remoción de biomasa para su uso como combustible, en 
ton C/año (ver la Ecuación 6). 

Lperturbación es la pérdida anual de carbono (ver la Ecuación 7) como consecuencia de la acción de eventos, por 
ejemplo, meteorológicos (temporales, huracanes, incendios, heladas, etc.) o biológicos (ataque de insectos y/o 
enfermedades, uso accidental de herbicidas, etc.), en ton C/año. 

Las pérdidas de carbono debidas a la cosecha de biomasa se estiman mediante la Ecuación 5 (ecuación 2.12 en 
Aalde et al.,2006a): 

Lcosecha = H • BCEFR • (1+R) • CF [5] 

Donde: 

Lcosecha es la pérdida anual de carbono debida a la cosecha de rollizos, en ton C/año. 

H es volumen anualmente extraído de rollizos, en m3/año. 

BCEFR es el factor de conversión y expansión para la conversión de volúmenes venales a biomasa total (venal más 
no venal), expresado en ton de biomasa cosechada/m3 de biomasa cosechada. Para más abundamiento, consultar la 
sección Los factores de expansión más abajo.  

R es el cociente entre la biomasa subterránea y la biomasa aérea, en ton biomasa seca subterránea/ton biomasa seca 
aérea. El empleo de R permite expresar la biomasa total (= aérea + subterránea) en términos de la biomasa aérea. Si 
el compilador del inventario pudiera afirmar que en el período considerado en el mismo la biomasa subterránea no 
varió, R = 0. 

CF es la cantidad de carbono por unidad de biomasa, en ton C/ton biomasa; carece de dimensión. 



Las pérdidas de carbono por la remoción de madera combustible tienen dos vertientes. Una es la extracción de 
madera de árboles vivos o de madera de las copas de los árboles sin voltear estos. La otra es la extracción de 
madera muerta y la residual de la extracción de rollizos. En ambos casos, se reducen los tamaños de dos depósitos 
de carbono. En el primer caso, el depósito de carbono que es la biomasa viva y, en el segundo caso, el depósito 
biomasa muerta. Las respectivas contribuciones de esas dos pérdidas de carbono están representadas en la Ecuación 
6 (ecuación 2.13 en Aalde et al.,2006a):  

Lmadera combustible = [{FGárboles • BCEFR • (1+R)} + FGparte • D] • CF [6] 

Donde 

Lmadera combustible es la pérdida anual de carbono debida a la remoción de biomasa para su uso como combustible, en 
ton/año. 

FGárboles es el volumen anual de árboles enteros extraídos para uso como combustible, en m3. 

FGparte es el volumen anual de remoción de ramas, hojas o copa de árboles, en m3. 

 R es el cociente entre la biomasa subterránea y la biomasa aérea, en ton biomasa seca subterránea/ton biomasa seca 
aérea. El empleo de R permite expresar la biomasa total (= aérea + subterránea) en términos de la biomasa aérea. Si 
el compilador del inventario pudiera afirmar que en el período considerado en el mismo la biomasa subterránea no 
varió, R = 0. 

BCEFR es el factor de conversión y expansión para la conversión de volúmenes venales a biomasa total (venal más 
no venal e incluida la corteza), expresado en ton biomasa cosechada/m3 de biomasa cosechada. Para más 
abundamiento, consultar la sección Los factores de expansión más abajo. 

CF es la cantidad de carbono por unidad de biomasa, en ton C/ton biomasa; carece de dimensión. 

D es la densidad básica de la madera, en ton de materia seca/m3.  

Las pérdidas de carbono debidas a la pérdida de biomasa producida por perturbaciones se cuantifican con la 
Ecuación 7 (ecuación 2.14 en Aalde et al.,2006a). 

Lperturbación = Ap • BW • (1+R) • CF • fd [7] 

Donde 

Lperturbación son otras pérdidas anuales de carbono (ver la Ecuación 4), en ton C/año. Esta biomasa no es la que se 
transfiere a las existencias de materia orgánica muerta y de la que se desprende CO2 a la atmósfera por oxidación 
(sección 5.1.2) 

Ap es la superficie afectada por las perturbaciones, en ha/año. 

BW es la biomasa promedio de la superficie Ap, en ton materia seca/ha. Valores por defecto de BW se hallan en los 
cuadros 4.7 y 4.8 en Aalde y otros (2006b). 

R es el cociente entre la biomasa subterránea y la biomasa aérea, en ton biomasa seca subterránea/ton biomasa seca 
aérea. El empleo de R permite expresar la biomasa total (= aérea + subterránea) en términos de la biomasa aérea. Si 
el compilador del inventario pudiera afirmar que en el período considerado en el mismo la biomasa subterránea no 
varió, R = 0. 

CF es la fracción de carbono en la  materia seca, en ton C/ton materia seca; sin dimensión.  

fd es la fracción de biomasa perdida por perturbaciones. Por ejemplo, un incendio que provocara la destrucción 
total de una parcela de bosque se representaría con fd = 1. Pero la pérdida de biomasa como consecuencia del 
ataque de un insecto podría ser parcial y, según la intensidad de la infestación, fd podría tener un valor poco o 
mucho menor que 1. 

Método de la diferencia de existencias. Este método consiste en muestrear las existencias de carbono en la biomasa 
viva que puebla una superficie de terreno dada, en dos momentos diferentes. La diferencia entre esas existencias 
dividida por el intervalo de tiempo comprendido entre los muestreos correspondientes es la estimación del cambio 
del contenido de carbono del depósito biomasa viva (Ecuación 8; ecuación 2.8 en Aalde et al. 2006a). En el caso de 



que no se disponga de valores de biomasa, se puede emplear el volumen (con corteza) venal de las existencias 
forestales (Ecuación 9; ecuación 2.8 en Aalde et al., 2006a). 

ΔCB = (Ct2 – Ct1) / (t2 – t1) [8] 

C = i,j {Ai,j • Vi,j • BCEFSi,j • (1 + Ri,j) • CFi,j} [9] 

Donde 

ΔCB es el cambio anual en las existencias de carbono en la biomasa verde durante un período comprendido entre 
dos oportunidades t1 y t2, en ton C/año. 

Ct1 y Ct2 son las existencias de carbono en la biomasa verde en las oportunidades t1 y t2, respectivamente, en ton 
C/año. 

C son las existencias de carbono en la biomasa viva correspondientes a un tipo de vegetación i y zona climática j, 
en ton C. 

A es la superficie de terreno correspondiente a C, en ha. 

V es el volumen (con corteza) de las existencias venales, en m3/ha. 

BCEFS es el factor de conversión y expansión necesario para convertir el volumen de las existencias venales en 
crecimiento en biomasa área, en ton biomasa aérea/m3 del volumen en crecimiento. Valores por defecto de este 
factor se hallan en el cuadro 4.5 en Aalde et al. 2006b. Para más abundamiento, consultar la sección Los factores de 
expansión más adelante. 

R es el cociente entre la biomasa subterránea y la biomasa aérea, en ton biomasa seca subterránea/ton biomasa seca 
aérea. El empleo de R permite expresar la biomasa total (= aérea + subterránea) en términos de la biomasa aérea. Si 
el compilador del inventario pudiera afirmar que en el período considerado en el mismo la biomasa subterránea no 
varió, R = 0. 

CF es la fracción de carbono en la  materia seca, en ton C/ton materia seca; sin dimensión. Valores por defecto de 
este factor se hallan en el cuadro 4.3 en Aalde et al. (2006b) 

Los factores de expansión. Es común encontrar en los inventarios forestales datos sobre las existencias en 
crecimiento, el incremento anual neto de las mismas o las cosechas de rollizos expresados en volumen venal. Así se 
excluye a los componentes aéreos no venables, como son las ramas, los brotes, el follaje, a veces las cepas, y las 
raíces. Para subsanar esta visión parcial de la estructura de un árbol es que los factores de expansión de la biomasa 
son tan importantes. 

Los factores de expansión de biomasa (BEF) expresan los componentes no venales del árbol a través del peso en 
seco del volumen venal de las existencias en crecimiento, el incremento anual neto de las existencias y la cosecha 
de rollizos. Por esta razón y previo al uso de los BEF, el volumen venal (m3) debe convertirse a peso en seco (ton) 
mediante la multiplicación de aquél por la densidad básica de la madera (D) en (ton materia seca/m3).  

Este método brinda los mejores resultados cuando los BEF se han determinado realmente sobre la base de pesos en 
seco y cuando se conocen bien cuáles son las densidades básicas de la madera aplicables localmente.  

Los factores de conversión y expansión (BCEF) se expresan en (ton/m3) y en una única operación convierten las 
existencias en crecimiento, el incremento anual neto o el volumen de rollizos cosechado (m3) en biomasa aérea 
total, en biomasa aérea total en crecimiento o biomasa aérea total cosechada (ton), respectivamente. 

Más información sobre el empleo de los BEF y BCEF se encuentra en el Recuadro 4.2 en Aalde et al (2006b). 

Ante la posibilidad de que no se cuente con valores de densidad de la madera de todas las especies presentes en un 
bosque, se puede calcular un promedio ponderado de la densidad del bosque sobre la base de las densidades de 
algunas especies dominantes en cuanto a la proporción de biomasa que cada una de ellas representa en el bosque. 
Valores por defecto de densidad se hallan en los cuadros 4.13 y 4.14 en Aalde et al. (2006b) 

 

 



Tierras convertidas en tierras forestales 

Las tierras dedicadas a cualquier uso que no sea forestal se pueden convertir en tierras forestales mediante la 
forestación. La forestación debe culminar en un uso de la tierra acorde con la definición nacional de tierras 
forestales. Las acciones humanas de cualquier naturaleza sobre bosques no gestionados los convierten en bosques 
gestionados y, por lo tanto, sus tierras pasan a integrar la categoría de tierras convertidas en tierras forestales. De 
esta manera, estas tierras forestales se convierten en objeto de inventario. 

En el Nivel 1 los cambios en el contenido de carbono de la biomasa total se estiman con la Ecuación 1. Puesto que 
el crecimiento de los árboles está fuertemente influido por la gestión forestal, es aconsejable hacer una distinción 
entre bosques bajo gestión intensiva (plantaciones) y bajo gestión extensiva (arboledas que se regeneran 
naturalmente con una reducida intervención humana). Ambos tipos de bosque pueden estratificarse aún más según 
el clima, las especies, las prácticas de gestión, etc. Por lo dicho, es de buena práctica aplicar la Ecuación 1 
individualmente a cada uno de esos dos tipos de bosque. Más detalles se pueden obtener de la sección 4.3.1.1 en 
Aalde et al (2006b) 

 

La materia orgánica muerta (DOM) 

Se emplea aquí la identificación DOM, que es la sigla en inglés de Dead Organic Matter, porque esa es más 
generalizada que MOM (Materia Orgánica Muerta) 

 

Tierras forestales que permanecen como tales 

A los fines del inventario la materia orgánica muerta está compuesta por los depósitos de carbono hojarasca y 
madera muerta. La definición de cada uno de estas fracciones de la DOM no es necesariamente uniforme para las 
tierras forestales. La variación anual de las existencias de carbono en la materia orgánica muerta esta expresada en 
la Ecuación 10 (ecuación 2.17 en Aalde et al 2006a): 

ΔCDOM = ΔCDW + ΔCLT [10 

Donde: 

ΔCDOM es la variación del contenido de carbono en el depósito materia orgánica muerta, en ton C/año. 

ΔCDW es la variación del contenido de carbono en la fracción madera muerta, en ton C/año. 

ΔCLT es la variación del contenido de carbono en la fracción hojarasca, en ton C/año. 

El método de Nivel 1 presupone que las existencias de carbono en las fracciones que componen la materia orgánica 
muerta se encuentran en equilibrio; es decir ΔCDW = ΔCLT =0. Por lo tanto, el depósito DOM no es una fuente de 
emisiones de CO2. Si el compilador del inventario tuviera la presunción cierta de que esta condición no se 
cumpliera, debería recurrir a métodos de Nivel 2 o Nivel 3 (para más abundamiento, consultar la sección 4.3.2 en 
Aalde et al 2006b). 

 

Tierras convertidas en tierras forestales 

En el Nivel 1 se supone que el tamaño del depósito DOM en tierras que inician la transición de un uso de la tierra a 
tierra forestal es muy pequeño en relación a su tamaño en la última, razón por la cual se presume DOM = 0. Se 
presume también que el contenido de carbono de DOM aumenta linealmente durante el periodo establecido para la 
estabilización de la transición a tierra forestal―20 años, por defecto. 

En el caso de la conversión de tierras forestales no gestionadas en gestionadas, en el Nivel 1 se supone que las 
existencias de carbono en DOM no cambian en la transición. De sospecharse que esta premisa no se cumple, es de 
buena práctica estimar el cambio de las existencias de carbono en DOM con métodos de nivel superior a 1 (para 
más abundamiento, consultar la sección 4.3.2 en Aalde y otros (2006b). 

 



El suelo 

El carbono se encuentra en el suelo tanto bajo forma inorgánica como orgánica (materia orgánica). Como es 
corriente que las prácticas agrícolas impacten más sobre el carbono orgánico que el inorgánico, las estimaciones de 
la variación de las existencias de carbono orgánico son las que se emplean para calcular las emisiones/absorciones 
de CO2 del depósito suelo. Además el ciclo del carbono inorgánico del suelo—carbonatos y bicarbonatos y sus 
cationes de base como Ca y Mg—es sumamente complejo, porque los efectos que tienen sobre ese ciclo el uso y la 
gestión de la tierra están relacionados con la hidrología del lugar y la mineralogía específica del suelo. Debido a 
esta complejidad no se han desarrollado métodos de Nivel 1 para las tierras forestales.  

 

Tierras forestales que permanecen como tales 

Las propiedades físico-químicas y la gestión de los suelo minerales son bien diferentes de las de los suelos 
orgánicos (Histosoles) Por esta razón estos dos depósitos de carbono se considerarán independientemente entre sí. 
El balance de las existencias de carbono en los suelos se estima con la Ecuación 11 (ecuación 2.24 en Aalde et al 
2006a): 

ΔCsuelo = ΔCmin - Lorg + ΔCinorg [11] 

Donde: 

ΔCsuelo es el cambio anual en las existencias de carbono en el suelo, en ton C/año. 

ΔCmin es el cambio anual de las existencias de carbono orgánico en los suelos minerales, en ton C/año. 

Lorg es la pérdida anual de carbono en los suelos orgánicos drenados, en ton C/año. 

ΔCinorg es el cambio anual de las existencias de carbono inorgánico en los suelos minerales, en ton C/año. El 
cambio de las existencias de C inorgánico del suelo no se estima corrientemente, porque hasta la fecha no existe 
información científica sólida para proponer métodos de buena práctica de Nivel 1 o 2. Por consiguiente, se supone 
que el flujo neto de las existencias de ese C inorgánico es cero. Se pueden usar los métodos del Nivel 3 para refinar 
las estimaciones de los cambios en existencias de C en suelos minerales y orgánicos y para los depósitos de C 
inorgánico del suelo. 

Suelos minerales. Las existencias de C orgánico en los suelos minerales se calculan para una profundidad por 
defecto de 30 cm para el Nivel 1. Las existencias de C en el depósito de carbono DOM no se incluyen en el 
depósito materia orgánica del suelo.  

El método por defecto de Nivel 1 consiste en la estimación del cambio en las existencias de carbono en la materia 
orgánica entre dos muestreos separados por un periodo de tiempo finito. Se parte de la premisa que las existencias 
de carbono se encuentran en un estado de equilibrio estable con el suelo, el clima, el uso de la tierra y las prácticas 
de gestión, lo que se traduce en que el promedio de esas existencias sea prácticamente invariable en el tiempo y el 
espacio. Ese valor de las existencias se toma como referencia para comparar otros valores de las mismas que 
resultan de un cambio del uso de la tierra o de una modificación de la gestión del suelo en ausencia de ese cambio 
de uso de la tierra. De existir una variación de las existencias, se presume que la misma es lineal entre los 
muestreos comparados entre sí. 

El cambio en las existencias de carbono orgánico en los suelos minerales se computa con la Ecuación 12 (ecuación 
2.25 en Aalde et al., 2006a): 

ΔCmin = (SOC0 – SOC[0-T])/D [12] 

SOC = c,s,i {SOCREFc,s,i • FLUc,s,i • FMGc,s,i • FIc,s,i • Ac,s,i} [12.1] 

Donde: 

ΔCmin es el cambio anual en las existencias de carbono en la materia orgánica (SOC) de un suelo mineral, en ton 
C/año. 

SOC0 son las existencias de carbono orgánico en el año del inventario, en ton C. 



SOC[0-T] son las existencias de carbono orgánico de acuerdo a un inventario T años anterior al año del inventario 
corriente, en ton C. 

D es la duración del tiempo que le toma a las existencias de carbono en la materia orgánica en llegar a un nivel 
estable después de una perturbación de las mismas. Este tiempo es D = 20 años por defecto, pero este valor 
depende de las hipótesis empleadas para establecer los valores de los factores FLU, FMG y FI. Si T es mayor que  

D, se remplaza D por T en la Ecuación 12. 

Es conveniente estratificar los suelos por zona climática c, tipo de suelo s y sistema de gestión i. El terreno de un 
estrato debe tener un clima, tipo de suelo y una historia de gestión común durante el período de inventario para que 
se lo pueda considerar como un todo a los fines analíticos. La estratificación de los suelos debe ser coherente con 
cualquier estratificación que se haya hecho de los depósitos de carbono Biomasa y DOM. 

Los factores encerrados entre corchetes de la Ecuación 12.1 significan: 

SOCREF son las existencias de carbono orgánico de referencia, en ton C/ha. Valores por defecto se brindan en el 
cuadro 2.3 en Aalde et al., 2006a. 

FLU es el factor que tiene en cuenta el efecto de un cambio de sistema de uso de la tierra o de un subsistema dentro 
de este sobre las existencias de carbono orgánico; sin dimensión. En las tierras forestales que permanecen como 
tales, este factor se remplaza por el factor FND con el fin de estimar el efecto de las perturbaciones naturales. 

FMG es el factor que tiene en cuenta el efecto del régimen de gestión sobre el cambio de las existencias de carbono 
orgánico; sin dimensión. 

FI es el factor que tiene en cuenta el aporte de materia orgánica; sin dimensión. 

A es la superficie del terreno del estrato que se estima, en ha.  

En las tierras forestales que permanecen como tales el único factor de cambio relevante es FND—que toma el lugar 
de FLU en la Ecuación 12. Como estas tierras forestales raramente se abonan o fertilizan y sus suelos no son 
generalmente gestionados, se puede hacer FMG = FI = 0 en la Ecuación 12 (véase un análisis más detallado en el 
Capítulo 4, Sección 4.2.3 en Aalde et al., 2006b). 

Suelos orgánicos. Los cambios en las existencias de carbono en los suelos orgánicos se estiman con factores de 
emisión que representan la pérdida anual de C orgánico de todo el perfil debida al drenaje. En la actualidad el 
método de Nivel 1 para suelos orgánicos forestales sólo tiene en cuenta las emisiones de C debidas su drenaje. Esta 
restricción metodológica es consecuencia una disponibilidad de datos limitada y de la falta de conocimientos 
pertinentes, de manera que no se ha podido desarrollar una metodología por defecto más refinada.  

La Ecuación 13 (ecuación 2.26 en Aalde et al., 2006a) se emplea para estimar la pérdida de carbono en suelos 
orgánicos drenados. 

Lorg = c (A • EF)c [13] 

Donde 

Lorg es la pérdida anual de carbono de los terrenos drenados, en ton C/año. 

A es la superficie de suelos orgánicos drenados en el clima de tipo c, en hectáreas. 

EF es el factor de emisión de para el tipo de clima c, en ton C/(ha • año). 

 

Tierras convertidas en tierras forestales 

Suelos minerales y suelos orgánicos. Para el Nivel 1, las existencias iniciales de C orgánico del suelo antes de la 
conversión de una tierra se incorporan a la Ecuación 12 como SOC(0-T) y las existencias de C en el último año del 
período de inventario como SOC0. Sus respectivos valores se determinan a partir de las existencias de C orgánico 
de referencia (SOCREF) y de los factores de cambio de existencias por defecto (FLU, FMG, FI), según resulte 
apropiado para describir el uso y la gestión de la tierra tanto antes como después de la conversión.  



 

Encalado (tierras forestales FF y XF) 

Los suelos ricos en materia orgánica suelen ser ácidos. En el caso de que la acidez del suelo se encuentre fuera del 
rango de tolerancia de una especie forestal con la que se pretende establecer una plantación, se suele elevar el pH 
del suelo mediante el agregado de carbonato de calcio (calcita) o carbonato de calcio y magnesio (dolomita). El 
agregado de ambos minerales produce emisiones de CO2, que se calculan con la Ecuación 14 (ecuación 11.12 en 
De Klein et al., 2006): 

Emisión CO2_C = (Mcalcita * EFcalcita) + (Mdolomita * EFdolomita) [14] 

Emisión CO2_C son las emisiones anuales de por la aplicación de cal, en ton C/año. 

M es la cantidad anual de piedra caliza cálcica (CO3Ca; Mcalcita) o dolomítica ((CO3)2CaMg; Mdolomita ), en ton 
C/año. 

EF es el factor de emisión, ton C/ton piedra caliza o dolomita. Generalmente, EFcalcita = 0,12 y EFdolomita = 0,13. 

Para el Nivel 1, en el valor de M se debe incluir toda la cal aplicada a los suelos, aun la proporción de cal que se 
aplicara mezclada con fertilizantes. La fuente óptima de datos de M son las estadísticas nacionales de uso de cal, en 
tanto de estas se pueda obtener la cantidad de cal usada en suelos. De otro modo, las estadísticas de las ventas 
anuales de cal son una alternativa aceptable.  Las fuentes de cal que no contengan C, como el óxido de calcio, no se 
incluyen en el cálculo de las emisiones de C. Para mayor abundamiento, consultar la sección 11.3 en De Klein et 
al., 2006) 

 

Uso de urea (tierras forestales FF y XF) 

El agregado de urea al suelo forestal conduce a la producción de bicarbonato, el que se descompone en CO2 y agua. 
La Ecuación 15 (ecuación 11.13 en De Klein et al., 2006) representa cuantitativamente esa emisión de CO2.  

Emisión de CO2-C = M • EF [15] 

Donde: 

Emisión de CO2-C son las emisiones anuales de C por la aplicación de urea, en ton C/año. 

M es la cantidad anual de fertilización con urea, en ton urea/año. 

EF es el factor de emisión, en ton C/ton urea. 

El valor general por defecto de EF es 0,2. M se obtiene de estadísticas de producción nacional de urea o de 
importación/exportación, sobre la base de la suposición que todo el fertilizante producido o importado (menos el 
exportado) anualmente  se aplica a los suelos. Más detalles se encuentran en la sección 11.4 en De Klein et al., 
2006) 

 

Las emisiones de gases diferentes del CO2 

La quema de biomasa (tierras forestales FF y XF) 

En las tierras forestales que permanecen como tales los incendios pueden tener un origen natural o antropogénico. 
Por ejemplo, la sustitución de bosque natural por plantaciones de alguna especie forestal de uso industrial no 
significa un cambio de uso de la tierra. En este remplazo una cierta cantidad de biomasa del bosque natural y del 
sotobosque podría llegarse a quemar, porque representaría un deshecho de esa sustitución de un ecosistema natural 
por uno antrópico.  

La Ecuación 16 (ecuación 2.27 en Aalde et al. 2006a) permite calcular las emisiones de GEI producidas por el 
fuego. 

Lfuego = A • MB • CF • Gef • 10-3 [16] 



Donde 

Lfuego es la cantidad de emisiones de gases de efecto invernadero provocada por el fuego, en ton GEI de interés ( p. 
ej., CH4, N2O, etc.) 

A es la superficie quemada, en ha.  

MB es la masa de combustible disponible para la combustión, en ton/ha. Esa masa comprende a la biomasa viva, la 
hojarasca y la madera muerta. 

Cf es el factor de combustión; sin dimensión.  

Gef  es el factor de emisión, en g de gas GEI/kg de materia seca quemada.  

En cuanto a las emisiones de CO2, la Ecuación 16 se relaciona con la Ecuación 7 (sección 5.1.1), con la cual se 
estima la cantidad anual de pérdida de biomasa viva por todo tipo de perturbaciones. Si las pérdidas de carbono 
como consecuencia de la quema de biomasa viva se computaran con la Ecuación 7, es de buena práctica no estimar 
las emisiones de CO2 mediante la Ecuación 16, para evitar la contabilidad duplicada de esas emisiones.  

El factor de combustión Cf es una medida de la proporción del combustible que realmente se quema. El valor de Cf 
varía en función del tamaño y la composición del material combustible—por ejemplo, la predominancia de tallos 
arbóreos sobre pastos secos en ese—el contenido de humedad del combustible y la velocidad de propagación e 
intensidad del incendio. El factor de emisión Gef de un gas como el CH4  o el N2O puede variar en función del 
contenido de carbono o de nitrógeno de la biomasa, respectivamente, y de la exhaustividad de la combustión.  

Para el método de Nivel 1 valores por defecto de Cf se hallan en el cuadro 2.6 en Aalde et al. (2006a) y valores por 
defecto de Gef  en el cuadro 2.5 de esa misma publicación. En el caso de que no se disponga alguno o ninguno de 
los valores de MB y/o CF se pueden emplear los valores del cuadro 2.4 (Aalde y otros, 2006a), que son el producto 
MB • CF. 

La transición de un uso de la tierra  cualquiera a una tierra forestal se considera completa cuando el contenido de 
carbono en la materia orgánica del suelo alcanza un nivel estable. La duración de la transición varía, naturalmente, 
con tanto la naturaleza del uso de la tierra inicial como con la naturaleza de la tierra forestal destino de la 
transición; por defecto, 20 años es el tiempo que lleva a la estabilización del carbono en el suelo. Una vez 
transcurrido este lapso, la superficie afectada por la transición se inventaría como tierras forestales que permanecen 
como tales. Información adicional se encuentra en la sección 4.2.4 en Aalde et al. (2006b) 

 

Las emisiones de N2O de los suelos 

Las emisiones directas 

Las emisiones de N2O resultantes de acciones humanas o de la mineralización del N se producen por vía directa y 
por vía indirecta. La vía directa es está representada por la liberación del óxido nitroso en (i) suelos a los que se les 
han agregado fertilizantes nitrogenados (inorgánicos u orgánicos) y (ii) suelos orgánicos drenados y suelos 
minerales sujetos a cambios en los cultivos y/o uso de la tierra.  

En las metodologías de Nivel 1  no se tienen en cuenta las cubiertas terrestres, los tipos de suelo, las condiciones 
climáticas o las prácticas de gestión (excepto las mencionadas previamente).  Tampoco se tienen en cuenta los 
posibles retardos de las emisiones directas de N de los residuos agrícolas; por ello estas emisiones se asignan al año 
en el que esos residuos se devuelven al suelo. 

Las emisiones de N2O-N se convierten en emisiones de N2O mediante la relación: 

N2O = N2O-N • 44/28. 

Las cantidades de N que se pierden de los suelos, expresadas como óxido nitroso (N2O-N), se calculan con la 
ecuación general 17 (ecuación 11.1 en De Klein et al. 2006). 

N2O-Ndir = N2O-Nap + N2O-Nsor + N2O-Npas [17] 

Donde 



N2O-Ndir son las emisiones directas y anuales de N2O-N de los suelos gestionados, en kg N2O-N/año.  

N2O-Nap son las emisiones directas y anuales de N2O-N producidas por aportes de N al suelo, en kg N2O-N/año.  

N2O-Nsor son las emisiones directas y anuales de N2O-N producidas por la gestión/drenaje de suelos orgánicos, en 
kg N2O-N/año.  

N2O-Npas  son las emisiones directas y anuales de N2O-N producidas por los aportes de orina y estiércol a tierras de 
pastoreo, en kg N2O-N/año.  

La Ecuación 17 corresponde al Nivel 1. En las tierras forestales que permanecen como tales el único término que 
interesa es N2O-Nap y generalmente para la primera etapa de la instalación de una plantación forestal, que es cuando 
es más probable que se empleen fertilizantes nitrogenados. El término  N2O-Nsor podría llegar a tener cierto peso en 
las emisiones directas en el caso de bosques o plantaciones forestales asociadas con el drenaje de suelos orgánicos. 
Claramente, N2O-Npas  = 0. 

Las emisiones directas de óxido nitroso resultantes de los aportes de N al suelo se calculan con la Ecuación 18 
(ecuación 11.1 en De Klein y otros (2006)) en el método de Nivel 1: 

N2O-Nap = (FSN + FON + FCR + FSOM ) • EF1 [18] 

Donde: 

N2O-NAP son las emisiones directas y anuales de N2O-N producidas por aportes de N al suelo, en kg N2O-N/año.  

FSN es la cantidad anual de N aplicada como fertilizantes sintéticos, en kg N/año. 

FON es la cantidad anual de enmiendas orgánicas que contienen nitrógeno (compost, estiércol, etc.), en kg N/año. 

FCR es la cantidad anual de N en los residuos agrícolas que regresan a los suelos, en kg N/año. 

FSOM es la cantidad anual de N que se mineraliza en los suelos, como consecuencia de la pérdida de materia 
orgánica debida a cambios en la gestión de la tierra, en kg N/año. 

EF1 es el factor de emisión para las emisiones de N2O resultantes de los aportes de N, en kg N2O-N/kg N aportado. 
Valores por defecto de este factor se hallan en el cuadro 11.1 en De Klein et al. (2006). 

Para las tierras forestales que permanecen como tales, el factor FSN es generalmente el más importante en relación a 
los otros tres.  

 

Las emisiones indirectas 

Estas emisiones se canalizan por dos vías: (i) la volatilización de N como amoníaco (NH3) y óxidos de nitrógeno 
(NOx), los que se deponen sobre el suelo como iones amonio (NH4

+) y óxido nítrico (NO3
-), y (ii) por lixiviación y 

escurrimiento del N proveniente de fertilizantes sintéticos y orgánicos, residuos agrícolas, la mineralización del N 
relacionada con la pérdida de C del suelo en suelos minerales y en suelos orgánicos drenados o gestionados por 
cambios en el uso de la tierra o de prácticas de gestión, y la deposición de orina y estiércol por los animales en 
pastoreo. 

La ecuación general de Nivel 1 que describe la pérdida de N por volatilización es la Ecuación 19 (ecuación 11.9 en 
De Klein et al (2006)): 

N2O-N(ATD) = {(FSN + FracGASF)+[(FON+FPRP)*FracGASM]}*EF4 [19] 

Donde: 

N2O-N(ATD) es la cantidad anual de N2O-N producida por deposición atmosférica de N volatilizado de suelos 
gestionados, en kg N2O-N/año. 

FSN es la cantidad anual de fertilizante sintético aplicado a los suelos, en kg N2O-N/año. 



FracGASF es la fracción de N en fertilizantes sintéticos que se volatiliza como NH3 y NOx, en kg de N 
volatilizado/kg de N aplicado. Valores por defecto se encuentran en el cuadro 11.3 en De Klein y otros (2006). 

FON es la cantidad anual de enmiendas orgánicas que contienen nitrógeno (compost, estiércol, etc.), en kg N/año. 

FPRP es la cantidad anual de N en la orina y el estiércol depositados por animales de pastoreo en pasturas, prados y 
praderas, en kg de N/año. 

FracGASM es la fracción de materiales fertilizantes de N orgánico (FON) y de orina y estiércol depositada por 
animales de pastoreo (FPRP) que se volatiliza como NH3 y NOx, en kg de N volatilizado/kg de N aplicado. Valores 
por defecto se encuentran en el cuadro 11.3 en De Klein et al (2006). 

EF4 es el factor de emisión correspondiente a las emisiones de N2O de la deposición atmosférica de N en los suelos 
y en las superficies del agua, en kg N2O-N/año/(kg NH3-N + NOx-N volatilizados). Valores por defecto se 
encuentran en el cuadro 11.3 en  (De Klein et al., 2006) 

En el caso particular de las tierras forestales que permanecen como tales o de tierras convertidas en tierras 
forestales, los factores de la Ecuación 19 más importantes son, en primer lugar, FSN y, en segundo lugar, FON. El 
valor de FPRP es cero, salvo que se incluyan los sistemas silvopastoriles dentro de la categoría tierras forestales.  

Las emisiones de N2O por lixiviación y/o escurrimiento de N en lugares donde tienen lugar esos fenómenos se 
pueden calcular con la Ecuación 20 (ecuación 11.10 en De Klein y otros (2006)), de Nivel 1: 

N2O-NL = (FSN + FON + FPRP + FCR + FSOM) • FracLIXIVIACIÓN-(H) • EF5 [20] 

Donde: 

N2O-NL es la cantidad anual de N2O-N producida por lixiviación y escurrimiento de agregados de N a suelos 
gestionados en regiones donde se producen estos fenómenos,  en kg N2O-N/año. 

FSN es la cantidad anual de fertilizante sintético aplicado a los suelos, en kg N2O-N/año. 

FON es la cantidad anual de enmiendas orgánicas que contienen nitrógeno (compost, estiércol, etc.), en kg N/año. 

FPRP es la cantidad anual de N en la orina y el estiércol depositados por animales de pastoreo en pasturas, prados y 
praderas, en kg de N/año. 

FCR es la cantidad anual de N en los residuos agrícolas que regresan a los suelos, en kg N/año. 

FSOM es la cantidad anual de N que se mineraliza en los suelos, como consecuencia de la pérdida de materia 
orgánica debida a cambios en la gestión de la tierra, en kg N/año. 

FracLIXIVIACIÓN-(H) es la fracción de todo el N agregado o mineralizado en suelos gestionados en regiones donde se 
produce lixiviación y/o escurrimiento, en kg N/kg N agregado. Valores por defecto se encuentran en el cuadro 11.3 
en De Klein et al., (2006). 

EF5 es el factor de emisión correspondiente a las emisiones de N2O por lixiviación y/o escurrimiento, en kg N2O-
N/año/(kg N lixiviado y escurrido). Valores por defecto se encuentran en el cuadro 11.3 en De Klein et al., (2006). 

Para las tierras forestales que permanecen como tales, los factores de la Ecuación 19 más importantes son, en 
primer lugar, FSN y, en segundo lugar, FON. El valor de FPRP es cero, salvo que se incluyan los sistemas 
silvopastoriles dentro de la categoría tierras forestales. Es probable (pero no mucho) que los factores FCR y FSOM 
tengan alguna relevancia en durante las primeras etapas de una plantación forestal, particularmente cuando esta se 
hace sobre tierras que tuvieron usos no forestales. Para mayor abundamiento, consultar la sección 11.2 en De Klein 
et al., (2006). 

El inventario de las emisiones y absorciones de gases de efecto invernadero del sector forestal del año 2000 

Este inventario forma parte de la Segunda Comunicación Nacional del Gobierno de la República Argentina a la 
Convención Marco de las Naciones Unidas para el Cambio Climático. 

Los bosques nativos y las plantaciones forestales industriales se incluyeron dentro de la categoría Cambio del Uso 
del Suelo y la Silvicultura (IPCC, 1996) Dentro de esta categoría, las emisiones y absorciones de gases de efecto 
invernadero que están directamente relacionadas con los bosques nativos y las plantaciones forestales industriales 



son: (i) los cambios de biomasa en bosques y en otros tipos de vegetación leñosa; (ii) la conversión de bosques y 
pastizales y (iii) el abandono de tierras cultivadas. 

(i) Los cambios de biomasa en bosques y en otros tipos de vegetación leñosa comprende el incremento neto de los 
stocks de carbono—crecimiento menos cosecha—en la biomasa viva. Esta subcategoría puede ser una fuente o un 
sumidero de CO2; en el caso argentino, siempre ha sido un sumidero (Tabla 3) 

Tabla 3. Emisiones y absorciones de CO2, CH4, y N2O en subcategorías de la categoría Cambio de Uso del Suelo y 
Silvicultura correspondientes a diversos inventarios de emisiones y absorciones de gases de efecto invernadero elaborados para 
la República Argentina. Los valores negativos representan absorciones y los valores positivos, emisiones. Los datos se 
obtuvieron de FB (2005).  

Gas CO2    CH4 N2O 
inventario 1990 1994 1997 2000 2000 2000 
 Ton/año Ton/año Ton/año Ton/año Ton/año Ton/año 
Cambios de 
biomasa en 
bosques y otros 
tipos de 
vegetación 
leñosa. 

-12.462 -15.750 -15.209 -15.750   

Conversión de 
bosques y 
pastizales. 

8.642 9.250 15.357 9.250 27,80 0,19 

Abandono de 
tierras 
manejadas. 

-11.514 -29.079 -30.414 -48.747   

 

(ii) La conversión de bosques y praderas comprende básicamente la pérdida de stocks de carbono por la 
deforestación de los bosques nativos (expresada en términos de emisión de CO2) y la emisión de CH4 y N2O como 
resultado de la quema de residuos forestales y pastizales naturales previa a su conversión a la agricultura. Esta 
subcategoría es definitivamente una fuente de CO2, CH4 y N2O (Tabla 3). 

(iii) El abandono de tierras cultivadas comprende terrenos que alguna vez fueron deforestados y convertidos (o no) 
a la agricultura, pero que con el tiempo se repoblaron con especies forestales. Esta subcategoría es generalmente un 
sumidero de CO2 (Tabla 3), pero la estimación de las absorciones de CO2 fue poco precisa. 

El CO2 fue el gas predominante en esta categoría en relación al CH4 y el N2O (Tabla 3) 

 

Conclusiones 

Las directrices metodológicas expuestas en este capítulo son muy útiles para obtener una cuantificación de la 
dinámica de los gases de efecto invernadero más importantes— particularmente el CO2—en un ecosistema 
forestal. La dinámica de este gas se puede estimar tanto en su intercambio entre los diversos compartimentos de 
carbono que componen un bosque como en los intercambios de cada uno de ellos con la atmósfera. El fin último de 
un inventario de esta naturaleza determina el grado de precisión con el que se debe hacer el mismo. Los enfoques 
de Nivel 1 que componen la sustancia de este capítulo brindan un panorama aproximado de lo que se podría 
calificar como un balance de carbono referencial de un tipo de bosque. Son los niveles 2 y 3 de exactitud los que 
realmente evalúan apropiadamente la dinámica del CO2 en un bosque, porque son los que se construyen con datos 
propios de un cierto tipo de  bosque o de la región forestal a la que este pertenece. Muy probablemente la 
realización de (por ejemplo) proyectos REDD+9 requiera la estimación de la dinámica del CO2 con aquellos 
niveles más exigentes de precisión. Si así fuera, la realización de estudios más precisos y eventualmente más 
frecuentes de las dinámicas de los diversos compartimentos de carbono de un bosque exigirá un esfuerzo de 
capacitación técnica y apoyo económico previsiblemente muy superior al que demanda el empleo de métodos de 
nivel 1. 

                                       
9 Sigla en inglés que denomina a los proyectos de gestión forestal destinados a reducir la emisiones debidas a la deforestación y 
la degradación de bosques. http://www.un-redd.org 
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Los humedales y su importancia 

El concepto de humedal 

Los humedales son un tipo particular de ecosistemas que permanecen con su sustrato o suelo saturado con agua o 
en condiciones de inundación/anegamiento durante considerables períodos de tiempo. Su naturaleza dinámica y 
algunos de sus rasgos estructurales (e.g. la presencia de aguas someras) y funcionales (e.g. la alternancia de 
períodos de aguas altas-aguas bajas o de inundación-sequía), hacen que se diferencien claramente de los 
ecosistemas netamente terrestres y acuáticos aunque, en determinado momento, puedan funcionar como tales. 

En un ecosistema terrestre el límite superior de la lámina de agua, se halla por debajo de la superficie del suelo  
normalmente a profundidades superiores a los 30-50 cm (o sea, por debajo de la  rizósfera). En los humedales, en 
cambio, dicho límite puede encontrarse justo por debajo de la superficie del suelo saturándolo y cubriendo 
totalmente a la rizósfera o bien hallarse sobre la misma inundándola o anegándola con una altura tal que las plantas 
arraigadas pueden quedar sumergidas en parte o en su totalidad  (Brinson, 2004). Este último autor denomina a 
estos dos tipos posibles: humedales “secos” y humedales “húmedos”, respectivamente. La diferencia entre los 
“húmedos” y los ecosistemas netamente acuáticos es que, en estos últimos, la altura de la columna de agua se halla 
siempre por encima de la vegetación arraigada cuyo sustrato se encuentra inundado en forma permanente (Kandus 
et al., 2010). 

Por lo anteriormente expuesto y por la complejidad de su  dinámica hidrológica, no existe una definición única y 
universal del término “humedal” (Malvárez, 2004) y las distintas propuestas  poseen múltiples enfoques basados 
tanto en aspectos científicos como legales y de gestión (Malvárez y Bó, 2004; Benzaquén et al., 2009). Sin 
embargo, de la mayoría  pueden extraerse los siguientes atributos que, en parte o en su totalidad, resultan 
característicos y comunes a la mayor parte de los humedales existentes:  

1) Debido al predominio de procesos anaeróbicos, al menos periódicamente dominan en el sustrato plantas 
hidrófitas (Sculthorpe, 1967)  

2) Dicho sustrato es predominantemente un suelo hídrico (Duchaufour, 1975) no drenado.  
3) El sustrato no necesariamente es considerado un suelo y está saturado o cubierto por agua poco profunda (no 

mayor a dos metros) en forma constante o recurrente y, normalmente, durante la estación de crecimiento 
vegetal de cada año (Cowardin et al., 1979; NRC, 1995; Mitsch y Gosselink, 2000; Keddy, 2000). 

Desde el año 1992, nuestro país adhiere al Tratado Internacional de la Convención de Ramsar cuya finalidad es 
contribuir a la conservación de los humedales. Por este motivo, Argentina utiliza oficialmente la definición 
propuesta por dicha convención que dice que:  

“son humedales las extensiones de marismas, pantanos y turberas o superficies cubiertas de aguas, sean éstas de 
régimen natural o artificial, permanentes o temporales, estancadas o corrientes, dulces, salobres o saladas, incluidas 
las extensiones de agua marina cuya profundidad en marea baja no exceda los seis metros”.  

De esta  definición, eminentemente enumerativa, surge que los ambientes acuáticos continentales lóticos  y lénticos 
y los costeros marinos  son también considerados humedales. 

 

Clasificación de los humedales 



La definición anteriormente descripta   destaca la existencia de una elevada diversidad de humedales. Por ello, y 
ante la necesidad de identificarlos, describirlos y clasificarlos, generalmente se tienen en cuenta dos de sus aspectos 
estructurales y funcionales más importantes: el emplazamiento geomórfico y el régimen hidrológico. Según 
Brinson (1993), los rasgos biológicos y ecológicos se encuentran subordinados a ellos.   

El emplazamiento geomórfico incluye la posición topográfica del humedal con respecto a las fuentes de agua y el 
tipo de materiales predominantes en el sustrato o suelo.  Además, indica los procesos geomorfológicos que  
predominantemente actúan en el lugar donde se localiza el humedal ( e.g. procesos fluviales, costeros marinos y/o 
eólicos). El régimen hidrológico indica el origen del agua, su tasa de renuevo  y,  el hidroperíodo (o patrón 
temporal del nivel  del agua en el sistema), incluyendo los pulsos de agua alta-agua baja o de inundación-sequía 
característicos (sensu Neiff, 1990). Estos últimos pueden describirse por su altura, frecuencia, estacionalidad y 
permanencia del agua. Por otro lado, también resulta importante conocer el régimen climático imperante en la 
región donde se localiza el humedal y cómo se expresa su balance hídrico. El mismo se halla condicionado  por la 
precipitación (PP), la temperatura (T) y la evapotranspiración (ETP). 

De acuerdo a su emplazamiento geomórfico (Brinson, 2004), los humedales y/o los paisajes que los incluyen, 
pueden clasificarse en:  

 Depresionales o de cuencas: los que se ubican en depresiones topográficas y  reciben agua superficial y/o 
subterránea. En Argentina,  este es el caso de los “mallines”, las lagunas o pantanos turbosos y/o las “turberas” 
(incluyendo los ambientes denominados localmente “ciénagas”), las lagunas de valles o bolsones (saladas o 
salobres) incluyendo “barreales” y/o “guadales” y los ambientes continentales hiperhalinos denominados 
“salinas” o “salares”) sensu Ringuelet (1962) y/o Codignotto (1987), entre otros.     

 De franjas lacustres: los que se ubican en los bordes de los lagos (y, de acuerdo a Ramsar, incluyen también a 
estos últimos. Están influidos principalmente por el agua del lago  aunque también pueden recibir agua 
subterránea. En nuestro país, comprenden a los lagos y lagunas de montañas (saladas, salobres y/o dulces) y a 
sus bordes, incluyendo lagos de origen glacial (de valle y de circo).  

 De pendientes: los que se encuentran en pendientes topográficas, recibiendo agua de éstas  y/o de puntos de 
descarga de agua subterránea en terreno llano. Siguiendo a Ramsar, incluyen a los ríos, riachos, arroyos y 
arroyuelos de sierras y montañas alimentados por PP o por agua de deshielo y a las vegas , bofedales y 
ciénagas.  

 De franjas mareales: los que poseen flujos bidireccionales dados por las mareas y se ubican en las márgenes 
de estuarios y costas marinas. En nuestro país  incluyen las costas estuariales y marinas poco profundas; las 
playas arenosas, rocosas (y/o con restingas), de canto rodado y/o las areno-fangosas (incluyendo los 
“guadales”, “fangales”, “cenagales” y/o “cangrejales”); los cordones arenosos y/ó de conchillas (incluyendo los  
“cheniers”); las depresiones intermedanosas, las marismas o “marjales” y las planicies de marea (o “planicies 
costaneras”); las albuferas o “lagunas marginales”, las rías y los canales de marea (sensu Codignotto, 1987). 

 Fluviales: los que incluyen tanto el canal del río como la llanura de inundación adyacente y pueden recibir 
agua por flujo superficial o subterráneo. Siguiendo la clasificación de Ramsar,  incluyen  a: los ríos, riachos, 
arroyos y arroyuelos de llanura; las lagunas de llanura (de aguas dulces, salobres o saladas); algunos tipos de 
esteros y bañados (dominados por malezales, pajonales, pastizales y/o arbustales), incluyendo los que reciben 
las denominaciones locales de “cañada” y/o “cañadón”; los “madrejones” – sensu Ringuelet, 1962 -) y los 
albardones fluviales (con selvas de ribera u otras formaciones boscosas particularmente adaptadas al régimen 
hidrológico característico). 

 De planicies húmedas: los que  poseen como única fuente de agua a las PP. Además de las charcas 
temporarias incluyen algunos tipos de esteros, bañados y mallines, (que, en algunos sitios,  son llamados 
“cañadas” y/o “cañadones”). Estos normalmente se hallan cubiertos por distintas formaciones vegetales, 
generalmente dominadas por herbáceas de variado porte (Ringuelet, 1962).   

 

La diversidad biológica y sociocultural en los humedales 

La mayoría de los ambientes de humedal y de los sistemas y macrosistemas que los incluyen, tiene una alta 
productividad natural y una elevada diversidad tanto biológica como ecológica. Por otro lado, poseen una particular 
integridad ecológica y una salud ecológica (sensu Trombulak et al., 2004)  que resulta necesario conservar. Estos 
tres atributos se traducen, a su vez, en una importante diversidad sociocultural que  incluye aspectos religiosos, 
históricos y/o arqueológicos, los particulares modos de vida de las comunidades humanas locales y las actividades 
tradicionales que realizan ( e.g. caza, pesca, apicultura, ganadería, confección de artesanías, etc.) mediante 
modalidades y técnicas mayormente adaptadas al normal funcionamiento del humedal.   



 

Funciones, valores, bienes y servicios ambientales de los humedales  

Para que todos los aspectos anteriormente mencionados puedan conservarse resulta necesario mantener las 
funciones ecosistémicas de los humedales. Es decir, aquellos procesos o acciones que  son la resultante de la 
interacción entre su estructura y los factores ambientales que los afectan (Malvárez y Bó, 2004; Kandus et al., 
2010). 

De acuerdo a Brinson (2004), los humedales poseen tres funciones genéricas: las hidrológicas, las biogeoquímicas 
y las relacionadas con la provisión de hábitat para la vegetación y la fauna silvestre. Las mismas incluyen varias 
funciones específicas  que se traducen en valores (o sea, en los bienes y servicios provistos a la sociedad  que 
pueden o no ser percibidos como tales por ésta). Las funciones permanecen constantes independientemente de la 
percepción que sobre las mismas se tenga pero no así los valores, que pueden variar en el tiempo, entre culturas e, 
incluso, entre los diferentes actores sociales que la integran (Malvárez y Bó, 2004). 

Los bienes son productos tangibles que brindan bienestar a sus consumidores y/o que contribuyen a la generación 
de otros bienes. Los servicios ambientales son actividades que se ofrecen a las sociedades humanas para satisfacer 
sus necesidades vitales y espirituales. Como ejemplo de las relaciones entre las funciones genéricas, las funciones 
específicas y los valores (bienes y servicios) de un sistema de humedales puede señalarse el caso de una llanura 
aluvial donde la función genérica hidrológica implica, entre otras funciones específicas, el almacenamiento de agua 
superficial brindando los servicios de provisión de agua potable y de amortiguación del efecto de los excedentes 
hídricos sobre las zonas aledañas durante un evento de inundación extrema. Entre las funciones biogeoquímicas 
específicas pueden mencionarse la retención y/o la remoción de nutrientes que se traducen en una mejor calidad del 
agua y en una mayor producción vegetal (que provee de productos forestales y/o fibras a la sociedad). Por último, 
la provisión de hábitat (función genérica) se traduce, por ejemplo, en la presencia y abundancia de mamíferos 
semiacuáticos como el coipo (Myocastor coypus) y el carpincho (Hydrochoerus hydrochaeris) los que, utilizados 
en forma sustentable,  proveen  cueros y carne a las comunidades humanas que habitan dichos sistemas (Benzaquén 
et al., 2009).     

Por todo lo expuesto, los objetivos de este capítulo son: a) analizar y discutir el eventual efecto de los humedales en 
el denominado “Calentamiento global”, uno de los componentes claves del “Cambio climático” y b) analizar los 
efectos del cambio climático en los grandes grupos de humedales (sensu Brinson, 2004) poniendo  énfasis en los 
diferentes tipos de humedales que los constituyen y que caracterizan a las distintas regiones de Argentina.  

 

Los Humedales ante el Calentamiento Global 

Los humedales y los gases de efecto invernadero (GEI) 

Dentro de las funciones biogeoquímicas más características de los humedales se encuentra la de capturar, 
transformar, almacenar y/o intercambiar con su entorno,  varios compuestos químicos  constituidos por carbono, 
nitrógeno, azufre, hierro y manganeso (Mitsch y Gosselink, 2000). Entre ellos se destacan el dióxido de carbono 
(CO2), el metano (CH4) y el óxido nitroso (N2O) que, en la actualidad, son considerados los más importantes “gases 
de efecto invernadero” ( EI) responsables del calentamiento de la atmósfera terrestre o “Calentamiento global” 
(C ). El “Cambio climático” (CC), ocasionado por el C  básicamente se debe a la incorporación y acumulación  
de los GEI  a tasas superiores a la que los mismos son capturados por los distintos ecosistemas del planeta. Según el 
IPCC (2006) dicha alteración es debida a actividades humanas tales como la deforestación y la quema de 
combustibles fósiles.  

En  la actualidad,  más del 80 % de la energía mundial es generada a partir de la quema mencionada, produciendo 
más de 24 Gt de CO2 por año y, como consecuencia, aumentando su concentración en la atmósfera de 295 a 380 
ppm en los últimos cien años (IPCC, 2006). Por otro lado, el CH4 ha incrementado su concentración atmosférica 
desde finales de 1700 en casi 1000 ppb.  Además, el N2O  ha pasado de 700 ppb en la época pre-industrial a 1774 
ppb en  2005 (IPCC, 2006).  

Debido a que los humedales son tanto concentradores como liberadores de GEI, frecuentemente se cuestiona si 
tanto los naturales como los de origen artificial (e.g. arroceras), favorecen o no el cambio climático. Para responder 
este interrogante varios climatólogos y ecólogos de humedales han realizado importantes  aproximaciones que 



sugieren que,  teniendo en cuenta todas las variables implicadas, los humedales son prácticamente neutrales o, 
incluso,  contrarrestan el CG. Para sustentar esta afirmación señalan que:  

1. Los humedales concentran  el 20 - 30% (450-700 Pg) (1 Pg = 1015 g) del carbono total almacenado en los 
suelos mundiales. 

2. La tasa de generación y acumulación de materia orgánica y/o turba por parte de los mismos es de 0,08 Pg. año-

1, mientras que la tasa de CO2 liberada  es de 0,03 Pg año-1. Esta última equivale sólo al 0,47% de los 6,3 Pg 
año-1 liberados por la quema de combustibles fósiles. 

3. Los humedales generan alrededor del 20- 25% de las emisiones actuales de CH4 global (0,13 Pg. año-1 a partir 
de los de origen natural y 0,07 Pg. año-1 a partir de los cultivos de arroz) y producen, además, N2O. No 
obstante, dado que los incrementos  señalados para ambos gases se produjeron en la misma época en la que se 
estima que la superficie original de las áreas ocupadas por humedales se redujo en más de un 50% a nivel 
mundial, autores como Erwin (2009) señalan que dicho aumento no se debería a estos ecosistemas. 

En consecuencia, los humedales juegan un papel muy importante en el balance de carbono de la tierra. Si dichos 
“sumideros” son disturbados (e.g. por la quema o cosecha de sus componentes, su drenaje y/o su descomposición), 
las tasas de emisión pueden incrementarse  contribuyendo significativamente al incremento  de CO2 atmosférico a 
nivel global (Erwin, 2009). 

 

La vulnerabilidad de los humedales frente a los cambios climáticos previstos 

Más allá de la importante función biogeoquímica señalada  los humedales  poseen una elevada “vulnerabilidad 
biofísica” dada, particularmente, por su sensibilidad y su capacidad de adaptación o resiliencia(IPCC, 2001) a las 
diferentes presiones a las que son sometidos por las actividades humanas al CC en particular. Tal como se describe 
en otros capítulos de esta publicación, los factores de CC son varios y pueden afectar a los humedales de formas 
diferentes (Erwin, 2009): 

 El aumento de la concentración de CO2: puede incrementar la productividad primaria de la mayor parte de 
las plantas de los humedales,   Dicho incremento puede también aumentar o disminuir su aptitud como hábitat 
para algunas especies de plantas y animales (aunque esto será variable de acuerdo a la capacidad de respuesta 
de la o las especies consideradas).  

 Los incrementos en las temperaturas del aire, el agua y el suelo: por el CG, los aumentos esperados en las T 
(del orden de los 2 - 9°C) probablemente provoquen cambios en los rangos de las distribuciones naturales de 
varias especies vegetales típicas de humedal tanto nativas como exóticas. Por ejemplo, muchas de las que 
anualmente son eliminadas por las heladas, probablemente se desplazarán a latitudes más altas y/o a altitudes 
mayores en las zonas montañosas. De manera similar, la actual sensibilidad a la T de varias especies animales 
(e.g. peces e insectos), probablemente se reduzca permitiendo un eventual aumento en su distribución, sobre 
todo si poseen patrones adecuados de migración y cuentan con suficiente tiempo para realizarla. En el caso de 
insectos como distintas especies de mosquitos vectores, esta situación podrá implicar su desplazamiento a 
regiones donde las enfermedades que ocasionan no existen en la actualmente.  

 Los cambios en la intensidad y cantidad de las precipitaciones: se plantea que , al combinarse  con el 
incremento de las T, en aquellas zonas donde las PP permanezcan constantes o decrezcan, probablemente se 
reduzcan los niveles de agua  superficial y subterránea, eliminando o reduciendo el tamaño de muchos 
humedales. Dicha disminución, además de ocasionar un aumento de las emisiones de CO2 y CH4  
probablemente reduzca la escorrentía superficial y  la recarga de las napas freáticas. Por otro lado, estos 
cambios provocarán una reducción en el flujo de los cursos de agua incrementando el estancamiento  y 
favoreciendo la ingresión de agua salada en los humedales de zonas estuariales. Por último, en aquellos casos o 
períodos de tiempo donde se prevé un incremento en las PP, éste generará un aumento de los niveles de las 
aguas subterráneas y/o superficiales ocasionando: a) un incremento en el número y/o tamaño de varios 
humedales de agua dulce (fundamentalmente los fluviales, de franjas lacustres, depresionales y de pendientes), 
debido al anegamiento/inundación o a la saturación de las nuevas áreas costeras de los mismos; b) cambios en 
los tipos de humedal y, por lo tanto, en la vegetación y la fauna asociada (e.g. aquellos de aguas someras o 
estacionales generalmente dominados por formaciones arbóreas o arbustivas o por praderas herbáceas que, 
eventualmente, se transformarán en ambientes de aguas abiertas (Bó y Malvárez, 1999).  

 Intensificación de eventos meteorológicos severos: todos los  humedales serán afectados por disturbios 
extremos (lluvias intensas, inundaciones, sequías y/o fuertes vientos). Bajo condiciones naturales “normales”, 
los componentes de su vegetación y fauna silvestre podrán sufrir daños temporarios tales como la caída de 
árboles y/o la muerte de algunos o varios integrantes de sus poblaciones animales (Bó y Malvárez, 1999; Bó et 



al., 2008). En otros casos, estos eventos extremos infrecuentes podrán acelerar la deposición de sedimentos 
ricos en carbono, rellenándolos y contribuyendo a su almacenaje. Sin embargo, el incremento en su frecuencia, 
fundamentalmente de las grandes sequías, podrá causar daños irreversibles, sobre todo en aquellos humedales 
que ya se encuentran disturbados por procesos de origen natural y/o antrópico. Los animales que no encuentren 
un lugar adecuado donde instalarse y refugiarse durante una gran sequía (o una gran inundación) podrán morir 
en grandes cantidades, las especies raras y/o en peligro de extinción, con poblaciones pequeñas, podrán ser 
eliminadas y las especies exóticas podrán invadir exitosamente las áreas dañadas. Por otro lado, por efecto de 
lluvias torrenciales infrecuentes, las corrientes superficiales cargadas de sedimentos provenientes de tierras 
agrícolas o de áreas urbanas, podrán transformar  muchos humedales depresionales y de franjas, rellenándolos 
y contaminándolos. Por último, los eventos extremos de inundación podrán combinarse con el aumento del 
nivel del mar incrementando la erosión de las costas y la pérdida no sólo de los ambientes de humedal 
asociados sino también de los ambientes terrestres lindantes.  

 El aumento del nivel del mar: para el año 2100 se espera que dicho nivel  aumente entre 0,09 m y 0,88 m. 
Este hecho, combinado con la presencia de costas bajas (e.g. la costa bonaerense argentina), probablemente 
afecte severamente tanto a los humedales costeros marinos como a los estuariales. En aquellos sectores donde 
la deposición sedimentaria y el crecimiento vegetal sean insuficientes para compensar dicho aumento o donde 
los humedales no puedan migrar tierra adentro, se perderán. Por otro lado, probablemente mucho antes de 
2100, los ambientes deltaicos no sólo dejarán de progradar sino que comenzarán a desaparecer por simple 
anegamiento (Codignotto y Romero, 2005). Por último,  se prevé que el CC implicará el desplazamiento hacia 
el sur de los anticiclones,  produciendo vientos extremos tanto en su frecuencia (aumento del 30%) como en la 
consecuente altura de las olas (aumento del 13%)  transformando significativamente a los humedales deltaicos, 
estuariales y costeros  tanto fluviales como marinos (Dragani y Romero, 2004).  

 

Los Humedales de la Argentina y el Cambio Climático 

Los tipos de humedales presentes y su distribución en Argentina 

Debido a su importante superficie y a su amplia variedad de condiciones climático-hidrológicas y de relieve tanto 
en sentido latitudinal como longitudinal, nuestro país posee una elevada diversidad de “tipos de humedales”. Los 
mismos pueden ser agrupados en “sistemas de paisajes de humedales” que, a su vez, distinguen a las diferentes 
regiones de humedales del país (Canevari et al., 1998; Blanco y de la Balze, 2004; Malvárez y Bó, 2004; 
Benzaquén et al., 2013). Actualmente, a partir de los lineamientos generados por Benzaquén et al. (2009), se está 
trabajando en la elaboración de un Inventario Nacional de los Humedales de la Argentina, a distintos niveles o 
escalas de detalle. Uno de los objetivos previstos dentro de dicho inventario es elaborar un mapa de las grandes 
regiones de humedales de Argentina, el que se encuentra actualmente en su etapa de finalización (Kandus, 
com.pers.). Por ello, a fin de realizar una adecuada caracterización de dichos ecosistemas, en este trabajo nuestro 
país fue dividido operativamente en cinco grandes sectores o regiones: el Noreste, el Centro-este, el Noroeste, el 
Centro-Oeste y el Sur (Figura 1).    



 

Figura 1. Los cinco grandes sectores o regiones de humedales considerados en este estudio. 

En la Tabla 1 se presentan dichos sectores con un detalle de las eco-regiones o porciones de las mismas que los 
componen (sensu Burkart et. al., 1999 y Brown y Pacheco, 2006). En la Tabla 2 se presenta un listado de los 
principales tipos de humedales presentes en cada una de ellas, utilizando las denominaciones genéricas y/o locales 
ya señaladas en el punto referido a la clasificación de los humedales, con un detalle de su frecuencia de ocurrencia 
relativa (en base a Ringuelet, 1962; Canevari et al. 1998 y, fundamentalmente, a la propia experiencia de nuestro 
grupo de investigación). 

 

Tabla 1. Los cinco grandes sectores o regiones de humedales en los que operativamente fue dividido nuestro país con un 
detalle de las eco-regiones (o partes de las mismas) que se encuentran incluidas en ellos. 

SECTOR ECO-REGIONES INCLUIDAS 

Noroeste Altos Andes (porción septentrional); Puna y Prepuna; Monte de Sierras y 
Bolsones (porción septentrional); Yungas y Chaco Seco  

Centro-
oeste 

Altos Andes (porción central); Estepa Patagónica (extremo septentrional); 
Monte de Sierras y Bolsones (extremo meridional);  Monte de Llanuras y 
Mesetas (porción septentrional-occidental) y Espinal (porción meridional-
occidental)   

Noreste Chaco Húmedo;  Delta e Islas del Paraná (porción septentrional); Esteros del 
Iberá; Campos y Malezales; Selva Paranaense; Espinal (porción septentrional-
oriental) 

Centro-
este 

Pampa; Delta e Islas del Paraná (porción meridional); Mar Argentino (porción 
septentrional) 

Sur Altos Andes (porción meridional); Bosques Patagónicos; Estepa Patagónica; 
Monte de llanuras y mesetas (porción meridional-oriental); Antártida e Islas del 
Atlántico Sur y Mar Argentino (porción meridional)  

 

Teniendo en cuenta  la información planteada en dichas tablas a continuación se realiza una breve síntesis de los 
cambios climáticos previstos para las grandes regiones mencionadas y se discuten sus eventuales consecuencias 
sobre los humedales presentes en ellas.  



Tabla 2. Los principales tipos de humedales con detalle de su frecuencia de ocurrencia relativa en los cinco grandes sectores o 
regiones de humedales en los que operativamente fue dividida la Argentina. A: frecuencia de ocurrencia alta; M. media y B: 
baja. 

Tipos de humedales Noroeste 
Centro-

oeste 
Noreste 

Centro-

este 
Sur 

Río y/o riacho de llanura B B A A - 
Arroyo y/o arroyuelo de llanura B B A A - 
Río y/o riacho de sierra y/o meseta (en 
valles y/o bolsones)  B B - - B 

Arroyo y/o arroyuelo de sierra y/o 
meseta (en valles y/o bolsones) B M - - M 

Río y/o riacho de montaña o sierra  (de 
deshielo o con otros orígenes) B M - - M 

Arroyo y/o arroyuelo de montaña o 
sierra (de deshielo con otros orígenes) M A - - A 

Ambiente continental hiperhalino (puede 
ser una “salina” o un “salar”) A M - B B 

Laguna o lago de montaña (salado o 
salobre) A B - - - 

Lago de valle glacial (de agua dulce) - - - - A 
Laguna de llanura (salada o salobre) B B - M - 
Laguna de llanura (de agua dulce) B B A A B 
Laguna de meseta y/o sierra (en valles o 
bolsones) salada o salobre  (incluyendo 
un “barreal” o un “guadal”) 

B A - - M 

Laguna de montaña (de agua dulce y con 
origen en un circo glacial) B B - - M 

Estero -  A M - 
Bañado (con malezales, pajonales, 
pastizales y/o arbustales de distinta 
altura). Puede ser una “cañada” y/o un 
“cañadón”  

B M A A M 

Madrejón - - A M - 
Albardón (con selva de ribera u otra 
formación boscosa) - - M M - 

Cordón arenoso o de conchillas 
(incluyendo “chenier”)    M B 

Albufera o “laguna marginal” - - - M - 
Estuario - - - M M 
Ría y canal de marea - - - M B 
Playa rocosa (y/o con restingas) - - - B M 
Playa arenosa - - - A M 
Playa areno-fangosa. Puede ser un 
“guadal”, “fangal”, “cenagal” y/o un 
“cangrejal” 

- - - M B 

Playa de canto rodado - - - - M 
Marisma (o “marjal”) y/o planicie de 
marea (o “planicie costanera”) - - - M M 

Depresión inter medanosa    A - 
Costa marina poco profunda - - - A A 
Vega y/o bofedal (incluye “ciénaga”) A A - - - 
Mallín (incluye “ciénaga”) - - - - A 
Laguna o pantano turboso y turbera 
(incluye ciénaga”) - - - - A 

Los cambios esperados y sus consecuencias en los humedales del Noroeste  

De acuerdo a las Tablas 1 y 2, en esta región se destacan los humedales típicos de sus porciones más áridas: los 
Altos Andes (AAN), la Puna (PUN) y el Monte de Sierras y Bolsones (MSB). Estos se relacionan, 
fundamentalmente, con: los de “franjas lacustres” (Brinson, 1993), las lagunas o lagos de montaña con agua salada 



o salobre; algunos “depresionales” como las salinas y/o los salares y los “de pendiente” como las vegas, bofedales  
o ciénagas. A medida que se desciende en altura, en sentido O-E, comienzan a aparecer el resto de los tipos de 
humedales incluidos en la Tabla 2, aunque en baja proporción, siendo más frecuentes  en las eco-regiones de la 
Yunga (YUN) y del Chaco Seco (CHS). 

Con respecto a las tendencias en los principales parámetros climáticos que surgen del Informe del Comité 
Argentino para el Cambio Climático (CACC, 2007), observadas en las últimas décadas del siglo XX y previstas 
para el período 2001-2020 (que, en adelante, denominaremos Período I) y para el período 2020-2040 (Período II) 
debe destacarse lo siguiente:  

 En términos generales, las PP medias anuales y su variabilidad interna no experimentaron ni experimentarán 
cambios importantes durante el Período I, con el consiguiente estancamiento y/o reducción de los caudales 
medios de los escasos cursos de agua  tanto a nivel anual como estacional. En el Período II, se prevé una 
importante reducción en dicho parámetro (y un aumento en su variabilidad), afectando sustancialmente a los 
tipos de humedales mencionados, sobre todo en AAN y en el resto de las eco-regiones montañosas (PUN, MSB 
y YUN). En consecuencia, en términos generales se prevén importantes problemas de estrés hídrico y un 
aumento de la aridez con la consiguiente reducción en la disponibilidad de agua potable y energía para las 
comunidades humanas.  

 La excepción a lo  señalado la constituyen las porciones correspondientes a la YUN y al extremo N del CHS, 
donde las PP medias anuales sufrieron y sufrirán un aumento en el Período I. El problema es que esto último, 
sumado a una mayor frecuencia de eventos extremos de PP, implicará una mayor cantidad de eventos de 
inundación o anegamiento, sobre todo por “riadas” sorpresivas. Sin embargo, la mayor variabilidad interna 
esperada para los próximos años (tanto  interdecadal como anual) no eximirá de eventuales problemas debidos 
a eventos de sequía extrema, con los consiguientes riesgos para las formaciones y comunidades vegetales 
características de dichos humedales. Lamentablemente, en el Período II, las tendencias señaladas se van a 
intensificar en todos los parámetros previamente expuestos afectando a los asentamientos humanos ribereños o 
ubicados en las cercanías de los diferentes tipos de humedales mencionados.  

 Por otro lado,  las T medias anuales, no experimentaron ni experimentarán cambios durante el Período I, 
incluyendo  a la YUN y al CHS (en este último caso, por un aumento de las T mínimas debidas a un 
incremento en las concentraciones de GEI y por la disminución de las T máximas debidas al aumento de las PP 
y a una mayor nubosidad y evaporación). En cuanto a su distribución, se postula una prolongación de las 
condiciones térmicas estivales en el otoño temprano y una reducción de las diferencias entre el invierno y el 
verano por aumento de la T en el primero (Bejarán y Barros, 1998). El principal problema es que, en el Período 
II, se producirá un importante aumento de las T máximas y, sobre todo, de las T mínimas generando una mayor 
ETP y, por lo tanto, mayor aridez. Si a esto le sumamos, la marcada reducción en las PP, la eventual 
intensificación de las sequías invernales y un aumento de la frecuencia e intensidad de las “olas de calor”, las 
perspectivas para los particulares humedales de la región son  negativas, sobre todo debido al aumento del 
estrés hídrico de su vegetación característica. 

 

Los cambios esperados y sus consecuencias en los humedales del Centro-oeste  

Del análisis de las Tablas 1 y 2, surge que, además de hallarse representadas otras porciones de las eco-regiones 
AAN y MSB, en este sector se encuentran incluidas partes de la Estepa patagónica (EPA), el Monte de llanuras y 
mesetas (MLM) y el Espinal (ESP). En todas ellas, son frecuentes algunos humedales “depresionales” como las 
lagunas ubicadas en valles o bolsones (incluyendo los barreales o guadales) y, fundamentalmente, “de pendientes”, 
particularmente, los arroyos y/o arroyuelos originados por deshielo y las vegas, bofedales y/o ciénagas. Según el 
CACC (2007) los cambios climático-hidrológicos  previstos  son los siguientes:  

 En el Período I, las PP medias anuales no experimentarán cambios importantes aunque sí se reducirán 
marcadamente en el Período II (principalmente en AAN).  

 Con respecto a las T medias anuales y estacionales, en el Período I se produjo y producirá un aumento, sobre 
todo en los inviernos, reduciendo sus diferencias térmicas con los períodos estivales, las que, por otro lado, se 
prolongarán hasta el otoño temprano (Bejarán y Barros, 1998). En el Período II, estas tendencias se 
intensificarán en más de 1°C, con un notorio aumento en las T máximas y las T mínimas. Esto incrementará la 
ETP y, por lo tanto, una mayor aridez y un mayor estrés hídrico para los humedales y su biota.  

 La excepción la constituyen los aumentos en las PP medias anuales y la ausencia de cambios notorios en las T 
para las porciones del ESP y del E del MLM (por las mismas razones expuestas para las zonas menos áridas del 
Sector NO). En estos casos, esto les permitirá contar con más cobertura vegetal tanto natural como implantada. 



Sin embargo, la variabilidad de las PP también fue y será alta (incluyendo el aumento de la frecuencia de PP 
extremas). Estas situaciones pueden implicar anegamientos sorpresivos (en localidades cercanas a cursos de 
agua), eventuales intensificaciones en sequías invernales del Período II, un mayor riesgo de incendios y un 
aumento en las olas de calor.  

 No obstante, el principal problema se dará en la porción más meridional de la región central de los AAN donde, 
por lo expuesto, seguirá la recesión de los glaciares (Boninsegna y Villalba, 2006a). Este hecho, implicará 
cambios marcados en los caudales medios y estacionales de los cursos de agua superficiales y subterráneos, con 
mayores valores relativos en invierno y primavera y menores en verano por la mayor ETP. Dicha situación 
generará importantes inconvenientes para la persistencia de los humedales más representativos, su biota y las 
actividades humanas relacionadas, ya que habrá menos agua para el riego y el consumo humano y menos 
energía, sobre todo en los Oasis Cuyanos (Bonisegna y Villalba, 2006b; Nuñez y Solman, 2006). 

 

Los cambios esperados y sus consecuencias en los humedales del Sur  

El Sector Sur del país que incluye a los Bosques patagónicos (BPA) la Antártida e islas del Atlántico Sur (AIS) y 
parte de las eco-regiones del Mar Argentino (MAA), los AAN, la EPA y el MLM (Tabla 1) cuenta con muchos 
tipos de humedales. Entre ellos se destacan: los arroyos y arroyuelos  cargados por deshielo, los lagos glaciares ( de 
circo y de valle), los pantanos turbosos y las turberas, los mallines y las costas marinas que incluyen distintos tipos 
de playas (Tabla 2). Con respecto a los cambios en los parámetros climáticos previstos, de acuerdo al CACC 
(2007), puede señalarse lo siguiente:  

 En relación con el Período I y en términos de las T medias anuales y estacionales, se prevé una estabilización e, 
incluso, una reversión del aumento experimentado en las últimas décadas. No obstante, continuará la tendencia 
recesiva observada en los glaciares  (Boninsegna y Villalba, 2006a). 

 Con respecto a las PP medias anuales, no se esperan cambios aunque sí una mayor variabilidad y un aumento 
de la frecuencia de eventos extremos de PP, principalmente en los BPA (incluyendo lluvias líquidas en invierno 
y bruscos derretimientos de las nevadas implicando eventuales inundaciones y/o anegamientos por riadas 
sorpresivas). 

 En cuanto a los caudales medios y estacionales de los cursos de agua, se observa actualmente y se espera para 
los años próximos, una marcada tendencia negativa tanto de los que se nutren por deshielos primavero- 
estivales como por las lluvias  otoño- inviérnales (principalmente  en AAN, BPA y el este de EPA). Esto 
ocasionará problemas para la persistencia de muchos humedales típicos, de su biota, de los oasis de riego y la 
hidroelectricidad que requieren las comunidades humanas   locales).  

 En el Período II, las tendencias en todos los parámetros anteriores serán más marcadas. Los importantes 
aumentos previstos en las T generarán mayor aridez y estrés hídrico en los humedales de todas las eco-
regiones, incluyendo el aumento de la T de las aguas oceánicas costeras. Por otro lado, se mantendrá la 
recesión de los glaciares aunque su velocidad dependerá de las emisiones de GEI que  eventualmente se 
realicen. 

 También se reducirán las PP medias anuales, principalmente  en AAN, BPA y NO de EPA, manteniéndose una 
alta variabilidad interna e intensificándose los eventos de PP extremas.  

 En cuanto a los caudales de los cursos de agua, la reducción será aún mayor , sobre todo en su porción norte 
(del 20 al 30% según el río considerado) y en menor medida en su porción sur. 

 Por último, con respecto al nivel y circulación del agua en las zonas costeras dominadas por humedales 
estuariales y marinos, probablemente se produzcan cambios en la circulación de las corrientes marinas y un 
aumento del nivel del mar. Este hecho implicará una mayor erosión costera por aumento de la energía cinética 
y la frecuencia de las olas, tormentas y corrientes costeras, principalmente en el Golfo de San Jorge 
(Codignotto, 2005) y en todo el extremo sur patagónico. Además, ocurrirá un aumento en los niveles de 
inundación de las playas, aunque en forma no permanente, las que, si incluyen acantilados, podrán perder 
gradualmente su extensión o desaparecer.   

 

Los cambios esperados y sus consecuencias en los humedales del Noreste  

En las eco-regiones  de la porción NE del país (el Chaco Húmedo – CHH - , la Selva Paranaense –SPA- , los 
Campos y Malezales –CyM- , los Esteros del Iberá –EIB- y parte del Delta e Islas del Paraná – DIP – y del Espinal 
– ESP -) (Tabla 1) los tipos de humedales predominantes son los ríos, riachos, arroyos, arroyuelos y las lagunas de 



llanura, los esteros, los bañados y los albardones fluviales y/u otros altos relativos (Tabla 2). Para todos ellos, los 
cambios previstos según el CACC (2007) son los siguientes: 

 Para el Período I, no se esperan cambios en las T medias anuales y estacionales (por las mismas razones 
expuestas para los sectores anteriores).  

 Sin embargo, se plantea un aumento de las PP medias anuales  (particularmente en el extremo SE del CHH) 
aunque con una mayor variabilidad interdecadal e interanual (principalmente en el O del CHH). Esto determinó 
y determina un balance hídrico relativamente positivo con eventuales ascensos e, incluso, afloramientos de las 
napas freáticas, aumentos en la superficie de los humedales lénticos y/o en el caudal de los lóticos, incluyendo 
una mayor cobertura vegetal. No obstante, la alta variabilidad  planteada no exime del  riesgo de sequías en 
algunos años.  

 El aumento en el caudal medio (anual y estacional) de los ríos y arroyos de la región que viene 
experimentándose desde principios de los 70 (Barros y Doyle, 1996) ocasiona una mayor frecuencia, altura y 
permanencia de las grandes crecidas o inundaciones. Éstas, en algunos casos, son la resultante de eventos de  
PP extremas, los que serán  más frecuentes y sorpresivos (Camilloni y Barros, 2003; Barros et al., 2004; 
Camilloni, 2005a; 2005b). 

 En el Período II el incremento en el CO2 atmosférico, provocará un  aumento en las T máximas y mínimas 
determinando mayores ETP e implicando una reversión del balance hídrico positivo  anteriormente señalado 
aunque a niveles todavía  inciertos (Saurral et al., 2006). A este hecho, se le sumará una intensificación de 
eventos de sequía invernal con los consiguientes aumentos de estrés hídrico para la vegetación, riesgos de 
incendios y de olas de calor de variada frecuencia e intensidad (Rusticucci et al. 2003).  

 Esto último ocasionará una estabilización o retracción de las PP medias anuales (de hasta 20%), manteniéndose 
una alta variabilidad (Berbery y Barros, 2002; Tucci, 2003) y una tendencia a la intensificación de  eventos 
extremos. 

 Por todo lo expuesto, en este último período  se plantean importantes riesgos para  mantener en buenas 
condiciones a los humedales característicos, los que podrán implicar problemas en la provisión de agua potable 
y de energía hidroeléctrica,  las posibilidades de navegación y la contaminación (por la menor posibilidad de 
dilución de vertidos).     

Los cambios esperados y sus consecuencias en los humedales del Centro-este  

Las eco-regiones incluidas en este sector: la Pampa (PAM) y partes del DIP y del MAA (Tabla 1) cuentan con 
numerosos ríos, riachos, arroyos, arroyuelos y lagunas de llanura, depresiones inter medanosas, playas arenosas y 
aguas bajas marinas acompañantes (Tabla 2). Según el CACC (2007), los cambios climáticos previstos para este 
sector son:   

 En el Período I, no se esperan cambios importantes en las T medias (anuales y estacionales), postulándose  una 
reducción de las diferencias térmicas entre el invierno y el verano y una prolongación de las condiciones 
estivales hasta el otoño temprano (Bejarán y Barros, 1998). 

 En cuanto a las PP medias anuales, el comportamiento esperado será similar al que está ocurriendo actualmente 
en el NE. Es decir, un aumento de las PP (principalmente en el O de la PAM y del ESP), determinando un 
balance hídrico positivo  y  favoreciendo la recarga y permanencia de los humedales  típicos.  

 No obstante, se plantea una alta variabilidad interdecadal e interanual y una mayor frecuencia de eventos de PP 
extremas (incluyendo granizadas con piedras de tamaño inusual), con los consiguientes aumentos en la 
frecuencia de inundaciones o anegamientos sorpresivos principalmente en el DIP y en el NE de PAM (Barros 
et al., 2004; Camilloni, 2005a; 2005b). 

 En el Período II, se prevé un aumento de las T máximas y mínimas (incluyendo las T del mar en zonas 
costeras), implicando una mayor evaporación y, por lo tanto, revirtiéndose la tendencia positiva en el balance 
hídrico anteriormente planteada. Esto provocará un aumento de olas de calor en frecuencia e intensidad 
(Rusticucci et al., 2003) y una  intensificación de las sequías invernales elevando el riesgo de incendios y las 
condiciones de estrés hídrico  para la vegetación. 

 A esto se le suma una mayor estabilización o bien una tendencia incierta en las PP medias anuales, con un 
aumento de la variabilidad  y una intensificación de las PP extremas, implicando problemas de anegamientos 
para los centros urbanos ribereños. Se considera que, al menos un 5% de dichas inundaciones se producirá por 
estas causas. Por otro lado, habrá una mayor proporción de zonas inundadas por sudestadas y, aunque 
prácticamente no habrá ningún sector que quede permanentemente inundado, el tiempo de retorno será cada 
vez más variable para las zonas topográficamente más bajas. Además, se espera una mayor intensidad de 
dichas inundaciones por superposición de crecidas de los ríos Paraná, Uruguay y de la Plata y un avance al 
interior del territorio continental por la mayor altura del agua.   



 Estos hechos  reducirán la superficie y/o la profundidad de los humedales lénticos, de los caudales medios, 
anuales y estacionales, de los ríos y arroyos (hasta un 20%) aunque con una alta variabilidad (Berbery y Barros, 
2002; Tucci, 2003), poniendo en riesgo la disponibilidad de los recursos hídricos y de los servicios ambientales 
que prestan los humedales en la región. 

 Con respecto a los humedales costeros marinos, se prevé probables cambios en la circulación de las corrientes 
marinas y un aumento del nivel del mar. Esto ocasionará una propagación de dicho aumento al estuario del 
Plata y el de sus mareas al interior del continente (Menéndez y Re, 2005). 

 Por otro lado, habrá una mayor erosión costera la que se potenciará por el avance de las urbanizaciones sobre la 
costa, con el consiguiente aumento de los niveles de inundación de las playas.  

 Por otro lado, se considera que no habrá inundaciones permanentes salvo en algunas islas de marea de la costa 
sur de Bahía Blanca y la costa sur de Bahía Samborombón (donde la naturaleza poco firme del suelo podrá 
acelerar aún más el proceso de retracción costera). 

 En definitiva, los distintos tipos de playas (incluyendo marismas y planicies de marea) podrán perder 
gradualmente su extensión o desaparecer si están limitadas por acantilados. Otro tanto podrá ocurrir con las 
playas de médanos si estos últimos son estabilizados por forestaciones u ocupados por asentamientos humanos. 

 

Consideraciones Finales 

A lo largo de este trabajo hemos visto que distintas de Argentina están constituidos por sistemas que, de acuerdo a 
su predominio en el paisaje, pueden ser denominados “sistemas de paisajes de humedales” (e.g. en el NE y Centro-
E) y “con humedales”  (e.g en el NO, Centro-O y S). Además, cada uno de ellos se distingue por la presencia de 
tipos  característicos con emplazamientos geomórficos y disposiciones espaciales relativas diferenciales. Por otro 
lado, cada uno de esos tipos de humedales poseen una composición, una estructura y un funcionamiento particular 
que determinan distintas funciones ecosistémicas que, a su vez, se traducen en variados bienes y servicios 
ambientales.  

El denominado Cambio climático y el Calentamiento global asociado al mismo, están aumentando la 
vulnerabilidad de dichos sistemas, provocando cambios no sólo en su diversidad, integridad y salud ecológicas sino 
también en su diversidad sociocultural. Por ello, para asegurar su permanencia en buen estado (incluyendo a su 
régimen hidrológico, topografía, suelos, biota y a las actividades humanas que tradicionalmente se realizan en 
ellos) surge claramente, en primer lugar, que la “nueva realidad” del Cambio climático y sus efectos sobre los 
mismos no puede ignorarse. En segundo lugar,  que es necesario adaptarse de la mejor manera posible a dichos 
cambios, realizando los correspondientes ajustes tanto en el plano ambiental como en el sociocultural y económico, 
incluyendo los debidos esfuerzos que, en forma urgente, deben realizarse para reducir sus riesgos. 
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Introducción 

Los conceptos de resiliencia y resistencia son de fundamental importancia a la hora de  analizar la estabilidad de 
una comunidad o un ecosistema. La resiliencia se refiere a la velocidad con la cual una comunidad retorna a su 
estado inicial después de haber sido perturbada por un disturbio y desplazada de aquel estado. Gunderson (2000) la 
definió como la cantidad de disturbio que un ecosistema puede absorber sin cambiar sus dominios de estabilidad. 
Este mismo autor plantea que la resiliencia es una propiedad emergente de los ecosistemas y está relacionada con 
su comportamiento auto-organizado a lo largo del tiempo. La auto-organización es la interacción entre la estructura 
y los procesos que conducen al desarrollo del sistema sin importar las condiciones iniciales.  

Para entender la resiliencia de un ecosistema es esencial conocer qué conduce la sucesión en el sistema. La 
sucesión determina cómo y con qué rapidez la comunidad retorna a su estado original, o tal vez ingrese a un nuevo 
estado. Un ecosistema podría también llamarse resiliente cuando está organizado de una manera tal que la sucesión 
conduce a la recuperación del estado original (Rossi et al., 2009). 

La resistencia, por su parte, describe la habilidad de la comunidad para evitar el desplazamiento producido por la 
perturbación. De acuerdo al tipo de ecosistema, ciertos disturbios pueden ser resistidos antes que los umbrales de 
tolerancia sean alcanzados y el estado del ecosistema cambie. Por su parte, se entiende por estabilidad como la 
persistencia de un sistema a mantenerse cercano al estado de equilibrio (Holling, 1973).  

Además, el nivel de la perturbación que produce el desequilibrio en el ecosistema o la comunidad tiene gran 
importancia y en relación con esto se puede definir una estabilidad local y otra global. La primera tiene lugar 
cuando existe una tendencia a retornar al estado inicial después de un disturbio de baja intensidad. En el caso de 
una estabilidad global el sistema puede volver al estado inicial aún cuando haya tenido lugar un disturbio de gran 
magnitud. La estabilidad de la comunidad también depende del ambiente en que se encuentra así como de las 
abundancias y otras características de las especies que forman parte de ella. Una comunidad que es estable solo 
dentro de un rango estrecho de condiciones ambientales se dice que va a ser dinámicamente frágil mientras que a 
un amplio margen de condiciones y recursos es dinámicamente robusta (Begon et al. 2009). En cuanto a la relación 
entre diversidad biológica y estabilidad ecológica, Tilman y Downing (1994) y Tilman et al. (1996) demostraron 
que sobre períodos ecológicamente breves un incremento en el número de especies aumenta la eficiencia y 
establidad de algunas funciones ecosistémicas pero disminuye la estabilidad de las poblaciones de dichas especies. 

Es importante destacar que es muy improbable que un ecosistema natural posea estabilidad global ya que siempre 
puede concebirse una perturbación tal que pueda destruir permanentemente el estado inicial del sistema (Hurd y 
Wolf, 1974) y al mismo tiempo, las perturbaciones que sufren los ecosistemas nunca son infinitesimales, por tanto 
es necesario considerar la respuesta de los sistemas a cambios relativamente grandes. Sin embargo, cuando un 
ecosistema natural es sometido a una perturbación de una magnitud tal que el desequilibrio producido no le permite 
el retorno a su estado original por la imposibilidad de restablecer el conjunto de factores ambientales a los cuales 
estaba ajustado (“Dominio de atracción”, sensu Holling, 1973), el sistema puede pasar a establecerse en otro 
dominio de atracción caracterizado por un conjunto de factores diferentes a los originales, es decir que pasa a 
constituir permanentemente un ecosistema diferente. 

El concepto de resiliencia ecológica ha sido modificado a través del tiempo para incorporar de una manera más 
apropiada en el análisis las interacciones del hombre con el ambiente (Janssen et al., 2006). Las nuevas 
perspectivas de análisis reconocen que la resiliencia de los sistemas puede ser (y de hecho ha sido) alterada por 
el hombre y que la capacidad autoreparadora de los ecosistemas no está asegurada (Folke, 2003; Gunderson, 2000). 



El desafío en esta nueva situación debe reforzar activamente la capacidad de los ecosistemas para soportar el desarrollo social y 
económico. Esto implica tratar de sostener trayectorias adecuadas y estados del ecosistema contra los cambios continuos 
(Folke et al., 2002; Gunderson y Hotting, 2002). 

Los humedales en estado natural, debido a su naturaleza semiacuatica, son relativamente resilientes al cambio de 
estado. Los cambios estacionales en el régimen hidrológico producen un cambio en los factores del suelo que 
proporcionan una amplia escala de variabilidad natural de las variables de estado.  

La resiliencia ecológica de los humedales está relacionada con el cambio lento de variables edáficas tales como los 
niveles de nutrientes del sustrato, el pH, el potencial redox y también con los factores climáticos de largo plazo. 
Esta resiliencia es puesta a prueba por los disturbios recurrentes en la forma de los ciclos de sequía/inundación, los 
procesos de sedimentación y los ciclos de pastoreo, entre otros.  

Por otra parte, la intervención humana en los humedales produce un deterioro de la resiliencia por la modulación 
distintiva de los procesos ecosistemicos como, por ejemplo, la mitigación de las inundaciones, sequías e incendios 
o los cambios en los niveles tróficos o en el enriquecimiento de nutrientes (Ripken, 2009). 

La resiliencia de los humedales que permite el retorno desde estados degradados no productivos está determinada 
por el papel del agua como factor estabilizante de los procesos del suelo. El drenaje de los humedales conduce a 
alteraciones en el suelo causadas principalmente por los cambios en el estado de aireación. El resultado es la 
mineralización de la materia orgánica y una pérdida de nutrientes por oxidación y subsecuente lixiviación o 
volatilización (Olk et. al., 1996). En suelos con texturas gruesas (arenosos) los procesos de pérdida de materia 
orgánica y, como consecuencia, la reducción de la capacidad de almacenar nutrientes, ocurre rápidamente y los 
humedales con suelos con este tipo de textura son cada vez más vulnerables a la degradación cuando son drenados 
y usados para la producción agrícola comparados con aquellos que presentan suelos fuertemente texturados 
(arcillosos) (Lal, 1997;Lahda et. al., 2003; Folke et. al., 2004). Estos procesos afectan el potencial productivo del 
suelo y pueden conducir al fracaso de la producción, especialmente en sistemas pobres en recursos y con baja 
entrada de nutrientes y materia orgánica, los cuales carecen de la posibilidad de incrementar su fertilidad una vez 
que éstos se agotan. 

De esta manera, un suelo arenoso y bien drenado puede ser interpretado como el factor biofísico principal que 
conduce a una baja del umbral para que el régimen del sistema cambie. Un suelo inundado, por otra parte, parece 
ser el principal factor de incremento del umbral del sistema y por lo tanto conduce la evolución del mismo a 
estados de conservación y reorganización (Ripken, 2009). 

En el caso particular de los humedales fluviales, éstos se caracterizan por una alternancia de períodos de sequías e 
inundaciones extremas. Sin embargo, los mismos presentan una recuperación funcional del sistema luego de 
terminados los efectos provocados por estos eventos (Colloff y Baldwing, 2010). Esta recuperación también se ha 
observado luego de disturbios de origen antrópico como el fuego o la herbivoría por ganado doméstico (Magnano 
et al., 2013; Morais, 2013).. Desde ese punto de vista se puede considerar a estos ecosistemas como altamente 
resilientes.  

A fin de ejemplificar esta alta resiliencia de este tipo de humedales, a continuación se describe para la región del 
Delta del Paraná la respuesta del sistema a tres tipos diferentes de disturbio antrópico: forestación con salicáceas, 
ganadería y fuego. Esta región constituye un extenso macromosaico de humedales (Malvárez, 1999) de gran 
importancia ecológica tanto por su biodiversidad como por los bienes y servicios ecosistémicos que brindan a la 
sociedad (Barbier et al., 1997) por lo que la capacidad de resiliencia es esencial para el mantenimiento de los 
mismos. 

1. Forestaciones abandonadas en sistemas de terraplenes y atajarrepuntes (Valli, 1991). 

El Delta del Río Paraná concentra las mayores plantaciones de salicáceas (sauces y álamos) del país (Petray, 2000), 
con un 60% de la superficie total en la porción del Delta de Buenos Aires. Actualmente, la forestación con estas 
especies de salicáceas es la principal actividad productiva del Bajo Delta Bonaerense (SAGPyA, 1999; Casaubón, 
et al. 2001), con 58 km2 de superficie plantada, la cual se concentra principalmente en el llamado “núcleo forestal” 
que comprende los territorios isleños de los partidos de San Fernando y Campana (Borodowski y Suárez, 2005). 
Esta superficie se corresponde con un 75% de forestaciones de sauce y un 25% de álamo (Borodowski, 2006).  

Las forestaciones juegan un papel preponderante en la región como agente de cambio del paisaje, no solo por la 
superficie que éstas ocupan, sino por los cambios estructurales y funcionales que provocan sobre los ambientes de 
humedales (Quintana, 2011). 



Inicialmente, con el fin de hacer rentable esta actividad productiva, se realizaban obras de sistematización del 
terreno que consistían en la construcción de canales y zanjas de desagüe y, en muchos casos, con la construcción de 
terraplenes costeros o “atajarrepuntes”, cuyo objetivo era impedir el ingreso dentro de los predios de agua 
proveniente de las inundaciones recurrentes de cierta magnitud (Casaubón et al. 2001). Actualmente, la modalidad 
de protección ha cambiado y los humedales se cierran con un dique perimetral para evitar completamente el ingreso 
de agua proveniente de las mareas estuariales del Río de la Plata o de las inundaciones provocadas por los ríos 
Paraná y, en menor medida, Uruguay. En este caso, a diferencia de los atajarrepuntes, estos sistemas endicados 
determinan que las áreas pierdan su capacidad de amortiguación de los excedentes hídricos (Borodowski y Suárez, 
2005).  

A pesar de su efecto más moderado sobre los humedales del Bajo Delta, la modalidad de atajarrepuntes constituye 
un agente de disturbio sobre los mismos que no solo reemplazan las coberturas vegetales sino que alteran el drenaje 
del sistema. La preparación de los terrenos incluye la remoción de la vegetación natural por quema o aplastamiento, 
la aplicación de herbicidas y la construcción de terraplenes y canales. Una de las principales consecuencias de este 
cambio sobre el suelo es la oxidación del horizonte orgánico superior, la acelerada disminución de la materia 
orgánica y una menor permanencia del agua sobre el mismo. Estas condiciones favorecen, a su vez, el asentamiento 
de las especies de salicáceas. 

Cuando, por diferentes razones, esta actividad cesa, tiene lugar un proceso de sucesión secundaria que permite que 
los ambientes originales de pajonales de las zonas internas de las islas se recuperen gracias al libre ingreso del agua 
hacia el interior de las islas. A diferencia de ello, en los sitios endicados difícilmente se pueda retornar a este 
sistema original a menos que los diques sean destruidos o erosionados y se permita así el ingreso de agua. 

Valli (1991) estudió el desarrollo de la sucesión vegetal durante el proceso de abandono de forestaciones de sauces 
en el Bajo Delta Bonaerense a través de una cronosecuencia caracterizada por el análisis de sitios con diferentes 
edades de abandono. Sus resultados muestran que los diferentes cambios que se dan luego del abandono se 
manifiestan tanto en la estructura como en el funcionamientode la vegetación, remarcando una tendencia 
direccional en el proceso de sucesión que se produce. Los diferentes estadios que suceden a lo largo del tiempo se 
caracterizan por la presencia y abundancia de determinadas especies vegetales que responden a las modificaciones 
ambientales que van teniendo lugar durante el proceso.  

Durante las primeras etapas, la cobertura de la canopia es lo suficientemente alta como para que produzca una 
importante interferencia de la luz, generando así un microclima particular, con altos y constantes niveles de 
humedad y baja amplitud térmica (Neiff, 1982). Como el sistema de drenaje aún es funcional, la permanencia del 
agua sobre el suelo es baja. Los bajos niveles de anoxia permiten una mayor disponibilidad de nutrientes y una tasa 
mayor de disminución de la materia orgánica (Lindau y Hossner, 1985), además de estar bajo una situación de 
menor estrés ambiental como resultado del cambio en el régimen hidrológico (libre de fluctuaciones en la napa 
freática y de inundaciones). Estas condiciones determinan un ambiente más favorable que da como resultado un 
sotobosque más diversificado con una alta riqueza de especies y formas de vida (Figuras 1 y 2). Con respecto a 
estas últimas, el espectro característico de cada estadio refleja las diferencias ecológicas que presentan las 
comunidades establecidas en cada momento del proceso de abandono, observándose una disminución en el número 
de formas de vida a medida que pasa el tiempo (Figura 2). Además, se observa un cambio en el cual las especies 
anuales dominan los primeros estadios, los que se caracterizan por la presencia de hábitats óptimos para especies 
oportunistas colonizadoras con ciclos de vida cortos y que prosperan en un ambiente con muchos recursos 
disponibles. A su vez, las especies leñosas, si bien están siempre pobremente representadas, muestran un máximo 
en los primeros estadios, conjuntamente con las especies anuales.  



 

Figura 1. Análisis de regresión lineal entre los valores de diversidad de especies (Índice de Shannon) y tiempo de abandono. 
r= -0,88; p<0,01 en plantaciones abandonadas de sauces en el Bajo Delta Bonaerense del Río Paraná 

 

Figura 2. Proporción de formas de vida en las distintas etapas de abandono en plantaciones abandonadas de sauces en el Bajo 
Delta Bonaerense del Río Paraná. = Herbáceas perennes; = Arbustos; = Trepadoras perennes; = Árboles; = 
Herbáceas anuales; = Trepadoras anuales. 

 

A medida que se avanza en el tiempo de abandono, el incremento en la duración e intensidad de los períodos de 
inundación conducen a condiciones no adecuadas para el establecimiento de muchas especies y dando lugar a un 
sistema más simplificado (Figura 2), con pérdida de las especies anuales y con una restauración del sistema 
original. Además, con el restablecimiento de las condiciones reductoras, los árboles de sauce se marchitan y 
pierden sus hojas e, incluso, algunos individuos comienzan a caer, con lo cual se reduce al mínimo la interceptación 
de la luz. A medida que se incrementa el tiempo de abandono, aumenta también el período de anegamiento y 
conjuntamente con la mayor insolación se favorece el reemplazo de especies típicas de bosques ribereños por 
aquellas de pajonales heliófitos, típicos de este tipo de humedales. Durante este reemplazo, se observa claramente 
un aumento de la cobertura de la cortadera (Scirpus giganteus Kunth), la especie dominante de estos pajonales 
(Figura 3), lo que muestra la regeneración del ecosistema natural, el cual se caracteriza por ser estructuralmente 



más simple, con menor riqueza de especies y con una marcada dominancia de la cortadera. De esta manera, la 
distribución diferencial de especies exclusivas en cada estadio del proceso de abandono se relaciona con los 
cambios en el régimen hidrológico a lo largo del tiempo (Figura 4). Así, en las etapas iniciales, cuando aún se 
produce una salida rápida de los excedentes hídricos, no se observan períodos de anegamiento. Por el contrario, en 
las etapas finales el anegamiento se incrementa y el nivel del agua se eleva unos 50 cm sobre el suelo. 

 

 
Figura 3. Incremento de la cobertura-abundancia de la cortadera (Scirpus giganteus) a medida que se incrementa el tiempo de 
abandono en plantaciones de sauces en el Bajo Delta Bonaerense del Río Paraná. 

 

Figura 4. Distribución diferencial de especies exclusivas en cada etapa de abandono y en el pajonal de cortadera de acuerdo a 
sus preferencias de hábitat en plantaciones de sauces en el Bajo Delta Bonaerense del Río Paraná. En el punto medio de cada 
categoría de hábitat la altura del perfil representa el número de especies exclusivas presentes para cada tiempo de abandono. La 
misma especie puede estar en más de un hábitat. 

 



Esta características de las comunidades vegetales del humedal original estarían relacionadas con el hecho de que 
estos humedales representan sistemas sometidos a un importante estrés ambiental dado que están sujetos a 
fluctuaciones permanentes de la napa freática, a inundaciones recurrentes y a un pobre drenaje (Kandus, 2000), lo 
cual genera condiciones de anaerobiosis y un ambiente de características reductoras. Asimismo, pueden estar 
también sometidos a breves períodos de sequía durante el verano. Esto demuestra una gran capacidad de respuesta 
de estas comunidades vegetales, cuyas especies muestran características adaptativas, mostrando un potencial de 
recuperación importante ante un disturbio exógeno. 

2. Ganadería e inundación en pastizales de islas de cauce y fajas de meandros del Delta medio del río Paraná 
(Magnano et al., 2013). 

Los herbívoros pueden influir profundamente sobre la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas a través de 
una serie de impactos tanto sobre el ambiente físico como así también sobre los ambientes bióticos (comunidades 
vegetales y animales). 

En el caso de la vegetación, estas alteraciones se expresan a través de la biomasa en pie y, en consecuencia, de la 
productividad primaria neta (Beschta, 2003; McNaughton, 1984), de la estructura (Milchunas et al., 1988; Sala, 
1986), de cambios en la diversidad de especies (Hickman et al., 2004) y de la altura de la canopia (Veblen et al., 
1989). Asimismo provoca, a nivel de individuo, una reducción tanto del crecimiento radicular como de la tasa de 
respiración de las raíces (McNaughton et al., 1998), de la tasa de incorporación de nutrientes y la producción de 
hojarasca (Piñeiro et al., 2009). En humedales fluviales se han reportado efectos sobre la estructura de la 
vegetación, variaciones en la biomasa, la productividad y aspectos reproductivos (Reeves y Champion, 2004) y en 
la riqueza específica (Keedy, 2002).En la Argentina, hasta hace pocas décadas, la mayoría de los humedales 
estaban relativamente libres del impacto antrópico y por lo tanto conservaban su extensión, estructura y funciones 
originales. Sin embargo, durante los últimos años los altos rendimientos alcanzados en la producción de granos en 
la región pampeana, tuvieron como consecuencia entre otros cambios, el desplazamiento de una importante 
fracción de la actividad ganadera hacia los humedales. De esta manera, la ganadería en ambientes de humedales ha 
afectado su estructura y funcionamiento y, en consecuencia, los bienes y servicios que estos ecosistemas brindan al 
hombre (Kandus et al., 2006) En particular, los grandes humedales fluviales de la región del Delta del Paraná han 
sido escenario de un importante cambio en la modalidad productiva pecuaria que incluyó, por una parte, un notable 
incremento de la carga ganadera, y por otra, el recambio desde un sistema de ganadería extensiva estacional a uno 
de tipo intensivo y permanente, favorecido por la elevada productividad natural (oferta forrajera) de estos 
ambientes(Kandus et al., 2010). 

Es importante destacar que todos estos procesos ocurren sobre un área de alto valor ecológico y diversidad 
biológica dentro del territorio de la República Argentina (Quintana y Bó, 2011; Quintana et al., 2002).  

En función de ellos, se analizó en la unidad de paisaje “Bosques y praderas de las islas de cauce y fajas de 
meandros del río Paraná” (sensu Malvárez, 1999), una de las zonas con mayor desarrollo ganadero en el Delta y 
que ocupa una franja frente al río Paraná desde San Pedro (Buenos Aires) hasta un poco más al norte de Rosario 
(Santa Fe), la resiliencia del sistema a través de la respuesta de la vegetación a la exclusión de la herbivoría, 
particularmente sobre la diversidad, de especies y la distribución temporal de la biomasa vegetal. Asimismo, se 
evaluó el efecto adicional de un evento de inundación sobre la misma así como  la respuesta de los suelos a dicha 
exclusión. 



 

Figura 5. Esquema de una transecta tipo disectando el patrón de paisaje típico de la unidad “Bosques y praderas de las islas de 
cauce y fajas de meandros del río Paraná” y su perfil asociado (Fuente: Malvárez, 1999). Elementos de paisaje: 1. Cuerpos de 
agua libre (lagunas); 2. Bajos con inundación semipermanente a permanente; 3. Medias lomas con inundación temporaria 
(medias lomas altas) a semipermanente (medias lomas bajas); 4. Albardones con inundación temporaria. Formas de 
crecimiento: a. Árbol. b. Herbáceas graminiformes. c. Herbáceas latifoliadas. d. Herbáceas acuáticas. 

 

El patrón de paisaje del área se conforma por secuencias de altos o crestas y depresiones (Figura 5). Sobre estas 
secuencias se desarrolla un gradiente con porciones inundables en forma temporaria a permanente y lagunas en las 
partes más deprimidas. Los altos presentan principalmente bosques dominados por Salix humboldtiana Willd. En 
las porciones deprimidas pueden encontrarse praderas de gramíneas altas como los carrizales de Hymenachne 
pernambucense (Spreng.) Zuloaga. 

El trabajo se llevó a cabo entre diciembre de 2008 y octubre de 2010, por lo que  se obtuvieron datos 
antes y después de la inundación comprendida entre noviembre de 2009 y agosto de 2010. Se estudiaron 
tres tipos de ambientes con coberturas diferentes localizados en un gradiente topográfico:  

(i) Albardón, con predominio de herbáceas graminiformes bajas;  

(ii) Media loma alta, dominada por Ludwigia spp., Alternanthera philoxeroides (Mart.) Griseb, Oplismenopsis 
najada (Hack. & Arechav.) Parodi y Glyceria multiflora Steud.;  

(iii) Media loma baja con dominancia de Hymenachne pernambucense (Spreng.) Zuloaga. 

Previo a la inundación, tanto el albardón como la media loma alta aumentaron su diversidad a medida que aumentó 
el tiempo de exclusión al pastoreo del ganado vacuno. Este aumento estuvo relacionado con un incremento en la 
equidad de especies y no con el aumento de la riqueza, al contrario de las zonas pastoreadas. En la media loma 
baja, la exclusión del pastoreo mostró, al contrario de los otros ambientes una disminución de la diversidad, tanto 
en la riqueza como en la equidad (Tabla 1).  

 



Tabla 1. Valores de diversidad (índice de Shannon Wiener, H´), de riqueza (S) y de equitatividad (índice de Pielou, J) para tres 
tipos de ambientes del Delta del Paraná (Argentina) A: Albardón; MLA: Media loma alta; MLB: Media loma baja; y dos 
tratamientos C: Clausura (sitio excluido); NC: No clausura (sitio pastoreado). 

FECHA 

H' S J 

A MLA MLB A MLA MLB A MLA MLB 

C NC C NC C NC C NC C NC C NC C NC C NC C NC 

DIC-08 --- --- 1,93 1,93 2,15 2,00 --- --- 7,80 5,40 4,50 4,80 --- --- 0,65 0,84 0,79 0,81 

JUN-09 1 1 --- --- --- --- 3,80 4,80 --- --- --- --- 0,48 0,52 --- --- --- --- 

OCT-09 2 2 2,07 1,28 0,28 1,70 5,20 5,60 4,40 4,80 3,50 5,20 0,76 0,73 1,09 0,55 0,23 0,86 

OCT-10 1 1 --- --- 0,83 1,21 4,00 5,40 --- --- 8,80 7,00 0,76 0,62 --- --- 0,26 0,41 

 

Las comparaciones entre el albardón y la media loma baja después de la inundación mostraron que la 
diversidad disminuyó para todos los casos, excepto dentro de la clausura de la media loma baja (Tabla 1), 
aunque estas diferencias no resultaron significativas. 

Con respecto a la biomasa verde, los sitios clausurados a la herbivoría presentaron mayor valor que los pastoreados 
para todos los meses y dentro de los tres tipos de ambientes.  

La máxima riqueza de especies observada en las zonas pastoreadas del albardón y la media loma alta puede 
atribuirse a una mayor preponderancia de especies de pequeño tamaño, tolerantes o evasoras del pastoreo (e.g., 
Cynodon dactylon (L.) Pers. y Rumex sp.). Por el contario, las zonas excluidas estuvieron dominadas por pocas 
especies de mayor tamaño. A pesar de ello, en los sitios excluidos del albardón y la media loma alta el aumento de 
la diversidad durante el período previo a la inundación estaría relacionado con una mayor equidad de las coberturas 
que presentarían las especies dentro de las clausuras. Por el contrario, en el sitio excluido de la media loma baja la 
presencia de una menor diversidad y riqueza respecto al sitio pastoreado se debería a la dominancia de H. 
pernambucense (Spreng.) Zuloaga , especie identificada como de alto valor forrajero para la región (González et 
al., 2008). 

 

Tabla 2. Resultados de los análisis de suelos en los tres tipos de ambientes estudiados en una isla del Delta del Paraná en la 
unidad de paisaje “Bosques y praderas de las islas de cauce y fajas de meandros del río Paraná” (sensu Malvárez, 1999) 
(Argentina). C: clausura; NC: no clausurado.  

   Albardón   Media Loma Alta   Media Loma Baja  

  C NC C NC C NC 

N (kg/ha)     18,591.31      26,088.15        5,754.16        5,234.63        4,642.33        2,543.43  
MOJ (kg/ha)   113,859.32    159,037.55    108,344.83      84,919.53      74,721.26      28,034.13  
MO (kg/ha)   318,046.15    419,200.61    151,460.83    125,686.23    105,052.89      55,018.70  
C (kg/ha)   184,910.55    243,721.28      73,073.39      71,990.11      61,077.26      44,782.66  
Dap (gr/cm3)              0.97               1.41               0.34               0.40               0.65               1.05  

 

En relación con los cambios producidos en los suelos como resultado de la exclusión del pastoreo, los resultados 
preliminares muestran que el almacenaje de carbono (C), materia orgánica (MO) y materia orgánica joven (MOJ) 
fue mayor en los sitios excluidos, particularmente para ambas medias lomas (Tabla 2), posiblemente por ser 
ambientes con mayor humedad que se encuentran sometidos a tiempo de saturación más prolongados. Por otra 
parte el almacenamiento de N en suelos no pastoreados fue superior en la Media Loma Alta y la Media Loma Baja. 
La exclusión también permitió disminuir la densidad de suelo, mejorando la fertilidad física edáfica probablemente 
a partir de la exclusión del pisoteo y del mayor aporte de MO en los estratos de suelos más superficiales. A pesar 
del poco tiempo transcurrido desde la instalación de las clausuras, se benefició el almacenamiento de C y MO y se 
mejoró, principalmente en los ambientes más bajos, la provisión de un suelo fértil menos denso y con igual 
almacenamiento de N. 



Aún con el corto tiempo analizado, la ausencia de herbivoría posibilitó la restauración de las comunidades de 
pastizales, las que constituyen los ambientes más ampliamente distribuidos en la región y cruciales para la 
sustentabilidad de la ganadería en la zona (Taller Ecologista, 2010). 

En cuanto al periodo post-inundación, la disminución de la diversidad en los sitios pastoreados del albardón podría 
deberse a que la gran mayoría de las especies encontradas en este tipo de ambiente no están adaptadas a una 
situación de anegabilidad permanente. Por otro lado, el aumento de diversidad en el sitio excluido de la media loma 
baja, en comparación con el período previo a la inundación, podría atribuirse a la baja supervivencia que presentó 
el carrizo luego de este evento, permitiendo la colonización del área por otras especies más tolerantes como 
Echinochloa sp. y Polygonum punctatum Elliott. Para este caso podría plantearse que el pastoreo y la inundación 
tuvieron un efecto negativo sinérgico que afectó el crecimiento de H. pernambucense (Spreng.) Zuloaga ya que en 
el sitio pastoreado no volvió a registrarse la presencia de esa especie. Si bien en otros trabajos (Inausti et al., 1999) 
se observó que los eventos de inundación revirtieron los efectos provocados por la herbivoría sobre las 
comunidades vegetales, en nuestro caso se obtuvieron resultados diferentes puesto que no hubo una 
homogenización de los sitios pastoreados y excluidos luego de ese evento. Así, en el albardón la composición 
florística no fue similar, mientras que en el carrizal, si bien hubo una tendencia a la similitud, esta no fue 
significativa. Esto podría deberse a que los datos fueron tomados dos meses después de la inundación y a que el 
albardón es el ambiente que primero queda disponible al pastoreo a medida que las aguas bajan, marcando la 
diferencia con lo observado en la media loma baja, en donde el efecto del pastoreo aún no se había expresado en 
ese momento.  

Por otra parte, el pastoreo produjo una reducción de la biomasa total con respecto a los sitios excluidos, reflejando 
una mayor productividad en estos últimos. En cuanto a los resultados observados en la media loma alta, los valores 
elevados obtenidos en los primeros cinco meses de exclusión pueden ser atribuidos a la dinámica de la especie 
dominante dentro de la clausura, G. multiflora Steud., que presentó una elevada biomasa durante los meses de 
primavera-verano y una reducción de la misma en los meses de invierno. Este hecho es coincidente con la gran 
producción de broza registrada en el mes de junio. En tanto, en la media loma baja las diferencias de biomasa 
encontradas para H. pernambucense (Spreng.) Zuloaga entre los dos tratamientos estarían relacionadas con la gran 
presión de pastoreo a la que es sometida esta especie. 

Los resultados encontrados en este estudio indicarían que el pastoreo tendría efectos negativos sobre la diversidad y 
la producción de biomasa verde y seca en los ambientes estudiados, los cuales son de gran representatividad en la 
región debido, probablemente, a su baja resistencia a los disturbios a los que fueron sometidos. Al mismo tiempo, 
como se demuestra en los experimentos de exclusión a la herbivoría, todos los ambientes muestran una gran 
resiliencia manifestada a través del aumento tanto de la diversidad como de la recuperación de la biomasa, sobre 
todo en el albardón y la media loma alta. En la media loma baja, la disminución de la diversidad muestra un retorno 
a las condiciones predisturbio, ya que el carrizal de H. pernambucense (Spreng.) Zuloaga, en condiciones naturales 
presenta una dominancia casi absoluta de esta especie. 

3. Fuego y pastoreo en juncales de islas de praderas de antiguas llanuras de mareas (Morais, 2013). 

Los incendios ocurridos en la Región del Delta del Río Paraná durante el año 2008 se produjeron como 
consecuencia de una fuerte sequía. En condiciones climáticas normales, desde siempre estos fuegos, de marcada 
intensidad y permanencia, constituyen una herramienta de manejo usual por parte de los pobladores para promover 
el rebrote de las pasturas para el ganado, como forma de producir “clareos” del campo o con fines cinegéticos (caza 
de carpinchos y nutrias). Ese año, además de la sequía, se le sumó un fuerte incremento del número de cabezas de 
ganado en la región debido al desplazamiento de una importante fracción de esta actividad desde la llanura 
pampeana hacia sitios considerados marginales para la producción agrícola como es el caso del Delta. Por otra 
parte, muchos de estos nuevos productores en la región desconocen el uso del fuego, lo que también contribuyó al 
gran impacto que éste tuvo sobre la vegetación natural de esta región. Los ambientes principalmente afectados 
fueron los juncales de Schoenoplectus californicus (C.A. Mey) Soják y los pirizales de Cyperus giganteus Vahl 
(Kandus et al., 2009). 

La respuesta de las comunidades vegetales a estos disturbios está condicionada por las características del fuego 
(duración, frecuencia e intensidad), y éste, a su vez, afectaría a las porciones superiores del suelo (Kunst, et al., 
2003). Una vez cesado el disturbio, se genera una sucesión secundaria. Por ejemplo, en ambientes dominados por S. 
californicus (C.A. Mey) Soják, este puede rebrotar o el espacio que originalmente ocupaba puede ser invadido por 
otras especies; la respuesta depende de los atributos de la especie dominante antes del fuego así como de las 
características de las invasoras. Por otra parte, atributos del ecosistema, tales como su capacidad de resilencia, 
determinan el tipo de vegetación post-fuego. 



Asimismo, la respuesta de la vegetación al fuego está influenciada por el momento en que tiene lugar el disturbio 
en relación con la fenología de la especie dominante (mayor o menor contenido de materia seca en pie) y los ciclos 
de vida y hábito de las especies con potencial para invadir el área quemada. Una vez cesado el fuego, muchas 
plantas nativas son capaces de sobrevivir al evento y volver a cubrir el suelo rápidamente por macollaje o rebrote a 
partir de las yemas de los rizomas o los estolones. Otras plantas pueden germinar a partir de semillas almacenadas 
en el suelo o en la planta, o restablecerse en el área por recolonización desde áreas vecinas (Laterra 2003). Por otra 
parte, los fuegos que ocurren muy frecuentemente pueden favorecer la invasión de especies exóticas o nativas 
vecinas y eliminar las nativas locales, reduciendo su ciclo de vida e inhibiendo la producción de semillas.  

Asimismo, el fuego afecta los primeros centímetros del suelo, en donde se acumula una gran cantidad de materia 
orgánica seca que actúa como combustible. El carbono orgánico del suelo y el nitrógeno disminuyen 
considerablemente debido a que gran cantidad de estos elementos son liberados a la atmósfera en forma de gases. 
Si los incendios son muy intensos, las concentraciones de fósforo y potasio se incrementan dada la acumulación de 
cenizas en superficie, afectando también al pH y la conductividad eléctrica del suelo. 

La actividad microbiológica del suelo manifiesta un rápido aumento inmediatamente después de la quema, como 
resultado del incremento en el pH y el suministro de cationes y fósforo, lo cual favorece durante un corto tiempo la 
disponibilidad de nutrientes. Sin embargo, como la materia orgánica disminuye considerablemente así como el 
sustrato de las poblaciones microbianas, su actividad se reduce. También al momento de la quema mueren muchos 
microorganismos que favorecen la descomposición de la materia orgánica y la disponibilidad de los nutrientes para 
las plantas afectando la fertilidad edáfica. 

En la región del delta las inundaciones y los fuegos son disturbios naturales a los cuales los componentes de los 
ecosistemas están adaptados. El pastoreo por ganado doméstico, en cambio, es un disturbio introducido a principios 
del siglo pasado e intensificado durante las últimas décadas. 

El estudio se llevó a cabo a posteriori del incendio del 2008 en un paisaje del Bajo Delta caracterizado por islas que 
presentan albardones perimetrales relativamente bajos pero amplios y con desarrollo en algunos sectores de espiras 
de meandro angostas donde se asientan bosques muy abiertos de sauces (Salix humboldtiana Willd.) y pastizales 
dominados por Cynodon dactylon (L.) Pers. La actividad productiva más importante es la ganadería, 
particularmente la cría por pequeños productores (Gamietea, Com. Pers.). 

Los ambientes de bajos, generalmente desconectados del cauce principal del Río Paraná, son amplios y presentan 
comunidades de juncales (Shoenoplectus californicus (C.A. Mey) Soják) y pirizales (Cyperus giganteus Vahl). 
Estos permanecen en condiciones de anegamiento o saturación de agua durante prolongados períodos de tiempo, 
particularmente en invierno. Durante los meses de verano el sustrato puede permanecer seco debido al balance 
negativo entre la entrada de agua y la evapotranspiración. El agua ingresa en estos sistemas debido al aporte de las 
crecientes del Río Paraná, pero también por los repuntes extraordinarios de mareas del estuario del Plata durante 
eventos de sudestada o por las lluvias locales (Kandus, et al.,2003). En cuanto al tipo de suelos presente, según 
Bonfils (1962), se pueden encontrar tanto suelos hidromórficos semipantanosos como gley húmicos. 

Cabe señalar que durante el período 2008-2009, el Río Paraná sufrió una bajante extraordinaria, causada por la 
sequía imperante en su cuenca de aporte (Kandus et al., 2009). 

Schoenoplectus californicus (C.A. Mey) Soják es una planta herbácea robusta que supera los 2 m de altura que 
crece de forma agrupada, cubriendo importantes superficies en las zonas bajas de las islas. Estos juncales se 
caracterizan por la presencia de una importante biomasa seca en pie o sobre el suelo (Pratolongo et al., 2008) que 
determina el carácter pirogénico de los mismos y en los cuales el fuego ha sido, probablemente, un agente de 
regulación importante en la dinámica natural de esta comunidad. Se desarrollan sobre suelos predominantemente 
arcilloso-limosos  y se caracterizan por su alta productividad y su baja tasa de descomposición, producto de las 
condiciones anóxicas debido a la saturación con agua de los suelos. Por esta razón, estos ambientes se presentan 
como acumuladores de materia orgánica. 

Considerando las condiciones ambientales actuales, se presenta un ejemplo en el cual se analizan los cambios de 
los atributos estructurales de la vegetación y de las propiedades del suelo de un juncal de Schoenoplectus 
californicus (C.A. Mey) Soják del interior de una isla, con y sin pastoreo, luego de la ocurrencia de los incendios 
del año 2008. A su vez, se analiza el efecto de la ganadería bajo distintas intensidades de fuego. 

Se consideraron tres situaciones presentes en el juncal en función de la intensidad del fuego: a) quemado 
intensamente: cuando la biomasa área, el sustrato y las raíces sufrieron el efecto del fuego, b) quemado 
moderadamente: cuando sólo la biomasa aérea fue afectada y c) juncal no quemado: cuando en el área no hubo 



signos de fuego. A su vez, en cada una de estas áreas se identificaron zonas pastoreadas y sin pastoreo. En cada 
situación se midió la cobertura de las especies, la broza y el suelo desnudo. Al inicio del estudio se analizaron las 
siguientes variables edáficas a distintas profundidades: conductividad eléctrica, carbono total, nitrógeno total, 
fósforo extractable, pH y conductividad. 

Nuestros resultados muestran que en el corto plazo estos ecosistemas recuperaron, en forma relativamente rápida, 
la biomasa fotosintética perdida (Figura 6). 

 

 
Figura 6. Valores promedio de cobertura total y porcentajes de materia seca. (MS), broza, materia orgánica quemada (MOQ), 
suelo desnudo (SD) en todos los tratamientos y en todas las fechas en juncales de islas de praderas de antiguas llanuras de 
mareas en el Delta del Paraná. Referencias: (Nov: noviembre de 2008, En: enero de 2009, Feb: febrero de 2009, Mzo: marzo 
de 2009, Myo: mayo de 2009 y Jun: junio de 2009. A: no quemado dentro de la clausura, B: no quemado fuera de la clausura, 
C: parcialmente quemado dentro de la clausura, D: parcialmente quemado fuera de la clausura, E: quemado severo dentro de la 
clausura, F: no quemado fuera de la clausura.  

 

Al final del estudio se encontró una gran similitud entre los atributos de las áreas no quemados y las comunidades 
sometidas a fuego de moderada intensidad con o sin presión de herbivoría. Esta similitud podría deberse a que las 
quemas de intensidad moderada no dañan los rizomas. En este caso, el juncal seria resiliente al fuego y al pastoreo 



posterior, retornando a una situación similar a la original en un tiempo muy corto. Por el contrario, en el área 
sometida a un fuego de mayor intensidad se observa un retardo en su recuperación, probablemente debido al daño 
causado a los rizomas del junco, lo cual es coincidente con lo observado por otros autores (Auld y O’Connell, 
1991; Bond y van Wilgen, 1999) y favoreciendo la dominancia de Alternathera reineickii Briq. 

Cabe señalar que las especies que colonizaron bajo condiciones de sequía fueron las características de humedales, 
dominando las emergentes fijas, arraigadas flotantes y de hojas flotantes (camalotes), evidenciando su tolerancia a 
la falta de agua y su capacidad para sobrevivir aún en condiciones aeróbicas durante tiempos prolongados.  

En la zona de estudio el fuego afectó en forma significativa las capas superficiales del suelo. Kunst (2003) señala 
que los efectos del fuego sobre el suelo influyen sobre el ciclo y balance de los nutrientes. Así, por ejemplo, en las 
áreas intensamente quemadas se produjo una disminución del carbono total y del nitrógeno total en superficie 
(Figura 7). Estos son los minerales más susceptibles a la volatilización/ transporte (Caldwell et al., 2002), procesos 
que se verían favorecidos por las altas temperaturas. Las pérdidas superficiales se deberían a tres fenómenos: la 
cantidad de calor liberada durante el incendio de materiales combustibles denominados finos (Wright y Bailey, 
1982), la escasa cantidad de energía transferida al suelo (del 8 al 10%, máximo, 25%) (Burrows, 2000) y la baja 
conductividad calórica de los materiales que componen el suelo. El fuego de moderada intensidad no produjo 
pérdidas significativas del carbono y nitrógeno, lo cual podría deberse a la menor temperatura alcanzada en estas 
áreas respecto a las intensamente quemadas. La concentración de fosforo extractable no varió independientemente 
de la intensidad del fuego y de la profundidad. 

 



 

Figura 7. Valores en profundidad de carbono total, nitrógeno total, fósforo total, pH y conductividad eléctrica en juncales de 
islas de praderas de antiguas llanuras de mareas del Delta del Paraná. Referencias: A. Carbono total –Ct (%)-, B. Nitrógeno 
total – Nt (%) -, C. Fósforo extractable –P(ppm)-, D. pH y E. Conductividad eléctrica –CE- del suelo para las tres intensidades 
de incendio en noviembre de 2008 (primera fecha de muestreo). No quemado:NQ, Parcialmente quemado:PQ, Quemado: Q. 

 

Por otra parte, el ganado introducido de forma inmediata después de las quemas intensas dificultaría la 
recuperación de la vegetación tanto por el pastoreo como por el pisoteo lo que aumentaría la vulnerabilidad del 
sistema.  

En este contexto, las evidencias permiten plantear que el fuego no es un factor que pueda forzar a estos sistemas a 
pasar a otro dominio. Aún en condiciones como la ocurrida en el 2008 en la cual hubo multiplicidad de focos en un 
corto período de tiempo y en condiciones de extrema sequía, la tendencia del sistema fue a recuperar su fisonomía 
original. El efecto adicional del pastoreo tampoco contribuyó en este sentido dado que las parcelas clausuradas 
también mostraron una tendencia a la recuperación.  

 

 



Resiliencia y cambio climático en humedales 

En función de lo planteado en los tres ejemplos descriptos anteriormente, se puede afirmar que estos ecosistemas 
presentan una alta resiliencia aún cuando en ellos hayan operado procesos que inicialmente transformaron 
drásticamente las condiciones ecológicas de dichos humedales. En ese sentido, el sistema tenderá a recuperarse a 
pesar de las modificaciones sufridas pero el tiempo de recuperación dependerá de la intensidad de la 
transformación y de cuánto haya sido alterado el régimen hidrológico. Aún en condiciones de cambios 
relativamente profundos, como es el caso de la forestación a zanja abierta, el restablecimiento del humedal tiene 
lugar en tiempos ecológicos relativamente breves. De todas maneras, en los sistemas endicados este tiempo 
seguramente será mayor ya que dependerá de la ocurrencia de eventos extremos de inundación que erosionen y 
terminen destruyendo los diques, permitiendo así el ingreso del agua. 

Por otra parte, existe actualmente un acuerdo en que los humedales son altamente vulnerables al cambio climático 
(e.g., Winter, 2000; Carter Johnson et al., 2005; 2010; Kundzewicz et al., 2007). En particular, son afectados por 
los cambios en la disponibilidad de agua y en el nivel de evapotranspiración (Carter Johnson et al., 2005). Estos 
cambios, a su vez, se manifiestan en su biota, debido a su sensibilidad a pequeños cambios en el contenido del agua 
en la superficie del suelo (Carter Johnson et al., 2005; Brinson, 2006).  

En el caso del Delta del Paraná, el escenario de cambio climático para la región prevé que los cambios en las 
precipitaciones no contrarrestarán los incrementos de las temperaturas, y por consiguiente, de la 
evapotranspiración. Además, la mayor frecuencia de vientos del este sobre el estuario del Río de la Plata y el 
ascenso del nivel del mar conducirían a un aumento del nivel de sus aguas (Madanes et al., 2008). Los datos 
provistos por el mareógrafo de Buenos Aires muestran un aumento en el nivel del río a razón de 1,7 mm/año 
durante el siglo XX (D´Onofrio et al., 2003). Ante esta situación se plantea que el frente de avance del Delta del río 
Paraná sería una de las áreas físicamente más vulnerables al cambio climático en la zona de influencia del estuario 
del Plata (Codignotto y Kokot, 2006).  

En función de este escenario es probable que en la región se produzcan cambios en la distribución y riqueza de las 
especies. En este sentido, se postula que posiblemente se reduzcan las áreas permanente y semipermanentemente 
inundadas con una disminución de las especies vegetales acuáticas flotantes, flotantes fijas y palustres mientras que 
se incrementarían aquellas emergentes fijas no palustres, típicas de ambientes de tipo más terrestre, las que se 
verían favorecidas por un incremento en la superficie de dichos ambientes (Madanes et al., 2008). 

Por el contrario, en la zona del frente de avance del Delta, y como consecuencia del aumento en el nivel medio del 
Río de la Plata, se producirá un cambio en su dinámica que llevaría a su transformación en un pantanal (Codignotto 
y Kokot, 2006) con una dominancia de especies palustres (Madanes et al., 2008).  

Esto implica que a excepción del frente de avance, el cuál mantendría una vegetación típica de un humedal (aunque 
con cambios en su riqueza y composición florística), en el resto de la región se observaría una tendencia a la 
terrestrialización del sistema.  

Ahora bien, ¿que se esperaría ante estos escenarios de cambio climático planteados para la región con respecto a la 
posibilidad de que el sistema pueda volver a su estado inicial? En este caso la situación es totalmente diferente a la 
de los ejemplos descriptos ya que los cambios propuestos afectarán sin duda la capacidad de resiliencia de estos 
ecosistemas y es posible que la región experimente un cambio de dominio, convirtiendo al actual mosaico de 
humedales en un área dominada por ecosistemas de tipo terrestres, con una dominancia de especies no palustres. 
Bajo este escenario, seguramente se verá afectado uno de los servicios ecosistémicos más importantes de 
humedales como el Delta y que es el amortiguamiento de las inundaciones (Kandus et al., 2011). En este sentido, 
ante el incremento de los eventos extremos que se plantean para la región, seguramente estas áreas no tendrán la 
misma capacidad para disminuir la velocidad de los flujos de agua y, por lo tanto, la región sea mucho menos 
efectiva en mitigar sus efectos, incrementándose así el impacto de los excedentes hídricos sobre las poblaciones 
aledañas. Otros servicios que se verían afectados por la pérdida de las condiciones de inundabilidad serían la 
purificación de agua, la provisión de sitios de reproducción para peces de importancia comercial y de hábitat para 
especies de fauna de importancia económica y para la biodiversidad en general, la provisión de forraje de buena 
calidad para el ganado y el secuestro de carbono, entre otros. 
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Introducción 

El manejo adecuado de los ecosistemas agropecuarios requiere un claro conocimiento de los sistemas naturales que 
permita generar las estrategias que optimizan la producción, y al mismo tiempo eviten la degradación de los 
factores intervinientes como el suelo, el agua y los recursos forrajeros que la sostienen.  

Las actividades humanas están transformando profundamente los ecosistemas lo que produce alteraciones en los 
ciclos biogeoquímicos a escala global y una reducción de la biodiversidad (Sanderson et al., 2008). Los 
componentes del cambio global (i.e.: el cambio climático, la deposición de nitrógeno y los cambios en el uso de la 
tierra), han alterado los flujos de energía y materia de la biosfera de un modo sin precedentes (Sala et al., 2000). 
Los pastizales en particular han sido modificados en todo el mundo, y reemplazados para realizar actividades 
agrícolas y ganaderas (Sanderson et al., 2008). Esta conversión de la cobertura terrestre tiene asociada grandes 
transformaciones con implicancias ambientales como son la fragmentación y pérdida de hábitat, emisiones de gases 
de efecto invernadero, alteración de la calidad del suelo por erosión y salinización y cambios en el clima regional 
(Foley et al., 2005). Parte de estos impactos están ligados estrechamente al ciclo del carbono y a la modificación de 
la capacidad de los ecosistemas de almacenar este elemento, lo que repercute en su concentración en la atmósfera y 
en el cambio climático. Además, la dinámica del carbono está relacionada estrechamente con el funcionamiento del 
ecosistema a través de la productividad primaria, que involucra la energía disponible para todos los niveles tróficos 
y determina el potencial de utilización por los seres humanos.  

Los balances de Carbono y de nutrientes son indicadores útiles para determinar la evolución de los sistemas de 
producción, al relacionarse directamente con la materia orgánica y la fertilidad del suelo. Por eso, la evaluación del 
ciclo y el balance del carbono son importantes tanto para sistemas naturales como para sistemas productivos. En 
numerosos estudios realizados en la Región Pampeana se han evaluado algunos de los flujos o reservorios 
relacionados con el balance de carbono de los suelos, pero muy pocos trabajos integraron la información para 
conocer el balance de carbono en esta región. En este trabajo realizamos una revisión bibliográfica y compilación 
de estudios propios realizados durante los últimos 20 años, con el objetivo de evaluar el balance de carbono en los 
pastizales pampeanos de Argentina. Nos focalizamos en los principales aspectos del ciclo del carbono en pastizales 
naturales, evaluando los procesos determinantes del balance en las distintas subunidades de la región pampeana. 
Luego, experimentos propios nos permitieron desarrollar un balance para las dos situaciones más comunes de 
conversión de pastizales para uso humano en la región pampeana, la producción ganadera y agrícola, y analizamos 
la recuperación del funcionamiento del ecosistema cuando cesa la producción agraria. Para ello, hicimos uso de 
clausuras a la ganadería y a la agricultura que permiten evaluar la capacidad de restauración a las condiciones 
anteriores al uso. Finalmente, discutimos algunas implicancias de estos balances para sacar conclusiones y 
recomendaciones de manejo.   

 

Los pastizales 

El pastizal es una de las grandes unidades de vegetación terrestre ubicada en latitudes medias de clima templado y 
húmedo. Está dominado por plantas herbáceas, gramíneas y dicotiledóneas, y generalmente, el componente leñoso 
está ausente o es muy poco importante. Desde un punto de vista amplio, esta unidad de vegetación incluye 
pastizales puros, dominados exclusivamente por plantas herbáceas, y sabanas o mezclas de herbáceas con especies 
leñosas como arbustos y pequeños árboles aislados. Los pastizales representan cerca del 30% de la superficie 
terrestre libre de hielo y abarcan un rango muy amplio de condiciones ambientales ya que se extienden en regiones 
de temperaturas medias anuales entre 0°C y 25°C y precipitaciones entre 500 y 1500 mm/año aproximadamente 
(Foley et al., 2005). Por sus características climáticas, han recibido históricamente una presión de uso humano 
importante que ha llevado a grandes transformaciones del área para actividades agrícola-ganaderas, y 
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asentamientos humanos (Sanderson et al., 2008), tendencia que posiblemente continúe en el futuro (Yahdjian y 
Sala, 2011). Junto con la provisión de bienes como carne y lana, los pastizales prestan también importantes 
servicios a los seres humanos, muchos de los cuales no tienen valor de mercado (Sala y Paruelo, 1997). Algunos de 
estos servicios ecosistémicos son servicios de regulación como el mantenimiento de la composición de la atmósfera 
a través del secuestro de carbono en el suelo y en la biomasa vegetal, y otros son servicios de soporte como la 
conservación del suelo y el mantenimiento de la biodiversidad, que sostienen la provisión de bienes y del resto de 
los servicios. Se espera que el aumento de la población humana produzca aumentos en la demanda de bienes y 
servicios, lo que producirá cambios o intensificación en el uso de la tierra. En síntesis, los pastizales son 
ecosistemas importantes en relación al almacenamiento de carbono, al mantenimiento de la diversidad de especies 
y como hábitat para los seres humanos, y son centrales para fines en cierta medida contrapuestos, como la 
producción agrícola y ganadera y la conservación de la biodiversidad. 

Los pastizales pampeanos se encuentran insertos en una planicie dentro de la Cuenca del Río de la Plata, una de las 
mayores extensiones de pastizales templados del mundo. Ubicados en el sur de Sudamérica, estos pastizales se 
extendían sobre una extensa llanura entre el océano atlántico y las masas boscosas de la precordillera, abarcando 3 
países, Argentina, Uruguay y Brasil (Soriano, 1991). Los pastizales pampeanos se ubican en Argentina y son los 
que han recibido la mayor presión de uso humano dentro de los pastizales del Río de La Plata, principalmente para 
pastoreo por ganado doméstico, que se realiza desde hace más de trescientos años y para agricultura en las zonas 
más húmedas. La superficie original de los pastizales pampeanos era alrededor de 500.000 Km2, abarcando un 15 
% del territorio argentino. La temperatura media anual de la región en la que se extienden varía entre 14ºC en el sur 
a 18ºC en el norte y las precipitaciones van desde 500 mm en el oeste a 1100 mm en el este, dando origen a 
distintas subunidades fitogeográficas (Figura 1). Los suelos se caracterizan por tener alto contenido de carbono 
orgánico y saturación de bases y no suelen presentar restricciones para la producción agrícola. Predominan los 
Molisoles, desarrollados sobre material loésico de origen eólico, que presentan un amplio rango de profundidad, 
textura y contenido de materia orgánica. En estos pastizales se reconoce un gradiente regional oeste-este, desde 
suelos de textura arenosa, superficiales con poca materia orgánica en el oeste hacia suelos más profundos de 
texturas finas y mayor contenido de materia orgánica en el este. Estos gradientes climáticos y edáficos determinan 
una heterogeneidad dentro de esta gran unidad fisonómica, en la cual se pueden distinguir cinco subunidades 
basadas en la geomorfología, los suelos y el drenaje y su conexión con la vegetación natural y el uso (Soriano, 
1991): Pampa ondulada, Pampa Interior, Pampa Austral, Pampa Inundable y Pampa mesopotámica (Figura 1).  

 

 
Figura 1. Mapa de ubicación de la región de estudio y los sitios muestreados. Principales unidades fitogeográficas de los 
pastizales pampeanos y los sitios usados en este trabajo: Pergamino en Pampa ondulada; Estancia San Claudio en Pampa 
Interior; Reserva Natural Ernesto Tornquist en Pampa Austral; Estancia Las Chilcas en Pampa Inundable y El Palmar en 
Pampa mesopotámica.  
 



La dinámica de cambio en el uso de la tierra fue muy distinta en las subregiones Pampeanas y el porcentaje de 
transformación de la superficie actual varía. Por ejemplo, la casi totalidad de la superficie fue transformada a 
cultivos en la Pampa Interior, mientras que en otras subregiones como la Pampa inundable, dedicada 
históricamente a la ganadería, siguen dominando pastizales naturales, muchas veces intercalados con pasturas 
sembradas (Baldi y Paruelo, 2008). Este alto porcentaje de antropización actual determina que en muchos casos los 
pastizales están reducidos a pequeños fragmentos desconectados entre sí en el paisaje que constituyen relictos de la 
vegetación original. Un porcentaje muy pequeño del territorio que abarcaban los pastizales pampeanos, apenas el 
0,3%, está protegido, conformando una red de reservas con distinto estatus de conservación 
(Proyecto incentivos pastizales naturales del cono sur. Mayo 2013).  

Estas profundas transformaciones del territorio para uso humano tienen un impacto en el sistema que van más allá 
del cambio en la cobertura vegetal, involucrando cambios en aspectos físicos como el suelo y el sistema 
hidrológico y aspectos relacionados con las poblaciones de animales y microorganismos asociados y las complejas 
redes tróficas que conforman. En particular los cambios en el uso del suelo han tenido gran impacto en los 
reservorios y flujos de carbono, modificando la capacidad de los pastizales para retener este elemento. La pérdida 
de materia orgánica, balances negativos de nutrientes y la erosión del suelo son procesos de degradación comunes 
en la región pampeana. 

Las repercusiones en el suelo han adquirido cierta relevancia porque impactan en la producción y por la conexión 
que tienen con el cambio global.  

 

El balance de carbono 

El balance de carbono indica la evolución potencial de la materia orgánica del suelo y permite comparar distintos 
sistemas de producción o practicas de manejo y evaluar el impacto del uso de los ecosistemas. La materia orgánica 
es considerada uno de los indicadores más importantes de la calidad del suelo y de la sustentabilidad del sistema.  
El balance de carbono involucra el resultado de los flujos de entrada y salida de este elemento en los ecosistemas. 
Si el ecosistema no sufre disturbios muy frecuentes, a lo largo de lapsos de tiempo más o menos largos estos flujos 
de entrada y salida suelen ser muy similares y la capacidad de retener carbono no se modifica. Sin embargo, 
disturbios frecuentes como el fuego o cambios en la intensidad del pastoreo y, en mayor medida aún las actividades 
agrícolas, pueden llevar a un desbalance y a pérdidas de carbono en alguno de los reservorios. Esto tiene 
implicancias directas en la fertilidad de los suelos a escala local y en el cambio climático a escala global.  

Los principales procesos involucrados en el ciclo del carbono son la productividad primaria neta (PPN), la 
respiración y la descomposición del material vegetal. La PPN representa la tasa de fijación de carbono en los 
tejidos vegetales y es la principal vía de ingreso de carbono y energía a los ecosistemas. La fracción aérea de la 
PPN, la PPNA, determina la producción ganadera (Oesterheld et al., 1992) y por ello la cantidad y estacionalidad 
de la PPNA limitan la densidad de herbívoros y modelan las estrategias de pastoreo. El principal control o 
determinante de la PPNA en ecosistemas templados húmedos es la lluvia (Sala et al., 1988), en combinación con el 
tipo de suelo y su capacidad de retención hídrica. La asignación de la productividad primaria entre la parte aérea y 
la subterránea y la distribución vertical de la biomasa subterránea son los principales determinantes del contendido 
de carbono orgánico en el perfil del suelo (Jobbágy y Jackson, 2000). Finalmente, el balance de carbono en el suelo 
en ecosistemas naturales está determinado por los flujos de salida de carbono, la descomposición del material 
vegetal y la respiración del suelo, que están controlados principalmente por la temperatura (Burke et al., 1995). En 
los pastizales del Río de La Plata los controles de estos procesos son menos claros. Si bien existe una relación 
directa entre la PPNA y las precipitaciones, la proporción explicada es menor que en los modelos regionales que 
abarcan rangos mayores de precipitaciones anuales (Paruelo et al., 2010). En cambio, la variación en el contenido 
de carbono en el suelo estuvo correlacionada fuertemente con variables climáticas y edáficas, mostrando relaciones 
positivas con las precipitaciones y la biomasa de raíces y negativas con el contenido de gravas y arena del suelo 
(Paruelo et al., 2010).  

Los procesos involucrados en el balance de carbono son difíciles de medir por lo que muchas veces se recurre a 
estimaciones a través de sensores remotos o a modelos de simulación que estiman los flujos teniendo en cuenta las 
principales variables de control. Uno de los modelos más usados para estimar los flujos y reservorios de carbono en 
el suelo en pastizales es el modelo Century (Parton et al., 1987). La información obtenida del balance de carbono 
en los pastizales del Río de La Plata a través de estudios de campo, teledetección y modelos de simulación ha 
mostrado una gran consistencia (Paruelo et al., 2010), por lo que muchas de estas estimaciones podrían 
complementarse para mejorar la comprensión de los controles de la dinámica de carbono a escala espacial y 
temporal detallada.  



 

El Cambio Global y sus efectos sobre el balance de carbono 

Todos los factores determinantes del cambio global tienen consecuencias directas sobre el balance de carbono y 
éste a su vez se ve retroalimentado por estos cambios. Como se mencionó anteriormente, el cambio en el uso de la 
tierra tiene impactos importantes y directos a través de los cambios en la cobertura terrestre y por lo tanto sobre las 
entradas de carbono al ecosistema. Este proceso suele involucrar cambios en la composición de gases en la 
atmósfera que a su vez impactan en el clima. Los suelos son una fuente de gases de efecto invernadero cuando los 
pastizales naturales se transforman a cultivos bajo labranza convencional (Robertson y Paul, 2000; Caride et al., 
2012). Esto es consecuencia del desbalance entre la oxidación microbiana de la materia orgánica del suelo y las 
ganancias netas de carbono de las plantas, produciendo pérdidas de C hacia la atmósfera como dióxido de carbono, 
lo que provoca una disminución del contenido de carbono almacenado en el suelo. El peor escenario tiene lugar 
bajo agricultura con prácticas convencionales asociadas a cultivos que tienen bajas producciones de biomasa o 
largos períodos de barbecho bajo condiciones de temperatura y humedad favorables para la descomposición biótica 
(Berhongaray et al., 2013). Al mismo tiempo, cambios en el clima como aumentos de la temperatura pueden 
exacerbar este desbalance, produciendo un ciclo de retroalimentación positiva que amplifica las consecuencias 
globales de las actividades humanas. Finalmente, la invasión de especies exóticas, que muchas veces está facilitada 
o promovida por las actividades humanas, es otro de los componentes del cambio global que impacta sobre el 
funcionamiento de los ecosistemas y produce pérdidas en la biodiversidad (Sala et al., 2000). Las invasiones de 
plantas suelen producir cambios en la calidad o cantidad de material vegetal que ingresa al suelo y por lo tanto se 
modifica la tasa de descomposición. Un meta-análisis que incluyó 94 casos de invasiones de plantas exóticas en 
ecosistemas naturales mostró que las tasas de descomposición y respiración del suelo suelen aumentar con la 
invasión, mientras que el carbono almacenado se pierde con el tiempo, disminuyendo la capacidad de los suelos de 
retener este elemento (Liao et al., 2008). El caso particular de la invasión de árboles en pastizales y las 
forestaciones implantadas en regiones carentes de vegetación leñosa producen impactos y desbalances en el ciclo 
del C y profundos cambios en el sistema hidrológico asociados la introducción de una nueva forma de vida (Eclesia 
et al., 2012; Jobbágy et al., 2006). 

Para evaluar el impacto de los factores del cambio global sobre los ecosistemas, por ejemplo los cambios en el uso 
del suelo sobre el balance del carbono, es importante contar con un sistema de referencia. La referencia idealmente 
tendría que ser la condición no modificada del ecosistema original o, en su defecto, una porción del ecosistema 
natural conservado que no fue transformado por actividades humanas. Muchas veces esta condición del sistema se 
perdió y sólo quedan relictos poco conservados como única referencia. Se hace imperioso describir la estructura y 
conocer el funcionamiento de estos relictos que se encuentran sometidos a una fuerte presión de uso antrópico e 
influidos por la matriz agraria.  

 
Balance de carbono en la región pampeana 

Para realizar el balance de carbono en los pastizales pampeanos hicimos una recopilación de estudios de campo que 
abarcaron zonas modales dentro de las distintas subregiones (Tabla 1). Seleccionamos estudios realizados dentro de 
clausuras para representar la condición de pastizal intacto, no pastoreado. Se eligieron estudios que explicitaran el 
diseño estadístico y contuvieran repeticiones, priorizando la inclusión de trabajos que estimaran los principales 
flujos y reservorios de carbono de modo de contar con balances coherentes dentro de cada estudio. Para los valores 
de C edáfico, la profundidad de muestreo del suelo rara vez superó los 20 cm y los datos de contenido de C 
expresados como concentración de C del suelo fueron estimados en masa de C por unidad de superficie, usando los 
valores de densidad aparente informados en los trabajos. En muchos estudios los procesos se estimaron en varios 
suelos, que podían abarcar gradientes de elevación (por ejemplo (Pérez y Frangi, 2000)), series de tiempo 
(Oesterheld y Leon, 1987) o suelos con textura contrastante (Deregibus y Soriano, 1980). En esos casos, 
promediamos los valores e incluimos el rango de valores asociado a ese promedio. En los casos en que contábamos 
con más de un estudio dentro de la misma subunidad, el valor informado es el promedio de los trabajos.  

La productividad primaria neta aérea estimada con el método de cosechas, fue una de las variables más 
representadas en los estudios compilados. Si bien esta medición suele ser costosa, contamos con al menos un 
estudio dentro de cada subunidad que incluía la estimación de la PPNA. El valor promedio para todos los pastizales 
pampeanos fue 7100 Kg.Ha-1.año-1, con valores máximos en la Pampa Interior y mínimos en la Pampa Austral 
(8.860 y 4.750 Kg.Ha-1.año-1 respectivamente, Tabla 1). La productividad primaria neta subterránea en cambio 
estuvo estimada sólo en tres trabajos, representando las subunidades Pampa Deprimida y Pampa Austral, con un 
promedio de 6.572 Kg.Ha-1.año-1. 



 

Tabla 1. Sitios representativos de las 5 subunidades de los pastizales pampeanos para los que se cuenta con estimaciones de la 
productividad primaria neta. Para cada subunidad, se informan la temperatura y la precipitación media anual, los suelos 
dominantes y las estimaciones de productividad primaria neta aérea (PPNA) y subterránea (PPNS) en Kg. Ha-1 .año-1, seguidos 
del rango de valores informados. 

Fuente: (Deregibus y Cahuepe, 1985), (Urricariet y Lavado, 1999), Yahdjian et al. Unpublished, (Doll, 1991; Rusch y 
Oesterheld, 1997; Semmartin et al., 2007), (Pérez y Frangi, 2000) 
 
Con los procesos estimados en cada subunidad, realizamos un balance global de carbono para los pastizales 
pampeanos. Asumimos que el contenido de carbono en la biomasa herbácea tiene una proporción de C de 0,45 
(Figura 2). 

 

 

Figura 2. Balance de Carbono en pastizales pampeanos. Las estimaciones son promedios de las 5 subregiones de pastizal que 
se muestran en la figura 1, basadas en estudios de campo. Los valores están expresados en Kg de C. Ha -1 en el caso de los 
reservorios y Kg C.Ha-1. año-1 cuando se refiere a los flujos. Asociados a los valores promedio, se informa el rango de los 
valores encontrados. 
 

Los valores de biomasa aérea y subterránea en los primeros 20 cm de suelo también pudieron promediarse a partir 
de datos generados a campo en sitios distribuidos en todas las subunidades. Los resultados obtenidos fueron 1.800, 
6.000 y 4.000 Kg.Ha-1 en las porciones verde, seca y broza respectivamente y 10.800 Kg.Ha-1 en la biomasa 
subterránea. A partir de estos valores, se estimó el contenido de carbono que se incluye en el balance (Figura 2). En 
coincidencia con los valores de PPNA, el C edáfico fue máximo en las subunidades Pampa Interior y Pampa 
Ondulada (65.500  y 68.900 Kg de C.Ha-1 respectivamente)  que además son las que presentan suelo de textura más 
fina, y los valores mínimos correspondieron a la Pampa Inundable (58.802 Kg de C.Ha-1) y Mesopotámica (56.745 
Kg de C.Ha-1). En promedio los suelos bajo pastizal en la región pampeana almacenan 65.200 Kg de C.Ha-1 con un 
rango amplio entre 54.000 y 76.000 Kg C.Ha-1 (Figura 2). 

 

Subunidad Sitio 
 

Temp 
(°C) 

Precip. 
(mm/a) 

Suelos 
 

PPNA PPNS 

1.Pampa 
Mesopotámica 

El Palmar 
 

18,3 
 

1121 
 

Vertisol 
Argiabol 

7110 
(6257-7963) 

NA 

2.Pampa 
Ondulada 

Pergamino 17 1100 Argiudol 7600 
(6764-8436) 

NA 

3.Pampa Interior San Claudio 15,8 1090 Hapludol 8860 
(6830-10890) 

NA 

4.Pampa 
Inundable 
 

Las Chilcas 
 

14,9 
 

909 
 

Argiudol 
Natraquol 

7200 
(4015-10950) 

6000 
(3800–8200) 

5.Pampa Austral Reserva 
Tornquist 

10,8 857 Hapludol 4750 
(3780-5850) 

7143,3 
(6690-7790) 



Consecuencias del uso agrícola y restauración del balance de carbono en pastizales 

sucesionales 

El desarrollo de la agricultura en los pastizales pampeanos se basó históricamente en prácticas convencionales que 
tuvieron impactos negativos en las reservas de carbono. Evaluaciones anteriores de los cambios en los reservorios 
de carbono en esta región muestran que se perdió en promedio entre el 10 y 30% del carbono total del suelo en un 
lapso de tiempo corto (entre 10 y 15 años) de uso agrícola (Alvarez, 2001) (Andriulo et al., 1999). Las pérdidas 
fueron máximas para la subunidad Pampa Ondulada, históricamente la principal área agrícola del país, en la que la 
intensificación agrícola se combinó con condiciones de temperatura y precipitaciones óptimas para la 
mineralización del carbono. La adopción de prácticas alternativas a la agricultura convencional originó una 
disminución de las tasas de pérdida de materia orgánica del suelo y recuperación de niveles en la superficie del 
suelo (Steinbach y Alvarez, 2006). Sin embargo, el avance de la frontera agrícola y la intensificación de uso 
continúan, acentuando las tendencias en las emisiones de carbono. En este contexto, se hace imperioso evaluar la 
recuperación de las condiciones originales cuando cesa el uso productivo.  

La sucesión post-agrícola en los campos de cultivo pampeanos se caracteriza por la dominancia de diferentes 
grupos funcionales, la mayoría introducidas con las actividades agropecuarias (Chaneton et al., 2002; Omacini et 
al., 1995). Estudios de largo plazo en la Pampa Interior muestran que luego de unos años del cese de la actividad 
productiva la comunidad vegetal está dominada por especies perennes exóticas y el restablecimiento del pastizal 
nativo no se produce espontáneamente (Tognetti et al., 2010). Asociados a estos cambios en la vegetación, hay 
profundas alteraciones en procesos del ecosistema como aumentos en las tasas de descomposición del material 
vegetal y de respiración del suelo (Spirito et al., 2012), lo que a su vez tiene consecuencias en los reservorios de 
carbono del ecosistema. Por otro lado, existen aún en el paisaje de la Pampa Interior pequeños fragmentos de 
pastizal dominados por especies nativas, que representarían “relictos” o parches remanentes del ecosistema original 
que pueden ser utilizados como punto de referencia (Chaneton et al., 2001). Estos relictos parecen constituir 
comunidades más o menos estables resistentes a la invasión y podrían representar otro estado del sistema actual. La 
coexistencia de estos dos pastizales en la región de La Pampa Interior, uno que no ha sido alterado, dominado por 
especies nativas, y el otro que se establece años después del abandono agrícola, nos permitió evaluar el impacto de 
la agricultura y la introducción de especies en el balance de carbono.  

Seleccionamos sitios independientes representativos de ambas situaciones y estimamos la diversidad y la 
composición de especies vegetales, la productividad primaria neta aérea, la tasa de descomposición de la broza y 
las variables edáficas relacionadas con el ciclo del carbono que nos permitieran realizar un balance de carbono 
detallado de estos dos estados del pastizal, el pastizal post agrícola y los relictos de pastizal natural.  

La productividad primaria neta aérea (PPNA) se estimó con cosechas sucesivas de biomasa a campo y posterior 
separación del material cosechado en distintos compartimentos, verde, seco en pie, broza, para calcular la PPNA 
teniendo en cuenta la significativa simultaneidad de la producción y la senescencia que existe en estos sistemas 
(Sala y Austin, 2000). La tasa de descomposición se estimó mediante bolsitas de descomposición conteniendo una 
cantidad conocida de broza de un material común, ajeno al sistema. En todos los sitios de pastizal natural y post-
agrícola, se colocaron 4 bolsitas de descomposición que se retiraron a los 3, 6 y 12 meses de colocadas. Con estas 
cosechas sucesivas, se estimó la tasa de descomposición de la broza (K, año-1) en ambos pastizales, que tratándose 
de un material común, se pueden adjudicar a las diferencias en el ambiente donde el material se estuvo 
descomponiendo. 

Encontramos que la composición de especies difirió marcadamente entre ambos tipos de pastizal. El pastizal nativo 
se caracterizó por la presencia de la poácea C4 Paspalum quadrifarium (63% de cobertura), mientras que el pastizal 
post-agrícola  estuvo dominado por la poácea C3 Lolium arundinacea (62% de cobertura). Si bien la dominancia de 
ambos pastizales es similar, la riqueza de especies en los pastizales nativos fue casi el triple que en el pastizal 
dominado por exóticas (5,0 vs 1,8 especies/m2). Asociados a estos cambios en la cantidad y composición de 
especies, encontramos que los relictos de pastizal nativo mostraron un funcionamiento distinto a los lotes 
postagrícolas siendo más productivos que los pastizales post-agrícolas (P=0.05) pero presentando menores tasas de 
descomposición y respiración de suelo (Figura 3). Esto determinó mayor biomasa en pie (viva y muerta) y mayor 
acumulación de broza (P<0.05) en los pastizales naturales que en los lotes post-agrícolas (Figura 3). A su vez, el 
carbono total del suelo en los primeros 20 cm fue levemente menor en los pastizales naturales que en los lotes 
invadidos, pero las diferencias no fueron significativas. Las principales diferencias en el balance de carbono entre 
los dos pastizales están en la biomasa vegetal que representa un reservorio de carbono más grande en los pastizales 
naturales como consecuencia de las dos cosas, mayor productividad primaria neta y menor descomposición que los 
pastizales post agrícolas (Figura 3, Yahdjian et al, en preparación). Estos resultados muestran que durante la 



sucesión post agrícola, la recuperación de la estructura y el funcionamiento del pastizal no son espontáneas y la 
capacidad del sistema de almacenar carbono se ve afectada por la introducción de especies exóticas. 

 

 

Figura 3. Balance de Carbono en pastizales de la Pampa Interior. Los valores están expresados en Kg de C. Ha-1 en el caso de 
los reservorios y Kg C.Ha-1. año-1 cuando se refiere a los flujos. Se muestran valores promedio para 8 sitios de pastizal 
sucesional post agrícola y 8 sitios de pastizal natural (1 error estándar). 
 

Consecuencias del uso ganadero en el balance de carbono 

La introducción de la ganadería en los pastizales pampeanos se produjo con la llegada de los colonos europeos hace 
mas de 400 años (Soriano, 1991). Desde ese entonces los pastizales pampeanos han sufrido una presión de 
herbívora creciente, que se ha estabilizado en los últimos 100 años luego del alambrado de los campos. Los 
herbívoros pueden afectar la acumulación de materia orgánica del suelo a través de una variedad de mecanismos 
simultáneos, que muchas veces difieren en el corto y en el largo plazo (Piñeiro et al., 2006). Los efectos del 
pastoreo sobre el balance de carbono han sido simulados para la región, y muestran descensos cercanos al 22% de 
la materia orgánica del suelo en cuatro siglos de pastoreo por herbívoros domésticos (Piñeiro et al., 2006). Si bien 
resulta casi imposible evaluar experimentalmente el efecto del pastoreo a largo plazo en estos pastizales (por una 
razón de tiempo y de que prácticamente todos los pastizales Pampeanos han sido sometidos a pastoreo), se pueden 
estudiar los posibles efectos del pastoreo analizando la transición opuesta, es decir los efectos de la remoción del 
ganado domestico. 

En este sentido se evaluaron los contenidos de C en el suelo y en la biomasa vegetal aérea y subterránea en tres 
sitios clausurados al pastoreo en la región de la Pampa mesopotámica. En los tres sitios se tomaron diversas 
submuestras de biomasa vegetal, broza y suelo, y se analizaron los contenidos de C en las muestras colectadas. Los 
resultados muestran que los pastizales clausurados poseen mayores contenidos de carbono orgánico en el suelo que 
los pastoreados (Figura 4). Como era de esperarse, las clausuras también presentaron mayores cantidades de broza 
y biomasa vegetal aérea. Sin embargo, los contenidos de biomasa subterránea fueron más del doble en los sitios 
pastoreados que en los clausurados (Figura 4), principalmente debido a una mayor presencia de especies C4 con un 
alto contenido de rizomas y raíces (Altesor et al., 2006; Lezama et al., 2013). Los modelos de simulación y las 
evidencias experimentales en la región señalan que el pastoreo ha cambiado la composición de especies y 
disminuido los contenidos de carbono orgánico del suelo en muchos sitios, pero no en todos (Piñeiro et al., 2009). 
Los mecanismos por los cuales el pastoreo ha afectado el carbono orgánico del suelo son principalmente a través de 
la disponibilidad de N y de la producción de raíces.  

 



 

Figura 4. Balance de Carbono en pastizales de la Pampa mesopotámica. Los valores están expresados en Kg de C. Ha-1 en el 
caso de los reservorios y Kg C.Ha-1. año-1 cuando se refiere a los flujos. Se muestran valores promedio para 3 sitios 
pastoreados y 3 clausuras (1 error estándar). 
 

A partir de un esquema integrador de los posibles mecanismos por los cuales el pastoreo afecta la acumulación de 
carbono orgánico del suelo, se sugiere realizar medidas de manejo que afecten el mecanismo principal actuante en 
cada situación particular (Piñeiro et al., 2010). La conservación de N en el ecosistema mediante la disminución de 
sus pérdidas, surge como una mejor alternativa para aumentar el carbono orgánico del suelo y mantener otros 
servicios ecosistémicos, que el aumento de las entradas de N (i.e. vía fertilización) (Piñeiro et al., 2010). 

 

Conclusiones 

La investigación de los flujos de carbono y su balance en los pastizales pampeanos es relativamente reciente y los 
resultados están aun fragmentados. Sin embargo, los datos disponibles que recopilamos nos permiten concluir que 
los pastizales naturales de la región pampeana tienen un alto potencial de retención de carbono en la biomasa y en 
la materia orgánica del suelo que, bajo alternativas adecuadas de uso, podría conservarse y por lo tanto su 
aplicación es relevante para la mitigación del cambio climático. Más aun, estos ecosistemas muestran pérdidas 
grandes y rápidas cuando se usan para producción agrícola basadas en prácticas convencionales, lo que disminuye 
considerablemente cuando se adoptan prácticas conservacionistas (xxx, capitulo dentro de este libro). 
Contrariamente a lo que se cree, aun queda mucho carbono en el suelo de la región y la lenta restauración de estos 
reservorios después del abandono agrario llama a conservar los reservorios vigentes.  

Nuestros resultados también muestran que las transformaciones de pastizales naturales a agricultura y ganadería 
involucran pérdidas importantes de carbono cuya recuperación no está garantizada aun después del abandono 
agrícola. Los pastizales naturales no se restituyen espontáneamente y la frecuente invasión de los lotes post 
agrícolas conlleva cambios en los principales procesos involucrados en el balance de carbono, produciendo en 
consecuencia una disminución en la capacidad de los suelos de retener y conservar la materia orgánica. Dado que 
son pocos los relictos donde aún se conserva el pastizal natural, una mayor dedicación a conservación de estos 
sistemas sería beneficiosa para contar con una reserva de biodiversidad y un sistema de referencia sobre el cual 
poder estimar los cambios inducidos por el uso humano.  
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