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RESUMEN 

 

El conocimiento de la dinámica del carbono orgánico del suelo (COS) tiene 

importancia local y mundial, ya que los suelos ofrecen una oportunidad para 

capturar carbono (C), que depende de su contenido actual respecto de su nivel 

de saturación. El balance anual de C en una capa de suelo bajo agricultura, en 

ausencia de erosión, depende de la cantidad y calidad de los residuos de los 

cultivos que ingresan al suelo, su tasa de humificación (h) y la tasa de 

mineralización del COS (k), la cual puede ser modificada por el priming. Utilizando 

modelos empíricos e isotopos de 13C se pueden estudiar las transformaciones de 

los residuos orgánicos frescos en COS. El objetivo principal de la tesis fue estimar 

el balance de COS en sistemas de agricultura continua en siembra directa, que 

remplazan pastizales naturales. Los objetivos específicos fueron estimar la k a 

distintas profundidades de suelo y estimar la h de los residuos de los cultivos bajo 

situaciones contrastantes de cantidad, calidad y composición isotópica de 

residuos, utilizando cultivos C3 y C4. Para ello, se realizaron muestreos de suelos 

en un experimento de larga duración instalado en el año 2007, que se compone 

de cuatro tratamientos: maíz continuo, soja continua y dos tratamientos de 

intercambio de rastrojos, C aéreo de soja y subterráneo de maíz y C aéreo de 

maíz y subterráneo de soja. Los resultados mostraron que luego de 10 años, los 

contenidos de COS disminuyeron. Las secuencias de cultivos C4 tuvieron 

mayores ingresos de residuos al suelo, pero no resultaron en un mejor balance 

de COS, presuntamente por un aumento de la k (0,029 año-1) en comparación 

con residuos de cultivos C3 con menores ingresos de residuos de mejor calidad 

donde la k fue de 0,012 año-1 para los primeros 0,30 m. La calidad de los residuos, 

sumado al concepto de saturación, determinó que en las parcelas bajo maíz se 

humificara más C proveniente de los residuos (h: 0,24 año-1) que en las parcelas 

bajo soja (h: 0,10 año-1). 

Palabras clave: mineralización, humificación, priming, soja, maíz 
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SUMMARY 

 

Understanding soil organic carbon (SOC) dynamics is both locally and globally 

significant, as soils offer an opportunity to capture carbon (C). The annual C 

balance in a soil layer under agriculture, in the absence of soil erosion, depends 

on the quantity and quality of crop residues input to the soil, their humification rate 

(h) and the SOC mineralization rate (k). This can be modified by the most studied 

factors (temperature and humidity) and also by an effect known as priming. Using 

empirical models and 13C isotopes, it is possible to study the organic residue 

transformations into COS. The main objective of the thesis was to estimate the 

COS balance in a no-till continuous cropping system that replaces a natural 

grassland. The specific objectives were to estimate k at different soil depths and 

to estimate crop residue h under contrasting quantity, quality, and isotopic 

composition of residues, using C3 and C4 crops. For this, soil sampling was 

carried out in a long-term experiment set up in 2007, composed of four treatments: 

continuous corn, continuous soybean and two stubble exchange treatments, 

soybean aboveground C and maize belowground C and vice versa. Results 

indicated that after 10 years of continuous agriculture, SOC stocks decreased. 

C4-crop sequences had higher residue inputs to the soil, but did not result in a 

higher COS balance, due to an increase in k (0.029 yr-1) compared to C3 crop 

residues with lower inputs of better-quality residues (0.012 yr-1) for the first 0.30 

m soil depth. Residue quality, combined with the concept of COS saturation, 

determined that more C from residues was humified in plots under maize (0.24 yr-

1) than in plots under soybeans (0.10 yr-1).  

 

Keywords: mineralization, humification, priming, soybean, corn
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1. INTRODUCCIÓN GENERAL 

 

Las actividades humanas han alterado la atmósfera terrestre en cuanto a 

las cantidades de gases de efecto invernadero (GEI), aerosoles (partículas 

pequeñas) y la nubosidad. La mayor contribución de GEI conocida proviene de 

la quema de combustibles fósiles. Los GEI liberados y los aerosoles afectan el 

clima al alterar la radiación solar entrante y la radiación (térmica) infrarroja 

saliente, que forman parte del equilibrio energético de la Tierra. La variación de 

la abundancia en la atmósfera o de las propiedades de estos gases y partículas 

puede conducir a un calentamiento o enfriamiento del sistema climático (IPCC, 

2007). 

Los efectos previstos del cambio climático son un aumento y mayor 

variabilidad de las temperaturas, elevación del nivel del mar, acidificación de los 

océanos debido al aumento de los niveles de dióxido de carbono (CO2) en la 

atmósfera, salinización del agua dulce y aumento de la temperatura del agua. 

Estos cambios probablemente provoquen la extinción de algunas especies de 

peces y un cambio en los rangos de hábitat de otras, así como un mayor riesgo 

de enfermedades. La mayor frecuencia de fenómenos meteorológicos extremos 

(tormentas, huracanes y ciclones), los cambios en el nivel y la frecuencia de las 

precipitaciones, la escasez de agua, la degradación de la tierra y la salinización 

de los terrenos de cultivo lleva a que, en muchas regiones, la producción agrícola 

se vea afectada negativamente. Estos cambios están conduciendo a la 

perturbación de los ecosistemas y a importantes pérdidas de la biodiversidad 

(FAO, 2016). 

Las tierras agrícolas (cultivos, pastizales manejados y cultivos 

permanentes, incluyendo cultivos agroforestales y bioenergéticos) ocupan 

alrededor del 40-50 % de la superficie terrestre (Smith et al., 2008) lo que 

determina que su manejo afecte de forma importante el ambiente del planeta. En 

este marco, las emisiones globales de GEI de la agricultura pasaron de 2.700 
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millones de toneladas de CO2 en 1961 a más de 5.300 millones en 2011 (FAO, 

2016). Del total de emisiones antropogénicas de GEI en 2010, el dióxido de 

carbono (CO2) representa el 76 %, el 16 % proviene del metano (CH4), el 6 %, 

del óxido nitroso (N2O) y el 2 %, de gases fluorados (IPCC, 2014).  

La adopción de distintas prácticas de manejo como la siembra directa, la 

inclusión de cultivos de cobertura y pasturas en la rotación de cultivos, el manejo 

integrado de nutrientes (incluyendo compost o estiércol) y el uso racional de 

fertilizantes han contribuido a la reducción de la tasa de enriquecimiento de GEI 

en la atmósfera (o la disminución del aumento), mediante el secuestro de carbono 

(C) y nitrógeno (N) en la fracción terrestre que comprende la biomasa del suelo, 

el humus y los carbonatos biogénicos (Lal, 2004). 

La importancia de mejorar los niveles de carbono orgánico del suelo (COS) 

no solo radica en su impacto directo en la disminución de la cantidad de CO2 en 

la atmósfera, sino que tiene impactos indirectos a través de los efectos en las 

propiedades físicas, químicas y biológicas, en la medida en que aumenta la 

productividad del sitio (Martínez et al., 2008). El COS favorece la agregación y la 

distribución del espacio poroso del suelo, afectando la humedad aprovechable, 

la capacidad de aire y el movimiento de agua y gases en el suelo, lo que está 

asociado a un incremento en la resistencia a la erosión, una menor compactación 

y una disminución de la densidad aparente (DAP), resultado de la mejora del 

estado estructural y de la dilución volumétrica de las partículas minerales 

(Wischmeier y Smith, 1978, Rawls et al., 1982, Soane, 1990).  

Por otra parte, es conocido que el COS interviene en las propiedades 

químicas y biológicas del suelo, aumentando la capacidad de intercambio 

catiónico (CIC) al formar coloides con una alta CIC, más elevada que la de los 

componentes minerales del suelo; en consecuencia, al incrementarse el 

contenido de COS aumenta la cantidad de nutrientes adsorbidos al complejo de 

cambio (Krull et al., 2004, Martínez et al., 2008). Afecta la capacidad buffer sobre 

la reacción del suelo, debido a los diversos grupos activos que aportan grados 
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de acidez, a las bases de cambio y al contenido de nitrógeno presente en los 

residuos orgánicos aportados al suelo. El COS tiende a aumentar el pH cuando 

el suelo es ácido y tiende a disminuirlo cuando es alcalino (Aguilera, 2000). Actúa 

como fuente energética para los organismos heterótrofos (Borie et al., 1999) y 

producto de su mineralización se liberan nutrientes para las plantas (Martínez et 

al., 2008). 

El C que ingresa al suelo y pasa a formar parte del COS puede 

estabilizarse mediante una serie de mecanismos y procesos. La forma de 

estabilización más estudiada es la física, en la cual el C queda inaccesible a los 

microorganismos dentro de micro y macro agregados (Balesdent et al., 2000, 

Guggenberger y Kaiser, 2003, Jastrow et al., 2006). Otro mecanismo conocido y 

funcional es la estabilización química, en la cual el C puede adsorberse 

fuertemente a las arcillas a través de enlaces químicos que impiden el consumo 

de ese C por los microorganismos (Krull et al., 2004). Por último, el C puede 

estabilizarse bioquímicamente, en la medida en que puede ser resintetizado por 

los microrganismos en estructuras de moléculas complejas que pueden impedir 

la descomposición (Jastrow et al., 2006). Los tres mecanismos dependen de una 

serie de factores bióticos, abióticos y de manejo del sistema que determinan la 

eficacia de estabilización del COS (Six et al., 2002). No obstante, el potencial de 

secuestro de COS es finito (Lal, 2004), ya que los suelos tienen una capacidad 

limitada para estabilizar el C y ésta es regulada por las características intrínsecas 

del suelo, tales como la concentración de arcilla y limo y la composición mineral 

de los suelos (Hassink y Whitmore, 1997, White et al., 2014). Por lo tanto, la 

capacidad de secuestro de C de un suelo depende de su nivel de saturación 

respecto a su potencial (Stewart et al., 2008).  

La posibilidad de que el suelo se convierta en sumidero de GEI 

(especialmente de C) depende de la capacidad de las plantas de capturar CO2 

atmosférico en material orgánico, que luego es incorporado al suelo cuando se 

humifican los residuos vegetales y exudados, proceso conocido como 
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humificación (h), realizado por microorganismos heterotróficos (Von Lützow et al., 

2007). El pool de C del suelo está en equilibrio entre las entradas de material 

orgánico de la biota, que depende de la vegetación y su productividad y las 

pérdidas principalmente como respiración heterotrófica, proceso conocido como 

mineralización (k). A su vez, estos flujos y su equilibrio dependen del clima, de la 

humedad y de la temperatura (Post et al., 1982).  

La k también puede ser modificada por el ingreso de residuos que difieren 

en cantidad y calidad, proceso conocido como priming. Este proceso determina 

un aumento en k del COS estabilizado, luego del ingreso al sistema de grandes 

cantidades de residuos de baja calidad (alta C:N), a partir de un aumento en la 

actividad microbiana (Fontaine et al., 2007, Blagodatskaya y Kuzyakov, 2008, 

Paterson y Sim, 2013). El rango de valores de k va desde 0,01 a 0,31 año-1, 

principalmente por su variación según el tipo de suelo y características de la 

vegetación (Collins, 2000, Céspedes Payret, 2007, Mazzilli et al., 2015, 

Koritschoner et al., 2019). La calidad de los residuos vegetales es un controlador 

principal de h, con valores más altos asociados a concentraciones más bajas de 

sustratos químicamente recalcitrantes (Zhang et al., 2008 ), debido a que los 

microorganismos disminuyen su eficiencia cuando consumen residuos con alta 

relación C:N (maíz) respecto a residuos de baja relación C:N (soja) y, por lo tanto, 

disminuyen la h (Manzoni et al., 2008, Manzoni et al., 2010, Cotrufo et al., 2013).  

Varios autores han documentado pérdidas de COS en sistemas de cultivos 

anuales en los pastizales del Río de la Plata (Álvarez, 2001, Andriulo et al., 1999). 

Si bien el laboreo fue introducido con el objetivo de facilitar labores de siembra, 

controlar malezas y generar una adecuada cama de siembra (Martínez et al., 

2008), ha sido señalado como la principal causa de las pérdidas iniciales de COS 

al implantar cultivos sobre suelos de bosques, sabanas o pastizales naturales 

(Burke et al., 1989, Moron et al., 1994, Janzen et al., 1998, Álvarez, 2001, Fabrizzi 

et al., 2003), ya que expone el suelo a los principales agentes erosivos (agua y 

viento) y facilita el contacto con los organismos heterótrofos del suelo 

https://onlinelibrary.wiley.com/doi/full/10.1111/gcb.12113#gcb12113-bib-0075


5 
 

favoreciendo la mineralización de la materia orgánica. Se esperaba que los 

niveles de COS aumentaran luego de la incorporación de la siembra directa en 

la agricultura, al disminuir la exposición del COS. Sin embargo, diversos estudios 

han demostrado que este aumento no fue el inicialmente esperado y la respuesta 

a la reducción del laboreo es variable en cuanto al aumento del contenido y 

porcentaje de COS (De Benito y Sombrero, 2006). 

El objetivo principal de la tesis es estimar el balance de COS en un sistema 

de agricultura continua en siembra directa, luego de la conversión desde un 

pastizal natural (en ausencia de procesos erosivos) utilizando un modelo de 

simulación simplificado con un paso de cálculo anual. Los objetivos específicos 

fueron estimar la tasa de mineralización de COS (k) a distintas profundidades de 

suelo de forma de conocer la existencia y magnitud del efecto priming y estimar 

la tasa de humificación (h) de los residuos de los cultivos bajo situaciones 

contrastantes de cantidad, calidad y composición isotópica de residuos, utilizando 

especies C3 y C4. 

 

 

 



6 
 

2. ESTIMACIÓN DEL CARBONO ORGÁNICO DEL SUELO BAJO CULTIVOS 

DE MAÍZ Y SOJA UTILIZANDO UN MODELO DE BALANCE. 

 

2.1. RESUMEN 

 

Dado el incremento en la concentración de gases de efecto invernadero (GEI) en 

la atmósfera, existe interés en utilizar los suelos agrícolas como sumidero de 

carbono (C). Las mejoras en los niveles de carbono orgánico del suelo (COS) 

disminuyen la cantidad de dióxido de carbono (CO2) atmosférico y además 

mejoran la fertilidad del suelo y la productividad del sitio. En ausencia de erosión 

y laboreo, los niveles de COS pueden controlarse con la cantidad y calidad de 

residuos orgánicos que ingresan al suelo, no obstante, la capacidad de secuestro 

de C de un suelo depende de su contenido actual respecto de su nivel de 

saturación. La salida más importante en el balance de COS de un sitio (en 

ausencia de procesos erosivos), es la mineralización del COS (k), cuya tasa es 

modificada principalmente por la textura del suelo, la temperatura y la humedad, 

pero también puede ser modificada por el tipo de residuos que ingresan el 

sistema (cantidad y calidad), proceso conocido como priming. Los objetivos de 

este trabajo fueron: i) estimar el balance de COS en un sistema de agricultura 

continua en siembra directa, luego de la conversión desde un pastizal natural en 

ausencia de procesos erosivos y ii) estimar k como consecuencia de cambios en 

la cantidad y calidad de residuos. Para alcanzar estos objetivos se realizaron 

muestreos de suelos en un experimento instalado en el año 2007, que se 

compone de cuatro tratamientos: maíz continuo (Maíz/Maíz), soja continua 

(Soja/Soja) y dos tratamientos de intercambio de rastrojos, C aéreo de soja y 

subterráneo de maíz (Soja/Maíz) y C aéreo de maíz y raíces de soja (Maíz/Soja). 

Los resultados fueron concluyentes en cuanto a que luego de 10 años de 

agricultura, disminuyeron los contenidos de COS y se aumentó la compactación 

del suelo en respuesta a los cambios en los ingresos de C al sistema. No 
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obstante, secuencias de cultivos con mayores ingresos de residuos al suelo no 

siempre resultaron en un aumento en el balance de COS, presuntamente por un 

aumento de la k que fue de 0,095 año-1 en los tratamientos de Maíz/Maíz y 0,089 

año-1, en los de Maíz/Soja para los primeros 0,05 m. En contraposición los 

cultivos con menores ingresos de C al suelo vía residuos no determinaron 

mayores pérdidas de COS, por ser residuos de mejor calidad, lo que provocó una 

disminución en k, que fue de 0,053 año-1 en el tratamiento de Soja/Maíz y 0,043 

año-1 en el de Soja/Soja: para los primeros 0,05 m. La saturación de C no tuvo 

diferencias entre tratamientos al final del experimento y tampoco entre inicio y fin 

del experimento, con valores mayores al 80 %. Considerar en el análisis de 

experimentos de secuestro de C, la relación de saturación (C suelo/C saturación) 

y los cambios que ésta genera sobre k, son necesarios para un mejor 

entendimiento del balance de carbono orgánico y la capacidad real de secuestro 

de C. 

 

2.2. INTRODUCCIÓN 

 

El carbono orgánico del suelo (COS) en intercambio activo con la 

atmósfera es aproximadamente 2/3 del carbono (C) total en ecosistemas 

terrestres (Post et al., 1982). El COS puede persistir durante décadas, siglos o 

incluso milenios en el suelo (Schmidt et al., 2011) y se emite de vuelta a la 

atmósfera cuando se mineraliza (Keiluweit et al., 2015). Dado el gran tamaño de 

la fracción de C como COS y el largo tiempo de residencia media 

(aproximadamente 1200 años) lo hacen un importante sumidero de C. Sin 

embargo, la perturbación humana ha causado una disminución en el C 

almacenado (Jenny, 1980), cuando los suelos se convierten de ecosistemas 

naturales a agroecosistemas, especialmente cuando se manejan bajo sistemas 

de labranza (Houghton et al., 1983). Las disminuciones en los contenidos de COS 

se han atribuido a pérdidas por erosión del suelo en sitios con pendientes 
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pronunciadas (Voroney et al., 1981, García-Prechac et al., 2004), a menores 

aportes de residuos vegetales de cultivos agrícolas en relación con la vegetación 

nativa y a aumentos en la tasa de mineralización del carbono orgánico 

(Buyanovsky y Wagner, 1986), principalmente por el laboreo que ocasiona una 

mayor rotura de agregados y, por lo tanto, exposición de la materia orgánica a 

los microorganismos (Balesdent et al., 2000, Kumar et al., 2012). Esto determinó 

que se crearan expectativas respecto a que los niveles de COS aumentarían 

luego de la incorporación de la siembra directa en la agricultura (Lal, 2004); sin 

embargo, varios estudios han demostrado que los aumentos no fueron tan 

importantes como inicialmente se había previsto. En ese sentido, Luo et al. 

(2010), a partir de un metaanálisis global de 69 experimentos, no encontraron 

diferencias significativas entre laboreo convencional y siembra directa en cuanto 

a las pérdidas de COS en la capa de suelo de 0 a 60 cm. 

Un modelo de balance de la dinámica de COS fue planteado originalmente 

por Hénin y Dupuis (1945), los cuales asumen que el balance anual de carbono 

en una capa (horizonte) de suelo depende de las entradas de C (biomasa aérea 

y subterránea) que ingresan como residuos de cultivos y de la tasa de 

humificación (g C retenido por g de C ingresado) de éstos y de las salidas, las 

cuales dependen de la tasa de descomposición del COS (g C perdido por g C 

presente por año). Por lo tanto, a priori, los niveles de almacenamiento de COS 

en un sitio, en ausencia de erosión, pueden ser controlados por la cantidad y 

calidad de residuos orgánicos que entran en el suelo y por la reducción de las 

pérdidas por mineralización de C en el suelo (FAO, 2016). De esta manera se 

pueden representar las entradas de C al suelo mediante la productividad primaria 

neta (PPN), resultado de la fotosíntesis menos la respiración autótrofa. La 

estimación de la PPN comprende dos niveles, referidos a la PPN aérea y a la 

PPN subterránea; cada nivel se estudia considerando los diversos 

compartimientos (Salas e Infante, 2006). La PPN está influenciada por la 

productividad de las pasturas y los cultivos y por la estación de crecimiento, por 
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lo cual el cambio en los sistemas agrícolas de un cultivo anual a doble cultivo 

genera aumentos de la PPN (Paruelo et al., 2006). 

El C puede estabilizarse mediante tres mecanismos: físico, químico y 

bioquímico. No obstante, el potencial de secuestro de COS es finito (Lal, 2004), 

ya que los suelos tienen una capacidad limitada para estabilizar el C y ésta es 

regulada por las características intrínsecas del suelo, tales como la concentración 

de arcilla y limo y la composición mineral de los suelos (Hassink y Whitmore, 

1997, White et al., 2014). Por lo tanto, la capacidad de secuestro de C de un 

suelo depende de su nivel de saturación respecto a su potencial (Stewart et al., 

2008). En la región habría capacidad de secuestro, ya que los suelos agrícolas 

en general no están saturados y se han reportado pérdidas entre el 16 y 60 % del 

COS por efecto de la agricultura (Moron, 2009, Berhongaray et al., 2013). Por 

otra parte, Díaz et al. (2009) encontraron el COS como la principal variable 

responsable de las pérdidas en rendimiento de trigo, cebada, girasol y sorgo (75 

% de pérdida cuando se redujo 1 % el contenido de C) y, recientemente, 

Etchegoimberry (2019) reportó el COS como la principal limitante del rendimiento 

en el 40 % del área estudiada, determinando un valor de 3,4 % COS (0-0,10 m) 

por encima del cual el rendimiento de soja, cebada y maíz no se vio afectado. 

En ausencia de erosión, la salida más importante en el balance de COS 

en un sitio depende de la tasa de mineralización (k) del COS. La k depende de 

varios factores como el clima (temperatura y humedad), las propiedades del suelo 

y las características de la vegetación (Chen et al., 2014), el manejo (Leifeld et al., 

2011) y la actividad de los microorganismos (Kuzyakov, 2006). Otras 

investigaciones proponen que también puede ser modificada por el ingreso de 

residuos que difieren en cantidad y calidad, proceso conocido como priming, que 

es un aumento de la tasa de mineralización del COS estabilizado, luego del 

ingreso al sistema de grandes cantidades de residuos de baja calidad (alta C:N), 

a partir de un aumento en la actividad microbiana (Fontaine et al., 2007, 

Blagodatskaya y Kuzyakov, 2008, Paterson y Sim, 2013). 
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El objetivo de este trabajo fue estimar el balance de COS en un sistema 

de agricultura continua en siembra directa, luego de la conversión desde un 

pastizal natural, en ausencia de procesos erosivos, utilizando la ecuación de 

Hénin y Dupuis (1945). Para lograr este objetivo se utilizaron datos históricos y 

se colectaron muestras nuevas de un experimento de larga duración instalado en 

la EEMAC (Estación Experimental Mario Alberto Cassinonni). El objetivo 

específico fue estimar en la secuencia de cultivos del experimento la k como 

consecuencia de cambios en la cantidad y calidad de residuos. Para esto se 

plantearon dos hipótesis que guiaron el trabajo: i) el contenido de COS será 

mayor en secuencias de cultivos con mayores ingresos de C, ya que estos 

aportes contribuirán con mayores ingresos de carbono al suelo, 

independientemente de su calidad y ii) la tasa de mineralización del COS será 

mayor en los sistemas que incorporen mayor cantidad y peor calidad de residuos, 

ya que el aporte de residuos, sobre todo los de baja calidad, estimulará la 

descomposición del COS (efecto priming) por el aporte de energía y más aún si 

contienen pocos nutrientes.  

 

2.3. MATERIALES Y MÉTODOS 

2.3.1. Características de experimento 

 

El experimento de larga duración utilizado para este análisis se realizó en 

el noroeste de Uruguay, a 10 km al sur de la ciudad de Paysandú (31°21’S y 

58°02’W), 61 m sobre el nivel del mar. El clima es mesotérmico subhúmedo con 

una media de temperatura diaria de 25 y 13 °C para verano e invierno, 

respectivamente, y una media de precipitaciones anual de 1.200 mm distribuida 

de forma uniforme en el año, pero con una gran variación intra e interanual. El 

sitio de estudio tiene un suelo fértil, clasificado como Argiudol Típico (United 

States Department of Agriculture, 1999) con una pendiente menor al 1 %. Los 

datos utilizados en este trabajo son parte de un experimento que comenzó en 
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abril de 2007 con la preparación del suelo para la posterior siembra de cultivos 

de maíz y soja en monocultivo en siembra directa y se repitió por 10 años (Figura 

2.1.) (Para más información del uso de suelo ver Mazzilli et al., 2014.)
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Figura 2.1. Secuencia de 10 zafras realizada en el experimento, partiendo de pastizal natural, indicando momento de 

muestreo de suelo, siembra y cosecha de cultivos (maíz y soja) e intercambio de rastrojos de éstos.
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 El experimento fue instalado de manera de tener 4 tratamientos 

sorteados al azar en un diseño de bloques con 3 repeticiones (12 parcelas). 

Los tratamientos fueron: maíz continuo (Maíz/Maíz), soja continua (Soja/Soja), 

e intercambio de rastrojos en el cual la biomasa aérea fue intercambiada luego 

de la cosecha entre parcelas de soja y maíz, resultando un tratamiento con 

ingresos de C aéreo de soja y subterráneo de maíz (Soja/Maíz) y un 

tratamiento complementario con ingresos de C aéreo de maíz y raíces de soja 

(Maíz/Soja). En las parcelas de intercambio de rastrojos, la biomasa aérea de 

soja y maíz, cada año fue removida e intercambiada manualmente (Figura 

2.2.).  

 

 

          
 

Estación de crecimiento 
 

Luego de la cosecha 

Tratamiento M/M S/M M/S S/S  M/M S/M M/S S/S 

Aéreo Maíz Maíz Soja Soja 
 

 
 

Maíz Soja Maíz Soja 

Subterráneo Maíz Maíz Soja Soja Maíz Maíz Soja Soja 

 

Figura 2.2. Esquema de los tratamientos en la estación de crecimiento y luego 

del intercambio de rastrojo. Los tratamientos incluyen maíz (M) y soja (S) como 

parte aérea y subterránea (aéreo/subterráneo). 

 

El área experimental fue inicialmente tratada (abril 2007) con glifosato 

a una dosis de 3,0 kg i.a. ha-1 y subsecuentemente a dosis de 1,5-2,0 kg i.a. 

ha-1 dependiendo del nivel de malezas y las condiciones climáticas. Los 
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cultivos fueron sembrados entre fines de noviembre y principios de diciembre 

de cada año. Herbicidas pre y posemergentes fueron aplicados en todos los 

tratamientos para controlar malezas cuando fue necesario y los insectos y 

enfermedades fueron controlados químicamente a partir del monitoreo regular 

de poblaciones. Previo a la siembra, cada año, todas las parcelas fueron 

fertilizadas con 150 kg ha-1 de fosfato de di-amónico (27 kg N ha-1 y 30 kg P 

ha-1). Al estadio de 6 hojas (V6) todas las parcelas de maíz fueron aplicadas 

con 69 kg ha-1 de N usando como fuente urea. Todos los cultivos fueron 

manejados en siembra directa en parcelas de 30,0 x 5,2 m con un 

distanciamiento entre filas de 0,52 m.     

 

2.3.2. Muestreos y determinaciones 

 

Para esta tesis se ordenaron y reanalizaron las determinaciones de 

biomasa y rendimiento de los cultivos realizadas durante las 10 estaciones de 

crecimiento que duró el experimento (Mazzilli et al., 2014). En todos los años 

se evaluó el rendimiento en grano y la biomasa aérea de cada parcela luego 

de la madurez fisiológica de los cultivos a partir de la cosecha de 2 metros de 

2 filas centrales al medio de la parcela (2,08 m2), lo que permitió calcular el 

índice de cosecha (IC) (Cuadro 2.1.). En las zafras 2007-2008 y 2008-2009 se 

midió la biomasa subterránea obteniendo la proporción de raíces en diferentes 

estratos (0,05, 0,10, 0,20 y 0,30 m), lo que permitió calcular la relación 

aéreo/subterráneo (Mazzilli et al., 2014, Mazzilli et al., 2015) (Cuadro 2.1.). 
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Cuadro 2.1. Variables productivas de los cultivos y descriptoras del suelo para 

cada tratamiento del experimento. Los datos de los cultivos son el promedio 

para toda la duración del experimento (2007-2017). Los valores de suelo son 

para la profundidad 0-0,30 m. 

 Maíz Soja 

 Maíz/Maíz  Soja/Maíz Maíz/Soja  Soja/Soja 

Rendimiento 

(Mg ha-1 año-1) 
7,8 ± 0,40  8,5 ± 0,40 2,7 ± 0,20  2,6 ± 0,20 

Biomasa aérea 

(Mg ha-1 año-1) 
10,5 ± 0,60  4,5 ± 0,60 10,9 ± 0,60  4,5 ± 0,60 

Índice cosecha 0,44 ± 0,01  0,46 ± 0,02 0,38 ± 0,01  0,37 ± 0,01 

B. subterránea 

(Mg ha-1 año-1) 
2,2 ± 0,01  2,3 ± 0,01 0,9 ± 0,01  0,9 ± 0,01 

Relación 

aéreo/subterráneo 
7,0 ± 0,50 6,9 ± 0,50 

Ingreso de C a 

(Mg ha-1 año-1) 
5,4 ± 0,30  3,1 ± 0,30 5,2 ± 0,30  2,6 ± 0,30 

Arcilla (%) 27 ± 2,70 

Arena (%) 23 ± 2,30 

DAP inicial (T0) (g cm-3) 1,13 ± 0,03 

DAP final (T10) (g cm-3) 1,38 ± 0,04  1,32 ± 0,03 1,29 ± 0,04  1,27 ± 0,04 

Carbono inicial (T0) (%) 1,93 ± 0,08 

Carbono final (T10) (%) 1,81 ± 0,12  1,85 ± 0,06 1,86 ± 0,02  1,78 ± 0,07 

a Suma de residuos aéreos y subterráneos, DAP: Densidad aparente, T0: Inicio de 

experimento, T10: fin de experimento. 

 

Para determinar la biomasa de C de los residuos de los cultivos (Cv) 

que aportaron los tratamientos (Cuadro 2.1.), primero fue necesario calcular la 

biomasa de residuos subterráneos para los años donde no se midió a campo 

(2009-2010 a 2016-2017). Para esto se utilizó la relación aéreo/subterráneo 

calculada en los primeros dos años. La biomasa de residuos tanto aérea como 
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subterránea fue trasformada a C utilizando las concentraciones de C para la 

parte aérea y subterránea de maíz, 440 g kg-1 y 372 g kg-1, respectivamente, 

y para la parte aérea y subterránea de soja, 500 g kg-1 y 385 g kg-1, 

respectivamente (Mazzilli et al., 2014).  

Para estimar la DAP tanto a inicio de experimento (T0 = 2007) como al 

final del experimento (T10 = 2017) se sacaron muestras de suelo con un 

calador, de volumen conocido (diámetro = 1,7 cm), que fueron pesadas en 

fresco y secadas a estufa a una temperatura de 105 °C (el mismo 

procedimiento que había sido realizado en 2007). El muestreo se realizó a 4 

profundidades: 0-0,05; 0,05-0,10; 0,10-0,20 y 0,20-0,30 m, siendo cada 

muestra compuesta por 20 submuestras dentro de cada parcela. Para estimar 

el contenido de C y la 12C/13C, en el año 2007 se analizaron las muestras en 

un analizador elemental de C-N (Carlo Erba, modelo NA 1500, Milán, Italia) 

acoplado a un espectrómetro de masas (modelo Fisons Optima; Fisons 

Middlewich-Cheshire, Reino Unido) en el Laboratorio de Isótopos Ambientales 

de Duke (DEVIL), Universidad de Duke, Estados Unidos (Mazzilli et al., 2014) 

y las muestras colectadas para esta tesis en el año 2017 se analizaron con un 

espectrómetro de masas en la Universidad de California, Davis, EE. UU. 

 

2.3.3. Contenido de carbono orgánico del suelo y saturación de carbono 

 

Para estimar el contenido de COS (Mg ha-1) se utilizaron datos de %C 

y DAP a inicio de experimento (T0 = 2007) y los datos recabados de las 

muestras colectadas al final del experimento (T10 = 2017). Este cálculo fue 

realizado para cuatro profundidades (0-0,05; 0-0,10; 0-0,20 y 0,30 m). El 

contenido de COS fue ajustado a masa constante de suelo, tomando como 

referencia el suelo en el T0, por lo que se ajustó la profundidad de la última 

capa de suelo de manera de que todos los tratamientos se compararan a la 

misma masa de suelo (Davidson y Ackerman, 1993). Para calcular el 
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coeficiente de saturación se utilizó la ecuación planteada por Hassink y 

Whitmore (1997) que calcula el carbono potencial que podría tener un suelo 

asociado a la fracción mineral según su porcentaje de arcilla (COSS (g C kg 

suelo-1) = 21,1 + 0,037 x arcilla). Para calcular los cambios en el contenido de 

C, se restó el carbono final (T10) medido experimentalmente al carbono inicial 

(T0) medido experimentalmente por Mazzilli et al. (2014). 

 

2.3.4. Balance de carbono y estimación de la tasa de mineralización y 

humificación 

 

El modelo utilizado para estimar el balance de COS, en ausencia de 

erosión se puede representar con la siguiente ecuación: 

 

dCOS / dt = hCv – Kcos                                      [Eq. 1] 

 

donde COS es el contenido de carbono orgánico en una capa de suelo, t es 

tiempo (años), Cv es contenido de carbono en la biomasa de los residuos de 

los cultivos (Mg de C ha-1), h es la tasa de humificación de los residuos (año-

1) y k es la tasa de mineralización de COS (año-1) (Hénin y Dupuis, 1945). De 

esta manera, partiendo del COS inicial (2007) se realizó en cada parcela un 

balance de paso anual hasta el año 2017. Cabe aclarar que para los cálculos 

de la DAP a inicio de experimento (2007) se utilizó el valor promedio (de los 

cuatro tratamientos) por bloque en cada profundidad y a final de experimento 

(2017) se utilizó el valor de cada parcela (tratamiento) por profundidad. 

Sabiendo que en el modelo era conocido el COS inicial, la cantidad que ingresó 

de C como residuos de cultivos (aéreos + subterráneos) y tomando como 

máximo un h de 0,18 (White et al., 2014), que se encuentra dentro del rango 

(0,10-0,25) de otras estimaciones reportadas en la literatura (Rasmussen y 

Collins, 1991, Huggins et al., 1998, Andriulo et al., 1999, Taghizadeh-Toosi, 
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2014), se procedió a calcular cuatro tasas de mineralización, una para cada 

tratamiento (Maíz/Maíz, Soja/Maíz, Maíz/Soja y Soja/Soja). Para esto se utilizó 

la herramienta Solver (Microsoft Excel) que permite buscar el valor óptimo de 

una celda objetivo, cambiando los valores de las celdas que se utilizaron para 

calcular la celda objetivo. Se buscaron valores óptimos de k que disminuyeran 

la suma de cuadrados entre el valor de COS medido experimentalmente 

(Sección 2.2.3.) y el valor de COS calculado con el modelo a final del 

experimento. La humificación (h) no pudo ser optimizada debido a que al 

desconocerse los dos coeficientes (k y h) en el modelo, la relación entre los 

valores predichos y observados a campo tendrían una coincidencia perfecta, 

por tanto al ser más reportados los valores de h en la bibliografía se procedió 

para cada parcela, en cada año simulado a tomar como restricción que no 

podría estabilizarse más C en el suelo que el permitido por el potencial de 

secuestro de éste; para esto se disminuyó el valor de h cuando el valor de 

COS superó el valor de saturación. Conjuntamente, cuando el valor de 

saturación calculado mediante la ecuación de Hassink y Whitmore (1997) al 

inicio del experimento fue menor que el medido experimentalmente, se asumió 

como saturación el valor de campo.  

La evaluación del modelo se realizó comparando la salida generada 

contra los datos reales, que representan el sistema simulado. Para ello se 

seleccionaron los siguientes indicadores cuantitativos para medir el 

rendimiento del modelo: la raíz del cuadrado medio del error (RCME), el 

cociente entre la RCME y la media observada (RelRCME) y el índice de ajuste 

(IdA) propuesto por Willmott (1981). Para este último, el valor 1 indica una 

coincidencia perfecta y 0 indica que no hay acuerdo en absoluto, y se 

considera como aceptable un valor superior a 0,5. 
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2.3.5. Análisis estadístico 

 

El efecto de los tratamientos sobre el rendimiento en grano de los 

cultivos, el ingreso de residuos e ingreso de C de los residuos fue analizado 

utilizando un ANOVA con medidas repetidas en el tiempo, con los tratamientos 

de Maíz/Maíz, Soja/Maíz, Maíz/Soja y Soja/Soja como tratamiento principal, 

realizando análisis para cada tiempo (años) de muestreo. Se compararon los 

rendimientos de los diez años, según tratamiento, para cada cultivo (maíz y 

soja). Para esto se construyó una gráfica por cultivo en la que se colocó en el 

eje de las ordenadas el rendimiento de los tratamientos sin intercambio de 

rastrojos (Soja/Soja y Maíz/Maíz) y en el eje de las abscisas, el rendimiento de 

los tratamientos de intercambio (Soja/Maíz y Maíz/Soja), donde los puntos que 

se ubicaron sobre la línea 1:1 no mostraron diferencias entre tratamientos. 

Para DAP, contenido de COS, C humificado y h, los cuales fueron obtenidos 

por parcela, se evaluaron las diferencias entre tratamientos utilizando un 

análisis de varianza simple y para la separación de medias se utilizó el 

procedimiento de mínimas diferencias significativas. Para la saturación se 

analizó la diferencia entre tratamientos utilizando un análisis de varianza 

simple para cada profundidad a fin de experimento (T10). Además se analizó, 

para cada tratamiento, la diferencia respecto al inicio del experimento (T0) en 

cada profundidad. Todos los análisis estadísticos fueron realizados con el 

software Infostat 2019. 
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2.4. RESULTADOS 

 

2.4.1. Rendimiento e ingreso de residuos aéreos y subterráneos 

 

El rendimiento del cultivo de maíz fue en promedio un 8 % mayor en el 

tratamiento mezcla de Soja/Maíz (parte aérea de soja), respecto al tratamiento 

puro de Maíz/Maíz (P< 0,0843), sin observarse una interacción significativa 

entre año y tratamiento (P< 0,2588) (Cuadro 2.1) (Figura 2.3c). En un total de 

7 de 10 años, cuando el cultivo de maíz creció sobre parte aérea de soja 

(Soja/Maíz), los rendimientos fueron mayores en términos absolutos (Figura 

2.3a). En contraparte, para el cultivo de soja no se observaron cambios 

relevantes entre tratamientos (P< 0,8387) (Cuadro 2.1; Figura 2.3b) ni 

interacción entre año y tratamiento (P< 0,0654) (Figura 2.3c). 
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Figura 2.3. a) Relación entre el rendimiento de maíz en los tratamientos de 

intercambio de rastrojo (eje y) y los tratamientos sin intercambio de rastrojo 

(eje x) para los 10 años. b) Relación entre el rendimiento de soja en los 

tratamientos de intercambio de rastrojo (eje y) y los tratamientos sin 

intercambio de rastrojo (eje x) para los 10 años. c) Rendimiento de maíz y soja 

para cada año, según tratamiento. d) Ingreso anual de carbono aéreo y 

subterráneo (0-0,3 m), según tratamiento. 
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Se encontraron diferencias significativas (P< 0,0001) en los ingresos de 

residuos según el tratamiento. Los tratamientos sin intercambio de rastrojos 

(Maíz/Maíz y Soja/Soja) presentaron los valores extremos, siendo en términos 

medios 12,7 Mg ha-1 año-1 para el tratamiento Maíz/Maíz y 5,4 Mg ha-1 año-1 

para Soja/Soja. El ingreso para los tratamientos de intercambio de rastrojo fue 

de 11,8 Mg ha-1 año-1 para Maíz/Soja y 6,9 Mg ha-1 año-1 para Soja/Maíz. Con 

respecto a los ingresos de carbono, se mantienen las diferencias (P< 0,0001) 

con el mismo orden encontrado para el ingreso de residuos, debido a que la 

concentración de C en los tejidos vegetales de maíz y soja varía 

aproximadamente 8 % (408 vs. 442 g kg-1); por tanto, los tratamientos sin 

intercambio (puros, de acá en adelante) en términos medios tuvieron 5,4 Mg 

ha-1 año-1 y 2,6 Mg ha-1 año-1 para Maíz/Maíz y Soja/Soja, respectivamente. 

Los ingresos de carbono para los tratamientos de intercambio fueron de 5,2 

Mg ha-1 año-1 para Maíz/Soja y 3,1 Mg ha-1 año-1 para Soja/Maíz (Figura 2.3d). 

 

2.4.2. Contenido de carbono orgánico del suelo y saturación de carbono 

 

 En todos los tratamientos existió una pérdida de COS en los primeros 

0,30 m del perfil (P= 0,0124), pero no se encontraron diferencias significativas 

(P= 0,7614) en las pérdidas entre los cuatro tratamientos, es decir que el 

tratamiento no modificó el COS luego de 10 años, aunque éste fue siempre 

inferior que el inicial (T0). Para las profundidades de 0-0,05, 0-0,10 y 0-0,20 

m, no se encontraron diferencias significativas entre tratamientos con P< 

0,9698, P< 0,8756 y P< 0,7832 respectivamente (Figura 2.4). Sin embargo, se 

observó una tendencia a que los tratamientos de intercambio de rastrojos 

(Soja/Maíz y Maíz/Soja) perdieran menos carbono que los tratamientos puros 

(Soja/Soja y Maíz/Maíz) (Figura 2.4). La DAP en el inicio del experimento (T0) 

fue 1,13 g cm-3 y luego de 10 años se registró un aumento significativo (P< 

0,001) promedio en la media de todos tratamientos (1,32 g cm-3), sin 
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diferencias significativas (P< 0,0977) entre tratamientos al final del 

experimento (T10) (Figura 2.5).  

 

Figura 2.4. Contenido inicial de carbono orgánico del suelo (COS), contenido 

final de COS y pérdida de COS por tratamiento para las profundidades: a) 0-

0,05 m; b) 0-0,10 m; c) 0-0,20 m; d) 0-0,30 m. 



24 
 

  

Figura 2.5. Variación en profundidad de la densidad aparente (DAP). La barra 

con trama corresponde al valor de DAP a inicio del experimento (T0). 

 

 Por otro lado, la saturación de C al final del experimento no tuvo 

diferencias entre tratamientos para las cuatro profundidades analizadas, 0-

0,05 m (P< 0,4360), 0-0,10 m (P< 0,3927), 0-0,20 m (P< 0,2646) y 0-0,30 m 

(P< 0,2044) (Figura 2.6a). La diferencia en el nivel de saturación entre el inicio 

y fin de experimento tampoco tuvo diferencias entre tratamientos para 0-0,05 

m (P< 0,4103), 0-0,10 m (P< 0,3922), 0-0,20 m (P< 0,2646) y 0-0,30 m (P< 

0,2202) (Figura 2.6b). 
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Figura 2.6. a) Variación en profundidad de los contenidos de carbono orgánico 

del suelo (COS) con respecto a la saturación estimada (COSs). En el panel a) 

la barra rayada corresponde al valor de COS a inicio del experimento (T0). El 

valor 1 (barra verde) corresponde al carbono potencial que podría tener el 

suelo según el porcentaje de arcilla (Hassink y Whitmore, 1997). En el panel 

b) se muestra la diferencia en el porcentaje de saturación entre cada 

tratamiento al final del experimento (T10) respecto a la saturación al inicio (T0), 

para las cuatro profundidades analizadas. 
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2.4.3. Balance de carbono y estimación de la tasa de humificación y 

mineralización 

 

Los valores de h estimados según la Eq 1 no variaron entre tratamientos 

(P< 0,4490), con un valor promedio de 0,175 para los primeros 0,05 m. Para 

las restantes profundidades el valor promedio de h fue 0,18 en todos los 

tratamientos. En función de estos valores de h, la cantidad de carbono 

humificado en los primeros 0,30 m de profundidad fue de 954 kg ha-1 año-1 

para los tratamientos con parte aérea de maíz y 516 kg ha-1 año-1 para los 

tratamientos con parte aérea de soja (P< 0,0003). El modelo ajustado mostró 

valores buenos de índice de ajuste (IdA) de 0,47, 0,67, 0,55, 0,55 y valores del 

cociente entre la raíz del cuadrado medio del error (RCME) y la media 

observada (RelRCME) de 12, 9, 6 y 7 % para las profundidades 0,05, 0,10, 

0,20 y 0,30 m, respectivamente (Figura 2.7). 
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Figura 2.7. Relación entre el contenido de carbono orgánico del suelo (COS) 

estimado con el modelo y el COS observado, para las profundidades: a) 0-0,05 

m; b) 0-0,10 m; c) 0-0,20 m; d) 0-0,30 m. Se pueden observar los distintos 

tratamientos: ♦Maíz/Maíz, ●Soja/Maíz, ▲Maíz/Soja y ■Soja/Soja. 

  

Las k estimadas fueron mayores en los primeros 0,05 m (Figura 2.8a) y 

además variaron entre los distintos tratamientos, según el aporte de la parte 

aérea del cultivo, siendo valores mayores cuando la parte aérea fue de maíz y 

menores cuando fue de soja (Figura 2.8b). Además, en los dos tratamientos 

con parte aérea de soja se cuantificó, para los primeros 0,05 m, un efecto de 

la parte subterránea, donde la k fue mayor cuando hubo raíces de maíz (h fue 
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mayor en soja/maíz que en soja/soja) (Figura 2.8b). Se observó un efecto 

similar al comparar igual cantidades de residuos subterráneos, es decir al 

comparar los tratamientos con raíces de soja entre sí o los de raíces de maíz 

entre sí, en donde se observó que siempre tuvieron mayores valores de k los 

tratamientos con parte aérea de maíz (Figura 2.8b). Estas diferencias 

tendieron a desaparecer en la medida que se evaluaron capas de suelo más 

profundas.  

 

 

Figura 2.8. a) Tasa de mineralización estimada (k) según tratamiento a 

distintas profundidades y b) k según tratamiento en función de la cantidad de 

carbono de los residuos aéreos para los primeros 0,05 m. Se pueden observar 

los distintos tratamientos: ♦Maíz/Maíz, ●Soja/Maíz, ▲Maíz/Soja y ■Soja/Soja. 
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2.5. DISCUSIÓN 

 

Los tratamientos de intercambio de rastrojos no generaron cambios 

mayores en el rendimiento de soja (Figura 2.1b), pero sí afectaron los 

rendimientos de maíz (Figura 2.1a). Para este cultivo, los mayores 

rendimientos fueron obtenidos en el tratamiento de intercambio de rastrojo, en 

el cual el cultivo fue sembrado en parcelas con parte aérea de soja. Este efecto 

puede atribuírsele al aporte de nitrógeno (N) de los residuos aéreos de soja, 

ya que al ser de alta calidad (baja relación C:N) tiene una descomposición más 

rápida que el rastrojo de maíz debido a un aumento de la actividad biológica 

del suelo (Andrade et al., 2000). La fertilización en el experimento fue la misma 

para maíz en los dos tratamientos (Maíz/Maíz y Soja/Maíz), generando una 

entrada como fertilizante de 96 kg N ha-1 año-1 y la salida mediante extracción 

del cultivo fue, en términos medios, 118 kg N ha-1 año-1, lo que arroja un 

balance aparente de -22 kg N ha-1 año-1 (IPNI, 2007). Por otra parte, 

considerando la cantidad de residuos de los dos tratamientos (Cuadro 2.1), el 

aporte medio de nitrógeno en forma de rastrojo, sin considerar pérdidas, fue 

de 129 kg N ha-1 año-1 para Soja/Maíz y 59 kg N ha-1 año-1 para Maíz/Maíz; por 

tanto, es razonable considerar que el mayor rendimiento de maíz en el 

tratamiento Soja/Maíz es consecuencia de un mayor aporte de nitrógeno. 

Sumado a esto, el tratamiento puro (Maíz/Maíz) tuvo mayor cantidad de 

rastrojo de baja calidad, lo que pudo estar favoreciendo la inmovilización de N 

en el suelo, disminuyendo su disponibilidad para las plantas (Quemada y 

Cabrera, 1995, Myers et al., 1997). 

La agricultura modifica la PPN respecto a las pasturas perennes y, por 

ende, el ingreso potencial de C al suelo, ya que a esta PPN se le debe restar 

lo que se va del sitio en el grano producto de la cosecha (Janzen, 2004). Esto 

explica la pérdida de COS en los primeros 0,30 m, disminuyendo el contenido, 

en un sistema de conversión de pastizales a agricultura continua a pesar de 
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haber sido manejado en siembra directa por 10 años. Este efecto se ve 

agravado en este experimento, ya que las secuencias planteadas fueron 

monocultivos, tanto de maíz como de soja, pasando el invierno bajo barbecho, 

disminuyendo así la PPN por una menor longitud de la estación de crecimiento. 

En 7 meses del año no hubo vegetación que fijara CO2; desaprovechando 784 

mm año-1 de agua de lluvia y no se capturaron potencialmente unos 2.964 MJ 

m-2 año-1. En ausencia de erosión los ingresos de C de los residuos de cosecha 

no fueron suficientes para mantener los niveles iniciales de COS, lo que 

llevaría a pérdidas en la fertilidad del suelo si tomamos el COS como indicador 

de esta propiedad, que traería consigo nuevas disminuciones en productividad 

de los cultivos y nuevas pérdidas de niveles de COS (Galantini et al., 2007, 

West et al., 2010, De Paepe y Álvarez, 2016, Ernst et al., 2016). Sin embargo, 

en los 10 años del experimento no se observó una pérdida paulatina del 

rendimiento en ninguno de los cultivos, ya que la variación en rendimiento 

entre años estuvo asociada principalmente al clima de cada año. La PPN 

también difiere según el cultivo que estemos considerando, aérea o 

subterránea (Bolinder et al., 2007); por este motivo es que respecto al 

tratamiento Soja/Soja, que fue el de menores ingresos de residuos de biomasa 

y carbono (sin grano), el tratamiento soja/maíz fue 1,26 veces mayor, el 

tratamiento maíz/soja, 2,2 veces y el tratamiento puro de maíz, 2,4 veces, 

siendo el maíz el cultivo que presentó mayores niveles de PPN tanto aérea 

como subterránea. 

A pesar de las diferencias en la PPN, la DAP no se diferenció 

estadísticamente entre tratamientos al final del experimento, pero sí se 

observó una compactación luego de 10 años en todos los tratamientos en 

comparación con la situación inicial de pastizales, posiblemente por el menor 

aporte de C que hacen los cultivos anuales de masa de raíces, que es de tres 

a siete veces menor que las de especies perennes (García-Prechac, 1992, 

Mapfumo et al., 2002). Por este motivo es importante remarcar que los cálculos 
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del contenido de carbono se realizaron a masa constante para evitar 

sobreestimaciones en el contenido de cada parcela (Davidson y Ackerman, 

1993). Si bien esta compactación influye directamente sobre la PPN, 

generando una disminución en el largo plazo, debido a que está 

estrechamente relacionada con propiedades del suelo como el ingreso, 

movimiento y almacenamiento de agua, la aireación y la profundidad de 

arraigamiento, en el experimento no se observó una disminución en la PPN, 

probablemente porque la duración de aquel no fue lo suficientemente larga 

como para que sean detectados.  

Los cambios observados en la PPN entre tratamientos tampoco 

generaron modificaciones detectables, entre ellos, en las pérdidas de C, las 

cuales equivalen a entre un 0,4 y 0,7 % por año del COS medido al inicio del 

experimento (67,5 Mg ha-1 en promedio) a 0,30 m de profundidad. Con las k 

estimadas, sería necesario entre 33 a 53 años para que disminuyera un 1 % 

la concentración del COS en ese estrato. Si bien para este trabajo se estratificó 

el perfil del suelo y los muestreos fueron emparejados en el tiempo tratando 

de reducir la incertidumbre en la estimación del contenido de carbono (Heim 

et al., 2009), los valores antes mencionados dan una pauta del tiempo que 

llevan los procesos ocurridos en el suelo y la dificultad que esto trae para poder 

detectar cambios. No obstante, esas pérdidas anuales de C en los cuatro 

tratamientos equivaldrían a entre 1 y 1,7 Mg ha-1 año-1 de CO2, lo cual es 

importante en términos de almacenaje de carbono en el suelo y de emisiones 

de GEI. 

Las diferencias entre tratamientos respecto a la PPN no generaron 

cambios en el contenido de COS, ya que ese mayor aporte de carbono estuvo 

acompañado de mayores valores de k. Se observó un efecto priming (Fontaine 

et al., 2007, Blagodatskaya y Kuzyakov, 2008, Paterson y Sim, 2013) en el 

experimento en los primeros 0,05 m en donde la k fue mayor para los 

tratamientos que tuvieron residuos aéreos de maíz (alta C:N). Este efecto se 
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fue perdiendo en las capas más profundas del suelo, algo esperable, ya que 

las condiciones que favorecen la actividad microbiana van empeorando a 

medida que aumenta la profundidad. Sumado a esto, en los primeros 

centímetros también es donde se acumulan la mayor cantidad de residuos 

(aéreos + subterráneos). Estos valores están en línea con los reportados 

previamente por Mazzilli et al., (2015) en este sitio, que encontró que la 

mineralización del COS fue el doble bajo maíz (0,06 año-1) que bajo soja (0,03 

año-1) para la fracción MOAM (materia orgánica asociada a minerales) en los 

primeros 0,05 m. No obstante, luego de determinado punto, el aumento en la 

mineralización por aumento en la cantidad de C es cada vez menor (Figura 

2.8.b) (Blagodatskaya y Kuzyakov, 2008).  

Los niveles de saturación fueron altos al final del experimento y eran 

aún más altos al inicio del experimento (T0), lo que es resultado de un período 

de 15 años de pastizales, en el que es esperable que el aporte de carbono al 

sistema fuera alto (Mapfumo et al., 2002, Dupont et al., 2014). Según Pravia 

et al. (2019), cuando el suelo se acerca al valor de saturación (Hassink y 

Whitmore, 1997) disminuye h y aumenta k, efecto que pudo manifestarse en 

los tratamientos puros, donde el suelo está más saturado para Maíz/Maíz que 

para Soja/Soja, sobre todo en las primeras capas analizadas, en las cuales se 

da que la k es mayor en las parcelas de maíz.  

Finalmente, se logró un buen ajuste del modelo para estimar el balance 

de COS a lo largo del tiempo, con un IdA de 0,55 y una RelRCME de 8 %, en 

promedio, para las cuatro profundidades, lo cual se considera aceptable para 

el uso de un modelo relativamente simple. Se considera que fue correcto 

realizar el balance hasta 0,30 m, ya que a esa profundidad se encuentra la 

mayor proporción de COS con el menor coeficiente de variación para distintos 

tipos de suelos (Grünenberg et al., 2010) y la mayor proporción de raíces de 

los cultivos, entre 60 y 95% de la biomasa total de raíces, dependiendo de la 

profundidad total del perfil del suelo (Bolinder et al., 2007). En adición a esto, 
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el modelo ajustó mejor a esta profundidad que a 0,05 m, posiblemente por el 

efecto que tiene el priming sobre la mineralización. Podemos afirmar, 

entonces, que este modelo simple permitió predecir de manera adecuada la 

dinámica del COS, aportando información sobre las tasas de k y h, siendo 

razonable haber encontrado valores de k más variables respecto a los valores 

de h. Tener un modelo de este tipo ayuda a comprender los procesos ocurridos 

en el suelo, ya que los parámetros generados permitirán estimar el balance de 

COS en otros sistemas, lo que de otra manera llevaría tiempo debido a la 

lentitud con la que ocurren los cambios en el suelo y los costos que esto trae 

aparejado. 

 

2.6. CONCLUSIONES 

 

Los resultados son concluyentes en cuanto a una disminución del stock 

de carbono orgánico del suelo en sistemas en los que se convierten pastizales 

naturales a agricultura continua bajo siembra directa. Estos resultados parecen 

ser explicados por los menores ingresos de residuos al sistema, derivados de 

una menor PPN subterránea. Secuencias de cultivos con mayores ingresos de 

carbono por un mayor aporte de residuos al sistema pueden ser 

contrarrestadas por un aumento de la tasa de mineralización del COS (k) en 

las capas superficiales del suelo si se trata de residuos de baja calidad (alta 

C:N, como en el caso del Maíz). En contraposición, cultivos con menores 

ingresos a través de residuos no siempre suponen mayores pérdidas de COS, 

principalmente si son residuos de mejor calidad (baja C:N, como la soja), lo 

que provoca una disminución en k. En este experimento los cultivos de maíz 

con altos aportes de biomasa de baja calidad mantuvieron la humificación de 

los residuos en niveles similares a la soja y, por lo tanto, ingresaron mayores 

cantidades de C al suelo, pero aumentaron la mineralización del C y las salidas 

de C desde el suelo. Por otro lado, los cultivos de soja tuvieron humificaciones 
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similares al maíz, lo cual provocó ingresos menores de C al suelo (por su bajo 

aporte de residuos), pero presentaron menores tasas de descomposición (k) 

que los cultivos de maíz, disminuyendo así las salidas de C desde el suelo. En 

definitiva, tanto la calidad como la cantidad de los ingresos de residuos de 

cultivos al suelo determinaron la acumulación de COS.  

La saturación tiene un papel importante en el secuestro de C, operando 

tanto sobre la h como en la k, en la medida en que suelos más alejados de su 

nivel de saturación tienen más posibilidades de secuestrar C y, por lo tanto, 

contribuir a la disminución de GEI. Por último, es importante señalar que 

realizar experimentos que tengan en cuenta la relación de saturación (COS 

suelo actual/COS saturación) y los cambios que ésta genera sobre la h y la k, 

así como determinar valores de h de residuos para los distintos cultivos, serían 

necesarios para continuar agregando información que ayude a un mejor 

entendimiento del balance de carbono orgánico del suelo y de los procesos 

que ocurren en él. 
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2.8. ANEXOS 

 

Figura 2.9. a) Tasa de mineralización del COS según tratamiento en función 

de la cantidad de carbono de los residuos totales (aéreos + subterráneos) para 

los primeros 0,10 m. b) Tasa de mineralización del COS según tratamiento en 

función de la cantidad de carbono de los residuos totales (aéreos + 

subterráneos) para los primeros 0,20 m. c) Tasa de mineralización del COS 

según tratamiento en función de la cantidad de carbono de los residuos totales 

(aéreos + subterráneos) para los primeros 0,30 m. Se pueden observar los 

distintos tratamientos: ♦Maíz/Maíz, ●Soja/Maíz, ▲Maíz/Soja y ■Soja/Soja. 
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3. ESTIMACIÓN MEDIANTE ISOTOPOS DE 13C DE LAS TASAS DE 

MINERALIZACIÓN Y HUMIFICACIÓN DEL CARBONO ORGÁNICO EN 

EL SUELO BAJO CULTIVOS DE MAÍZ Y SOJA, 

 

3.1. RESUMEN 

 

El conocimiento de la dinámica del carbono orgánico del suelo (COS) tiene 

importancia local y mundial, ya que los suelos ofrecen una oportunidad para 

capturar carbono (C). El balance anual de C en una capa de suelo bajo 

agricultura, en ausencia de erosión, depende de la cantidad y calidad de los 

residuos de los cultivos que ingresan al suelo y su tasa de humificación (h) y 

de la tasa de mineralización del COS (k). Utilizando isotopos de 13C como 

marcador molecular es posible estudiar las transformaciones de los residuos 

orgánicos frescos en COS, debido a la diferencia en la abundancia natural de 

13C (δ13C) en los tejidos de las plantas C3 y C4, basado en la discriminación 

que hacen éstas en la asimilación de CO2 (fotosíntesis). El objetivo de este 

trabajo fue estimar k y h luego de la conversión desde un pastizal natural a un 

sistema de agricultura continua bajo siembra directa en ausencia de procesos 

erosivos utilizando el 13C como marcador. Se utilizaron dos tratamientos: maíz 

continuo (Maíz/Maíz) y soja continua (Soja/Soja) de un experimento de larga 

duración instalado en el año 2007. Los resultados permitieron detectar 

cambios en la señal isotópica del COS luego de 10 años, donde los valores 

fueron más positivos para el C derivado de residuos de maíz (-16,4 ‰) y más 

negativos para el C derivado de residuos de soja (-18,0 ‰) partiendo de una 

situación inicial con el COS con valores de δ13C de -17,5 ‰ (mezcla especies 

C3 y C4) para los primeros 0,30 m de suelo. Los cultivos C4 presentaron los 

mayores ingresos de residuos y de peor calidad (alta C:N) al suelo, lo que 

produjo un aumento de la k del COS, que fue de 0,029 año-1, en comparación 

con los residuos de los cultivos C3. Estos últimos tuvieron menores ingresos 
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de residuos pero de mejor calidad (baja C:N), y su k fue de 0,012 año-1 para 

los primeros 0,30 m. La calidad de los residuos, sumado al concepto de 

saturación, donde suelos más alejados de su nivel de saturación tienen más 

posibilidades de secuestrar C, determinó que en las parcelas bajo maíz se 

humificara más C proveniente de los residuos (h: 0,24 año-1) que en las 

parcelas bajo soja (h: 0,10 año-1). Las diferencias en estas tasas no 

significaron diferencias en la disminución de los niveles de COS entre 

tratamientos a final del experimento, donde se perdieron en promedio 0,6 Mg 

C ha-1 año-1 para agricultura continua de maíz y soja a 0,30 m de profundidad. 

Sin embargo, estas diferencias de humificación determinaron que al final del 

experimento el C en el suelo fuera 21 % proveniente de residuos de maíz y 

solo 3 % de residuos de soja. Estos datos permiten un mejor entendimiento 

del balance de carbono orgánico y la capacidad real de secuestro de C, 

además de su posible aplicación en modelos de balance que permitan simular 

el contenido de COS para diferentes secuencias de cultivos. 

 

3.2. INTRODUCCIÓN 

 

 El conocimiento de la dinámica del carbono orgánico del suelo (COS) 

tiene importancia local y mundial, ya que los suelos representan una 

oportunidad para disminuir los niveles de dióxido de carbono (CO2) en la 

atmósfera. Existen desarrollos metodológicos que permiten esta cuantificación 

si se cuenta con un adecuado diseño experimental y tiempo para que se 

acumulen los efectos. En este sentido, Hénin y Dupuis (1945) propusieron un 

modelo simple para representar la dinámica del COS, donde el balance anual 

de carbono (C) en una capa de suelo, en ausencia de erosión, depende de la 

cantidad y calidad de los residuos que entran al suelo, la tasa de humificación 

de éstos (h) y de la tasa de mineralización del COS (k). Por tanto, la 

productividad primaria neta (PPN) es una de las principales determinantes del 
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almacenamiento de COS en un sitio y ésta está influenciada por la 

productividad de pasturas y cultivos y la estación de crecimiento (Salas e 

Infante, 2006, Paruelo et al., 2006). 

El entendimiento de los procesos involucrados en la formación del COS 

todavía es limitado, debido a los diversos procesos que ocurren en el suelo. 

Una metodología para estudiar las transformaciones de los residuos orgánicos 

frescos en COS y sus distintas fracciones son los isótopos de C, como el 13C 

estable y 14C radiactivo. La diferencia en la abundancia natural de 13C (δ13C) 

en los tejidos de las plantas C3 y C4 se ha utilizado como un marcador del COS 

para estudios in situ (Layese et al., 2002). El método se basa en la 

discriminación diferencial del isótopo 13C, más pesado, durante la asimilación 

de CO2 por plantas con diferentes tipos de fotosíntesis. La enzima rubisco 

(plantas C3) conduce a una disminución del 13C de aproximadamente -19 ‰ 

en comparación con el CO2 atmosférico, dando como resultado valores de 

δ13C de tejidos vegetales de aproximadamente -27 ‰ (-35 ‰ ≤ δ13C ≤ -20 ‰). 

La fosfoenol piruvato carboxilasa (la enzima carboxilante primaria en las 

plantas C4) da como resultado un agotamiento más pequeño y, por lo tanto, 

los valores δ13C de las plantas C4 son aproximadamente -12 ‰ (-15 ‰ ≤ δ13C 

≤ -7 ‰) (Farquhar et al., 1989, Boutton et al., 1998, Ehleringer y Cerling, 2002).  

Los suelos desarrollados bajo vegetación C3 o C4 contienen COS con 

δ13C de -27 o -12 ‰, respectivamente (Cheng, 1996). El supuesto básico de 

los estudios con 13C es que el COS proviene de residuos de plantas y, de esta 

forma, los cambios en la vegetación (C3 o C4) resultan en las correspondientes 

diferencias de 13C en el COS (Balesdent et al., 1987). El método tiene algunas 

limitaciones, como son la existencia de sitios con pares suelo-planta de plantas 

C3 que crecen en un suelo C4, o viceversa, y que la discriminación de 13C por 

las plantas depende también de las condiciones ambientales (Kuzyakov, 

2006). No obstante, el método de abundancia de 13C tiene ventajas 

importantes sobre otras técnicas, ya que todo el pool de C en la planta está 
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marcado, es un método no invasivo, no implica el manejo de material radiactivo 

y puede usarse fácilmente bajo condiciones de campo (Rochette et al., 1999). 

Los efectos de la humificación y otros procesos microbianos, durante la 

incorporación del C derivado de las plantas en el COS, sobre la señal isotópica 

de 13C son generalmente menores de 2 ‰ y se cree que son insignificantes en 

la mayoría de los estudios (Kuzyakov, 2006). Estas características, 

combinadas con métodos para medir δ13C de CO2 como la espectrometría de 

masas, promueven el uso del enfoque de abundancia natural de 13C 

(Desjardins et al., 2006).  

Tanto k como h son afectadas o controladas por la temperatura del 

suelo, el contenido de agua (por su efecto sobre la actividad microbiana), las 

propiedades del suelo, las características de la vegetación (Chen et al., 2014), 

el manejo (Leifeld et al., 2011), la composición de la comunidad microbiana 

(relación bacterias-hongos) que puede influenciar la descomposición 

preferente de ciertos compuestos (Marschner et al., 2008, Thévenot et al., 

2010) y la actividad de estos microorganismos (Kuzyakov, 2006). Otros 

trabajos muestran que la k también puede ser modificada por el ingreso de 

residuos que difieren en cantidad y calidad, proceso conocido como priming. 

Este proceso determina un aumento en k del COS estabilizado, luego del 

ingreso al sistema de grandes cantidades de residuos de baja calidad (alta 

C:N), a partir de un aumento en la actividad microbiana (Fontaine et al., 2007, 

Blagodatskaya y Kuzyakov, 2008, Paterson y Sim, 2013). El rango de valores 

de k va desde 0,01 a 0,31 año-1, principalmente por su variación según el tipo 

de suelo y características de la vegetación (Collins, 2000, Céspedes Payret, 

2007, Mazzilli et al., 2015, Koritschoner et al., 2019).   

Si bien la concentración de C no cambia significativamente entre los 

residuos de los cultivos, la asignación relativa de C frente al N puede controlar 

su humificación (Hattenschwiler y Jorgensen, 2010). La calidad de los residuos 

vegetales es un controlador principal de h, con valores más altos asociados a 
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concentraciones más bajas de sustratos químicamente recalcitrantes 

(Zhang et al., 2008 ), debido a que los microorganismos disminuyen su 

eficiencia cuando consumen residuos con alta relación C:N (maíz) respecto a 

residuos de baja relación C:N (soja) y, por lo tanto, disminuyen la h (Manzoni 

et al., 2008, Manzoni et al., 2010, Cotrufo et al., 2013). El valor medio de h 

utilizado en los modelos que simulan COS es 0,18 (White et al., 2014), que se 

encuentra dentro del rango (0,10-0,25 año-1) de otras estimaciones reportadas 

en la literatura (Rasmussen y Collins, 1991, Huggins et al., 1998, Andriulo et 

al., 1999, Taghizadeh-Toosi, 2014, Mazzilli et al., 2015, Aguilera et al, 2018). 

Para Uruguay y la región son escasos los trabajos que reportan valores para 

estas tasas, y menos aun los que lo hacen para dos cultivos contrastantes, 

como maíz y soja, en experimentos a campo. 

 El objetivo de este trabajo fue estimar la tasa de mineralización (k) del 

carbono orgánico del suelo y la tasa de humificación (h) de los residuos luego 

de la conversión desde un pastizal natural a un sistema de agricultura continua 

en siembra directa en ausencia de procesos erosivos, utilizando el 13C como 

marcador. Las hipótesis de trabajo fueron: i) se espera un aumento de la tasa 

de mineralización del COS (k) en las primeras capas de suelo en la medida en 

que aumenta la cantidad y disminuye la calidad (mayor relación C:N) de los 

residuos (maíz vs. soja) y ii) los residuos de soja (menor relación C:N) tendrán 

mayor tasa de humificación (h) comparado con los residuos de maíz (mayor 

relación C:N). 

 

3.3. MATERIALES Y MÉTODOS 

3.3.1. Características del experimento 

 

Se utilizó un experimento de larga duración en el noroeste de Uruguay, 

a 10 km al sur de la ciudad de Paysandú (31°21’S y 58°02’W) a 61 m sobre el 

nivel del mar. El clima es mesotérmico subhúmedo con una media de 

https://onlinelibrary.wiley.com/doi/full/10.1111/gcb.12113#gcb12113-bib-0075
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temperatura diaria de 25 y 13 °C para verano e invierno, respectivamente, y 

una media de precipitaciones anual de 1200 mm distribuida de forma uniforme 

en el año, pero con una gran variación intra e interanual. El sitio de estudio 

tiene un suelo fértil, clasificado como Argiudol Típico (United State 

Departament of Agriculture, 1999) con una pendiente menor al 1 %. El 

experimento comenzó en abril de 2007 con la preparación del suelo para la 

posterior siembra de cultivos de maíz y soja en monocultivo en siembra directa 

y se repitió por 10 años. 

 El experimento tenía 4 tratamientos sorteados al azar en un diseño de 

bloques con 3 repeticiones (12 parcelas). Los tratamientos fueron maíz 

continuo (Maíz/Maíz), soja continua (Soja/Soja) e intercambio de rastrojos en 

el cual la biomasa aérea fue intercambiada luego de la cosecha entre parcelas 

de soja y maíz, resultando un tratamiento con ingresos de C aéreo de soja y 

subterráneo de maíz (Soja/Maíz) y un tratamiento complementario con 

ingresos de C aéreo de maíz y raíces de soja (Maíz/Soja). En las parcelas de 

intercambio de rastrojos la biomasa aérea de soja y maíz cada año fue 

removida e intercambiada manualmente (para más información del uso de 

suelo, manejo y determinaciones de los cultivos ver Mazzilli et al., 2014, 

sección 2.3.1. de esta tesis). Para este trabajo se realizaron muestreos de 

suelos al año 10 del experimento, como se detalló en la sección anterior, y en 

esta sección solo se presentan cálculos y resultados para los tratamientos de 

maíz (Maíz/Maíz) y soja (Soja/Soja) continuos, es decir, solo aquellos 

tratamientos con aportes de residuos aéreos y subterráneos del mismo cultivo.    

 

3.3.2. Estimación de la tasa de mineralización y humificación 

 

Para estimar la DAP tanto a inicio de experimento (T0 = 2007) como al 

final del experimento (T10 = 2017) se sacaron muestras de suelo con un 

calador, de volumen conocido (diámetro = 1,7 cm), que fueron pesadas en 



49 
 

fresco y secadas a estufa a una temperatura de 105 °C (el mismo 

procedimiento que había sido realizado en 2007). El muestreo se realizó a 4 

profundidades: 0-0,05; 0,05-0,10; 0,10-0,20 y 0,20-0,30 m, siendo cada 

muestra compuesta por 20 submuestras dentro de cada parcela. Para estimar 

el contenido de C y 12C/13C, en el año 2007 se analizaron las muestras en un 

analizador elemental de C-N (Carlo Erba, modelo NA 1500, Milán, Italia) 

acoplado a un espectrómetro de masas (modelo Fisons Optima; Fisons 

Middlewich-Cheshire, Reino Unido) en el Laboratorio de Isótopos Ambientales 

de Duke (DEVIL), Universidad de Duke, Estados Unidos (Mazzilli et al., 2014), 

mientras que las muestras tomadas para esta tesis en el año 2017 se 

analizaron con un espectrómetro de masas en la Universidad de California, 

Davis, USA. Las muestras de suelo para cada profundidad fueron molidas y 

analizadas para C y la relación 13C/12C. A su vez, a inicio (2007) se midió la 

señal isotópica de los residuos de los cultivos (maíz y soja). La relación 

isotópica del C es expresada como valores de δ13C: 

 

δ13C (‰) = [(Rm / Rest.) − 1] × 1.000                          [Eq. 1] 

 

donde Rm es la relación 13C/12C de la muestra y Rest. es la relación 13C/12C 

del estándar Pee Dee Belemnite. 

 

 Utilizando la ecuación de mezclado isotópico propuesta por Balesdent 

et al. (1987) se calculó la proporción de C derivado de maíz o de soja (C nuevo) 

y el C viejo (C original o nativo, es decir, presente al inicio del experimento): 

 

COSfn = 
(δf - δi)

(δv - δi)
                                             [Eq. 2] 

COSn = COSfn × COSf                                       [Eq. 3] 

COSo = (1 - COSfn) × COSf                               [Eq. 4] 
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donde COSfn es la fracción del C derivada de CV (soja o maíz); δf es el δ13C 

del suelo luego de diez años de crecimiento de los cultivos; δi es el δ13C del 

suelo al inicio del experimento; δv es el δ13C de los residuos de cultivos; COSn 

(Mg ha-1) es la masa de C derivada de CV; COSf es el contenido de COS al 

final del período de diez años y COSo es el contenido de COS original o nativo 

aún presente al final del período considerado.  

 

Se estimó la tasa de mineralización del COS (k) utilizando la ecuación 

propuesta por Hénin y Dupuis (1945) y resolviendo k para ingresos de C de 

residuos = 0: 

 

 k = -
1

t
× ln (

COSo

COSi
)                                              [Eq. 5] 

 

donde COSo representa COS original o nativo a fin de experimento, COSi es 

la cantidad inicial de COS y t es el tiempo en años (10 años en este 

experimento). 

 

 La tasa de humificación de residuos a COS (h) se resolvió aplicando la 

ecuación de Hénin y Dupuis (1945) para cada cultivo y tomando en conjunto 

los ingresos de C aéreos y subterráneos: 

 

h = (COSf - COSo) / Cv                                       [Eq. 6] 

 

donde COSf es el COS al final del período, COSo representa COS original o 

nativo a fin de experimento y Cv es la biomasa de C de los residuos de los 

cultivos.  
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3.3.3. Análisis estadístico 

 

El efecto de los tratamientos sobre las variables de respuesta fue 

analizado utilizando un diseño de parcelas divididas con los tratamientos 

(Maíz/Maíz y Soja/Soja) como parcela principal, con medidas repetidas en el 

tiempo. El análisis se centró en la diferencia en COS y δ13C del COS entre 

momentos de muestreo y las interacciones entre momento de muestreo y 

tratamientos. Para las tasas de mineralización y humificación, las cuales 

fueron obtenidas por parcela, se evaluaron las diferencias entre tratamientos 

utilizando un análisis de varianza simple y para la separación de medias se 

utilizó el procedimiento de mínimas diferencias significativas. Se realizó este 

análisis estadístico para cada profundidad analizada (0,05; 0,10; 0,20 y 0,30 

m). Todos los análisis estadísticos fueron realizados con el software Infostat 

2019. 

 

3.4. RESULTADOS 

 

 El cultivo de maíz produjo significativamente más residuos que la soja 

(más de 2 veces), lo cual es esperable por las diferencias entre las plantas C4 

y C3 (Cuadro 3.1). Por tanto, los ingresos medios de C al sistema fueron 

mayores en parcelas bajo maíz respecto a parcelas sembradas con soja (5,4 

vs. 2,6 Mg ha-1 año-1). La señal de 13C al inicio del experimento fue -17,5 ‰ 

para los 0,30 m, intermedia para vegetación mezcla C4 y C3, siendo la δ13C de 

los residuos de los cultivos (promedio aéreo + subterráneo) más positiva para 

el maíz (-13,3 ‰) y más negativa para la soja (-26,1 ‰) (Cuadro 3.1). 

 



52 
 

Cuadro 3.1. Caracterización del sitio experimental. Los datos de los cultivos 

son el promedio para toda la duración del experimento (2007-2017). Los datos 

de suelo son para los primeros 0,30 m. 

 
Maíz 

(Maíz/Maíz) 

Soja 

(Soja/Soja) 

Rendimiento (Mg ha-1 año-1) 7,8 ± 0,40 2,6 ± 0,20 

Índice cosecha 0,44 ± 0,01 0,37 ± 0,01 

Biomasa aérea (Mg ha-1 año-1) 10,5 ± 0,60 4,5 ± 0,60 

Biomasa subterránea (Mg ha-1 año-1) 2,2 ± 0,01 0,9 ± 0,01 

13C residuos (‰) -13,3 ± 0,20 -26,1 ± 0,20 

Ingreso de C a (Mg ha-1 año-1) 5,4 ± 0,30 2,6 ± 0,30 

COS inicial (Mg ha-1 año-1) 67,5 ± 0,30 

13C - COS inicial (‰) -17,5 ± 0,20 

   a Suma de residuos aéreos y subterráneos. 

  Los cambios en la señal isotópica de δ13C luego de realizar agricultura 

continua en siembra directa fueron más positivos para el C que derivó de 

residuos de maíz y más negativos para el C que derivó de los residuos de soja 

(P< 0,005, P< 0,0009, P< 0,0004, P< 0,0005) para las cuatro profundidades 

analizadas (0,05; 0,10; 0,20 y 0,30 m, respectivamente). Luego de 10 años 

desde la instalación del experimento, la señal de δ13C para el C derivado de 

monocultivo de maíz fue de -16,4 ‰ para 0,30 m y la señal derivada de 

monocultivo de soja fue de -18,0 ‰ a los 0,30 m de profundidad. Este cambio 

en la señal de 13C es más fuerte en los primeros 0,05 m, donde el valor para 

el C derivado de maíz fue de -16,5 ‰ y el C derivado de soja, -19,3 ‰ (Figura 

3.1). 
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Figura 3.1. Esquema de los cambios en los valores de δ13C al inicio del 

experimento (2007) y para los tratamientos de Maíz (Maíz/Maíz) y Soja 

(Soja/Soja) al final del experimento (2017), para cada profundidad analizada. 

Valores de P indican diferencias significativas entre cultivos al final del 

experimento (2017) para cada profundidad. 

 Si bien no se encontraron diferencias (P= 0,562) en los niveles de COS 

entre Maíz/Maíz y Soja/Soja al final del experimento, existió una pérdida de C 

en los primeros 0,30 m del perfil (P= 0,0124) sin diferencias significativas entre 

los dos tratamientos (P= 0,7614). En promedio se perdieron 6 Mg C ha-1 (0,30 

m), lo que implica un 9 % del COS inicial (67,5 Mg C ha-1), llevando a que luego 

de 10 años el C disminuyera de 1,93 % a 1,83 % en los primeros 0,30 m. En 

las profundidades restantes tampoco se encontraron diferencias en las 

pérdidas entre tratamientos (P< 0,9698, P< 0,8756 y P< 0,7832 para 0,05, 0,10 

y 0,20 m, respectivamente). La proporción de C nuevo (derivado de cada 



54 
 

cultivo) en el COS final luego de 10 años fue mayor para el cultivo de maíz, 

donde se renovaron, en promedio, 4 Mg C ha-1 respecto a 1 Mg C ha-1 bajo el 

cultivo de soja, en los primeros 0,05 m (Cuadro 3.2). El C nuevo disminuyó con 

la profundidad para ambos cultivos, siendo 7 veces más para el cultivo de maíz 

respecto a soja para los 0-0,30 m, donde se renovaron 13 Mg C ha-1 para maíz 

y 1,8 Mg C ha-1 para soja (Cuadro 3.2).  

 

Cuadro 3.2. Media y error estándar de la proporción del COS nuevo derivado 

de la biomasa de los cultivos en el COS total al final del experimento para las 

parcelas de maíz y soja, para cada profundidad.  

Profundidad 

m 

COS total 

(2007) 

Mg ha-1  

Cultivo 

COS total 

(2017) 

Mg ha-1 

p-valora 

COS nuevo 

(2017) 

% 

p-valora 

 0-0,05 12 
Maíz 11 

0,650 
36 

0,040 
Soja 11 9 

0-0,10 24 
Maíz 23 

0,446 
30 

0,032 
Soja 22 4 

0-0,20 47 
Maíz 44 

0,404 
27 

0,005 
Soja 42 2 

0-0,30 67 
Maíz 62 

0,562 
21 

0,012 
Soja 60 3 

  a Valores de P indican diferencias significativas entre cultivos para cada 

profundidad. 

  

 Los cambios en δ13C del COS permitieron la estimación de la tasa 

mineralización del COS (k) y humificación de los residuos (h). El valor de k se 

diferenció entre los tratamientos de maíz y soja (P< 0,007, P< 0,004, P< 0,003, 

P< 0,005, para las profundidades 0,05, 0,10, 0,20 y 0,30 m, respectivamente), 

con mayor k en los primeros horizontes para ambos cultivos (Figura 3.2a). La 

k en superficie (0,05 m) para las parcelas de maíz fue 0,056 año-1, mientras 
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que en los primeros 0,30 m fue 0,029 año-1 y para la soja, con menor variación 

en profundidad, la k en los primeros 0,05 m fue 0,022 año-1 y para todo el perfil 

analizado (0,30 m) fue 0,012 año-1 (Figura 3.2a). 

 La h también fue diferente entre los tratamientos de maíz y soja para 

todas las profundidades analizadas (P< 0,069, P< 0,016, P< 0,052 para las 

profundidades 0,10, 0,20 y 0,30 m, respectivamente), con excepción de la 

capa más superficial (P≤ 0,184 para los primeros 0,05 m). Los valores de h 

aumentaron en profundidad para ambos cultivos (Figura 3.2b). La h en 

superficie (0,05 m) para el maíz fue de 0,08 año-1, mientras que en los 0,30 m 

aumentó 3 veces (0,24 año-1) y para la soja, con menor variación en 

profundidad, la h en los primeros 0,05 m fue 0,04 año-1 y para todo el perfil 

analizado (0,30 m) fue 0,10 año-1, aumentando poco más de 2 veces (Figura 

3.2b). 

 

Figura 3.2. a) Tasa de mineralización del COS (k) estimada con la señal de 

13C para los tratamientos puros (Maíz/Maíz y Soja/Soja) al final del 

experimento (2017), para cada profundidad y b) tasa de humificación del COS 

(h) calculada con la señal de 13C para los tratamientos puros (Maíz/Maíz y 

Soja/Soja) al final del experimento (2017), para cada profundidad. Los valores 

de k y h al final del experimento se señalan con barra negra para Maíz/Maíz y 

barra blanca para Soja/Soja 
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3.5. DISCUSIÓN 

   

Luego de 10 años de agricultura en siembra directa, se observaron 

disminuciones en los niveles de COS con una tasa de pérdida media de 0,6 

Mg C ha-1 año-1 para los primeros 0,30 m en un sistema que convirtió un 

pastizal natural en un sistema de agricultura continua en siembra directa (SD), 

con monocultivos estivales. Esta pérdida, cercana al 10 % del C presente al 

inicio (67,5 Mg C ha-1 inicial), fue igual para secuencias de monocultivo de maíz 

y de soja, a pesar de que el maíz casi duplicó los ingresos de residuos al 

sistema (5,4 y 2,6 Mg C ha-1 año-1 para maíz y soja, respectivamente) por sus 

diferencias fisiológicas (Cárcova et al., 2003, Giménez, 2017). Las pérdidas de 

COS cuando se convierten sistemas naturales a sistemas agrícolas intensivos 

han sido reportadas previamente y suponen una amenaza para la 

sustentabilidad de los sistemas de producción (Yang et al., 2017). 

A escala global, varios autores reportan pérdidas mayores a las 

encontradas en este trabajo, con rangos de entre 1,2 y 2,5 Mg C ha-1 año-1 

para los primeros 0,20/0,30 m en sistemas de conversión de pastizales a 

agricultura continua (Guo y Gifford, 2002, Van den Bygaart et al., 2003, 

Soussana et al., 2004, Breuer et al., 2006, Popleau et al., 2013). En la región, 

Koritko et al. (2019) reportaron pérdidas de hasta 3,0 Mg C ha-1 año-1 (0,20 m) 

en sitios provenientes de bosque nativo luego de realizar 10 años de 

agricultura continua en siembra directa, datos que están en concordancia con 

los reportados por Álvarez (2006) que observó pérdidas de COS mayores a 

2,0 Mg C ha-1 año-1 (0,20 m) en suelos agrícolas con SD en relación con la 

vegetación nativa. La magnitud del cambio en el contenido de COS por realizar 

agricultura en SD después de la conversión en el uso del suelo varía 

ampliamente y se atribuye al tipo de suelo, la posición topográfica, el clima, la 

productividad de los ecosistemas, las especies de plantas y la intensidad de 

manejo (Albanesi et al., 2003, Poeplau et al., 2013). Otros factores que pueden 

http://www.scielo.edu.uy/scielo.php?script=sci_arttext&pid=S2301-15482017000200077#B8
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influir en la pérdida de COS a nivel de experimento son la estratificación del 

perfil del suelo y el emparejamiento de los sitios de muestreo en el tiempo 

(Heim et al., 2009), así como el tener en cuenta o no la erosión del suelo 

(Govaerts et al., 2009) 

  El método de abundancia natural de 13C utilizado permitió estimar las 

tasas de humificación de los residuos (h) y mineralización del COS (k). Al inicio 

del experimento se contaba con una δ13C de -17,5 ‰ (0-0,30 m) por tratarse 

de una situación de vegetación mezcla entre plantas C4 y C3 (Balesdent et al., 

1988, Boutton et al., 1998), detectándose cambios esperados en la señal luego 

de realizar agricultura continua de maíz (C4) y soja (C3). La señal de 13C del 

COS presentó valores más positivos para el C derivado de maíz (-16,4 ‰) y 

más negativos para el derivado de soja (-18,0 ‰) para los 0,30 m, reflejando 

la señal isotópica de los residuos (-13,3 ‰ y -26,1 ‰ para maíz y soja, 

respectivamente) (Boutton et al., 1998, Andriulo et al., 1999, Bayala et al., 

2006, Desjardins et al., 2006, Céspedes Payret, 2007). Estos cambios en la 

δ13C son similares a los encontrados en los primeros 2 años de este 

experimento para la materia orgánica particulada (MOP), cuando para el 

tratamiento de maíz (Maíz/Maíz) la señal se hizo 1,5 ‰ más positiva y para el 

tratamiento de soja (Soja/Soja) 0,5 ‰, más negativa, respecto a una situación 

inicial de -21,5 ‰ en los primeros 0,10 m (Mazzilli et al., 2015). Luego de 10 

años, en este experimento, la señal para el COS total (aproximadamente 10 

% MOP y 90 % MOAM) fue 1,6 ‰ más positiva para el tratamiento Maíz/Maíz 

y 0,6 ‰ más negativa para el tratamiento Soja/Soja, respecto a una situación 

inicial de -18,2 ‰ en los primeros 0,10 m, lo que indica el tiempo necesario 

para utilizar el método de abundancia de 13C, debido al lento reciclaje del COS. 

Sin bien los ingresos de C de maíz y soja fueron significativamente 

diferentes, los niveles de COS al final del experimento para ambos 

tratamientos (Maíz/Maíz y Soja/Soja) fueron iguales (61 Mg C ha-1), explicado 

por distintas k y h. La tasa de mineralización del COS estimada en este 
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experimento mediante la δ13C fue más de dos veces mayor para maíz que para 

soja (0,056 y 0,022 año-1 para maíz y soja, respectivamente, para los 0,05 m). 

Similares resultados fueron reportados por Mazzilli et al., en el 2015 en este 

sitio, cuando la mineralización del COS fue el doble bajo maíz (0,060 año-1) 

que bajo soja (0,030 año-1) para la fracción MOAM (materia orgánica asociada 

a minerales) en los primeros 0,05 m, luego de 2 años de iniciado el 

experimento. De la poca información en la literatura sobre tasas de 

mineralización estimadas a campo, Eclesia et al. (2012) reportan k de 0,007 y 

0,014 año-1 para pastizales y plantaciones forestales, respectivamente. En 

este trabajo, en ambos casos (Maíz/Maíz y Soja/Soja) la descomposición del 

COS fue disminuyendo con la profundidad, siendo para el maíz 0,029 año-1 y 

para la soja, 0,012 año-1 para los 0,30 m, algo esperable debido a que las 

condiciones para la actividad microbiana se van haciendo limitantes; además, 

con la profundidad disminuye el contenido de C orgánico y aumenta el C 

inorgánico, porque disminuyen los aportes de los residuos vegetales (Álvarez 

y Lavado, 1998).  

Las diferencias en k observadas en las primeras capas del suelo 

sugieren que en estos 10 años de experimento estuvo operando un efecto 

conocido como priming (Fontaine et al., 2007, Blagodatskaya y Kuzyakov, 

2008, Paterson y Sim, 2013). Este efecto es probable que ocurra en 

condiciones de siembra directa de cultivos anuales, donde los residuos aéreos 

y subterráneos se acumulan en los primeros horizontes del suelo. Es posible 

que las mayores cantidades y peor calidad (mayor C:N) de los residuos de 

maíz determinaran que la biomasa microbiana necesitara más nitrógeno (N) 

para descomponer esos residuos, utilizando el N presente en el C del suelo 

con menor C:N que los residuos de las especies C4, a diferencia de las 

parcelas bajo soja, donde los residuos de especies C3 tienen una relación C:N 

menor y más cercana a la del suelo (Fontaine et al., 2003, Kuzyakov y 

Schneckenberger, 2004). Esto implica que la mineralización de N del suelo fue 
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2,5 veces mayor en las parcelas de maíz que en las parcelas soja, en las que 

para los primeros 0,05 m cada año se mineralizaron aproximadamente 65,4 y 

26,1 kg N ha-1 del COS en las parcelas de maíz y soja, respectivamente. Estos 

resultados confirman la primera hipótesis planteada para esta sección. 

El aumento de k en las parcelas que tuvieron maíz respecto a las 

parcelas bajo soja, resultó en un mayor flujo de CO2 fuera del sistema, pero 

dado que no existieron cambios en el COS al final del período experimental 

entre ambos tratamientos, la mayor salida de C en las parcelas de maíz fue 

contrarrestado con una mayor entrada de C, debido a una mayor tasa de 

humificación de residuos (h), lo que permitió que ambas especies (C3 y C4) 

llegaran a valores similares de equilibrio en el COS. La h estimada en este 

experimento fue mayor en todas las profundidades analizadas para el cultivo 

de maíz (0,24 año-1 vs. 0,10 año-1 para maíz y soja, respectivamente, en los 

primeros 0,30 m de profundidad), por tanto, debemos rechazar la segunda 

hipótesis planteada en esta sección. 

 Los resultados no son coincidentes con lo que se ha propuesto en la 

bibliografía respecto a la calidad de los residuos, donde los ingresos de C de 

la biomasa de soja (C3) tendrían mayor h que los residuos de maíz (C4) por su 

menor relación C:N, más cercana a la del COS (C:N = 12) (Manzoni et al., 

2008, Manzoni et al., 2010, Cotrufo et al., 2013). Por lo tanto, la h o 

estabilización del C en el COS no solo estaría controlada por la calidad de los 

residuos, sino que otros factores (por ejemplo, características del suelo y 

relaciones entre los flujos de CO2) podrían afectarla (Huggins et al., 1998; 

Huggins et al., 2007).  

Uno de los factores que podría estar explicando la mayor h de maíz 

sería el nivel de saturación de C del suelo (Hassink y Whitmore, 1997): un 

suelo que está cerca de su nivel de saturación (COS/COSs = 0,88), 

probablemente al inicio del experimento donde se venía de un pastizal natural, 

tendería a aumentar los flujos de CO2 fuera del sistema (mayor k) (Mapfumo 
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et al., 2002; Dupont et al., 2014; Pravia et al., 2019), resultando en más 

cantidad de sitios de estabilización de C en el suelo; en otras palabras, para 

que pueda entrar C al sistema, es necesario que salga C del sistema. Otro 

factor podría ser la mayor influencia, en la dinámica del COS, de la biomasa 

subterránea en relación con la biomasa aérea (Broadbent y Nakashima, 1974), 

sobre todo por la mayor h de las raíces respecto a la biomasa aérea (Gale y 

Cambardella, 2000, Wander y Yang, 2000, Puget y Drinkwater, 2001). La 

diferencia entre cultivos en ingresos de C proveniente de las raíces (0,90 y 

0,35 Mg C ha-1 año-1 para maíz y soja, respectivamente) puede, entonces, 

estar explicando parte de las diferencias encontradas en h, así como su 

aumento para ambas especies conforme aumenta la profundidad. 

Como fue expuesto, los contenidos de COS al final del experimento 

fueron similares para ambas especies por un equilibrio entre los procesos 

dominantes en el suelo (h y k); sin embargo, la proporción de C nuevo derivado 

de los residuos de los cultivos fue mayor para el maíz, donde para los primeros 

0,30 m el C proveniente de residuos de maíz fue 21 %, siete veces más que 

para soja (3 %). Esto indica que el maíz permitió una mayor renovación de la 

materia orgánica presente en el suelo y, posiblemente, un mayor reciclaje de 

nutrientes. La tasa de recambio o vida media del COS (inverso de k) fue, en 

términos medios, de 34 años para maíz y 83 años para soja. Así, realizar 

monocultivo de soja durante 10 años, si bien no generó mayores pérdidas en 

el contenido de COS, significó menores necesidades de ingresos de residuos 

al sistema, lo que estaría empeorando la calidad del suelo, siendo el C 

presente al final del experimento casi en su totalidad el C nativo u original, 

presente desde el inicio del experimento. 
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3.6. CONCLUSIONES 

 

Pasados diez años podemos decir que las parcelas bajo maíz tuvieron 

mayores ingresos de C al sistema, pero valores altos de k respecto a las 

parcelas bajo soja, lo que hizo que al final del experimento el balance de COS 

fuese negativo para ambos sistemas, algo que es esperable haya ocurrido en 

la región cuando se transformaron los pastizales naturales en secuencias de 

cultivos en agricultura continua por más que esta fuese realizada en siembra 

directa. 

La influencia que tienen la calidad (C:N) de los residuos sobre ambos 

procesos microbianos, así como la cantidad que ingresa al sistema (2 veces 

más para el maíz vs. soja), determinó al final del experimento un balance de 

COS similar en ambos cultivos, pero en soja ocurrió con bajas entradas y 

salidas de C en el suelo, mientras que en el maíz sucedió con entradas y 

salidas elevadas y mayores que en soja, aumentando la velocidad de ciclado 

del C. 

De esto concluimos la importancia de estimar tasas para cada cultivo (h 

y k), datos que no son abundantes en la literatura, sobre todo para la región, 

de manera de tener herramientas más precisas a la hora de utilizar modelos 

que simulen el balance de COS. Seguramente, distinto hubiesen sido el 

resultado y las consideraciones de haberse aplicado a un modelo la misma h 

y k para especies contrastantes, como maíz (C4) y soja (C3). Sumado a esto, 

se pudieron incorporar los conceptos de saturación y priming y su influencia 

en la dinámica del COS, necesarios para realizar un mejor modelaje del COS. 
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4. DINÁMICA DEL CARBONO EN SISTEMAS AGRÍCOLAS BAJO 

SIEMBRA DIRECTA: SÍNTESIS Y CONCLUSIONES GENERALES 

 

En esta tesis se analizaron varios aspectos del ciclo del carbono 

orgánico del suelo (COS) en un sistema agrícola bajo siembra directa (SD) que 

provenía de un pastizal natural. En la primera sección se realizó una revisión 

de antecedentes que demuestran la importancia del COS en los ecosistemas, 

describiendo los principales procesos que intervienen en el balance y flujos de 

carbono (C). En la sección 2 se estudió la importancia de los residuos de 

cosecha sobre el rendimiento de los cultivos siguientes y el balance de COS. 

Además, se logró ajustar un modelo simple para estimar el balance de COS. 

En la sección 3 se analizó el efecto de los residuos de distintas especies de 

plantas (C3 y C4) sobre la tasa de humificación de los residuos de los cultivos 

(h) y la tasa de mineralización del COS (k), utilizando el 13C como marcador 

molecular. Por último, en esta sección se resumen los principales resultados 

de la tesis respecto a la dinámica del C en los sistemas agrícolas y se discuten 

las posibles aplicaciones de los resultados.  

Luego de 10 años fue posible detectar pérdidas en el contenido de COS 

en sistemas donde se realizó agricultura continua bajo siembra directa, 

inmediatamente después de un pastizal natural. Estas pérdidas fueron entre 

0,55 y 0,75 Mg C ha-1 año-1, sin diferencias entre los tratamientos evaluados 

en los primeros 0,30 m de suelo. Contrario a lo propuesto en la hipótesis de 

este trabajo, no fue posible detectar mayores contenidos de COS en 

secuencias de cultivos con mayores ingresos de residuos, en este caso una 

especie C4 como el maíz, en relación con las especies con menores ingresos 

de residuos de cosecha (en este caso, soja, una planta C3). No obstante, las 

secuencias evaluadas no incluían cultivos invernales, lo cual determinó un 

menor aporte de C al sistema del que potencialmente se puede lograr en 

sistemas con mayor intensidad de uso del suelo incorporando cultivo de renta 
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o cultivos de servicios en inverno (Andrade y Satorre, 2015, Andrade et al., 

2015). No solo la masa de residuos es responsable de los aumentos o 

disminuciones del contenido de COS, sino que es importante la calidad (C:N) 

de esos residuos y su influencia sobre la actividad microbiana (Fontaine et al., 

2007, Zhang et al., 2008, Manzoni et al., 2010, Paterson y Sim, 2013), además 

de características específicas del suelo determinadas por su textura y 

composición mineral, que afectan los principales procesos que determinan los 

flujos de C en un sistema, como son h y k (Hassink y Whitmore, 1997, Lal, 

2004, Chen et al., 2014, White et al., 2014). 

En nuestro trabajo es probable que los cambios en la productividad 

primaria neta (PPN) y en la producción de raíces que ocurren al convertir un 

pastizal natural en un sistema de agricultura continua en SD hayan llevado a 

las pérdidas observadas en el contenido de COS. El sistema sustituido tenía 

ingresos de residuos totales estimados entre 3,3 y 4,7 Mg C ha-1 (Mazzilli et 

al., 2015) con una alta proporción de raíces (aéreo:subterráneo = 1 a 2) con 

relación a cultivos anuales (maíz = 7,0; soja = 6,9; trigo = 4,9; cultivo cobertura 

= 4,4) (Bolinder et al., 2002, Redin et al., 2018, sección 2 de esta tesis). 

También es importante resaltar las diferencias en PPN que hay entre los 

cultivos estudiados (maíz y soja) y la calidad de ésta (Cuadro 4.1). El maíz 

devuelve más biomasa aérea que los pastizales y la soja, menos; pero ambos 

cultivos anuales devuelven menos raíces. La calidad de lo devuelto es peor en 

maíz (más C/N) que en campo natural y en soja con menor C/N. 

Contrario a lo esperado, estos ingresos diferenciales de C al sistema no 

disminuyeron el rendimiento de los cultivos, seguramente porque el tiempo 

para que estas pérdidas ocurrieran no ha sido el suficiente o por la 

característica especial de este experimento en donde se comenzó a realizar 

agricultura bajo siembra directa sin períodos de laboreo del suelo, donde es 

probable que las pérdidas de COS hubiesen sido mayores y, por consiguiente, 

se afectara la productividad del sitio. La disminución de 6,5 Mg C ha-1, en 

https://onlinelibrary.wiley.com/doi/full/10.1111/gcb.12113#gcb12113-bib-0075
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promedio, para el período evaluado (10 años) significó una pérdida de 0,1 % 

de C al final del experimento (1,93 vs. 1,83 %), diez veces menos la pérdida 

reportada por Díaz et al. (2009), que encontraron el COS como la principal 

variable responsable de las pérdidas en rendimiento de trigo, cebada, girasol 

y sorgo (75 % de pérdida cuando se redujo en un 1 % el contenido de C). 

Recientemente, Rubio et al. (2021) reportaron pérdidas de rendimiento para 

cereales de invierno de hasta 1,0 Mg ha-1 asociadas a una disminución de 1,4 

% del contenido de COS. 

Este tipo de experimentos en donde al comienzo se contaba con un 

pastizal natural con vegetación mezcla de especies C3 y C4, utilizando el 13C 

como marcador isotópico, permitió estimar la cantidad de C nuevo (derivado 

de los residuos de los cultivos) en el COS total al final del experimento para 

dos sistemas contrastantes de agricultura continua (maíz y soja). La 

proporción de C nuevo con origen en la biomasa de maíz fue un 21 %, mientras 

que para la soja fue de 3 %. Por tanto, agregar 5,4 Mg ha-1 año-1 de C como 

residuos (aéreos + subterráneos) de maíz con alta relación C:N y mayor 

humificación (24 %), comparado con la inclusión de los residuos de soja (2,6 

Mg ha-1 año-1) con baja relación C:N y menor humificación (10 %), si bien no 

disminuyó las pérdidas de C del sistema, aumentó la tasa de ciclado del COS 

y la mineralización de nutrientes. Es probable, entonces, que el monocultivo 

de soja, aunque no perdiera más C que el de maíz, haya empeorado otras 

propiedades del suelo no analizadas en este trabajo, asociadas al reciclaje de 

la materia orgánica y al aporte de nutrientes (Bolinder et al., 2007). 

 

 

 

https://www.redalyc.org/journal/1802/180256032005/html/#B5
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Cuadro 4.1. Resumen de las principales variables estimadas para maíz (C4) y 

soja (C3) para el experimento luego de 10 años. Las variables del suelo fueron 

estimadas para los primeros 0,30 m de profundidad. 

Variable Maíz Soja 

Rendimiento en grano (Mg ha-1 año-1) 7,8 2,6 

Índice de cosecha 0,44 0,37 

Residuos totales (Mg C ha-1 año-1) a 5,4 2,6 

Contenido de COS inicial (Mg ha-1) 67,5 

Contenido COS final (Mg ha-1) 61,0 

Coeficiente de saturación inicial (COS/COSs) 0,88 

Coeficiente de saturación final (COS/COSs) 0,79 

Señal 13C inicial del COS (‰) -17,5 

Señal 13C final del COS (‰) -16,4 -18,0 

h (año-1) 0,24 0,10 

 k (año-1) 0,03 0,01 

Proporción COS nuevo en el COS final (%) 21 3 

Proporción COS original en el COS final (%) 79 97 

a Residuos aéreos y subterráneos. 

 

La obtención de un mismo contenido de COS final para estos dos 

cultivos contrastantes, uno con alta cantidad de residuos de peor calidad 

(maíz) y otro con menores cantidades de residuos de mayor calidad (soja), 

sugiere que la biomasa microbiana presente en el suelo en las parcelas de 

soja continua se alimentó principalmente de los residuos de soja y no del COS, 

como ocurrió para el caso del maíz. El aumento en la mineralización del COS 

en el tratamiento de maíz estaría gobernado por el efecto priming, en el que la 

cantidad y calidad de los residuos que ingresan al sistema operan de manera 

que residuos con alta relación C:N aceleran la k comparado con residuos de 

baja relación C:N, sobre todo en las capas superficiales del suelo (Fontaine et 
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al., 2007, Blagodatskaya y Kuzyakov, 2008, Paterson y Sim, 2013). Este efecto 

posiblemente determinó que la k para los primeros 0,10 m fuera 0,042 año-1 

para maíz, casi 2,5 veces más que para las parcelas de soja (0,017 año-1). 

Fontaine et al. (2003) proponen que los hongos (K-estrategas) son 

estimulados por residuos frescos con alta relación C:N (maíz), que 

degradarían la celulosa, la hemicelulosa y la lignina presentes en el COS. En 

contraparte, las bacterias (r-estrategas) son estimuladas por los residuos de 

soja de baja relación C:N, que degradarían la fracción soluble de los residuos 

y otros compuestos orgánicos; éstas crecen rápido y ganan la competencia a 

los microorganismos K-estrategas y por esto la mineralización del COS en las 

parcelas bajo soja es menor que en las parcelas bajo maíz (Fontaine at al., 

2003).  

Como fue previamente reportado por Mazzilli et al. (2015) para este 

sitio, pasados dos años de agricultura continua luego de un pastizal natural, la 

k fue el doble bajo maíz que bajo soja para los primeros 0,05 m en la fracción 

MOAM (materia orgánica asociada a minerales). La principal interrogante 

planteada en ese trabajo respecto a este proceso fue si se mantendría a lo 

largo del tiempo (Mazzilli et al., 2014). Pasados 8 años desde ese trabajo y 10 

desde instalado el ensayo, se puede decir que la menor k en soja hizo que se 

necesitaran menores cantidades de ingreso C al sistema para mantener los 

niveles de COS, pero es posible que el aporte de N (y otros nutrientes) del 

suelo a los cultivos haya sido menor, debido a que se mineralizó menos COS 

cada año. Si bien el priming es un proceso relevante para los flujos de C en el 

suelo, su importancia va disminuyendo a medida que aumenta la profundidad, 

por lo que su alcance ocurre mayormente en los primeros horizontes del suelo. 

Un aporte importante de esta tesis fue, mediante el uso de herramientas 

informáticas sencillas, ajustar un modelo de balance que permitió predecir la 

dinámica del COS. Si bien estos modelos no son exactos, cuando 

comparamos los coeficientes de mineralización del COS en las parcelas bajo 
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maíz y bajo soja estimados con la señal de 13C y con el modelo propuesto en 

la sección 2, observamos que, en las profundidades de 0,10, 0,20 y 0,30 m se 

logró un buen ajuste, siendo poca la variación entre ambos pares de valores 

(Figura 4.1). En la capa superficial (0,05 m), y sobre todo para las parcelas de 

maíz, el modelo simple sobreestimó la k, seguramente por el efecto que tiene 

el priming en esta profundidad donde se da el ingreso de la mayor cantidad de 

residuos de los cultivos. 

Figura 4.1. a) Comparación entre valores de la tasa de mineralización del COS 

estimados a partir de un ajuste matemático (modelo) y con la δ13C, para maíz 

y soja, para las cuatro profundidades analizadas. b) Relación entre la tasa de 

mineralización del COS estimados a partir de un ajuste matemático (modelo) 

y estimados con la δ13C para maíz y soja. Los valores de k se señalan con 

♦Maíz y ■Soja.  

Para evaluar el desvío que supone usar las tasas estimadas por el 

modelo simple (sección 2) en relación con las tasas obtenidas mediante la 

técnica de 13C (sección 3) se realizó un balance aparente para ambas 

secuencias de monocultivo utilizando entradas fijas para maíz (5,7 Mg C ha-1 

año-1) y soja (2,6 Mg C ha-1 año-1) y partiendo de la misma situación inicial de 

COS (67,5 Mg C ha-1). Se evaluó luego de 10 años los cambios en el contenido 
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de C (0-0,30 m). Los valores de pérdidas de COS fueron similares entre las 

dos estimaciones, información que reafirma el buen ajuste que se obtuvo con 

el modelo simple utilizado (Cuadro 4.2). 

 

Cuadro 4.2. Efecto de las tasas estimadas a partir del modelo de balance y de 

las estimadas con δ 13C en el balance de COS a 10 años para los primeros 

0,30 m. 

 Secuencia Balance COS (Mg C ha-1) 

h y k - modelo 
BQ/Maíz - 4,5 

BQ/Soja -4,9 

h y k - δ 13C 
BQ/Maíz -4,8 

BQ/Soja -5,1 

 

Utilizando el modelo con las tasas calculadas mediante la δ13C fue 

posible estimar que para mantener el contenido de COS (balance neutro) en 

este sitio con los cultivos sembrados se necesitarían ingresos de carbono de 

8,1 y 8,2 Mg C ha-1 año-1 para maíz y soja, respectivamente. Esto equivaldría, 

en el caso del maíz, a 15,7 Mg ha-1 año-1 de residuos y en soja, a 13,9 Mg ha-

1 año-1; utilizando los IC calculados sería necesario lograr rendimientos medios 

de 12,4 Mg ha-1 y 8,2 Mg ha-1 para maíz y soja, respectivamente. De estos 

valores surge la pregunta: ¿con qué cultivo sería más probable mantener el 

balance neutro? Si bien es un caso hipotético, sería más factible obtener los 

rendimientos de maíz, que es un valor que está por debajo de los potenciales 

de rendimiento reportados para Uruguay de 17,6 Mg ha-1 (Hayashi y Dogliotti, 

2021), que obtener ese rendimiento de soja, que está por encima de los 

potenciales reportados para nuestras condiciones, los cuales están alrededor 

de 6,6 Mg ha-1 (Rizzo et al., 2021). Sin embargo, sería más lógico incorporar 

cultivos de servicio o de renta en invierno para lograr los ingresos de C 

necesarios al suelo. 
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Contar con valores de tasas de mineralización, para correr un modelo 

de balance como el propuesto en este trabajo, ayuda a comprender los 

procesos ocurridos en el suelo, ya que los parámetros generados permitirán 

estimar el balance de COS en otros sistemas de manera simple. A modo de 

ejemplo, usando estas tasas se evaluó la importancia de la productividad en 

una secuencia de cultivos, realizando una simulación a 9 años (3 veces la 

secuencia) para una secuencia de Trigo/Soja 2.a – BQ/Maíz 1.a – 

Cobertura/Soja 1.a, con niveles de productividad alta y media (Cuadro 4.3). 

Con esta información se estimó el balance aparente partiendo de dos 

situaciones de contenido de COS contrastantes: un pastizal natural igual que 

el inicio de este trabajo (67,5 Mg C ha-1) y una situación de 10 años de 

agricultura continua bajo siembra directa igual que el final de este trabajo (61,0 

Mg C ha-1). 

Para realizar estos cálculos, la k y h fueron ponderadas para los cultivos 

no analizados en este trabajo (trigo y cultivo de cobertura) mediante la relación 

C:N respecto a los cultivos de maíz y soja, utilizando la ecuación:  

 

k,hcultivo = ((C:Ncultivo × k,hmaíz,soja) ÷ C:Nmaíz,soja)   [Eq. 1] 

 

donde C:Ncultivo es la relación carbono nitrógeno de cualquier cultivo, k,hmaíz,soja 

son los coeficientes de mineralización del COS y humificación de los residuos 

de maíz y soja y C:Nmaíz,soja es la relación carbono nitrógeno de maíz y soja. 

 

Luego se ponderaron ambas tasas para cada par de componentes de 

la secuencia con un paso anual, según la proporción de ingresos de carbono 

al sistema, utilizando la ecuación: 

 

k,hanual = ((k,hcultivo1 × (Ingreso de Ccultivo1 ÷ Ingreso de Ccultivos1y2)) ÷ ((k,hcultivo2 × 

(Ingreso de Ccultivo2 ÷ Ingreso de Ccultivos1y2))    [Eq. 2] 
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donde k,hcultivo1 son los coeficientes de mineralización del COS y humificación 

de los residuos del cultivo 1, Ingreso de Ccultivo1 es el ingreso de C al sistema 

del cultivo 1, Ingreso de Ccultivos1y2  es la suma de los ingresos de C al sistema 

del cultivo 1 y cultivo 2, k,hcultivo2 son los coeficientes de mineralización del COS 

y humificación de los residuos del cultivo 2 e Ingreso de Ccultivo2 es el ingreso 

de C al sistema del cultivo 2. 

 

 Luego se hicieron variar en función de la productividad de la secuencia 

(alta y media) con datos suministrados por Unicampo Uruguay en base a la 

Red agrícola (RauGis). Para la situación de pastizal natural, en cada año 

simulado se tomó como restricción que no podría estabilizarse más C en el 

suelo que el permitido por el potencial de secuestro de este; para esto se hizo 

variar la tasa de humificación cuando el valor de COS superó el valor de 

saturación. 
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Cuadro 4.3. Datos utilizados para la secuencia simulada, con valores para 

productividad alta (P90) y productividad media (P50). 

 

 Trigo Soja 2.a BQ Maíz 1.a C.Cobertura Soja 1.a 

Productividad alta (P90) 

Rendimiento 

(Mg ha-1) a 
5,4 3,5 - 11,5 1,5 3,9 

IC 0,40 0,37 - 0,44 0,40 0,37 

Biomasa aérea 

(Mg ha-1) 
8,1 5,9 - 14,6 3,5 6,6 

Biomasa subterránea 

(Mg ha-1) 
1,7 0,9 - 2,1 1,8 1,0 

Input total de C 

(Mg C ha-1) b 
4,1 2,9 - 7,0 2,2 3,2 

h (año-1) 0,170 0,100 - 0,240 0,170 0,100 

 k (año-1) 0,017 0,012 - 0,029 0,010 0,012 

Productividad media (P50) 

Rendimiento 

(Mg ha-1) a 
3,4 1,9 - 7,1 1,0 2,4 

IC 0,40 0,37 - 0,44 0,40 0,37 

Biomasa aérea 

(Mg ha-1) 
5,1 3,3 - 9,1 2,5 4,0 

Biomasa subterránea 

(Mg ha-1) 
1,0 0,5 - 1,3 1,3 0,6 

Input total de C 

(Mg C ha-1) b 
2,6 1,5 - 4,4 1,6 1,9 

h (año-1) 0,170 0,100 - 0,240 0,170 0,100 

 k (año-1) 0,017 0,012 - 0,029 0,010 0,012 

    a Datos de rendimiento suministrados por Unicampo Uruguay en base a la Red agrícola      

(RauGis). 

    b Aéreo + subterráneo. 
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El efecto más importante de la productividad de los cultivos se observa 

cuando partimos de agricultura continua bajo SD, o sea, un suelo con pérdidas 

de C anteriores, donde la secuencia de alta productividad logró un balance 

neutro, manteniendo el COS en un nuevo nivel de equilibrio, más bajo respecto 

a un pastizal natural (Cuadro 4.4). La duda es qué tan viable es que un sistema 

que perdió C pueda lograr altos niveles de productividad, ya que fueron 

discutidas en este trabajo las pérdidas de rendimiento que están asociadas a 

pérdidas de COS (Díaz et al., 2009, Etchegoimberry, 2019, Rubio et al., 2021), 

sobre todo por cambios en la mineralización de N y otros factores del suelo, 

incluso cuando los cultivos anuales se manejan con SD (Ernst et al., 2016). En 

contraparte, secuencias con productividades medias no serían suficientes 

para lograr este efecto y se seguiría perdiendo C, seguramente hasta un nuevo 

nivel de equilibrio con menores niveles de COS.  

 

Cuadro 4.4. Efecto de la productividad de una secuencia en el balance del 

COS para los primeros 0,30 m, partiendo de dos situaciones contrastantes de 

COS inicial. Resultados de cambios en los niveles de COS para los 9 años. 

 

 Productividad alta (P90) Productividad media (P50) 

Pastizal natural -0,45 Mg C ha-1 -1,10 Mg C ha-1 

Agricultura 

continua 
0,01 Mg C ha-1 -1,20 Mg C ha-1 

 

Para la situación de pastizal natural, donde el suelo se encontraría más 

cercano a su nivel de saturación (COS/COSs = 0,88 para los primeros 0,30 

m), las pérdidas fueron 2 veces más para el caso de productividades medias, 

aunque de igual manera la secuencia de productividad alta pierde C (Cuadro 

4.4), siendo razonable, ya que en un suelo con niveles de COS cercanos a la 
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saturación los valores de humificación disminuyen (no puede humificarse más 

C que el nivel de saturación), donde más cantidad de residuos son respirados 

como CO2 y no ingresan al suelo (Pravia et al., 2019). La pregunta que surge 

es por qué cuando partimos de agricultura continua, con un suelo con menos 

COS (COS/COSs = 0,79 para los 0,30 m) no obtenemos un balance de COS 

más positivo (por aumento de h) al simular una secuencia de productividades 

alta. Una hipótesis es que el nivel de saturación sigue siendo alto, dentro del 

rango observado por Pravia et al. (2019) de 0,67-0,87, donde la reducción en 

h impidió mayor acumulación de COS y todavía no se manifiesta el efecto que 

tiene la disminución en la saturación sobre la humificación de los residuos. Por 

lo tanto, para ser concluyentes en este punto, deberíamos trabajar en un suelo 

que haya perdido aún más C respecto a su valor de saturación. 

Aumentar y mantener un alto nivel de productividad es un gran desafío: 

además de adoptar nuevas tecnologías, se necesitan rediseñar los sistemas 

agrícolas para que sean más productivos, estables y sostenibles. Por lo tanto, 

se deben implementar nuevas secuencias de cultivos para mejorar estas 

características (Andrade et al., 2017). La agricultura continua bajo SD no es 

suficiente para mantener la productividad del suelo; en adición, la SD y la 

intensificación sostenibles requerirán reequilibrar la secuencia de cultivos 

(Ernst et al., 2020). “La cantidad de nutrientes producidos y de C secuestrado 

anualmente para un suelo dado depende principalmente de los cultivos 

utilizados, las condiciones ambientales y las prácticas de manejo. La elección 

de cultivos y rotaciones de cultivos tiene múltiples efectos, determinando el 

patrón de suelo cubierto por la biomasa vegetal viva o muerta, la producción 

total de biomasa, la cantidad y calidad de las biomasas recicladas, la posterior 

acumulación de C y nutrientes, y su potencial de reciclaje en los suelos. Este 

último efecto es de primordial importancia, ya que la biomasa vegetal es la 

fuente principal para la renovación de la materia orgánica del suelo y la 

rizodeposición de las plantas” (Bolinder et al., 2007). La simpleza del modelo 

https://www.redalyc.org/journal/1802/180256032005/html/#B5
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ajustado en este trabajo lo hace viable para usar en la práctica y, sumado a 

las tasas estimadas para ambos cultivos (maíz y soja), así como el efecto que 

tienen el priming y la saturación sobre estos, permiten tener otra herramienta 

a la hora de definir sistemas de rotaciones de cultivos que tengan en cuenta el 

secuestro de C, que de otra manera llevaría tiempo debido a la lentitud con la 

que ocurren los cambios en el suelo y los costos que esto trae aparejado. 
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