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Resumen 

La expansión de la frontera agrícola promueve la transformación progresiva de 

los pastizales naturales, acompañada por la intensificación del uso del suelo. Estas 

modificaciones generan impactos sobre los ecosistemas, tanto por la sustitución de la 

cobertura vegetal, como por el incremento del aporte de nutrientes hacia cuerpos de 

agua por escorrentía superficial que favorecen procesos de eutrofización. En este 

contexto, los pastizales ribereños adquieren especial relevancia al actuar como zonas 

búfer capaces de retener y reducir las concentraciones de nutrientes derivados de 

fuentes difusas. El objetivo del estudio fue evaluar la variación espacial y temporal de 

las concentraciones de nitrógeno y fósforo en agua de escurrimiento superficial en una 

zona búfer del río Negro, Uruguay. Se modeló el flujo superficial del agua en un área 

agrícola adyacente a un pastizal ribereño, donde se instalaron, sobre una transecta de 

105 m, nueve puntos de muestreo con tres repeticiones y un área testigo sin aportes 

agrícolas. Se efectuaron tres campañas en distintos momentos del ciclo agrícola —

puente verde (PV), cultivo establecido (CE) y barbecho (BB)—, se realizaron 

simulaciones de lluvia para generar escorrentía, se colectaron muestras de suelo y se 

estimó la composición florística. Con el agua colectada se analizaron las 

concentraciones de nitrato (NO3
-), amonio (NH4

+) y fósforo total (PT). Los análisis 

estadísticos incluyeron modelos aditivos generalizados, regresión segmentada, 

correlaciones, PERMANOVA, clúster y análisis de redundancia basado en distancias. 

Los resultados de vegetación mostraron que las zonas búfer y control presentan signos 

de degradación. Aun así, el PT se redujo hasta 48 %, el NO3
- hasta 90 % y el NH4

+ 

hasta 91 %, con variaciones dependientes de factores edáficos e hidrológicos. Los 

análisis multivariados evidenciaron que las variables hidrológicas y las propiedades 

del suelo tuvieron un papel central en la dinámica de nutrientes. El modelo global 

indicó que el porcentaje de escurrimiento, el suelo desnudo y la producción primaria 

fueron las variables determinantes para explicar su variación. En conclusión, los 

pastizales ribereños, aun degradados, cumplen un rol relevante en la reducción de 

nutrientes, aunque su eficacia depende de la estacionalidad, el estado de la vegetación 

y el manejo agrícola. 
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Phosphorus and nitrogen dynamics in surface runoff from riparian grasslands: 

a multivariate study in the Negro River basin, Uruguay 

Summary 

The expansion of the agricultural frontier promotes the progressive 

transformation of natural grasslands, accompanied by the intensification of land use. 

These modifications generate impacts on ecosystems not only through the replacement 

of plant cover but also by increasing the input of nutrients into water bodies through 

surface runoff, thus favoring eutrophication processes. In this context, riparian 

grasslands acquire special relevance as buffer zones capable of retaining and reducing 

nutrient concentrations derived from diffuse sources. This study aimed to evaluate the 

spatial and temporal variation of nitrogen and phosphorus concentrations in surface 

runoff water within a buffer zone of the Negro River, Uruguay. Surface water flow 

was modelled in an agricultural area adjacent to a riparian grassland, where nine 

sampling points with three replicates and a control area without agricultural inputs 

were installed along a 105 m transect. Three sampling campaigns were conducted at 

different stages of the agricultural cycle: green bridge (PV), established crop (CE) and 

fallow (BB). Rainfall simulations were performed to generate runoff, soil samples 

were collected and floristic composition was estimated. The collected water was 

analyzed for nitrate (NO3
-), ammonium (NH4

+) and total phosphorus (TP) using 

spectrophotometric methods. Statistical analyses included generalized additive 

models, segmented regression, correlations, PERMANOVA, cluster analysis and 

distance-based redundancy analysis. Vegetation results showed that both buffer and 

control zones exhibited signs of degradation. Nevertheless, TP decreased by up to 

48%, NO3
- by 90% and NH4

+ by 91%, with variations dependent on edaphic and 

hydrological factors. Multivariate analyses revealed that hydrological variables and 

soil properties played a central role in nutrient dynamics. The global model indicated 

that runoff percentage, bare soil and primary productivity were the most determinant 

variables explaining nutrient variation. In conclusion, riparian grasslands, even under 

degraded conditions, play a relevant role in nutrient reduction, although their 
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effectiveness depends on seasonality, vegetation condition and agricultural 

management. 

Keywords: agriculture, nutrient export, grassland ecosystem services, buffer 

zones 
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1. Introducción 

En las últimas décadas, a consecuencia de la expansión de la frontera agrícola, 

se han generado procesos de transformación en los usos del suelo en las zonas 

templadas del mundo, dentro de las cuales Sudamérica es una de las regiones más 

afectadas (Vallejos et al., 2024). La sustitución de ecosistemas, principalmente del 

pastizal natural, ha generado alteraciones en la cobertura vegetal, que provoca su 

degradación y desplazamiento hacia zonas marginadas o fragmentación del paisaje 

(Tiscornia et al., 2014). 

Estos cambios en el uso de los suelos se dan principalmente por la implantación 

de cultivos agrícolas y forestales. Estas plantaciones utilizan productos químicos 

agronómicos que, a través del escurrimiento superficial, contribuyen a la 

contaminación de los cursos de agua, y afectan a los ecosistemas naturales en general 

y a los cuerpos de agua en particular, y causan eventos de floraciones de algas tóxicas 

que afectan tanto la salud animal como humana (Aubriot et al., 2020; Bonilla et al., 

2015; Goyenola et al., 2021; Granados-Sánchez et al., 2007; Hawes y Smith, 2005). 

Por este motivo es importante contar con amortiguadores de estos contaminantes para 

evitar o disminuir su llegada a los cursos de agua y evitar o reducir la eutrofización del 

agua causada por el aporte de grandes cantidades de nitrógeno y fósforo. Los 

ecosistemas naturales tales como los bosques, pastizales y humedales poseen la 

capacidad de amortiguar, reducir y retener nutrientes provenientes de estas fuentes 

difusas, por lo que es imprescindible contar con estas áreas en la interfaz entre tierras 

agrícolas y cursos de agua (Elmore y Beschta, 1987; Hawes y Smith, 2005; Vigiak et 

al., 2007). 

En este marco, es importante contar con estudios sobre el funcionamiento de 

estos ecosistemas naturales e identificar las principales variables que influyen en la 

retención de los nutrientes con el fin de implantar sistemas de manejo para reducir la 

carga de nutrientes que llegan a los cuerpos de agua. En este trabajo se avanza en la 

generación de información para comprender la variación espacial y temporal de las 

concentraciones de fósforo total, nitrato y amonio en aguas de escorrentía superficial 
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provenientes de cultivos y que transcurren por ecosistemas de pastizales, antes de 

llegar a la ribera del Río Negro. 

1.1. Importancia de los pastizales naturales y servicios ecosistémicos 

Uruguay se encuentra enteramente comprendido dentro de lo que Soriano et al. 

(1992) denominaron pastizales del Río de la Plata. Estos comprenden una importante 

porción geográfica de pastizales templados subhúmedos, los cuales ocupan más de 

setenta millones de hectáreas. Esta unidad biogeográfica comprende una gran 

diversidad de hábitats que incluye bosques, arbustales, humedales y pasturas naturales 

(Herrera et al., 2014). 

Los pastizales refieren a una comunidad herbácea de gran heterogeneidad y 

diversidad relativa en función de diferentes características morfológicas, geológicas y 

edafológicas que generan una multiplicidad de ambientes que se asocian a las 

condiciones de paisaje, clima y manejo (Pérez Rocha, 2020). Se estima que la flora 

uruguaya se compone de 3112 especies, de las 1977 pertenecen a los ecosistemas de 

pastizales (Bonifacino et al., 2025). Además, este ecosistema alberga a más de la mitad 

de las especies de aves, mamíferos y reptiles de la fauna uruguaya (Brazeiro et al., 

2020). Los pastizales son de especial importancia no solo por la alta diversidad de flora 

y fauna que sustentan, sino también por las múltiples funciones y servicios 

ecosistémicos (SE) que brindan (Guido et al., 2025). 

Se han reportado una serie de SE para los pastizales del Río de la Plata (Modernel 

et al., 2016) con alcance global, tanto de provisión, como es la producción de forraje 

para producción de carne, lana, leche y cuero (Herrera et al., 2014), como de otros 

servicios de soporte y regulación. 

Muchos de los SE del pastizal dependen en gran medida de la riqueza y 

diversidad de especies ya sea de forma directa o indirecta. Las propiedades de la 

vegetación no solo determinan la estructura del ecosistema, sino también su 

funcionamiento, estabilidad y capacidad para proveer servicios (Tilman et al., 1996). 

La presencia de múltiples especies que difieren en su fenología y estrategias 

adaptativas permite una utilización más eficiente de los recursos y aumenta la 

productividad primaria neta aérea (PPNA), lo que disminuye las fluctuaciones 
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estacionales (Altesor et al., 2005); a su vez, les confiere gran estabilidad frente a 

fenómenos adversos, pero también incrementa la complejidad de manejo del pastizal 

(Rosengurtt, 1943). El aumento de la PPNA impulsada por la riqueza de especies 

favorece la cantidad de carbono (C) fijado por la vegetación (López-Mársico y Altesor, 

2007). Estas ganancias de C son consideradas un SE de soporte clave en los pastizales, 

ya que de él dependen servicios de provisión con valor de mercado como servicios de 

regulación (Altesor, 2010). El secuestro de C constituye otro SE derivado de la 

productividad primaria neta, la biomasa que se acumula en los pastizales almacena 

carbono, lo que contribuye a la regulación climática regional y global (Altesor, 2010). 

La vegetación junto al clima son los principales controladores del ciclo hidrológico 

dentro de un ecosistema, regulan la entrada y salida de agua a través de procesos como 

la evapotranspiración, infiltración y la escorrentía (Altesor, 2010). 

El ciclado de nutrientes también es un SE que se relaciona positivamente con la 

diversidad, ya que su aumento favorece la calidad de la broza y la actividad de los 

microorganismos descomponedores, lo que incrementa la concentración de nutrientes 

en el suelo (Balvanera et al., 2006). 

1.2. Cambios de uso de suelos 

Los pastizales naturales han sido intervenidos desde el período colonial; sin 

embargo, en las últimas décadas, a consecuencia de la expansión de la frontera agrícola 

(Paruelo et al., 2005), se han producido una serie de transformaciones y cambios en 

los usos de suelo (Achkar et al., 2016). Este proceso de cambio estuvo acompañado 

por la intensificación del uso de la tierra (García Préchac et al., 2010). Paruelo et al. 

(2007) identificaron tres cambios principales en el uso de la tierra: el reemplazo de los 

pastizales por cultivos anuales y forrajeros, el reemplazo de pastizales por forestación 

(pinos y eucaliptos) y la intensificación del pastoreo en los pastizales naturales; estos 

cambios de la cubierta vegetal tienen efectos negativos tanto para los ecosistemas 

como para la sociedad. 

Según la iniciativa MapBiomas Uruguay, entre 1985 y 2022, Uruguay perdió el 

20 % de sus pastizales naturales (2,5 millones de hectáreas) (Vallejos et al., 2024). Por 

otro lado, el área destinada a cultivos agrícolas aumentó un 42 % y la forestación se 
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incrementó 750 % durante este período (Guido et al., 2025). A pesar de estos cambios, 

los pastizales naturales siguen siendo la vegetación dominante del país: ocupan más 

del 50 % del territorio uruguayo (MapBiomas, 2025). 

Estos cambios de usos de suelo, además de reducir el área neta de pastizales, 

causan la fragmentación del área restante (Tiscornia et al., 2014) y generan 

implicancias negativas para la biodiversidad y para el funcionamiento del ecosistema 

(Baldi et al., 2006, Brazeiro et al., 2020). La fragmentación del ecosistema aumenta la 

probabilidad de extinción local de especies de fauna autóctona (Tiscornia et al., 2014), 

la disminución de especies nativas de pastizales y el aumento de especies exóticas 

(Ghersa y León, 1999). 

La expansión agrícola y reemplazo de la vegetación natural por cultivada influye 

sobre el clima, los ciclos del agua, el carbono, el nitrógeno en la biosfera y las 

emisiones de gases y generan una cascada de impactos que alteran el funcionamiento 

de las praderas naturales y, por ende, afectan los SE provistos por estos ecosistemas 

(Modernel et al., 2016; Paruelo et al., 2005; Townshend, 1992). 

Estas transformaciones han recibido importante atención mundial debido al 

aporte de contaminantes de estas fuentes no puntuales (fuentes difusas) (Abu‐Zreig et 

al., 2003). Las áreas agrícolas transportan sedimentos y nutrientes a través del 

escurrimiento superficial hacia los cuerpos de agua, lo que causa la degradación de su 

calidad (Rulli et al., 2025) y genera procesos de eutrofización y deterioro de la calidad 

del agua (Bizzozero y Carro, 2020; Sharpley et al., 2001). Estas transformaciones 

generan alteraciones en la cobertura vegetal y la pérdida de multifuncionalidad de los 

territorios (Schils et al., 2022). Kruk et al. (2023) han reportado el deterioro de la 

calidad del agua en varios ecosistemas acuáticos de Uruguay a consecuencia de estos 

cambios en la matriz productiva sin suficientes medidas de preservación del ambiente. 

1.3. Zonas ribereñas como áreas de amortiguación de nutrientes 

provenientes de fuentes difusas 

El deterioro de la calidad del agua en el mundo se debe principalmente a la 

aceleración de la eutrofización y reiteradas floraciones de algas nocivas, 

incrementados por la presencia de nutrientes (Sharpley et al., 2001), procesos que han 
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aumentado a escala global en las últimas décadas (Burford et al., 2020). En Uruguay, 

las altas concentraciones y cargas exportadas de macronutrientes se deben a la 

intensidad de la producción agrícola (Goyenola et al., 2021), sumado al impacto en la 

dinámica del fósforo por el libre acceso del ganado a los cursos de agua (Goyenola, 

2016). 

Los ríos, arroyos, lagos y humedales crean condiciones únicas a lo largo de sus 

riberas que controlan e influyen en la transferencia de energía, nutrientes y sedimentos 

entre los sistemas acuáticos y terrestres (Gayoso y Gayoso, 2003). A esta vegetación 

contigua a lo largo de los cursos de agua capaz de atenuar y controlar impactos sobre 

estos (Wenger, 1999) se les denomina zonas ribereñas, zonas de amortiguación o 

zonas búfer, que son áreas donde la hidrología superficial y subterránea actúa como 

zona de transición y de interacciones entre los medios terrestre y acuático (Granados-

Sánchez et al., 2007; National Research Council, 2002). Comprenden aquellos 

sectores de los ecosistemas terrestres que ejercen un papel determinante en los flujos 

de energía y materia hacia los ecosistemas acuáticos (National Research 

Council, 2002). 

Las zonas de amortiguación constituyen componentes fundamentales dentro de 

las cuencas hidrográficas (Elmore y Beschta, 1987; Hawes y Smith, 2005), ya que 

cumplen un papel clave en la protección de la calidad del agua superficial y subterránea 

frente a los impactos antrópicos del uso del suelo. Estas áreas representan ecosistemas 

complejos que ofrecen hábitat y recursos para una gran diversidad de especies de flora 

y fauna, además de desempeñar una función esencial en la mitigación y control de la 

contaminación difusa (Hawes y Smith, 2005). 

La vegetación ribereña funciona como barrera de protección de los tributarios de 

una cuenca a través de la disminución de la carga de nutrientes y contaminantes que 

llega a los cursos de agua (Abu-Zreig et al., 2003; Calvo et al., 2024; Orúe et al., 2011; 

Wenger, 1999). Estas zonas filtran sedimentos y contaminantes y funcionan como 

búfer natural (Fernandez et al., 2009), interceptan la escorrentía de agua superficial 

que proviene de tierras cultivadas y transportan contaminantes cuya concentración y 

volumen disminuye al atravesar estas áreas de amortiguación, lo que permite su 

retención y posterior reciclaje de nutrientes (Abu-Zreig et al., 2003; Granados-Sánchez 
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et al., 2007; National Research Council, 2002; Wenger, 1999), proceso que reduce la 

eutrofización de las aguas (Fernández et al., 2009; Granados-Sánchez et al., 2007; 

Lowrance, 1998). Además, logran estabilizar el suelo de las riberas (Lowrence, 1998) 

y reducir su erosión (Bentrup, 2008; Wenger, 1999), y brindan múltiples beneficios en 

términos de biodiversidad y regulación del agua (Stutter et al., 2012). 

La capacidad de amortiguación y filtrado de estas zonas está condicionada por 

factores externos, como el volumen de escorrentía y las características de las tierras 

altas (como la pendiente, tamaño y uso del suelo), así como por las propias 

características de la zona de amortiguación, relacionadas con su composición, estado 

y ancho (Chaubey et al., 1994; Dillaha et al., 1989). Existen sectores del paisaje donde 

el flujo de agua se concentra, mientras que en otros se dispersa (Dillaha et al., 1989), 

lo que permite identificar áreas críticas de ingreso de contaminantes a los cauces como 

aquellas zonas del paisaje donde el flujo superficial se concentra, ya que en ellas se 

transportan y canalizan mayores cargas de sedimentos y nutrientes hacia los cuerpos 

de agua (Orúe et al., 2011). 

La vegetación asociada a estas zonas es variada, desde pastizales, árboles o 

arbustos, hasta vegetación de humedal. A su vez, se ubican en un gradiente de acuerdo 

a la saturación de agua del suelo e inundaciones permanentes (Lescano, 2016). La 

vegetación herbácea ribereña tiene un papel importante, debido a que aumenta la 

fricción local en las riberas y forma barreras flexibles y tridimensionales para el flujo, 

con lo que ofrece una alta resistencia al flujo superficial y disminuye su velocidad, lo 

que permite la deposición de sedimentos suspendidos en la escorrentía (Daniels y 

Gilliam, 1996; National Research Council, 2002). Las características de la pastura 

como la densidad, altura y tipo de vegetación influyen en la capacidad de retención de 

sedimentos en las tierras ribereñas (Karssies y Prosser, 1999). A su vez, la alta 

disponibilidad de fósforo determina en gran medida la composición florística de los 

pastizales naturales, disminuye la riqueza de especies nativas y aumenta el número de 

plantas exóticas (Pañela et al., 2020). La influencia relativa de factores 

geomorfológicos y la estructura vegetal depende de las características del suelo, las 

tasas de entrada de nutrientes y las asociaciones entre especies, las cuales están 

fuertemente condicionadas por el pastoreo de los herbívoros, que influyen en la 
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redistribución de materia orgánica y nutrientes (Naiman et al., 2005). En este sentido, 

el manejo adecuado del pastoreo se convierte en un elemento clave para la 

conservación y el funcionamiento de las áreas ribereñas (Elmore y Beschta, 1987). 

1.4. Mecanismos de retención de nutrientes en las áreas ribereñas 

Las áreas ribereñas con densa cobertura vegetal y con suelos adecuados pueden 

reducir significativamente las cargas de fósforo y nitrógeno en la escorrentía 

superficial a través de distintos mecanismos (Mayer et al., 2007), además de 

transformar a los contaminantes en formas menos tóxicas (Grismer et al., 2006). Por 

procesos de absorción, adsorción y desnitrificación, las plantas y microorganismos del 

suelo en las áreas ribereñas pueden reducir significativamente las concentraciones de 

estos contaminantes y, en consecuencia, mejorar la calidad del agua (Peterjohn y 

Correll, 1984). 

La vegetación ribereña, principalmente las plantas herbáceas, aumentan la 

rugosidad de la superficie, lo que permite disminuir los volúmenes y la velocidad de 

la escorrentía cargada de sedimentos (Borin et al., 2005), y pueden depositar de 50 % a 

100 % de los sedimentos, así como también, absorber o depositar los nutrientes y 

contaminantes adheridos a ellos (Hawes y Smith, 2005). El secuestro de nutrientes por 

parte de la vegetación está limitado, en gran medida, por factores estacionales 

(Lowrence, 1998) y por factores de manejo, especialmente las áreas ribereñas con 

vegetación herbácea (Dillaha et al., 1989). 

Un factor importante en la dinámica de los nutrientes dentro de las zonas 

ribereñas son las inundaciones, con las cuales se depositan sedimentos, lo que favorece 

una alta productividad primaria de la vegetación (National Research Council, 2002). 

La vegetación ribereña regula el flujo de agua mediante la transpiración y a través de 

la absorción y liberación de solutos por las raíces y de asociaciones simbióticas con 

microrganismos que promueven importantes reacciones biogeoquímicas. Esto permite 

que los nutrientes se mantengan en las zonas ribereñas en lugar de liberarlas a los 

cuerpos de agua (National Research Council, 2002). 

Otro factor importante en la eficiencia de retención de las zonas ribereñas es la 

pendiente del terreno y el tipo de suelo. En pendientes pronunciadas, el rendimiento se 
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reduce, ya que el flujo es mayor y, por lo tanto, hay menor tiempo de infiltración. En 

este sentido, la capacidad de infiltración por parte del suelo juega un rol importante en 

la retención de nutrientes (Bentrup, 2008, Vigiak et al., 2007). 

La dinámica del fósforo en los suelos está dada por procesos de mineralización 

e inmovilización llevados a cabo por la actividad microbiana (Richardson y Simpson, 

2011). Los mecanismos de retención de fósforo están relacionados en gran parte con 

la sedimentación de partículas en el suelo (Daniel et al., 1994), la adsorción del fósforo 

disuelto en partículas de suelo y materia orgánica (Sharpley et al., 1995) y la 

incorporación biológica en plantas y microrganismos (Correll, 1999). La infiltración 

es el principal mecanismo de eliminación de fósforo, especialmente a mayores 

distancias respecto a las zonas de aporte (Abu-Zreig et al., 2003). Se estima que las 

zonas ribereñas capturan aproximadamente entre el 80 % y 85 % del fósforo (Hawes 

y Smith, 2005). La mayoría de los estudios demuestran que la retención del fósforo en 

las áreas ribereñas está principalmente dada por la retención de sedimentos, ya que, al 

ser un nutriente poco soluble, se transporta unido a partículas (Bentrup, 2008; Lescano 

et al., 2017; Ongley, 1997; Weil y Brady, 2017). En cambio, la fracción soluble del 

fósforo es absorbida por las plantas (Ongley, 1997). 

En el caso del nitrógeno, las áreas ribereñas favorecen la infiltración del agua en 

el suelo, lo que permite la filtración del nitrógeno a través del perfil del suelo 

(Lowrance et al., 1984), y puede transformarse mediante la actividad química y 

biológica del suelo (Hawes y Smith, 2005). El nitrógeno puede ser inmovilizado por 

microrganismos, que reducen su movilidad y potencial de escorrentía (Robertson y 

Groffman, 2007); a su vez, las plantas absorben nitrógeno en forma de nitrato y amonio 

para su crecimiento, lo que contribuye a la disminución de la disponibilidad para el 

transporte hacia cursos de agua (Peterjohn y Correll, 1984). Otro mecanismo de 

retención del nitrógeno es la desnitrificación, proceso realizado por microrganismos 

en condiciones de anaerobia (Groffman et al., 1992) donde se convierte el nitrato 

disuelto en el agua a nitrógeno gaseoso; este proceso permite la eliminación del nitrato 

del flujo subterráneo (National Research Council, 2002). 

La remoción de contaminantes es más eficiente cuando los flujos superficiales y 

subterráneos poco profundos se dispersan de manera uniforme a lo largo del área 
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ribereña. En cambio, cuando estos se concentran en determinadas áreas o canales, el 

tiempo de retención se reduce y los procesos de transformación pueden saturarse, lo 

que disminuye su eficacia (National Research Council, 2002). 

En el siguiente esquema (figura 1) se representa de manera simplificada el ciclo 

de los nutrientes en el suelo, se destacan los principales procesos de mineralización e 

inmovilización que regulan la disponibilidad de nitrógeno y fósforo para las plantas. 

Figura 1 

Esquema simplificado del ciclo de los nutrientes en el suelo. 

 

1.5. Antecedentes 

En los últimos años, el deterioro de la calidad del agua en Uruguay se ha 

intensificado: se han registrado diferentes eventos de floraciones algales 

potencialmente tóxicas en cuerpos de agua de todo el país (Aubriot et al., 2020; Bonilla 

et al., 2015). La principal causa de la eutrofización es el aporte constante de nutrientes 

provenientes de sistemas agrícolas (Goyenola et al., 2021; Kruk et al., 2023). 

En este contexto, varios estudios en la cuenca del río Santa Lucía han 

demostrado que las actividades agrícolas son las principales responsables de la 

eutrofización y de las floraciones algales (Aubriot et al., 2017; Cabrera Lamanna, 

2020; Chalar et al., 2017; Gorgoglione et al., 2021; Kruk et al., 2023; Nervi et al., 

2022), y han evaluado la eficiencia de las zonas de amortiguación con diferentes tipos 
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de vegetación como estrategia de mitigación (Calvo et al., 2024; Lescano et al., 2017). 

En particular, Calvo et al. (2024) mostraron que las zonas búfer ribereñas reducen el 

volumen de escurrimiento superficial y las cargas de fósforo y nitrógeno provenientes 

de áreas agrícolas, aunque su eficiencia varía según el tipo de vegetación y la vía de 

escurrimiento. De forma complementaria, Lescano (2016) estimó el servicio 

ecosistémico del pastizal en la retención de nutrientes asociados al agua de escorrentía 

en la cuenca de la Laguna de Rocha. 

La cuenca del río Negro es considerada estratégica dada la relevancia nacional 

por sus valores ambientales, sociales y productivos y por ser el curso de agua interior 

más importante de Uruguay (MVOTMA-Dinama, 2011) y actualmente sufre un 

proceso de intensificación productiva que genera presión sobre los ecosistemas y sobre 

la calidad de las aguas (decreto n.o 298/018, 2018). 

De acuerdo con Conde et al. (2002), el río Negro se encuentra en un estado 

mesotrófico a eutrófico, con presencia de cianobacterias formadoras de floraciones y 

condiciones físico-químicas favorables para el desarrollo y permanencia de éstas. 

Bonilla et al. (2021) confirman esta situación y reportan valores entre dos y dieciocho 

veces mayores que los permitidos por la legislación uruguaya, lo que indica 

condiciones eutróficas a hipereutróficas con un importante deterioro en la calidad del 

agua. Un estudio del estado trófico de los tres embalses del río Negro evidenció que 

las floraciones tienen un fuerte comportamiento estacional, asociado con las 

precipitaciones (Chalar et al., 2014), con mayores registros de riesgo de exposición 

alto, principalmente en el período estival (Bonilla et al., 2015). 

En paralelo, Mary-Lauyé et al. (2023) realizaron un estudio de las zonas de 

amortiguación que integran la red hidrográfica de Uruguay y encontraron que el 45 % 

estaban ocupadas por pastizales. A su vez identificaron que el tramo medio-bajo del 

río Negro se encuentra entre los más modificados del país, lo que incrementa su 

vulnerabilidad frente a procesos de eutrofización. 

Como respuesta a esta problemática, en 2019 se crea el Plan de acción para la 

mejora de la calidad del agua de la cuenca del río Negro, conocida como Iniciativa 

para el río Negro. Con el objetivo de reducir las cargas de nutrientes y mejorar el estado 

ecológico de la cuenca, se crea el decreto 298/018, el cual establece una serie de 
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medidas para prevenir, controlar, detener y revertir el proceso de deterioro de la 

calidad de agua del río Negro (IMPO, 2018). 

Este deterioro de la calidad del agua se vio intensificado por la expansión de la 

frontera agrícola, la cual comenzó a principios del siglo XXI desde Argentina e ingresó 

a Uruguay por el litoral oeste, principalmente en Soriano, el cual se ha convertido en 

el departamento sojero por excelencia y concentra cerca del 40 % de la superficie 

cultivada del país y el 47 % de la superficie del departamento (Tiscornia et al., 2014). 

A su vez, Díaz et al. (2018) identificaron la zona suroeste del país como la zona de 

mayor intensidad de uso del suelo rural, debido mayormente a la expansión de los 

cultivos de secano. Este proceso de intensificación ha avanzado hacia el centro 

del país. 

Con el fin de identificar las presiones de las actividades antrópicas sobre el río 

Negro y la capacidad de amortiguar esas presiones, se crea un modelo de afectación 

potencial (MAP) (Bessonart et al., 2021) en las microcuencas adyacentes al río (figura 

2). Para la construcción de este modelo se utilizó, por un lado, un índice de presiones 

y amenazas que integra como variables a los usos de suelo y la erodabilidad del suelo 

y, por otro lado, un índice de amortiguación que integra a la vegetación natural 

(bosques, matorrales, pastizales y humedales) y la pendiente del terreno. La diferencia 

de estos índices indica zonas de mayor y menor vulnerabilidad. Luego este modelo se 

verificó mediante el estudio de los macroinvertebrados bentónicos, con el cual se 

corroboró su eficiencia. El resultado de estos trabajos confirma un gradiente de presión 

sobre el río que aumenta hacia el oeste, con mayor intensidad en el uso del suelo.  
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Figura 2 

Modelo de afectación potencial de los usos del suelo sobre el río Negro. 

 

Nota. Fuente: Curso Desarrollo Sustentable (2021; Licenciatura en Recursos 

Naturales y Tecnicatura en Gestión de Recursos Naturales). 

Con el fin de aportar evidencia científica sobre la capacidad de los pastizales 

ribereños como barreras naturales ante el flujo de nutrientes agrícolas y así contribuir 

a la sustentabilidad ambiental del territorio, se realiza un estudio a escala de 

microcuenca. El enfoque de cuenca de las áreas ribereñas permite identificar zonas 

prioritarias debido a que contempla la dinámica hídrica del territorio (Bizzozero y 

Carro, 2020). Las cuencas son unidades territoriales pertinentes para lograr una gestión 

sustentable del agua, por lo tanto, cualquier proceso que afecte la estructura y 

funcionalidad de esta unidad tiene consecuencias positivas o negativas sobre el sistema 

(Achkar et al., 2004). En esta tesis se intenta aportar evidencia sobre la funcionalidad 

de los pastizales ubicados en las áreas búfer del curso principal del río Negro en la 

zona media-baja de la cuenca, en términos de su capacidad para retener sedimentos y 

nutrientes y contribuir a la mejora de la calidad del agua frente a aportes provenientes 

de tierras altas con uso agrícola intensivo. 
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En este marco surgen las siguientes preguntas de investigación: 

¿Cuál es la capacidad de un pastizal para amortiguar la escorrentía de nutrientes 

que se puede generar de una zona de cultivo adyacente? 

¿Cómo varía espacialmente la concentración de nutrientes en la zona búfer? 

¿La composición del tapiz natural se ve afectada por los nutrientes escurridos de 

la zona agrícola? 

¿Qué variables hidrológicas, del suelo y de la vegetación afectan en mayor 

medida la capacidad de retención de nutrientes en pastizales de zonas de 

amortiguación? 

Para contestar estas preguntas se plantean los siguientes objetivos. 

1.6. Objetivo general 

Evaluar la funcionalidad de los pastizales naturales como zonas búfer y la 

capacidad de adsorción de nitrógeno y fósforo provenientes de fuentes difusas por 

medio de escorrentía superficial. 

1.7. Objetivos específicos 

— Evaluar la variación espacial y temporal de las concentraciones de fósforo 

total, nitrato y amonio en escorrentía superficial en una transecta desde el cultivo 

hacia el río. 

— Identificar características estructurales y funcionales del pastizal búfer, así 

como propiedades físico-químicas del suelo, que influyen en la capacidad de 

retención de nutrientes. 

— Analizar las concentraciones y características de un pastizal no expuesto a 

aportes difusos de nutrientes de origen agrícola (zona control). 

— Analizar la variación de concentración de nutrientes y las variables 

explicativas entre las diferentes zonas de estudio: cultivo, pastizal búfer y pastizal 

control. 
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1.8. Hipótesis y predicciones 

H1: Los pastizales ribereños actúan como zonas búfer que reducen la 

transferencia de fósforo y nitrógeno transportados por escorrentía superficial desde las 

áreas de aporte hacia el curso de agua. Estudios demuestran que la vegetación ribereña 

funciona como filtro natural de sedimentos y nutrientes provenientes de fuentes difusas 

agrícolas (Lowrance et al., 1997; Correll, 1997; Mayer et al., 2007), incluyendo 

evidencias empíricas en Uruguay que muestran reducciones significativas de P y N en 

zonas de amortiguación con pastizales naturales (Lescano et al., 2017; Calvo et al., 

2024). 

Predicciones:  

- Las concentraciones de PT, NO₃⁻ y NH₄⁺ serán menores en el control qué en 

la zona búfer. 

- Las concentraciones de PT, NO₃⁻ y NH₄⁺ en escorrentía superficial 

disminuyen con el aumento de la distancia al área de aporte (cultivo). 

H2: La estructura y composición de la vegetación del pastizal ribereño influyen 

en la capacidad del sistema para retener nutrientes transportados por escorrentía 

superficial. Estudios evidencian diferencias en la retención de N y P entre distintos 

tipos de cobertura vegetal ribereña (Finkler et al., 2021; Calvo et al., 2024). 

Predicciones: 

- Sitios con menor porcentaje de suelo desnudo presentarán menores 

concentraciones de nutrientes en el agua de escorrentía. 

- Sitios con mayor riqueza, diversidad y equitatividad de especies mostrarán 

una mayor reducción de nutrientes respecto de zonas con vegetación más 

simple. 

- Una mayor presencia de especies exóticas se asociará con una menor 

eficiencia de retención de nutrientes. 

H3: Las propiedades físico-químicas como la textura y el contenido de materia 

orgánica del suelo regulan los procesos de retención y transformación del fósforo y el 

nitrógeno transportados por escorrentía superficial (Sharpley, 1985; McDowell y 

Sharpley, 2001; Correll, 1997). 

Predicciones: 
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- Suelos con mayor contenido de materia orgánica y mayor proporción de 

fracciones finas (arcilla y limo) presentarán menores concentraciones de 

nutrientes en el agua de escorrentía. 

- El efecto del suelo será más evidente para el fósforo que para las formas de 

nitrógeno. 

H4: La dinámica del escurrimiento superficial modula la eficiencia de los 

pastizales ribereños como zonas de retención de nutrientes (Calvo et al., 2024). 

Predicción: Eventos con mayor volumen o porcentaje de escurrimiento se 

asociarán a mayores concentraciones de nutrientes. 
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2. Materiales y métodos 

La estrategia metodológica comprendió cinco fases (figura 3). En primer lugar, 

se planteó el problema y a partir de este se comenzó la búsqueda bibliográfica para 

establecer los objetivos del trabajo. La segunda fase correspondió a la selección del 

sitio de muestreo donde, con base en el MAP (figura 2), se escogió una cuenca de 

vulnerabilidad media y por imágenes satelitales se seleccionó un sitio donde existiera 

un área agrícola con un pastizal natural en la interfaz entre el cultivo y el río. Luego se 

construyó un modelo hidrológico superficial y con correcciones en campo se 

seleccionaron los puntos de muestreo. La tercera fase correspondió a los muestreos y 

recolección de variables la cual comprende a los muestreos de suelo, caracterización 

de la vegetación, índice de vegetación de diferencia normalizada (NDVI), 

simulaciones de lluvias y análisis de la concentración de nutrientes en el agua 

colectada. La cuarta fase abarcó todos los análisis estadísticos y en la última fase se 

generó un modelo global del sistema con base en los análisis estadísticos. 

Figura 3 

Esquema de la estrategia metodológica. 

 

Nota. Fase 1: planteamiento del problema y revisión bibliográfica. Fase 2: 

selección de puntos de muestreo con base en información secundaria, modelo 



 

17 

 

hidrológico y corrección en campo. Fase 3: muestreos de suelo, caracterización 

florística de la vegetación, muestreos con simulaciones de lluvia y determinación de 

concentración de nutrientes en agua de escorrentía colectada. Fase 4: análisis de datos 

y estadístico. Fase 5: análisis de resultados y construcción de un modelo global del 

sistema búfer. 

2.1. Sitio de estudio 

La cuenca del río Negro es la cuenca hidrográfica de mayor extensión de 

Uruguay y se extiende sobre territorio de Brasil, ocupa 70.741 km2. Este río es el curso 

de agua más importante del país tanto por su ubicación y extensión como por los usos 

de los recursos de su cuenca (MVOTMA-Dinama, 2011). Posee una longitud de 850 

km y se divide en tres grandes zonas: alta, media y baja. El sitio de estudio (figura 4) 

se localizó en la zona baja de la cuenca, en el departamento de Soriano, a 10 km de la 

localidad de Palmar. 

El sitio de estudio comprendió una microcuenca de 44 ha, de las cuales 28 ha 

pertenecen a un área agrícola que drena hacia un pastizal ribereño de 16 ha, el cual 

actuaba como zona de amortiguación de nutrientes. 

El sitio de estudio se dividió en tres: la zona de cultivo, la zona búfer y la zona 

control. La zona de cultivo se encontraba sobre suelos de color pardo a oscuro, con 

textura franco-limosa, alta fertilidad y drenaje imperfecto, cuyos suelos dominantes 

eran brunosoles éutricos lúvicos, pertenecientes a la unidad Coneat 03.51 (MGAP, 

1994). Este grupo integra las unidades Villa Soriano y Kiyú de la carta a escala 

1:1.000.000 (D.S.F., 1976). 

La zona búfer correspondió a un pastizal ribereño que se encontraba sobre la 

unidad Coneat 03.2 con suelos de uso pastoril, con un horizonte superior de color 

negro, de textura franco-arcillo-limoso, fertilidad muy alta y drenaje pobre/moderado. 

Los suelos dominantes correspondían a gleysoles háplicos melánicos (gley húmicos), 

fluvisoles heterotexturales melánicos (suelos aluviales) y vertisoles háplicos 

(grumosoles) (MGAP, 1994). Este grupo integra las unidades Villa Soriano de la carta 

a escala 1:1.000.000 (D.S.F., 1976). 

 



 

18 

 

La zona control correspondió a un pastizal ribereño sin aportes agrícolas 

separado de la zona búfer por un terraplén construido como camino, el mismo se 

encontraba sobre el mismo tipo de suelo que la zona búfer. 

Tanto la zona búfer como la zona control contaban con pastoreo de ganado de 

cría vacuno con una carga (cociente entre los kilogramos de peso vivo sobre la 

superficie del potrero) de una unidad ganadera (UG) / ha (una UG corresponde a los 

requerimientos de materia seca de una vaca de 380 kg de peso vivo que cría y desteta 

un ternero por año). En el área agrícola se realiza rotación de cultivos (un año soja y 

otro maíz) y puente verde entre cultivos (con Lolium multiflorum Lam., nc: raigrás). 

Figura 4 

Ubicación del sitio de estudio. 
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Nota. a) ubicación del sitio de estudio y estaciones meteorológicas. b) imagen 

panorámica del sitio de estudio. c) ubicación de las tres zonas (búfer, control, cultivo) 

y microcuencas. 

En la figura 5 se observan cambios en la cobertura de suelo correspondiente a la 

zona agrícola a partir del año 1995, mientras que las zonas búfer y control no 

presentaron historial de cultivo, lo que permite interpretar las diferencias observadas 

como resultado de aportes externos y no de cambios locales en el uso del suelo. 
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Figura 5 

Historia agrícola del sitio de estudio. 

 

Nota: a. cobertura de suelo correspondiente al año 1985. b. cobertura de suelo 

correspondiente al año 1995. Fuente: MapBiomas Uruguay. 

Se tomaron los datos climáticos del Instituto Uruguayo de Meteorología 

(Inumet): los datos promedio, de la estación Mercedes, y los datos específicos, de la 

estación El Palmar, por ser la más cercana al sitio de estudio. La temperatura promedio 

anual en los últimos veinte años fue de 18 °C; en verano (muestreo 2) la temperatura 
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promedio fue de 24,2 °C y en invierno de 11,8 °C (muestreos 1 y 3). El promedio anual 

de precipitaciones fue de 1178,4 mm; el año 2023 fue un año seco, con 964 mm 

anuales, y el año 2024, un año lluvioso con 1373 mm, aunque estas precipitaciones no 

fueron uniformes a lo largo del año. 

2.2. Diseño experimental 

2.2.1. Selección de puntos de muestreo 

La selección de los puntos de muestreo se realizó con base en un modelo digital 

de terreno hidrológicamente consistente (MDTHC). Este se construyó en el software 

ArcMap 10.8 a partir de los datos disponibles en el portal de Infraestructura de Datos 

Espaciales (Ideuy). Este modelo representó de manera precisa el relieve del área de 

estudio, lo que facilitó una adecuada simulación de los procesos hidrológicos 

naturales. 

A partir del MDTHC, con la información sobre la pendiente del terreno se 

proyectaron las direcciones del flujo y la cantidad de agua que acumulaba cada celda. 

Para ubicar los canales preferenciales por donde fluía el agua de escorrentía superficial 

tras eventos de precipitación, se trabajó en las celdas con importante acumulación de 

agua, las cuales marcan los flujos principales que sirvieron como base para determinar 

la ubicación de los puntos de muestreo (figura 6). 
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Figura 6 

Modelo digital de terreno hidrológicamente consistente (MDTHC) con 

direcciones de flujo superficial y localización de los puntos de muestreo en las zonas 

de cultivo, búfer y control. 

 

Nota. Las flechas indican los principales flujos de agua (acumulación y dirección 

del flujo en cada celda). Ubicación de los puntos de muestreo y sitios: zona de control: 

pastizal natural sin aportes de nutrientes desde zonas agrícolas; zona búfer: pastizal 

natural con aportes de nutrientes desde zonas agrícolas; zona de cultivo: área agrícola 

a la cual se le aplica fertilizantes directamente. P1: punto de muestreo ubicado en el 

cultivo; P2: punto de muestreo ubicado a la salida del cultivo (1 m); P3: punto de 

muestreo ubicado a 15 m del cultivo; P4: 30 m; P5: 45 m; P6: 60 m; P7: 75 m; P8: 90 

m; P9: punto de muestreo ubicado a 105m desde el cultivo. 

Con base en el MDTHC, se seleccionaron dos puntos en una zona control, los 

cuales sirvieron como referencia base de la concentración de nutrientes y 

características del pastizal sin influencia agrícola, pero con las mismas características 

físicas y de pastoreo que el búfer, ya que se encontraba sobre los mismos tipos de suelo 

que el pastizal búfer, pero separado de este por un terraplén. 
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Dentro de la zona de cultivo se seleccionó un punto y en la zona búfer se 

seleccionaron ocho puntos, el primero al límite del cultivo y los siguientes con una 

distancia entre sí de 15 m, situándose el punto más lejano a 105 m (figura 7). 

Figura 7 

Esquema de la ubicación de parcelas de vegetación (cuadros negros) y de las 

parcelas de escurrimiento (cuadros grises). 

 

2.2.2. Descripción del pastizal ribereño 

En cada punto de muestreo (excepto en el punto correspondiente al cultivo) se 

realizó una caracterización florística de la vegetación, previo al comienzo de los 

muestreos, se utilizaron cuadros de 1 m2 en los cuales se midió la altura del pastizal y 

se estimó la composición florística mediante el método de cobertura/abundancia de las 

especies utilizando la escala de Braun-Blanquet (1950) modificada por Lezama 

et al. (2006). La identificación de las especies se realizó utilizando las guías de 

reconocimiento disponibles en el repositorio de la Alianza del Pastizal (Alianza del 

Pastizal, s.f.). 

Con los datos de vegetación se calculó la riqueza de especies (S), el porcentaje 

de cobertura de especies exóticas y la diversidad mediante el índice de Shannon (H’) 

H’ = -∑(Pi)Ln(Pi) 

Donde Pi es la proporción de cada especie en la población. 

La equitatividad de especies se calculó según índice de equidad de Pielou (J’) 

J’ = H’/Ln(S)) 

Donde: 

H’: índice de Shannon 

S: riqueza de especies 
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Además, se utilizaron los datos de NDVI como indicador de la producción 

primaria de la vegetación. 

Estos indicadores permitieron evaluar el estado de conservación del tapiz 

herbáceo y su potencial rol como zona de amortiguación. 

La productividad primaria de la vegetación es un indicador clave para identificar 

comportamientos del sistema ambiental en relación con la variabilidad espacio-

temporal; una herramienta sencilla para esta evaluación es la utilización de datos de 

NDVI (Díaz et al., 2018). Para obtener los datos de NDVI se utilizó la herramienta en 

línea Copernicus Browser, que utiliza imágenes satelitales de Sentinel-2 L2A, se tomó 

el NDVI de cada punto para cada fecha de muestreo (en el caso de que no exista un 

dato para ese día se tomó el NDVI de las fechas anterior y posterior más cercanas). 

Luego se calculó la pendiente para estimar el valor de NDVI para esa fecha de 

muestreo. 

2.2.3. Muestreo de suelos 

Se colectaron muestras de suelo para determinar el porcentaje de materia 

orgánica (MO) y textura del suelo (porcentaje de arena, limo y arcilla). En cada punto 

de muestreo se recolectaron tres submuestras de suelo, las cuales fueron 

homogeneizadas para conformar una muestra compuesta destinada al análisis, las 

mismas fueron tomadas una única vez en el muestro correspondiente a CE. Las 

muestras fueron enviadas para análisis de MO al laboratorio de Recursos Naturales 

(responsable Dr. Martín Bessonart) del Instituto de Ecología y Ciencias Ambientales 

de Facultad de Ciencias y, para textura, al laboratorio del Departamento de Suelos y 

Aguas (responsable Dr. Marcel Ferrando) de Facultad de Agronomía. La MO se 

determinó mediante el método de pérdida por ignición (loss on ignition, LOI); la 

fracción de arcilla, por el método del hidrómetro (Forsythe, 1975); la fracción de arena, 

por análisis granulométrico por tamizado, y la fracción de limo, por diferencia. 

2.2.4. Momentos de muestreo 

Cada campaña de muestreo corresponde a una fecha en tres momentos diferentes 

de cobertura agrícola, en los cuales se realizaron simulaciones de lluvia 
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preferentemente posteriores a lluvias naturales. En la figura 8 se puede observar la 

cronología de los momentos de cultivo, aplicación de fertilizantes y muestreos. 

Los tres momentos de cobertura agrícola correspondieron a lo siguiente: 

1) Puente verde (PV) establecido con cultivo de raigrás, sobre el cual se realizó 

una fertilización al momento de la siembra con 45 kg/ha de fosfato de amonio 

((NH4)2HPO4) y 50 kg/ha de urea azufratada y una refertilización a fin de julio con 

40 kg/ha de nitrógeno (N) en Z22 (inicio del macollaje). El día previo a este muestreo 

hubo una precipitación de 77 mm después de más de veinte días sin lluvias. Este 

muestreo re realizó en invierno de 2023. 

2) Cultivo de maíz establecido (CE) en fase V8 (período de rápido crecimiento), 

al cual se aplicaron, previo a la siembra (enero 2024), 50 kg/ha de N, 20 kg de óxido 

de fósforo (P2O5) y 60 kg/ha de óxido de potasio (K2O). Luego se realizó una 

aplicación de 260 L/ha de una solución de N (28 N, 5 S) con el maíz en V5 

(surgimiento de la espiga) y luego en fase V8 se agregaron 170 L/ha de la misma 

solución (quince días previos al muestreo). El acumulado de lluvias en los quince días 

previos al muestreo fue de 123 mm y de 42 mm el día anterior. Muestreo 

correspondiente al verano 2024. 

3) Barbecho (BB), veinte días después de la cosecha del maíz, la zona de cultivo 

presentaba rastrojos de maíz y estaba en crecimiento el raigrás, el cual no fue sembrado 

ni fertilizado. Las lluvias fueron escasas: la última fue de 7 mm once días antes del 

muestreo. Muestreo correspondiente al invierno 2024. 

Figura 8 

Cronología de los momentos de cobertura agrícola, fertilizaciones y campañas 

de muestreo. 
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2.2.5. Simulaciones de lluvia 

Para colectar el agua de escurrimiento superficial se realizaron simulaciones de 

lluvia con un simulador de lluvia artificial modelo Eijkelkamp-Agrisearch Equipment 

(figura 9) con la metodología descrita en Kamphorst (1987). El simulador consiste en 

un aspersor de 49 capilares con un regulador de presión, para producir una lluvia 

uniforme. La lluvia cae de una altura mínima de 0,4 m sobre una parcela de 0,0625 m2 

(Iserloh et al., 2013). Cada simulación consistió en una lluvia de tres minutos, con agua 

destilada, con una intensidad promedio de 6 mm min-1. En cada punto se realizaron 

tres simulaciones con una distancia de 1 m entre las réplicas, en sitios alejados de la 

bosta del ganado. 

En cada simulación se registró el volumen de lluvia caída y volumen de agua 

escurrida; el cociente entre estas variables corresponde al porcentaje de escurrimiento 

superficial. También se registró el tiempo de escorrentía, ya que, al infiltrarse el agua, 

la escorrentía no se genera inmediatamente. Se tomaron fotos de las parcelas de 

escurrimiento para estimar el porcentaje de suelo desnudo con el software libre CobCal 

v. 2.0 (Ferrari et al., 2006), se midió la altura de la vegetación y, en el caso de que esta 

fuera mayor a 5 cm, se cortó hasta esa altura. El agua colectada se almacenó en frascos 

a -20 °C para su posterior análisis químico en laboratorio. 
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Figura 9 

Simulador de lluvia artificial utilizado para la generación de escorrentía 

superficial. 

 

Nota. A: rociador con regulador de presión (para regular intensidad de lluvia), 

B: soporte regulable con nivel, C: parcela de acero inoxidable que evita el movimiento 

lateral del agua, D: recolector de acero inoxidable el cual dirige el agua escurrida en 

la parcela al recipiente, E: recipiente que recolecta el agua de escurrimiento. 

2.3. Análisis químicos 

En las muestras de agua colectadas se analizaron las concentraciones de fósforo 

total (PT), nitrato (NO3
-), amonio (NH4

+) por ser indicadores simples y ampliamente 

utilizados en estudios de eutrofización (Aubriot et al., 2017). La concentración de 

nutrientes fue analizada en el Laboratorio de Química Biológica Ambiental 

(responsable Dra. María Laura Lavaggi) del CENUR Noreste Sede Rivera. Para el 
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análisis de los nutrientes PT y NH4
+ se utilizaron los protocolos vigentes del Manual 

de procedimientos analíticos para muestras ambientales (División Laboratorio 

Ambiental de Dinama [actual Dinacea], Ministerio de Ambiente, 2017). La 

concentración de PT se determinó mediante un método espectrofotométrico. Este 

método se basó en la digestión ácida de la muestra y la posterior formación del 

complejo azul de molibdeno, cuya absorbancia se midió en el rango de 880 nm. La 

concentración de NH4
+ en las muestras de agua se determinó mediante un método 

espectrofotométrico que se basó en la reacción del ion amonio con hipoclorito de sodio 

y fenol en medio alcalino, en presencia de nitroprusiato de sodio como catalizador, 

para formar un compuesto de color azul que se midió espectrofotométricamente a 

640 nm. La concentración de NO3
- en las muestras de agua se determinó mediante un 

método espectrofotométrico Standard Methods for the Examination of Water and 

Wastewater, 4500-NO3-B (APHA, 2017), que consistió en la determinación de la 

absorbancia a 220 y 275 nm; la diferencia entre ambas lecturas permitió corregir la 

interferencia debida a la presencia de compuestos orgánicos. 

2.4. Análisis de datos 

Se construyó una matriz con un dato por punto con el promedio de las tres 

réplicas para observar el comportamiento de cada sitio. La matriz se construyó con los 

momentos de muestreo (PV, CE y BB), las variables respuesta que corresponden a las 

concentraciones de nutrientes (PT, NO3
-, NH4

+) y las variables explicativas que 

corresponden a: porcentaje de escurrimiento superficial (esc), distancia (D) (distancia 

cero corresponde al cultivo (P1), un metro al salir de este (P2) y 105 metros en el 

último punto (P9)), pendiente de la parcela (Pd), tiempo de inicio del escurrimiento 

(ti_esc, es el tiempo que demora en comenzar a escurrir el agua de la lluvia), volumen 

escurrido (Vesc), altura de la vegetación (Hv), porcentaje de suelo desnudo (SD), 

riqueza de especies (S), diversidad de Shannon (H), índice de vegetación de diferencia 

normalizada (NDVI), equitatividad de especies (J), porcentaje de cobertura de especies 

exóticas (Ex), porcentaje de materia orgánica (MO), porcentaje de arena (Ar), 

porcentaje de limo (L) y porcentaje de arcilla (Ac). 
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Las variables medidas por única vez se replicaron en cada muestreo por ser 

consideradas variables estructurales del sistema. El diseño del estudio distinguió 

variables que varían principalmente en el espacio (estructura y composición de la 

vegetación y textura del suelo), variables que varían en el tiempo (fertilización y 

precipitación) y variables que varían tanto en el espacio como en el tiempo 

(concentraciones de nutrientes y escurrimiento superficial). Si bien la vegetación 

puede presentar variaciones temporales, se asumió que durante el período de estudio 

las diferencias espaciales entre sitios se mantuvieron relativamente estables, por lo que 

se consideró principalmente su variación espacial. 

Los análisis estadísticos se realizaron en software R versión 4.4.2 (R Core 

Team, 2025). Previo al análisis de los resultados se realizó un chequeo de normalidad 

con el test Shapiro-Wilk y homogeneidad de varianza con el test Levene. La mayoría 

de las variables no presentaron normalidad, pero sí presentaron homogeneidad de 

varianza, excepto P.  

En función de estas características, se emplearon métodos estadísticos no 

paramétricos o robustos a la falta de normalidad. Las asociaciones bivariadas entre 

variables se analizaron mediante el coeficiente de correlación de Spearman, una 

medida no paramétrica basada en rangos que no requiere normalidad de los datos (Zar, 

2010). Para evaluar la relación entre la concentración de nutrientes y la distancia se 

ajustaron modelos aditivos generalizados (GAM), los cuales no requieren normalidad 

estricta de los datos y permiten modelar relaciones no lineales (Benedetti et al., 2009). 

El análisis multivariado global se realizó mediante un análisis de redundancia 

basado en distancias (db-RDA), utilizando matrices de distancia apropiadas para datos 

no normales. Asimismo, las comparaciones entre sitios y momentos de muestreo se 

llevaron a cabo mediante análisis de varianza con permutaciones (PERMANOVA), 

técnica no paramétrica basada en permutaciones (Legendre y Anderson, 1999). 

2.4.1. Comparaciones entre puntos de muestreo y entre sitios 

Para identificar diferencias entre zonas (cultivo, búfer y control), se realizó un 

PERMANOVA con las variables escaladas. La zona búfer se dividió en búfer inicial 

(de 1 m a 30 m), búfer medio (de 45 m a 75 m) y búfer final (de 90 m a 105 m). Se 
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construyeron gráficos para visualizar las diferencias. En casos de existir diferencias 

significativas, se realizó un análisis post hoc Adonis para identificar diferencias entre 

pares. Además, se realizaron comparaciones de la magnitud de las concentraciones de 

nutrientes en las diferentes zonas.  

Como forma de visualizar la agrupación de los puntos en relación con la 

similaridad entre ellos, se realizó un análisis de clúster jerárquico con datos 

estandarizados y se construyeron dos dendrogramas, uno de la agrupación de los 

puntos en relación con la concentración de nutrientes y otro en relación con las 

variables explicativas. 

2.4.2. Relación entre concentración de nutrientes y variables explicativas 

Para observar correlaciones entre las variables explicativas y variables de 

respuesta e identificar diferencias entre muestreos, se construyeron cuatro matrices de 

correlación: una con la matriz de análisis general compuesta por todos los muestreos 

y una por cada muestreo (PV, CE y BB). Para la construcción de las matrices se 

pasaron todos los datos a porcentaje como una forma de normalización de los datos (el 

100 % es el valor más alto de cada variable). La normalización permite homogeneizar 

las unidades de medida y los rangos de variación de las variables, garantizando que 

cada una tenga un peso comparable en los análisis multivariantes basados en distancias 

o similitudes, donde las diferencias de escala pueden influir en la estructura de los 

resultados (De Amorim et al., 2023). Las variables que ya estaban en porcentaje se 

mantuvieron iguales, (por ejemplo, pendiente y porcentaje de MO, entre otros).  

2.4.3. Relación entre concentración de nutrientes y distancia 

Para modelar la relación entre la concentración de PT, NO3
-, NH4

+ y la distancia, 

se utilizó un generalized additive model (GAM) con efecto fijo del momento para 

capturar variaciones temporales asociadas a las diferentes etapas del ciclo agrícola. 

Los GAM permiten estimar funciones suaves, sin imponer una relación lineal estricta 

entre las variables (a diferencia de un modelo lineal), por lo que permiten adaptarse 

mejor a patrones ecológicos complejos (Benedetti et al., 2009). 
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Luego se realizó una regresión segmentada para observar si existe algún corte a 

lo largo de la transecta en donde cambie significativamente la concentración de 

nutrientes. 

2.4.4. Modelo global del sistema 

Finalmente, para construir un modelo global del sistema y explorar la relación 

multivariada entre las concentraciones de nutrientes y las variables explicativas, se 

aplicó un análisis de redundancia basado en distancias (distance-based redundancy 

analysis, db-RDA); esta técnica permite modelar estructuras multivariadas (Legendre 

y Anderson, 1999).  

Previo al análisis, las variables continuas fueron centradas y estandarizadas con 

el fin de eliminar el efecto de las diferencias de escala y permitir una contribución 

comparable de todas las variables al modelo. Las variables medidas en una única 

oportunidad (vegetación y suelo) se incorporaron replicadas en cada muestreo, al ser 

consideradas descriptores estructurales del sitio, mientras que las variables 

hidrológicas y las concentraciones de nutrientes se analizaron respetando su variación 

temporal y espacial. 

El db-RDA se construyó a partir de una matriz de distancias adecuada para datos 

no normales. La elección de db-RDA se basó en que el objetivo fue analizar la 

respuesta conjunta de variables ambientales continuas (nutrientes) frente a un conjunto 

de variables explicativas, sin asumir respuestas unimodales. 

En una primera etapa se ajustó un modelo completo con todas las variables 

explicativas, y posteriormente se realizó una reducción del modelo conservando 

únicamente aquellas variables con efecto significativo.  

3. Resultados y discusión 

3.1. Descripción del pastizal ribereño 

Los análisis de vegetación (tabla 1) muestran que tanto en la zona de estudio 

como en los controles la diversidad es baja (índice de Shannon < 2), con escasa riqueza 

florística y una elevada proporción de especies exóticas, destacándose Cynodon 

dactylon (L.) Pers. y Trifolium repens L. La altura del tapiz herbáceo no superó los 
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4 cm en ninguno de los cuadrantes relevados. En cuanto a la equitatividad, se observó 

un incremento a los 75 m desde el cultivo, seguido de una posterior disminución. 

Los valores de NDVI variaron en función de la distancia al cultivo y del 

momento de muestreo (tabla 1). En PV se registraron los valores más altos en los 

puntos próximos al cultivo (P1-P2), con una disminución progresiva hacia el final del 

búfer y en el control. En CE, correspondiente al verano, el NDVI mostró un incremento 

sostenido desde el borde del cultivo hasta estabilizarse en valores cercanos a 0,8, 

manteniéndose elevados en casi toda la transecta. En BB, los valores se mantuvieron 

intermedios y relativamente estables, con un leve aumento en P7. En general, los 

valores más altos de NDVI se observaron durante CE. 

En cuanto a las variables edáficas, el porcentaje de MO, L y Ac presentó el 

mismo patrón: un aumento hacia el final de la transecta y una disminución en el último 

punto. El porcentaje de Ar se comportó de forma inversa. 

El punto C1 presentó valores similares a P3 y P4 y el C2 se asemejó a P5. 
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Tabla 1 

Variables de vegetación y edáficas en los diferentes puntos de muestreo en el 

gradiente de distancia y en los puntos control. 

ID S H’ J’ Ex Hv 
NDVI 

MO Ar L Ac 
PV CE BB 

P1 - Cultivo - - - - - 0,8765 0.5011 0,7058 3,2 61 23 17 

P2 - 1 m 13 0,7516 0,293 72,64 2,6 0,7654 0,6318 0,662 3,6 58 24 18 

P3 - 15 m 12 0,9668 0,3891 33,12 2,2 0,6528 0,7836 0,6708 4,1 37 39 23 

P4 - 30 m 13 1,2664 0,4937 65,36 2,9 0,6689 0,8385 0,6345 4,8 41 35 23 

P5 - 45 m 18 1,7171 0,5941 22,72 3,6 0,6741 0,8453 0,651 6,2 41 36 23 

P6 - 60m 17 1,4086 0,4972 33,92 1,6 0,6799 0,83 0,6744 8,9 28 45 27 

P7 - 75 m 20 1,9805 0,6611 17,64 4,2 0,7134 0,8177 0,737 9,4 15 53 32 

P8 - 90 m 13 1,3915 0,5425 30,92 2,6 0,6651 0,823 0,67 11,8 15 53 32 

P9 - 105 m 14 1,2318 0,4667 67,76 3,9 0,6457 0,8136 0,655 9,4 15 51 35 

C1 - Control 19 1,6952 0,4489 5,4 1,8 0,6227 0,7624 0,6637 4,4 56 24 20 

C2 - Control 19 1,262 0,1436 54,76 2,2 0,5789 0,7266 0,6048 7 46 29 25 

Nota. PV: puente verde (muestreo 1); CE: Cultivo establecido (muestro 2); BB: 

barbecho (muestreo 3); S: riqueza de especies; H’: índice de Shannon; J’: equitatividad 

de especies; Ex: porcentaje de especies exóticas; Hv: altura de la vegetación; NDVI: 

índice de vegetación de diferencia normalizada; MO: porcentaje de materia orgánica; 

Ar: porcentaje de arena; L: porcentaje de limo; Ac: porcentaje de arcilla. 

En ambas áreas, búfer y control, el pastizal presenta signos de sobrepastoreo, 

con reducida biomasa y baja riqueza y diversidad, lo que refleja un estado de 

degradación del ecosistema. Según Martínez et al. (2007), estos atributos de la 

vegetación son determinantes para el funcionamiento ecológico, por lo que la 

capacidad de amortiguación del pastizal ribereño analizado podría encontrarse 

comprometida. De acuerdo con Karssies y Prosser (1999), una de las propiedades más 

importantes en las zonas búfer es la estructura de la vegetación, y señalan que la 

densidad del tapiz debe ser alta y la altura superior a 15 cm. 

Asimismo, D’Antonio y Meyerson (2002) señalan que en ambientes perturbados 

tienden a dominar especies exóticas como Cynodon dactylon y Trifolium repens, en 

concordancia con lo hallado en este estudio. De forma complementaria, Weil y Brady 

(2017) destacan que las adiciones de nitrógeno benefician a estas especies de rápido 

crecimiento, capaces de desplazar a las nativas adaptadas a bajos niveles del nutriente, 
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lo que explicaría su predominio en la zona búfer. Del mismo modo, Pañella et al. 

(2020) evidencian que la elevada disponibilidad de fósforo en pastizales naturales 

reduce la riqueza de especies nativas y favorece la expansión de exóticas, lo que 

concuerda con el patrón registrado en este trabajo. 

En cuanto al NDVI, el patrón observado en CE refleja la mayor actividad 

fotosintética y densidad de la cobertura vegetal durante el verano, lo que coincide con 

la presencia de especies estivales de rápido crecimiento y elevada productividad. Este 

aumento en la producción primaria sugiere un mayor potencial de retención y 

asimilación de nutrientes, lo que permite que el sistema funcione como un filtro 

biológico (Zhang et al., 2010). Por el contrario, los valores más bajos registrados en 

PV y BB se asocian a un tapiz herbáceo reducido y sobrepastoreado, lo que limita la 

capacidad del pastizal para contribuir al control de nutrientes. 

El comportamiento de la vegetación está asociado en gran medida a la 

proporción de los materiales del suelo: en los puntos donde el porcentaje de materia 

orgánica y de arcilla fue mayor, la riqueza y diversidad de especies fue mayor, patrón 

que se sustenta en las correlaciones positivas entre las variables de vegetación y los 

materiales del suelo presentadas más adelante. 

3.2. Comparaciones espaciales y temporales a lo largo de la transecta y entre 

zonas de estudio 

En el PERMANOVA aplicado a las variables explicativas se encontraron 

diferencias significativas entre pares de zonas (F = 9,2886, p = 0,001), lo que indica 

que la estructura multivariada de las condiciones edáficas, hidrológicas y de 

vegetación difiere claramente entre zonas (cultivo, búfer inicial, búfer medio, búfer 

final y control). El análisis post hoc confirmó estas diferencias: cultivo vs. búfer I 

(F = 10,103, p = 0,006), cultivo vs. búfer M (F = 32,76, p = 0,008), cultivo vs. búfer F 

(F = 14,755, p = 0,012), cultivo vs. control (F = 17,063, p = 0,008), búfer I vs. búfer 

M (F = 12,909, p = 0,001), búfer I vs. búfer F (F = 8,3148, p = 0,001), búfer I vs. 

control (F = 6,404, p = 0,009), búfer M vs. búfer F (F = 4,5745, p = 0,004), búfer M 

vs. control (F = 5,3887, p = 0,001), búfer F vs. control (F = 8,2478, p = 0,002). Estos 

resultados reflejan que cada zona presenta una configuración ambiental distintiva. 
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En contraste, el PERMANOVA aplicado a las concentraciones de nutrientes 

mostró diferencias significativas entre zonas (F = 2,7721, p = 0,014), pero el análisis 

post hoc detectó diferencias significativas únicamente entre búfer I vs. control 

(F = 7,5667, p = 0.015) y entre búfer F vs. control (F = 6,7813, p = 0,005). 

Estos resultados, junto con la figura de comparación de las concentraciones 

promedio (figura 10a) y como tendencia general de cada muestreo, evidencian un 

patrón claro: la zona de cultivo presentó las concentraciones más elevadas pese a no 

haber mostrado diferencias significativas con el resto, especialmente de NO3
-, mientras 

que el PT mostró valores altos en cultivo y búfer inicial, y el NH4
+, concentraciones 

moderadas, aunque también superiores en la zona agrícola. En el control, ubicado fuera 

de la influencia directa del cultivo, se registraron las concentraciones más bajas de los 

tres nutrientes. 

Las variaciones observadas demuestran que el pastizal ribereño desempeña un 

papel clave en la atenuación de nutrientes, aunque la magnitud de la reducción depende 

del tipo y forma del nutriente. Mientras que las variables ambientales (suelo, 

vegetación e hidrología) presentan variabilidad espacial, los nutrientes disueltos en el 

agua de escorrentía responden de manera más heterogénea y dependen fuertemente de 

condiciones puntuales como los aportes de fertilización, la intensidad de lluvias y la 

capacidad de retención del suelo (Ranalli y Macalady, 2010; Vidon y Hill, 2004). 

La menor cantidad de diferencias significativas en el post hoc para nutrientes 

refleja tanto la variabilidad temporal y espacial de estos compuestos como el hecho de 

que los procesos de transporte y transformación (adsorción, mineralización, 

desnitrificación, absorción vegetal) tienden a amortiguar las diferencias entre zonas 

(Reddy et al., 2022; Vymazal, 2007). 

Si bien la zona búfer redujo las concentraciones de nutrientes en comparación 

con el cultivo, no logró alcanzar los valores registrados en el control dentro de la 

distancia observada. Algunos autores proponen diferentes anchos mínimos para las 

zonas de amortiguación, que varían entre ocho metros (Bizzozero y Carro, 2020), diez 

a quince metros (Lowrance et al., 1984), quince a treinta metros (Gayoso y Gayoso, 

2003) y veinte metros para la cuenca del Santa Lucía (Gabinete Nacional Ambiental y 

Sistema Nacional Ambiental, 2018). Sin embargo, los resultados de este estudio 
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evidencian que, bajo condiciones de pastoreo en el área búfer, dichos anchos no 

resultan suficientes para disminuir la concentración de nutrientes, además de existir 

una alta variabilidad asociada al manejo agrícola realizado en el área adyacente. 

Al analizar las concentraciones promedio de nutrientes por momento de 

muestreo se evidencian variaciones tanto entre muestreos como entre nutrientes. En 

PV (figura 10b), PT mostró una reducción progresiva desde el cultivo hasta alcanzar 

valores similares al control, lo que sugiere un efecto positivo del rol amortiguador del 

pastizal. El NH4
+ presentó un aumento en el búfer inicial seguido de una disminución 

hacia el búfer final. El NO3
- mostró un comportamiento inesperado, con un incremento 

en el búfer final, posiblemente asociado a procesos locales de lixiviación o a un retardo 

en la absorción por la vegetación. 

En CE (figura 10c), se registraron los valores más altos de nutrientes, lo que 

coincide con el período de mayor fertilización y, por lo tanto, mayor aporte desde el 

área agrícola. Tanto el PT como el NO3
- disminuyen su concentración hacia el búfer 

medio, pero aumentan sobre el búfer final y el NH4
+ muestra una concentración 

elevada en el cultivo y luego desciende la concentración. 

En BB (figura 10d), las mayores concentraciones se registraron en el búfer 

inicial, pero no se registró un patrón de disminución. Este comportamiento podría estar 

relacionado con la ausencia de fertilización en este período, lo que habría reducido los 

gradientes de concentración y generado una mayor heterogeneidad espacial en la 

distribución de nutrientes. Esto se ve reflejado también en los valores de concentración 

que en general son menores en BB, excepto para algunos valores puntuales de nitrato 

y PT.  

De manera consistente con lo reportado por Lescano et al. (2017), se observó 

variabilidad en la concentración de nutrientes entre los distintos eventos, registrándose 

los valores más altos en CE, momento en el cual se aplicaron fertilizantes al cultivo y 

que, además, coincidió con precipitaciones significativas en el mes previo al muestreo. 

No obstante, en el presente estudio las concentraciones máximas de NO3
- y PT en la 

zona de cultivo superaron las reportadas por Lescano et al. (2017), alcanzando valores 

considerablemente mayores, mientras que para NH4
+ las magnitudes fueron 

comparables o incluso inferiores. Estas diferencias en el orden de magnitud podrían 
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estar asociadas a variaciones en la intensidad de las precipitaciones, las dosis o 

momento de aplicación de fertilizantes, así como a características edáficas y 

topográficas particulares de cada sitio. De manera complementaria, los patrones 

reportados por Castagna et al. (2022), muestran también una variación estacional de 

nutrientes que depende de la interacción entre el tipo de cobertura y las condiciones 

climáticas, con mayores concentraciones de nitrógeno disuelto en estaciones cálidas. 

Estos resultados demuestran que la eficiencia de las zonas de amortiguación de 

nutrientes es variable en el tiempo y depende fuertemente del momento agrícola y de 

las aplicaciones de fertilizantes en el área agrícola, así como de las precipitaciones. 

Figura 10 

Concentraciones promedio de PT, NO3
- y NH4

+ en las diferentes zonas (cultivo, 

búfer inicial, búfer medio, búfer final y control). 

 

Nota. a) Concentraciones promedio de nutrientes de los tres momentos de 

muestreo, en cultivo, búfer inicial, búfer medio, búfer final y control. b) 

Concentraciones promedio de nutrientes en PV, en cultivo, búfer inicial, búfer medio, 

búfer final y control. c) Concentraciones promedio de nutrientes en CE, en cultivo, 

búfer inicial, búfer medio, búfer final y control. d) Concentraciones promedio de 

nutrientes en BB, en cultivo, búfer inicial, búfer medio, búfer final y control. 
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El análisis de clúster reveló que los puntos de la transecta se agrupan en cuatro 

grandes grupos. En el caso del agrupamiento basado en las concentraciones de 

nutrientes (figura 11), el punto P1_CE, correspondiente al cultivo en el momento CE, 

se aisló de los demás puntos y refleja las concentraciones extremadamente elevadas de 

nutrientes registradas en ese sitio, lo que coincidió con los aportes de fertilizantes en 

la zona agrícola. De forma similar, el punto P4_BB, ubicado a treinta metros desde el 

cultivo, presentó valores muy elevados de concentración de nutrientes en este 

muestreo, incluso superiores que el cultivo para el mismo período. Este 

comportamiento sugiere la existencia de un sector de acumulación localizada de 

nutrientes dentro de la transecta. En particular, el MDTHC indica que en este punto se 

produce una convergencia del flujo superficial, donde múltiples líneas de 

escurrimiento se interceptan y concentran el drenaje. Este patrón hidrológico 

favorecería la acumulación de agua y nutrientes transportados desde el área agrícola, 

poniendo de manifiesto el rol del microrrelieve y la conectividad hidrológica en la 

redistribución espacial de nutrientes dentro de la microcuenca (Covino, 2017).  

En los otros dos grupos, por un lado, se agruparon la mayoría de los puntos 

correspondientes a CE (excepto P1 y los controles), junto con P4_PV y P3–P5_BB, 

que en cada caso coincidieron con picos locales de concentración dentro de la 

transecta. Por otro lado, se agruparon todos los demás puntos, caracterizados por 

concentraciones relativamente bajas de nutrientes. 

En relación con el agrupamiento con base en las variables explicativas 

(figura 12), el punto correspondiente al cultivo (P1) se separó en un grupo, lo que 

evidencia condiciones edáficas, florísticas e hidrológicas particulares vinculadas a la 

influencia agrícola directa. Un segundo grupo estuvo integrado por todos los controles 

junto con P5 en PV y BB, y P2 en PV, lo que sugiere similitud en la estructura de la 

vegetación y en las propiedades del suelo en esas posiciones. Los otros dos grupos 

corresponden, por un lado, a los puntos iniciales de la transecta (desde P2 a P4 y 

P5_CE) y, por otro, a los puntos finales (desde P6 a P9), lo que refleja un claro 

gradiente espacial desde el cultivo hacia el control. 
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Figura 5 

Dendrograma de similitud entre puntos de muestreo basado en las 

concentraciones de nutrientes. 

 

Nota. El agrupamiento se realizó a partir de las concentraciones de PT, NO3
- y NH4

+ 

registradas en los distintos puntos de la transecta y en los sitios de control para cada 

momento de muestreo. 
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Figura 6 

Dendrograma de similitud entre puntos de muestreo basado en las variables 

explicativas. 

 

Nota. El agrupamiento se realizó en base a las variables explicativas relacionadas 

con el suelo, la vegetación y la dinámica del escurrimiento superficial en los distintos 

puntos de la transecta y en los sitios de control para cada momento de muestreo. 

Estos resultados ponen de manifiesto un contraste entre los patrones de los 

nutrientes y de las variables explicativas. En el caso de los nutrientes, el agrupamiento 

estuvo dominado por eventos puntuales y de alta magnitud (ejemplo, fertilización en 

CE o acumulaciones localizadas en BB), lo que refuerza la idea de que su dinámica es 

altamente temporal y episódica, dependiente de las prácticas agrícolas y de 

condiciones hidrológicas específicas (Ranalli y Macalady, 2010; Vidon y Hill, 2004). 

Por el contrario, en el agrupamiento de las variables explicativas se observa una 

estructura espacial más estable, en la que los puntos tienden a organizarse según su 

distancia al cultivo. 

En conjunto, los clústeres evidencian que la variabilidad espacial de las 

condiciones edáficas y de la vegetación constituyen el principal factor estructurador, 

mientras que la variabilidad temporal de los nutrientes se encuentra modulada por la 
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interacción entre las prácticas de fertilización, los eventos de precipitación y los 

procesos de transporte superficial. 

3.3. Relación entre las concentraciones de nutrientes y las variables 

explicativas 

La matriz de correlaciones (figura 13) reveló que el PT se correlacionó de forma 

significativa y negativa con la distancia, aunque de magnitud débil. 

Las correlaciones negativas, aunque débiles, entre PT y variables edáficas como 

materia orgánica (MO), limo (L) y arcilla (Ac) y positiva con el porcentaje de arena 

(Ar) refuerzan la influencia de la textura del suelo en la dinámica del fósforo. Por otro 

lado, se observaron correlaciones fuertes y negativas de PT con el porcentaje de 

escurrimiento y el volumen escurrido. Además, cuando se analizaron las correlaciones 

del PT por muestreo se pudieron detectar otras correlaciones, en CE el PT se 

correlacionó de forma negativa con la riqueza y diversidad de especies (figura 14b) y 

en BB de forma positiva con el tiempo de inicio del escurrimiento (figura 14c). 

El NO₃⁻ mostró correlaciones con las variables hidrológicas, lo que evidencia 

que el transporte de agua es el principal factor que regula su dinámica en el 

escurrimiento superficial. La correlación positiva, aunque débil, con el tiempo de 

inicio del escurrimiento indica que las concentraciones más altas de NO3
- tienden a 

presentarse cuando el escurrimiento se inicia de forma más tardía. Por otro lado, las 

correlaciones fuertes y negativas con el porcentaje de escurrimiento y el volumen 

escurrido indican que, en parcelas donde el flujo superficial es mayor, las 

concentraciones de NO3
- son menores, lo que sugiere mayor dilución de nitrato. En el 

análisis general no se registraron correlaciones significativas con las variables edáficas 

ni de vegetación, en cambio, en el análisis por muestreo se detectó una correlación 

negativa con las fracciones finas del suelo (limo y arcilla), pero en BB no presentó 

correlación con ninguna variable explicativa. 

El NH₄+ no presentó correlaciones significativas con ninguna de las variables 

ambientales en las correlaciones generales, ni en BB. En cambio, en PV se 

correlacionó de forma negativa con la distancia y positiva con el tiempo de inicio del 

escurrimiento (figura 14a) y en CE presentó correlaciones negativas con el porcentaje 
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de escurrimiento, volumen escurrido, riqueza de especies y con las fracciones finas del 

suelo (limo y arcilla) y correlación positiva con el porcentaje de arena. 

La distancia al cultivo se correlacionó positivamente con la riqueza, diversidad 

y equitatividad de especies y negativamente con el porcentaje de especies exóticas. 

Además, mostró correlaciones positivas y muy fuertes con la materia orgánica, limo y 

arcilla, lo que indica que los suelos son más pesados y con mayor contenido de coloides 

en los puntos más lejanos de la zona agrícola. Las variables edáficas presentaron 

correlaciones positivas con la riqueza, diversidad y equitatividad de especies y 

negativas con el porcentaje de especies exóticas. 

Figura 7 

Matriz de correlaciones de Spearman entre las concentraciones de nutrientes y 

las variables explicativas. 
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Nota. El color de la celda indica la fuerza de correlación y el número dentro de 

la celda indica el coeficiente de correlación. 

Figura 8 

Matriz de correlaciones de Spearman entre las concentraciones de nutrientes y 

las variables explicativas en PV, CE y BB. 

 

Nota. a) matriz de correlación de Spearman en PV. b) matriz de correlación de 

Spearman en CE. c) matriz de correlación de Spearman en BB. El color de la celda 

indica la fuerza de correlación y el número dentro de la celda indica el coeficiente de 

correlación. 

3.3.1. Fósforo total 

La relación del PT con la distancia refleja la eficiencia de los primeros metros 

del pastizal ribereño en retener el PT, si bien el efecto no es uniforme a lo largo de la 

transecta. Estudios previos han demostrado que la capacidad de retención del fósforo 

en zonas de amortiguación se concentra principalmente en los primeros metros por 

procesos de sedimentación de partículas y adsorción a fracciones finas del suelo, 

mientras que a mayores distancias la disminución tiende a ser menos marcada (Dorioz 

et al., 2006; Zhang et al., 2010). 

La retención de PT estuvo fuertemente condicionada por las características del 

suelo, suelos con mayor contenido de fracciones finas y de materia orgánica tienden a 

incrementar la capacidad de adsorción del P en la matriz edáfica, lo que permite reducir 

la exportación en el agua de escorrentía (Reddy et al., 2022; Six et al., 2002). Esto es 

consistente con la literatura, que señala que los suelos con mayor proporción de 

coloides orgánicos e inorgánicos favorecen la inmovilización del fósforo (Haygarth y 
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Jarvis, 1999). A su vez, los suelos más arenosos, al presentar menor capacidad de 

adsorción, permiten una mayor movilidad del fósforo en el agua de escurrimiento. Esto 

coincide con lo reportado en estudios que muestran que los suelos con baja proporción 

de partículas finas y bajo contenido de materia orgánica tienen menor capacidad de 

retención de nutrientes, lo que incrementa la pérdida de PT por escurrimiento (Vidon 

y Hill, 2004). 

Las correlaciones del PT con el escurrimiento indican que en condiciones de 

mayor transporte superficial se produce una disminución en las concentraciones de 

este nutriente en el agua de escorrentía. Este patrón puede explicarse porque, los 

aportes de PT disponibles en superficie ya han sido en parte movilizados por eventos 

de lluvia previos o incorporados por la vegetación, lo que reduce la cantidad 

exportable. Además, en condiciones de mayor escurrimiento, una mayor dilución de 

PT en el agua puede contribuir a disminuir su concentración relativa (Sharpley et al., 

2001). De acuerdo con algunos autores, la capacidad de las zonas ribereñas en 

amortiguar nutrientes se ve alterada frente a eventos de alta precipitación (Daniels y 

Gilliam, 1996; Lescano et al., 2017), por lo que la variación en las concentraciones 

está altamente ligada a procesos hidrológicos. Asimismo, Goyenola et al. (2015) 

destacan que gran parte del fósforo proveniente de fuentes difusas se encuentra en 

forma soluble, lo que respalda que la correlación del PT con el escurrimiento responda 

tanto a su fracción disuelta como a la asociada a partículas de sedimento. Calvo et al. 

(2024) han demostrado que las zonas de amortiguación ribereñas pueden retener 

eficazmente la carga de fósforo soluble transportada tanto por escorrentía superficial 

como subterránea, sin embargo, su capacidad para reducir las concentraciones es más 

limitada y depende fuertemente de la dinámica hidrológica, particularmente durante 

eventos de elevado escurrimiento. 

En escenarios de lluvias intensas o suelos con baja infiltración, el fósforo se 

desplaza principalmente en forma particulada unido a sedimentos y aumenta su 

exportación hacia los cuerpos de agua (Sharpley et al., 2001). Esta relación evidencia 

que la hidrología superficial es un factor clave en la exportación de fósforo que, junto 

a factores edáficos, determina la capacidad de retención de PT en las zonas búfer. La 

combinación de procesos de adsorción de los suelos, inmovilización por materia 
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orgánica y transporte hidrológico explica la variabilidad observada en la dinámica de 

PT en el búfer. 

Las correlaciones del PT con la riqueza y diversidad de especies sugieren que, 

en sitios con comunidades vegetales más diversas, la disponibilidad de PT en el agua 

de escorrentía es menor, lo cual concuerda con el papel de la vegetación como 

sumidero de nutrientes en zonas ribereñas. Esta relación se manifestó principalmente 

en CE, lo que puede explicarse por el hecho de que este muestreo corresponde al 

período estival, coincidente con la fecha en que se realizó el relevamiento florístico, 

un año previo. Durante este momento, la comunidad estuvo dominada por especies 

estivales, lo que refuerza el vínculo funcional entre la estructura de la vegetación y la 

retención de fósforo. 

Estos hallazgos refuerzan la idea de que la atenuación del fósforo en zonas de 

amortiguación no depende únicamente de factores edáficos, sino también de la 

interacción con la estructura y funcionalidad de la vegetación, que actúa como un filtro 

biológico capaz de reducir la movilidad del nutriente (Mayer et al., 2007; Zhang et al., 

2010).  

3.3.2. Nitrato 

La correlación del NO3
- con el escurrimiento confirma que la dinámica de este 

nutriente en el sistema está estrechamente ligada a los procesos hidrológicos. Debido 

a su naturaleza móvil, el nitrato es poco retenido por el suelo y depende en gran medida 

del volumen y la intensidad del escurrimiento superficial para su transporte (Hill, 

1996; Vidon y Hill, 2004). 

La correlación del NO3
- con el tiempo de inicio del escurrimiento podría reflejar 

la acumulación previa de nitratos en la superficie del suelo, que luego son arrastrados 

cuando se produce el flujo de agua (Addy et al., 1999). 

La ausencia de correlaciones significativas con variables edáficas o de 

vegetación en el análisis general refuerza la idea de que el NO3
-, al encontrarse en 

forma disuelta, es altamente móvil y menos retenido por procesos de adsorción o por 

la matriz del suelo, a diferencia del PT. Su retención depende en mayor medida de 

procesos subsuperficiales como la desnitrificación en suelos saturados o la absorción 

radicular de la vegetación (Hill, 1996; Ranalli y Macalady, 2010). 
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Las correlaciones del NO3
- con el escurrimiento y las fracciones finas del suelo 

reflejan la marcada influencia tanto de la hidrología como de la textura del suelo sobre 

la dinámica de este nutriente en CE. La relación negativa con el limo y la arcilla y 

positiva con la arena coincide con el hecho de que los suelos más arenosos presentan 

menor capacidad de retención y favorecen la movilidad del NO3
-, mientras que los 

suelos más pesados con mayor proporción de fracciones finas retienen más agua y 

nutrientes y generan condiciones más propicias para procesos de desnitrificación 

microbiana en zonas saturadas (Hill, 1996; Ranalli y Macalady, 2010). 

La dependencia del NO3
- respecto a la hidrología superficial pone de manifiesto 

que la eficacia de los pastizales ribereños para mitigar su exportación puede ser más 

variable y menos predecible que en el caso de PT. Pero para ambos casos existe una 

fuerte dependencia de factores como la intensidad de las lluvias, el tipo de manejo 

agrícola y las condiciones de humedad antecedente del suelo. 

3.3.3. Amonio 

La falta de correlaciones en el análisis general del NH4
+ en el sistema estudiado 

con las variables explicativas sugiere que su dinámica está menos asociada a gradientes 

espaciales, edáficos, florísticos o hidrológicos de amplia escala y posiblemente 

responde a procesos locales y de corta duración.  

El NH4
+ es una forma de N con baja movilidad en la fase acuosa, debido a su 

tendencia a adsorberse a partículas del suelo y a la MO, especialmente en suelos con 

fracciones finas y con alta capacidad de intercambio catiónico (Reddy et al., 2022). 

Esta característica puede explicar la ausencia de correlaciones significativas a escala 

de general, dado que su transporte superficial es limitado en comparación con el 

nitrato, y que pequeñas variaciones en las propiedades del suelo pueden generar alta 

heterogeneidad espacial. Además, el NH4
+ es un nutriente sujeto a transformaciones 

microbianas rápidas, como la nitrificación, que lo convierte en NO3
-, o su 

incorporación directa en la biomasa vegetal y microbiana (Vymazal, 2007). Estos 

procesos, altamente sensibles a factores como la humedad, el pH y la temperatura del 

suelo, pueden enmascarar relaciones espaciales simples con las variables medidas en 

este estudio (Lutz et al., 2020). 
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La relación negativa de NH4
+ con la distancia en PV indica que las mayores 

concentraciones se registraron en los puntos más cercanos al cultivo y disminuye 

progresivamente hacia los sitios más alejados. Este resultado sugiere que la fuente 

principal de NH4
+ proviene de la zona agrícola, probablemente asociada a la aplicación 

de fertilizantes nitrogenados, teniendo en cuenta que dieciocho días previos al 

muestreo se había realizado una aplicación de 40 kg de N, lo cual ha sido reportado en 

otros estudios de áreas agrícolas intensivas (Reddy et al., 2022; Vidon y Hill, 2004). 

La disminución hacia el interior del área búfer puede explicarse por la capacidad del 

suelo y la vegetación de retener o transformar el NH4
+ a lo largo del gradiente (a pesar 

de que no se correlacione con estas variables), ya sea mediante adsorción a coloides 

del suelo, inmovilización microbiana o nitrificación.  

La correlación positiva con el tiempo de inicio del escurrimiento en PV refleja 

que las concentraciones de NH4
+ fueron mayores en sitios donde el escurrimiento 

superficial tardó más en generarse. Una posible explicación es que una mayor 

infiltración inicial permite la acumulación de NH4
+ en la capa superficial, que luego 

es arrastrado cuando se alcanza la saturación y comienza el flujo superficial. La 

variabilidad en la humedad antecedente al muestreo influye directamente en la 

capacidad de infiltración y, por ende, en la generación de escurrimiento bajo el uso del 

simulador de lluvia. Estos procesos, de naturaleza compleja, son captados de forma 

indirecta mediante la medición del tiempo de inicio del escurrimiento, variable que 

integra parcialmente la dinámica entre infiltración y escurrimiento superficial. La 

humedad antecedente y la capacidad de infiltración controlan el momento de 

generación de escurrimiento y la respuesta del sistema durante eventos de lluvia, 

además modula la transición entre infiltración y escurrimiento superficial (Lin et al., 

2024; Meißl et al., 2023). Una mejora potencial de este trabajo sería profundizar en la 

medición directa de estos procesos hidrológicos para una mejor comprensión de su 

influencia sobre la dinámica de nutrientes. 

A su vez, en ambientes ribereños y de planicie de inundación, la humedad del 

suelo y la textura regulan procesos de mineralización/inmovilización y nitrificación 

que determinan la disponibilidad y retención de NH4
+ (Parkyn, 2004; Sleutel et al., 

2008). En conjunto, estos resultados y antecedentes sostienen que condiciones locales 
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de humedad y textura median tanto el tiempo de inicio del escurrimiento como la 

retención y posterior exportación de NH4
+ durante eventos de lluvia, que generan los 

patrones detectados a lo largo del búfer. 

Las correlaciones del NH4
+ ponen en evidencia que su dinámica en CE está 

determinada tanto por factores hidrológicos como por propiedades edáficas y de la 

vegetación. La correlación negativa con el limo y la arcilla y positiva con la arena 

sugiere que los suelos arenosos favorecen la movilidad del NH4
+, mientras que los 

suelos más pesados con mayor proporción de partículas finas limitan su transporte. 

La relación negativa con la riqueza de especies en CE señala que, en sitios con 

comunidades vegetales más diversas, la concentración de NH4
+ en el agua de 

escurrimiento es menor. Esto podría deberse a una mayor asimilación biológica, ya 

que comunidades más diversas presentan una mayor eficiencia en la absorción de 

nutrientes gracias a la complementariedad funcional entre especies (Tilman et al., 

1996; Cardinale et al., 2011). 

3.3.4. Relaciones entre concentración de nutrientes y variables explicativas 

Las correlaciones de PT y NH4
+ con las variables edáficas se explican, en primer 

lugar, por la distancia, debido a que los suelos más pesados se encuentran sobre el final 

de la transecta y, en segundo lugar, por los principios de adsorción descritos por Sparks 

(2023), donde se destaca el papel fundamental de los coloides del suelo en la retención 

de estos nutrientes. 

Las asociaciones negativas entre el porcentaje y el volumen de escurrimiento 

con las concentraciones de nutrientes muestran que las menores concentraciones se 

registraron en condiciones de mayor escurrimiento, en concordancia con lo señalado 

por Pionke et al. (2000). No obstante, difiere de lo reportado por Calvo et al. (2024), 

quienes observaron una mayor exportación de nutrientes en escenarios de escorrentía 

más intensa. En conjunto, estos resultados ponen en evidencia la complejidad de los 

procesos y la influencia de diversos factores en la relación entre las dinámicas de 

escorrentía y el transporte de nutrientes. 

Las correlaciones observadas entre las variables de vegetación y los nutrientes 

en CE podrían explicarse por la elevada presencia de especies estivales como Cynodon 

dactylon, Paspalum notatum Flüggé y Paspalum dilatatum Poir., entre otras. Hawes y 
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Smith (2005) demostraron que las plantas en las zonas de amortiguación retardan la 

escorrentía cargada de sedimentos, así como los nutrientes adheridos a ellos y 

dependen en gran medida del ancho y complejidad del tapiz vegetal, pueden absorber 

o depositar del 50 % al 100 % de sedimentos y del 80 % al 85 % del fósforo. 

La ausencia de correlaciones significativas principalmente en BB para NO3
- y 

NH4
+ puede estar vinculada a que, en este momento del ciclo agrícola, no se realizaron 

aportes externos de fertilizantes, lo que redujo así su disponibilidad en superficie. De 

acuerdo con Castagna Du Pré et al. (2022), la falta de relación entre las formas 

disueltas del N con otras variables indica que su aporte esta mediado por otros 

mecanismos, vinculados tanto a su elevada solubilidad, que facilita el desplazamiento 

hacia napas más profundas, como a procesos de origen microbiológico. 

En los muestreos de invierno se registraron correlaciones más débiles con las 

variables explicativas, particularmente en el correspondiente a BB. Esta situación se 

encuentra estrechamente vinculada con el manejo aplicado en el área agrícola, donde 

la incorporación de fertilizantes fue relativamente baja en PV y nula en BB. De acuerdo 

con la National Research Council (2002), la dinámica estacional en el flujo y transporte 

de nutrientes y sedimentos constituye la base de la estructura ribereña. Algunos autores 

destacan que el secuestro de nutrientes por las plantas también está limitado por 

factores estacionales (Lowrence, 1998), así como la exportación de nutrientes en la 

escorrentía superficial (Castagna Du Pré et al., 2022). 

Estos resultados refuerzan la necesidad de integrar la escala temporal en el 

análisis de los procesos de retención y transporte de nutrientes en zonas de 

amortiguación y destacan la importancia de considerar tanto las prácticas de manejo 

agrícola como los factores edáficos, florísticos e hidrológicos en la evaluación de la 

dinámica de nutrientes en zonas ribereñas. 

3.3.5. Relaciones entre variables explicativas 

Las correlaciones de la distancia con las variables de vegetación sugieren que, a 

medida que aumenta la distancia de la influencia agrícola, la vegetación se vuelve más 

diversa, equitativa y con menor presencia de especies exóticas, lo que refleja un 

gradiente hacia condiciones de menor alteración. Sin embargo, este patrón se 

desarrolla dentro de un contexto general de pastizales con baja riqueza y diversidad, 
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ya que características similares también se registran en el sitio control, donde no existe 

influencia agrícola directa, lo que indica que otros factores de degradación, como el 

sobrepastoreo, también influyen en la estructura de la vegetación. Aun así, la mayor 

diversidad y equitatividad registradas en los puntos más alejados del cultivo son 

coherentes con la hipótesis de que los pastizales ribereños funcionan como refugios 

relativos de biodiversidad (Naiman et al., 1997), mostrando una tendencia hacia 

condiciones más similares al control. Este patrón concuerda con estudios que 

demuestran que la proximidad a sistemas agrícolas intensivos tiende a reducir la 

diversidad vegetal, principalmente por efectos de fertilización, escurrimiento de 

agroquímicos y disturbios físicos que favorecen a especies oportunistas o tolerantes 

(Allan, 2004; Flynn et al., 2009).  

A su vez, la acumulación de nutrientes favorece la colonización de especies 

exóticas que desplazan a las especies nativas (Weil y Brady, 2017; Pañella et al., 2022) 

por su alta dispersión y mayor capacidad competitiva frente a especies nativas ante 

mayor disponibilidad de recursos como nutrientes, lo que genera pérdida de la 

biodiversidad y de la calidad del forraje (Dresseno et al., 2018; Guido et al., 2021; 

Guido y Pillar, 2017). Pañella et al. (2020) demuestran que el aumento en la 

fertilización fosforada tiene consecuencias negativas sobre la riqueza de especies, con 

pérdidas de hasta el 20 % de especies presentes. 

La correlación negativa entre la distancia y el porcentaje de exóticas confirma 

que las áreas más cercanas al cultivo actúan como puntos de entrada y establecimiento 

de especies invasoras, favorecidas por disturbios frecuentes y disponibilidad de 

nutrientes (Richardson et al., 2007). A su vez, Guido et al. (2016) registraron que 

factores como el déficit hídrico y alteraciones antrópicas en las zonas circundantes a 

los pastizales naturales generan un aumento en la aparición de especies exóticas. En 

este sentido, los resultados sugieren que la presencia de especies exóticas a lo largo 

del gradiente refleja un escenario de disturbio múltiple, donde la influencia agrícola se 

superpone con procesos de degradación local, como el sobrepastoreo, lo que resulta 

consistente con los bajos valores de riqueza y diversidad observados incluso en el sitio 

control. 



 

51 

 

En conjunto, estos resultados ponen en evidencia que la vegetación ribereña no 

solo desempeña un rol en la retención de nutrientes, sino también en la conservación 

de la biodiversidad. Mantener y restaurar zonas de amortiguación amplias permite 

reducir la presión de especies exóticas y mejorar la estructura de las comunidades 

vegetales, además de reforzar la multifuncionalidad de estos ecosistemas (Mayer et al., 

2007; Zhang et al., 2010). 

La correlación de la distancia con las variables edáficas refleja un gradiente 

textural y de fertilidad edáfica asociado a la posición topográfica y al uso del suelo. 

Este gradiente también puede estar influenciado por los procesos de erosión, transporte 

y deposición que mediante el flujo del agua remodelan las zonas ribereñas (National 

Research Council, 2002). 

La mayor proporción de fracciones finas en los suelos más alejados del cultivo 

favorece la acumulación de MO, ya que partículas de limo y arcilla tienen una elevada 

capacidad de retención de agua y de protección de la materia orgánica frente a la 

mineralización (Six et al., 2002). Este fenómeno genera ambientes más estables y 

fértiles que contribuyen a sostener comunidades vegetales más diversas, como se 

observó en las correlaciones positivas entre la distancia, la riqueza y la diversidad de 

especies con las variables edáficas. 

Al mismo tiempo, el gradiente textural tiene implicancias en la dinámica de 

nutrientes. Los suelos con mayor proporción de arena, predominantes en las zonas 

cercanas al cultivo, presentan menor capacidad de adsorción, lo que se traduce en 

mayores concentraciones de PT en el escurrimiento, en línea con la correlación 

positiva entre PT y porcentaje de arena. En contraste, los suelos más finos y con mayor 

porcentaje de MO alejados del cultivo tienen mayor capacidad de inmovilizar 

nutrientes como PT y NH4
+ y reducir la movilidad y pérdida por escurrimiento (Dorioz 

et al., 2006; Reddy et al., 2022). Estos resultados indican que la estructura del suelo en 

el gradiente de distancia genera un doble efecto: por un lado, mayor capacidad de 

retención de nutrientes en suelos pesados y ricos en MO y, por otro, condiciones más 

favorables para el establecimiento de comunidades vegetales diversas. 

La relación de la vegetación con las propiedades del suelo evidencia que la 

estructura y composición de la comunidad vegetal están fuertemente moduladas por la 
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composición del suelo. A su vez, coincide con la alteración que provoca el área 

agrícola sobre los primeros metros de la transecta. Por el contrario, la correlación 

negativa de las especies exóticas con las variables edáficas sugiere que estas 

encuentran condiciones más favorables de establecimiento en suelos arenosos y con 

menor contenido de MO, ubicados en la zona más cercana al cultivo y con mayor 

contenido de nutrientes, lo que refuerza la idea que este tipo de especies se ve 

favorecida en ambientes sujetos a mayor perturbación o intervención antrópica, ya que 

estas condiciones generan oportunidades para su establecimiento y expansión 

(Dresseno et al., 2018; Guido et al., 2021; Guido y Pillar, 2017; Pañella et al., 2020). 

Este patrón coincide con lo señalado por Richardson et al. (2007), quienes destacan 

que la alteración de las propiedades físicas, químicas y biológicas del suelo, junto con 

los disturbios asociados al uso agrícola, facilitan la invasión de especies exóticas. 

3.4. Relación entre las concentraciones de nutrientes y la distancia desde el 

cultivo 

3.4.1. Fósforo total 

La concentración de PT (figura 15) a lo largo de la transecta presentó una 

tendencia a la reducción, pero no de forma gradual, sino que presenta oscilaciones, con 

mayores concentraciones en algunos puntos; en particular, a los 30 m se da un aumento 

de la concentración, incluso por encima del valor en el cultivo. El porcentaje de 

reducción de la concentración de PT a los 105 m en relación con el cultivo fue de 44 % 

en PV, 21 % en CE y 48 % en BB. 
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Figura 15 

Variación de la concentración de PT en los tres momentos de muestreo (PV, CE 

y BB) en función de la distancia al cultivo. 

 

El análisis GAM mostró que la concentración de PT estuvo influenciada tanto 

por la distancia a lo largo de la transecta como por el momento de muestreo. El modelo 

ajustado explicó un 73,8 % de la variabilidad observada en los datos, con un R2 

ajustado de 0,669, lo que indica buen poder explicativo. 

Se observó que el PT fue significativamente mayor en CE en comparación con 

BB (estimate = 446,3; p = 7,33e-05), mientras que PV en comparación con BB no 

presentó diferencias significativas (estimate = -70,01; p = 0,447). 

El efecto de la distancia sobre la concentración de PT fue estadísticamente 

significativo (F = 4,301; p = 0,0108), lo que evidencia una relación no lineal entre PT 

y la distancia al cultivo. La forma de la curva (figura 16) mostró un aumento inicial en 

las concentraciones de PT en los primeros 20-30 m. Estos valores son coherentes con 

la proximidad al cultivo, donde el aporte de nutrientes es mayor, seguido de una 

disminución progresiva hacia los 70-80 m, con una leve tendencia a estabilizarse al 

final de la transecta. 
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Figura 9 

Gráfico de efectos parciales de la concentración de PT en función de la distancia 

al cultivo 

 

Nota. s(D,3.41) corresponde al efecto parcial suavizado de la distancia al cultivo, 

3.41 son los grados de libertad. 

En el ajuste del modelo segmentado (figura 17) para las concentraciones de PT 

a lo largo de la transecta, se identificó un punto de inflexión que sugiere una alteración 

en la tendencia, estimado a los 27,2 m (±30,6 m). La pendiente antes del quiebre fue 

positiva pero no significativa (β = 6,44; p = 0,683), mientras que el cambio de 

pendiente después del quiebre tampoco alcanzó significancia estadística (β = -12,56). 

El modelo presentó un R² ajustado bajo (0,076), lo que indica que la capacidad 

explicativa fue limitada. 
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Figura 10 

Regresión segmentada de la concentración de PT en función de la distancia. 

 

Los resultados confirman que la disminución de PT en el búfer coincide con lo 

observado en otros estudios (Calvo et al., 2024; Carpenter et al., 1998; Daniels y 

Gilliam, 1996; Lescano et al., 2017). La literatura señala que la retención de fósforo 

en zonas búfer depende, entre otros factores, del ancho del búfer, ya que las partículas 

finas a las que este nutriente se encuentra mayormente asociado requieren mayores 

distancias para ser retenidas por la vegetación (Wilson, 1967; Abu-Zreig et al., 2003). 

Este planteo concuerda con los resultados obtenidos en este estudio, donde se 

observaron reducciones marcadas de la concentración hasta los 75 m; sin embargo, a 

partir de esa distancia, en PV y BB, las concentraciones vuelven a incrementarse. 

Los resultados indican que la concentración de PT en el agua de escorrentía 

superficial estuvo determinada por la interacción entre la variación temporal y la 

distancia al cultivo. Esto se ve explicado principalmente por el factor estacional: 

Castagna Du Pré et al. (2022) demostraron que la exportación de nutrientes en agua de 

escorrentía superficial presenta una marcada estacionalidad. Además, coincide con las 

etapas de mayor actividad agrícola y aplicación de fertilizantes, lo que aumenta el 
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riesgo de pérdidas por escurrimiento superficial (Carpenter et al., 1998, Sharpley et 

al., 2001; Vidon y Hill, 2004). Además, la fertilización en CE quince días previos al 

momento de muestreo y la gran cantidad de lluvias acumuladas tienden a favorecer el 

escurrimiento de nutrientes hacia la zona búfer. 

La disminución progresiva del PT hacia el final de la transecta refleja la 

capacidad del pastizal ribereño en atenuar el transporte de PT mediante procesos de 

sedimentación de partículas, filtración por la vegetación y absorción por el suelo 

(Dorioz et al., 2006). Este patrón sugiere un proceso de retención progresiva de fósforo 

a lo largo de la zona búfer, posiblemente asociado a la filtración y sedimentación en el 

pastizal ribereño. La estabilización hacia el final de la transecta sugiere que, más allá 

de cierta distancia, el sistema alcanza un equilibrio en la capacidad de retención, en 

concordancia con lo descrito por Zhang et al. (2010). 

A pesar que la regresión segmentada sugirió un cambio importante a los 27 m, 

debido a la falta de significancia estadística no se puede confirmar un cambio abrupto 

en la dinámica de este nutriente. Sin embargo, esto coincide con estudios previos que 

señalan que la mayor retención de fósforo ocurre en los primeros metros de las franjas 

de vegetación ribereña, principalmente por procesos de sedimentación y adsorción en 

el suelo (Dorioz et al., 2006; Zhang et al., 2010). 

Cabe destacar que la regresión segmentada utiliza un modelo lineal para estimar 

el punto de quiebre; por lo tanto, la falta de significancia estadística observada podría 

estar asociada a la ausencia de normalidad de los datos (Kutner et al., 2005). No 

obstante, esta herramienta resulta útil para describir de manera aproximada el 

comportamiento de las concentraciones de los nutrientes a lo largo de un gradiente de 

distancia, permitiendo identificar tendencias generales y posibles cambios en el patrón 

espacial. 

3.4.2. Nitrato 

En CE el punto correspondiente al cultivo presentó un valor extremadamente 

alto de NO3
-, por encima de la media de los demás puntos y muestreos: 10039.71 µg/L 

de NO3
-. El búfer presentó reducciones de concentraciones a los 105 m en dos 

momentos: en PV, el porcentaje de reducción fue de 62 %, y en CE, de 90 % en 
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comparación con el cultivo; en cambio, en BB la concentración de NO3
- al final de la 

transecta superó cuatro veces el valor de concentración inicial. 

El NO3
- presentó un aumento de concentración a los 30 m y un segundo aumento 

a los 90 m (figura 18). 

Figura 11 

Variación de la concentración de NO3
- en los tres momentos de muestreo (PV, 

CE y BB) en función de la distancia al cultivo. 

 

El GAM ajustado para las concentraciones de NO3
- indicó que el efecto del 

momento de muestreo fue significativo, mientras que la distancia no mostró un efecto 

claro. El modelo explicó el 29,9 % de la variabilidad de los datos con un R2 ajustado 

de 0,208, lo que refleja un poder explicativo bajo. En el gráfico de efectos parciales 

(figura 19), se observan incrementos de concentración en los primeros metros de la 

transecta, pero, a medida que aumenta la distancia, los valores se dispersan sin una 

tendencia definida. 

Las concentraciones de NO3
- fueron significativamente mayores en CE respecto 

a BB (estimate = 1735,2; p = 0,0424), mientras que en PV no se registraron diferencias 

significativas respecto a BB (estimate = -255,3; p = 0,7548). 

En cuanto el efecto de la distancia no hubo diferencias significativas (F = 2,64; 

p = 0,118), lo que sugiere que la concentración de NO3
- no presentó una variación 
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sistemática a lo largo de la transecta. La relación ajustada se aproximó a una recta, sin 

evidencia de una relación lineal. 

Figura 12 

Gráfico de efectos parciales de la concentración de NO3
- en función de la 

distancia al cultivo. 

 

Para el NO3
-, no fue posible ajustar un modelo segmentado, lo que concuerda 

con la ausencia de cambios abruptos en relación con la distancia observada en los 

análisis GAM. Esto confirma que, en general, el NO3
- se comporta de forma más 

aleatoria en la transecta. La alta movilidad del NO3
- limita la retención superficial y 

condiciona su eliminación a procesos subterráneos de desnitrificación o a la absorción 

por la vegetación (Hill, 1996; Mayer et al., 2007). 

Los resultados muestran que las concentraciones de NO3
- estuvieron 

determinadas principalmente por la variación temporal, con un aumento significativo 

en CE, momento que coincide con los mayores agregados de fertilizantes. Este patrón 

es consistente con el hecho de que el NO3
- es altamente móvil y susceptible a pérdidas 

por escurrimiento y lixiviación en etapas de fertilización o lluvias intensas posteriores 

a la aplicación (Addy et al., 1999; Vidon y Hill, 2004). Particularmente, las 
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precipitaciones ocurridas previo al muestreo habrían intensificado los procesos de 

percolación y arrastre del NO3
- hacia horizontes más profundos y hacia el flujo de 

escorrentía, lo que explica las concentraciones elevadas en CE.  

A pesar de las oscilaciones a lo largo del gradiente de distancia, el pastizal 

cumple su rol en amortiguar las concentraciones de nutrientes cuando existe agregado 

de fertilizantes en el área de cultivo. En cambio, cuando no hay aportes provenientes 

del área agrícola, el pastizal se convierte en fuente o en reservorio de NO3
-. 

De acuerdo con Dorioz et al. (2006), la retención de N en franjas de pasto está 

acompañada de transformaciones biogeoquímicas que tienden a reducir las 

concentraciones a través de la desnitrificación, la degradación y la descomposición, 

entre otros mecanismos. En este sentido, las oscilaciones observadas en los niveles de 

NO3
- a lo largo de la transecta podrían estar asociadas a dichos mecanismos, lo que 

explicaría las diferencias entre puntos. 

El bajo ajuste del GAM sugiere que otros factores podrían ser más determinantes 

en la dinámica del NO3
-. En este sentido, la eficacia de las zonas búfer para reducir 

nitrato es variable y depende en gran medida de las condiciones hidrológicas y 

biogeoquímicas locales (Ranalli y Macalady, 2010). 

Los valores elevados en los primeros metros de la transecta posiblemente 

responden a aportes directos desde el cultivo y aumentan la disponibilidad de NO3
- en 

superficie. El NO3
- tiende a desplazarse con el agua sin ser retenido de manera efectiva 

por la vegetación (Hill, 1996). Estudios previos coinciden en que la eliminación de 

NO3
- en zonas ribereñas depende más de procesos subsuperficiales, como la 

desnitrificación en suelos saturados o la absorción por la vegetación en crecimiento, 

que de la distancia horizontal al cultivo (Mayer et al., 2007; Ranalli y Macalady, 2010). 

3.4.3. Amonio 

Las concentraciones de NH4
+ en el gradiente de distancia presentaron una 

tendencia de reducción en dos momentos (figura 20): en PV la reducción fue de 67 % 

y en CE de 91 %, reducciones similares al NO3
- en esos momentos. En cambio, en BB 

presentó un aumento del 44 % hacia el final de la transecta. 
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El NH4
+ presentó incrementos en la concentración a los 30 m y un segundo 

aumento a los 90 m. 

Figura 13 

Variación de la concentración de NH4
+ en los tres momentos de muestreo (PV, 

CE y BB) en función de la distancia al cultivo. 

 

El modelo GAM aplicado a las concentraciones de NH4
+ explicó una proporción 

reducida de la variabilidad, con un R2 ajustado de 0,11 % y un 21,3 % de la variabilidad 

de los datos. 

En relación con los momentos de muestreo, no se detectaron diferencias 

significativas. El momento CE presentó un efecto negativo en relación con BB, pero 

no significativo (estimate = -24,76; p = 0,759), mientras que PV mostró una 

disminución mayor en relación con BB, aunque tampoco fue significativa (estimate 

= -120,04; p = 0,147). 

El efecto de la distancia se aproximó a una relación lineal (edf = 1) y estuvo 

cerca del umbral de significancia (F = 3,707; p = 0,0666), lo que indica que podría 

existir una tendencia débil a la reducción del NH4
+ con la distancia, aunque el bajo 

número de observaciones y la alta variabilidad limitan la capacidad del modelo para 

detectarla con certeza. 
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El gráfico de efectos parciales (figura 21) mostró una ligera tendencia 

decreciente de las concentraciones de NH4
+ con la distancia, aunque con gran 

dispersión y valores atípicos en los primeros metros. 

Figura 14 

Gráfico de efectos parciales de la concentración de NH4
+ en función de la 

distancia al cultivo. 

 

La regresión segmentada para NH4
+ (figura 22) mostró que el punto de quiebre 

se estimó en torno a los 30 m (±58,2 m). La pendiente inicial fue levemente positiva 

(β = 1,15; p = 0,894) y el cambio posterior resultó negativo (β = -3,96), aunque sin 

significancia estadística. El modelo explicó una baja proporción de la varianza (R² 

ajustado = 0,044). Este modelo no reveló un patrón claro y tanto el quiebre como las 

pendientes planas sugieren que este nutriente no responde de forma marcada a 

gradientes de distancia, lo que resulta consistente con el modelo GAM. 

Figura 15 

Regresión segmentada de la concentración de NH4
+ en función de la distancia. 
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De acuerdo con Lowrance (1998), los mecanismos de desnitrificación y 

absorción del N por parte de las plantas son mayores bajo cargas más altas de N, lo 

que concuerda con estos resultados, donde en los períodos de aplicaciones de 

fertilizantes (PV y CE) se dan reducciones importantes de la concentración de N en 

el búfer. 

En los momentos donde hubo aplicación de fertilizante en el cultivo el NH4
+ se 

comportó de manera similar que el PT; por otro lado, cuando no existieron agregados 

de fertilizantes, esta forma de N presentó un comportamiento similar al NO3
-. Esto 

tiene sentido desde el punto de vista de que el NH4
+ se puede transportar unido a 

partículas, así como parte del PT; por lo tanto, su comportamiento sería similar en 

momentos de transporte. En cambio, cuando no hay transporte de grandes cantidades 

de nutrientes, influyen mecanismos biogeoquímicos sobre el NH4
+. 

Los resultados concuerdan con estudios que señalan que la retención de NH4
+ 

depende más de condiciones edáficas y microbianas que de la configuración espacial 

del búfer. Zhang et al. (2010) demostraron que la eficiencia de remoción de nutrientes 

varía mucho con el tipo de suelo, la pendiente, el ancho del búfer y la vegetación. 

Mayer et al. (2007) han encontrado resultados similares, destacando la importancia de 

la vegetación y de su biomasa. 
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La falta de significancia tanto entre momentos como a lo largo de la distancia 

sugiere que el NH4
+ presenta una dinámica más localizada y heterogénea, influenciada 

por procesos biogeoquímicos puntuales y características del suelo, más que por 

gradientes espaciales o temporales (Reddy et al., 2022).  

3.4.4. Patrones generales de la concentración de nutrientes en función de la 

distancia 

Las excretas del ganado constituyen una fuente relevante de nutrientes en 

pastizales bajo pastoreo, ya que el nitrógeno orgánico presente en la orina y las heces 

se transforma en gran medida en NH₄⁺ (Pacheco et al., 2002), mientras que el fósforo 

aportado por el estiércol se encuentra en formas fácilmente movilizables y 

biodisponibles, con alto potencial de transporte por escurrimiento superficial 

(Sharpley et al., 2001). 

Estos resultados refuerzan que los mecanismos de retención difieren entre 

nutrientes. Mientras que el PT responde principalmente a procesos de filtración y 

sedimentación y presenta señales de atenuación temprana, el NO3
- y el NH4

+exhiben 

un comportamiento acoplado, con incrementos de concentración que se manifiestan 

en los mismos puntos de muestreo. Este patrón sugiere un control local ejercido por 

procesos hidrológicos y biogeoquímicos compartidos, tales como la generación de 

escurrimiento, la infiltración inicial y la transformación microbiana del nitrógeno, más 

que un gradiente espacial continuo, lo que da lugar a respuestas puntuales y altamente 

dependientes de las condiciones del sitio.  

A su vez, el incremento de la concentración de nutrientes hacia el final de la 

transecta podría estar asociado a un proceso de saturación progresiva de la zona búfer, 

la cual, si bien ha mantenido una cobertura de pastizal natural, recibe aportes de 

nutrientes provenientes de áreas agrícolas desde hace aproximadamente 30 años. Esta 

acumulación histórica concuerda con lo reportado por Calvo et al. (2024), quienes 

observaron una menor capacidad de retención de nutrientes en zonas ribereñas 

condicionadas por un uso agrícola previo y prolongado. 
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Esto pone de manifiesto la necesidad de considerar la complementariedad de 

procesos físicos, químicos y biológicos en la evaluación de la eficiencia de las zonas 

ribereñas (Ranalli y Macalady, 2010; Vidon y Hill, 2004). 

3.5. Modelo global del sistema: db-RDA 

El modelo completo (figura 23), con todas las variables, explicó el 78,5 % de la 

variación total en las distancias entre observaciones multivariadas (R2 = 0,7852), 

aunque solo el 53,5 % corresponde a la varianza ajustada (R2 = 0,5347), lo que indica 

que el modelo podría estar sobreajustado, es decir, incluye variables que no aportan 

significativamente a la explicación del patrón observado. 

La prueba de permutación para el modelo completo fue significativa (F = 3,134; 

p = 0,006), lo que confirma que el conjunto de variables predictoras explica de forma 

significativa la variación en las concentraciones de nutrientes. 

Entre todas las variables, se identificaron como significativas solamente tres: 

porcentaje de escurrimiento (esc): F = 21,9156, p = 0,001, porcentaje de suelo desnudo 

(SD): F = 8,3148, p = 0,023 y NDVI: F = 5,2323, p = 0,021. El resto de las variables 

no mostraron significancia estadística (p > 0,05), lo que sugiere que su aporte 

explicativo fue marginal en este modelo. 
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Figura 16 

Análisis de redundancia basado en distancias (db-RDA) para el modelo 

completo, que relaciona las variables explicativas con las concentraciones de 

nutrientes. 

 

El modelo reducido (figura 24) incluyó solamente las tres variables 

significativas. Este modelo explicó un 63,9 % de la varianza total (R² = 0,6394), con 

un valor ajustado de 59,2 % (R²aj = 0,5924), que mejoró la parsimonia del modelo sin 

perder capacidad explicativa sustancial. El modelo fue altamente significativo 

(F = 13,598; p = 0,001). 
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Figura 17 

Análisis de redundancia basado en distancias (db-RDA) para el modelo reducido 

que relaciona las variables explicativas con las concentraciones de nutrientes. 

 

El análisis db-RDA evidenció que un subconjunto reducido de variables 

ambientales explica una proporción considerable de la variación observada en las 

concentraciones de PT, NO3
- y NH4

+. En particular, el porcentaje de escurrimiento 

superficial se posiciona como el principal predictor, lo que coincide con estudios 

previos que muestran una relación directa entre el volumen de escurrimiento y el 

transporte de nutrientes hacia zonas ribereñas (Vidon y Hill, 2004). 

El porcentaje de suelo desnudo también fue relevante, posiblemente porque 

superficies desprovistas de vegetación favorecen la escorrentía y la erosión, lo que 

reduce la capacidad de retención de nutrientes por parte del suelo y la vegetación. 

El NDVI, como indicador de productividad primaria, se asoció negativamente 

con la concentración de nutrientes, lo que sugiere que una vegetación más densa y 

activa puede actuar como filtro, reteniendo y asimilando nutrientes antes de que 
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lleguen al cuerpo de agua (Zhang et al., 2010). Sin embargo, aunque no se observaron 

correlaciones significativas entre NDVI y los nutrientes en la matriz de Spearman, en 

el modelo db-RDA sí resultó ser una variable explicativa significativa. Esto indica que 

su influencia se manifiesta principalmente en un contexto multivariado, a través de la 

interacción conjunta con otras variables edáficas e hidrológicas, y no necesariamente 

de manera aislada con cada nutriente, por lo que este análisis multivariado capta el 

efecto integrado de la dinámica de nutrientes sobre la producción primaria.  

El modelo reducido mostró un equilibrio más adecuado entre capacidad 

explicativa y parsimonia, lo que refuerza la utilidad de enfoques multivariados 

simplificados. 

Estos resultados destacan que el comportamiento del escurrimiento superficial, 

la cobertura del suelo y la producción primaria de la vegetación son los principales 

determinantes de la variación en las concentraciones de nutrientes en los sitios 

evaluados en un contexto multivariado. 
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4. Conclusiones 

Este trabajo permite establecer una visión integral sobre la dinámica de los 

nutrientes en un gradiente de distancia desde la agricultura en zonas búfer. Los 

resultados muestran que la eficiencia de las zonas búfer de pastizales está mediada por 

múltiples factores, entre los que destacan las propiedades edáficas, el microrrelieve, la 

composición y estado del pastizal, así como las precipitaciones. Todo esto influyen de 

manera directa en las características de la escorrentía y, en consecuencia, en el 

transporte de nutrientes, en distinta magnitud según el contexto. 

Entre los factores determinantes, el agregado de fertilizantes en el área agrícola 

es clave en la dinámica del búfer, lo que resalta la importancia de implementar medidas 

de manejo en los períodos de mayor aporte de nutrientes. En este sentido, se 

recomienda reducir la carga ganadera o retirar el pastoreo del pastizal ribereño meses 

previos a la fertilización, de manera que el tapiz herbáceo pueda desarrollarse con 

mayor biomasa y en mejores condiciones y así incrementar su capacidad de 

amortiguación. 

Las zonas ribereñas actúan como áreas de transición que reducen parcialmente 

la carga de nutrientes en el escurrimiento superficial y tienden a promover 

comunidades vegetales más equitativas a medida que aumenta la distancia respecto al 

área agrícola. No obstante, cuando el agregado de fertilizantes es bajo o inexistente, el 

peso de las variables edáficas y de vegetación disminuye, e incluso en determinados 

casos estas zonas podrían convertirse en fuente de nutrientes, principalmente de 

amonio. Así, la efectividad de las franjas de amortiguación difiere según el nutriente: 

mientras que la retención de fósforo y, en parte, de nitrato depende en gran medida del 

manejo en las tierras altas, el comportamiento del amonio parece estar más 

condicionado por procesos locales. En este sentido, el pastizal ribereño cumple una 

función clave como zona de amortiguación de nutrientes provenientes de fuentes 

agrícolas, aunque su eficacia varía según el nutriente considerado y el momento del 

ciclo agrícola. 

El uso del análisis db-RDA como modelo global del sistema permitió integrar 

múltiples dimensiones ecológicas y revelar relaciones complejas que no son evidentes 
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mediante análisis univariados. Esto permitió reforzar el rol fundamental de la cobertura 

vegetal y el manejo del escurrimiento como elementos clave para mantener la calidad 

del agua en paisajes agrícolas. Asimismo, los anchos fijos de búfer comúnmente 

recomendados pueden resultar insuficientes en sistemas con alta conectividad 

hidrológica y cargas entrantes de nutrientes elevadas. Este trabajo plantea 

interrogantes sobre la eficacia de ciertas distancias estipuladas para las zonas de 

amortiguación y sugiere que, en determinados contextos edáficos, florísticos e 

hidrológicos, podrían ser insuficientes para garantizar una reducción efectiva de 

nutrientes. Esto pone en cuestión la efectividad de ciertos anchos mínimos establecidos 

en normativas o recomendaciones técnicas. Por lo tanto, se sugiere que los anchos de 

las zonas búfer sean estipulados de acuerdo a las propiedades del suelo y de la 

vegetación de la zona búfer y al manejo en el área agrícola. 

Si bien las limitaciones asociadas al tamaño muestral por zona y momento, así 

como la alta variabilidad in situ propia de sistemas naturales, restringen la potencia de 

algunas pruebas estadísticas, la convergencia entre distintos enfoques analíticos 

(correlaciones, GAM, modelos segmentados, PERMANOVA, clúster y db-RDA) 

otorga robustez a las inferencias. En conjunto, estos resultados evidencian que el 

pastizal ribereño pastoreado, a pesar de sus limitaciones, ejerce un efecto amortiguador 

sobre la exportación de nutrientes, aunque su desempeño varía según la forma química 

considerada, el régimen hidrológico y el manejo en tierras altas. 

En síntesis, los pastizales ribereños contribuyen al mantenimiento de los 

servicios ecosistémicos y a la calidad del agua, pero requieren una gestión activa: 

mantener cargas ganaderas bajas o ausentes previo a los períodos de fertilización 

permitiría conservar una buena cobertura del suelo y acumular biomasa y así aumentar 

la eficiencia de retención. Sin embargo, tal como señalan las pautas de gestión 

propuestas por Cabrera Lamanna (2020), la exclusión total y prolongada del ganado 

en zonas buffer puede resultar contraproducente, ya que la acumulación excesiva de 

biomasa vegetal y su posterior descomposición pueden constituir una fuente interna 

de nutrientes. En este contexto, el pastoreo controlado emerge como una herramienta 

clave para regular la biomasa y sostener la funcionalidad de las zonas buffer. 
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Finalmente, se recomienda que futuros estudios integren la escorrentía 

superficial y subsuperficial con muestreos de mayor frecuencia y en condiciones de 

lluvias naturales, a fin de capturar con mayor precisión los mecanismos de retención 

de nutrientes que determinan la eficacia real de las zonas de amortiguación con 

pastizales ribereños. 
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6. Anexos 

6.1. Función de los pastizales ribereños en la mitigación de la carga de 

nitrógeno y fósforo en la escorrentía superficial 1 

Function of riparian grasslands in mitigating nitrogen and phosphorus 

loads in surface runoff 

 

Carolina Ribas1‡ (0009-0006-7850-1616), Marcel Achkar2 (0000-0001-7082-

8557) y María Laura Lavaggi3 (0000-0002-4224-1799) 
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Resumen 

Los pastizales ribereños desempeñan un rol fundamental como zonas buffer, 

reducen el impacto de nutrientes transportados por escurrimiento superficial 

provenientes de áreas agrícolas hacia cuerpos de agua y mitigando la eutrofización. El 

objetivo del trabajo fue evaluar la variación espacio-temporal de fósforo (P) y 

nitrógeno (N) en un pastizal ribereño del Río Negro, Uruguay. Mediante un modelo 

hidrológico superficial se identificaron las principales líneas de flujo de una 

microcuenca agrícola del Río Negro, sobre las cuales se instaló un transecto con nueve 

puntos de muestreo a una distancia de 15 m entre sí. Se realizaron tres muestreos en 

diferentes momentos del cultivo (puente verde, cultivo establecido y barbecho), 

 

1 El artículo fue aceptado con modificaciones en la revista Terra Latinoamericana: 

https://www.terralatinoamericana.org.mx 

https://www.terralatinoamericana.org.mx/
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recolectando agua mediante un simulador de lluvia para analizar las concentraciones 

de P total, nitrato (NO3
-) y amonio (NH4

+). Se midieron variables de suelo, vegetación 

y escurrimiento superficial, para analizar su interacción con las concentraciones de 

nutrientes. Los resultados mostraron variaciones en la retención de nutrientes según la 

estación, manejo agrícola y características del suelo, siendo la fertilización un factor 

determinante. La reducción de nutrientes presentó oscilaciones y acumulaciones en 

ciertos puntos del transecto. Se encontraron correlaciones negativas significativas 

entre PT y la distancia al cultivo (PV: r = -0.85), el escurrimiento (CME: r = -0.867; 

BB: r = −0.90), la riqueza (r = -0.831) y diversidad de especies (r = -0.667) en CME; 

NO3
- se correlacionó negativamente con el escurrimiento (PV: r = -0.90; CME: r = -

0.817); NH4
+ mostró correlaciones negativas con la distancia (PV: r = -0.80), el 

escurrimiento (r = -0.667) y la riqueza de especies (r = -0.763) en CME. Los hallazgos 

sugieren que las zonas buffer pueden mitigar el impacto agrícola en la calidad del agua, 

aunque su efectividad depende de múltiples factores, incluido el manejo del pastizal 

ribereño, clave para optimizar su función como filtro natural. 

Palabras clave: especies exóticas, lluvia artificial, retención de nutrientes, 

suelo, zonas buffer. 

Summary 

Riparian grasslands play a fundamental role as buffer zones by reducing the 

impact of nutrients transported by surface runoff from agricultural areas to water 

bodies and thereby mitigating eutrophication. The aim of this study was to evaluate 

the spatial and temporal variation of phosphorus (P) and nitrogen (N) in a riparian 

grassland along the Negro River, Uruguay. Using a surface hydrological model, the 

main flow paths of an agricultural micro-watershed of the Negro River were identified, 

along which a transect with nine sampling points spaced 15 m apart was established. 

Three sampling campaigns were conducted at different crop stages (green bridge, 

established crop, and fallow), collecting runoff water using a rainfall simulator to 

analyze total phosphorus, nitrate (NO₃⁻), and ammonium (NH₄⁺) concentrations. Soil, 

vegetation, and surface runoff variables were measured to analyze their interactions 

with nutrient concentrations. The results showed variations in nutrient retention 
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according to season, agricultural management, and soil characteristics, with 

fertilization being a determining factor. Nutrient reduction exhibited oscillations and 

accumulations at specific points along the transect. Significant negative correlations 

were found between total phosphorus and distance from the crop (PV: r = −0.85), 

runoff (CME: r = −0.867; BB: r = −0.90), species richness (r = −0.831), and species 

diversity (r = −0.667) during CME; nitrate was negatively correlated with runoff (PV: 

r = −0.90; CME: r = −0.817); and ammonium showed negative correlations with 

distance (PV: r = −0.80), runoff (r = −0.667), and species richness (r = −0.763) during 

CME. These findings suggest that buffer zones can mitigate agricultural impacts on 

water quality; however, their effectiveness depends on multiple factors, including 

riparian grassland management, which is key to optimizing their function as natural 

filters. 

Index words: artificial rainfall, buffer zones, exotic species, nutrient retention, 

soil. 

6.1.1. Introducción 

La expansión de la frontera agrícola en Uruguay y las zonas templadas del 

mundo, conjuntamente con la intensificación agraria, han generado una progresiva 

sustitución del pastizal natural. Estas transformaciones generan alteraciones en la 

cobertura vegetal y la pérdida de multifuncionalidad del territorio (Schils et al., 2022), 

aceleran los procesos de erosión del suelo (Castillo et al., 2013) y aumentan el aporte 

de contaminantes, sedimentos y nutrientes que derivan en cursos de agua (Abu‐Zreig 

et al., 2003). La intensificación agraria ha generado un aumento progresivo en la 

exportación de nutrientes como N y P principalmente, y esto genera la ocurrencia de 

floraciones de fitoplancton incluyendo cianobacterias tóxicas en diversos ecosistemas, 

procesos que han aumentado a nivel mundial en las últimas décadas (O’Neil et al., 

2012; Bonilla et al., 2015; Burford et al., 2020). Los principales aportes de N y P 

provienen de las actividades agrícola-ganadera (Goyenola et al., 2021), y como 

consecuencia se produce un crecimiento de algas con efectos en el equilibrio biológico 

(Weil y Brady, 2017). En este contexto, se han reportado severos problemas en la 

calidad del agua y ecosistemas acuáticos (Bonilla et al., 2015; Goyenola et al., 2021), 
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con alteración de la estructura y funcionamiento de estos ecosistemas naturales (De 

Carvalho et al., 2025).  

Los ríos, arroyos, lagos y humedales crean condiciones únicas a lo largo de sus 

riberas que controlan e influyen en la transferencia de energía, nutrientes y sedimentos 

en sistemas acuáticos y terrestres (Gayoso y Gayoso, 2003). La vegetación ribereña 

cumple un rol central como interfaz ecológica en esta transición terrestre-acuática 

(Granados-Sánchez, Hernández-García y López-Ríos, 2007). Estas áreas son vitales 

en las cuencas hidrográficas, por la protección de la calidad del agua superficial y 

subterránea de los impactos antrópicos como usos del suelo, a través del aumento de 

la infiltración de la escorrentía superficial (Hawes y Smith, 2005).  

En este marco, las zonas ribereñas actúan como buffer biológico, retienen 

sedimentos y contaminantes arrastrados por la escorrentía del agua superficial en su 

interacción con tierras cultivadas (Fernández, Rau y Arriagada, 2009); estas se 

transforman en zonas naturales de amortiguamiento lo que disminuye el volumen y 

concentración de contaminantes, a la vez de retener y reciclar nutrientes (Abu-Zreig et 

al., 2003; Granados-Sánchez, Hernández-García y López-Ríos, 2007), proceso que 

reduce la eutrofización de las aguas (Granados-Sánchez, Hernández-García y López-

Ríos, 2007; Fernández, Rau y Arriagada, 2009), y mejora la calidad del agua (Wu et 

al., 2023).  

La vegetación ribereña estabiliza los suelos, reduce la erosión y regula los flujos 

hidrológicos y biogeoquímicos, desempeñando un rol clave en la protección de los 

canales fluviales y la conservación de la biodiversidad (Dinca, Murariu y Lupoae, 

2025). Al incrementar la rugosidad superficial, la cobertura vegetal disminuye la 

velocidad del flujo, favorece la infiltración (Hawes y Smith, 2005) y reduce la 

exportación de sedimentos, nutrientes y contaminantes hacia los cursos de agua (Abu-

Zreig et al., 2003; Rulli et al., 2025). En este sentido, Calvo et al. (2024) confirmaron 

el rol de las zonas ribereñas en la retención de nutrientes transportados por 

escurrimiento. 

La vegetación asociada a estas zonas se organiza en un gradiente asociado a la 

saturación hídrica, incluyendo pastizales, arbustos, árboles y humedales (Lescano, 

2016). En particular, los pastizales naturales con alta cobertura herbácea incrementan 
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la fricción al flujo superficial, registrándose menores concentraciones de nutrientes 

cuando la cobertura supera el 80% (Castagna Du Pré et al., 2022). Asimismo, 

promueven la deposición de sedimentos y nutrientes (Blanco-Canqui et al., 2004) y 

pueden reducir entre un 40 y un 50% de nitrato, amonio y fosfato transportados por 

escorrentía (Lescano et al., 2017). La eficiencia de estos procesos depende de la 

densidad, altura y composición de la vegetación (Karssies y Prosser, 1999), así como 

de la diversidad de plantas y microorganismos que sostienen procesos biogeoquímicos 

de retención y transformación de nutrientes (Ma et al., 2025).  

Asimismo, Castagna Du Pré et al. (2022) demostraron que existen efectos del 

tipo de pastura sobre la concentración de nutrientes y que estos dependen también de 

factores climáticos y de manejo, en concordancia Schils et al. (2022) encontraron que 

el aumento en el número de especies en el pastizal tiene efectos favorables sobre los 

indicadores de biodiversidad y calidad del agua, en tanto que el manejo intensivo 

reduce sustancialmente su multifuncionalidad.  

La alta disponibilidad de P influye en la composición florística de los pastizales 

naturales, disminuye la riqueza de especies nativas y aumenta el número de plantas 

exóticas (Pañella et al., 2020). El N también promueve la sustitución de especies 

nativas, que utilizan bajos niveles de este nutriente, por especies exóticas que 

responden mejor; los sistemas resultantes suelen tener menor diversidad biológica y 

productividad que los pastizales nativos originales (Weil y Brady, 2017). En este 

contexto, las áreas ribereñas bien vegetadas y con suelos no degradados reducen 

significativamente las cargas de P y N en la escorrentía superficial mediante la 

sedimentación de partículas, adsorción en suelos y procesos microbianos, así como la 

asimilación por la vegetación (Wang et al., 2024). 

En las últimas décadas la expansión de la frontera agrícola en Uruguay 

progresivamente sustituye el pastizal natural por agricultura extensiva, forestación y 

otros rubros (Achkar et al., 2016), lo que deriva en un cambio de la matriz productiva 

acompañado por la intensificación de la tierra (García-Préchac et al., 2010) con 

importantes impactos (Bizzozero y Carro 2020). Debido a esto es importante evaluar 

la capacidad que poseen los pastizales naturales en el amortiguamiento esos impactos 

ambientales provenientes de fuentes difusas. 
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El objetivo de este trabajo fue evaluar la variación espacial y temporal de las 

concentraciones de N y P en agua de escorrentía superficial a lo largo de una línea de 

flujo e identificar las variables que mejor influyen en la capacidad de amortiguamiento 

de un pastizal ribereño. 

6.1.2. Materiales y métodos 

6.1.2.1. Sitio de estudio 

El área de estudio se encuentra en una zona adyacente al Río Negro, curso de 

agua interior más importante de Uruguay, cuya cuenca es la más extensa del país, a 10 

km de la localidad El Palmar, en el departamento de Soriano (Figura 1). 

El pastizal ribereño presenta suelos Gleysoles Háplicos Melánicos (Gley 

húmicos), Fluvisoles Heterotexturales Melánicos (suelos aluviales) y Vertisoles 

Háplicos (Grumosoles) (Sistema de clasificación de suelos del Uruguay, basado en la 

FAO–UNESCO y equivalente a la World Reference Base for Soil Resources (WRB)); 

todos con un horizonte superior de color negro, franco arcillo limoso, de fertilidad muy 

alta y drenaje pobre (MGAP, 1994; IUSS Working Group WRB, 2015).  

El área agrícola posee suelos de uso agrícola-pastoril, de color pardo a oscuro, 

textura franco limosa, fertilidad alta y drenaje imperfecto, siendo los suelos 

dominantes Brunosoles Éutricos Lúvicos (MGAP, 1994). 
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Figura 1. Ubicación del área de estudio y de las estaciones meteorológicas. Fuente: Observatorio 

Ambiental Nacional, Ministerio de Ambiente, Uruguay (2025) y Google Earth Pro (2025). 

Figure 1. Location of the study area and weather stations. Source: National Environmental 

Observatory, Ministry of Environment, Uruguay (2025) and Google Earth Pro (2025). 

 

La temperatura promedio anual en los últimos 20 años es de 18 °C, en verano 

(muestreo 2) la temperatura promedio es de 24.2 °C y en invierno de 11.8 °C (muestreo 

1 y 3) (INUMET, 2025). El promedio anual de precipitaciones es de 1178.4 mm, 

siendo el año 2023 un año seco con 964 mm anuales y el año 2024 un año lluvioso con 

1373 mm, aunque estas precipitaciones no fueron uniformes (INUMET, 2025).  

El área de estudio cuenta con pastoreo de ganado de cría vacuno con una carga 

(cociente entre los kg de peso vivo sobre la superficie del potrero) de una unidad 

ganadera (UG) / ha (1 UG corresponde a los requerimientos de materia seca de una 

vaca de 380 kg de peso vivo que cría y desteta un ternero por año). En el área agrícola 

se realiza rotación de cultivos (un año con soya (Glycine max (L.) Merr. y otro con 

maíz (Zea mays L.) y en puente verde con raigrás (Lolium multiflorum Lam.). 
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6.1.2.2. Modelo de investigación 

Se utilizó el Modelo Digital de Terreno Hidrológicamente Consistente 

(MDTHC) disponible en el portal de la Infraestructura de Datos Espaciales de Uruguay 

(IDEUY, 2019), el cual se encuentra publicado en formato raster (GeoTIFF) con una 

resolución espacial aproximada de 2 m. 

A partir de este MDTHC, se derivaron variables topográficas y productos 

hidrológicos (pendiente, dirección de flujo y acumulación de flujo) utilizando el 

software ArcMap 10.8 mediante la extensión Arc Hydro. Estos procedimientos 

permitieron caracterizar la dinámica potencial del escurrimiento superficial y definir 

los principales flujos dentro del área de estudio. Para ubicar los canales preferenciales 

por donde fluye el agua de escorrentía superficial tras eventos de precipitación, se 

aplicó un umbral de acumulación de flujo, reteniendo únicamente aquellas celdas con 

valores de Flow Accumulation ≥ 20. Este umbral fue definido a partir de un 

procedimiento exploratorio, evaluando distintos valores de Flow Accumulation y su 

correspondencia con patrones de escurrimiento superficial coherentes con la 

topografía y la escala del estudio. Las vías de escurrimiento resultantes marcan los 

flujos principales, los cuales sirvieron como base para determinar la ubicación de los 

puntos de muestreo. El modelo se generó sobre una microcuenca del río Negro con 

una superficie de 44 ha, de las cuales 28 pertenecen al área cultivada que drena hacia 

el pastizal ribereño donde se ubicaron los puntos. Luego, se corroboraron en campo 

(Figura 2). 
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Figura 2. Modelo hidrológico superficial, las flechas indican los principales flujos de agua y dirección 

del flujo (acumulación de flujo y dirección de flujo). Ubicación de los puntos de muestreo y sitios (zona de 

control: pastizal natural sin aportes de nutrientes desde zonas agrícolas, zona buffer: pastizal natural con 

aportes de nutrientes desde zonas agrícolas, zona de cultivo: área agrícola a la cual se le aplica fertilizantes 

directamente). P1: punto de muestreo ubicado en el cultivo; P2: punto de muestreo ubicado a la salida del 

cultivo (1 m); P3: punto de muestreo ubicado a 15 m del cultivo; P4: 30 m; P5: 45 m; P6: 60 m; P7: 75 m; 

P8: 90 m; P9: punto de muestreo ubicado a 105m desde el cultivo. 

Figure 2. Surface hydrological model; arrows indicate the main water flow paths and flow direction 

(Flow Accumulation and Flow Direction). Location of sampling points and sites (control zone: natural 

grassland without nutrient inputs from agricultural areas; buffer zone: natural grassland receiving nutrient 

inputs from agricultural areas; crop zone: agricultural area where fertilizers are directly applied). P1: 

sampling point located within the crop; P2: sampling point located at the crop outlet (1 m); P3: sampling 

point located 15 m from the crop; P4: 30 m; P5: 45 m; P6: 60 m; P7: 75 m; P8: 90 m; P9: sampling point 

located 105 m from the crop. 

 

A partir del modelo hidrológico se seleccionaron dos puntos en la zona de control 

(Figura 2), estos sirvieron como referencia base de la concentración de nutrientes del 

ambiente receptor. Debido a que poseen el mismo tipo de suelo, clima y 

principalmente la misma influencia del pastoreo que los puntos en la zona de estudio 

o zona buffer, por lo que los nutrientes que se encuentran en la zona buffer son 

efectivamente provenientes del área agrícola. Dentro de la zona de cultivo se 

seleccionó un punto y en la zona buffer se seleccionaron ocho puntos, ubicándose el 
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primero al límite del cultivo y los siguientes con una distancia entre sí de 15 m, 

situándose el punto más lejano a 105 m (Figura 3). 

 

  

Figura 3. Esquema de la ubicación de parcelas de vegetación (cuadros negros) y de las parcelas de 

escurrimiento (cuadros grises). P1: punto de muestreo ubicado en el cultivo; P2: punto de muestreo ubicado 

a la salida del cultivo (1 m); P3: punto de muestreo ubicado a 15 m del cultivo; P4: 30 m; P5: 45 m; P6: 60 

m; P7: 75 m; P8: 90 m; P9: punto de muestreo ubicado a 105m desde el cultivo. 

Figure 3. Diagram of the location of vegetation plots (black squares) and runoff plots (gray squares). 

P1: sampling point located within the crop; P2: sampling point located at the crop outlet (1 m); P3: sampling 

point located 15 m from the crop; P4: 30 m; P5: 45 m; P6: 60 m; P7: 75 m; P8: 90 m; P9: sampling point 

located 105 m from the crop. 

 

En cada uno de los puntos (excepto en el cultivo) se realizó la caracterización de 

la vegetación previo al comienzo de los muestreos utilizando cuadros de 1 m2, en los 

cuales se midió la altura del pastizal, se estimó la composición florística mediante el 

método de cobertura/abundancia de las especies utilizando la escala de Braun-

Blanquet (1950), modificada por Lezama et al. (2006). 

En todos los puntos se colectaron muestras de suelo para determinar el 

porcentaje de materia orgánica (MO) y textura del suelo. La MO se determinó 

mediante el método de pérdida por ignición (Los on Ignition, LOI) (Arocena, 2016), 

la fracción de arcilla por el método del hidrómetro (Forsythe, 1975), la fracción de 

arena por análisis granulométrico por tamizado y la fracción de limo por diferencia 

(Beretta et al., 2014).  

Cada muestreo correspondió a una simulación de lluvia, las cuales se realizaron 

en tres momentos de cobertura diferente del área agrícola y preferentemente 

posteriores a lluvias naturales. En la Figura 4 se puede observar la cronología de los 

momentos de cultivo, aplicación de fertilizantes y muestreos. Los tres momentos de 

cobertura del área agrícola corresponden a:  
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1) Puente verde (PV) establecido con cultivo de raigrás, sobre el cual se realizó 

una fertilización al momento de la siembra con 45 kg/ha de fosfato de amonio 

((NH4)2HPO4) y 50 kg/ha de urea azufratada y una refertilización a fin de julio con 40 

kg/ha de N en z22 (inicio del macollaje). El día previo al muestreo hubo una 

precipitación de 77 mm, después de más de 20 días sin lluvias. Este muestreo 

correspondió al invierno de 2023. 

2) Cultivo de maíz (Z. mays) establecido (CME) en fase V8 (período de rápido 

crecimiento), al cual se aplicaron previo a la siembra (enero de 2024), 50 kg/ha de N, 

20 kg/ha de óxido de P (P2O5) y 60 kg/ha de óxido de potasio (K2O). Luego se realizó 

una aplicación de 260 L/ha de una solución de N (28 N, 5 S) con el maíz en V5 

(surgimiento de la espiga) y luego en fase V8 se agregaron 170 L/ha de la misma 

solución (15 días previos al muestreo). El acumulado de lluvias en los 15 días previos 

al muestreo fue de 123 mm, siendo 42 mm el día anterior. Muestreo que correspondió 

al verano del 2024.  

3) Barbecho (BB), 20 días después de la cosecha del maíz (muestreo 

correspondiente al invierno de 2024), la zona de cultivo presentaba rastrojos de maíz 

y estaba en crecimiento el Raigrás, el cual no fue sembrado ni fertilizado. Las lluvias 

fueron escasas, siendo la última de 7 mm unos 11 días antes del muestreo. 

 

 

Figura 4. Cronología de los momentos de siembra del cultivo, fertilizaciones y muestreos. (PV: puente 

verde; CME: cultivo de maíz establecido; BB: barbecho) 

Figure 4. Timeline of crop sowing, fertilizations, and sampling events. (PV: green bridge; CME: 

established maize crop; BB: fallow). 
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Para colectar el agua de escurrimiento superficial se realizaron simulaciones de 

lluvia, mediante un simulador de lluvia artificial modelo Eijkelkamp - Agrisearch 

Equipment, utilizando la metodología descrita en Kamphorst (1987). El simulador 

consistió en un aspersor de 49 capilares con un regulador de presión, para producir una 

“lluvia” uniforme. La “lluvia” cae de una altura mínima de 0.4 m sobre una parcela de 

0.0625 m2 (Iserloh et al., 2013). Cada simulación consistió en una lluvia de 3 minutos 

(min) con una intensidad promedio de 6 mm min-1. En cada punto se realizaron tres 

simulaciones con una distancia de 1 m entre las submuestras.  

En cada simulación se registró el volumen de lluvia caída y volumen de agua 

escurrida, el cociente entre estas variables corresponde al porcentaje de escurrimiento 

superficial. También, se registró el tiempo de escorrentía, ya que, al infiltrarse el agua, 

la escorrentía no se genera inmediatamente. Se tomaron fotos de las parcelas para 

estimar el porcentaje de suelo desnudo con el software libre CobCal v 2.0 (Ferrari, 

Pozzolo y Ferrari, 2006), y se midió la altura de la vegetación, en el caso que esta fuera 

mayor a 5 cm se cortó hasta esa altura. El agua colectada se almacenó en frascos y se 

congelo para su posterior análisis en laboratorio. 

6.1.2.3. Análisis químicos 

En las muestras de agua colectadas se analizaron las concentraciones de los 

nutrientes: P total, NO3
-, NH4

+, por ser indicadores simples y ampliamente utilizados 

en estudios de eutrofización (Aubriot et al., 2017). Para el análisis de los nutrientes PT 

y NH4
+ se utilizaron métodos espectrofotométricos, siguiendo los protocolos vigentes 

del Manual de Procedimientos Analíticos para Muestras Ambientales (2017), División 

Laboratorio Ambiental de DINAMA (actual DINACEA), Ministerio de Ambiente. La 

concentración de NO3
- en las muestras de agua se determinó mediante un método 

espectrofotométrico Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater, 

4500-NO3-B (APHA, 2017). Las concentraciones fueron expresadas en microgramo 

(µg) de nutriente por litro (L-1). 

6.1.2.4. Análisis de datos 

Con los datos de vegetación se calculó: 

- La riqueza de especies (S) 
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- La diversidad mediante el Índice de Shannon (H’) 

H’ = -∑(Pi)Ln(Pi) Ecuación 1 

donde:  

H’ es el índice de diversidad de Shannon; 

Pi es la proporción de la especie i respecto al total de cobertura registrada; 

Ln corresponde al logaritmo natural; 

∑ indica la sumatoria de todas las especies presentes en la comunidad. 

- La equitatividad de especies según Índice de Equidad de Pielou (J’) 

J’=H’/Ln(S)) Ecuación 2 

donde:  

J’ es el índice de equidad de Pielou; 

H’ es el índice de diversidad de Shannon; 

Ln corresponde a logaritmo natural; 

S es el número total de especies (riqueza de especies). 

- El porcentaje de cobertura de especies exóticas. 

Con estas variables se realizaron comparaciones de medias mediante el test de 

Welch entre los grupos de estudio (zona búfer) y control, dado que este método es 

robusto frente a la heterogeneidad de varianzas y tamaños muestrales desiguales 

(Welch, 1947).   

Para realizar los análisis de las concentraciones de nutrientes en función de las 

distintas variables se realizó el promedio de las tres replicas para obtener un dato por 

punto, para determinar la presencia de outliers se realizaron boxplots para cada punto, 

eliminando el valor en caso de corresponder. Luego de obtener un dato por punto, se 

pasaron todas las variables a porcentaje para trabajar dentro de un mismo rango (0 - 

100), ya que algunas presentaban valores muy distantes lo que interfiere en el análisis. 

Se realizaron comparaciones de medias de las concentraciones de PT, NO3
- y 

NH4
+ en función de la distancia por muestreo y entre muestreos (PV, CE y BB). Las 

comparaciones se realizaron mediante ANOVA en los casos donde existieron 

diferencias significativas se realizó una prueba de Tukey para identificar diferencias 

entre grupos, procedimiento común en estudios ambientales y biológicos para 

comparar pares de medias tras un ANOVA significativo (Agbangba et al., 2024). 
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Cuando no se cumplieron los supuestos de normalidad y homogeneidad de 

varianza se utilizó el test no paramétrico Kruskal-Wallis (Zar, 2010) y análisis post 

hoc con el test de Dunn y corrección de Bonferroni para identificar las diferencias 

entre grupos (Dunn, 1964). Aunado a lo anterior, se estimó el porcentaje de reducción 

de nutrientes a los 105 m, siendo la concentración correspondiente al punto dentro del 

cultivo el 100%. Así también, se compararon los órdenes de magnitud de las 

concentraciones de fósforo total (PT), NO3
- y NH4

+ por sitio (zona buffer, zona de 

control y zona de cultivo) y por muestreo. 

Para identificar la correlación de las concentraciones de nutrientes con las 

distintas variables de escurrimiento, de suelo y de vegetación, se elaboró una matriz 

de correlación con método “Spearman”. Las variables utilizadas fueron: concentración 

de fósforo total ([PT]), concentración de nitrato ([NO3
-]), concentración de amonio 

([NH4
+]), porcentaje de escurrimiento superficial (esc), distancia (D) (distancia cero 

corresponde al cultivo (punto 1), uno al salir del mismo (punto 2) y 105 metros en el 

último punto (9), pendiente de la parcela (Pd), tiempo de inicio de la escorrentía 

(ti_esc), volumen escurrido (Vesc), porcentaje de suelo desnudo (SD), riqueza de 

especies (S), diversidad de Shannon (H’), equitatividad de especies (J’), porcentaje de 

cobertura de especies exóticas (Ex), porcentaje de materia orgánica (MO), porcentaje 

de arena (Ar), porcentaje de limo (L) y porcentaje de arcilla (Ac). 

6.1.3. Resultados y discusión 

6.1.3.1. Caracterización de la vegetación 

Los análisis de vegetación (Cuadro 1) indican que la diversidad en la zona de 

estudio y en los controles es relativamente baja (< 2), caracterizada por una escasa 

riqueza de especies y con un alto porcentaje de especies exóticas como Cynodon 

dactylon (L.) Pers. y Trifolium repens L. La altura de la vegetación en el momento 

observado no superó los 4 cm en ninguno de los cuadrantes evaluados. La equitatividad 

de la comunidad vegetal presentó un patrón de variación, con un incremento a los 75 

m del cultivo seguido de una disminución posterior. 
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Cuadro 1. Variación de la diversidad y composición de la vegetación en función de la distancia al 

cultivo 

Table 1. Variation in vegetation diversity and composition as a function of distance from the crop 

Distancia del 

cultivo 
Riqueza 

Índice de 

Shannon 

Equitatividad de 

spp 

% spp 

Exoticas 

Altura 

vegetación 

(cm) 

1 m 13 0.7516 0.2930 72.64 2.6 

15 m 12 0.9668 0.3891 33.12 2.2 

30 m 13 1.2664 0.4937 65.36 2.9 

45 m 18 1.7171 0.5941 22.72 3.6 

60m 17 1.4086 0.4972 33.92 1.6 

75 m 20 1.9805 0.6611 17.64 4.2 

90 m 13 1.3915 0.5425 30.92 2.6 

105 m 14 1.2318 0.4667 67.76 3.9 

Control 1 19 1.6952 0.4489 5.4 1.8 

Control 2 19 1.2620 0.1436 54.76 2.2 

 

Tanto en la zona buffer como en la zona de control, el tapiz se encuentra en sobre 

pastoreado, presentando escasa biomasa, así como baja diversidad y riqueza, lo que 

advierte un estado de degradación del ecosistema. De acuerdo con Martínez, González 

y Delgado (2007), la riqueza, diversidad y biomasa de las comunidades vegetales 

pueden afectar el funcionamiento del ecosistema, por lo que el pastizal ribereño en 

estudio podría haber disminuido su capacidad de amortiguación. D’Antonio y 

Meyerson (2002), mencionan que en áreas perturbadas suelen proliferar especies 

exóticas como C. dactylon y T. repens, lo que concuerda con nuestros datos. Además, 

al igual que lo indicado por Weil y Brady (2017), las adiciones de N favorecen estas 

especies, que responden eficientemente a altos niveles de nutrientes, desplazando a las 

nativas adaptadas a condiciones de bajo N. Esto podría explicar la alta presencia de 

exóticas en la zona buffer, ya que estas especies presentan ventajas competitivas, como 

un rápido crecimiento, en consecuencia, los sistemas resultantes suelen tener menor 

diversidad biológica y productividad. Similar a los hallazgos de Pañella et al. (2020), 

la alta disponibilidad de P también influye en la composición florística de los pastizales 

naturales, disminuyendo la riqueza de especies nativas y promoviendo el 

establecimiento de especies exóticas. 

La mayor riqueza promedio en la zona control podría deberse a que no existe 

impacto directo de las prácticas agrícolas. La equitatividad de las especies aumenta 
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gradualmente con la distancia del cultivo, lo que sugiere una distribución más 

balanceada de las especies en áreas menos perturbadas, patrón que se ve 

complementado con la reducción del porcentaje de exóticas conforme se aleja del 

cultivo. Esto indica que las zonas buffer tienen el potencial de actuar como transiciones 

ecológicas hacia sistemas más equilibrados. 

6.1.3.2. Relación de la concentración de nutrientes en función de la distancia 

al cultivo 

Con relación a la concentración de PT, esta presentó una tendencia decreciente 

a lo largo del transecto, aunque no significativa (Figura 5) (Concentración de PT en 

función de la distancia: PV: ANOVA: F=4.96, p=0.0535; CME: ANOVA: F=1.71, 

p=0.258; BB: ANOVA: F=2.06, p=0.209). En los tres muestreos, se observaron 

reducciones del 44% en PV, 21% en CME y 31% en BB. Se encontraron diferencias 

significativas en la concentración de PT entre los distintos muestreos (Kruskal-Wallis: 

H=14.49, p=0.00071). Un análisis post hoc mediante la prueba de Dunn con corrección 

de Bonferroni reveló diferencias significativas entre PV y CME (p=0.0016) y entre PV 

y BB (p=0.0013), mientras que no se encontraron diferencias entre CME y BB 

(p=1.000). 
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Figura 5. Concentraciones de fósforo total ([PT] µg/L) en función de la distancia al cultivo en los 

distintos momentos de muestreo (PV: puente verde; CME: cultivo de maíz establecido; BB: barbecho). Los 

valores representan media ± desvío estándar. Las letras indican si existe diferencias significativas entre 

momentos de muestreo entre las líneas de PV, CMV y BB y no entre puntos. Las barras sobre los puntos de 

las líneas se refieren al error estándar. 

Figure 5. Total phosphorus concentrations (TP, µg L⁻¹) as a function of distance from the crop across 

the different sampling periods (PV: green bridge; CME: established maize crop; BB: fallow). Values 

represent mean ± standard deviation. Letters indicate whether there are significant differences between 

sampling times between the PV, CMV, and BB lines, and not between points. Bars above the points on the 

lines refer to the standard error. 

 

El NO3
- como el NH4

+ mostraron tendencias de reducción en dos de los 

muestreos (Figuras 6 y 7), con disminuciones del 73 y 69% en PV, 90 y 82% en CME, 

respectivamente. No obstante, en BB se observó un aumento en las concentraciones 

de ambos nutrientes a los 105 m con respecto a la zona cultivada, con un incremento 

superior a cuatro veces para NO3
- y un 44% para NH4

+. La concentración del NO3
-en 

función de la distancia (Figura 6), no mostró diferencias significativas en ninguno de 

los muestreos (PV: ANOVA: F=0.26, p=0.781; CME: Kruskal-Wallis: H=2.49, 

p=0.288; BB; Kruskal-Wallis: H=1.07, p=0.587). Entre muestreos, el NO3
- presentó 

diferencias significativas (Kruskal-Wallis: H=9.70, p=0.0078), el análisis post hoc de 

Dunn con corrección de Bonferroni indicó que las diferencias significativas se 

encontraron entre PV y CME (p=0.0060) y entre CME y BB (p=0.0206), sin 

diferencias entre PV y BB (p=1.000). 
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Figura 6. Concentraciones de nitrato ([NO3
-] µg/L) en función de la distancia al cultivo en los distintos 

momentos de muestreo (PV: puente verde; CME: cultivo de maíz establecido; BB: barbecho). Los valores 

representan media ± desvío estándar. Las letras indican si existe diferencias significativas entre momentos 

de muestreo entre las líneas de PV, CMV y BB y no entre puntos. Las barras sobre los puntos de las líneas 

se refieren al error estándar. 

Figure 6. Nitrate concentrations ([NO3
-] µg/L) as a function of distance from the crop across the 

different sampling periods (PV: green bridge; CME: established maize crop; BB: fallow). Values represent 

mean ± standard deviation. Letters indicate whether there are significant differences between sampling 

times between the PV, CMV, and BB lines, and not between points. Bars above the points on the lines refer 

to the standard error. 

 

El NH4
+ tampoco mostró diferencias significativas en función de la distancia en 

ninguno de los muestreos (Figura 7) (PV: ANOVA: F=2.84, p=0.135; CME: ANOVA: 

F=2.146, p=0.198; BB; Kruskal-Wallis: H=1.16, p=0.561), ni entre muestreos (H=3.5, 

p=0.1735). 
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Figura 7. Concentraciones de amonio ([NH4
+] µg/L) en función de la distancia al cultivo en los 

distintos momentos de muestreo (PV: puente verde; CME: cultivo de maíz establecido; BB: barbecho). Los 

valores representan media ± desvío estándar. Las letras indican si existe diferencias significativas entre 

momentos de muestreo entre las líneas de PV, CMV y BB y no entre puntos. Las barras sobre los puntos de 

las líneas se refieren al error estándar. 

Figure 7. Ammonium concentrations ([NH4
+] µg/L) as a function of distance from the crop across the 

different sampling periods (PV: green bridge; CME: established maize crop; BB: fallow). Values represent 

mean ± standard deviation. No significant differences were detected among sampling periods. Letters 

indicate whether there are significant differences between sampling times between the PV, CMV, and BB 

lines, and not between points. Bars above the points on the lines refer to the standard error. 

 

Se puede observar que en el punto correspondiente a los 30 m desde el cultivo 

(P4) las concentraciones de N y P fueron más elevadas, incluso superiores a las 

registradas en la zona cultivada en algunos momentos. En CME y BB, las 

concentraciones fueron menores en los puntos ubicados a 60 o 75 m con respecto al 

final del transecto. La disminución de concentración de nutrientes presenta 

fluctuaciones, esto puede estar dado por diferencias en el micro relieve del terreno que 

afectan la acumulación de nutrientes y concentración de escorrentía superficial, 

generando zonas de convergencia de flujo y acumulación localizada de nutrientes 

(Vidon y Hill, 2004; Ranalli y Macalady, 2010). 

En el punto ubicado a 30 m del cultivo (P4), el MDTHC indica que se concentran 

líneas de flujo de agua superficial, lo que contribuye a la acumulación de nutrientes. 

La literatura señala que la conectividad hidrológica y la topografía local controlan 

fuertemente la eficiencia de retención de las zonas buffer y pueden generar patrones 
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espaciales no lineales en la concentración de nutrientes (Mayer et al., 2007; Dorioz et 

al., 2006). 

Sobre el final del transecto en la mayoría de los casos hay un aumento de la 

concentración en relación a los 60-75 m, probablemente explicado por la composición 

del suelo y la transición del pastizal hacia un bañado. En ambientes con mayor 

saturación hídrica pueden activarse procesos de mineralización y transformación 

biogeoquímica que liberan nutrientes previamente retenidos en el suelo (Reddy, 

DeLaune y Inglett, 2022). Esto concuerda con el aumento de la diversidad y 

equitatividad de especies hacia esos puntos, y podría favorecer la absorción de 

nutrientes por parte de la vegetación (Mayer et al., 2007). 

Lescano et al. (2017) en un experimento con parcelas de escurrimiento 

mencionan que se puede esperar que a mayor distancia de zona buffer la misma sea 

más eficiente en retener el P que se transporta mayormente unido al sedimento, lo que 

concuerda con nuestros datos, con reducciones importantes de la concentración a los 

75 m, pasada esta distancia las concentraciones vuelven a aumentar. 

Las tendencias de reducción de la concentración de nitrato en PV y CME son 

muy leves y en BB hay una tendencia al aumento de la concentración; al igual que los 

resultados de Calvo et al. (2024), donde el efecto del nitrato fue variable en la zona de 

amortiguación, actuando como fuente de nutrientes. Esta acumulación puede ser 

resultado de procesos de lixiviación, movilización secundaria o transformación 

microbiológica como lo reporta Groffman Gold y Addy (1996). 

En la mayoría de los casos el nivel de nutrientes al final del transecto se asemeja 

al nivel de la zona control, en cambio, en la concentración de P total en CME a los 105 

m fue más del doble que en el control para la misma fecha. Esto puede estar dado por 

el agregado de grandes cantidades de fertilizantes en este periodo, sumado a eventos 

de precipitación que favorecen el transporte superficial y superan temporalmente la 

capacidad de retención del sistema (Carpenter et al., 1998; Sharpley, McDowell y 

Kleinman, 2001). 

La concentración de amonio en BB a los 105 fue mayor que en el control con 

tendencia al aumento, esto sugiere que el NH4
+ podría estar más influenciado por 
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procesos locales, como la mineralización orgánica, que por el transporte como 

muestran los resultados de Schlesinger y Bernhardt (2013). 

6.1.3.3. Comparaciones de la concentración de nutrientes entre sitios. 

Las concentraciones más altas de PT se registraron en CME, donde la zona de 

cultivo presentó el mayor valor (1116.7 µg PT L-1) seguida de la zona buffer (898.8 

µg PT L-1) y la zona de control (369.1 µg PT L-1). En PV, las concentraciones promedio 

de PT fueron menores que en CME, pero superiores a las de BB, con valores de 506.5 

µg PT L-1 en la zona cultivada, 394.3 µg PT L-1 en la zona buffer y 243.8 µg PT L-1 en 

la zona control, la cual presentó el valor más bajo en los tres muestreos (Figura 8). El 

análisis estadístico mostró una tendencia a la significancia en las concentraciones de 

PT para la zona de cultivo (Kruskal-Wallis: H=5.956, p=0.0509) y el análisis post hoc 

de Dunn con corrección de Bonferroni indicó que las diferencias significativas se 

encontraron entre CME y BB (p=0.0171). En la zona buffer el análisis estadístico 

mostró deferencias significativas (Kruskal-Wallis: H=31.69, p=1.31E-07) y el post 

hoc mostró diferencias entre PV y CME (p=4.0E-07) y entre CME y BB (3.24E-06). 

En la zona control no se detectaron diferencias significativas entre los muestreos 

(Kruskal-Wallis: H=1.84, p=0.3989). 

La concentración de NO3
- en la zona de cultivo de CME fue de 10039.71 µg 

NO3
- L-1, mientras que en PV y BB las concentraciones promedio fueron de 912.24 y 

140.33 µg NO3
- L-1, respectivamente (Figura 8). En la zona buffer, los valores 

promedio fueron de 492.65 µg NO3
- L-1 en PV, 1649.05 µg NO3

- L-1 en CME y de 

934.37 µg NO3
- L-1 en BB, siendo este sitio (zona buffer) el que presentó mayores 

concentraciones en BB, incluso por encima del cultivo. En las zonas control, los 

valores promedio fueron de 210.18, 402.5 y 282.56 µg NO3
- L-1 PV, CME y BB, 

respectivamente. El análisis estadístico para las concentraciones de NO3
- en la zona de 

cultivo mostró una tendencia a la significancia (Kruskal-Wallis: H=5.6, p=0.0608), el 

post hoc mostró diferencias significativas entre CME y BB (p=0.0254) y 

marginalmente significativa entre PV y CE (p=0.0736). En la zona buffer el análisis 

estadístico mostró deferencias significativas entre las concentraciones de NO3
- 

(Kruskal-Wallis: H=17.71, p=0.0001), las diferencias se dieron entre PV y CME 
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(p=3.83E-05) y entre CME y BB (p=0.04895). En la zona control no se detectaron 

diferencias significativas para las concentraciones de NO3
- entre muestreos (Kruskal-

Wallis: H=2.08, p=0.3533). 

Las concentraciones de NH4
+ en CME, la zona de cultivo presentó la mayor 

concentración promedio (446.87 µg NH4
+ L-1), seguida de la zona buffer (186.72 µg 

NH4
+ L-1) y la zona de control (69.42 µg NH4

+ L-1) (Figura 8). En PV, la zona de 

control presentó la concentración promedio más baja de los tres muestreos (49.03 µg 

NH4
+ L-1), mientras que la zona buffer presentó un valor promedio de 165.18 µg NH4

+ 

L-1 y la zona de cultivo 199.09 µg NH4
+ L-1, sin diferencias estadísticamente 

significativas (Kruskal-Wallis: H=3.19, p=0.2026). En BB, la mayor concentración 

promedio se detectó en la zona buffer con 299.83 µg NH4
+ L-1, seguida de la zona 

cultivada (182.88 µg NH4
+ L-1) y la zona control con (110.09 µg NH4

+ L-1). En el 

análisis estadístico por zona se detectaron diferencias significativas entre muestreos en 

la zona buffer (Kruskal-Wallis: H=10.01, p=0.0067), el post hoc mostró que BB fue 

diferente a PV (p=0.0036) y a CME (p=0.0113). La zona de cultivo mostró una 

tendencia a la significancia (Kruskal-Wallis: H=5.42, p=0.0665) y el post hoc de Dunn 

con corrección de Bonferroni indicó diferencias entre PV y CME (p=0.0369) y una 

diferencia cerca del umbral de significancia entre CME y BB (p=0.0563). 
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Figura 8. Concentraciones promedio de nutrientes por sitio de estudio (zona control, zona buffer y 

zona de cultivo) y por momento de muestreo (PV: puente verde; CME: cultivo de maíz establecido; BB: 

barbecho). Las letras indican si existe diferencias significativas entre momentos de muestreo. Las barras 

sobre las columnas se refieren al error estándar. 

Figure 8. Average nutrient concentrations by study site (control zone, buffer zone, and crop zone) 

and sampling event (PV: green bridge; CME: established maize crop; BB: fallow). Letters indicate whether 

there are significant differences among sampling periods. Bars above the columns refer to the standard 

error. 

 

Las diferencias de concentraciones de los nutrientes entre muestreos se ven 

afectadas por el manejo agrícola, siendo los mayores aportes en el momento donde se 

realizaron los agregados de fertilizantes fosfatados y nitrogenados al cultivo de maíz 

y la última fertilización del cultivo fue 15 días previos al muestreo (CME). En el caso 

de PV también se realizaron fertilizaciones fosfatadas y nitrogenadas, pero en menores 

cantidades que en el maíz (CME). En el tercer muestreo (BB), luego de cosechado el 

maíz, los nutrientes se concentraron en la zona buffer, ya que en la zona agrícola el 

suelo estaba casi totalmente descubierto y expuesto a las gotas de lluvia, lo que puede 

favorecer el desprendimiento de partículas y el transporte tanto de nutrientes disueltos 

como asociados al sedimento (Dorioz et al., 2006; Abu-Zreig et al., 2003). Esto 

confirma que las áreas ribereñas funcionan como zonas buffer en los momentos que 

a
a

ab

a

a

a

a
a a

a b a a b b a a b

a
a b

a

a

a a

b
ab

0

500

1000

1500

2000

2500

3000

Control Zona
buffer

Cultivo Control Zona
buffer

Cultivo Control Zona
buffer

Cultivo

PT  µg/L NO3-  µg/L NH4+  µg/L

µ
g
/L

PV

CME

BB



 

111 

 

hay agregado de fertilizantes en las tierras altas y actúan como filtros físicos y 

biogeoquímicos (Mayer et al., 2007; Ranalli y Macalady, 2010). 

Al igual que los resultados de Lescano et al. (2017) hubo variabilidad de la 

concentración de nutrientes entre los diferentes eventos, presentándose los valores más 

elevados en CME donde hubo aporte de fertilizantes en el cultivo y que a su vez 

coincidió con lluvias importantes en el mes previo al muestreo, principales 

determinantes de la exportación de nutrientes en sistemas agrícolas (Vidon y Hill, 

2004; Castagna Du Pré et al., 2022). 

En el evento correspondiente a BB, donde las precipitaciones fueron escasas, la 

zona de amortiguación se comportó como fuente, ya que, al no haber agregado de 

fertilizante en el cultivo, quedan disponibles los nutrientes acumulados en la zona 

buffer. Este comportamiento ha sido reportado en estudios donde las áreas ribereñas 

pueden alternar entre sumideros y fuentes de nutrientes dependiendo de las 

condiciones hidrológicas y del balance interno de nutrientes (Hill, 1996; Ranalli y 

Macalady, 2010). Además, no hubo un patrón de reducción, además se encontró que 

en algunos puntos las concentraciones fueron más elevadas, probablemente debido al 

micro relieve del terreno que favorece la acumulación localizada de escorrentía y 

nutrientes (Vidon y Hill, 2004). 

6.1.3.4. Relaciones entre concentración de nutrientes y variables explicativa. 

En la Figura 9 se presentan las matrices de correlación para cada momento de 

muestreo y en el Cuadro 2 se muestran únicamente las correlaciones de los nutrientes 

con las variables explicativas. Para los tres nutrientes, en el muestreo correspondiente 

a CME se registraron las correlaciones significativas más altas con las variables de 

distancia, escurrimiento y de vegetación. En contraste, en BB no se presentaron 

correlaciones significativas para NO3
- y NH4

+. 

Si bien las correlaciones entre los nutrientes y las variables del suelo fueron 

relativamente elevadas (especialmente para el PT y NO3
- en CME, y NH4

+ en PV y 

CME), estas no resultaron estadísticamente significativas. 
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Figura 9. Matrices de correlación de Spearman de cada muestreo. a. Matriz de correlación en PV 

(puente verde). b. Matriz de correlación en CME (cultivo de maíz establecido). c. Matriz de correlación en 

BB (barbecho). 

Figure 9. Spearman correlation matrices for each sampling period. a. Correlation matrix for PV 

(cover crop). b. Correlation matrix for CME (established maize crop). c. Correlation matrix for BB (fallow). 

 

Cuadro 2. Correlaciones de Spearman de la concentración de nutrientes en los 3 muestreos en función 

de las distintas variables. 

Table 2. Spearman correlations of nutrient concentrations across the three sampling events as a 

function of different variables. 

 PT 𝑁𝑂3
−

 𝑁𝐻4
+

 

 PV CE BB PV CE BB PV CE BB 

D -0.850* -0.583† -0.583† -0.350 -0.650† 0.350 -0.800* -0.650† 0.350 

esc -0.467 -0.867* -0.900* -0.900* -0.817* -0.283 -0.567 -0.667* -0.233 

Pd 0.383 -0.197 0.350 0.367 0.051 0.433 0.283 0.162 0.233 

ti_esc 0.650† 0.117 0.845* 0.683* 0.167 0.243 0.717* 0.050 0.193 

Vesc -0.201 -0.917* -0.883* -0.603† -0.900* -0.217 -0.326 -0.750* -0.217 

SD -0.067 0.167 -0.100 -0.050 0.400 -0.383 -0.250 0.300 -0.267 

S -0.559 -0.831* -0.543 -0.339 -0.593† -0.051 -0.492 -0.763* -0.051 

H’ -0.517 -0.667* -0.450 -0.017 -0.517 0.200 -0.333 -0.567 0.133 

J’ -0.583† -0.583† -0.433 0.067 -0.467 0.267 -0.367 -0.517 0.117 

Ex 0.500 0.550 0.283 -0.067 0.483 -0.367 0.200 0.383 -0.150 

MO -0.862 -0.536 -0.628 -0.218 -0.636 0.352 -0.770 -0.636 0.293 

Ar 0.792 0.630 0.630 0.383 0.809 -0.392 0.741 0.681 -0.426 

L -0.820 -0.636 -0.670 -0.318 -0.803 0.343 -0.728 -0.686 0.326 

Ac -0.800 -0.630 -0.596 -0.409 -0.749 0.383 -0.775 -0.681 0.434 

* p-valor < 0.05 (correlación significativa) 

† p-valor < 0.1 (correlación con tendencia a la significancia) 

PV: puente verde; CME: cultivo de maíz establecido; BB: barbecho; D: distancia desde el cultivo; esc: 

porcentaje de escorrentía; Pd: pendiente de la parcela; ti_esc: tiempo de inicio del escurrimiento; Vesc: 

volumen escurrido; SD: suelo desnudo; S: riqueza de especies; H’: índice de Shannon; J’: índice de 

equitatividad de especies; Ex: porcentaje de especies exóticas; MO: porcentaje de materia orgánica; Ar: 

porcentaje de arena; L: porcentaje de limo; Ac: porcentaje de arcilla. 

*p-value < 0.05 (significant correlation) 

† p-value < 0.10 (correlation showing a trend toward significance) 
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PV: green bridge; CME: established maize crop; BB: fallow; D: distance from the crop; esc: runoff 

percentage; Pd: plot slope; ti_esc: runoff initiation time; Vesc: runoff volume; SD: bare soil; S: species 

richness; H′: Shannon diversity index; J′: species evenness index; Ex: percentage of exotic species; MO: 

organic matter content (%); Ar: sand content (%); L: silt content (%); Ac: clay content (%). 

 

En PV, el PT y NH4
+ presentaron correlaciones negativas significativas con la 

distancia, esto quiere decir que a mayor distancia desde el cultivo las concentraciones 

de estos nutrientes disminuyen, en cambio el NO3
- no mostró correlación lo que indica 

que tiene un comportamiento diferente a lo largo de la transecta, esto puede deberse a 

su alta solubilidad y movilidad en el perfil del suelo, característica que fue reportada 

por Di y Cameron (2002). Estos autores destacan que el NO3
- es particularmente 

susceptible a procesos de lixiviación, lo que explicaría su distribución más homogénea 

a lo largo del transecto. 

El NO3
- y NH4

+ mostraron correlaciones positivas significativas con el tiempo 

de inicio del escurrimiento, el PT presentó correlación positiva con tendencia a la 

significancia, esto sugiere que un mayor tiempo de infiltración favorece la 

acumulación de nutrientes. 

El NO3
- fue el único que presentó correlación negativa significativa con el 

porcentaje de escurrimiento y con tendencia a la significancia con el volumen 

escurrido. El PT en PV presentó una correlación negativa con tendencia a la 

significancia con la equitatividad de especies. 

Tanto el PT como el NH4
+, especialmente el primero, presentaron correlaciones 

negativas, aunque no significativas con el porcentaje de materia orgánica, arcilla y 

limo, y una correlación positiva con el porcentaje de arena. Estas correlaciones se 

explican en primer lugar por la distancia, debido a que los suelos más pesados se 

encuentran sobre el final de la transecta y en segundo por los principios de adsorción 

descritos por Sparks (2023), donde se destaca el papel fundamental de los coloides del 

suelo en la retención de estos nutrientes. 

Las demás variables en este momento (PV) no presentaron correlaciones 

significativas con los nutrientes. 

En CME, fue el momento donde las variables de escurrimiento y de vegetación 

presentaron mayores correlaciones significativas con los nutrientes, principalmente el 

PT que se correlacionó de forma negativa con el porcentaje de escurrimiento, volumen 
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escurrido, riqueza de especies, diversidad de Shannon, equitatividad de especies y 

distancia, siendo estas dos últimas con una correlación con tendencia a la significancia 

El NO3
- y NH4

+ se correlacionaron negativamente con el porcentaje de 

escurrimiento y con el volumen escurrido, esto sugiere que en eventos de alta 

escorrentía se produce un rápido lavado de estas formas nitrogenada. La riqueza de 

especies presentó correlación significativa con el NH4
+ y con tendencia a la 

significancia con el NO3
-, al igual que con la distancia para ambos nutrientes. 

La correlación negativa entre el porcentaje de escurrimiento y el volumen 

escurrido con las concentraciones de nutrientes indica que las menores 

concentraciones se presentaron con menores volúmenes de escurrimiento, lo cual 

concuerda con lo reportado por Pionke, Gburek y Sharpley, (2000). Sin embargo, esto 

contrasta con lo observado por Calvo et al., (2024), quienes encontraron una mayor 

exportación de nutrientes bajo condiciones de escorrentía más intensa. Estos hallazgos 

evidencian la complejidad y la influencia de múltiples factores en la relación entre las 

tasas de escorrentía y la exportación de nutrientes. 

Las correlaciones con las variables de vegetación en este momento pueden estar 

explicadas por la presencia abundante de especies estivales como C. dactylon, 

Paspalum notatum Flüggé, Paspalum dilatatum Poir., entre otras, que estarían 

absorbiendo el nitrógeno en sus formas disueltas. Pañella et al. (2022) indican que la 

dominancia de C. dactylon se debe a su alta capacidad invasiva en suelos enriquecidos 

con nutrientes, disminuyendo la riqueza de especies. 

En BB el PT presentó una correlación negativa con tendencia a la significancia 

con la distancia, correlación positiva con el tiempo de inicio del escurrimiento y 

negativa con el porcentaje de escurrimiento y volumen escurrido, mientras que las 

formas nitrogenadas mostraron un comportamiento más errático. Esto concuerda con 

las observaciones de Dinnes et al. (2002), quienes destacan que, en ausencia de 

cobertura vegetal, el nitrógeno es particularmente susceptible a procesos de pérdida 

por lixiviación o volatilización. 

Los muestreos de invierno presentaron menores correlaciones con las variables 

explicativas, especialmente el muestreo correspondiente al barbecho, esto está 
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estrechamente relacionado con el manejo en el área agrícola, donde el agregado de 

fertilizantes fue relativamente bajo en PV y nulo en BB. 

6.1.4. Conclusiones 

La eficiencia en retener nutrientes de la zona buffer esta mediada por muchos 

factores como las propiedades del suelo, la composición y estado del pastizal y las 

precipitaciones previas a los muestreos; todo esto influye de manera directa sobre las 

propiedades de la escorrentía y por ende en el transporte de los nutrientes. 

La zona ribereña bajo estudio actúa como área de transición, reduce parcialmente 

la carga de los nutrientes del escurrimiento superficial y promueve comunidades más 

equitativas en la medida que nos alejamos del efecto directo del área agrícola. La 

composición del suelo y las variables de vegetación son factores claves en la retención 

de nutrientes cuando hay agregado de fertilizantes en las tierras altas, mediados por el 

microrrelieve. El pastizal ejerce su rol amortiguador durante la fertilización de los 

cultivos, no obstante, cuando el agregado de fertilizantes es bajo o inexistente, estas 

variables tienen menor peso, incluso estas zonas podrían convertirse en una fuente de 

nutrientes en algunos casos, principalmente de amonio.  

La efectividad de la zona buffer en estudio fue reducir nutrientes, mediado por 

muchos procesos y variables, además, depende en gran medida del manejo en las 

tierras altas como en el caso del P y parcialmente el NO3
-, mientras que el 

comportamiento del NH4
+ parece estar más influenciado por procesos locales. En ese 

sentido, es necesario realizar un manejo adecuado del pastizal ribereño en función de 

la actividad agrícola planeada y asegurar que las actividades de fertilización asociadas 

al cultivo se realicen una vez establecidas las condiciones adecuadas de producción de 

biomasa del pastizal ribereño, actividad que pudiese verse favorecida con la reducción 

de la carga ganadera previo a estos momentos. 
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