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R������. Los cambios en el uso de la tierra han reducido de forma drástica los bosques del Chaco Seco del 
centro de la Argentina. En particular, la conversión de bosques a cultivos ha generado pérdidas significativas 
en el carbono orgánico del suelo (COS) y en los servicios ecosistémicos asociados al mismo. Por su parte, 
cambios menos drásticos en el uso, como la conversión de bosques a arbustales producto de la intensificación 
en la tala y la ganadería, también pueden afectar considerablemente la dinámica del COS. En este trabajo 
evaluamos el COS total, el COS presente en la materia orgánica particulada (C-MOP) y en la materia orgánica 
asociada a minerales (C-MOAM), y la respiración microbiana potencial de los 0-10 cm de suelo bajo condiciones 
controladas en cuatro fisonomías vegetales del Chaco Seco de Córdoba, resultantes de la intensificación en la 
tala y en la ganadería. El contenido de COS disminuyó un 73% en la fisonomía con mayor intensidad de uso 
(arbustal abierto) en relación con el bosque conservado. Esto se reflejó en una disminución del C-MOP (-85%), 
considerado más sensible al manejo, y en una disminución en el C-MOAM (-54%), considerado más estable. La 
intensificación en el uso también disminuyó hasta un 62% la actividad microbiana. Sin embargo, las pérdidas 
de carbono por respiración microbiana podrían intensificarse por una reducción de la protección física en las 
fisonomías vegetales con mayor uso. Nuestros resultados sugieren que la tala y el pastoreo en bosques del 
Chaco Seco pueden generar importantes alteraciones en el almacenamiento y en la estabilización del COS, lo 
que puede conducir a la degradación del suelo y a la pérdida de servicios ecosistémicos clave.

[Palabras clave: tala, pastoreo, materia orgánica particulada, materia orgánica asociada a minerales, respiración 
microbiana potencial]

A�������. Intensification of land use decreases soil organic carbon in the dry Chaco forests, Córdoba. Changes 
in land use have drastically reduced the Dry Chaco forests in central Argentina. In particular, conversion to 
crops has generated significant losses in soil organic carbon (SOC) and associated ecosystem services. On the 
other hand, less drastic changes in use, such as the conversion of forests to shrublands as a result of logging 
and grazing intensification, can also considerably affect the dynamics of the SOC. In this work, we evaluate 
total SOC, SOC in particulate organic ma�er (C-POM) and mineral-associated organic ma�er (C-MAOM), and 
potential microbial respiration from 0-10 cm of soil in four vegetal physiognomies resulting from logging and 
intensification of grazing. Total SOC content decreased by 73% in the most intensively used physiognomy (open 
shrubland) compared to the preserved forest. This was reflected in a decrease in C-POM (-85%), considered 
more sensitive to management, as well as in a decrease in C-MAOM (-54%), considered more stable. Land 
use intensification also decreased microbial activity by up to 62%. However, carbon losses from microbial 
respiration could be amplified due to reduced physical protection in intensively used vegetal physiognomies. 
Our results suggest that logging and grazing in Dry Chaco forests can generate significant alterations in SOC 
storage and stabilization, leading to soil degradation and loss of key ecosystem services.

[Palabras clave: logging, grazing, particulate organic ma�er, mineral-associated organic ma�er, potential 
microbial respiration]
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I�����������
La materia orgánica del suelo (MOS) es un 

factor clave para mantener las funciones del 
suelo, ya que interviene en la formación y la 
estabilización de la estructura del suelo, en 
la infiltración de agua, en la resistencia a la 
compactación y a la erosión, y representa una 
fuente de nutrientes para las plantas y para 
los microorganismos del suelo (Lal 2021). 
Además, constituye una parte importante del 
reservorio total de carbono (C) orgánico; por 
ende, es fundamental desde la perspectiva del 
secuestro de C y la regulación climática (Lal 
et al. 2015; Baveye et al. 2020).

En las últimas décadas, el estudio de la MOS 
se centró, en gran parte, en comprender los 
mecanismos implicados en su formación y 
estabilización para intentar predecir y mitigar 
el impacto de los cambios del uso de la tierra 
sobre el C orgánico del suelo (COS) y la 
provisión de servicios ecosistémicos asociados 
al mismo (Blankinship et al. 2018; Baveye et 
al. 2020). Si bien estos mecanismos continúan 
en discusión, se considera que la MOS se 
forma a partir de la descomposición parcial 
y la transformación que los microorganismos 
del suelo realizan sobre los residuos vegetales 
(e.g., exudados radicales, broza aérea y 
subterránea) (Cotrufo et al. 2015; Lehmann 
and Kleber 2015; Prescott and Vesterdal 
2021). Durante este proceso, el COS se puede 
estabilizar mediante oclusión en agregados 
o adsorción a partículas minerales finas del 
suelo. Estos mecanismos de estabilización 
restringen la descomposición del COS al 
reducir su accesibilidad y biodisponibilidad 
para los microorganismos del suelo (Six et al. 
2002; Lützow et al. 2006). Otro mecanismo de 
estabilización propuesto es la recalcitrancia 
bioquímica, que hace referencia al efecto 
de la estructura química del sustrato en el 
uso que de este hacen los microorganismos. 
Las moléculas de estructura compleja (e.g., 
lignina) requieren un mayor costo energético 
para ser degradadas y, por ende, tienen 
mayor probabilidad de permanecer en el 
suelo por más tiempo que las moléculas 
simples (Marschner et al. 2008; Cotrufo et 
al. 2013). En la actualidad, se considera que 
la recalcitrancia (protección bioquímica) no 
sería tan importante en la persistencia del 
COS como se creía, en comparación con la 
oclusión en agregados (protección física) 
y con la adsorción a minerales (protección 
química) (Kleber et al. 2011; Dungait et al. 
2012; Lehmann and Kleber 2015). En este 
sentido, el estudio de la materia orgánica 

particulada (MOP) y la materia orgánica 
asociada a minerales (MOAM) ha cobrado 
mayor importancia en los últimos años. 
Debido a que la MOP y la MOAM difieren en 
sus mecanismos de formación y estabilización, 
responden de manera diferencial a los 
disturbios que ocasionan las prácticas de 
manejo (Christensen 2001; Lavallee et al. 2020; 
Rocci et al. 2021). La MOP está compuesta 
sobre todo por residuos vegetales parcialmente 
procesados por los microorganismos, y es 
considerada una fracción poco estable, ya que 
su persistencia depende de la recalcitrancia 
de sus componentes y de la protección física 
de los agregados, sensibles a los disturbios 
(Lavallee et al. 2020; Witzgall et al. 2021). 
Por su parte, aunque la MOAM se origina 
principalmente a partir de compuestos simples 
de resíntesis microbiana, su fuerte adsorción 
a partículas de arcilla y limo, además de la 
oclusión en agregados, le otorgan un grado 
mayor de estabilidad en relación con la MOP 
(Cotrufo et al. 2015; Kleber et al. 2015; Angst 
et al. 2021).

Hasta el momento, la mayoría de los estudios 
que evalúan el efecto de los cambios en el uso 
de la tierra sobre el COS, se enfocaron en la 
conversión de bosques y pastizales a cultivos, 
reportando pérdidas importantes en el COS 
superficial (e.g., Poeplau and Don 2013; Duval 
et al. 2013; Luo et al. 2020). En estos estudios, 
y en concordancia con los mecanismos de 
estabilización descriptos anteriormente, se 
observó que el C orgánico asociado a la MOP 
(C-MOP) es el más afectado. Cambios menos 
drásticos en el uso (e.g., la tala selectiva y el 
pastoreo en bosques) también pueden afectar 
de forma considerable la dinámica del COS al 
modificar la cobertura vegetal y la composición 
taxonómica y funcional, alterando la cantidad 
y calidad de los residuos vegetales disponibles 
para la formación del COS (Tanentzap and 
Coomes 2012; Vaieretti et al. 2021). Además, los 
cambios en la cobertura vegetal que genera el 
uso pueden modificar el microclima del suelo 
y, en consecuencia, la actividad microbiana 
y la tasa de mineralización de los residuos 
vegetales y del COS (Bardgett and Wardle 
2003; Pérez-Harguindeguy et al. 2022). Por 
su parte, el disturbio que causa la extracción 
forestal o el movimiento del ganado puede 
afectar la estructura del suelo, la protección 
física del COS y su descomposición (Jandl et 
al. 2007; Mayer et al. 2020).

En la Argentina, los bosques del Chaco 
Seco están sufriendo un cambio acelerado 
en el uso de la tierra (Vallejos et al. 2015). 
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La extracción forestal, el sobrepastoreo y el 
avance de la frontera agrícola han reducido 
~80% el área que estos bosques ocupaban 
originalmente (Zak et al. 2008; Hoyos et 
al. 2013). En la actualidad, la vegetación 
nativa del Chaco Seco está representada por 
pequeños relictos de bosque conservado, 
rodeados por extensiones grandes de bosques 
abiertos, arbustales y pastizales con árboles 
aislados resultantes de distintas intensidades 
de tala y pastoreo. En esta región se reportó 
una disminución de hasta 60% del COS total, 
83% del C-MOP y 34% del C orgánico de la 
MOAM (C-MOAM) en la capa superficial del 
suelo (Rojas et al. 2016; Villarino et al. 2017; 
Osinaga et al. 2018), producto de la conversión 
de bosques a cultivos anuales. Por otro lado, 
si bien se observó que la intensificación 
paulatina de la deforestación y la ganadería 
sobre bosques provoca pérdidas de hasta 59% 
del COS superficial (Conti et al. 2014, 2016), 
aún no se analizaron sus efectos sobre el C-
MOP y el C-MOAM.

En este trabajo evaluamos el efecto de 
cambios fisonómicos producto de intensidades 
crecientes de tala y ganadería en bosques del 
Chaco Seco sobre el COS total, el C-MOP y el 
C-MOAM. También evaluamos los efectos de 
estos cambios fisonómicos en la respiración 
microbiana bajo condiciones controladas 

para determinar el potencial de pérdida 
de COS. Sobre la base de estudios previos 
realizados en la zona, esperamos que los 
suelos bajo mayor intensidad de uso, menor 
cobertura vegetal y aporte de broza presenten 
menores contenidos de COS asociados a 
una disminución del C orgánico de ambas 
fracciones, pero principalmente del que está 
presente en la MOP, así como una menor 
respiración microbiana en relación con los 
suelos bajo menor intensidad de uso.

M��������� � M������
Área de estudio

El área de estudio se ubica en el centro-oeste 
de la provincia de Córdoba y corresponde a la 
zona más árida de la región fitogeográfica del 
Bosque Chaqueño argentino (31°17’ - 31°50´ S 
y 65°16´ - 65° 32´ O) (Figura 1). El clima de la 
región es subtropical con 18 °C de temperatura 
media anual y 538 mm de precipitación media 
anual, concentrada en primavera y verano. En 
general, los suelos de la región son Aridisoles 
de origen aluvial (INTA and Gobierno de la 
Provincia de Córdoba 2022). La vegetación 
típica se compone de bosques xerófilos 
abiertos, con un estrato arbóreo dominado 
por Aspidosperma quebracho-blanco, Senegalia 
praecox y Sarcomphalus mistol, y un estrato 

Figura 1. Ubicación del área de estudio. a) El mapa muestra el área correspondiente a la región fitogeográfica del Bosque 
Chaqueño en la Argentina (en gris), y el rectángulo negro representa el área de estudio en el centro-oeste de la provincia 
de Córdoba. b) Detalle del área de estudio y ubicación de las parcelas correspondientes a cada fisonomía vegetal.
Figure 1. Location of the study area. a) The map shows the area corresponding to the Chaco Forest phytogeographic 
region in Argentina (in gray), and the black rectangle represents the study area in the center-west of the province of 
Córdoba. b) Detail of the study area and location of the plots corresponding to each vegetal physiognomy.
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arbustivo dominado por Larrea divaricata, 
Atamisquea emarginata y Condalia microphylla 
(Cabido et al. 2018)}.

Dentro del área de estudio seleccionamos 
cuatro fisonomías vegetales que inicialmente 
presentaban la misma vegetación, fueron 
desarrolladas bajo el mismo clima y 
material parental, pero que experimentaron 
distintas intensidades de pastoreo y de 
extracción forestal. Las fisonomías son: 1) 
bosque conservado [sin actividad antrópica 
significativa por lo menos en los últimos 
60 años]; 2) bosque abierto [actualmente, 
sometido a tala selectiva del componente 
arbustivo para permitir el pastoreo bovino 
y caprino con cargas relativamente bajas]; 
3) arbustal cerrado [en la actualidad, con 
tala selectiva moderada y pastoreo bovino y 
caprino moderado, pero con una historia de 
actividades realizadas intensivamente], y 4) 
arbustal abierto [asociado históricamente a 
una extracción forestal intensiva con carga 
bovina y caprina alta] (Figura 1).

Diseño experimental y determinaciones de suelo
Dentro de cada fisonomía seleccionamos 

cuatro parcelas de 50 m2 (réplicas) a una 
distancia de por lo menos 1 km entre ellas, 
intentando que las condiciones topográficas 
y edáficas se mantuvieran lo más constantes 
posible. Para ello, ubicamos las parcelas en la 
misma unidad cartográfica de acuerdo con las 
cartas de suelo de INTA (1:50000) (INTA and 
Gobierno de la Provincia de Córdoba 2022), en 

zonas sin pendientes pronunciadas, evitando 
la influencia de cauces de agua transitorios o 
paleocauces y de bajos salinos presentes en la 
región. Para seleccionar las parcelas, también 
tuvimos en cuenta datos edáficos obtenidos 
previamente por el grupo de trabajo en el área 
de estudio (Conti et al. 2014, 2016), así como los 
datos obtenidos para este estudio (Tabla 1). En 
febrero de 2015 determinamos los siguientes 
parámetros en cinco puntos por parcela: 
densidad aparente a 0-10 cm por el método 
del cilindro de volumen conocido (Robertson 
et al. 1999), resistencia a la penetración a 0-5 cm 
con un penetrómetro de golpes modelo INTA 
Villegas, porcentaje de humedad volumétrica 
de los 0-10 cm utilizando un TDR (IMKO-
TrimeFM3) y velocidad de infiltración con 
un infiltrómetro de cilindro simple (Johnson 
1963). En cada parcela también recolectamos 
una muestra compuesta (cinco submuestras) 
de los 0-10 cm de suelo utilizando un barreno. 
Secamos dichas muestras al aire hasta peso 
constante y tamizamos por 2 mm una fracción 
de estas muestras para determinar textura por 
el método de la pipeta (Indorante et al. 1990), 
pH (relación 1: 2.5) y conductividad eléctrica 
(relación 1:5) utilizando un pehachímetro y un 
conductímetro, respectivamente; capacidad de 
campo (CC) a 0.033 MPa y punto de marchitez 
permanente (PMP) a 1.5 MPa por el método 
de las placas de presión de Richards (Hanks 
and Ashcroft 1980), y a partir de la diferencia 
entre estas dos (CC-PMP) calculamos el agua 
útil total (AU); contenido de C orgánico en 
la masa total de suelo (i.e., COS) y en las 

Propiedades físicoquímicas del suelo Fisonomías vegetales
BC BA AC AA

Densidad aparente (g/cm3) 0.97 (0.01) a 1.16 (0.04) b 1.24 (0.03) b 1.40 (0.02) c
Resistencia a la penetración (MPa) 0.47 (0.04) a 1.09 (0.16) b 1.28 (0.21) b 1.59 (0.16) c
Conductividad eléctrica (µS/cm) 147.45 (17.07) a 92.28 (15.28) b 73.53 (10.61) b 74.97 (16.37) b
Infiltración (cm/h) 20.94 (7.30) a 30.76(4.30) a 27.32(5.04) a 22.95(5.60) a
Humedad (%) 2.71 (0.25) a 2.99 (0.26) a 3.34 (0.38) a 3.64 (0.37) a
pH 7.11 (0.10) a 7.24 (0.09) a 7.00(0.10) a 7.45 (0.17) a
CC (%) 19.48 (0.87) a 19.30 (1.28) a 19.43 (0.50) a 18.58 (1.27) a
PMP (%) 9.63 (0.45) a 9.90 (0.65) a 9.63 (0.17) a 9.58 (0.52) a
AU (%) 9.85 (0.46) a 9.40 (0.70) a 9.8 (0.53) a 9.00 (0.77) a
Arena (%) 59.10 (1.43) a 57.55 (0.75) a 53.95 (2.90) a 55.97 (3.73) a
Limo (%) 28.55 (1.26) a 30.40 (0.90) a 33.40 (2.57) a 33.83 (3.39) a
Arcilla (%) 12.35 (0.41) a 12.05 (0.15) a 12.65 (0.59) a 10.20 (0.72) a
Textura Franco

arenoso
Franco 
arenoso

Franco 
arenoso

Franco 
arenoso

Tabla 1. Propiedades físicoquímicas del suelo en las diferentes fisonomías vegetales (valores medios con error estándar) 
del Chaco Seco, Córdoba. Letras diferentes indican diferencias significativas entre las fisonomías vegetales. BC: bosque 
conservado. BA: bosque abierto. AC: arbustal cerrado. AA: arbustal abierto.
Table 1. Soil physicochemical properties under different vegetal physiognomies (mean values   with standard error) in 
the Dry Chaco, Córdoba. Different letters indicate significant differences among vegetal physiognomies. BC: preserved 
forest. BA: open forest. AC: closed shrubland. AA: open shrubland.
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fracciones físicas del suelo (g C/kg suelo), 
mediante digestión húmeda de Walkley y 
Black (Nelson and Sommers 1996). Realizamos 
el fraccionamiento físico por tamizado en 
húmedo (Hang et al. 2007). Para ello, agitamos 
50 g de suelo con 100 mL de agua destilada y 20 
bolas de vidrio de 0.5 cm de diámetro durante 
16 horas a 200 rpm (agitador orbital, Sontec OS 
22 UP). Tamizamos los suelos dispersados por 
malla de 53 μm con agua destilada para obtener 
la fracción gruesa (>53 μm, MOP+arena) y fina 
(<53 μm, MOAM+arcilla+limo). Secamos las 
fracciones en estufa a 50° C, las pesamos y 
luego determinamos el C orgánico presente 
en la fracción gruesa y fina, que representan 
el C-MOP y el C-MOAM, respectivamente. 
Determinamos la respiración microbiana 
potencial a partir de la otra fracción de las 
muestras compuestas. Tamizamos por 2 mm 
el suelo fresco, y ajustamos la humedad a su 
capacidad de campo (19%). Colocamos 50 g 
de suelo en frascos herméticos, junto con un 
recipiente con 10 mL de NaOH (trampa de 
dióxido de carbono, CO2) y otro con 10 mL de 
agua destilada, e incubamos a 25 °C durante 6 
semanas. A las semanas uno, dos, cuatro y seis, 
retiramos la solución de NaOH y medimos 
el CO2 acumulado producto de la respiración 
microbiana (Rice et al. 1996). Expresamos los 
valores como flujo acumulado de CO2 por 
gramo de suelo (mg CO2/g suelo), y flujo 
acumulado de CO2 por gramo de COS (mg 
CO2/g COS).

Análisis de datos
Evaluamos las diferencias en todas las 

variables entre fisonomías vegetales mediante 
análisis de la varianza (ANOVA) a un factor. 
En los casos en que encontramos diferencias 
significativas, efectuamos una prueba de 
comparaciones múltiples con el método de 
la diferencia mínima significativa de Fisher 
(LSD Fisher, α=0.05). Para comparar el 
contenido de C-MOP y C-MOAM de cada 
fisonomía, realizamos una prueba t pareada 
(α=0.05). También realizamos correlaciones de 
Pearson para evaluar posibles relaciones entre 
las variables. Controlamos los supuestos de 
normalidad y homogeneidad de la varianza 
para todas las variables. Realizamos los 
análisis estadísticos con el software Infostat 
versión 2020 (Di Rienzo et al. 2020).

R���������
No encontramos diferencias significativas 

en la tasa de infiltración (P=0.6299), en la 

humedad (P=0.2469), el pH (P=0.1001), la 
CC (P=0.9177), el PMP (P=0.9613), el AU 
(P=0.7555), el porcentaje de arena (P=0.4026), 
limo (P=0.2740) y arcilla (P=0.0523) del suelo 
entre las fisonomías vegetales analizadas 
(Tabla 1). La conductividad eléctrica fue 
mayor en el bosque conservado (P=0.0147), 
mientras que la densidad aparente y la 
resistencia a la penetración fueron mayores 
en el arbustal abierto (P<0.0001 y P=0.0141, 
respectivamente), que representa la fisonomía 
con mayor intensidad de uso (Tabla 1).

El COS fue mayor en el bosque conservado 
(22.20 g/kg) y menor en el arbustal abierto 
(6.10 g/kg), mientras que el bosque abierto 
(12.10 g/kg) y el arbustal cerrado (11.53 
g/kg) presentaron valores intermedios, 
sin diferencias significativas entre ellos 
(P=0.0002) (Figura 2). El contenido de COS en 
las fisonomías se correlacionó negativamente 
con la densidad aparente (r=-0.86, P<0.0001) 
y con la resistencia a la penetración (r=-0.68, 
P=0.003).

Los contenidos de C-MOP y C-MOAM 
fueron mayores en el bosque conservado y 
menores en el arbustal abierto (P=0.0006 y 
P=0.0002, respectivamente); esta diferencia 
fue más marcada en el C-MOP (Figura 3). 
El C-MOP en el arbustal abierto (1.51 g/kg 

Figura 2. Efecto de las distintas intensidades de uso de la 
tierra sobre el contenido de carbono orgánico del suelo 
(COS) (g C/kg suelo) en el Chaco Seco, Córdoba. Letras 
diferentes indican diferencias significativas entre las 
fisonomías vegetales. Las barras de error indican error 
estándar. BC: bosque conservado. BA: bosque abierto. 
AC: arbustal cerrado. AA: arbustal abierto.
Figure 2. Effect of different land use intensities on soil 
organic carbon content (COS) (g C/kg soil) in the Dry 
Chaco, Córdoba. Different letters indicate significant 
differences among vegetal physiognomies. Error bars 
indicate standard error. BC: preserved forest. BA: open 
forest. AM: closed shrubland. AA: open shrubland. 
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suelo) fue 85% menor en relación con el 
bosque conservado (9.78 g/kg suelo). Por su 
parte, el contenido de C-MOAM del arbustal 
abierto (5.32 g/kg suelo) fue 54% menor en 
relación con el bosque conservado (11.54 g/kg 
suelo). También encontramos que el bosque 
conservado presentó proporciones similares 
de C-MOP y C-MOAM (43% y 53% del COS 
total, respectivamente, P=0.2890), mientras 
que en las demás fisonomías, el C-MOP fue 
significativamente menor que el C-MOAM 
(en promedio, 27% y 75% del COS total, 
respectivamente; bosque abierto, P=0.0069; 
arbustal cerrado, P=0.0047; arbustal abierto, 
P=0.0105) (Figura 3).

La respiración microbiana potencial, medida 
como flujo acumulado de CO2 por gramo de 
suelo, fue mayor en el bosque conservado y 
menor en el arbustal abierto, mostrando este 
patrón durante las 6 semanas de incubación 
(semana 1, P=0.0154; semana 2, P=0.0269; 
semana 4, P=0.0339; semana 6, P=0.0184; 
Figura 4.a). El bosque abierto y el arbustal 
cerrado presentaron valores intermedios, 
sin diferencias significativas entre ellos. 
Esta variable se correlacionó positivamente 
con el COS (r=0.66, P=0.005). Por su parte, la 
respiración microbiana por unidad de COS 
tendió a ser mayor en el arbustal abierto 
con respecto a las otras fisonomías durante 
todo el período de incubación, aunque solo 
fue significativamente mayor en la segunda 
semana de incubación (semana 1, P=0.2065; 
semana 2, P=0.0209; semana 4, P=0.1191; 
semana 6, P=0.4896) (Figura 4.b).

Figura 3. Efecto de las distintas intensidades de uso 
de la tierra sobre el contenido de carbono orgánico (g 
C/kg suelo) presente en la materia orgánica particulada 
(C-MOP) y en la materia orgánica asociada a minerales 
(C-MOAM) en el Chaco Seco, Córdoba. Letras minúsculas 
diferentes indican diferencias significativas en el C-
MOP entre las fisonomías vegetales. Letras mayúsculas 
diferentes indican diferencias significativas en el C-
MOAM entre las fisonomías vegetales. Los asteriscos 
indican diferencias significativas entre el C-MOP y C-
MOAM de cada fisonomía. Las barras de error indican 
error estándar. BC: bosque conservado. BA: bosque 
abierto. AC: arbustal cerrado. AA: arbustal abierto.
Figure 3. Effect of different land use intensities on organic 
carbon content (g C/kg soil) present in the particulate 
organic matter (C-POM) and in the mineral-associated 
organic matter (C-MAOM) in the Dry Chaco, Córdoba. 
Different small letters indicate significant differences 
in C-MOP between vegetal physiognomies. Different 
capital letters indicate significant differences in C-MOAM 
between vegetal physiognomies. Asterisks indicate 
significant differences between C-MOP and C-MOAM of 
each physiognomy. Error bars indicate standard error. BC: 
preserved forest. BA: open forest. AC: closed shrubland. 
AA: open shrubland.

Figura 4. Efecto de las distintas intensidades de uso de la tierra sobre la respiración microbiana potencial de los 0-10 
cm de suelo en el Chaco Seco, Córdoba, medida como a) flujo acumulado de dióxido de carbono (CO2) por gramo de 
suelo (mg/g), y b) flujo acumulado de CO2 por gramo de carbono orgánico del suelo (COS) (mg/g) durante 6 semanas 
bajo condiciones controladas. Los asteriscos indican diferencias significativas entre las fisonomías vegetales para cada 
fecha de medición. BC bosque conservado. BA: bosque abierto. AC: arbustal cerrado. AA: arbustal abierto.
Figure 4. Effect of different land use intensities on potential microbial respiration in 0-10 cm depth soil layer in the 
Dry Chaco, Córdoba, measured as a) cumulative carbon dioxide (CO2) flux per gram of soil (mg/g), and b) cumulative 
CO2 flux per gram of soil organic carbon (COS) (mg/g) during 6 weeks under controlled conditions. Asterisks indicate 
significant differences between vegetal physiognomies for each measurement date. BC: preserved forest. BA: open 
forest. AC: closed shrubland. AA: open shrubland.
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D��������
Estudios previos demostraron que la 

intensificación en la tala y el pastoreo 
disminuye la cobertura vegetal y el aporte de 
broza aérea en las fisonomías vegetales del 
Chaco Seco, lo que se traduce en un menor 
contenido de COS (Conti et al. 2014, 2016). 
En concordancia con este patrón, nuestros 
resultados muestran que la intensificación 
del uso disminuyó de forma considerable el 
contenido de COS y que esto se reflejó tanto 
en una disminución del C-MOP —que es 
considerado más sensible al manejo— como en 
una disminución del C-MOAM, considerado 
más estable.

Las pérdidas estimadas en el contenido de 
COS de los 0-10 cm fueron 45% en el bosque 
abierto y 48% en el arbustal cerrado con 
respecto al bosque conservado. En cuanto al 
arbustal abierto, el porcentaje de pérdida fue 
del 73%, superando los valores reportados 
por Conti et al. (2014, 2016), y aquellos 
reportados para la conversión de bosques 
del Chaco Seco a cultivos (Rojas et al. 2016; 
Villarino et al. 2017; Osinaga et al. 2018). Cabe 
destacar que las características edáficas fueron, 
en general, iguales entre fisonomías. La 
excepción la constituyen la densidad aparente 
y la resistencia a la penetración, lo cual es 
consistente con una mayor compactación del 
suelo en las fisonomías con mayor intensidad 
de uso. Un aumento en la compactación, tal 
como sugieren otros autores (Bronick and Lal 
2005; Ravi et al. 2010), podría comprometer 
la protección física del suelo y favorecer las 
pérdidas de COS. La conductividad eléctrica 
también presentó cierta variación entre 
las fisonomías. Sin embargo, los valores se 
mantuvieron por debajo de 2000 µS/cm, lo 
que indica que los suelos analizados no son 
salinos (Richards 1954).

La mayor disminución en el C-MOP (~30% 
más) con respecto al C-MOAM, ante la 
intensificación del uso, es consistente con 
la menor estabilidad de la MOP. Como 
ya mencionamos, la MOP y la MOAM 
pueden estar protegidas físicamente dentro 
de agregados. Sin embargo, los disturbios 
generados por el uso pueden disminuir 
considerablemente la agregación del suelo 
(Six et al. 2002; Lützow et al. 2006). En este 
contexto, la protección contra la degradación 
de la MOP es sobre todo bioquímica y, por lo 
tanto, más débil que la protección química que 
domina en la MOAM (Lavallee et al. 2020). 
La asociación a minerales brinda mayor 

protección al C orgánico porque la afinidad 
de adsorción por el mineral excede la del 
sitio activo de las enzimas, lo que disminuye 
en gran medida la biodisponibilidad del C 
orgánico para los microorganismos (Kleber 
et al. 2015). En concordancia con nuestros 
resultados, numerosos trabajos demostraron 
que la MOP es el indicador más sensible a los 
cambios inducidos por el uso en el reservorio 
de COS (e.g., Christensen 2001; Poeplau and 
Don 2013; Lavallee et al. 2020). Por su parte, 
a pesar de que el C-MOAM es considerado 
más estable y persistente, nuestros resultados 
indican que en las fisonomías con mayor 
intensidad de uso, las pérdidas de C-MOAM 
también fueron importantes (entre -30% y -
54% en relación con el bosque conservado). 
Si bien se sabe poco sobre la desestabilización 
de la MOAM, se ha observado que puede 
ocurrir por desagregación (como resultado 
del disturbio físico del suelo) y por desorción 
(como resultado de cambios en reacciones 
redox y en el pH del suelo, que modifican las 
cargas eléctricas de las partículas minerales 
del suelo) (Bailey et al. 2019). Por último, la 
disminución que observamos en el C-MOAM, 
así como en el C-MOP, podría deberse a la 
reducción importante en el aporte de broza 
(hasta un 85%) (Conti et al. 2014, 2016) que 
caracteriza a las fisonomías con mayor tala 
y pastoreo. Esta menor concentración de 
residuos vegetales en el suelo puede reducir 
la probabilidad de que los microorganismos 
y sus enzimas se encuentren con el sustrato 
que van a degradar (Dungait et al. 2012; Don 
et al. 2013) y utilizar para formar la MOP y la 
MOAM (Witzgall et al. 2021). Algunos estudios 
proponen que la MOAM también se podría 
formar a partir de la MOP (Liang et al. 2017; 
Mikutta et al. 2019). Si esto fuera así, no solo 
la MOP sería afectada por las disminuciones 
en las entradas de broza, sino que a través de 
ella también sería afectada la MOAM.

Finalmente, tal como esperábamos, los 
cambios en el COS entre las fisonomías 
vegetales se vieron reflejados en la respiración 
microbiana. Es decir, las fisonomías con mayor 
intensidad de uso, menor aporte de broza y 
menor contenido de COS presentaron una 
disminución de hasta 62% en la respiración 
microbiana, posiblemente como resultado 
de una menor tasa de encuentro entre los 
microorganismos y el sustrato (Dungait et al. 
2012; Don et al. 2013). Sin embargo, la tendencia 
observada en el arbustal abierto a liberar 
más CO2 por unidad de COS que las demás 
fisonomías (hasta 39% más) y su coincidencia 
con el patrón encontrado por Conti et al. 
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(2016) sugieren una menor protección física 
del COS en esta fisonomía. Esta disminución 
en la protección física podría darse, por un 
lado, porque la reducción en el aporte de 
broza disminuye la formación de agregados 
(Martens et al. 2004; Steffens et al. 2009). Por 
otro lado, el aumento en la compactación del 
suelo como resultado de la intensificación 
en el uso puede causar la ruptura de los 
agregados, poniendo al alcance de los 
microorganismos el C orgánico previamente 
protegido (Bronick and Lal 2005; Ravi et al. 
2010). Al mismo tiempo, no descartamos la 
posibilidad de que los cambios en el uso de la 
tierra y las condiciones de estrés del sistema 
en estudio puedan modificar la composición y 
la estructura de las comunidades microbianas, 
generando como resultado cambios en su 
actividad (Collins et al. 2008; Gude et al. 2012; 
Smith et al. 2014).

C�����������
Nuestros resultados indican que la 

intensificación en la tala y el pastoreo 
en bosques del Chaco Seco, genera una 
disminución en el contenido total de COS, 

así como una disminución marcada en el 
C-MOP y en el C-MOAM. Al mismo tiempo, 
la disminución de la respiración microbiana 
asociada a un menor aporte de broza podría 
ser menor que la esperada debido a que en 
los sitios más intensamente usados, el COS 
podría estar más desprotegido físicamente. 
En conclusión, la intensificación del uso en 
las fisonomías vegetales estudiadas tiene el 
potencial de generar alteraciones importantes 
en el almacenamiento y estabilización del COS, 
lo que puede conducir a la degradación del 
suelo y a la pérdida de servicios ecosistémicos 
claves. 
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