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R������. El reemplazo de pastizales por forestaciones es uno de los cambios más extremos en el uso del suelo 
por su impacto en el suelo y en el funcionamiento de la vegetación. En los ecosistemas de llanuras, este cambio 
generó, en muchos casos, alteraciones químicas en los suelos como salinización, sodificación y alcalinización/
acidificación. Si bien los procesos hídricos, químicos y biológicos que tienen lugar fueron extensamente 
caracterizados, debido al acoplamiento entre estos procesos y su no-linealidad, la tarea de cuantificarlos es 
difícil y, hasta el momento, no existen estudios que los hayan evaluado. El presente trabajo intenta caracterizar, 
mediante la modelación del transporte reactivo, los procesos físico-químicos que tienen lugar en un pastizal 
forestado con Eucalyptus camaldulensis en la Pampa Deprimida (Castelli, provincia de Buenos Aires). Para ello, 
se utilizó información hidrológica y química (agua, suelo y plantas). El modelo numérico simula los flujos de 
agua y las potenciales reacciones químicas en el contexto de reproducir 1) las alteraciones hidrológicas que 
causa la forestación y por 2) la intrusión de agua salina profunda, 3) la absorción y la exudación de nutrientes 
por las raíces, y 4) la respiración y el reciclaje de solutos. Los resultados de la modelación sugieren que factores 
como la composición química de la napa freática, el intercambio catiónico de los materiales del suelo con la 
solución del suelo, la precipitación/disolución de minerales y la interacción con la rizósfera (toma/exclusión/
exudación de solutos) son los mecanismos dominantes que controlarían la dirección del cambio químico en el 
suelo (acidificación vs. alcalinización). Este cambio muestra contrastes marcados en distancias cortas (250 m) 
desde el pastizal, pasando por el margen, hasta el centro del sector forestado. Finalmente, la intensidad y la 
dirección de los cambios, y la transformación del suelo dependerá tanto del nuevo ecosistema que los humanos 
imponen como de la naturaleza química e hidrológica del sitio.

[Palabras clave: cambio en el uso del suelo, salinización, sodificación, acidificación, alcalinización, modelo de 
transporte reactivo]

A�������. Modeling soil chemical changes induced by afforestation of natural grasslands in large plain 
ecosystems. The replacement of grasslands by forests is one of the most extreme changes in land use due to 
its impact on soil and vegetation functioning. On large plain ecosystems, this shift causes, in many cases, soil 
chemical changes such as salinization, sodification and alkalization/acidification. Although the hydrological, 
chemical and biological processes involved have been extensively characterized, due to their coupling and 
non-linearity, their quantification is a hard task, and until the present day, they were not addressed by any 
research work. The present work intends to capture though reactive transport modeling, the physical-chemical 
processes that take place in an afforested grassland with Eucalyptus camaldulensis located on the Flooding 
Pampas (Castelli, province of Buenos Aires), using hydrological and chemical information (water, soil and 
plants). The numerical model simulates the water flows and chemical reactions in the context of reproduce 1) 
the hydrological changes induced by forest, and 2) the intrusion of deep saline water, 3) the absorption and 
exudation of nutrients by the roots, and 4) the respiration and solutes recycling. Modeling results suggest that 
factors such as the water table chemical composition, the cation exchange processes with the soil solution, the 
mineral precipitation/dissolution, and the interaction of the solution with the rhizosphere (solutes uptake/
exclusion/exudation), are the dominant mechanisms that control the direction of chemical change in the soil. 
This change shows marked contrasts in the short distance (250 m) from grassland passes through the outer 
belt and reaches the core of the afforested plot. Finally, the change intensity and direction, and transformation 
of soil will depend both on the new ecosystem that humans impose and on the chemical and hydrological 
nature of the site.
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INTRODUCCIÓN

La intensificación en las actividades 
agropecuarias surgió como respuesta de la 
gran demanda de alimentos y productos 
primarios en el mundo (Ickowitz et al. 2019; 
Lal 2003). Esta tendencia condujo a una alta 
presión sobre la productividad del suelo, con 
el consecuente cambio en su uso para adaptarlo 
a diferentes actividades con rentabilidad 
económica (e.g., agricultura, silvicultura, etc.). 
La transición entre pastizales y forestaciones 
fue uno de los cambios en el uso del suelo 
que impactó en su productividad (Fuchs et al. 
2015; Ramankutty et al. 2018). La forestación 
de pastizales impacta localmente tanto en el 
balance de agua del sistema como en el balance 
de solutos y en las propiedades físico-químicas 
del suelo (Hong et al. 2018; Nosetto et al. 
2007). Existen muchos trabajos que describen 
las causas y los efectos derivados de estos 
cambios en los usos del suelo (Heuperman 
1999; Jobbágy and Jackson 2007; Nosetto et al. 
2008), pero los procesos implicados no fueron 
suficientemente estudiados desde el punto de 
vista cuantitativo, ni de manera comprensiva 
y simultánea (Hong et al. 2018).

Los árboles presentan diferencias 
morfológicas y fisiológicas distintivas con 
las especies herbáceas, entre ellas un mayor 
LAI (índice de área foliar), un sistema 
radical más profundo, menor albedo, mayor 
rugosidad aerodinámica e intercepción 
de las precipitaciones. Estas diferencias se 
traducen en una mayor capacidad para usar 
el agua del sistema (Calder 1998; Engel et 
al. 2005; Jackson et al. 2001; Nosetto et al. 
2012). El mayor uso del agua por parte de las 
forestaciones generalmente se acompañada 
por una redistribución fuerte de los solutos 
presentes en el suelo, y por una modificación 
de las propiedades físico-químicas de éste 
(e.g., alcalinización, sodificación, etc.). El 
carbono y nutrientes como el calcio (Ca2+), 
el magnesio (Mg2+) y el nitrógeno (N) del 
suelo disminuyen, mientras que otros como 
el sodio (Na+) y el cloro (Cl-) se concentran, 
lo cual afecta su fertilidad (Berthrong et al. 
2009; Hong et al. 2018). Cabe destacar que la 
magnitud de estos cambios podría modificar 
el funcionamiento bioquímico y "estructural" 
del suelo, y generar, por ejemplo, acidificación, 
que reduce su actividad microbiana (Kunito et 
al. 2016) e incrementa la pérdida de nutrientes 
por lixiviación (Bowman et al. 2008). Por otro 
lado, la acumulación residual (luego de la 
salinización) de Na+ causa: 1) la dispersión 
de coloides, lo que disminuye la estabilidad 

estructural del suelo y su porosidad, con la 
consecuente disminución en la capacidad de 
conducción y almacenamiento de agua y gases, 
y 2) un aumento de la movilidad y la pérdida 
de materia orgánica, lo que compromete de 
forma irreversible su fertilidad (van Breemen 
and Buurman 2002; Hong et al. 2018; Jobbágy 
et al. 2017; Sumner 1993).

Conocer y cuantificar los procesos que 
afectan la productividad de los suelos en 
función de su uso es crucial para una óptima 
gestión hídrica de las cuencas asociadas, 
en donde se desarrollan estas actividades 
(Nosetto et al. 2007). Varios trabajos analizaron 
cualitativamente los potenciales mecanismos 
que controlan la acidificación y la salinización 
de los suelos en pastizales forestados (Dakora 
and Phillips 2002; Hong et al. 2018; Jobbágy 
and Jackson 2004). Entre estos mecanismos 
propuestos podemos citar: a) la intrusión 
de agua profunda producto de la descarga 
inducida por la forestación, b) la toma selectiva 
de nutrientes, c) la exudación de solutos por 
parte de las raíces, d) el reciclaje de solutos del 
sistema, y e) la mayor tasa de respiración en 
el suelo forestal.

El ingreso de agua profunda al sistema 
(a) es consecuencia de la descarga hídrica 
local generada por el gran consumo de agua 
por parte de la forestación. Antes de que se 
establezca la forestación, el nivel freático 
se caracteriza químicamente por agua 
proveniente de recarga de lluvia local; sin 
embargo, luego del cambio de vegetación, 
esta agua residente se consume rápidamente 
y es reemplazada por otra, potencialmente 
de una fuente más profunda, y con diferente 
composición química (Heuperman 1999; 
Jobbágy and Jackson 2007). La toma selectiva 
de nutrientes por parte de la rizósfera (b) 
genera acumulación o empobrecimiento de 
ciertos solutos en el suelo (Nye 1981; Ae et 
al. 2001; Hong et al. 2018). Por otra parte, 
los exudados de la raíz (c) consisten en 
una mezcla compleja de aniones de ácidos 
orgánicos, fitosideróforos, azúcares, vitaminas, 
aminoácidos, purinas, nucleósidos, iones 
inorgánicos (e.g., HCO3

-, OH-, H+), moléculas 
gaseosas (CO2, H2) y enzimas. En general, los 
árboles consumen más cationes que aniones y 
liberan H+ para mantener el balance de cargas 
eléctricas en la solución acuosa (Dakora and 
Phillips 2002). 

Con respecto al reciclado de nutrientes (d), 
Jobbágy y Jackson (2001, 2003) resaltan que 
este mecanismo sería uno de los dominantes 
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en la acidificación y la salinización de los 
suelos forestados. Este último causaría el 
enriquecimiento superficial de solutos, 
incluyendo aquellos que se encuentran 
incluso como minoritarios en las aguas 
subterráneas naturales. Esto ocurriría porque 
los solutos se acumulan en la biomasa de la 
forestación, y después se depositan sobre la 
superficie por medio de la hojarasca, desrame, 
desprendimiento de corteza, etc. La mayor 
tasa de respiración en los suelos forestados 
(e) puede causar acidificación (Epron et al. 
2004; O’Connel 1987). Esta respiración más 
elevada estaría dada por el mayor volumen 
de raíces y por un aumento en la actividad 
microbiológica del suelo debido a la mayor 
cantidad de residuos. Además, la inyección 
de CO2 altera el equilibrio químico de la 
calcita y otros carbonatos, y puede generar 
su disolución (Appelo and Postma 2004). Sin 
embargo, existen varios autores que indican 
un comportamiento contrario, con una menor 
tasa respiratoria en suelos forestales (Saviozzi 
et al. 2001).

Para evaluar o predecir el impacto de la 
actividad forestal en estos ambientes es 
necesario tener en cuenta un gran número 
de procesos físicos, químicos y biológicos 
que actúan acoplados. Si se tiene en cuenta 
la complejidad y la no-linealidad de la 
interacción de estos procesos, es necesario 
usar herramientas que permitan capturar 
y validar estos mecanismos, tales como 
los modelos de transporte reactivo (van 
Breemen et al. 1983; Steefel et al. 2005). En la 
actualidad se desarrollaron varios modelos de 
este tipo que incluyen los procesos acoplados 
mencionados anteriormente (Bea et al. 2012; 
Mayer et al. 2012; Steefel et al. 2014). Estos 
tienen en cuenta: 1) el flujo del agua y el 
transporte de solutos a través de la matriz 
del suelo, 2) procesos químicos como, por 
ejemplo, la formación de complejos acuosos, 
el intercambio catiónico, la disolución y 
precipitación de minerales, reacciones acido/
base, etc., y 3) procesos de la rizósfera tales 
como toma de agua y nutrientes, exudación y 
respiración (Gerard et al. 2017; Hopmans and 
Bristow 2002; Hinsinger et al. 2005; Nowack et 
al. 2006). Sin embargo, a pesar de su relevancia, 
hasta el presente no se utilizaron modelos para 
estudiar los procesos asociados a la rizósfera 
de forestaciones freatófitas (e.g., eucaliptos) 
acoplados a la química del suelo.

El objetivo del presente trabajo fue identificar 
y validar aquellos mecanismos y condiciones 
que conducen a los cambios químicos en el 

suelo en pastizales forestados, haciendo uso 
del transporte reactivo. El modelo utilizado 
fue MIN3P (Mayer et al. 2002, 2012; Bea et al. 
2012, 2013), que fue modificado para tener en 
cuenta los fuertes desbalances eléctricos que 
tienen lugar en la rizósfera de las forestaciones. 
Este modelo se aplicó a una típica parcela de 
pastizal forestada en la llanura pampeana con 
evidencias de salinización de suelo (Jobbágy 
and Jackson 2004, 2007; Engel et al. 2005). 

MATERIALES Y MÉTODOS

Descripción de la zona de estudio
La zona de estudio se encuentra en la 

Pampa Deprimida. Se caracteriza por bajas 
pendientes topográficas y por flujos de 
agua preferencialmente verticales (Varni 
and Usunoff 1999). Esta amplia región de 
alrededor de 8 millones de hectáreas está 
cubierta por depósitos de loess del Pleistoceno-
Holoceno tardío que forman un manto de 
espesor variable. El tipo de suelo más común 
en este ambiente de llanura son de tipo salino-
sódico (Natracuoles y Natracualfes, US Soil 
Taxonomy; Solonetzes, según FAO Soil Map), 
desarrollados a partir de estos sedimentos, 
adecuados para la ganadería extensiva en 
pastoreo (Teruggi 1957; Zárate 2003; Viglizzo 
et al. 2001). El sitio de estudio, sin embargo, 
se encuentra en una formación eólica típica 
de la zona con una posición elevada respecto 
del terreno circundante, con aptitud para la 
agricultura y la ganadería. El suelo es un 
Hapludol (del tipo de la serie "Los Naranjos") 
(INTA 2011) que cubre un suelo erosionado, 
más antiguo (horizontes II). La secuencia de 
horizontes en el sitio es: A (0-15 cm), AC (15-
35 cm), IIB (35-75 cm) y IIC (75-300 cm). Sus 
bajas pendientes topográficas (<0.1%) y la 
erosión eólica del Cuaternario crearon una 
red de drenaje pobre. Esto, sumado al clima 
subhúmedo a húmedo (800-1000 mm/año), 
resulta en un acuífero somero en toda la 
región (Tricart 1973), y con un tipo de agua 
dominante del tipo Na-HCO3 (Zabala et 
al. 2016; Carretero et al. 2013). Estas aguas 
subterráneas incrementan su contenido de 
sales desde las zonas de recarga hacia los 
puntos de descarga, y se observan procesos 
de salinización y alcalinización aguas abajo, 
con la consecuente pérdida de fertilidad de 
suelos potencialmente productivos (Jobbágy 
et al. 2017).

La zona de estudio del presente trabajo 
involucra una transecta que recorre pastizal/
forestación ubicada en la localidad de Castelli 
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(-36°02.0’ - 57°50.3’) (Figura 1). Este sitio fue 
forestado con Eucalyptus camaldulensis en 
1951, en una matriz de pastizal típico de la 
Pampa Deprimida (Cabrera 1976; Burkart et al. 
2005). El manejo al cual fueron sometidos es el 
típico para la zona; el pastizal fue pastoreado, 
la forestación no tuvo ninguna intervención 
y no se realizaron prácticas de riego ni de 
fertilización. Más detalles sobre el sitio de 
estudio se pueden ver en Jobbágy y Jackson 
(2004) y en Engel et al. (2005). 

La precipitación media en el sitio de estudio 
promedia ~980 mm/año en 53 años y los 
niveles freáticos varían entre ~0.45 y ~5.5 m 
de profundidad (ese segundo valor coincide 
con la máxima profundidad observada que 
alcanzaron las raíces) (Jobbágy and Jackson 
2004). Cabe destacar que en este sitio la 

forestación genera un descenso del nivel 
freático de ~30 a 70 cm respecto del pastizal. 
La tasa de traspiración de la forestación es de 
~2.16 mm/día, sostenida por un consumo de 
agua freática de ~290 a ~390 mm/año (Engel et 
al. 2005). Este consumo genera un esquema de 
flujos (Figura 1b) laterales (entre ~160 y ~900 
mm/año) que van desde la parcela herbácea 
hacia la forestación, así como también flujos 
verticales que provienen de aguas profundas 
(Engel et al. 2005; Jobbágy and Jackson 2004, 
2007). El pH de suelo varía a lo largo de la 
transecta (Figura 1), con ~8 en el pastizal, ~9 
en el margen exterior y ~6.5 en el centro de la 
forestación (Figura 2). De la misma manera, 
la química del suelo y del freático varía desde 
el pastizal hacia la forestación. El agua bajo 
la forestación es ~5 veces más salina, con un 
mayor contenido en Cl- y Na+ (Tabla1). En el 

Figura 1. Ubicación y características de la transecta estudiada. *Estaciones donde se monitoreó el nivel freático y la 
traspiración. Las líneas de flujo en (b) fueron extraídas de Jobbágy y Jackson 2007.
Figure 1. Location and characteristics of the studied transect. *Stations where the water table and transpiration were 
monitored. The flow lines in (b) were extracted from Jobbágy and Jackson 2007.
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Muestras Posi-
ción

EC pH Ca+2 Mg+2 Na+ K+ Cl- SO4
2+ CO3

2+ HCO3
+ Na:Cl RSC c

(m) (dS/m) mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mg/L mmol/L

Colectores de lluvia 100 0.00 5.91 0.71 0.18 0.53 0.59 0.71 0.10 0 0 1.15 -

Pastizal (6 m) 100 0.87 7.73 58 28 46 38 15 11 12 537 4.73 6.4

Pastizal (16 m) 100 1.24 7.77 40 26 161 34 70 36 14 725 3.55 10.0

Margen de forestación (6 m) -50 2.02 7.96 31 36 250 42 264 104 76 752 1.75 11.3

Centro de forestación (6 m) -150 4.21 7.26 186 112 478 23 1165 216 0 387 0.63 -2.9

Mezcla MFP b -50 1.74a 7.69 72 42 239 40 238 71 0 540 1.55 5.35

Mezcla CFP b -150 9.76a 7.61 219 185 1646 85 2315 658 0 719 1.10 -1.3

Agua de origen marino d - 26.5 7.01 719 678 6630 118 10700 2900 0 659 0.96 -35.0
a calculadas según Miller et al. 1988. b Calculadas por modelación inversa con PHREEQC para asemejarse a las 
proporciones encontradas en margen y centro de la forestación. c RSC es calculado como RSC=([HCO3

+]+[ CO3
2+])-

([Ca+2])+[ Mg+2]). d Extraído de BDH 2019.

Tabla 1. Composición química de las aguas medidas y calculadas.
Table 1. Chemical composition of the measured and calculated waters.

Figura 2. Características químicas de la transecta estudiada, extraído de Jobbágy y Jackson (2007). (a) La conductividad 
eléctrica (EC) corresponde con mediciones sobre una relación suelo:agua de 1:5; (b y c) Para pH y cloruro se usó una 
relación 1:1. (d) El porcentaje de sodio intercambiable (PSI) indica el porcentaje del complejo de cambio que está 
saturado por ese elemento. La posición de pastizal se hizo a 100 m de la forestación, mientras que margen y centro se 
ubicaron a 50 y 150 m hacia el interior de la misma, respectivamente.
Figure 2. Chemical characteristics of the studied transect, extracted from Jobbágy and Jackson (2007). (a) The electrical 
conductivity (EC) corresponds with measurements on a soil:water ratio of 1:5; (b and c) For pH and chloride, a 1:1 
ratio was used. (d) The exchangeable sodium percentage (PSI) indicates the proportion of the exchange complex that 
is saturated with that element. The grassland position is 100 m away from the plantation, meanwhile outer belt and 
core positions are located 50 and 150 m, respectively, towards the plantation interior.
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suelo hay, en promedio, ~20% más de Na 
intercambiable, ~800 g/m2 más de Cl y entre 
~10 y ~30 veces más salinidad (Figura 2). La 
gran biomasa acumulada en la parcela forestal 
(~754 Mg/ha) tiene una composición química 
que difiere en sus proporciones respecto 
del suelo y agua subterránea, lo que refleja 
el efecto de la toma selectiva de nutrientes 
(Figura 3).

Dominio y características del modelo

En base a los estudios mencionados más 
arriba (ver Engel et al. 2005; Jobbágy and 

Jackson 2004, 2007) (Figura 1) se montó una 
serie de modelos de transporte reactivo con 
dominio unidimensional y un tiempo de 50 
años. Para ejecutar estos modelos se usó el 
código MIN3P (Bea et al. 2012, 2016; Mater et 
al. 2002, 2012) y se le incorporó la funcionalidad 
de balancear eléctricamente el medio químico 
sometido a la toma diferencial de iones por 
las raíces (ver Anexo, Ecuación 8). El dominio 
del modelo consistió en un bloque de 30 m de 
profundidad de loess y un área unitaria (1 m2). 
El mismo se discretizó en 19 capas, cada una 
con propiedades físico-químicas diferentes 
(Figura 4 y Tabla A1 Anexo). Se partió de 
las condiciones químicas del suelo y agua 
iniciales medidas en la parcela de pastizal. 
La información de las propiedades físicas 
y químicas del suelo fueron recopiladas en 
trabajos previos cuyos detalles metodológicos 
pueden obtenerse en Jobbágy y Jackson (2003, 
2004, 2007) y Engel et al. (2005).

En la parte superior del dominio (Figura 4) se 
impuso un caudal que representa el volumen 
promedio de precipitaciones (mm/día), con su 
respectiva composición química recolectada 
bajo la superficie del suelo de la forestación; 
así se considera el aporte de nutrientes/
solutos reciclados (ver Jobbágy and Jackson 
2003, 2007). En la parte inferior se impone el 
nivel freático variable en el tiempo (basado 

Figura 3. Composición de la biomasa de Eucalyptus 
camaldulensis. Para detalles metodológicos sobre la 
obtención de estos datos ver Jobbágy y Jackson (2003).
Figure 3. Biomass composition of Eucalyptus camaldulensis. 
For methodological details on obtaining this data see 
Jobbágy and Jackson (2003).

Figura 4. (a) Dominio del modelo, (b) modelo conceptual de flujo basado en Jobbágy y Jackson (2007), y (c) modelos 
implementados.
Figure 4. (a) Model domain, (b) conceptual flow model based on Jobbágy and Jackson (2007) and (c) models 
implemented.



438                                                                      CR MUJICA ET AL                                              EVALUACIÓN NUMÉRICA DE LA FORESTACIÓN DE PASTIZALES                                      439Ecología Austral 29:433-445

sobre mediciones directas y observación de 
indicadores edáficos) (Jobbágy and Jackson 
2004; Engel et al. 2005). Con respecto a la tasa 
de consumo de agua por parte de las raíces se 
usó el modelo y parámetros propuestos por 
Battaglia y Sands (1997), en el que la toma de 
agua del suelo está restringida por el agua 
disponible en el perfil y por evapotranspiración 
del cultivo en condiciones estándar. Ésta 
se calculó según Allen et al. (2006) con 
los coeficientes de cultivo para Eucalyptus 
camaldulensis tomados de Besteiro (2014). Se 
usó la serie de transpiración medida en el sitio 
de estudio por Engel et al. (2005) como punto 
de comparación para validar el modelo. Las 
raíces se distribuyeron en los primeros 6 m 
del dominio en base a mediciones realizadas 
en el primer metro y se extrapoló entre 1 y 6 
m, profundidad en base a la observación (no 
medición) de la presencia de raíces hasta esa 
profundidad, usando una función de densidad 
decreciente (Jackson et al. 1996).

La toma de nutrientes por parte de la 
rizósfera fue calibrada de acuerdo con la 
cantidad de solutos acumulada en la biomasa 
para el caso de Na+, Ca2+, K+, Mg2+, N, S y P 
(Figura 3). Por otro lado, para el caso de Cl- se 
asumió que es excluida completamente por las 
raíces (Teakle and Tyerman 2010), mientras 
que H+ y CO3

-2 entran en las raíces por la vía 
pasiva (Amiro and Ewing 1992). Para simular 
la respiración de las raíces sumada a la de la 
microbiota del suelo se consideró una tasa 
de liberación constante de CO2 de acuerdo 
con mediciones realizadas en situaciones 
similares (Epron et al. 2004; O’Connel 1987; 
Raich and Tufekcioglu 2000). Finalmente, para 
compensar eléctricamente el agua circundante 
a las raíces se utilizó consumo/producción 
de H+ (ver Ecuación 8 en Anexo). Además, 
este modelo tiene en cuenta el intercambio 
catiónico con el suelo, la precipitación y la 
disolución de calcita, el intercambio gaseoso 
con la atmósfera y la formación de complejos 
acuosos (ver Anexo para más detalles sobre 
el modelo).

De acuerdo con el modelo de patrón de 
flujo propuesto por Jobbágy y Jackson (2007) 
(Figura 1b) se plantearon dos escenarios 
principales; uno, en el que 1) el agua que 
ingresa al modelo por el contorno inferior 
tiene la química del agua medida en el 
pastizal a 6 m de profundidad, y otro en el 
que 2) se considera la química del mismo 
sitio, pero a 16 m de profundidad. Dichos 
escenarios intentan reproducir, como una 

primera aproximación, respectivamente, los 
procesos hidrogeoquímicos observados tanto 
en el margen exterior como en el centro de 
la forestación (Figura 4). Llamaremos a estos 
dos modelos Margen de Forestación (MFS) 
y Centro de la Forestación (CFS), siglas en 
las que la S final se refiere a que las aguas 
que ingresan al sistema son de acuíferos 
superficiales observados in situ (freatímetros 
de 6 y 16 m) (Tabla 1). Además, se plantearon 
otros dos modelos alternativos que intentan 
evaluar la intrusión de agua profunda. En 
estos últimos casos, el agua que ingresa 
desde el contorno inferior corresponde a una 
mezcla de agua residente en el acuífero con 
otra más salina y profunda que descargaría 
en la forestación (potencialmente identificada 
aquí como descarga de agua de origen 
marino) (Carol et al. 2008). Las proporciones 
de estas mezclas (2% y 10% en el modelo 
del margen y el centro de la forestación, 
respectivamente) fueron determinadas con 
el modelo PHREEQC (Parkhurst and Appelo 
1999), partiendo de las aguas de 6 y 16 m 
encontradas en el pastizal, mezclándolas con 
agua de origen marino (BDH 2019) para que 
se aproximen a las proporciones químicas de 
las aguas encontradas en margen y centro de 
la forestación a 6 m, respectivamente (Tabla 1, 
Figura 4). Este segundo grupo de escenarios 
se identificarán siguiendo la misma lógica que 
los anteriores como MFP y CFP, siglas en las 
que la letra P hace referencia a que el agua que 
ingresa al sistema tiene un aporte de origen 
profundo (Tabla1).

Los resultados del modelo se compararán con 
las mediciones realizadas en el sito (Figura 2). 
Para comparar de forma correcta el aumento 
en la salinidad en el margen y en el centro de la 
forestación se normalizaron las mediciones de 
conductividad eléctrica (EC, dS/m) respecto del 
valor inicial que corresponde con el medido en 
el pastizal (ECfinal/ECinicial). Los resultados 
del modelo (mol/L) se transformaron en EC 
(dS/m) usando la relación propuesta por Miller 
et al. (1988) y posteriormente se normalizaron 
de la misma manera que las mediciones.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

En términos generales, los modelos 
reprodujeron de forma satisfactoria los 
cambios químicos observados en los suelos 
de parcelas forestadas. En el modelo MFS, la 
magnitud de la salinización fue menor (~1.5 
veces) (Figura 5a) que la observada y descrita 
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Figura 5. Resultados de campo y modelación para el margen de la forestación. En a, b, c y d, resultados del modelo 
Margen de Forestación Superficial (MFS) comparados con las observaciones en el pastizal y en el margen de la 
forestación. De la misma manera, en f, g, h, e i se comparan con los resultados del modelo Margen de Forestación 
Profundo (MFP). El aumento de la salinidad fue calculado como ECfinal/ECinicial (dS/m) para los datos medidos 
y modelados. *El volumen de calcita precipitada en MFS y MFP, respectivamente es calculado como volumen de 
mineral/volumen de suelo.
Figure 5. Field data and model results for forest outer belt. In a, b, c and d are shown the results of Margen de Forestación 
Superficial (MFS, translated as Shallow Forest Outer Belt) model, compared with grassland and outer belt field data. In 
the same way, in f, g, h, and i are compared the results of Margen de Forestación Profundo (MFP, translated as Deep 
Forest Outer Belt) model, with the same field data. The increase in salinity was calculated as ECfinal/Initial EC (dS/m) 
for the measured and modeled data. *Precipitated calcite volume was computed as: mineral volume/soil volume.

por Jobbágy et al. 2007 (~20 veces) (Figura 
2). Se debe tener en cuenta que comparar el 
aumento de la salinidad (EC final/EC inicial) 
medido con el simulado implica considerar 
que la EC se midió en una relación suelo (seco):
agua destilada de 1:5 (Jobbágy and Jackson 
2007) y que no es una medición directa del 
agua de poro del suelo. Por otro lado, el 
modelo de Miller et al. (1988) aplicado sobre 
los resultados simulados contiene información 
empírica y supuestos, y no considera la 

conductividad de las partículas del suelo 
(Miller et al. 1988) (ver Ecuación 11 en Anexos). 
Por estos motivos, aun normalizando la 
variable respecto del valor inicial (final/inicial), 
el aumento en la salinidad se comparará en 
términos aproximados. La acumulación de 
Cl- en este escenario fue de sólo ~14 g/m2, 
similar a los valores máximos observados 
en el pastizal no forestado, pero inferiores a 
los 600 g/m2 observados en el margen de la 
forestación. Además, la acumulación de Na+ 
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como complejo de cambio llega a valores de 
~5%, mientras que los valores observados 
llegan a ~25% (Figura 5c y d). Con respecto 
a la distribución del pH en el suelo, este 
modelo reproduce una ligera alcalinización, 
alcanzando valores de pH máximos de 10 de 
(Figura 5d). Por otro lado, el modelo predice 
la formación de calcita en todo el perfil 
como resultado de la disponibilidad de Ca2+ 
desplazado del complejo de cambio por el 
aumento en el PSI (Figura 5e). 

Con respecto al escenario MFP, la salinización 
(~30 veces) (Figura 5f), la acumulación de Cl- 
(~600 g/m2) (Figura 5g), el PSI (~30%) (Figura 
5h) y el pH (~8)( Figura 5i) son consistentes 
con las observaciones en ese sector. Estos 
resultados (MFS comparado con MFP) 
hacen evidente la existencia del ingreso de 
agua salina (profunda) para alcanzar las 
transformaciones químicas observadas. La 

mayor liberación de Ca2+ en este escenario (es 
decir, desplazado del complejo de cambio por 
el Na+), induce una mayor precipitación de 
carbonato de calcio (Figura 6 h).

Para el caso del modelo CFS, la salinización 
predicha en este escenario es de hasta ~40 
veces la observada en el pastizal (Figura 
6a), la acumulación de Cl- en el suelo fue de 
hasta de 600 g/m2 (Figura 6b), y a pesar de 
que este escenario reproduce un aumento del 
PSI, éste llega a valores de ~9%, mientras que 
los máximos observados en el centro de la 
forestación alcanzan ~14% (Figura 6c). Con 
respecto a la distribución del pH del suelo, este 
escenario reproduce la acidificación observada 
en el centro de la forestación (pH~6) (Figura 
6d). En el escenario CFP, el aumento de la 
salinidad se mantuvo en ~40 veces (Figura 6e), 
el Cl- acumulado alcanzó ~800 g/m2 (Figura 
6f), el PSI fue de ~10% (Figura 6g) y el pH 

Figura 6. Resultados de 
campo y modelación 
para el centro de la 
forestación. En a, b, 
c y d, resultados del 
modelo Centro de 
Forestación Superficial 
(CFS) comparados con 
las observaciones en el 
pastizal y en el centro 
de la forestación. De 
la misma manera, en 
f, g, h e i se comparan 
con los resultados del 
modelo Centro de 
Forestación Profundo 
(CFP). El aumento de la 
salinidad fue calculado 
como ECfinal/ECinicial 
(dS/m) para los datos 
medidos y modelados.
Figure 6. Field data and 
model results for forest 
core. In a, b, c and d, the 
results of the Centro de 
Forestación Superficial 
(CFS, translated as 
Shallow Forest Core") 
model are compared 
with grassland and 
forest core field data. 
In the same way, in f, 
g, h, e i the results of 
Centro de Forestación 
Profundo (CFP, 
translated as Deep 
Forest Core") model 
are compared with the 
same field data. The 
increase in salinity was 
calculated as ECfinal/
Initial EC (dS/m) for the 
measured and modeled 
data. 
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del suelo fue ~6 (Figura 6h). En este conjunto 
de escenarios (CFS y CFP), el agua profunda 
aporta la concentración de cloruros necesaria 
para reproducir los valores medidos que de 
otra manera no se hubieran podido alcanzar. 
Cabe destacar que una menor relación molar 
Na:Cl (Tabla 1) tiene impacto directo en el 
control del pH ya que habría una compensación 
eléctrica por parte de la rizósfera por el exceso 
de aniones. Sin embargo, esta acidez generada 
por el desbalance eléctrico estaría controlada 
por la disolución de los carbonatos presentes 
previamente en el sistema (resultados no 
mostrados).

La precipitación de carbonatos tiene mayor 
ocurrencia en el margen de la forestación (MFS 
y MFP), ya que en estos escenarios existe una 
fuente de CO3 proveniente de la respiración y 
de la liberación de Ca2+ desde el complejo de 
cambio desplazado por la acumulación de Na. 
En este contexto, ante un exceso de carbonatos, 
prácticamente todo el Ca2+ es precipitado y, 
dado el aumento de la concentración de la 
solución, se genera una alcalinización fuerte 
determinada por el equilibrio CO3

-2+H2O 
HCO3

-+OH- (van Breemen and Buurman 2002). 
Una relación (HCO3

-+CO3
-2):(Ca+2+Mg+2), o 

carbonato de sodio residual (RSC), mayor a 1 
es un indicador de que el sistema evolucionará 
en esta dirección (Jobbágy et al. 2017).

No obstante, al considerar estas relaciones 
es necesario tener en cuenta paralelamente los 
diferentes procesos involucrados. En primer 
lugar, la demanda de las raíces competiría 
por Ca2+ con la precipitación de calcita, 
lo que podría suponer entonces un efecto 
aditivo respecto de la alcalinización. Sin 
embargo, la toma de Ca2+ sería acompañada 
por la liberación de H+ desde las raíces para 
compensar eléctricamente el agua del suelo 
en la rizósfera (van Breemen et al. 1983), 
generando el efecto contrario. En segundo 
lugar, es necesario tener en cuenta la relación 
Na+:Cl- del agua que es transpirada, ya que la 
mayor exclusión de Cl- comparado con Na+ 
(Figura 3), sumado al intercambio de Na+ en el 
complejo de cambio puede generar un exceso 
de aniones. Así, en los escenarios CFS y CFP, 
la baja relación Na+:Cl- del agua sometida a 
la exclusión generara un exceso de aniones y 
un descenso del pH a causa de la liberación 
de H+ (Tabla 1).

En estas condiciones, la calcita no precipita, 
por el contrario, la que previamente se 
encontraba en el suelo actuaría controlando 
la acidez, previniendo valores de pH más 
bajos entre 1 y 6 m de profundidad. En este 

sentido, cobra mayor importancia la relación 
Na+:Cl-, ya que, por ser las especies químicas 
más excluidas por las raíces, y por estar en 
proporciones relativamente altas en el agua 
freática, son las que más se acumulan en 
los suelos por causa de la forestación. En el 
margen de la forestación el agua que se está 
traspirando tiene una relación Na+:Cl- alta, por 
lo que el sistema se alcaliniza y hay una mayor 
saturación de Na+ en el complejo de cambio. 

CONCLUSIONES

Los modelos numéricos de transporte 
reactivo aplicados aquí reproducen de forma 
satisfactoria la situación actual observada en el 
sitio de estudio. La hidroquímica de las aguas 
subterráneas sería responsable de la magnitud 
y la dirección (alcalinización/acidificación) de 
los cambios químicos. En este sentido, aquellos 
escenarios simulados que incluían mezcla con 
aguas de mayor salinidad presentan un mejor 
ajuste de los cambios químicos observados en 
estos suelos. Además, este hecho es consistente 
con los bajos contenidos de 3H medidos en el 
centro de la forestación por Jobbágy y Jackson 
(2007), típicos de aguas subterráneas con altos 
tiempos de residencia en el acuífero. 

Las interacciones entre relaciones iónicas 
de la solución del suelo, complejo de cambio, 
precipitación de minerales, toma/exclusión/
exudación de las raíces, imponen equilibrios 
difíciles de predecir por medio de indicadores 
aislados (e.g., RSC, Na+:Cl-, etc.); así, el sistema 
puede evolucionar en direcciones opuestas. 
Los modelos conceptuales presentados aquí 
fueron objeto de duda en muchos trabajos a lo 
largo de varias décadas (Hong et al. 2018, 2019; 
Jobbágy and Jackson 2001, 2003, 2004, 2007; 
Nilsson et al. 1982). A través de la modelación 
numérico del transporte reactivo se pudieron 
capturar los complejos procesos acoplados 
inducidos por el cambio en el uso del suelo 
entre pastizal y forestación. La salinización, 
acidificación o alcalinización de los suelos 
forestados sólo se dan con una combinación de 
condiciones específicas, y existirían situaciones 
en la que es posible la producción forestal sin 
mayores impactos, incluso en ecosistemas 
similares a los aquí estudiados, en las pampas 
y a lo largo del mundo (Jobbágy and Jackson 
2004; Nosetto et al. 2009; Milione et al. 2018). 
El impacto ecológico de la forestación de 
pastizales es un proceso que debe ser evaluado 
tanto en la magnitud de los cambios que se 
imponen sobre el ecosistema vegetal, como 
en las características hidrogeoquímicas del 
sitio, ya que diferencias en este punto pueden 
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resultar en alteraciones tan diferentes como 
las observadas en el margen y el centro de la 
forestación.
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