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Resumen 

Actualmente se reconoce que el enfoque de servicios ecosistémicos (SE) brinda 

herramientas de gran utilidad para apoyar una toma de decisiones informada,  

particularmente en el ordenamiento territorial, por cuanto permite vincular decisiones, 

factores de cambio, ecosistemas y bienestar humano. Sin embargo, su aplicación es 

aún incipiente debido a inconsistencias conceptuales y metodológicas que limitan su 

incidencia. Esta tesis contribuye a revertir parcialmente esta situación aportando 

información y procedimientos novedosos en el campo de SE. En tal sentido, se evaluó 

la provisión de cinco SE en una cuenca representativa del sudeste bonaerense 

(Cuenca de Mar Chiquita): la regulación climática, la producción potencial de cultivos, 

la disponibilidad de agua superficial limpia, la disponibilidad de agua subterránea 

limpia y la amortiguación de inundaciones. Para la cuantificación y mapeo de los 

mismos se desarrolló un conjunto de procedimientos que integran un protocolo de 

mapeo original orientado al ordenamiento territorial (ECOSER). Para el SE de 

amortiguación de inundaciones, crítico en el área de estudio, se estudiaron también los 

patrones de propagación y captura, con el fin de estimar de qué modo este SE se 

traducía en beneficios efectivos para los productores agropecuarios de diferentes 

subcuencas. A su vez, se analizaron las relaciones espaciales entre SE y 

biodiversidad y la posibilidad de su mejora a través de acciones de restauración 

ecológica. Los resultados obtenidos permitieron describir los patrones espaciales en la 

provisión de los SE estudiados e identificar zonas claves para impulsar su 

conservación. Mediante la simulación de escenarios alternativos de uso de suelo 

(imágenes de futuro) se puso en evidencia el rol que cumplen las distintas coberturas 

vegetales en amortiguar inundaciones y la importancia de conocer y tener en cuenta 

los procesos de propagación y captura para que el enfoque de SE resulte operativo al 

momento de tomar decisiones. El análisis de las relaciones espaciales reveló que un 

18% de la cuenca analizada tendría valor estratégico para planificar la conservación 

simultánea de biodiversidad y SE, sin competir con la producción de cultivos.  Por 

último, se demostró que la restauración ecológica en agroecosistemas es efectiva en 

términos generales y puede ser recomendada como alternativa para mejorar 

biodiversidad y provisión de SE. Los productos generados en esta tesis revisten 

interés teórico por su capacidad para mejorar nuestra comprensión de las relaciones 



xv 
 

 

 

entre la sociedad y los ecosistemas, proveyendo criterios y herramientas para orientar 

la toma de decisiones sobre usos de la tierra y gestión del paisaje rural.  

 

Palabras claves : funciones ecosistémicas, modelos espaciales, agroecosistemas, 

restauración ecológica, planificación territorial. 
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Abstract  

Currently it is now acknowledged that the ecosystem services (ES) approach 

provides a useful tool (particularly in land use planning) to support an informed decision 

making, because it allows linking decisions, factors of change, ecosystems and human 

welfare. However, its implementation is still in its infancy due to conceptual and 

methodological weaknesses that limit its impact. This thesis contributes to partially 

reverse this situation by providing information and novel procedures in the field of ES. 

In this regard, the provision of five ES was assessed in a representative basin of the 

Southeast of Buenos Aires Province (Mar Chiquita basin): climate regulation, potential 

crop production, clean surface water availability, clean groundwater availability and 

flood regulation.  A set of procedures were developed to quantify and map these ES, 

which are part of ECOSER (a GIS modelling framework aimed at the collaborative 

assessment of ecosystem services for land use planning). For flood regulation ES, 

which is critical in the studied area, the propagation and capture spatial patterns were 

also studied to estimate how this ES translates into effective benefits for farmers of 

different sub-basins. Also, the spatial relationships between ES and biodiversity and 

their potential improvement through ecological restoration actions were analysed. The 

results allowed the description of spatial patterns in the provision of the studied ES and 

the identification of key areas to promote conservation. The analysis of spatial 

relationships revealed that 18% of the basin studied would be strategic to plan the 

simultaneous conservation of biodiversity and ES, without competing with crop 

production. The simulation of alternative land use scenarios (images of the future) 

allowed to highlight the role of different vegetation covers in buffering floods and the 

importance of taking into account the propagation and capture processes to make ES 

approach operational in making decisions. Finally, it was shown that ecological 

restoration in agroecosystems is effective in general and can be recommended as an 

alternative to enhance biodiversity and provision of ES. The products of this thesis are 

of theoretical interest for its ability to improve our understanding of the relationship 

between society and ecosystems, providing criteria and tools to guide decision-making 

on land use and management of rural landscape. 

 

Keywords: ecosystem functions, spatial models, agroecosystems, ecological 

restoration, territorial planning. 
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Introducción general 

1. Introducción general  

Agriculturización y ordenamiento territorial 

Argentina se encuentra atravesando, en las últimas décadas, una nueva fase de 

expansión de la agricultura debida principalmente a los rápidos incrementos en la 

demanda y en el precio internacional de granos, la adopción de nuevas tecnologías y 

el crecimiento de escala de las empresas agropecuarias (Manuel-Navarrete et al., 

2009). Las ecorregiones argentinas más afectadas por esta nueva fase son la 

Chaqueña, de las Yungas y la Pampeana.  

En las ecorregiones Chaqueña y de las Yungas hasta la década de 1980 se 

realizaba extracción de madera y carbón, ganadería de baja intensidad y agricultura en 

pequeña escala principalmente por pueblos indígenas, criollos (nativos descendientes 

de españoles) e inmigrantes europeos (Morello et al., 2012). Pero durante las últimas 

tres décadas, esta diversidad cultural cambió radicalmente debido a la expansión 

conjunta del cultivo de soja y de pasturas (motivada principalmente por los factores 

mencionados más arriba). Los agricultores y ganaderos capitalizados adquirieron 

tierras para implementar sistemas de producción de alta intensidad, causando el 

desplazamiento de los actores locales y el éxodo rural (Grau et al., 2005; Paruelo et 

al., 2011). La soja se expandió reemplazando otros cultivos (ej. Algodón) y sistemas 

naturales como pastizales y bosques  (Gasparri and Grau, 2009; Manuel-Navarrete et 

al., 2009).  

En la ecorregión Pampeana, durante más de un siglo, las tierras arables se 

utilizaron para el cultivo y la cría de ganado. Durante la década de 1960 predominaban 

aún los sistemas mixtos de cultivos y ganadería de bajos insumos (Viglizzo et al., 

2001), pero a partir de 1970 comenzó la expansión de los cultivos a expensas de las 

tierras de pastoreo y un uso más intensivo de insumos agrícolas (maquinaria y 

agroquímicos). En los años noventa, este proceso de “agriculturización” se aceleró con 

la adopción de nuevas tecnologías como la siembra directa y la soja resistente al 

glifosato (Navarrete et al., 2009) y la producción de ganado fue intensificada (feedlots) 

y/o desplazada a áreas marginales (Viglizzo et al., 2010). 

La expansión de la soja en la región Pampeana se asoció a profundos cambios 

sociales y ecológicos. Se produjo un salto de escala en las empresas agropecuarias, 

donde, entre 1988 y 2002, el tamaño promedio de los establecimientos se incrementó 

en un 25% y un 34% de los pequeños y medianos productores dejaron la actividad 

(SAGPyA, 2002). Además, el 75% de la producción de granos paso a ser manejada 

por arrendatarios (Pengue, 2005). Dentro de los cambios ecológicos existen  
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evidencias sobre las consecuencias negativas de este proceso en la región. Con 

respecto a la calidad del agua, Costa et al. (2002) encontraron contaminación de agua 

subterránea por fertilizantes inorgánicos en una cuenca del sudeste bonaerense. 

Peruzzo et al. (2008) encontraron glifosato (principal herbicida aplicado en cultivos de 

soja) en aguas superficiales como consecuencia de la deriva y escurrimiento 

superficial en arroyos del norte de la provincia de Buenos Aires. Mientras que Aparicio 

et al. (2013) encontraron este mismo herbicida en suelos y agua superficial en 

cuencas del sudeste de la misma provincia.  

Con la “agriculturización” se intensificó el riesgo de la degradación de los suelos, 

causando serios problemas como pérdida de nutrientes, acidificación, compactación, 

contaminación y erosión  (Herrera et al., 2013; Viglizzo and Frank, 2010). Otro 

problema importante que afecta a los suelos de la región es la pérdida de carbono 

orgánico, cuando el mismo disminuye no sólo afecta la calidad y salud de los suelos 

sino que contribuye a incrementar las concentraciones de dióxido de carbono en la 

atmosfera (gas con efecto invernadero). Villarino et al. (2014) encontraron pérdidas de 

carbono orgánico para los suelos de la región Pampeana cercanos al 35% como 

consecuencia de los cambios en el uso del suelo. 

 A su vez, el avance de la frontera agrícola a expensas de sistemas naturales trajo 

aparejada la degradación y pérdida de fragmentos de pastizales, ecosistemas 

ribereños y humedales (Booman et al., 2012; Herrera et al., 2009; Orúe et al., 2011) lo 

que implicó grandes pérdidas de biodiversidad. En poblaciones de peces, 

Carriquiriborde et al. (2007) registrastaron el impacto de plaguicidas (asociados al 

cultivo de soja) en arroyos del noroeste bonaerense. Para poblaciones de aves y 

mamíferos, el impacto de la agricultura en la región está ampliamente documentado 

(Bilenca et al., 2009; Codesido et al., 2011; Schrag et al., 2009; Weyland et al., 2012).  

Si bien recientemente el precio internacional de la soja ha disminuido, generando 

esto una atenuación del dominio de este cultivo, es poco probable que la superficie 

agrícola se retraiga, esperándose más bien un reemplazo relativo entre los cultivos 

dominantes para optimizar la renta directa de la agricultura.  

Frente a estas cuestiones se hace necesaria la intervención del estado a través de 

políticas que contribuyan a mejorar las condiciones de vida, proteger y conservar los 

recursos naturales y el ambiente, promover un modelo de desarrollo territorial 

equilibrado y sostenible, así como situar y reglamentar las actividades 

socioeconómicas que se desarrollan en un determinado territorio (Paruelo et al., 2014). 

Este tipo de intervenciones se conoce como Ordenamiento Territorial Rural (OTR).  
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El OTR es un proceso político-técnico-administrativo orientado a la organización, 

planificación y gestión del uso y ocupación del territorio, en función de las 

características y restricciones biofísicas, culturales, socioeconómicas y político-

institucionales. Este proceso debe ser participativo e interactivo y basarse en objetivos 

explícitos que propicien el uso inteligente y justo del territorio, aprovechando 

oportunidades, reduciendo riesgos, protegiendo los recursos en el corto, mediano y 

largo plazo y repartiendo de forma racional los costos y beneficios del uso territorial 

(MAGyP, 2012). 

Un proceso de OTR debe tener al menos cuatro etapas que no ocurren de forma 

estrictamente secuencial, ya que si bien presentan una secuencia temporal definida, 

tienen un alto grado de superposición. Paruelo et al. (2014) denominaron a estas 

etapas como: preparatoria, de diagnóstico, de planificación y de gestión. Uno de los 

pasos en la etapa preparatoria es la definición del sistema territorial a ordenar el cual 

puede ser concebido como un sistema socio-ecológico, donde los humanos dependen 

de los recursos y servicios que proveen los ecosistemas y la dinámica de los 

ecosistemas está influida por las actividades humanas (Ostrom, 2009). En la etapa de 

diagnóstico se caracterizan todos los componentes del sistema socio-ecológico: los 

aspectos normativos e institucionales, la tenencia y propiedad de la tierra, los actores, 

el capital humano y social, los conflictos, la infraestructura, el capital biofísico y el 

impacto de las diferentes transformaciones en la cobertura y uso del suelo sobre estos 

componentes. Luego, en la etapa de planificación se definen las metas y los objetivos 

que materializan la visión de futuro deseado y guían todas las acciones tendientes a 

alcanzarla. Se identifican y evalúan las propuestas factibles, efectivas y/o equitativas, 

al mismo tiempo que se trabaja sobre las estrategias y cursos de acción a priorizar. En 

este etapa también se diseña un sistema de monitoreo y seguimiento para el plan de 

OTR y se valida el mismo con la autoridad de aplicación y a través de una amplia, 

representativa y genuina participación de todos los sectores involucrados. Por último, 

en la etapa de gestión se establece un órgano gestor de carácter técnico, político, 

estratégico y operativo que permitirá guiar y coordinar la ejecución del plan, controlar 

su cumplimiento, realizar un seguimiento del grado de implementación de cada etapa, 

proponer modificaciones y adaptaciones, elaborar informes sobre la actividad, 

dinamizar la participación social y mantener informados a los actores participantes del 

proceso, a las instancias políticas y a la comunidad en general (Paruelo et al., 2014).  

Como fue mencionado anteriormente, en la etapa de diagnóstico se describe y 

caracteriza el socio-ecosistema a ordenar. Una de las propiedades de este sistema es 
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la organización espacial del territorio; esta propiedad multidimensional y espacialmente 

explícita depende de la influencia de impulsores externos y de mecanismos de 

retroalimentación entre el sistema social y el sistema ecológico. Un componente clave 

de esa propiedad es la “distancia” entre quienes perciben los beneficios de decisiones 

de uso específicas (ej. deforestación) y quienes asumen los costos de las mismas. 

Uno de los mayores costos asociados a decisiones de transformación de los 

ecosistemas es la pérdida de servicios ecosistémicos (de aquí en adelante SE), lo cual 

a su vez afecta la capacidad de los sistemas naturales de sustentar las necesidades 

humanas. La organización espacial del territorio no es la mera resultante de un 

proceso de planificación, sino que depende de un conjunto de factores que operan a 

escala geológica (ej. relieve), ecológico-evolutiva (ej. composición, distribución y 

resiliencia de los ecosistemas nativos), histórica (ej. cultura, sistema económico), de la 

acción de impulsores actuales (ej. mercados internacionales) y los distintos 

instrumentos de política territorial tales como el OTR (Laterra and Nahuelhual, 2014). 

 

El enfoque de servicios ecosistémicos aplicado a planes de ordenamiento territorial 

El enfoque de SE parte de la premisa de que el buen funcionamiento de los 

ecosistemas es crítico para el bienestar humano, para la mitigación de la pobreza y 

para el desarrollo económico. Los SE pueden definirse como aquellos procesos y 

componentes de los ecosistemas que contribuyen o son utilizados (activa o 

pasivamente) en la generación de beneficios o bienestar para la sociedad (Fisher et 

al., 2009). Los SE pueden clasificarse en tres grandes grupos: de regulación (ej. 

amortiguación de inundaciones), de provisión (ej. producción potencial de alimentos) y 

culturales (ej. oportunidades de recreación) (Hein et al., 2006; Millennium Ecosystem 

Assessment, 2005).    

La internalización de los SE en las políticas públicas sobre usos de la tierra es una 

necesidad advertida durante la última década por la comunidad científica internacional 

(Maes et al., 2012) y más recientemente por las comunidades científicas de 

Latinoamérica.  La implementación del enfoque de SE comienza analizando el sistema 

(paisaje terrestre o marino) e identificando los SE provistos por el mismo y los grupos 

de interés involucrados. Posteriormente se mapean los flujos de SE y se identifican los 

beneficios, los beneficiarios, los costos, los perdedores y los ganadores. Lo anterior se 

repite bajo distintos escenarios y todo el proceso termina con una evaluación o  

reevaluación de los resultados en el marco de un determinado escenario político 

(Laterra and Nahuelhual, 2014). 
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El enfoque de SE ha ganado claridad conceptual a partir del modelo de cascada 

(Figura 1, recuadros grises) propuesto por Haines-Young and Potschin (2010) y de 

Groot et al. (2010). Este modelo plantea una secuencia de valor conceptual y 

metodológico que vincula el capital natural (biodiversidad, ecosistemas) con el 

bienestar humano. Remontando esa cascada desde el bienestar hasta el capital 

natural, este modelo describe un flujo de procesos socio-ecológicos entre los que se 

distinguen: a) los beneficios, como aquellos productos finales de los ecosistemas que 

en interacción con la actividad socioeconómica y/o cultural aportan al bienestar, b) los 

SE propiamente dichos, como aquellos procesos ecosistémicos que soportan directa o 

inmediatamente la generación de beneficios, y c) las funciones ecosistémicas, como el 

conjunto de procesos que soporta la provisión de un determinado SE y que dependen 

de la calidad del ecosistema (tipo, extensión, estado de conservación). Es importante 

destacar que según este modelo y en contraste con la definición más difundida de SE 

(Millennium Ecosystem Assessment, 2005), los SE no consisten en los beneficios 

derivados de los ecosistemas, ya que estos últimos representan la porción de SE 

efectivamente capturada o usada para incrementar o satisfacer las necesidades o el 

bienestar de las sociedades. Así, mientras la provisión de SE refleja la capacidad 

potencial de un ecosistema o determinada porción del paisaje para soportar beneficios 

(ej. mantenimiento de un caudal de agua de calidad), estos últimos exigen la 

intervención humana para concretarse (ej. entrega domiciliaria de agua potable). Uno 

de los principales aportes de este modelo consiste en la clara distinción entre 

funciones (o servicios intermedios) y SE finales, reconociendo implícitamente que una 

misma función puede aportar a distintos SE y que un mismo SE puede depender de 

distintas funciones; por lo tanto, los beneficios no se vinculan directa y biunívocamente 

con las funciones. Esta distinción también resulta importante para evitar el doble 

conteo en las evaluaciones económicas de los SE. Actualmente se reconoce que los 

SE y los mapas producidos bajo este enfoque siguiendo el modelo de cascada pueden 

ser indicadores ambientales poderosos para apoyar una toma de decisiones 

informada, particularmente en procesos de OTR (Laterra and Nahuelhual, 2014) por 

cuanto ellos vinculan decisiones, factores de cambio, ecosistemas y bienestar humano 

(Burkhard et al., 2012; Daily and Matson, 2008). 

Como se mencionó anteriormente, uno de los pasos necesarios para la 

implementación del enfoque de SE en la toma de decisiones es el mapeo de la oferta 

de SE. En los últimos años los trabajos sobre mapeo aumentaron notablemente 

(Seppelt et al., 2011), sin embargo, a pesar de los importantes avances en este área, 
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revisiones recientes de literatura dan cuenta de la falta de consistencia y adecuación 

de los enfoques de evaluación para la toma de decisiones (Palomo et al., 2008; 

Seppelt et al., 2011), lo cual cuestiona la confiabilidad de los métodos. Esta situación 

presenta un problema para los tomadores de decisiones y quienes elaboran políticas y 

también para los investigadores en el tema, ya que limita el desarrollo de metodologías 

consistentes y, consecuentemente, dificulta evaluar la credibilidad de los resultados y 

reduce su comparabilidad (Nahuelhual et al., 2013). Por su parte, los enfoques de 

evaluación ecológica de funciones y SE generalmente carecen de alcance (número de 

SE) y escala (espacial y temporal) como para ser relevantes a la mayoría de las 

preguntas asociadas a la toma de decisiones y diseño de políticas (Nelson et al., 

2009). Por lo tanto, uno de las limitantes en la aplicación del enfoque de SE es la falta 

de herramientas y metodologías para la evaluación espacial de SE, en estos aspectos 

se concentra el capítulo I de esta tesis. 

 

Evaluación de los servicios ecosistémicos 

Los enfoques y técnicas empleados hasta el momento para cuantificar y evaluar la 

provisión de SE pueden agruparse en: evaluaciones biofísicas (ej. Barral and Maceira, 

2012; Egoh et al., 2008; Nelson et al., 2009; Viglizzo and Frank, 2006), valoraciones 

socio-económicas (ej. Constanza et al., 1997; Núñez et al., 2006) y valoraciones socio-

ecológicas (ej. Palomo et al., 2013). Cada uno de estos trabajos considera, en mayor o 

menor medida,  una serie de aspectos como el número de SE evaluados, la inclusión 

de compromisos y sinergias entre los SE, la demanda de la sociedad atribuida al 

potencial que ofrecen los SE y la vulnerabilidad del sistema frente a la pérdida del SE, 

entre otros (Ferraro et al., 2011). Sin embargo, se encontraron pocos antecedentes 

que en su análisis contemplen e integren no sólo la generación del SE sino también su 

propagación espacial y su captura/utilización por parte de la sociedad (Bagstad et al., 

2013; Fisher et al., 2009; Hauck et al., 2013; Serna-Chavez et al., 2014).  

Los SE involucran una trama compleja de interacciones entre el lugar donde estos 

servicios se generan y aquel donde se capturan o utilizan (Verón et al., 2011). Estas 

interacciones se manifiestan en distintas escalas de tiempo y espacio y son percibidas 

en forma diferente por la sociedad de acuerdo a sus pautas culturales. Por ejemplo, un 

humedal ubicado en la parte alta de una cuenca contribuye al SE de disponibilidad de 

agua limpia al filtrar los contaminantes generados de las actividades agrícolas en dicho 

sector pero el beneficio es capturado por los habitantes de una ciudad ubicada en la 

parte baja de la cuenca. La propagación espacial del SE (es decir, hasta dónde llega 
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ese SE y dónde se convierte en beneficio) dependerá de las propiedades biofísicas de 

ese humedal, de las condiciones climáticas y de aspectos vinculados al contexto 

espacial de la cuenca. 

La propagación y captura de los SE dependen también de la escala temporal. En 

el caso de la regulación hidrológica, esto se observa cuando la transformación de la 

cobertura en territorios muy planos provoca un proceso lento pero sostenido de 

ascenso freático y transporte de sales (Jobbagy, 2011) que se traduce, después de 

décadas o de más de un siglo, en anegamiento y salinización de suelos y aguas. La 

generación del servicio de regulación hidrológica se interrumpe, entonces, mucho 

antes de que se traduzca en un problema para la sociedad  (Verón et al., 2011).   

Por lo tanto, la captura es un aspecto que debe tenerse en cuenta en la evaluación 

de SE para que sea de utilidad en la toma de decisiones, en especial para los SE de 

regulación, que en su mayoría, presentan los mencionados desacoples espaciales y/o 

temporales. El SE de amortiguación de inundaciones es un claro ejemplo de esta 

situación y, dada su relevancia en muchas zonas del mundo, los esfuerzos por su 

cuantificación cada vez son mayores (Stürck et al., 2014). Este SE representa la 

capacidad del ecosistema para atenuar los riesgos de inundación causados por los 

excesos de precipitaciones, reduciendo la fracción de escorrentía. La idea de que el 

paisaje (es decir, la estructura y composición de la vegetación y uso del suelo) tiene la 

capacidad de impactar en la frecuencia, duración y magnitud de las inundaciones se 

discute y estudia desde hace muchos años (Andréassian, 2004). La provisión de este 

SE es muy dependiente de la configuración espacial del ecosistema (ej. Humedal o 

pastizal) que lo genera, como por ejemplo la ubicación, la forma y la conectividad 

(Bastian et al., 2012; Stürck et al., 2014). 

En ciertas zonas de la región Pampeana, los episodios cíclicos de inundaciones y 

anegamientos han sido informados desde mediados del siglo XVI, comprometiendo 

tierras agrícolas y ganaderas y afectando las actividades socio-económicas de la 

región (Moncaut, 2001). En un estudio realizado para la cuenca de Mar Chiquita 

ubicada en el sudeste bonaerense (área de estudio de esta tesis), se registraron 

dentro de un período de 20 años más de cinco inundaciones, como en el año 2002 

donde 3.200km2 de la superficie de la cuenca (20%) quedaron bajo agua (Zelaya, 

2011). Por lo tanto, en la zona de estudio el servicio ecosistémico de amortiguación de 

inundaciones es muy relevante y es importante conocer bajo que combinaciones de 

uso de la tierra y patrones del paisaje la provisión y la propagación del servicio 

resultan más efectivas (este aspecto se aborda en el capítulo II).  
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Identificación de sitios prioritarios para la conservación y/o restauración: biodiversidad 

y servicios ecosistémicos 

Una vez definidos los criterios y métodos para la cuantificación y mapeo de SE, los 

mapas resultantes tienen numerosas potencialidades como herramientas para el OTR, 

una de las cuales es la identificación de sitios prioritarios para la conservación. 

Tradicionalmente las estrategias de conservación se enfocaron en la biodiversidad, 

pero a partir del surgimiento y creciente aceptación del enfoque de SE, el interés por 

conservar tanto la biodiversidad como la provisión de SE ha sido creciente (Naidoo et 

al., 2008). Desde esta perspectiva surge un primer gran interrogante: ¿es posible 

conservar ambos aspectos en simultáneo? 

El modelo de cascada (Figura 1, recuadros grises) pone de manifiesto cómo la 

estructura y los procesos ecosistémicos (funciones ecosistémicas) dependen del tipo y 

distribución de especies de plantas y animales presentes (estructura biológica) y de 

variables abióticas que regulan la manera en que circula la materia y fluye la energía 

dentro y fuera de los límites del ecosistema (Odum, 1984). La biodiversidad, entendida 

como la trama de los componentes vivos de los ecosistemas, es la base del bienestar 

humano ya que afecta, y a menudo sostiene, la provisión de SE (Díaz et al., 2011; 

Hooper et al., 2005). 

El rol que cumple la biodiversidad en la provisión de SE es un aspecto muy 

debatido (Swift et al., 2004). El MEA (Millennium Ecosystem Assessment, 2005) y 

muchas publicaciones subsecuentes sugieren que la biodiversidad y la provisión de 

SE están positivamente relacionadas (Balvanera, 2001; Balvanera et al., 2006, 2005; 

Giller and Donovan, 2002; Hector and Bagchi, 2007; Pywell et al., 2011a; Srivastava 

and Vellend, 2005). Sin embargo, algunos estudios indican que la congruencia 

espacial entre las áreas relevantes para la conservación de la biodiversidad y las 

áreas en donde se generan los SE es en todo caso parcial y dependiente del tipo de 

SE considerado y la escala de análisis (Anderson et al., 2009; Chan et al., 2006; Egoh 

et al., 2008; Eigenbrod et al., 2010; Naidoo et al., 2008; Nelson et al., 2009). La 

identificación de estas áreas es un aspecto muy importante en el diseño de políticas 

de ordenamiento territorial ya que permitiría concentrar esfuerzos y facilitar la 

aplicación de medidas de conservación (Anderson et al., 2009; Chan et al., 2006; 

Turner et al., 2007). En estos aspectos se enfoca el capítulo III. 

Por último, en línea con lo anterior, una de las estrategias que comenzó a 

implementarse en los últimos años para revertir pérdidas de biodiversidad y/o provisión 
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de SE es la restauración de ecosistemas (Bullock et al., 2011; Rey Benayas et al., 

2009b). La restauración ecológica es una actividad deliberada que inicia o acelera la 

recuperación de un ecosistema con respecto a su salud, integridad y sostenibilidad. 

Con frecuencia, el ecosistema que requiere restauración se ha degradado, dañado, 

transformado o resultó totalmente destruido como resultado directo o indirecto de las 

actividades del hombre (SER, 2004). 

Si bien la evidencia reciente indica que la restauración puede incrementar 

exitosamente la biodiversidad y los SE, no debería asumirse que restaurar 

biodiversidad inevitablemente mejorará los SE o viceversa (Bullock et al., 2011). 

Distintos niveles de biodiversidad y distintos SE pueden mostrar trayectorias contrarias 

durante la restauración, provocando conflictos y compromisos (trade-offs). Las 

acciones de restauración enfocadas en un SE particular podrían conducir a impactos 

negativos sobre la biodiversidad o la provisión de otros SE; por lo tanto es necesario 

considerar todos estos aspectos cuando se planifican acciones de restauración 

(Bullock et al., 2011). Benayas y colaboradores (2009) en un estudio de nivel global 

donde analizaron 89 casos de restauración ecológica para un rango amplio de 

ecosistemas, encontraron que la restauración incrementó la provisión de SE y los 

niveles de biodiversidad en un 25 y 44% respectivamente. En el caso de Argentina y 

otros países donde la producción agrícola es un componente importante de la 

economía nacional, resulta especialmente importante evaluar cómo acciones de 

restauración enfocadas específicamente en los agroecosistemas influyen sobre estas 

dos variables. Este tema se aborda en el capítulo IV. 
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Figura 1. Esquema síntesis del marco conceptual utilizado en esta tesis (adaptado de Haines-Young & Potschin (2010)). Los recuadros grises 

representan el modelo conceptual de  “cascada” de los SE.  Las elipses verdes indican dónde se posicionan los capítulos de la tesis. 

Servicios 
Ecosistémicos 

 
Ej. 1 Disminuye el SE 
amortiguación de inundaciones. 
Ej. 2 Aumenta el SE 
amortiguación de inundaciones. 

 

Paisaje 
 

Ecosistemas y biodiversidad  
 
 Estructura o procesos biofísicos  

Ej. 1 Reemplazo de pastizales por cultivo. 
Ej. 2 Restauración de pastizales nativos. 

Funciones  ecosistémicas  
Ej. 1 Disminuye la capacidad de infiltración del agua 
Ej. 2 Aumenta la capacidad de infiltración del agua. 

Bienestar humano 

Beneficios  
Ej. 1 y 2  Protección a los cultivos 

y poblaciones 

Valor social y económico  
Ej. 1 y 2 Disposición a pagar por 
la prevención de inundaciones) 

Beneficiarios  
Ej. 1 y 2 Productores 

agrícolas 

Factores de cambio globales  
Ej. 1 Aumento en el precio internacional de los granos. 

Ej. 2 Acuerdos internacionales de conservación. 

Factores de cambio 
regionales 

Ej. 1 Expansión agrícola. 
Ej. 2 Acciones de restauración. 

Capítulo 4 

Capítulo 3 
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1.1. Hipótesis de trabajo y objetivos  

H1. La provisión de SE en paisajes rurales está asociada positivamente con la 

biodiversidad (diversidad del paisaje y de especies) y negativamente con la agricultura 

(superficie ocupada por cultivos).   

P1. Al aumentar la superficie bajo agricultura disminuye la biodiversidad y la 

provisión de algunos SE como la amortiguación de inundaciones, la regulación 

climática y la disponibilidad de agua limpia. 

P2. Acciones de restauración ecológica orientadas a mejorar la biodiversidad 

en agroecosistemas mejoran simultáneamente la provisión de servicios 

ecosistémicos y viceversa. 

H2. La captura del servicio ecosistémico de amortiguación de inundaciones, 

expresada como áreas cultivadas no inundadas en una determinada cuenca, depende 

de la estructura del paisaje de la cuenca en términos de proporción, ubicación y 

conexión de las áreas que proveen ese servicio (p.e. pastizales y humedales). 

P1. Para un rango determinado de precipitaciones, existe una proporción 

mínima de pastizales y humedales en la cuenca a partir de la cual el riesgo de 

inundación de las áreas cultivadas crece abruptamente. 

P2. Para una misma proporción de áreas de pastizales y humedales, un patrón 

espacial caracterizado por una mayor cantidad de áreas pequeñas pero 

interconectadas será más efectivo en la propagación del servicio ecosistémico que 

un patrón de pocas áreas más grandes pero escasamente conectadas. 

 

OBJETIVOS GENERALES 

1. Describir funcional y espacialmente la provisión, propagación y captura de 

servicios ecosistémicos relevantes en paisajes agropecuarios pampeanos.  

2.  Analizar las relaciones espaciales entre servicios ecosistémicos y biodiversidad 

y la posibilidad de su mejora a través de procedimientos de restauración ecológica.  

3. Proveer criterios y herramientas para el empleo de esta información en planes 

de ordenamiento territorial rural. 

 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

O1- Ajustar los protocolos y modelos disponibles para la evaluación y mapeo de la 

provisión de los siguientes servicios ecosistémicos en paisajes agropecuarios: 

amortiguación de inundaciones, regulación climática, disponibilidad  de agua limpia 

superficial y subterránea y producción potencial de cultivos (Capítulo 1).  
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O2- Generar modelos que permitan describir y evaluar patrones espaciales de 

propagación y captura del servicio ecosistémico de amortiguación de inundaciones 

(Capítulo 2). 

O3- Analizar las relaciones espaciales y eventuales conflictos entre las áreas de  

provisión de servicios ecosistémicos y las áreas relevantes en términos de 

biodiversidad (Capítulo 3).  

O4- Estudiar cómo las acciones de restauración ecológica en agroecosistemas 

pueden afectar la  biodiversidad y la provisión de servicios ecosistémicos (Capítulo 4).  

 

1.2. Descripción del área de estudio 

El área de estudio seleccionada para el desarrollo de esta tesis es la cuenca de la 

laguna costera Mar Chiquita, ubicada en el sudeste de la provincia de Buenos Aires 

(Figura 2). Esta cuenca presenta un ensamble de diferentes ambientes agroecológicos 

pampeanos en un área aproximada de un millón y medio de hectáreas; incluye un 

sector de sierras (pedemonte del sistema de Tandilia) y tierras altas correspondiente a 

la subregión de la Pampa Austral, y otro sector de tierras bajas correspondiente a la 

Pampa Deprimida (León, 1991). La cuenca se emplaza dentro de los límites de 11 

partidos, de los cuales sólo dos están incluidos en su totalidad en la misma (Mar 

Chiquita y Pinamar) (Figura 2).    

En el sector de la cuenca correspondiente a la Pampa Austral, el área de sierras 

presenta riesgos altos de erosión hídrica, con suelos someros de escasa capacidad de 

almacenamiento de agua y pendientes elevadas;  en las tierras altas vecinas a las 

sierras se ubican los suelos de mayor aptitud agrícola de la cuenca, pero los relieves 

son aún pronunciados, persistiendo los riesgos de erosión. En el sector 

correspondiente a la Pampa Deprimida existen limitaciones edáficas para la 

agricultura, asociadas a suelos heterogéneos con alto contenido de sodio y drenaje 

deficiente. En esta zona, la ausencia de pendientes y las malas condiciones de 

drenaje dificultan la generación de escurrimiento y dan lugar a lagunas y humedales. 

Estos factores condicionan el uso del suelo en la cuenca, conformando un sector 

principalmente agrícola con presencia de explotaciones destinadas a la horticultura 

(cinturón hortícola de Mar del Plata) en la zona de Pampa Austral, y un sector con 

predominio ganadero dedicado principalmente a la cría bovina en la Pampa Deprimida, 

en el cual se registró en las últimas décadas una avance relativo importante de la 

agricultura mediada por la tecnología de siembra directa (Herrera et al., 2009). Dentro 
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de esta última subregión se diferencia un tercer sector correspondiente a la zona 

costera y de la laguna Mar Chiquita, de alto valor turístico y para la conservación de la 

biodiversidad.  

 

 
Figura 2. Ubicación geográfica de la cuenca Mar Chiquita, división política y subregiones 

ecológicas  

El área se caracteriza por tener un clima de tipo templado-húmedo según la 

clasificación de Köppen (Kruse, 1986). Las precipitaciones medias anuales en la 

región varían entre 860 y 925 mm, mientras que la temperatura media en verano ronda 

los 25°C y en invierno los 11 °C (Zelaya, 2011).  

La red de drenaje está bien definida y formada por arroyos encajonados que bajan 

de las sierras y luego se tornan temporarios o se insumen en la llanura (Figura 3). 

También hay  lagunas, bañados y bajos anegables. Una particularidad de la cuenca es 

la laguna costera Mar Chiquita (37º43'S; 57º24'O) declarada Reserva por el programa 

“El hombre y la biósfera” (MAB) de la UNESCO en la cual desembocan la mayor parte 

de los arroyos como Grande, El Invierno, Bachicha, Crespo, Pantanoso, Del Junco, 

Las Negras, Dulce, Grande y Vivoratá (Booman, 2013; Zelaya, 2011).  
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Figura 3. Hidrografía de la cuenca Mar Chiquita  

Como se mencionó anteriormente, la configuración del terreno se caracteriza por la 

presencia de las sierras del Sistema de Tandilia, rodeadas a su vez de una zona de 

lomadas y de una zona de llanura fluvioeólica (Martinez, 1999). El sistema serrano se 

ubica en el SO de la cuenca con alturas máximas de 445 m.s.n.m. Las lomadas que 

circunscriben a la zona de sierras presentan alturas que varían entre los 50 y 250 

m.s.n.m. La zona delimitada por la llanura fluvioeólica cubre la mayor extensión del 

área de la cuenca, comprendiendo alturas entre los 0 y 50 m.s.n.m (Figura 4).   

 

 
Figura 4. Elevaciones de la cuenca Mar Chiquita (m.s.n.m) 
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Los suelos de la cuenca son variados y pueden caracterizarse de acuerdo a la 

clasificación de capacidad de uso (Figura 5), la cual interpreta a las características y 

propiedades intrínsecas del suelo, del medio físico y del nivel tecnológico de los 

agricultores, distinguiendo clases homogéneas de tierras basadas en el grado de 

limitación del uso. El sistema toma en cuenta limitaciones permanentes de la tierra, 

relacionándolas con las posibilidades y limitaciones de uso de la misma, dividiéndose 

en ocho categorías (Tabla 1). Los mejores suelos (en términos productivos) de la 

cuenca se encuentran en el sector correspondiente a la Pampa Austral (este de la 

cuenca). 

 

Tabla 1. Clases de capacidad de uso agrícola de los suelos los suelos (INTA, 1989) 

 

 

Clase Características 

I Suelos con ninguna a leves limitaciones para el cultivo. Requieren 
medidas comunes de manejo para conservar y/o aumentar la 
productividad. 

II Suelos con ligeras limitaciones. Exigen medidas simples de manejo. 

III Suelos con moderadas limitaciones que requieren medidas de manejo 
más intensivas. 

IV Suelos con fuertes limitaciones que requieren complejas medidas de 
manejo para ser cultivados; son más apropiados para pasturas y otros 
usos. 

V Suelos con fuertes limitaciones y mayores restricciones que la clase 
anterior, con requerimientos más intensivos y complejos para ser 
cultivados. 

VI Suelos con graves limitaciones que por lo general los hacen ineptos para 
el cultivo. Apropiados para pasturas, bosques, pasturas naturales, etc. 

VII Suelos con muy graves limitaciones que los hacen ineptos para el 
cultivo, quedando restringidos al uso de pasturas naturales, bosques, 
etc. 

VIII Estos suelos, debido a las extremas limitaciones que presentan, carecen 
de valor agrícola o ganadero y su utilidad se reduce a la conservación de 
la fauna o recreación. 
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Figura 5. Suelos de la cuenca de Mar Chiquita clasificados por su capacidad de uso 
agrícola 

 
Con respecto a la población y vías de acceso, existe una ruta nacional, ocho rutas 

provinciales y diversos caminos rurales que comunican las ciudades y los pueblos de 

la cuenca (Figura 6). Por orden de importancia en número de habitantes (Censo 

Nacional, 2010) se encuentran las localidades de Mar del Plata (593.337 habitantes), 

Tandil (116.916 habitantes), Balcarce (38.376 habitantes), Santa Clara del Mar (7.713 

habitantes), Coronel Vidal (6.611 habitantes), General Pirán (2.934 habitantes), Mar 

Azul (1.797 habitantes), Vivoratá (956 habitantes), Mar de Cobo (760 habitantes), Mar 

Chiquita (487 habitantes), Las Armas (385 habitantes), Napaleofú (374 habitantes), 

Los Pinos (337 habitantes), Villa Laguna La Brava (115 habitantes) y Ramos Otero (95 

habitantes). 

 
Figura 6. Rutas, pueblos y ciudades de la cuenca Mar Chiquita  
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Es importante señalar que en varias de estas localidades han tenido o tienen lugar 

procesos de ordenamiento territorial rural, con diferentes características y que se 

encuentran en diferente grado de avance. Algunos han sido disparados por conflictos 

en el uso de la tierra, vinculados por ejemplo a intereses contrapuestos entre el sector 

minero y el sector turístico (Tandil) o entre el sector agropecuario y el sector urbano 

(Mar del Plata), mientras que otros han surgido a partir de propuestas del sector 

científico-tecnológico que han sido tomadas por los gobiernos municipales y el 

gobierno provincial (Balcarce, Benito Juárez, Tres Arroyos). En los últimos casos 

referidos, el proceso de OTR en Balcarce ya generó un Plan de OTR que se encuentra 

en tratamiento en el Honorable Concejo Deliberante (Maceira and Zelaya, 2014; 

Maceira et al., 2011), mientras que en las otras dos localidades se está avanzando con 

características propias en cada caso, según el enfoque elegido por la autoridad 

municipal local. El proceso seguido en Balcarce es uno de los ejemplos más 

completos y valiosos, tanto por la amplia participación institucional y ciudadana como 

por la incorporación de aspectos novedosos en este tipo de procesos en Argentina, 

como es específicamente la introducción del enfoque de SE en el OTR (Barral y 

Maceira. 2011; 2012). 

Si bien esta tesis no incursiona en los aspectos sociales asociados a este tipo de 

procesos, en otras líneas que se llevan a cabo dentro del grupo de investigación están 

siendo abordados, procurando así alcanzar una comprensión más integral de los 

procesos vinculados al OTR y desarrollo rural en la región que permita contribuir más 

efectivamente a los mismos desde el aporte conceptual y metodológico, el soporte 

técnico y la participación en el terreno. 

 

1.3. Síntesis de las metodologías implementadas 
 

Los cuatro objetivos específicos planteados en esta tesis se desarrollan cada uno 

en un capítulo particular.  Para cumplir con dichos objetivos se integraron diferentes 

herramientas y metodologías que se explican en detalle en las secciones de 

materiales y métodos de cada capítulo. La figura 7 ilustra gráficamente cuáles son las 

principales metodologías empleadas en cada capítulo y los productos generados en 

cada caso. 
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Figura 7. Esquema síntesis de las metodologías empleadas  



 
 

 

CAPITULO I 
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2. CAPITULO I: Evaluación y mapeo de servicios ecosistémicos 

2.1. Introducción  
La información espacial sobre los SE tiene un papel crucial para hacer frente a 

muchas cuestiones políticas pendientes, por ejemplo, a la hora de decidir dónde y 

cuánto conservar o restaurar ecosistemas para asegurar la provisión continua de SE 

claves para determinada población, como el control de inundaciones o la provisión de 

leña. Todos estos aspectos dependen de la disponibilidad de información espacial que 

describa a los ecosistemas y la provisión de sus SE (Maes et al., 2012), por este 

motivo varios autores identificaron la cuantificación explícita y el mapeo de SE como 

instrumentos clave para mejorar la implementación del enfoque en los procesos de 

toma de decisión (Daily and Matson, 2008; Maes et al., 2012).  

En respuesta a esto, la literatura científica sobre esta temática creció notablemente 

en los últimos años (Seppelt et al., 2011) así como también la variedad de enfoques 

metodológicos para cuantificar y mapear SE (Tabla 2).  

Tabla 2. Tipos de enfoques metodológicos para la cuantificación y mapeo de SE  

Enfoque 

metodológico 

Transferencia de 

beneficios 

Los beneficios se calculan para un determinado 

ecosistema y esos valores se transfieren a 

regiones completas o el planeta en su totalidad. 

Por ejemplo, Costanza et al. (1997). 

Funciones de 

producción 

La producción de un SE se modela, en un área 

acotada, a través de una función de producción 

ecológica que relaciona el flujo del SE con las 

variables ecológicas locales. Por ejemplo, 

Ricketts et al. (2004). 

Evaluación socio-

ecológica 

Se enfatiza en los valores y las prioridades 

sociales por sobre los indicadores económicos. 

En base a entrevistas en profundidad y a técnicas 

de mapeo conducidas conjuntamente con los 

tomadores de decisiones del ámbito del manejo 

de los recursos y los representantes de la 

comunidad, se cuantifican y mapean los valores 

de los SE. Por ejemplo, Palomo et al. (2013). 
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A pesar de los importantes avances, en ciertas ocasiones esta diversidad resulta 

en la falta de consistencia y adecuación de los enfoques y herramientas para la toma 

de decisiones (Crossman et al., 2013; Martínez-harms and Balvanera, 2012; 

Nahuelhual et al., 2013; Seppelt et al., 2011). En muchas aplicaciones de mapeo no 

queda claro que componente del modelo de cascada (ver Introducción general, Figura 

1) se está evaluando, y en ciertos casos estos elementos se utilizan indistintamente y 

hasta se combinan entre sí en mapas agregados (Nahuelhual et al., 2013).  

Claramente, un mapa de capacidad de retención de excesos de precipitación por los 

humedales de una región (función ecosistémica), un mapa de capacidad de 

amortiguación de inundaciones por esos humedales (dependiendo de su capacidad de 

almacenaje, pero también del área de amortiguación), un mapa de los beneficios 

asociados (ej. hectáreas de cultivos no inundados), y el mapa del valor de esos 

beneficios (ej. a partir de las pérdidas o costos evitados), son muy diferentes entre sí y 

poseen distinta relevancia para una propuesta de ordenamiento territorial.  

Palomo et al. (2008) encontraron que la mayoría de los estudios que 

aparentemente mapean SE, en realidad mapearon funciones ecosistémicas (FE). Esto 

muestra la confusión que aún existe entre los conceptos de función, servicio y 

beneficio (Nahuelhual et al., 2013). Esta situación presenta un problema al limitar el 

desarrollo de metodologías consistentes y consecuentemente dificulta evaluar la 

credibilidad de los resultados y reduce su comparabilidad (Seppelt et al., 2011).  

A pesar de estas limitaciones, propias de un enfoque reciente, existen indicios 

favorables en torno al desarrollo y perfeccionamiento de herramientas de evaluación y 

mapeo de SE. La disponibilidad de herramientas cada vez más sofisticadas de análisis 

espacial basado en sistemas de información geográfica (SIG), ha sentado las bases 

para el crecimiento exponencial de los métodos de mapeo en la última década 

(Seppelt et al., 2011). Ejemplos de estas herramientas son Invest, Solves, ARIES o 

ECOSER. Invest es una familia de herramientas ancladas a ArcGIS (software para la 

gestión de sistemas de información geográfica), que permite el mapeo y la valoración 

de una amplia gama de SE cuyo producto principal son mapas de flujos y de 

beneficios y análisis de compromisos bajo distintos escenarios simulados (Tallis et al., 

2008). Solves constituye una herramienta de valoración social de SE, que responde a 

la necesidad de efectuar una valoración complementaria a la valoración económica y  

enfatiza la información primaria obtenida a partir de grupos de interés (Sherrouse et 

al., 2011). ARIES es una metodología para cuantificar SE que reconoce la complejidad 
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inherente a estos procesos pero mantiene sus modelos lo suficientemente sencillos 

para que sean manejables, generales y aplicables a diferentes niveles de detalle y 

disponibilidad de datos (Villa et al., 2014). Por último, ECOSER, es un protocolo 

colaborativo de evaluación y mapeo de servicios ecosistémicos y vulnerabilidad socio-

ecológica (Laterra et al., 2012). 

En cuanto a los métodos comúnmente utilizados para la cuantificación y el mapeo 

pueden clasificarse en tres grupos (Egoh et al., 2012). El primero grupo se basa en la 

recolección de datos primarios, es decir, la cuantificación se realiza a través de 

observaciones directas. En el segundo grupo se encuentran los métodos proxy en los 

cuales un indicador o una combinación de varios indicadores son utilizados para definir 

el SE. Por ejemplo, Carreño et al. (2012) y Viglizzo et al. (2011) proponen indicadores 

basados en productividad primaria neta para cuantificar un conjunto de SE. Por último, 

el tercer grupo es el modelado de procesos donde se emplean modelos empíricos o 

mecanicistas que vinculan atributos de los ecosistemas o paisajes con la provisión de 

la función/servicio (por ejemplo, Laterra et al., 2012).  

Protocolo ECOSER 

En esta tesis se trabajó específicamente con el protocolo ECOSER (Protocolo 

colaborativo de evaluación y mapeo de servicios ecosistémicos y vulnerabilidad socio-

ecológica para el ordenamiento territorial), el cual se encuentra en desarrollo en el 

grupo de investigación del cual la autora de esta tesis forma parte1.  

ECOSER es una herramienta desarrollada como soporte para la toma de 

decisiones sobre uso de la tierra en el marco de procesos de ordenamiento territorial 

rural, así como para el diseño de políticas de desarrollo sostenible espacialmente 

explícitas. Básicamente, esta herramienta consiste en un protocolo o conjunto de 

procedimientos que permiten evaluar y mapear servicios ecosistémicos (SE) y estimar 

la vulnerabilidad socio-ecológica frente a la pérdida de los mismos, a partir de:   

• La cuantificación y representación espacial del flujo de SE.   

• El grado de exposición del flujo de SE ante escenarios de cambio, tomando en 

consideración el tipo de presión y su magnitud. 

                                                 
1 Grupo de Estudio de Agroecosistemas y Paisajes Rurales – Facultad de Ciencias Agrarias, Universidad Nacional de 
Mar del Plata – www.geap.com.ar y Grupo en Recursos Naturales y Gestión Ambiental, INTA. 



24 
 

 
Capítulo I: Evaluación y mapeo de servicios ecosistémicos 
 

• La sensibilidad del socio-ecosistema frente a un escenario de cambio, 

expresada como el cambio marginal en el flujo de beneficios derivados de SE a la 

sociedad.   

• La capacidad de adaptación del socio-ecosistema frente la pérdida del flujo de 

SE y beneficios dado por el escenario de cambio. Ésta se expresa como su capacidad 

de moderar los daños potenciales, aprovechar las oportunidades o para hacer frente a 

las consecuencias.  

ECOSER comprende dos etapas o módulos (Figura 8): 1) la evaluación del flujo de 

SE en una unidad de paisaje y el cálculo de sus beneficios asociados y 2) la 

evaluación de la vulnerabilidad socio-ecológica frente a la pérdida del flujo de SE y 

beneficios.  

 

Figura 8. Estructura general de ECOSER 

Los índices y modelos propuestos en ECOSER están orientados al mapeo de FE, 

las cuales presentan distinta relevancia como soporte de distintos SE (Figura 9).  Esa 

importancia depende fundamentalmente del conocimiento disponible para vincular 

atributos estructurales locales y del contexto de los ecosistemas con su capacidad 

funcional, y de la capacidad técnica e información disponible para caracterizar la 

distribución de esos atributos dentro del área de interés. 

La integración de los mapas de FE en los mapas de SE hace necesaria su 

transformación previa a una escala relativa (por ejemplo, 0-1). Luego, en una matriz se 
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consigna el aporte relativo de cada FE a cada SE. Para completar la matriz se emplea 

una consulta con expertos. 

 Los SE evaluados para la zona bajo estudio dependen de diferentes FE (Figura 

9). Por SE de regulación climática se entiende a la capacidad de los ecosistemas de 

mitigar el aumento global de la temperatura, de eventos climáticos extremos y del 

cambio de los regímenes de precipitaciones. El SE de amortiguación de inundaciones 

hace referencia a la reducción de la extensión, duración y frecuencia de las 

inundaciones producidas por excesos de precipitación y/o desborde de cuerpos de 

agua. Los SE de disponibilidad de agua limpia, tanto superficial como subterránea, 

hacen referencia a la capacidad de los ecosistemas para filtrar los contaminantes y 

evitar que los mismos alcancen los cursos o cuerpos de aguas superficiales y/o el 

agua subterránea. El término “limpia” variará dependiendo el uso (por ejemplo, riego, 

consumo animal, consumo humano, uso recreativo, uso industrial). Por último el SE de 

producción potencial de cultivos describe la capacidad de los ecosistemas para dar el 

soporte necesario para la producción de granos. Se vincula a diferentes funciones 

como la fertilidad del suelo, el control de la erosión, entre otras. 
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Figura 9.  Funciones (cajas líneas discontinuas) y servicios ecosistémicos (cajas líneas continuas) 
evaluados en el área de estudio. Las fechas indican las vinculaciones relevantes entre las 

funciones y  SE.  

El objetivo de este capítulo es ajustar y mejorar los procedimientos de evaluación y 

mapeo de funciones y servicios ecosistémicos. El aporte metodológico de este capítulo 

no solo contribuirá al desarrollo de los mapas necesarios para los análisis propuestos 

en la presente tesis sino que también aportará a la mejora de la cuantificación y 

representación espacial del flujo de SE propuesto en el módulo 1 de ECOSER.  
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2.2. Materiales y métodos 

2.2.1. Sistema de Información Geográfica del área de estudio 

Toda la información espacial necesaria para el desarrollo de los mapas se compiló 

en un Sistema de Información Geográfica (SIG). El modelo digital de elevaciones, el 

mapa de humedales (Booman et al., 2012) y el mapa de suelos (Salazar et al., 1980) 

fueron provistos por el Laboratorio de Geomática de la Unidad Integrada Balcarce 

(UIB)2, mientras que el resto de la información espacial fue elaborada como parte del 

trabajo de esta tesis. Algunas de las capas de información espacial se muestran en la 

Introducción general (1.2. Descripción del área de estudio). 

La clasificación de coberturas es una de las capas más utilizadas en los 

índices/modelos propuestos en este capítulo. Para su elaboración se utilizó una 

imagen satelital LandSat, escena 224/86 del 18 de enero de 2011 (tamaño del píxel: 

30mx30m). La imagen fue georreferenciada empleando 17 puntos de control tomados 

del Google Earth, la proyección utilizada fue Gauss-Kruger (zona 6) y el datum fue 

WGS84. Se empleó el método del vecino más cercano de grado polinomial 1 (RMS 

total obtenido= 0.0071).  

En una primera instancia se realizó una clasificación no supervisada de toda la 

cuenca con la técnica ISODATA (20 iteraciones,  95% de convergencia, clusters entre 

15 y 30). Se utilizaron todas las bandas de la imagen (menos la 6) y se aplicaron 

mascaras (humedales, bajos inundables, sector de dunas y sector urbano y 

periurbano). Luego, a la clasificación obtenida,  se aplicó un filtro de moda 5x5. 

En una segunda instancia, los clusters obtenidos se reagruparon con información 

de terreno obtenida de tres relevamientos (enero, febrero y junio de 2011). De los 

14000 píxeles con información de terreno, el 40% se destinó a la clasificación y el 60% 

a la validación. El error medio obtenido fue de  0.11 y el índice Kappa global fue de 

0.76. Las coberturas identificadas fueron (Figura 10): 

o Cultivo: superficie con cultivos agrícolas anuales, de verano o invierno. 

o Pastura y pastizal: en esta categoría entran las pasturas sembradas y las 

comunidades vegetales espontáneas de diferente origen. Esta categoría 

incluyó pastizales naturales de pastos cortos, y de pastos altos (pajonales, 

cortaderales, espartillares y juncales, entre otros), así como pastizales 

sucesionales derivados de cultivos abandonados y de pasturas implantadas. 

                                                 
2 EEA INTA Balcarce y Facultad de Ciencias Agrarias de la Universidad Nacional de Mar del Plata 
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o Forestal: Áreas con vegetación arbórea natural o plantada con fines 

comerciales o de protección. 

o Humedal, bajo inundable y curso de agua: se utilizó un mapa realizado por 

Booman et al. (2012) donde se identificaron las "áreas probable de humedal" 

como aquellas superficies no lineales que están temporal o 

permanentemente cubiertas por agua. Dichas áreas fueron identificadas 

utilizando las bandas 3, 5 y 7 de una serie de imágenes Landsat que fueron 

agregadas en una misma capa (diferentes fechas) y se consideraron como 

áreas probables de humedal y bajos inundables sólo aquellos píxeles en los 

cuales aparecía agua en el 85% y 70% de las fechas respectivamente. Para 

los cursos de agua se utilizó una digitalización en base a Google Earth. 

o Dunas: Sector costero de playas. 

o Urbano y periurbano: superficie con ciudades y sus alrededores. 

 

Figura 10. Clasificación de coberturas de la tierra de la Cuenca de Mar Chiquita, año 2011  

 

2.2.2. Indicadores y modelos para el mapeo de funciones ecosistémicas 

A continuación se plantean una serie de indicadores y modelos de FE 

consideradas importantes para la evaluación de la capacidad funcional de los paisajes 

del área de estudio. Los modelos no sólo se basan en las propiedades locales del sitio, 
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sino que dependiendo de las funciones, también consideran los atributos biofísicos de 

los pixeles vecinos (contexto espacial). 

2.2.2.1. Almacenamiento de carbono orgánico en el suelo  

Para estimar la FE de almacenamiento de carbono orgánico en el suelo (COS) se 

emplea la metodología propuesta por el IPCC (Intergovernmental Panel on Climate 

Change, IPCC, 2006a) (Ecuación 1):  

COS� = COS��� × F��  × F��� × F� 

Ecuación 1  

Donde COSi es la cantidad de COS (Mg/ha) estimado en el píxel i, COSref es el 

contenido de COS (Mg/ha) bajo la condición de referencia (vegetación nativa sin 

disturbar), Flu es el factor de cambio relacionado al tipo de cobertura/uso del suelo, Fmg 

es el factor de cambio relacionado a las diferentes prácticas de labores y Fa es el 

factor de cambio que representa los distintos niveles de aporte de carbono al suelo. 

Los valores correspondientes a cada cobertura para el cálculo de COSi fueron 

tomados del IPCC empleando como criterios de selección los utilizados por Villarino et 

al. (2014). 

En el caso del COSref se aplicó un valor de 88 Mg/ha que fue corregido por el área 

del píxel (7.92 Mg de COS por píxel). Este valor es el correspondiente para los suelos 

minerales en una región de clima templado cálido húmedo (IPCC, 2006b). A cada 

cobertura de la clasificación de la cuenca se le asignaron los siguientes factores de 

cambio (Tabla 3): 

Tabla 3. Factores relativos de cambio de existencias de carbono 

Cobertura Flu Fmg  Fa 

Cultivo 0.69 1.08 1 

Pastura y pastizal 0.95 1 1 

Forestación 1 1 1 

Humedal 1 1 1 

Bajo inundable 1 1 1 

Urbano 0 0 0 

Duna - - - 
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2.2.2.2. Almacenamiento de carbono en biomasa  

Para estimar el almacenamiento de carbono en biomasa (carbono arbóreo, 

arbustivo y herbáceo y hojarasca sobre el suelo) se asignó a cada uso/cobertura los 

valores por defecto del IPCC (2006a) (Tabla 4).  

Tabla 4. Coeficientes por defecto de biomasa del IPCC 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

2.2.2.3. Control de la erosión 

La erosión y sedimentación son procesos naturales pero en exceso pueden 

ocasionar impactos negativos como la reducción de la productividad agrícola, la 

contaminación de cuerpos de agua superficiales, entre otros. La magnitud del 

transporte de sedimentos en una cuenca se determina por varios factores. La variación 

natural en las propiedades del suelo, los patrones de precipitación y la pendiente crean 

patrones de erosión y de flujo de sedimentos. Mientras que otros factores como la 

cobertura vegetal mantienen el suelo en su lugar y capturan los sedimentos durante su 

transporte (Tallis et al., 2010).  

Para estimar el control de la erosión se utilizó la Ecuación Universal de Pérdida de 

Suelo Revisada (RUSLE, Renard et al., 1991). Esta ecuación predice pérdidas de 

sedimentos medias anuales de acuerdo a factores climáticos, topográficos, edáficos y 

de uso y cobertura del suelo según la siguiente ecuación:  

A� =  R� ∗  K� ∗  LS� ∗ C� ∗  P�   

Ecuación 2  

Cobertura/uso Coeficiente de biomasa 

(toneladas de C/píxel) 

Cultivo 5.67 

Pastura y pastizal 1.22 

Forestación 6.34 

Humedal 0 

Bajo inundable 0 

Urbano 0 

Duna 0 
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En donde Ai es la pérdida media anual de sedimentos por erosión hídrica en el 

píxel i (Ton/año), Ri es el factor erosivo de las lluvias o índice de erosividad, el factor Ki 

es la susceptibilidad del suelo a la erosión, LSi es un factor que combina la longitud del 

flujo y el grado de la pendiente, los factores Ci de cobertura y Pi de prácticas de 

conservación representan una reducción de las pérdidas de sedimentos por protección 

de cobertura vegetal y buenas prácticas de manejo.  

Para estimar la capacidad de la vegetación de un determinado píxel (i) para 

mantener el suelo en su lugar (control de la erosión) se comparó la tasa de erosión en 

ese píxel versus la tasa de erosión que tendría  ese píxel sin vegetación presente 

(suelo desnudo). La estimación RUSLE para suelo desnudo se calculó como: 

A��� _� =  R� ∗  K� ∗  LS� 

Ecuación 3 

Por lo tanto, el control de la erosión de un pixel i es igual a la diferencia entre  

Amáx_i – Ai. A continuación se explican los procedimientos y fuentes de información 

empleados para el cálculo de cada factor en el área de estudio: 

- Índice de erosividad de precipitaciones (R). El factor R se define como el 

producto acumulado para un periodo de interés (generalmente 1 año) con cierta 

probabilidad de ocurrencia (50%) de la energía cinética de una precipitación por su 

máxima intensidad en 30 minutos. Este factor está determinado por la cantidad total de 

precipitación anual y por la forma en que éstas se producen, siendo más erosivas 

cuanta mayor cantidad de agua cae en un menor espacio de tiempo. Para la zona de 

estudio se obtuvieron valores puntuales de R para distintas posiciones geográficas 

tomadas de Scotta y Paparotti (1989), se georreferenciaron y posteriormente se realizó 

una interpolación con el método Kriging. El valor de este parámetro se expresa en 

unidades de energía por unidad de superficie, en este caso J/píxel. 

- Factor K (erodabilidad). K es una medida de la susceptibilidad de las partículas 

de suelo para separarse y ser transportadas por la lluvia y escorrentía. Este factor se 

obtuvo aplicando la ecuación propuesta por Wischmeier y Smith (1978). Los datos 

empleados para el cálculo de la ecuación 4 fueron obtenidos del  Atlas de Suelos de la 

República Argentina a escala 1:500000 (Salazar et al., 1980): 

K� = �1.292 ∗  �2.1 ∗  M� . ! ∗  10#! ∗  $12 − MO�& + 3.25 ∗  $E� − 2& + 2.5 ∗  $P� − 3&+/100+  

Ecuación 4 
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Siendo: 

M= (100 - % arcilla) * (% limo + % arena muy fina) 

MO = % materia orgánica 

E = código (curva) de estructura 

P = código (curva) de permeabilidad 

- Factor LS.  LS es el producto de los sub-factores longitud (L) y pendiente (S) 

del terreno y representa el efecto de la topografía sobre la pérdida de sedimentos por 

erosión. Existen diferentes métodos para su cálculo, a continuación se resumen los 

seleccionados:  

LS = $ -
... /&� $0.065 + 0.045S + 0.0065S.& (Wischmeier and Smith, 1978)  

Ecuación 5  

Donde LS representa la proporción de pérdida de suelo en comparación con un 

sitio de referencia "estándar" con 9% de pendiente y 22.13 metros de longitud de la 

pendiente. S es la pendiente en grados mientras que el exponente m toma los 

siguientes valores: 

m = 0.5 si la pendiente  es mayor a 5% 

m = 0.4 para pendientes entre 3.5% y 4.5% 

m= 0.3 para pendientes entre 1% y 3% 

m= 0.2 para pendientes menores a 1%. 

Por otro lado, λ se calcula como: 

λ = �34�����4�ó6 7� ���89∗�96��:�7 7�� ;í���
/. ! = +>.?

 (Bolton et al., 1995)  

Ecuación 6  

Donde la acumulación de flujo de un píxel (se calculó empleando la herramienta 

Flow Accumulation de ArcGIS) indica cuántos píxeles drenan al mismo. La longitud de 

la pendiente es la distancia horizontal, pendiente abajo, desde el punto donde se 

genera el escurrimiento hasta el punto donde la pendiente decrece de forma que 

comienza la deposición de sedimentos. 

- Factor C y P: estos factores representan la reducción de las pérdidas de 

sedimentos por protección de cobertura vegetal y buenas prácticas de manejo. Para la 

zona bajo estudio no se consideraron las prácticas conservacionistas y se tomaron los 

siguientes valores de C: 

o Cultivos: 0.4 
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o Pasturas y pastizales: 0.02 

o Forestaciones: 0.006  

o Humedales: 0 

o Bajos inundables: 0.001  

o Urbano: 0 

2.2.2.4. Fertilidad del suelo 

Para estimar la capacidad de los ecosistemas en brindar el soporte necesario para 

la producción agrícola se empleó como estimador de la fertilidad el Índice de 

Productividad (Riquier et al., 1970) el cual permite establecer una valoración numérica 

de la capacidad productiva de los suelos (asumiendo que bajo condiciones óptimas de 

manejo la capacidad productiva de los suelos depende de sus propiedades 

intrínsecas). La productividad se expresa como producto de los siguientes factores: 

humedad, drenaje, profundidad efectiva, textura, estructura, saturación en bases del 

complejo absorbente, concentración de sales solubles, contenido en materia orgánica, 

naturaleza de la arcilla y reservas minerales. Para la zona de estudio los valores de 

este índice se obtuvieron de las Cartas de Suelos 1:50.000 de INTA. Cada factor se 

valora en una escala de 0-100 y como referencia general se pueden establecer los 

siguientes rangos:  

o 100 a 70 muy buena productividad 

o 69 a 50 buena productividad 

o 49 a 30 regular productividad 

o 29 a 0 baja productividad 

2.2.2.5. Retención de excesos de precipitación por cobertura vegetal 

Si bien el clima y la topografía son considerados factores de primer orden en el 

control de las condiciones hidrológicas (Sørensen et al., 2006), el reconocimiento del 

papel de los ecosistemas como reguladores del ciclo hidrológico ha crecido en las 

últimas tres décadas (Jobbagy, 2011). Hay muchos caminos que el agua puede tomar 

en su ciclo continuo desde que cae de la atmosfera como precipitación hasta que 

regresa a la misma como vapor. La vegetación desempeña un papel importante en 

este ciclo a través del intercambio de energía, agua, carbono, y otras sustancias 

(Zhang et al., 1999). Su rol principal sobre la circulación de agua es la partición de las 

precipitaciones en “flujos evaporativos” que retornan a la atmósfera y “flujos líquidos” 
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que alimentan cuerpos superficiales y subterráneos de agua y que, eventualmente, 

alcanzan el océano (Jobbagy, 2011). 

En muchas ocasiones a través de la intercepción de la lluvia, la evapotranspiración 

y el almacenamiento del agua en el suelo, los ecosistemas terrestres amortiguan las 

inundaciones de manera significativa aguas abajo de la cuenca (Jobbagy, 2011; 

Jobbágy et al., 2008). Esta FE quedó evidenciada en varios lugares del mundo, por 

ejemplo en China donde una de las principales causas de la gran inundación de la 

cuenca del río Yangtze en 1998 fue el gran deterioro de los ecosistemas aguas arriba 

(Fu et al., 2013). 

La FE de retención de excesos de precipitación por cobertura vegetal se define 

como la lluvia interceptada por el ecosistema en un año. El cálculo se realiza para 

cada evento de tormenta y se emplea el método del Número de Curva (NC) 

desarrollado por el Soil Conservation Service (SCS)3 del Departamento de Agricultura 

de los Estados Unidos.  De acuerdo al índice propuesto por Fu et al. (2013), la 

cantidad de agua de inundación mitigada anualmente por un ecosistema puede ser 

calculada restando el escurrimiento a la precipitación de una tormenta: 

REP� =   �P −  $@#>..ABC&D
@E>.FABC

+ ∗ días:9J��6:�  

Ecuación 7 

Donde REPi es la regulación de excesos de precipitación por cobertura vegetal en 

el píxel i (mm); P es la lluvia de un evento de tormenta (mm); díastormenta es el número 

de días de tormenta en un año; e IE es la cantidad de lluvia retenida por el ecosistema 

antes de que ocurra el escurrimiento.   

El Número de Curva (NC) es un método ampliamente difundido y utilizado (Alonso, 

2001), es un índice empírico cuyo objetivo es calcular la precipitación neta o 

escorrentía generada por una tormenta. Representa la probabilidad de que la lluvia se 

convierta en escurrimiento como resultado del tipo de cobertura vegetal y su 

interacción con propiedades del suelo (NRCS, 1986).  

La ecuación básica de este método es:  

ES = $@#>..AB&D
@E>.FAB     

Ecuación 8 

                                                 
3 desde 1994 National Resources Conservation Service (NRCS). 
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en donde ES es el escurrimiento superficial (mm), P es la precipitación en mm de 

un evento de lluvia dado, y IE es la pérdida inicial por infiltración y evapotranspiración, 

calculada como: 

IE = .?!>>
$.?!ELM&   

Ecuación 9 

Siendo NC el valor de curva número para determinado tipo hidrológico de suelo, 

condición de humedad previa  y uso de la tierra. Un NC de valor 100 representa una 

condición nula de retención potencial (IE=0), esto es, una cuenca completamente 

impermeable. Contrariamente, un número de curva de valor 0 corresponde a una 

retención potencial ilimitada (S=∞), esto es, una cuenca capaz de retener toda 

precipitación. Lo ideal sería emplear valores NC locales, pero en el caso de cuencas 

no aforadas se suministran tablas en las que éstos varían para cada complejo uso del 

terreno-suelo-vegetación (Alonso, 2001). A continuación se resumen los factores que 

determinan el valor NC: 

- Uso del suelo y cobertura vegetal. El SCS reconoce numerosas categorías de 

usos/coberturas, entre las cuales se encuentran: barbecho, cultivos en línea, cultivos 

densos, forrajeras y leguminosas, pasturas en rotación, pastura natural, forestaciones, 

urbanizaciones, entre otras. 

- Grupo hidrológico de suelo. Existen cuatro categorías de tipo hidrológico del 

suelo. El tipo A tienen una alta capacidad de infiltración; el tipo D posee una baja 

capacidad de infiltración, es decir, produce escorrentía fácilmente. Los suelos de tipo B 

y C tienen propiedades hidrológicas intermedias. De una forma más concreta el SCS 

hace la siguiente descripción para los cuatro tipos de suelos: 

o Grupo A: suelos con bajo potencial de escurrimiento por su gran 

permeabilidad y con elevada capacidad de infiltración, aún cuando 

estén húmedos. Se trata principalmente de suelos profundos y con 

texturas gruesas (arenosa o areno-limosa). 

o Grupo B: suelos con moderada capacidad de infiltración cuando están 

saturados. Principalmente consisten en suelos de mediana a alta 

profundidad, con buen drenaje. Sus texturas son moderadamente 

gruesas (franca,  franco-arenosa o arenosa). 

o Grupo C: suelos con escasa capacidad de infiltración una vez 

saturados. Su textura va de moderadamente fina a fina (franco-arcillosa 
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o arcillosa). También se incluyen aquí suelos que presentan horizontes 

someros bastante impermeables. 

o Grupo D: suelos muy arcillosos con elevado potencial de escurrimiento 

y, por lo tanto, con muy baja capacidad de infiltración cuando están 

saturados. También se incluyen aquí los suelos que presentan una 

capa de arcilla somera y muy impermeable así como suelos jóvenes de 

escaso espesor sobre una roca impermeable, ciertos suelos salinos y 

suelos con nivel freático alto. 

- Condición de humedad del suelo. La condición de humedad del suelo en la 

cuenca de drenaje antes de que ocurra el escurrimiento es otro factor de importancia 

en la determinación del valor final de NC. En este método la condición de humedad 

antecedente se clasifica en tres clases (por sus siglas en inglés, AMC) y se determinan 

en función de la lluvia en un período de 5 días previos al evento en consideración: 

- AMC I: Los suelos en la cuenca se encuentran muy secos. 

- AMC II: Condición hidrológica promedio. 

- AMC III: Los suelos de la cuenca están próximos a la saturación debido a 

lluvias anteriores. 

- Pendientes. El modelo originalmente no contempla la pendiente del terreno 

entre sus parámetros. Esto se debe a que en los EE.UU las tierras cultivadas se 

encuentran comprendidas, generalmente, en pendientes menores al 5%, y dentro de 

este rango no tienen mayor influencia en el número de curva NC. Dado que la zona 

bajo estudio presenta características similares (pendientes baja) no se consideró la 

pendiente como factor influyente en el cálculo del NC. 

Para generar el mapa de NC para la Cuenca de Mar Chiquita se utilizó un mapa 

con los grupos hidrológicos de suelo generado a partir de una clasificación de textura 

de suelos de la zona (Zelaya y Cabria, 2008) y el mapa de coberturas. Los valores de 

NC para las diferentes combinaciones se muestran en la tabla 5. 
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Tabla 5. Valores del número de curva derivados de categorías estándar para condición de 

humedad antecedente media (NRCS, 1986)  

Uso de la Tierra 

Tipo hidrológico de suelo  
Categoría de referencia en tabla general del NRCS 

(1986) 
b c d 

Cultivo 81 88 91 “Straight row crops-poor condition” 

Pastura y pastizal 63 75 81 
Promedio de categorías: “Pasture, grassland, or range—

continuous forage for grazing-fair condition” y “meadow” 

Forestal 55 70 77 “Woods-good condition” 

Humedal NC NC NC 

La tabla del NRCS considera que este tipo de superficies 

son completamente impermeables, es decir, que todo lo 

que  precipita sobre ellas se convierte en escorrentía. 

Sin embargo, estas zonas no siempre están 

completamente saturadas. Además, la categoría de 

humedales involucra lagunas endorreicas y cursos de 

agua. Dado que la función de los humedales es valorada 

mediante otro índice y que los valores de NC no se 

ajustan a esta situación, esta categoría se descartó del 

análisis.  

Bajo inundable 58 71 78 

Esta categoría no se encuentra en la tabla del NRCS. 

Dado que los bajos inundables se encuentran en el 

sector con predominio ganadero de la cuenca, se 

asignamron los mismos valores que la categoría: 

“meadow” 

Urbano 85 90 92 “Residential districts” 

Dunas NC NC NC 
No corresponde. Superficie no generadora de 

escurrimiento. 

 

En el caso de la precipitación se consideró como evento generador de excesos 

aquellos de más de 40mm en 24hs (Fu et al., 2013; Irigoyen et al., 1997). Se utilizaron 

los registros de precipitaciones diarias del Sistema de Información y Gestión 

Agrometeorológico de INTA del año 2012 (SIGA-INTA, 2014). La cantidad de días en 

el año 2012 que superaron los 40mm de precipitaciones fueron 6. 
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2.2.2.6. Retención de excesos de precipitación por humedales    

Los humedales desempeñan un rol importante en el ciclo hidrológico al interceptar 

el escurrimiento superficial y almacenar los excesos de agua.  De esta forma, 

dependiendo de sus características y el contexto espacial donde se encuentren, 

pueden influir sobre las inundaciones, la recarga de acuíferos y los flujos de base 

(Bullock and Acreman, 2003; Daigneault et al., 2012).  

La eficacia de los humedales para amortiguar inundaciones puede variar 

dependiendo de su capacidad de almacenaje en relación al volumen del agua de 

inundación, la saturación de los suelos de los humedales antes de la inundación, del 

tipo y condición de la vegetación, de la pendiente, la ubicación de los humedales en la 

red de drenaje y de los cursos de agua y planicies de inundación aguas arriba 

(Daigneault et al., 2012; Hauer and Smith, 1998).  

El índice propuesto a continuación pretende jerarquizar los humedales en función 

de su capacidad potencial para retener excesos de precipitación y considera sólo dos 

de los factores mencionados más arriba.  Este índice asume que la capacidad de 

retención de un píxel de humedal depende de la influencia combinada del área del 

humedal al cual pertenece el píxel y su ubicación en la red de drenaje de acuerdo a la 

siguiente ecuación:   

REH� = AH� ∗ ITH�  

Ecuación 10 

REHi representa la capacidad de los humedales para retener excesos de 

precipitación en el píxel i y toma valores de 0 (capacidad baja/despreciable con 

respecto al resto de los humedales analizados) a 1 (capacidad máxima con respecto al 

resto de los humedales analizados). AHi es el área del humedal al cual pertenece el 

píxel i,  e ITH es el valor que toma el Índice Topográfico de Humedad en dicho píxel.   

El índice topográfico de humedad (ITH) fue propuesto por Beven y Kirkby (1979) 

con el objetivo de modelar la distribución espacial de la humedad en una cuenca de 

manera sencilla. Considerando que la topografía es un factor de primer orden en el 

control de la variación espacial de las condiciones hidrológicas (Sørensen et al., 2006), 

el ITH fue ampliamente utilizado para modelar diferentes procesos, por ejemplo: 

niveles y flujo de aguas subterráneas (Zinko et al., 2005), distribución espacial de la 

humedad del suelo (Sørensen et al., 2006), determinación del escurrimiento superficial 

y determinación de áreas potenciales de inundación (Roa-Lobo and Kamp, 2012).  
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El ITH puede ser empleado para modelar la dinámica de los flujos superficiales y 

subsuperficiales ya que se basa en el control topográfico sobre el escurrimiento. De 

esta forma puede utilizarse para predecir los de sitios que, por saturación y alta 

concentración del escurrimiento, puedan actuar como rutas iniciales a procesos 

mayores de inundación (Roa-Lobo and Kamp, 2012). El ITH combina el área de flujo 

acumulado (cuantos píxeles drenan hacia el píxel de interés) y la pendiente (Beven 

and Kirkby, 1979): 

ITH� = ln � �C
:�6 RC

+  

Ecuación 11 

Donde ai es el área que drena al píxel i  y tanβi es la pendiente direccional del píxel 

i. Este índice expresa parcialmente el volumen relativo y la cantidad de movimiento del 

flujo que pasará por cada punto del terreno (por cada píxel i). A mayor área drenada y 

menor pendiente se incrementa la concentración y saturación hídrica en los suelos, 

áreas con valores altos de ITH representan zonas de generación de escurrimiento 

superficial y mayor riesgo de inundación (Roa-Lobo and Kamp, 2012).  

Los mapas con los valores del área y pendiente fueron calculados con el modelo 

digital de elevaciones empleando las herramientas y el enfoque propuesto por 

Tarboton (1997). El área de los humedales se calculó empleando el mapa de 

clasificación de coberturas. 

2.2.2.7. Protección de acuíferos por cobertura vegetal  

El agua subterránea es la fuente de agua más importante y, en muchos casos, la 

única fuente usada para consumo humano, producción agrícola e industrial. Existen 

dos tipos de vulnerabilidad de las aguas subterráneas (Aller et al., 1987). La 

vulnerabilidad intrínseca o natural del acuífero, que se define en función de las 

condiciones naturales del mismo y no considera los atributos ni el comportamiento de 

contaminantes específicos y la vulnerabilidad específica que hace referencia a un 

contaminante o un grupo de contaminantes de propiedades similares (Lima, 2012). 

Aquellas zonas donde el acuífero es muy vulnerable a la contaminación 

determinados tipos de cobertura vegetal (ej. bosques o pastizales) pueden ejercer un 

rol importante de protección. Si bien no existen estudios locales sobre la dependencia 

de la calidad de agua sobre la cobertura vegetal (excepto para algunos nutrientes, 

Costa et al., 2002), puede asumirse que la relevancia de los ecosistemas en la 
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protección de la calidad del agua subterránea en un píxel depende del riesgo 

intrínseco del acuífero a ser contaminado (Laterra et al., 2012).   

Exceptuando las áreas protegidas, el sector rural se encuentra en su mayor parte 

bajo algún uso productivo (agrícola, ganadero o forestal). Para estimar la FE de 

protección de acuíferos se asume que cada cobertura vegetal presenta una 

determinada capacidad de protección frente a la contaminación (en función del nivel 

de agroquímicos que requiera para el desarrollo de la actividad productiva) y que dicha 

protección cobra mayor relevancia en los píxeles más vulnerables:   

PAC� = 1 − SIDJ��C ∗ P�U   

Ecuación 12  

Donde PACi es la protección de acuíferos por cobertura en el pixel i, Pi es un factor 

que refleja el rol de protección de la cobertura vegetal en el píxel i en función del nivel 

de insumos necesarios para el desarrollo de la actividad productiva, se asume que un 

ecosistema más complejo (en términos de su funcionamiento y estructura) requiere 

menos insumos (potenciales contaminantes) para llevar a cabo una actividad 

productiva (toma valores de 0-1). IDreli es el índice DRASTIC relativizado empleado 

como medida de la vulnerabilidad del acuífero en el píxel i. El DRASTIC toma valores 

de 23-226 que luego deben relativizarse en una escala de 0-1.   

El método DRASTIC (Aller et al., 1987) clasifica y pondera parámetros intrínsecos, 

reflejo de las condiciones naturales del medio como: D (profundidad del nivel freático), 

R (recarga), A (litología del acuífero), S (naturaleza del suelo), T (pendiente del 

terreno), I (naturaleza de la zona no saturada) y C (conductividad hidráulica del 

acuífero - permeabilidad). A cada uno de los siete parámetros se les asigna un valor 

en función de los diferentes tipos y rangos definidos (ver Tabla 6). Además, al valor de 

cada parámetro se aplica un índice de ponderación entre 1-5 que cuantifica la 

importancia relativa entre ellos y puede modificarse en función del contaminante 

(Tabla 7). 

ID� =  D� ∗ DV +  R� ∗  RV + A� ∗  AV +  S� ∗  SV +  T� ∗  TV +  I� ∗  IV +   C� ∗ CV  

Ecuación 13  

Siendo “i” el píxel evaluado y “w” el índice de ponderación de cada parámetro 

(Tabla 7). La profundidad del nivel freático (Di) representa el espesor de suelo que 

debe atravesar el contaminante antes de alcanzar al agua subterránea. Se le asigna 
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un valor según la tabla 6 a cada rango de profundidad. La máxima puntuación (10) se 

asigna cuando el acuífero se encuentra a muy poca profundidad (Ej. entre 0 - 1.5m). 

La recarga neta (Ri) indica la tasa de infiltración por unidad de superficie. Para valores 

superiores a 250mm de infiltración se asigna el valor máximo de puntuación. El tipo de 

acuífero (Ai) representa la capacidad del medio poroso y/o fracturado para trasmitir los 

contaminantes. Los valores son asignados de acuerdo a la litología de la zona. El 

parámetro naturaleza del suelo (Si) se refiere a la zona no saturada y representa la 

capacidad del suelo en frenar el movimiento de los contaminantes. El valor se asigna 

de acuerdo a la textura del suelo, las texturas gruesas como arenas y gravas obtienen 

la máxima puntuación. La topografía representa la pendiente de la superficie según la 

cual se incrementa o disminuye el escurrimiento superficial. Si las pendientes (Ti) son 

bajas, mayor es la probabilidad de infiltración de contaminantes por lo tanto se asigna 

mayor puntuación. El impacto de la zona no saturada (Ii) representa la textura del 

suelo de la zona no saturada y por último la conductividad hidráulica del acuífero (Ci) 

representa la capacidad del acuífero en transmitir horizontalmente los contaminantes, 

a mayor conductividad mayor puntuación.  

La caracterización de los siete parámetros para la zona bajo estudio quedó 

definida como:  

- D: se utilizó un mapa de la profundidad del nivel freático del sudeste 

bonaerense (Suero et al., 2000). Para el sector correspondiente a la cuenca el 

nivel freático toma valores de 0 a 200 metros, los cuales fueron reclasificados 

de acuerdo a la Tabla 6.  

- R: se utilizaron dos valores de recarga, 185 mm para el sistema 

geomorfológico de Lomadas (valor 8) y 150 mm para el sistema de Llanura 

(valor 6). Estos valores fueron calculados por Lima (2012) para una subcuenca 

perteneciente al área de estudio (Arroyo Dulce).  

- A: se utilizaron los valores identificados por Lima (2012). Se diferenciaron dos 

unidades principales correspondientes al sistema de Lomadas (valor 6) y al 

sistema de Llanura (valor 4).  

- S: se asignaron los valores de la tabla 6 al mapa de suelos de INTA (Salazar et 

al., 1980). 

- T: los valores fueron extraídos del mapa de pendientes de la cuenca (mapa 

generado con el modelo digital de elevaciones) y reclasificados de acuerdo a la 

Tabla 6. 
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- I: se asignó un valor de 6 a toda la cuenca en base a la caracterización de 

Reynoso et al. (2005) para el acuífero pampeano. 

- C: se seleccionó el rango de 12-28 m/día (valor 4) de acuerdo a los valores 

reportados por Lima (2012). 
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Tabla 6. Rango de valores de los parámetros empleados en el Índice DRASTIC (Aller et al., 1987) 

 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
  
 

 
 
 
 
 
 

  

Parámetro D 

Rango (m) Valor 

˂1.5 

1.5-5 

5-10 

10-20 

20-30 

˃30 

10 

9 

7 

5 

2 

1 

Parámetro R 

Rango (mm) Valor 

0-50 

50-100 

100-180 

180-255 

˃255 

1 

3 

6 

8 

9 

Parámetro A 

Descripción Rango 

Arcillas, margas, limos 2 

Ígneas/metamórficas 3 

Ígneas/metamórficas/alteradas 4 

Alternancia de areniscas, arcillas y calizas 6 

Areniscas masivas 6 

Calizas masivas 6 

Arenas, gravas y conglomerados 8 

Volcánicas 9 

Calizas carstificadas 10 

Parámetro S 

Rango Valor 

Arcilla no expansiva y agregada 1 

Suelo orgánico 2 

Marga arcillosa 3 

Marga limosa 4 

Marga 5 

Marga arenosa 6 

Arcilla expansiva y/o agregada 7 

Turba 8 

Arena 9 

Grava 10 

Delgado o ausente 10 

Parámetro I 

Descripción Valor 

Arcilla, limo, margas 1 

Esquistos, pizarras 3 

Calizas 4 

Areniscas 6 

Alternancia de calizas, areniscas y arcillas 6 

Arenas y gravas con contenido de arcilla 

Metamórficas, ígneas 

6 

6 

Arenas y gravas 8 

Volcánicas 9 

Calizas carstificadas 10 

Parámetro T Parámetro C 

Rango (%) Valor Rango (m/día) Valor 

0-2 

2-6 

6-12 

12-18 

˃18 

10 

9 

5 

3 

1 

˂4 

4-12 

12-28 

28-40 

40-80 

˃80 

1 

2 

4 

6 

8 

10 
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Tabla 7. Índices de ponderación empleados en el Índice DRASTIC (Aller et al., 1987)  

Parámetro Índice de ponderación (w) 

D – Profundidad del nivel freático  5 

R - Recarga 4 

A- Naturaleza del acuífero 3 

S - Naturaleza del suelo  2 

T – Pendiente del terreno 1 

I – Impacto de la zona no saturada 5 

C – Conductividad hidráulica 3 

 

Para asignar el factor Pi se realizó una consulta a expertos en la UIB donde las 

coberturas vegetales se ponderaron en forma comparativa en función de los insumos 

anuales que requieren para el uso productivo de las categorías. 

Tabla 8. Factor P asignado a cada cobertura  

Cobertura Factor P i 

Cultivo 0.95 

Pastura y pastizales 0.30 

Forestaciones 0.01 

Humedales No corresponde 

Bajos inundables 0.30 

Dunas No corresponde 

Urbano y periurbano No corresponde 

2.2.2.8. Filtrado de sedimentos y contaminantes en humedales 

Como fue planteado anteriormente, el aumento progresivo en el uso de 

agroquímicos y la creciente expansión de la frontera agrícola refuerzan la necesidad 

de implementar buenas prácticas de manejo a fin de disminuir las cargas de 

contaminantes que alcanzan el agua. En este sentido, resulta fundamental identificar 

los elementos del paisaje que pueden ofrecer FE relacionadas con el mejoramiento de 

la calidad de las aguas (Orúe et al., 2011). Los humedales tienen la habilidad de 

reducir significativamente los niveles de ingreso de sedimentos y contaminantes de 
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fuentes no puntuales de contaminación hacia las aguas superficiales.  Por este motivo 

diversos estudios han enfocado sus esfuerzos en la identificación de humedales que 

por su ubicación en el paisaje resultan críticos para el mantenimiento de la calidad del 

agua en las cuencas (Booman, 2013).  

Dado que los humedales tienen la habilidad de reducir significativamente los 

niveles de ingreso de nitrógeno y fosforo de fuentes no puntuales de contaminación 

hacia las aguas superficiales, diversos estudios han enfocado sus esfuerzos en la 

identificación de humedales que por su ubicación en el paisaje resultan críticos para el 

mantenimiento de la calidad del agua en las cuencas (Booman, 2013).  

Para evaluar la capacidad de los humedales de mejorar la calidad del agua 

superficial al reducir la carga de nutrientes transportados por el escurrimiento se aplicó 

un modelo propuesto por Booman (2013) con modificaciones en algunos de los 

procedimientos. En un primer paso el modelo integra procesos de exportación, 

transporte y decaimiento y acumulación de nutrientes en función de diferentes 

atributos del paisaje capaces de influenciar esos procesos, tales como el tipo de suelo, 

la topografía y la composición y configuración espacial del uso de la tierra (Jeje, 2006). 

En un segundo paso, en función de la cantidad de nutrientes que llegarían a cada 

humedal se calcula la capacidad potencial de filtrado de los mismos. A continuación se 

describe cada paso del modelo. 

PASO 1. Modelado de los flujos de nutrientes: exportación y transporte  

Los nutrientes son sustancias no conservativas por lo tanto decaen en función del 

tiempo a partir del momento en el que comienzan su transporte en el escurrimiento 

superficial. Para el caso de nitrógeno total (NT) y fósforo total (PT) se adoptó el 

siguiente modelo general de decaimiento (cinética de primer orden) propuesto por 

Skop y Sørensen (1998):  

NT: =  NT> ∗  e#Y∗: 

Ecuación 14 

PT: =  PT> ∗  e#Y∗:   

Ecuación 15  

Donde NTt y PTt es la cantidad de nutrientes (kg) que persistirá en el escurrimiento 

(para determinado evento de tormenta) luego de ser transportada desde cada píxel 

durante un tiempo de viaje t (días) hasta el cauce o humedal más cercano, NT0 y PT0 
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es la cantidad inicial (kg) que es exportada de cada píxel y k es el coeficiente de 

decaimiento (días-1). 

Para el caso del nitrógeno se aplicó un coeficiente de decaimiento de 0.1/día, 

mientras que 0.05/día para el fósforo (Neitsch et al., 2005). Las cargas de nutrientes 

provenientes de los diferentes usos de una cuenca (NT0 y PT0, Ecuación 14 y 

Ecuación 15) que se transportarían por el escurrimiento hacia los cauces y humedales 

se calcularon a través de coeficientes de exportación (McFarland and Hauck, 2001). 

Dichos coeficientes se obtuvieron de Harper (1999, tabla 9):  

Tabla 9. Coeficientes de exportación de NT y PT  

 

 

 

 

 

 

 

Los coeficientes de exportación (mg/l) fueron transformados a kilogramos 

utilizando la capa de escurrimiento superficial por píxel. Dicha capa fue calculada 

empleando el método del Número Curva explicado más arriba (ver Regulación de 

excesos de precipitación por cobertura vegetal) utilizando un evento de precipitación 

de 40mm (evento considerado generador de excesos en 24hs, Fu et al., 2013; Irigoyen 

et al., 1997).  

El tiempo de viaje de los nutrientes hacia los cauces y/o humedales se calculó a 

través de la distancia y la velocidad (tiempo = distancia/velocidad). El cálculo de las 

distancias desde cualquier píxel hasta el cauce/humedal más cercano respetando la 

topografía se realizó mediante la aplicación de la herramienta “D8 Distance to streams 

de TauDEM” (Tarboton and Mohammed, 2013). Para el cálculo de la velocidad del 

flujo superficial no encauzado se utilizó la siguiente ecuación (Brown et al., 2001): 

V = k ∗  √S    

Ecuación 16 

Cobertura/uso de la 
Tierra 

NT (mg/l) PT (mg/l) 

Agua 1.6 0.19 

Cultivo 2.68 0.56 

Urbano 2.83 0.43 

Pastura y pastizal 1.86 0.26 

Forestal 1.09 0.04 



47 
 

 
Capítulo I: Evaluación y mapeo de servicios ecosistémicos 
 

En donde v es la velocidad de la escorrentía (m/s), k es el coeficiente de 

intercepción de flujo (que depende del uso de la tierra y el radio hidrológico, en m/s) y 

S es la pendiente (m/m). Los valores empleados para el coeficiente k se obtuvieron de 

Brown et al. (2001, Tabla 10). 

Tabla 10. Valores del coeficiente de intercepción de flujo para el cálculo de velocidad (k)  

 

 

 

 

 

 

 

Una vez conocida la tasa de entrega de contaminantes (NTt y PTt) píxel a píxel se 

calculó la acumulación hasta el margen de los cauces y humedales aplicando la 

herramienta “flow accumulation” del análisis hidrológico de ArcGIS.  

Paso 2. Modelado de la capacidad potencial de filtrado de las cargas de nutrientes 

por humedales  

La retención de nitrógeno por los humedales es controlada básicamente por tres 

procesos: denitrificación, absorción en biomasa y sedimentación. Dado que la 

denitrificación es el proceso más importante (Saunders and Kalff, 2001) y explica entre 

60 y 90% de la retención de NT en los humedales (Booman, 2013) se contempló solo 

este proceso. Se aplicó una ecuación empírica exponencial que contempla tanto el 

área del humedal como los ingresos del nutriente al mismo propuesta por Bystrom 

(1998): 

NJ�: = 7.56 ∗ N�6>.!^ ∗  A>.?   

Ecuación 17  

En donde Nret es el NT retenido por el humedal (kg/año), Nin es la cantidad de NT 

(kg/año) que ingresa al humedal por año y A es el área del humedal (valores relativos). 

El fósforo retenido por los humedales fue calculado a partir de una ecuación empírica 

obtenida por Kadlec y Wallace (2009) para un gran número de humedales: 

Uso de la Tierra K 

Humedales 0.457 

Cultivo 0.274 

Urbano 0.619 

Pastura y Pastizal 0.219 

Forestal 0.076 
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PJ�: =  P�6>.^= ∗ 0.34   
Ecuación 18  

En donde Pret es el PT (Kg/año) a la salida del humedal  y Pin es la carga de PT de 

fuentes no puntuales que ingresa al humedal (Kg/año). A los mapas de flujo de 

nutrientes que ingresarían a los humedales por evento de precipitación (calculados en 

el paso anterior), se los multiplicó por la cantidad de días en el año que llovió más de 

40mm (6 días) para obtener un valor anual (kg/año). 

2.2.2.9. Filtrado de sedimentos y contaminantes en franjas de vegetación ribereña 

Al igual que los humedales, las franjas de vegetación ribereña (FVR) forman parte 

de los elementos del paisaje que contribuyen a evitar la contaminación de las aguas 

superficiales. Las FVR actúan como barreras de protección de los tributarios de una 

cuenca (Orúe et al., 2011) al retener y reducir la carga de sedimentos y contaminantes  

del escurrimiento superficial. La eficacia de filtrado es sitio específica y depende tanto 

de características propias de los filtros como de las áreas colectoras que determinan la 

cantidad de escurrimiento y sedimentos que llegarán a los mismos (Bystrom, 1998; 

Johnston et al., 1990).  

Los distintos segmentos de FVR varían en su área de drenaje y en la combinación 

de tipos de suelo, topografía y usos que ocurren en ella. De esta manera, a los 

distintos segmentos les llega diferente carga de sedimentos. Para evaluar la 

exportación y transporte de sedimentos hacia los cauces y simular la capacidad de 

retención de las FRV se aplicaron los procedimientos propuestos por Orúe et al. 

(2011).   

 PASO 1. Modelado de los flujos de sedimentos: exportación y transporte  

La exportación de sedimentos se estimó a partir de la ecuación RUSLE (“Revised 

Universal Soil Loss Equation”, Renard et al., 1991) la cual predice pérdidas de 

sedimentos medias anuales de acuerdo a factores climáticos, topográficos, edáficos y 

de uso y cobertura del suelo (la aplicación de esta ecuación se explica en detalle en la 

FE “control de la erosión”).  

Para estimar la carga de sedimentos que alcanza los cauces es necesario tener en 

cuenta la deposición de los mismos durante su transporte. La tasa de entrega de 

sedimentos (“sediment delivery rate”, SDR) se relaciona de manera inversa con el 

tamaño del área de drenaje de una cuenca, ya que a mayor tamaño existen más 
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probabilidades de que los sedimentos se depositen durante su transporte hasta la 

salida de la cuenca (Ouyang and Bartholic, 1997). Para describir esa relación se aplicó 

el modelo obtenido por Vanoni (1975) a partir de más de 300 cuencas (Lim et al., 

2005):  

SDR = 0.4724 ∗ A#>. .?   
Ecuación 19  

Siendo A el área de la cuenca en km2. Con el modelo digital de elevaciones se 

generó un mapa con las subcuencas del área de estudio (con la herramienta “basin” 

de ArcGIS). Con las 26772 subcuencas obtenidas se calculó la SDR aplicando la 

ecuación 19. Con el mapa de SDR se corrigió el mapa de exportación de sedimentos  

y se calculó la acumulación hasta el margen de los cauces y dentro de los mismos 

aplicando la herramienta “flow accumulation” del análisis hidrológico de ArcGIS. 

PASO 2. Filtrado de sedimentos en franjas de vegetación ribereña  

Para estimar la eficacia de retención de cada parche de FVR en función de 

diferentes parámetros locales se empleó el siguiente índice (Laterra et al., 2012; Orúe 

et al., 2011): 

FS�_�� = C ∗ EFS 

Ecuación 20 

Donde FSFVR  representa la eficacia de retención de sedimentos en el parche de 

FVR i, C es la carga de sedimentos que llegan al parche de FVR (calculada en el 

PASO 1) y EFS es la eficacia de filtrado de sedimentos propia de cada franja de 

vegetación.  

Para estimar la EFS de las FVR de la zona de estudio se utilizó la ecuación 

propuesta por Orúe et al. (2011): 

EFS� = 53.35 + 235 ∗ � áJ�� �_�C
áJ�� 7� 7J�6�8�C

+  

Ecuación 21  

Esta ecuación se generó a partir de la aplicación del modelo VFSMOD 2.x (Muñoz-

Carpena and Parsons, 2003), el cual consiste en una serie de módulos que simulan el 

comportamiento del agua y sedimentos a través de FVR, y da como resultados el 

porcentaje de retención de sedimentos y de escurrimiento. Orúe et al. (2011) siguiendo 

el método propuesto por Dosskey (2001) en las simulaciones del modelo cambió de 



50 
 

 
Capítulo I: Evaluación y mapeo de servicios ecosistémicos 
 

forma progresiva el ancho de las FVR y se mantuvieron constantes todos los otros 

parámetros (lluvia, duración de la lluvia, área de drenaje, tipo de suelo y cobertura 

vegetal, pendiente). Luego, mediante regresión lineal obtuvieron la ecuación 21 

(R2=0.55). 

Dado que las FVR en el área de estudio se caracterizan por tener un ancho menor 

a la resolución espacial que ofrecen las imágenes satelitales disponibles, caracterizar 

su composición (tipo de vegetación) y tamaño resulta muy difícil.  Por este motivo para 

simular la FE de filtrado de sedimentos se consideró como FVR a todos los márgenes 

de los cursos de agua (15 metros a cada lado del curso) y se asumió una longitud de 

300m. Por lo tanto, los valores de ERS estimados dependieron  básicamente de la 

variación en el área de drenaje correspondiente a la ecuación 21. El mapa con los 

valores del área de drenaje de cada FVR se realizó con la herramienta “watershed” de 

ArcGis.  

 

2.2.3. Provisión relativa de cada tipo de SE 

La provisión relativa de servicios ecosistémicos se obtuvo a partir de la integración 

de los mapas de FE generados con los indicadores/modelos explicados más arriba. 

Como los mapas de funciones tienen unidades diferentes (p.ej. TonC, kg de N, etc.) se 

llevaron a una escala relativa (0-1) para su integración. Para la relativización de cada 

FE se consideró el valor máximo potencial del área de estudio.  

Luego, en la matriz (Tabla 11) se consignó el aporte relativo de cada FE (filas) a 

cada SE (columnas). Donde 0: la FEj tiene un aporte bajo o despreciable al SEi y, 1: 

para los SE donde esa función ejerce su máxima contribución. Para completar la 

matriz se llevó a cabo una consulta a expertos a través de una encuesta online 

(http://geap.com.ar/encuesta/encuesta.html). Participaron 7 expertos que trabajan en la 

temática y en el área de estudio.  
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Tabla 11. Matriz de integración. Valoración del aporte relativo de cada función (filas) a cada 
servicio (columnas). 0: aporte bajo o despreciable, y 1: para la/s función/es que ejerce/n la máxima 

contribución dentro de cada servicio. 

 

 

Luego se integraron los mapas para obtener la provisión relativa de cada tipo de 

SE (PSEi) en el área de estudio, donde cada elemento de la matriz se calculó como la 

combinación lineal del flujo de cada función ecosistémica (FEj) ponderado por su 

aporte relativo (bj) al correspondiente SE, según: 

 

PSEi = b  bj ∗  FEj 

Ecuación 22 
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Almacenamiento de carbono orgánico en el suelo 0,9 0,2 0,3 0,3 0,8 

Almacenamiento de carbono en biomasa 1,0 0,2 0,2 0,2 0,3 

Control de la erosión 0,4 0,7 0,9 0,6 0,8 

Fertilidad del suelo 0,2 0,2 0,1 0,2 1,0 

Retención de excesos de precipitación por cobertura vegetal 0,4 1,0 0,7 0,6 0,7 

Retención de excesos de precipitación por humedales    0,3 1,0 0,7 0,6 0,7 

Protección de acuíferos por cobertura vegetal 0,0 0,3 0,4 1,0 0,3 

Filtrado de sedimentos y contaminantes en humedales 0,0 0,3 1,0 0,8 0,2 

Filtrado de sedimentos y contaminantes en franjas de 
vegetación ribereña 

0,0 0,3 1,0 0,8 0,2 
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2.3. Resultados 

2.3.1. Mapas de funciones ecosistémicas 

A continuación se presentan los mapas de FE obtenidos para el área de estudio y 

en la Tabla 12 se resumen los valores obtenidos en cada uno. 

Tabla 12. Valores obtenidos en la cuantificación de funciones ecosistémicas  

Función ecosistémica Unidad Rango Promedio SD 

Almacenamiento de carbono en 
biomasa 

Ton C/píxel 0-6.34 3.14 2.32 

Almacenamiento de carbono 
orgánico en suelo 

Mg de COS /píxel 0-7.92 5.53 1.98 

Control de la erosión Ton/píxel 0-479 0.75 2.21 

Fertilidad de suelos Valores 
adimensionales 

0-90 38.5 26.04 

Retención de excesos de 
precipitación 

Mm/píxel 200.6-208.3 204 2.07 

Retención de excesos de 
precipitación por humedales 

Valores 
adimensionales 

0-0.91 0.07 0.016 

Protección de acuífero por 
cobertura 

Valores 
adimensionales 

0.05-1 0.59 0.24 

Retención de nutrientes en 
humedales 

Kg NT/píxel 0-344 1.73 11 

Kg PT/píxel 0-988 0.16 6.2 

Retención de sedimentos por 
franjas de vegetación ribereña 

Valores 
adimensionales 

0-1 0.03 0.002 

 



53 
 

 
Capítulo I: Evaluación y mapeo de servicios ecosistémicos 
 

 

 

Figura 11. Mapas de funciones ecosistémicas de almacenamiento de carbono orgánico en suelo y en biomasa (arriba) y control de la erosión y fertilidad 

(abajo).  
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Figura 12. Mapas de funciones ecosistémicas de protección de acuíferos y retención de excesos de precipitación por cobertura vegetal (arriba) y retención 

de excesos de precipitación por humedales y filtrado de sedimentos por franjas de vegetación ribereña (abajo).
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Figura 13. Mapas de filtrado de nitrógeno total (NT) y fosforo total (PT) por los humedales de la 

Cuenca de Mar Chiquita.  

2.3.2. Mapas de servicios ecosistémicos  

Con la integración de los mapas de FE se obtuvieron cinco mapas de SE (Figura 

14 y Figura 15). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 14. Mapa de SE producción potencial de cultivos  
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Figura 15. Mapa de SE de regulación climática y disponibilidad de agua superficial limpia (arriba) y amortiguación de inundaciones y disponibilidad de agua 

subterránea limpia (abajo)  
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2.4. Discusión 

La cuantificación explícita y el mapeo de SE han sido identificados como 

instrumentos clave para mejorar la implementación del enfoque de SE en los procesos 

de toma de decisión (Burkhard et al., 2013; Daily and Matson, 2008). Nahuelhual et al. 

(2013) consideran que el progreso e incidencia de los métodos de mapeo de SE 

pueden ser mejorados a partir de un ordenamiento orientativo de los mismos según su 

capacidad para satisfacer los distintos tipos de decisiones (finalidades), por ejemplo 

pago por servicios ambientales, planificación del uso de la tierra, evaluaciones de 

sustentabilidad, objetivos biocéntricos de conservación, entre otros.  Estos autores 

plantean que la finalidad de la aplicación del enfoque de SE (el “para qué”) determina 

los componentes a ser considerados (el “qué” mapear) y estos a su vez determinan los 

enfoques y sus atributos (el “cómo” mapear).  

Siguiendo esta idea y considerando que el presente trabajo de tesis se planteó con 

miras a generar criterios y herramientas para la planificación del uso del territorio (el 

“para qué”) los procedimientos propuestos en este capítulo permitieron generar 

productos diferentes (el “qué” mapear) que podrían presentar distinta relevancia para 

distintos tipos de decisiones. Los mapas de FE permiten jerarquizar elementos del 

paisaje claves por su rol funcional (Figura 11 y Figura 13), por ejemplo cuáles son las 

áreas de pasturas y pastizales o parches de forestaciones con mayor capacidad de 

retener excesos de precipitación. Algunos de estos mapas podrían servir como insumo 

en la planificación de estrategias de conservación y/o restauración. Por ejemplo, 

identificar aquellos humedales claves por su rol depurador o amortiguador de 

inundaciones (Booman, 2013) o las franjas de vegetación ribereña que por su 

ubicación en el paisaje resultan críticas para el mantenimiento de la calidad del agua 

superficial en la cuenca (Orúe et al., 2011).  

En cuanto a la escala de aplicación utilizada, la cuenca de Mar Chiquita (más de 

10000 km2) resultó ser adecuada para evaluar las FE y los SE que operan a escalas 

amplias y dependen de las condiciones locales y del contexto, como la amortiguación 

de inundaciones y la disponibilidad de agua limpia tanto superficial como subterránea. 

Sin embargo, se necesitan enfoques adaptados a escalas locales, donde ocurren la 

mayor parte de las decisiones en relación al uso y manejo de los ecosistemas 

(Burkhard et al., 2012; Laterra and Nahuelhual, 2013; Nelson et al., 2009). En el caso 

del área bajo estudio, la escala mínima a la que se toman las decisiones es el 
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municipio. La cuenca estudiada abarca el partido de Mar Chiquita y Pinamar en su 

totalidad y 9 partidos en forma parcial, por lo tanto los mapas generados en este 

capítulo podrían aportar información, al menos, para cuatro partidos facilitando la toma 

de decisiones en torno a sitios prioritarios. 

En cuanto al “cómo” mapear, los índices y modelos empleados son diversos en 

cuanto a su complejidad de aplicación e información necesaria, por ejemplo el índice 

empleado en la FE de almacenamiento de carbono orgánico en suelo (fácil aplicación 

y poca información) versus los modelos empleados para la FE de retención de 

contaminantes por humedales (requiere más información y muchos procedimientos en 

SIG). Si bien ninguno esta calibrado ni validado en la región estudiada, muchos de 

ellos se basan en ecuaciones ampliamente utilizadas y validadas en otros países (por 

ejemplo la ecuación universal de pérdida de suelo, Renard et al., 1991) .  

En su actual estado de desarrollo estos índices y modelos son exploratorios 

(Bankes, 1993) y pueden ser utilizados para evaluar las consecuencias de distintos 

supuestos e hipótesis sobre la capacidad funcional de los paisajes del área de estudio. 

Un desafío por delante, es la calibración y validación de los índices de aquellas FE que 

soportan los SE más relevantes para la sociedad del área donde se quieran aplicar. 

Por ejemplo se podría validar a nivel local el método del curva número ya que aporta 

información hidrológica relevante para el cálculo de varias FE como lo hicieron Ares et 

al. (2012) para una cuenca de la provincia de Buenos Aires.  

La matriz de integración basada en la consulta a expertos proporciona una 

herramienta útil ya que integra el conocimiento de los expertos y se evalúan las FE y 

los SE en forma conjunta y no aisladamente como suele hacerse. Por otro lado, el 

empleo de escalas relativas o “neutrales” (0-1) permite armonizar una variada fuente 

de datos, como censos estadísticos, conocimiento experto, revisión de literatura, entre 

otros (Burkhard et al., 2012).  

Otro aspecto importante a considerar en la evaluación de SE es la elección 

adecuada de la escala temporal. Cuando los SE se evalúan en periodos anuales 

(como en este trabajo de tesis) se omiten cambios temporales en la provisión del SE 

dentro del año analizado. Los cambios temporales en la capacidad de provisión de SE 

son diferentes en función del tipo de SE (Kandziora et al., 2013) y este es un aspecto 

que debería quedar explícito cuando se informan los resultados de una evaluación. 
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3. CAPITULO II: Patrones espaciales de propagación y captura del 

servicio ecosistémico amortiguación de inundaciones 

3.1. Introducción 

En el capítulo anterior se ajustaron diferentes índices y modelos para cuantificar 

espacialmente la provisión de SE, los mapas resultantes indican la cantidad de SE que 

se genera en cada celda. Pero bajo el marco conceptual adoptado en esta tesis 

(Haines-Young and Potschin, 2010, ver Introducción general), los beneficios 

representan la fracción de la provisión de SE que es capturada o transformada en 

bienestar de la población local. Es decir que, dos sitios con igual provisión de SE 

pueden representar una oferta distinta de beneficios según la propagación espacial del 

SE y la accesibilidad al mismo (Boyd and Banzhaf, 2007; Laterra et al., 2014). 

La estimación de los beneficios requiere conocer cómo el SE de “mueve” en el 

espacio hasta que se convierte en un beneficio para alguien, ya que por lo general los 

SE involucran una trama compleja de interacciones entre el lugar donde se generan y 

aquel donde se capturan o utilizan (Fisher et al., 2009). La mayoría de los SE se 

“transportan” desde las áreas donde se generan hacia las áreas donde se “consumen” 

a través de procesos biofísicos (de aquí en adelante “propagación natural”) o acciones 

humanas (de aquí en adelante “propagación antrópica”, Serna-Chavez et al., 2014). 

Un ejemplo de propagación natural podría ser el caso de un humedal ubicado en la 

parte alta de una cuenca, el cual amortigua las inundaciones a productores agrícolas 

ubicados en la parte baja de la misma. En este caso la propagación espacial del SE 

depende de las propiedades biofísicas de ese humedal, de las condiciones climáticas 

y de aspectos vinculados al contexto espacial de la cuenca. Mientras que otros SE 

como la disponibilidad de agua subterránea limpia, dependen para transformarse en 

beneficios para una determinada población humana,  de infraestructura específica, 

como una red de distribución de agua potable. 

Por lo tanto, en muchos casos se presenta un desacople espacial entre las áreas 

donde se generan los SE y las áreas donde se localizan las personas que disfrutan del 

beneficio (Bagstad et al., 2014, 2013; Brauman et al., 2007; Chan et al., 2006; Serna-

Chavez et al., 2014). Fisher et al. (2009) describieron los diferentes patrones de 

propagación espacial (Figura 16), los cuales pueden variar dependiendo del SE, la 

escala y el contexto socioeconómico que se analice.  
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Si en la evaluación sobre SE se contempla también el patrón espacial de 

propagación, especialmente en el caso de los SE con propagación direccional (Figura 

16, recuadro 3), los productos generados serían de mayor utilidad para los tomadores 

de decisiones ya permitirían planificar intervenciones específicas considerando con 

mayor precisión los beneficiarios alcanzados por las mismas (Bagstad et al., 2013; 

Villa et al., 2014). Por ejemplo, para evitar acciones que interrumpan la provisión del 

mismo (ej. la eliminación de un bosque que ejerce protección contra aluviones) o para 

promover acciones de conservación mediante mecanismos de pago por SE (ej. 

compensar económicamente a quienes conservan el ecosistema proveedor del SE).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 16. Tipos de propagación espacial (P) natural, adaptado de Fisher et al (2009). Sin 

propagación: el SE se genera (G) y se captura (C) en el mismo sitio (recuadro 1). Propagación 

omnidireccional: el SE se genera en determinado sitio y se propaga sin sesgo direccional; la 

captura puede ocurrir en cualquier sitio (recuadro 2). Propagación direccional: el SE se genera en 

un área y se propaga con una dirección generalmente determinada por la topografía (recuadro 3).  

 

A pesar de que la caracterización y cuantificación de la propagación de algunos SE 

es un aspecto relevante a considerar en la formulación de políticas (Bagstad et al., 

2013; Fisher et al., 2009), los estudios sobre el tema son aún escasos y más bien de 

carácter conceptual. De los trabajos más recientes, algunos evaluaron la demanda a 

través de la cuantificación y superposición de las áreas de provisión del SE y las áreas 

de uso (por ejemplo, Burkhard et al., 2012; Serna-Chavez et al., 2014) o 

conceptualizaron geográficamente la provisión, el uso y la propagación (por ejemplo, 

Bastian et al., 2012; McDonald, 2009; Palomo et al., 2013). Sin embargo, estos 
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estudios no abordan el problema de forma consistente, ni teórica ni 

metodológicamente (Bagstad et al., 2014). El desafío es aún más grande cuando se 

trata de SE de regulación con propagación direccional como el caso del SE de 

amortiguación de inundaciones (de aquí en adelante, AI). El SE de AI es muy 

relevante, por ejemplo, en ciertas zonas de la región Pampeana donde los episodios 

cíclicos de inundaciones y anegamientos han sido informados desde mediados del 

siglo XVI, comprometiendo tierras agrícolas y ganaderas y afectando las actividades 

socio-económicas de la región (Moncaut, 2001). En un estudio realizado para la 

cuenca de Mar Chiquita se registraron dentro de un período de 20 años (1986-2006) 

más de cinco inundaciones, siendo la más intensa la del año 2002 donde 3.200km2 de 

la superficie de la cuenca (20%) quedaron bajo agua (Zelaya, 2011).  

Las inundaciones, como las tormentas violentas o sequías severas, son eventos 

climáticos que ocurren en frecuencias de tiempo variables en muchas zonas del 

mundo. Son procesos naturales que pueden ser importantes para los ecosistemas; sin 

embargo, por acciones humanas estos regímenes pueden alterarse provocando serios 

daños (Logsdon and Chaubey, 2013). Argentina se ve afectada por inundaciones en 

diferentes regiones que, dependiendo del grado del evento, pueden alterar 

significativamente el desarrollo económico regional y nacional. Aunque es difícil 

calcular los daños y los costos asociados con una inundación, no hay duda de que son 

generalmente altos (Seiler et al., 2002).  

En el capítulo I se realizó la cuantificación espacial del SE de AI a partir de la 

combinación de diferentes funciones ecosistémicas, principalmente de la retención de 

los excesos de precipitación, tanto de coberturas vegetales como humedales y cursos 

de agua. En el caso de la vegetación, a través de la intercepción de la lluvia, la 

evapotranspiración y el almacenamiento del agua en el suelo, los ecosistemas 

terrestres amortiguan las inundaciones de manera significativa aguas abajo de la 

cuenca (Jobbagy, 2011; Jobbágy et al., 2008). Mientras que los humedales y cursos 

de agua, dependiendo de sus características, interceptan el escurrimiento superficial y 

almacenan los excesos de agua (Bullock and Acreman, 2003; Daigneault et al., 2012).  

En la zona bajo estudio este SE es muy relevante y sería importante conocer, 

además de las áreas de provisión (Figura 15, capítulo I), cómo es su propagación  y 

captura. La provisión de este SE es muy dependiente de la configuración espacial del 

ecosistema (ej. Humedal o pastizal) que lo genera, como por ejemplo la ubicación, la 
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forma y la conectividad (Bastian et al., 2012; Stürck et al., 2014). A través del manejo 

y/o gestión de los usos del suelo se puede influenciar los niveles del SE de AI 

controlando el efecto de la coberturas sobre la escorrentía (Fohrer et al., 2001). Por lo 

tanto, entender bajo qué combinaciones de uso de la tierra y patrones del paisaje la 

provisión y propagación del servicio resultan más efectivas proporcionaría criterios 

relevantes para la planificación del uso del suelo en la cuenca.  

Como hipótesis se propuso que la captura del servicio ecosistémico de 

amortiguación de inundaciones, expresada como áreas cultivadas no inundadas en 

una determinada cuenca depende de la estructura del paisaje de la cuenca en 

términos de proporción, ubicación y conexión de las áreas que proveen ese servicio 

(p.e. pastizales y humedales). Bajo la misma se plantearon dos predicciones: 

1) Para un rango determinado de precipitaciones, existe una proporción mínima 

de pastizales y humedales en la cuenca a partir de la cual el riesgo de inundación de 

las áreas cultivadas crece abruptamente. 

2) Para una misma proporción de áreas de pastizales y humedales, un patrón 

espacial caracterizado por una mayor cantidad de áreas pequeñas pero 

interconectadas será más efectivo en la propagación del servicio ecosistémico que un 

patrón de pocas áreas más grandes pero escasamente conectadas. 

3.2. Materiales y Métodos 

Para abordar la temática propuesta en este capítulo se plantearon dos 

aproximaciones metodológicas complementarias. Con la primera se intentó demostrar 

empíricamente el efecto de la estructura del paisaje en la cuenca alta sobre la 

amortiguación de inundaciones en la cuenca baja. Mientras que con la segunda 

aproximación se evaluó la propagación y captura del SE de AI, no de forma empírica, 

sino a través de la evaluación de escenarios empleando supuestos con base teórica 

que fueron integrados en un modelo de simulación.  

3.2.1. Caracterización de las subcuencas 

Para este capítulo se utilizaron como unidad de análisis las subcuencas del área 

de estudio (Figura 17), las cuales fueron delimitadas en base al modelo digital de 

terreno y cartas topográficas (De Marco et al., 2012). En la aplicación del enfoque 

metodológico 1 se emplearon las siete subcuencas, mientras que en el enfoque 2 sólo 
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las tres para las cuales se contaba con información catastral (Vivoratá, Tapera y 

Seco). 

 

Figura 17. Subcuencas seleccionadas para el análisis.  

En cada subcuenca se delimitó la zona alta y la zona baja tomando como criterio la 

altitud (León, 1999), para lo cual se clasificó el modelo digital de elevaciones con el 

método “Natural Breaks (Jenks)” en cinco clases y se tomó la categoría del medio 

como corte en la zonificación (Tabla 13). 

Tabla 13. Subcuencas analizadas y límites de altitud empleados en la zonificación. 

Subcuenca Zona baja Zona alta 

Arroyo Las Gallinas 0 - 5 msnm 5-31 msnm 

Canal 5 0-83 msnm 83-255 msnm 

Arroyo Grande 0-86 msnm 86-255 msnm 

Arroyo Dulce 0-81 msnm 81-255 msnm 

Arroyo Vivoratá 0-67 msnm 67-255 msnm 

Arroyo Seco 1-55 msnm 55-251 msnm 

Arroyo La Tapera 7-71 msnm 71-229 nm 
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Como información climática se utilizó la información histórica que posee el INTA en 

el marco del convenio con el Servicio Meteorológico Nacional, en sus estaciones de 

Gral. Pueyrredón, Balcarce, Ayacucho, Maipú y Tandil. La misma fue recopilada a 

partir de 1978 y se utilizó la precipitación anual acumulada (ver Tabla I, apéndice). El 

dato de precipitación en cada subcuenca se asignó en función de la ubicación de las 

estaciones meteorológicas; en los años en que alguna estación no presentó datos se 

utilizó el dato de la estación más cercana a dicha cuenca. 

Para la caracterización de la composición y configuración del paisaje se contaba 

con una serie de 11 mapas de cobertura del suelo (1978, 1986, 1997-2005) provistos 

por el Laboratorio de Geomática de la UIB (Zelaya, 2011). Las clases de coberturas en 

los mapas eran seis: cultivo, pastura, pastizal, forestal, agua y urbano. Para calcular 

los pixeles de agua de inundación, a los pixeles totales de la clase agua se les 

restaron los pixeles de agua pertenecientes a los cursos y cuerpos de aguas 

permanentes. Dichos pixeles de agua permanente se estimaron a partir de la 

clasificación correspondiente al año más seco (1999), asumiendo que no existieron 

pixeles de inundación en este año. Luego para cada zona (alta y baja) de cada 

subcuenca se calculó la superficie de las diferentes coberturas vegetales (cultivo, 

pastura, pastizal y forestaciones) y la superficie cubierta por agua de inundación. De 

los 11 mapas de cobertura, seis tuvieron que ser descartados debido a que 

presentaban errores de clasificación que afectaban la consistencia del análisis. Por tal 

motivo, se trabajó con cinco mapas de coberturas (correspondientes a los años 1986, 

1998, 2000, 2001, 2003) para cada subcuenca.  

3.2.2. Enfoque metodológico 1  

Para estimar el efecto de los ecosistemas en la amortiguación de inundaciones se 

ajustaron en primera instancia modelos lineales para predecir el porcentaje de área 

inundada en la cuenca baja a partir de la precipitación anual y de variables que 

describían la estructura del paisaje en la cuenca alta. Dichas variables fueron: 

proporción de cultivos, proporción de pasturas, proporción de pastizales, proporción de 

humedales y grado de conectividad de los pastizales y de humedales (índice de 

proximidad). Debido a que, por las limitantes mencionadas en el punto anterior, sólo 

pudieron utilizarse cinco mapas y por lo tanto solo se obtuvieron cinco datos de 

porcentaje de área inundada por año analizado, no pudieron ajustarse los modelos con 

todas las variables predictoras que se pretendía. Por lo tanto, se ajustaron todas las 
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combinaciones posibles del siguiente modelo: Porcentaje de área inundada cuenca 

baja = precipitación anual + variable descriptora del paisaje en la cuenca alta (ej. 

proporción de cultivo).  

3.2.3. Enfoque metodológico 2 

El SE de AI es un servicio de regulación cuya propagación es natural y, 

dependiendo de la ubicación de los beneficiarios, puede ser in situ o direccional (Tabla 

14 y Figura 16). Atento a que la segregación espacial en cuenca alta y baja empleada 

en el primer modelo de análisis no considera la amortiguación in situ y considerando 

que los efectos de atenuación de inundaciones podrían diluirse demasiado aguas 

abajo  por una cuestión de escala espacial, se empleó en esta segunda aproximación 

un enfoque de análisis que contemplaba ambos tipos de efecto (in situ y direccional) 

en áreas más acotadas. 

Tabla 14. Tipos de propagación del SE de amortiguación de inundaciones en función de los 

beneficiarios evaluados 

Beneficiarios Tipo de Propagación 

Habitantes de 

un pueblo o 

ciudad 

Natural - Direccional 

 

Productores 

agropecuarios 

Natural - In situ y direccional 
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Bajo este análisis los beneficiarios evaluados fueron los productores 

agropecuarios. La delimitación de los establecimientos agropecuarios fue obtenida del 

mapa de catastro rural (laboratorio de Geomática de la UIB). Dado que el catastro 

disponible no abarcaba toda el área de estudio, este ejercicio se realizó sólo para tres 

subcuencas: Vivoratá, Tapera y Seco (Figura 17). En este análisis no se empleó el 

mapa de SE generado en el capítulo I, sino que se utilizó como indicador del SE la 

función de retención de excesos de precipitación por coberturas vegetales con el 

objetivo de describir la variación en la captura de acuerdo a cambios en el uso del 

suelo y explorar estas variaciones en términos absolutos (mm de precipitación 

retenidos por el ecosistema).  Esta función se calcula empleando el índice propuesto 

por Fu et al. (2013) pero a diferencia del capítulo I el cálculo no se realizó para un año, 

sino sólo para un evento de tormenta (Ecuación 23). El índice emplea el método del 

Número de Curva (NC) desarrollado por el Soil Conservation Service (SCS) del 

Departamento de Agricultura de los Estados Unidos.  La cantidad de agua de 

inundación mitigada en un evento de tormenta por un ecosistema puede ser calculada 

restando el escurrimiento a la precipitación de una tormenta: 

REP� =   P −  $@#>..ABC&D
@E>.FABC

       -->       IE = .?!>>
$.?!ELM& 

Ecuación 23 

Donde REPi es la retención de excesos de precipitación por cobertura vegetal en el 

píxel i (mm); P es la lluvia de un evento de tormenta (mm); e IE es la cantidad de lluvia 

retenida por el ecosistema (intercepción y evapotranspiración) antes de que ocurra el 

escurrimiento.  El NC representa la probabilidad de que la lluvia se convierta en 

escurrimiento como resultado del tipo de cobertura vegetal y su interacción con 

propiedades del suelo (NRCS, 1986). Para más detalles del método ver las páginas 

33-37 del capítulo I. Los cambios en el uso del suelo que se consideraron para el 

análisis consistieron en escenarios alternativos de uso de la tierra en las subcuencas 

analizadas, los cuales se describen a continuación. 

3.2.3.1. Escenarios alternativos de uso de la tierra 

Un escenario puede ser considerado simplemente como un estado del mundo o 

sistema de interés (imagen del futuro) o incluir una secuencia de eventos posibles o 
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hipotéticos que lleva a ese estado, construido con el objeto de focalizar la atención en 

los procesos causales y puntos de decisión. La importancia de considerar los 

escenarios como corrientes de eventos es que se dirige la atención al despliegue de 

alternativas y a las bifurcaciones en las que las acciones humanas tienen el potencial 

de afectar significativamente el futuro (Gallopín, 2004). Por lo general, en la 

construcción de escenarios de cambio de uso del suelo se consideran varios aspectos 

como: capacidad de uso de la tierra, cercanía a caminos, probabilidades de transición 

basadas en trayectorias pasadas, entre otros (Lima et al., 2011).  

En este ejercicio se construyeron dos alternativas de usos de la tierra basadas en 

el mapa de cobertura (2011) y la capacidad de uso. La clasificación por capacidad de 

uso interpreta las características y propiedades intrínsecas del suelo, del medio físico y 

del nivel tecnológico de los agricultores, distinguiendo clases homogéneas de tierras 

basadas en el grado de limitación del uso. Dicha clasificación define la capacidad de 

uso potencial considerando el control de la degradación de los suelos, especialmente 

la asociada a procesos de erosión acelerada y toma en cuenta limitaciones 

permanentes de la tierra, relacionándolas con las posibilidades y limitaciones de uso 

de la misma, dividiéndose en ocho categorías (ver Tabla 1 en 1.2. Descripción del área 

de estudio). 

En el primer escenario (que llamaremos Agrícola) todas las pasturas y los 

pastizales de la clasificación de coberturas se trasformaron a cultivos, exceptuando las 

pasturas y los pastizales que se encontraban en suelos con capacidad de uso VII y 

VIII. Los pixeles de la clasificación que tenían cultivos se mantuvieron, al igual que el 

resto de las coberturas (forestaciones, humedales, urbano, sierras). En el segundo 

escenario (que llamaremos Ganadero), todos los cultivos presentes en suelos con 

capacidad de uso  IV, V, VI y VII se reemplazaron por pasturas y pastizales. Solo se 

mantuvieron los cultivos en suelos con capacidad I, II y III. 

3.2.3.2. Calculo de captura del SE de AI en los diferentes escenarios  

Para cada mapa de coberturas de la tierra (actual y escenarios 1 y 2) se calculó 

para un evento de 80mm de precipitación la retención de excesos ejercida por los 

diferentes ecosistemas aplicando los procedimientos generados en el capítulo I. Se 

seleccionó un evento de 80mm ya que fue la precipitación máxima (evento de 24hs) 

durante el año 2011 (mapa de cobertura actual). Luego, la captura y propagación del 
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SE de AI para los diferentes establecimientos agropecuarios en los tres escenarios se 

calculó empleando el siguiente índice (Ecuación 24): 

Captura_AI�8 = AI_insitu� + AI_propY  
Ecuación 24 

Donde la captura del SE de AI en el establecimiento agropecuario i perteneciente a 

la subcuenca j (jklmnok_pqrs) es igual a la provisión capturada en el establecimiento  

(la retención de precipitación in situ) más la amortiguación de inundaciones que se 

propaga desde los k establecimientos ubicados aguas arriba (la retención de 

precipitación que se genera aguas arriba).  

Para estimar el componente pq_tuvtmnr, se calculó la retención de excesos de 

precipitación y, luego, se promediaron los valores por establecimiento agropecuario. 

Para identificar los k establecimientos aguas arriba se utilizó el modelo digital de 

elevaciones. Se generó un mapa con la altura promedio de cada establecimiento y 

luego se clasificaron en tres grupos usando la técnica “natural breaks” para cada 

subcuenca analizada (Tabla 15):  

Tabla 15. Clasificación de establecimientos agropecuarios por altitud promedio (msnm)  

Grupo Subcuenca Tapera Subcuenca Seco Subcuenca Vivoratá 

Cuenca baja 0-47 5-35 0-27 

Cuenca media 48-81 36-65 28-77 

Cuenca alta 82-226 66-218 78-255 

 

En este análisis se asume que los establecimientos pertenecientes al grupo 

“cuenca baja” reciben la propagación del SE generado en los establecimientos del 

grupo “cuenca media”. Lo mismo ocurre en los establecimientos del grupo “cuenca 

media” con respecto a los del grupo “cuenca alta”. Para estimar este efecto se 

promedió la retención de excesos de precipitación de todos los establecimientos 

presentes en cada grupo (pq_lowlx  ). Para comprobar si la captura in situ, la 

propagación y la captura total difería entre escenarios se realizó un ANOVA utilizando 

el software R (R, 2012). 
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3.2.3.3. Cambios en la propagación del SE de amortiguación de inundaciones como 

consecuencia de la transición de escenarios  

Se calculó el escurrimiento superficial (ES) generado durante el evento de 

tormenta para las tres coberturas. Luego se calcularon las diferencias en el ES como 

consecuencia del cambio de coberturas de la tierra (ES cobertura actual - ES 

escenario 1 y ES cobertura actual - ES escenario 2). Las diferencias se realizaron con 

los valores promedio de ES por establecimiento agropecuario. Para comprobar si las 

diferencias eran significativas se realizó un ANOVA utilizando el software R (R, 2012). 

3.3. Resultados 

3.3.1. Enfoque metodológico 1 

La mayoría de los modelos ajustados no fueron significativos y todos presentaron 

ajustes muy bajos (R2 < 0.2). Por otro lado, aquellos que resultaron significativos 

carecen de sentido ya que el coeficiente de la variable precipitación en todos los casos 

es muy pequeño y negativo (lo que indicaría que las inundaciones disminuyen con el 

aumento de la precipitación).  

Tabla 16. Modelos ajustados para predecir el porcentaje de área inundada en la cuenca baja (y) 

Modelo Coeficiente de 
correlación 

parcial 

Significancia (p) R2 

Variables Modelo 

y = precipitación +  

                   proporción de cultivos cuenca alta. 

-0.00002 

-0.0013 

0.26 

0.52 

0.39 0.002 

y = precipitación +  

                 proporción de pasturas cuenca alta. 

-0.00003 

-0.0157 

0.05 

0.01 

0.02 0.15 

y = precipitación +  

               proporción de pastizales cuenca alta. 

-0.00001 

0.003 

0.17 

0.006 

0.01 0.19 

y = precipitación +  

             proporción de humedales cuenca alta. 

-0.00005 

0.05 

0.23 

0.7 

0.09 0.08 

y = precipitación +  

proporción de pasturas y pastizales cuenca alta 

-0.00002 

0.0034 

0.17 

0.018 

 

0.02 
0.14 
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3.3.2. Enfoque metodológico 2 

3.3.2.1. Escenarios alternativos 

La proporción de las principales coberturas en los diferentes escenarios muestra 

diferencias marcadas (Figura 18 y 19). El escenario 1 (Agrícola) representa un estado 

de intensificación agrícola muy alto, la cobertura actual un estado intermedio y el 

escenario 2 (Ganadero) es, por el contrario, el que menor proporción de cultivos y 

mayor cantidad de pastizales y pasturas presenta.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   

 

Figura 18.  Proporción de coberturas en los distintos escenarios  

 

En el mapa de cobertura actual (2011), el 58% de los cultivos se encuentran en 

suelos con capacidad de uso I y II, el 23% sobre suelos con capacidad de uso VII4, 

mientras que el 19% en las categorías restantes. En el caso de las pasturas y los 

pastizales, el 38% se encuentran en suelos con capacidad de uso VI, el 35% sobre 

suelos con capacidad de uso II mientras que el 27% sobre las otras categorías. En el 

escenario 1 (Agrícola),  el 60% de los cultivos se emplazan en suelos con capacidad 

de uso de I-III mientras que el 100% de las pasturas y pastizales sólo ocupan suelos 

                                                 
4 La presencia aparente de cultivos en suelos de clase de uso VII probablemente refleje situaciones de suelos 
heterogéneos que incluyen áreas de mayor y menor aptitud de uso asociadas en patrones complejos, en las cuales 
pequeños parches con aptitud de uso ligeramente superiores a la media del área son cultivados. 
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con capacidad VII y VIII. Por último, en el escenario 2 (Ganadero) la totalidad de los 

cultivos se emplazan en suelos con capacidad de I-III y el 70% de las pasturas y 

pastizales en suelos con capacidad igual o mayor a IV.  

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

Figura 19. Escenarios alternativos de cobertura de la tierra 

 

3.3.2.2. Captura del SE de amortiguación de inundaciones en los diferentes escenarios  

La retención de excesos de precipitación promedio por establecimiento 

agropecuario (captura in situ, Figura 20) difiere significativamente (p<0.0001) entre los 

tres escenarios analizados, no así entre subcuencas (Tabla 17). Al pasar de la 

cobertura actual al escenario Agrícola el 80% de los establecimientos pierde 

capacidad de captura in situ. Por el contrario, cuando se pasa al escenario Ganadero, 

el 60% de los establecimientos ganan capacidad.    

 

Escenario 1 
 (Agrícola) 

Escenario 2 
(Ganadero) 

Cobertura actual  
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Figura 20. Captura in situ de amortiguación de inundaciones por establecimiento 

agropecuario (mm)  

Tabla 17. Promedio y desvío estándar de los valores promedio por establecimiento de 
captura in situ del SE de amortiguación de inundaciones de las cuencas analizadas, bajo 

los tres escenarios analizados   

Escenario Subcuenca Tapera Subcuenca Seco Subcuenca Vivoratá 

Actual 50.51 (0.95) 50.76 (1.02) 50.77 (0.70) 

Escenario 1 

(Agrícola) 

50.18 (0.90) 50.18 (0.88) 50.07 (0.53) 

Escenario 2 

(Ganadero) 

50.96 (1.02) 51.08 (1.05) 51.04 (0.68) 

 
La propagación del SE (pq_lowlx, Tabla  18) difiere significativamente entre 

escenarios (p<0.001), entre subcuencas (p<0.01) y entre grupos, es decir, entre los 

establecimientos ubicados en la cuenca alta y la cuenca media (p<0.05).  Los valores 

obtenidos de captura total (jklmnok_pqrs) del SE de AI (Figura 21) muestran 

diferencias significativas entre las subcuencas (p<0.001), pero no así entre escenarios.  
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Tabla 18. Promedio y desvío estándar de los valores de propagación media del SE de 
amortiguación de inundaciones en los establecimientos de las cuencas analizadas, en 

los grupos 2 (cuenca media) y 3 (cuenca alta), bajo los tres escenarios analizados   

Escenario Grupo Subcuenca Tapera Subcuenca Seco Subcuenca Vivoratá 

Actual Cuenca 
alta 

49.23 (8.67) 50.88 (0.56) 49.77 (5.54) 

Cuenca 
media 

50.67 (0.51) 50.59 (0.68) 50.81 (0.70) 

Escenario 1 

(Agrícola) 

Cuenca 
alta 

48.93 (8.62) 50.26 (0.55) 49.38 (5.47) 

Cuenca 
media 

50.11 (0.31) 50.27 (0.54) 50.10 (0.55) 

Escenario 

2 

(Ganadero) 

Cuenca 
alta 

49.51 (8.72) 51.10 (0.57) 50.07 (5.58) 

Cuenca 
media 

50.95 (0.42) 51.46 (0.54) 51.15 (0.66) 

 

Figura 21. Captura total de amortiguación de inundaciones (mm de precipitación 
retenidos) por establecimiento agropecuario en los diferentes escenarios 
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3.3.2.3. Cambios en la propagación del SE de amortiguación de inundaciones como 

consecuencia de la transición de escenarios  

Los valores obtenidos de escurrimiento superficial promedio por establecimiento 

generados durante el evento de tormenta difieren significativamente entre escenarios 

(p<0.001), así como también las diferencias entre el escurrimiento superficial de los 

establecimientos bajo la cobertura actual y ambos escenarios (p<0.001, Figura 22).   

Al pasar de la cobertura actual al escenario 1 (Agrícola) en el 10 % de los 

establecimientos el escurrimiento superficial promedio aumenta entre 8 y 30 mm bajo 

un evento de tormenta de 80mm. En el caso de la transición al escenario 2 

(Ganadero), el 20% de los establecimientos generan menos escurrimiento (hasta 8 

mm menos). 

 

Figura 22. Diferencias entre el escurrimiento superficial (ES) generado entre la cobertura 
actual y el escenario 1 (Agrícola) (izquierda) y la cobertura actual y el escenario 2 

(Ganadero) (derecha). 

 

3.4. Discusión 
En este capítulo se ilustra la importancia de considerar los procesos de 

propagación y captura en las evaluaciones sobre servicios ecosistémicos, sobre todo 

en el caso de servicios con propagación natural y direccional como la amortiguación 
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de inundaciones, donde estos procesos pueden jugar un rol muy importante en la 

planificación territorial.  

El enfoque metodológico 1 no permitió poner a prueba la hipótesis planteada por 

falta de datos y error en los mismos. Por un lado, los mapas de cobertura de la tierra 

con los que se contaba presentaron problemas en la discriminación de la clase “agua” 

aspecto por el cual el número de datos disminuyó considerablemente. Otra limitación 

importante que puede haber afectado el ajuste de los modelos fue la escasez de los 

datos de precipitación ya que en algunos años para algunas estaciones no se contó 

con información. A su vez, la distribución espacial de las estaciones y la forma 

alargada de las cuencas (Tabla I y Figura I, apéndice) pone en duda que los datos de 

cada estación sean representativos de la subcuenca donde se ubican (o la más 

cercana). Sin embargo, este enfoque no deja de ser interesante y representa un 

desafío pendiente ya que la mejora de la base de datos espacial, a través del uso de 

otro tipo de imágenes satelitales u otros procedimientos para la detección del agua 

(ver por ejemplo Booman et al., 2012), puede representar la solución para hallar los 

modelos que se pretendían. Dichos modelos permitirían encontrar umbrales de suma 

relevancia para orientar las decisiones, como por ejemplo qué porcentaje de 

determinados ecosistemas (pastizales, humedales) deberían conservarse en las zonas 

altas de las cuencas para mantener ciertos niveles de amortiguación de inundaciones 

en la parte baja de las mismas. Un estudio similar fue realizado por Ogawa y Male 

(1986) donde estudiaron la capacidad de los humedales para mitigar inundaciones y 

encontraron  distintos resultados en función de la ubicación en la cuenca (zona alta-

baja) y el orden del humedal.  

El empleo de escenarios alternativos de uso de la tierra resultó ser una 

herramienta útil ya que permitió cuantificar los cambios en la propagación y captura del 

SE y, en cierta forma, poner de manifiesto la existencia del mismo. La amortiguación 

de inundaciones es un SE de regulación y, como la mayoría en este grupo, al ser 

intangibles son difíciles de percibir por la población. De esta forma, el uso de 

escenarios es una herramienta con gran potencial para comunicar a los actores 

involucrados en el territorio sobre cómo sus decisiones pueden repercutir en el  

bienestar de la población local. Si bien para los fines ilustrativos de este ejercicio los 

escenarios utilizados fueron adecuados, sólo fueron construidos en base a dos 

criterios (uso actual de la tierra y capacidad de uso), por lo tanto para un análisis más 
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detallado deberían tenerse en cuenta otros factores y técnicas (por ejemplo, 

escenarios basados en agentes, ver Pocewicz et al., 2008). Por otro lado, de acuerdo 

a la definición propuesta por Gallopín (2004) en este ejercicio se utilizaron imágenes 

no escenarios, ya que el escenario es una trayectoria, mientras que la imagen es 

como una fotografía de la situación futura; el escenario incluye la imagen más la 

historia de desarrollos que llevaron a ella.  

Para calcular la retención de excesos de precipitación se utilizó un índice basado 

en el método del número curva que contempla la interacción de la cobertura vegetal, el 

tipo de suelo y la condición de humedad previa. En las subcuencas analizadas para 

este ejercicio la información sobre el tipo de suelos es bastante homogénea por lo 

tanto los valores de retención quedaron fuertemente determinados por las coberturas. 

Con respecto a la influencia de la topografía, el método de número curva originalmente 

no contempla la pendiente del terreno entre sus parámetros. Esto se debe a que fue 

desarrollado en los EE.UU y en dicho país  las tierras cultivadas se encuentran 

comprendidas, generalmente, en pendientes menores al 5%, y dentro de este rango 

no tienen mayor influencia en el número de curva. Dado que la zona bajo estudio 

presenta características similares (predominan las áreas llanas a excepción de las 

zonas más altas de las cuencas donde se encuentras las sierras), no se consideró la 

pendiente como factor influyente en el cálculo del número de curva.  

En el mapa de captura in situ (Figura 20) los establecimientos que presentan 

mayores valores de SE son aquellos que contienen más proporción de pasturas y 

pastizales, ya que de las coberturas presentes en los escenarios utilizados, junto con 

las forestaciones, son las que mayor capacidad de retención de precipitación 

representan (por intercepción y evapotranspiración). Una sobre simplificación de este 

mapa, y por ende también del mapa de propagación, es que se utilizaron valores 

promedios, es decir, se promediaron los valores de retención de precipitación de los 

píxeles que caen dentro de los límites de cada establecimiento. Considerando que hay 

establecimientos que abarcan más de 4000 hectáreas es muy probable que gran parte 

de los procesos de propagación entre establecimientos vecinos estén diluidos y no se 

capturen con la metodología propuesta. Otro factor relevante que no se tuvo en cuenta 

es el rol de la configuración de coberturas dentro de cada establecimiento; 

determinadas configuraciones del paisaje pueden ser más efectivas en amortiguar las 

inundaciones de los establecimientos vecinos (Syrbe and Walz, 2012). Otra de las 
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limitaciones de este enfoque, y su aplicación, es que es sólo válido para evaluar el SE 

generado durante un evento aislado de precipitación (en este caso 80mm). A su vez, 

el método utilizado para el cálculo de retención (curva número)  es adecuado en el 

caso de lluvias entre 15-85mm (Ares et al., 2012), por lo tanto para precipitaciones 

superiores este enfoque no podría aplicarse. Las llanuras, como en este caso, se 

caracterizan por un notorio predominio de los movimientos verticales respecto de los 

laterales, por lo que dominan los procesos de infiltración, evapotranspiración y 

oscilación de la superficie freática, sobre el flujo lateral (Auge and Hernandez, 1984). 

Por lo tanto, este ejercicio de simulación refleja el rol de los ecosistemas en amortiguar 

las inundaciones sólo durante un evento de tormenta aislado y no permite evaluar 

dicho proceso durante tormentas más intensas o prolongadas.  

Otro aspecto a considerar es que si bien en este SE la propagación es natural, la 

misma puede verse alterada por factores antrópicos dirigidos específicamente a 

modificar la frecuencia e intensidad de las inundaciones (ej. albardones protectores, 

dragado de arroyos, trazado de canales) u otros factores antrópicos destinados a otros 

propósitos que sin embargo podrían afectar estos procesos (ej. rutas, terraplenes de 

ferrocarril, ver Buchanan et al., 2013). 

No obstante, considerando la dificultad de cuantificar y modelar estos procesos, el 

enfoque metodológico 2 permitió generar diferentes productos que podrían representar 

distinta relevancia para la toma de decisiones. Por ejemplo, el mapa de captura in situ 

permitió jerarquizar los establecimientos agropecuarios por su capacidad de retener 

precipitaciones y cómo dicha capacidad podría verse afectada por cambios en el uso 

del suelo. Desde otra perspectiva, los mapas de escurrimiento superficial dimensionan 

las consecuencias, tanto positivas como negativas, de los cambios en la modalidad de 

uso del suelo. Como plantean Serna-Chavez et al. (2014) el estudio de estos procesos 

permitiría destacar aquellas áreas claves para impulsar programas de restauración 

ecológica. Un ejemplo de esto es China, donde la extensa inundación del rio Yangtze 

en 1998 motivó al estado a reducir la erosión y mejorar la retención de agua en las 

zonas altas de las cuencas conservando y reforestando  (Brauman et al., 2007). En 

este ejercicio por ejemplo, aquellas áreas que, en el análisis de ganancias y pérdidas 

en la captura del SE en los distintos escenarios, presentan mayores contrastes 

podrían ser áreas estratégicas para impulsar la conservación de pastizales y promover 

la ganadería (ej. establecimientos que en la transición de la cobertura actual al 
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escenario Ganadero aumentan su capacidad de amortiguar Figura 20 y Figura 22). 

Complementariamente, la clasificación de establecimientos de acuerdo a su ubicación 

en la cuenca y su capacidad de amortiguación (propagación del SE) podrían contribuir 

al desarrollo de un esquema de pago por SE ya que se identifican aquellos 

establecimientos que contribuyen a la amortiguación de otros aguas abajo.  

En este estudio, y en los antecedentes mencionados, se destaca la importancia de 

considerar, además de la provisión, la propagación y la captura de los SE. A demás se 

pone de manifiesto que estos procesos son específicos de acuerdo al SE que se 

considere (Serna-Chavez et al., 2014). Si bien los marcos conceptuales y desarrollos 

metodológicos consistentes aún son un desafío, si el objetivo último de la evaluación 

es asistir formulación de políticas, deberían utilizarse herramientas flexibles que se 

adapten a la información disponible y al contexto que se analice. 
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4. CAPITULO III: Relaciones espaciales entre servicios ecosistémicos y 

biodiversidad 

4.1. Introducción 

Los esfuerzos de conservación tradicionalmente se enfocaron en la biodiversidad, 

pero recientemente el interés por conservar tanto la biodiversidad como la provisión de 

SE ha sido creciente (Naidoo et al., 2008). La identificación de sitios prioritarios para la 

conservación de ambos aspectos en simultáneo sería un insumo de gran utilidad para 

el OTR ya que permitiría concentrar esfuerzos y recursos.  

La biodiversidad y los SE están intrínsecamente relacionados (Bai et al., 2011) ya 

que la estructura y los procesos ecosistémicos dependen del tipo y distribución de 

especies de seres vivos presentes (estructura biológica) y de variables abióticas que 

regulan la manera en que circula la materia y fluye la energía dentro y fuera de los 

límites del ecosistema (Odum, 1984). Estas estructuras y procesos se expresan en 

funciones ecosistémicas que sostienen la provisión de los SE (de Groot et al., 2002). A 

su vez, la biodiversidad, entendida como la trama de los componentes vivos de los 

ecosistemas, es la base del bienestar humano ya que afecta, y a menudo sostiene, la 

provisión de SE (Díaz et al., 2011; Hooper et al., 2005).   

Sin embargo, el rol que cumple la biodiversidad en la provisión de SE es un 

aspecto muy debatido (Swift et al., 2004) y abordado de diferentes perspectivas. Por 

un lado, un gran número de publicaciones analizaron las relaciones funcionales entre 

biodiversidad y SE. Por ejemplo, Balvanera et al. (2006) describieron cómo la 

estructura de la comunidad de polinizadores y bosques contribuía a la estructura 

funcional del ecosistema en términos de polinización de sandias y almacenamiento de 

carbono, respectivamente. Costanza et al. (2007) estimaron las relaciones entre 

riqueza de especies vegetales y productividad primaria neta a distintas escalas.  

Hector y Bagchi (2007) analizaron datos de experimentos en pastizales para describir 

la relación entre riqueza de especies y la funcionalidad del ecosistema. Reich et al. 

(2012) cuantificaron relaciones entre riqueza de especies vegetales y producción de 

biomasa vegetal. Los ejemplos continúan, pero en general la evidencia científica 

muestra que la biodiversidad influye sobre la naturaleza de los procesos ecosistémicos 

y que una reducción en la misma tiene un efecto negativo en la funcionalidad del 

ecosistema (Giller and Donovan, 2002).   
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Otra de las perspectivas con que se abordan las relaciones entre biodiversidad y 

SE es la espacial, es decir, la búsqueda de coincidencia entre áreas relevantes por su 

biodiversidad y áreas relevantes por la provisión de SE. La identificación de estas 

áreas (en la literatura suelen denominarse win-win areas) es un aspecto muy 

importante en el diseño de políticas de ordenamiento territorial ya que permitiría 

concentrar esfuerzos y facilitar la aplicación de medidas de conservación (Anderson et 

al., 2009; Chan et al., 2006; Turner et al., 2007). Varios estudios analizaron las 

relaciones espaciales y la complementariedad entre SE y biodiversidad a distintas 

escalas, así como también los compromisos (o como se denominan en la literatura, 

trade-offs). Los trade-offs ocurren cuando los niveles de biodiversidad o provisión de 

algún SE se ven reducidos como consecuencia del incremento de otro SE o beneficio 

(Rodríguez et al., 2006). Los trade-offs más relevantes y frecuentes son los que se 

presentan entre la producción agrícola, la biodiversidad y varios SE (Pilgrim et al., 

2010; Rodríguez et al., 2006).  

Dentro de los estudios que evaluaron las diferentes relaciones espaciales (tanto 

complementariedades como trade-offs) entre SE y biodiversidad, a escala global, 

Naidoo et al. (2008) y Turner et al. (2007) encontraron en general poca concordancia 

espacial entre ambos aspectos; sin embargo ambos estudios fueron capaces de 

identificar win-win áreas. Chan et al. (2006) para una ecorregión de California 

encontraron relaciones débiles entre SE y biodiversidad, tanto negativas como 

positivas. A escala nacional, en el estudio de  Egoh et al. (2009) la superposición fue 

moderada y positiva, mientras que Anderson et al. (2009) encontraron correlaciones 

negativas (biodiversidad y secuestro de carbono), correlaciones positivas 

(biodiversidad y producción de alimentos) y sin correlación (biodiversidad y 

recreación); a su vez, la superposición de las zonas de concentración de biodiversidad 

y de SE fue débil. A escala de cuenca, Bai et al. (2011) encontraron correlaciones 

espaciales altas entre biodiversidad, protección de suelos, provisión de agua y 

secuestro de carbono.  

Estos estudios representan una fuente de información sustancial para clarificar 

bajo qué circunstancias o enfoques se podrían maximizar o reducir estas sinergias o 

trade-offs (Cimon-Morin et al., 2013). Sin embargo, no todos arrojaron resultados 

concluyentes, observándose que las relaciones varían al cambiar la escala analizada, 

la calidad de información empleada, el tipo de SE y de biodiversidad seleccionados y 

las variables o indicadores empleados para cuantificar dichos SE y biodiversidad (ver 
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Eigenbrod et al., 2010). La ambigüedad en los resultados obtenidos resalta la 

necesidad de extender este tipo de investigaciones a otras partes del mundo bajo un 

marco conceptual y operativo más integrador que permita ganar coherencia en los 

resultados (Egoh et al., 2009).  

El objetivo de este capítulo fue analizar las relaciones espaciales y eventuales 

conflictos entre las áreas de provisión de servicios ecosistémicos y las áreas 

relevantes en términos de biodiversidad. Como hipótesis se planteó que la provisión 

de SE en paisajes rurales está asociada positivamente con la biodiversidad (diversidad 

del paisaje y de especies) y negativamente con la agricultura (superficie ocupada por 

cultivos). Bajo la misma se predijo que al aumentar la superficie bajo agricultura 

disminuye la biodiversidad y la provisión de algunos SE como la amortiguación de 

inundaciones, la regulación climática y la disponibilidad de agua limpia. 

4.2. Materiales y métodos  

Para poner a prueba la hipótesis se analizaron las relaciones espaciales entre las 

áreas donde se generan los SE y áreas relevantes en términos de biodiversidad, así 

como las tendencias de cada SE analizado a lo largo del gradiente de agricultura.  

La provisión de los diferentes SE fue calculada en el capítulo I de esta tesis, 

mientras que para el mapeo de biodiversidad se seleccionó como grupo indicador a la 

comunidad de aves. El uso de las aves como bioindicadoras es un concepto muy 

discutido pero aceptado por motivos ecológicos y operativos: su ecología es mejor 

entendida que la de muchos otros grupos de vertebrados silvestres, están distribuidas 

ampliamente en un extenso rango de tipos de hábitat, hay asociaciones claras entre 

las comunidades de aves y los tipos de cobertura vegetal, presentan una cobertura 

amplia de los diferentes niveles de la pirámide ecológica en todos los ambientes, son 

estables taxonómicamente y son fáciles de detectar, se las suele relevar con métodos 

confiables y existen herramientas analíticas muy variadas para verificar su credibilidad 

(Heath and Raymem, 2003; Schrag et al., 2009; Zaccagnini et al., 2011).  

Para modelar espacialmente la diversidad de aves se empleó la técnica de lógica 

difusa debido a que este enfoque permite relacionar los atributos del paisaje con la 

riqueza de especies mediante modelos predictivos.  Si bien esta técnica se empleó en 

sus orígenes para aplicaciones de ingeniería, en los últimos años se convirtió en una 

herramienta innovadora para modelar procesos ecológicos debido a su capacidad para 

incorporar la incerteza inherente a las variables ecológicas, además de las relaciones 

no lineales que se establecen entre éstas (Center and Verma, 1998; López, 2009).  
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La información surgida a partir de estudios ecológicos (sustentabilidad, escalas de 

procesos, etc.) suele presentarse mediante una lógica binaria, donde existen estados 

mutuamente excluyentes: “sustentable” y “no sustentable”, “escala local” y “escala 

regional”. Sin embargo, la mayor parte de los conceptos manejados en ecología no 

sigue este tipo de lógica, mostrando, en cambio, un gradiente continuo entre esas 

distintas situaciones, dado por la ambigüedad y la incertidumbre en los parámetros 

definidos. Estos casos son mejor abordados por la lógica difusa, la cual permite poner 

a prueba diferentes hipótesis empleando métodos no tan inductivos como las 

regresiones (Weyland et al., 2012). 

4.2.1. Muestro de aves 

Se realizó un muestreo de aves sobre 70 unidades de paisaje (celdas de 3x3 km) 

seleccionadas al azar, distribuidas por toda la cuenca bajo estudio (Figura 23). El 

tamaño de celda se seleccionó teniendo en cuenta que las mismas fueran lo 

suficientemente grandes para capturar distintos usos del suelo (considerando que la 

resolución de la clasificación de coberturas es de 900m2) y lo suficientemente 

pequeñas para tener un alto número de celdas en toda la cuenca (mayor resolución 

espacial).  

El muestreo se realizó durante enero y febrero de 2012 empleándose el método de 

conteo por puntos (Ralph et al., 1996). En cada celda se ubicaron tres puntos sobre 

caminos secundarios distanciados 1km entre sí (con Gloogle Earth), de modo de 

asegurar la independencia en las observaciones (210 puntos en total). El muestreo se 

realizó durante la mañana (7-10hs) y el atardecer (17-19hs) y se registraron todas las 

aves vistas y oídas durante 5 minutos en un radio de 200 metros (distancia definida 

por un telémetro). Se contrató a un observador experto en reconocimiento de aves.  
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Figura 23. Muestreo de aves en la Cuenca de Mar Chiquita. En la figura A se muestran las 
70 celdas de muestro. En la figura B se muestra una de las celdas con los 3 puntos de 

observación.  

 

4.2.2. Modelo de diversidad de aves  

Lógica difusa  

Se construyó un modelo predictivo de diversidad de aves empleando lógica difusa, 

basado en encuestas a expertos e información publicada. Un proceso de inferencia de 

lógica difusa comprende cuatro etapas secuenciales que serán explicadas brevemente 

a continuación. 

1) Determinación de las variables de entrada y salida. La variable de salida es 

sobre la cual se realizan las predicciones del modelo, en este caso, la riqueza de 

especies de aves. Las variables de entrada representan el dominio físico en el que se 

miden los elementos, por ejemplo, porcentaje de agricultura y heterogeneidad del 

paisaje.  

2) Definición de los valores lingüísticos y construcción de funciones de 

pertenencia.  Con el fin de calcular con las palabras, las variables deben tener valores 

lingüísticos, tales como "baja" y "alta" por la riqueza de especies, "bajo" y "alto" 

porcentaje de agricultura y "alta" y "baja" heterogeneidad del paisaje. Cada uno de 

estos valores lingüísticos representa un conjunto difuso. Las funciones de pertenencia 

determinarán el grado de pertenencia de un elemento x a cada uno de los conjuntos 

difusos. Es en este paso que la lógica difusa difiere de la lógica tradicional, en el que 

un elemento es del conjunto A o B. En la lógica difusa, la transición entre los dos 

conjuntos es gradual, por lo tanto los elementos pueden ser miembros de cualquier 

conjunto con una diferencia de grado, generalmente expresado como un intervalo de 0 

a 1. Las funciones de pertenencia, µA(x) y μB(x), pueden tomar cualquier forma 

matemática, pero cuando el conocimiento del sistema es escaso, las funciones 

triangulares o trapezoidales suelen ser la mejor opción para reducir el error global 

A

B 
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(Weyland et al., 2012). Este paso es uno de los más importantes y difíciles del proceso 

de inferencia difusa ya que deben elegirse ciertos criterios (Figura 24). La lógica difusa 

permite la incorporación de una amplia gama de fuentes de información, incluso 

ambiguas, inciertas o subjetivas. Por lo tanto, la construcción de las funciones de 

pertenencia puede basarse en antecedentes previos, datos empíricos o conocimiento 

experto.  

3) Aplicación de las reglas lógicas. Las variables de entrada se combinan a través 

de reglas lógicas para determinar un valor en la variable de salida. Este es otro paso 

crucial en el proceso de inferencia difusa por las mismas razones expuestas 

anteriormente. Una regla difusa consiste en una parte precedente expresada en forma 

de declaración “SI...”. Muchos precedentes pueden combinarse para dar un 

consecuente expresado en la forma de “ENTONCES…”. Siguiendo el ejemplo, una 

regla lógica sería “SI el porcentaje de agricultura es alto y la heterogeneidad del 

paisaje es baja". El operador fuzzy "y" se traduce en min [µA(x);μB(x)], que representa 

el valor verdadero del elemento de x para que el conjunto de salida sea activado por la 

regla (en este caso sería riqueza “baja”). El valor de las variables de salida se calcula 

para todos las combinaciones.  
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Figura 24. Esquema general de un proceso de inferencia difusa (adaptado de Weyland et al. 2012) 

4) Desfuzificación. El último paso en un proceso de inferencia difusa es 

“desfuzificar” el resultado para dar un valor único de salida. Aquí se utilizó el método 

Sugeno que considera funciones de pertenencia de salida constantes. El valor de 

salida es una media ponderada de todas las funciones de salida que se activan con las 

reglas y toman valores de 0-1. 

 

Construcción del modelo 

La variable a explicar por el modelo fue la riqueza de aves (número de especies) 

por unidad de paisaje (celda de 3x3km). Las primeras tres etapas se realizaron en 

base a una revisión de literatura y a una consulta a expertos en aves. Los expertos 

consultados fueron investigadores de la zona especializados en ornitología y 

observadores de aves aficionados. La consulta se envió por correo electrónico (en una 

planilla Excel) con el objetivo de integrar y reconstruir la experiencia de los expertos 
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sobre la composición de ensambles de aves de los diferentes ambientes del área de 

estudio. A través de la revisión de literatura se identificaron los principales factores que 

afectan la diversidad de aves a escala de paisaje (Tabla 19). 

Tabla 19. Selección de variables de entrada potenciales del modelo de diversidad de 
aves, en base a revisión de antecedentes  

Posible variable de 
entrada Efecto Antecedentes 

Riqueza de coberturas ˃ riqueza ˃ diversidad 
de aves 

Atauri, 2001; Benton et al., 2003; Cerezo 
et al., 2011; Dauber et al., 2003; Herzon 
and O’Hara, 2007; Mcgarigal and 
Mccomb, 2010; Steiner and Köhler, 2003; 
Weyland et al., 2012 

Porcentaje de pasturas ˃ % de pasturas ˃ 
diversidad de aves 

Codesido et al., 2008; Filloy and Bellocq, 
2007; Verhulst et al., 2004  

Porcentaje de pastizal ˃ % de pastizal ˃ 
diversidad de aves 

Codesido et al., 2008; Schrag et al., 2009 

Transformación antrópica  

(agricultura, 
urbanización) 

˃ % de transformación 
˂ diversidad de aves 

Codesido et al., 2008; Filloy and Bellocq, 
2007; Leveau et al., 2005; Tscharntke et 
al., 2005; Verhulst et al., 2004 

Fragmentación del 
paisaje 

˃ fragmentación ˂ 
diversidad de aves 

Ewers and Didham, 2006; Hamer et al., 
2006 

Conectividad habitat ˃ conectividad  ˃ 
diversidad de aves 

Steiner and Köhler, 2003 

Extensión de hábitat ˃ extensión ˃ 
diversidad de aves 

Hamer et al., 2006 

Subregión Diversidad de aves es 
diferente entre las 
subregiones del área 
de estudio:  

Zona costera ˃ Pampa 
Deprimida ˃ Pampa 
Austral 

Esta variable se consideró por la 
importancia que le asignaron los expertos 
en la consulta realizada. 

 

 

Finalmente, las variables de entrada seleccionadas fueron: heterogeneidad del 

paisaje en la celda (número de coberturas del suelo), subregión (Pampa Austral, 

Pampa Deprimida y Zona Costera) y grado de transformación antrópica en la celda. 

Para la definición de esta última variable se construyó un sub-modelo con dos 

variables de entrada: porcentaje de agricultura y porcentaje de urbanización, Tabla 

20).  
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Tabla 20. Reglas lógicas para el sub-modelo de grado de transformación antrópica  

Agricultura  Urbanización  
Grado de 

transformación 
BAJA RURAL BAJO 

MEDIA RURAL MEDIO-BAJO 
ALTA RURAL MEDIO 
BAJA PERIURBANO MEDIO 

MEDIA PERIURBANO MEDIO 
ALTA PERIURBANO MEDIO-ALTO 
BAJA URBANO ALTO 

MEDIA URBANO ALTO 
ALTA URBANO ALTO 

 

La definición de los valores lingüísticos y las reglas lógicas para el modelo de 

diversidad se muestran en la Tabla 21. Para la construcción de las funciones de 

pertenencia y los cálculos posteriores (grado de pertenencia y evaluación numérica) se 

utilizó la herramienta Fuzzy Logic Toolbox del software Matlab (MathWorks, 2006). La 

estructura general del modelo se muestra en la Figura 25. 
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Tabla 21. Reglas lógicas para el modelo de diversidad de aves  

SI 
Heterogeneidad 

Y 
Transformación 

Y                     
Subregión 

ENTONCES 
Diversidad 

Alta Bajo Pampa Austral Alta 
Alta Bajo Pampa Deprimida Media 
Alta Bajo Zona Costera Muy alta 
Alta Medio-bajo Pampa Austral Media 
Alta Medio-bajo Pampa Deprimida Alta 
Alta Medio-bajo Zona Costera Muy Alta 
Alta Medio Pampa Austral Media 
Alta Medio Pampa Deprimida Media 
Alta Medio Zona Costera Media 
Alta Medio-alto Pampa Austral Baja 
Alta Medio-alto Pampa Deprimida Baja 
Alta Medio-alto Zona Costera Media 
Alta Alto Pampa Austral Baja 
Alta Alto Pampa Deprimida Baja 
Alta Alto Zona Costera Baja 
Baja Bajo Pampa Austral Baja 
Baja Bajo Pampa Deprimida Media 
Baja Bajo Zona Costera Media 
Baja Medio-bajo Pampa Austral Baja 
Baja Medio-bajo Pampa Deprimida Media 
Baja Medio-bajo Zona Costera Media 
Baja Medio Pampa Austral Muy baja 
Baja Medio Pampa Deprimida Baja 
Baja Medio Zona Costera Baja 
Baja Medio-alto Pampa Austral Baja 
Baja Medio-alto Pampa Deprimida Baja 
Baja Medio-alto Zona Costera Baja 
Baja Alto Pampa Austral Muy baja 
Baja Alto Pampa Deprimida Muy baja 
Baja Alto Zona Costera Muy baja 

 

 

Para la evaluación numérica del modelo, en cada unidad de paisaje (celda de 3x3 

km) se calculó el porcentaje de cobertura agrícola, el porcentaje de cobertura urbana y 

el número de coberturas presentes, y se identificó a qué subregión pertenecía la celda.  
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Figura 25. Estructura del modelo de diversidad de aves 
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Calibración y validación del modelo 

De las 70 celdas empleadas en el muestreo de aves, 56 se utilizaron para la 

calibración y 14 para la validación del modelo. Para la calibración del modelo se 

emplearon dos métodos. En el primero, denominado método manual, se corrigieron las 

variables y las reglas lógicas por prueba y error, utilizando como criterio de 

optimización el error medio absoluto, siguiendo los procedimientos empleados por 

Kampichler et al. (2000). En el segundo método se empleó el software SAMT-Fuzzy 

desarrollado por Wieland et al. (2011), el cual realiza un ajuste de las reglas y 

funciones de manera automática. Este software libre se utilizó para entrenar las reglas 

lógicas y la función de la variable respuesta. Luego ambos modelos calibrados se 

validaron y se seleccionó el que presentó menor error medio absoluto.  

4.2.3. Mapas de SE 

Los mapas de SE empleados para el análisis de relaciones espaciales fueron los 

desarrollados en el Capítulo I. Para trabajar bajo la misma resolución espacial todos 

los mapas de SE fueron re-escalados a las celdas de 3x3km. El valor de provisión de 

SE en dichas celdas (promedio de los valores de todos los pixeles que se encuentran 

dentro de los límites de cada celda) se calculó utilizando la herramienta Spatial 

statistics en ArcGIS. 

4.2.4. Análisis de relaciones espaciales 

4.2.4.1. Correlaciones espaciales y análisis de compromisos entre la provisión de SE y 

el gradiente de agricultura 

Para el análisis de correlaciones espaciales se utilizaron las celdas de 3x3km 

(n=1436). Se calcularon los coeficientes de correlación de Spearman empleando el 

valor promedio de SE y la riqueza de especies y ecosistemas en cada celda. Por otro 

lado, para explorar el comportamiento del conjunto de datos se realizó un análisis de 

componentes principales. Luego, para analizar los compromisos, se ajustaron modelos 

lineales para evaluar cómo la diversidad de aves y la provisión de SE variaba a lo 

largo del gradiente de agricultura (proporción de la celda cultivada). Como los datos 

presentaron problemas de heterogeneidad de varianza y correlación se utilizaron 

modelos no lineales con efectos mixtos (Nonlinear Mixed-Effects Models) con dos 

funciones específicas para tratar los problemas mencionados incluidas en el paquete 

“nlme” del software R (R, 2012). La heterogeneidad de varianza se modeló con la 
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función “varPower” y para la correlación espacial se empleó la función “corSpher” 

(Pinheiro and Bates, 2000).  

4.2.4.2. Análisis de Hotspots 

Con los mapas obtenidos se realizaron “análisis de puntos calientes” (más 

conocidos por su nombre en inglés como Hotspots) con el objetivo de detectar la 

existencia de zonas de concentración en la provisión de SE y biodiversidad. Para el 

análisis se utilizaron las celdas de 3x3km y se empleó el valor promedio de cada SE 

correspondiente a cada celda y, en el caso de biodiversidad, se empleó el valor de 

riqueza. Se utilizó la herramienta de análisis de Hotspots de ArcGIS, la cual calcula la 

estadística Gi* de Getis-Ord. Las puntuaciones z y los valores P resultantes indican 

dónde se agrupan espacialmente las entidades con valores altos o bajos. Esta 

herramienta funciona mediante la búsqueda de cada entidad dentro del contexto de 

entidades vecinas. Para ser un punto caliente estadísticamente significativo, una 

entidad debe tener un valor alto y también estar rodeada por otras entidades con 

valores altos. La suma local para una entidad y sus vecinos se compara 

proporcionalmente con la suma de todas las entidades; cuando la suma local es muy 

diferente de la esperada, y esa diferencia es demasiado grande como para ser el 

resultado de una opción aleatoria, se obtiene como consecuencia una puntuación z 

estadísticamente significativa. La relación utilizada en el análisis fue la “polygon 

contiguity (first order)”.  

4.2.4.3. Análisis de superposiciones de hotspots  

Los valores de GiZScore de los mapas de hotspots de cada SE y biodiversidad se 

reclasificaron en siete grupos empleando el método Natural Breaks (Jenks) y se 

seleccionaron las celdas con valores pertenecientes a los dos grupos superiores en 

cada SE. Luego dichas celdas se sumaron e integraron en un mapa para detectar las 

áreas de mayor superposición de hotspots (win-win areas).  

4.3. Resultados 

4.3.1. Mapa de diversidad de aves 

Avifauna registrada 

Se identificaron un total de 68 especies de aves, de las cuales 6 no pudieron ser 

reconocidas y fueron incluidas en los análisis de riqueza como morfoespecies (ver 

Tabla II del apéndice). El conjunto de especies identificadas en los muestreos de 
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campo corresponde a especies comunes citadas para la zona y el tipo de ambiente 

(Narosky and Di Giacomo, 1993). Entre las especies con mayor asociación con el 

pastizal (de especial interés debido a la transformación agrícola del paisaje) se 

identificaron la Cachirla común (Anthus correndera), el Verdón (Embernagra platensis), 

el Gavilán planeador (Circus bufonni), la Loica común (Sturnella loyca), el Ñandú 

(Rhea americana) y la Ratona aperdizada (Cistothorus platensis) (ver Apéndice, tabla 

II). No se detectaron especies con problemas de conservación, con excepción del 

ñandú que está considerado casi amenazado (Birdlife International). 

 

Modelo predictivo de riqueza de especies de aves 

Los mapas de riqueza calibrados mediante los dos métodos (ajuste manual y 

ajuste con el software SAMT-Fuzzy) se muestran en la Figura 26.  La validación del 

modelo ajustado con el software SAMT-Fuzzy arrojó un error absoluto medio menor 

que el modelo con ajuste manual (2.57 vs. 3.05) y un rango en la predicción más 

acotado (Figura 26 y Figura 27), razón por la cual fue seleccionado como modelo final 

para realizar los análisis.  

 

 
Figura 26. Mapas de riqueza de aves obtenidos con el modelo ajustado manualmente (izquierda) y 

con el modelo ajustado con SAMT (derecha) 
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Figura 27. Datos empleados para la calibración y validación de los modelos de riqueza 

de aves  

 

Los modelos predicen una mayor riqueza de especies en la subregión Pampa 

Deprimida, donde predominan paisajes con niveles bajos a medios de transformación 

antrópica y niveles altos de heterogeneidad (Figura 26). 

 

4.3.2. Análisis de relaciones espaciales  

Correlaciones espaciales 

Los coeficientes de correlación de Spearman (Tabla 22) para la diversidad 

específica indicaron correlaciones significativas y positivas con la diversidad de paisaje 

(0.54) y disponibilidad de agua superficial limpia (0.51), y negativa con producción 

potencial de cultivos (-0.47). En el caso de la diversidad de paisaje, las correlaciones 

fueron similares: positivas con disponibilidad de agua superficial limpia (0.67) y 

negativas con producción potencial de alimentos (-0.21) y regulación climática (-0.20), 

aunque estas últimas de menor magnitud. 

El SE de amortiguación de inundaciones presentó una correlación muy alta y 

significativa con el SE de disponibilidad de agua subterránea limpia (0.79) así como 

también  con la regulación climática (0.81) y la producción potencial de cultivos (0.61). 

El SE de disponibilidad de agua subterránea limpia correlacionó también con la 

regulación climática (0.56). Por último la producción potencial de cultivos y la 

regulación climática presentaron uno de los coeficientes más altos (0.81).  
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 Div_sp  Div_p  AI DSBL DSPL PPC RC 

Div_sp  1 0.5418*** 0.0825** 0.2493*** 0.5170*** -0.4701*** -0.3552*** 

Div_p   1 0.0216 0.0185 0.6787*** -0.2139*** -0.2013*** 

AI   1 0.7916*** 0.0125 0.6116*** 0.8166*** 

DSBL    1 -0.0520* 0.3904*** 0.5679*** 

DSPL     1 -0.2556*** -0.2087*** 

PPC      1 0.8149*** 

RC       1 

Tabla 22. Coeficientes de correlación de  Spearman entre la provisión de servicios 
ecosistémicos y biodiversidad (paisaje y especifica). Div_sp: diversidad específica; 

Div_p: diversidad del paisaje; AI: amortiguación de inundaciones; DSBL: disponibilidad 
de agua subterránea limpia; DSPL: disponibilidad de agua superficial limpia; PPC: 

producción potencial de cultivos; RC: regulación climática. Pairwise two-sides p-values * 
<0.05 **<0.01 ***<0.0001 

Análisis de componentes principales 

Los dos primeros componentes explican el 92% de la variación en la provisión de 

SE (Figura 28): la diversidad de aves y la agricultura. Claramente la agricultura se 

separa del resto, mientras que los SE y la diversidad se separan entre ellos de a 

pares.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 28. Análisis de Componentes Principales. DIV: diversidad de aves; AI: 
amortiguación de inundaciones; DSBL: disponibilidad de agua subterránea limpia; 

DSPL: disponibilidad de agua superficial limpia; RC: regulación climática; PPC: 
producción potencial de cultivos. Los porcentajes entre paréntesis representan la 

variación entre las celdas de 3x3km explicadas por cada componente.  

0 -0.5 0.5 

0 

CP 1 (78,2 %) 

CP 2 
(14,0 %) 
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4.3.3. Análisis de compromisos  

Los modelos ajustados muestran las tendencias del comportamiento de la 

diversidad y la provisión de SE a lo largo del gradiente de agricultura (Figura 29). Bajo 

la hipótesis planteada se predijo que al aumentar el gradiente de agricultura disminuye 

la biodiversidad (diversidad de aves) y la provisión de algunos SE (amortiguación de 

inundaciones, regulación climática y la disponibilidad de agua limpia tanto superficial 

como subterránea).  

En el caso de la diversidad de aves se cumple la predicción (la diversidad 

disminuye con la agricultura) ya que la pendiente es negativa y significativa (-0.16, p< 

0.0001). Lo mismo ocurre para el caso de los SE de amortiguación de inundaciones (-

0.16, p< 0.0001) y disponibilidad de agua subterránea limpia (-0.14, p< 0.0001). Los 

SE de regulación climática y producción potencial de cultivos disminuyen con el 

gradiente agrícola, pero la pendiente es muy cercana a cero (-0.02 y -0.05 

respectivamente, p< 0.0001). Por último, el SE de disponibilidad de agua superficial 

limpia presenta una pendiente negativa pero muy pequeña y el modelo sigue 

presentando problemas de heterogeneidad de varianza a pesar de las 

transformaciones realizadas (-0.008, p< 0.001). 
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Figura 29. Ajuste de modelos lineales de diversidad y provisión de SE en función del gradiente de agricultura 
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Figura 29 (continuación). Ajuste de modelos lineales de diversidad y provisión de SE en función del gradiente de agricultura 
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4.3.4. Análisis de hotspots y su coincidencia espacial 

Los mapas de hotspots de SE muestran diferentes patrones espaciales que 

pueden ser explicados, en parte, por los factores más relevantes involucrados en la 

cuantificación de las funciones ecosistémicas que tuvieron más peso en el mapeo de 

los diferentes SE. Los hotspots de regulación climática (valores de GiZscore más 

altos) se concentran principalmente en el sector correspondiente a la Pampa Austral 

(Figura 30), lo cual se debe a que una de las funciones ecosistémicas que más influye 

en el cálculo de este SE es el almacenamiento de carbono en biomasa y 

almacenamiento de carbono orgánico en suelo. El 60% de esta zona de la cuenca está 

bajo cultivos y dicha cobertura es, junto con las forestaciones, la que más toneladas de 

carbono almacena en la materia vegetal. 

 

 

 

 

 

 

 

Algo similar ocurre con la distribución de los hotspots del SE de producción 

potencial de cultivos (Figura 31), donde la concentración se presenta en el sector con 

los mejores suelos, en términos productivos, de la cuenca.  

 

  

 

 

 

 

 

 

Figura 30. Hotspot s de regulación climática  

     Figura 31. Hotspots de producción potencial de cultivos  



101 
 

 
 

En el caso del SE de disponibilidad de agua superficial limpia (Figura 32), los 

hotspots están determinados por los ecosistemas claves en la provisión de este SE 

(arroyos, vegetación riparia, lagunas y humedales). Por lo tanto los mismos se 

distribuyen en el sector de cuerpos de agua más relevantes en términos de superficie, 

como la laguna costera de Mar Chiquita y el conjunto de humedales ubicados en el 

sector noreste. También se distinguen hotspots con valores de GiZscore intermedios 

correspondientes a los arroyos principales de la cuenca. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Los SE de disponibilidad de agua subterránea limpia y amortiguación de 

inundaciones presentan, en rasgos generales, una distribución de hotspots similar 

(Figura 33 y Figura 34). En el primero, una de las funciones ecosistémicas con máxima 

contribución es la protección de acuíferos que ejercen las diferentes coberturas 

vegetales. Esta función fue estimada a través un índice donde el tipo de suelo, la 

topografía y la vegetación son factores determinantes. En el caso del SE de 

amortiguación de inundaciones sucede algo similar, ya que la función de retención de 

excesos de precipitación por las diferentes coberturas se calcula con un índice donde 

intervienen los mismos factores.  

 

 

 

 

 

 

 

     Figura 32. Hotspots de disponibilidad de agua superficial limpia  
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En el caso del mapa de diversidad específica (Figura 35) los hotspots  se 

concentran en el sector de la Pampa Deprimida ya que en esta región es donde las 

unidades de paisaje presentan mayor heterogeneidad y menos grado de 

transformación (variables determinantes en el modelo de predicción de riqueza de 

aves). Los valores más bajos se presentan en las celdas con predominio de cobertura 

urbana, como aquellas donde se emplaza Balcarce y las ciudades y pueblos costeros 

(Mar del Plata, Villa Gesell, Mar de Las Pampas, Mar Azul).   

 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

Figura 33. Hotspots de disponibilidad de agua subterránea limpia  

     Figura 34. Hotspots de amortiguación de inundaciones  

     Figura 35. Hotspots de diversidad específica  
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El análisis de coincidencia espacial entre distintos hotspots (se sumaron todos los 

mapas considerando sólo las celdas con los valores pertenecientes a los dos grupos 

superiores de cada hotspots del SE) muestra que no existen celdas en la cuenca 

donde coincidan los cinco hotspots de los SE evaluados (Figura 36 y 37). El 16% del 

área bajo estudio presenta al menos hotspots de un SE, mientras que en el 26% se 

superponen hotspots de dos SE. La coincidencia espacial de hotspots de tres SE 

representa el 16% de la cuenca, mientras que en el 13% coinciden cuatro SE.  

 
Figura 36. Mapa de suma de hotspots de SE  

 
 

 

Figura 37. Proporciones más relevantes en la coincidencia espacial de hotspots de los SE 
evaluados. RC: regulación climática; AI: amortiguación de inundaciones; PPC: producción 

potencial de cultivos; DSBL: disponibilidad de agua subterránea limpia; DSPL: disponibilidad de 
agua superficial limpia. Otros: proporción de la cuenca donde no se superponen hotspots de SE 

diferentes. 



104 
 

 
 

La superposición de hotspots de SE y diversidad (específica) se presenta 

únicamente en la el sector de Pampa Deprimida y corresponde a un 30% del área 

estudiada (Figura 38 y 39). Las celdas azules indican coincidencia espacial de los 

hotspots más altos de biodiversidad y de cuatro SE. Los partidos que presentan más 

superposición de hotspots son General Madariaga y Mar Chiquita. 

 
 

Figura 38. Superposición de hotspots de biodiversidad específica y servicios 
ecosistémicos 

 
Dentro del área de coincidencia con biodiversidad (30% de la cuenca) el mayor 

porcentaje de superposición corresponde a los siguientes tres SE (Figura 39): 

amortiguación de inundaciones, regulación climática y disponibilidad de agua 

subterránea limpia.  
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Figura 39. Coincidencia espacial de hotspots de SE y biodiversidad (BD). RC: regulación 

climática; AI: amortiguación de inundaciones; PPC: producción potencial de cultivos; 
DSBL: disponibilidad de agua subterránea limpia; DSPL: disponibilidad de agua 

superficial limpia 

 

4.4. Discusión  

Los resultados de este estudio apoyan en términos generales la hipótesis 

planteada, dado que la provisión de la mayor parte de los SE analizados se asoció 

positivamente con las áreas importantes en términos de biodiversidad, tanto de 

especies como de paisaje, y negativamente con la agricultura. Al examinar la 

estructura de covarianza espacial se encontró un patrón mixto con algunas relaciones 

positivas, otras negativas, y en algunos casos sin relación. Este resultado se alinea 

con lo encontrado por otros trabajos que exploraron relaciones de este tipo en 

diferentes partes del mundo (ej. Anderson et al., 2009; Bai et al., 2011; Egoh et al., 

2009). 

En el caso de la diversidad de especies, la correlación positiva más alta fue con el 

SE de disponibilidad de agua superficial limpia. En la cuantificación de este SE 

tuvieron mayor influencia las funciones ecosistémicas de filtrado de nutrientes y 

sedimentos por la vegetación ribereña y los humedales. Por lo tanto, los valores más 

altos de provisión de este SE se concentraron en los arroyos y humedales de la 
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cuenca (ver mapa de hotspots, Figura 32). Estos ambientes se destacan por ser ricos 

en biodiversidad (Booman, 2013); en especial, son hábitats importantes para muchas 

especies de aves (Joensen et al., 2005). A su vez, las unidades de paisaje que 

contienen estos ambientes resultaron ser más heterogéneas; por lo tanto este SE 

también arrojó la correlación positiva más alta con la diversidad del paisaje.  

La diversidad de aves se asoció negativamente con la producción potencial de 

cultivos. Es importante aclarar que este SE, como su nombre lo indica, refleja la 

capacidad potencial de los suelos para el desarrollo de actividades agrícolas y no la 

presencia de cultivos. Sin embargo, dado que los valores más altos en este mapa 

representan los mejores suelos de la región (en términos productivos) y que en la 

mayoría de los mismos es donde actualmente se desarrollan las actividades agrícolas 

(Zelaya, 2011) es de esperar que este SE y la diversidad de aves se asocien 

negativamente. El impacto negativo de la agricultura sobre las aves ha sido bien 

documentado en la región y en otras partes del mundo (ej. Bilenca et al., 2009; 

Codesido et al., 2008; Filloy and Bellocq, 2007; Schrag et al., 2009; Tscharntke et al., 

2005; Verhulst et al., 2004; Weyland et al., 2012). En el caso de la diversidad de 

paisajes también la asociación negativa más alta fue con el SE de producción 

potencial de cultivos, por la misma razón que en el caso anterior, las áreas con mayor 

provisión de este SE son las que actualmente están cultivadas y la agricultura 

representa una de las causas principales en la simplificación del paisaje (Laterra et al., 

2012). Lo mismo se ve reflejado en el análisis de compromisos mediante el ajuste del 

modelo que relaciona la diversidad de aves y la proporción de agricultura: la pendiente 

es negativa y significativa. 

El análisis de compromisos entre SE y agricultura apoya lo que se predijo en la 

hipótesis: los SE analizados disminuyen con el aumento de la agricultura, aunque no 

todos lo hacen de la misma forma. La amortiguación de inundaciones y la 

disponibilidad de agua subterránea limpia fueron los que presentaron pendientes 

negativas más altas. Aunque los estudios sobre el análisis de compromisos entre SE y 

agricultura son escasos se encontraron tendencias similares (Rodríguez et al., 2006; 

Viglizzo and Frank, 2006).   

Si bien las pendientes de los tres SE restantes también fueron negativas 

(regulación climática, producción potencial de cultivos y disponibilidad de agua 

superficial limpia) los valores fueron muy cercanos a cero, lo que indicaría que la 

provisión de estos SE prácticamente no se altera a medida que aumenta la agricultura 

en la celda.  
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Las correlaciones entre SE más destacadas fueron amortiguación de inundaciones 

y regulación climática, producción potencial de cultivos y regulación climática y 

amortiguación de inundaciones y disponibilidad de agua subterránea limpia. En el 

mapeo de todos estos SE, el tipo de suelo, la cobertura vegetal y la topografía tuvieron 

un rol muy importante.  

El SE de disponibilidad de agua superficial limpia es el único que correlacionó 

negativamente con casi todos los SE. Este SE es un caso particular y este resultado 

debe interpretarse con cautela ya que es el único SE donde la provisión se concentra 

en sectores específicos de la cuenca: arroyos y humedales (y su contexto más 

cercano). En el resto de la cuenca la provisión de este SE es nulo, por lo tanto es de 

esperar que al analizar las correlaciones espaciales entre este SE y los cuatro 

restantes en toda la superficie del área de estudio, los resultados sean negativos. 

Todas estas asociaciones se ven reflejadas también en el ACP (Figura 28).  

El enfoque de hotspots permitió identificar grandes patrones espaciales (por 

ejemplo, diferencias entre subregiones) y áreas relevantes por la provisión de SE y la 

coincidencia espacial de varios SE. Estos mapas son insumos relevantes en el diseño 

de políticas de usos de la tierra (García-Nieto et al., 2013; Holland et al., 2011) y 

podrían servir como base para zonificaciones del territorio como la propuesta en otro 

trabajo previo para parte del área estudiada (Barral and Maceira, 2012). Sin embargo, 

como se discute en Mastrangelo et al. (2013), el enfoque empleado en este trabajo 

(enfoque basado sólo en las relaciones espaciales) no brinda una comprensión de los 

procesos ecológicos y las interacciones subyacentes entre la provisión de los 

diferentes SE. Por lo tanto, en las áreas donde se concentran varios SE y 

biodiversidad (por ejemplo, celdas azules, ver Figura 38) debería concentrarse la 

atención y estudiar si estas áreas son zonas de sinergia o de futuros conflictos (por 

ejemplo, por posible avance de la agricultura sobre ecosistemas naturales).  

La escala, tanto temporal como espacial, es un aspecto relevante a considerar en 

la interpretación de los resultados de este estudio. Por un lado, como se discute en el 

capítulo I, en la evaluación en un periodo anual se omiten los cambios temporales en 

el la provisión del SE dentro del año analizado. Por el otro, al evaluar sólo un año, no 

se capturan los posibles compromisos entre SE y avance de la agricultura. Por 

ejemplo, en un trabajo realizado para la cuenca bajo estudio se analizaron los cambios 

en el uso del suelo durante 30 años (Zelaya, 2011). En los últimos años analizados la 

agricultura avanzó sobre suelos que presentaban graves limitaciones para el cultivo 

(por ejemplo, por anegamiento). A pesar de las restricciones que presentan estos 
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ambientes para los cultivos, alrededor del 25% de estos suelos fueron ocupados por 

cultivos anuales, a excepción de los años con inundaciones. Considerando que este 

tipo de suelos solían estar ocupados por pastizales, su reemplazo por cultivos podría 

significar una pérdida funcional importante en términos de servicios de regulación (por 

ejemplo, retención de excesos de precipitación por cobertura). 

En este estudio la escala espacial para el análisis de las relaciones fue 

seleccionada intentando balancear dos aspectos: que las celdas fueran 

suficientemente grandes para capturar distintos usos del suelo y suficientemente 

pequeñas para lograr la mayor resolución espacial posible en toda el área de estudio. 

En este tipo de análisis la influencia de la escala puede ser importante; por ejemplo 

Laterra et al. (2012) mostraron que para dos resoluciones espaciales (64 y 400 km2) la 

influencia de la composición del paisaje en la provisión conjunta de varios SE cambia 

drásticamente. En la elección de la escala debería contemplarse cuáles son los 

procesos que se quieran capturar, dado que en escalas pequeñas pueden presentarse 

compromisos que en escalas más amplias quedan enmascarados.  

Los resultados de este estudio son de utilidad para detectar aquellas zonas de la 

cuenca donde sería relevante concentrar la atención y estudiar en mayor detalle 

(mejor resolución espacial y temporal) los SE que sean de interés para la planificación. 

Por ejemplo, en las áreas donde se superponen los hotspots de todos los SE, existe 

un 9% representado por la amortiguación de inundaciones, la regulación climática y la 

disponibilidad de agua subterránea limpia. Lo mismo ocurre en la superposición de 

hotspots de SE y biodiversidad donde las celdas se concentran en el sector de la 

Pampa Deprimida y un 57% de las mismas tampoco incluyen hotspots de producción 

potencial de cultivos. Dichas áreas podrían ser estratégicas para limitar la agricultura y 

favorecer la conservación en un plan de ordenamiento.   
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5. CAPITULO IV: Impacto de la restauración ecológica sobre la 

biodiversidad y los servicios ecosistémicos en agroecosistemas 

5.1. Introducción 

El impacto de la agricultura es un problema que no sólo afecta al territorio 

argentino (ver Introducción general), los cultivos y pasturas ocupan alrededor del 40% 

de la superficie terrestre y son el uso del suelo predominante en el planeta (Foley et 

al., 2011). La expansión de la agricultura a expensas de los hábitats naturales y la 

intensificación agrícola son las causas principales de pérdidas de biodiversidad 

(Tscharntke et al., 2012) y reducción en la provisión de varios SE en el mundo. Como 

se observa en el capítulo anterior, similar a lo encontrado en otros trabajos, al 

aumentar la superficie bajo agricultura disminuye la provisión de algunos SE como la 

amortiguación de inundaciones, la disponibilidad de agua limpia y las oportunidades de 

recreación (Bullock et al., 2011; Pilgrim et al., 2010; Raudsepp-Hearne et al., 2010a, 

2010b). El MEA (Millennium Ecosystem Assessment, 2005) encontró que, en los 

últimos 50 años, la provisión de 15 sobre 24 SE analizados disminuyó notablemente. 

El crecimiento de los ingresos mundiales y la población se prevé que continuará en la 

próxima década, lo que lleva a predecir un crecimiento continuo en la demanda y la 

oferta de productos agrícolas en todo el mundo (USDA, 2013). El crecimiento en la 

demanda podría alcanzar el 70% para el 2050 (Bruinsma, 2009), aunque otros autores 

han estimado que la demanda futura podría satisfacerse sin el aumento de la 

producción agrícola (Foley et al., 2011). 

Estos aspectos resaltan la importancia de encontrar alternativas que reconcilien la 

producción agrícola con el mantenimiento o la mejora de los niveles de biodiversidad y 

SE en paisajes rurales. La restauración ecológica aparece como una buena estrategia 

para alcanzar esta meta (Wade et al., 2008). Las acciones de restauración tienen 

como objetivo recuperar las características de un ecosistema, como la biodiversidad y 

los SE, que han sido degradados o destruidos, como consecuencia de la actividad 

humana (SER, 2004). La evidencia sugiere que la restauración ecológica funciona: un 

meta-análisis de 89 estudios que evaluaron los efectos de la restauración en una 

amplia gama de tipos de ecosistemas en todo el mundo encontró un aumento 

promedio del 44% en la biodiversidad y un 25% en los niveles de SE (Rey Benayas et 

al., 2009). De los 89 estudios analizados en este trabajo sólo tres eran 
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agroecosistemas, los cuales mejoraron los niveles de biodiversidad y SE luego de la 

restauración. Del mismo modo, otros meta-análisis sobre restauración en ecosistemas 

más específicos como bosques (ej. Felton et al., 2010; Ilstedt et al., 2007) y humedales 

(Meli et al., 2014) han reportado incrementos en la biodiversidad y/o provisión de SE. 

Dos ejemplos de programas de restauración ecológica a gran escala son el Pacto de 

Restauración de los Bosques Atlánticos cuyo objetivo es restaurar 15 millones de 

hectáreas de tierras degradadas en el Bosque Atlántico Brasilero para el 2050 

(Calmon et al., 2011) y el Programa de Conversión de Tierras sobre ladera en China 

en el cual las tierras con más pendiente y marginales fueron retiradas de la producción 

agrícola desde 1999 para promover la cobertura de bosques y pastizales (Yin and 

Zhao, 2012). Estas iniciativas se alinean con los convenios internacionales como el 

Plan de Acción para el 2020, publicado por el Convenio sobre la Diversidad Biológica 

(CDB), el cual tiene como objetivo restaurar al menos el 15% de los ecosistemas 

degradados del mundo (CBD, 2012).  

Dado que una gran proporción de los ecosistemas degradados son tierras 

agrícolas, numerosos estudios han tratado de evaluar si la restauración ecológica 

puede aumentar la biodiversidad y los SE en este tipo de sistemas (ej. Aviron et al., 

2011; Pykala, 2003; Pöyry et al., 2004; Rey Benayas and Bullock, 2012; Rey Benayas 

et al., 2008; Wade et al., 2008; Wang et al., 2011).  Cada uno de estos estudios, sin 

embargo, se ha limitado a ecosistemas específicos, dejando abierto el interrogante 

sobre la eficacia de la restauración ecológica en los agroecosistemas en una escala 

global. Por lo tanto, es necesario analizar estudios de caso a lo largo del mundo en 

una amplia gama de agroecosistemas en orden de identificar las tendencias globales 

sobre los resultados de la restauración ecológica. 

Esta cuestión es particularmente importante porque dos estrategias opuestas son 

ampliamente utilizadas para mejorar la biodiversidad y los SE en este tipo de sistemas 

(Rey Benayas and Bullock, 2012). La integración de tierras (más conocida como land 

sharing) apoya la conservación y restauración de SE y biodiversidad dentro de la 

matriz agrícola. Por el contrario, la separación de tierras (más conocida como land 

separation) promueve destinar áreas específicas para conservación diferentes a las 

áreas de producción (Green et al., 2005; Phalan et al., 2011). Mientras que las 

acciones de restauración implementadas bajo una u otra estrategia parece diferir más 

en escala o extensión que en el tipo, las dos estrategias pueden tener diferentes 

implicancias para la planificación del uso del suelo, particularmente en la definición de 
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los objetivos de la restauración, los indicadores de éxito de la restauración, los sitios 

que se restauran y las acciones de restauración específicas que deberían llevarse a 

cabo (Figura 40).  

Ambas estrategias se implementan típicamente a través de la restauración pasiva 

o activa. La restauración pasiva implica la remoción o cese del factor degradante y 

frecuentemente involucra la sucesión secundaria tras el abandono de tierras agrícolas. 

La restauración activa implica acciones específicas como la revegetación con especies 

deseadas y remediación del suelo, las cuales también llevan a una sucesión 

secundaria. Aunque existen antecedentes de la evaluación de una o más de estas 

medidas en  proyectos específicos de restauración en agroecosistemas como bosques 

(Rey Benayas et al., 2008), pastizales  (Pywell et al., 2002) y arbustales (Pywell et al., 

2011), no se encontraron estudios que evalúen sistemáticamente su efectividad en un 

amplio rango de agroecosistemas.  

El objetivo de este capítulo fue evaluar cuantitativamente cómo la restauración 

ecológica afecta a la biodiversidad y la oferta de SE (en base a las funciones 

ecosistémicas que los soportan) en un rango amplio de agroecosistemas en el mundo 

a través de un meta-análisis de estudios científicos. Los objetivos particulares fueron 

determinar (1) en qué medida los esfuerzos de restauración pueden recuperar 

biodiversidad y SE en agroecosistemas degradados, (2) si los resultados de la 

restauración se ven afectados por factores tales como la estrategia de restauración 

(separación de tierras vs. integración de tierras), tipo de acción de restauración (activa 

o pasiva), el tiempo desde la última acción de restauración (edad de la restauración), o 

el tipo de clima (templado vs. tropical), y (3) si la recuperación de la biodiversidad se 

correlaciona con la recuperación de SE. La hipótesis planteada en este capítulo fue 

que la restauración de agroecosistemas incrementa los niveles de biodiversidad y SE, 

y que este incremento correlaciona con la edad de la restauración.  También, como se 

predice en la hipótesis 1 de esta tesis, que las acciones de restauración ecológica 

orientadas a mejorar la biodiversidad en agroecosistemas mejoran simultáneamente la 

provisión de servicios ecosistémicos y viceversa. Los resultados de este estudio 

podrían aportar criterios en el ámbito de la planificación del uso del suelo y el logro de 

los objetivos de la CDB para 2020. 
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5.2. Materiales y métodos  

5.2.1. Búsqueda de literatura 

Se llevó a cabo una búsqueda sistemática de literatura científica utilizando la base 

de datos “ISI Web of Knowledge”, la cual provee acceso a estudios de revisión por 

pares. La búsqueda fue realizada el 17 de abril del 2012, sin restricción en el año de 

publicación y con la siguiente combinación de términos: [((ecosystem OR 

environment*) AND (biodiversity OR good* OR service* OR function*) AND (restor* OR 

re-creat* OR rehabilitat* OR enhance*) AND (farm* OR crop* OR agro* OR pasture* 

OR grass*))]. La búsqueda se refinó a las siguientes áreas temáticas: “environmental 

sciences ecology”, “agriculture”, “plant sciences”, “biodiversity conservation”, “forestry”, 

“water resources”, “biotechnology and applied microbiology”, “entomology”, “zoology”, 

“food science and technology” and “microbiology”, lo cual resultó en 1590 artículos. Se 

examinó el título y el resumen de cada uno de los trabajos para identificar cuál podría 

reportar la información necesaria que cumpliera con los criterios de inclusión para el 

propósito del trabajo.  Para ser incorporado en el meta-análisis, los estudios tenían 

que centrarse en un agroecosistema (tierras de cultivo o ganadería) o paisaje agrícola 

y reportar la siguiente información: 

1) una evaluación cuantitativa del efecto de una acción de restauración (pasiva 

o activa) sobre alguna variable relacionada con la biodiversidad y/o alguna 

función ecosistémica o SE; 

2) al menos una comparación que involucre estados diferentes del 

agroecosistema, como el ecosistema de referencia (antes de la conversión 

en un agroecosistema), el ecosistema convertido (después de la actividad 

agrícola o ganadera) y el ecosistema restaurado (después de la 

restauración); y  

3) el tamaño de la muestra y la varianza de las estimaciones. 

 

5.2.2. Extracción de la información y construcción de la base de datos 

Se identificaron 54 estudios que cumplían con los tres criterios (ver Tabla III, 

Apéndice). Se construyó una base de datos en la cual las filas contenían las 

observaciones y las columnas las propiedades de dichas observaciones (ver Tabla III, 

Apéndice). Para cada estudio, se extrajeron los datos disponibles en el texto, tablas o 

gráficos, sobre las variables utilizadas para medir los impactos de la restauración 



114 
 

 
Capítulo IV: Impacto de la restauración ecológica sobre la biodiversidad y los servicios 
ecosistémicos en agroecosistemas 
 

(variables de respuesta). Cada medida se registró como una fila independiente en la 

base de datos, aun cuando las mediciones provinieran del mismo estudio. Para evitar 

posibles problemas de falta de independencia con los datos de un mismo estudio, las 

medidas se registraban en forma independiente sólo cuando el estudio original asumía 

condiciones de independencia espacial. 

Se extrajeron los datos sobre el país donde se realizó el estudio, el tipo de 

agroecosistema, los principales factores de degradación, el tiempo transcurrido desde 

la finalización de la última acción de restauración (edad de la restauración), el clima en 

términos globales (templado o tropical) y la acción de restauración implementada. Las 

acciones de restauración fueron clasificadas de acuerdo a la estrategia de uso de la 

tierra, integración de tierras cuando no se excluía la producción agrícola (ej. adopción 

de agricultura orgánica o creación de cercos vivos que afectan una pequeña 

proporción dela agroecosistema). La acción se consideraba dentro de la estrategia de 

separación cuando se impedía la producción a nivel de predio e involucraba un área 

relativamente grande (ej. campos agrícolas abandonados, (Rey Benayas and Bullock, 

2012). También se categorizaron las acciones como pasivas cuando se removía o 

reducía el factor degradante como la agricultura orgánica o las sucesiones 

secundarias seguidas del abandono de tierras. Las acciones se clasificaban como 

activas cuando iban más allá de remover el factor degradante.  

Las medidas de biodiversidad evaluaron la abundancia de especies, la riqueza o la 

diversidad, así como el crecimiento o la biomasa de los organismos. Se utilizaron 

diferentes variables de biodiversidad para diferentes tipos de organismos (Tabla 23). 

De acuerdo al marco conceptual adaptado en esta tesis (Haines-Young and Potschin, 

2010; ver Introducción general) todos los estudios revisados reportaron medidas 

relacionadas a funciones ecosistémicas (y no a SE). Sin embargo, como la 

clasificación de SE propuesta por el MEA (Millennium Ecosystem Assessment, 2005) 

fue la que predominó en todos los trabajos analizados, las medidas fueron agrupadas 

como aquellas funciones ecosistémicas relacionadas con los SE de regulación y de 

soporte. Pocos estudios informaron sobre SE de aprovisionamiento y ninguno sobre 

SE culturales (Tabla 24).  
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Tabla 23. Clasificación y ejemplos ilustrativos de las medidas de biodiversidad utilizadas 
en el meta-análisis.  

Grupo  Subgrupo  Ejemplos  Unidad de medida  

Invertebrados 
Artrópodos 

Riqueza de mariposas Número de especies 

Abundancia de arañas 

Número total de arañas por 

trampa 

Nematodos Abundancia de nematodos bacterivorous Individuos/gramo de suelo 

Vertebrados 
Mamíferos Densidad de mamíferos pequeños   Número de individuos /ha  

Aves Abundancia de aves Número de individuos 

Plantas 

vasculares 

Herbáceas Riqueza de plantas Número de especies 

Semillas Abundancia Log abundancia de semillas 

Microfauna 

edáfica 

Bacterias 
Diversidad de comunidades de bacterias 

del suelo 

Índice Shannon-Wiener  

Hongos 
Diversidad de hongos micorrícicos 

arbusculares (HMA) 

Porcentaje de raíces 

colonizadas por HMA 
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Tabla 24. Clasificación de los indicadores de funciones y servicios ecosistémicos 
utilizados en el meta-análisis. 

Grupo principal de SE 

según MEA (2005) 
FE asociada al grupo de SE Indicador/proxy 

Soporte  Calidad química del suelo Nitrógeno total 

Fósforo total 

Radio Carbono; nitrógeno 

Fósforo disponible 

Calidad física del suelo Materia orgánica del suelo 

Agregados del suelo  

Densidad aparente 

Carbono orgánico del suelo  

Densidad de macroporos 

Productividad primaria Biomasa de raíces 

Biomasa de tallos 

Biomasa promedio 

Calidad biológica del suelo Actividad de especies de macrofauna 

descomponedoras 

Mineralización de nutrientes Mineralización de nitrógeno 

Regulación  Secuestro de carbono Carbono orgánico del suelo  

Tasa de secuestro de carbono 

Polinización Número de visitas por polinizador 

Control biológico 

Semillas de malezas removidas 

Tasa de parasitismo 

 
De los 54 estudios se extrajeron 153 observaciones, sin embargo, los siguientes 

cinco SE fueron representados por pocas observaciones razón por la cual no se 

incluyeron en el análisis: mineralización de nutrientes (dos observaciones de un 

estudio), productividad primaria (tres observaciones de dos estudios), retención de 

nutrientes (una observación de un estudio), calidad biológica del suelo (dos 

observaciones de un estudio), producción de cultivos (tres observaciones de tres 
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estudios) y regulación de agua (una observación de un estudio). Finalmente, 141 

observaciones fueron incluidas en el meta-análisis y fueron asignadas como 

provenientes de clima templado (131 observaciones de 50 estudios) o tropical (10 

observaciones de cuatro estudios); enmarcadas dentro de la estrategia de separación 

(31 observaciones de 13 estudios) o dentro de la estrategia de integración (110 

observaciones de 41 estudios); y correspondientes a acciones pasivas (60 

observaciones de 23 estudios) o activas (81 observaciones de 31 estudios). La edad 

de restauración fue informada sólo por 39 estudios (109 observaciones). 

5.2.3. Análisis estadístico 

En el meta-análisis, la magnitud del efecto se extrae de los estudios individuales y 

luego estos se agrupan para calcular la magnitud del efecto global con su 

correspondiente significancia estadística (Hedges et al., 1999). Los estudios 

analizados variaron sustancialmente en cuanto a los estados del ecosistema 

empleados para comparar y las variables de respuesta empleadas. Por lo tanto, se 

seleccionó el coeficiente de respuesta (conocido como response ratio, RR) para 

cuantificar los efectos de la restauración sobre la biodiversidad y los SE respecto a un 

control. Se calcularon los RR de los agroecosistemas restaurados relativos al 

ecosistema de referencia [ln (Rest/ Ref)] y al ecosistema convertido [ln (Rest/Cov)] 

para cada observación de la base de datos.  

En la mayoría de las variables de respuesta se esperaba una correlación positiva 

con la medida de biodiversidad o de FE analizada (por ejemplo, a mayor biomasa 

mayor nivel de la FE "productividad primaria"). Sin embargo, para algunas variables de 

respuesta la correlación esperada era negativa (por ejemplo, a menor cantidad de 

malezas mayor nivel de la FE “control biológico”). En esos casos se invirtió el signo del 

RR (Tabla III, apéndice). 

Para analizar en qué medida los esfuerzos de restauración pueden recuperar la 

biodiversidad y los SE en agroecosistemas degradados, se realizó un análisis por 

separado para comparar ecosistemas restaurados y convertidos y para comparar 

agroecosistemas restaurados con ecosistemas de referencia (Meli et al., 2014; Rey 

Benayas et al., 2009b). Se utilizó un meta-modelo de efectos aleatorios con análisis 

categórico para calcular la magnitud del efecto promedio, bajo el supuesto de variación 

aleatoria entre observaciones. Se calcularon los intervalos de confianza del 95% para 

la magnitud del efecto promedio utilizando la opción bootstrapping con 999 iteraciones 
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(Rosenberg et al., 2000). Las estimaciones de la magnitud del efecto se consideraron 

significativamente diferentes de cero si sus intervalos de confianza del 95% no incluían 

al cero. 

Para evaluar el sesgo de publicación se calculó el número de Rosenthal a prueba 

de fallos (Rothstein et al., 2005), el cual indica el número de estudios con magnitud de 

efecto cero que tendrían que incorporarse al análisis para hacer que el efecto 

observado sea estadísticamente insignificante. Se obtuvo un número de Rosenthal de 

968.268, lo que sugiere que no hay sesgo de publicación en este meta-análisis. Todos 

los cálculos de RR y los análisis estadísticos se realizaron utilizando el software 

MetaWin 2,0 (Rosenberg et al., 2000). 

Para evaluar si los resultados de la restauración fueron afectados por factores 

como la estrategia y el tipo de acción se realizaron test no paramétricos de Kruskal-

Wallis para comparar los RRs (agroecosistemas restaurados/agroecosistemas 

convertidos). También se compararon los diferentes RRs con la edad de restauración 

a través del cálculo de coeficiente de correlación de Spearman, en este caso se 

agregó toda la información de SE y biodiversidad para asugurar un tamaño adecuado 

de muestra. Como la base de datos sólo incluyó cuatro estudios en áreas tropicales se 

decidió no examinar si los resultados de la restauración se ven afectados por el clima. 

También se calculó el coeficiente de correlación de Spearman para evaluar si la 

recuperación de la biodiversidad y los SE correlacionaban, se compararon los RR de 

ambas variables entre agroecosistemas restaurados vs convertidos. Sólo 16 estudios 

reportaron RR de ambas variables, los cuales se tomaron como una muestra 

independiente. Cuando el mismo estudio ofrecía medidas de biodiversidad o SE 

utilizando múltiples variables, los RR relacionados se promediaron para generar un RR 

general para la biodiversidad y un RR general para el ES, minimizando así el riesgo de 

pseudo-replicación. Para asegurar el tamaño de muestra adecuado, en el caso de los 

SE se analizaron en su conjunto sin distinguir grupos (Meli et al., 2014; Rey Benayas 

et al., 2009b). No se puedo examinar esta misma correlación entre los RRs de 

biodiversidad y los RRs de SE en la comparación de agroecosistemas restaurados y 

de referencia ya que solo tres estudios reportaban esta información. Los análisis de 

correlación y los test de Kruskal-Wallis fueron realizados en R 3.0.2 (R, 2012). 

Para evaluar posibles efectos de pseudo-réplica, se utilizó un enfoque similar al 

implementado en otros meta-análisis ecológicos (Meli et al., 2014; Vilá et al., 2011): se 

calculó el RR promedio para cada una de las tres grandes categorías (SE de soporte, 
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SE de regulación y biodiversidad) usando sólo un RR elegido al azar por trabajo. Estos 

RRs promedios fueron similares a los RR obtenidos cuando todos las medidas eran 

incluidas (las diferencias no fueron estadísticamente significativas, Tabla IV del 

apéndice) y el intervalo de confianza de la muestra reducida se superpone con los 

intervalos de la muestra completa. Por lo tanto se utilizó la base de datos completa. 

5.3. Resultados  

5.3.1. Información general de los estudios analizados 

Los 54 estudios analizados se llevaron a cabo en 20 países: 39 en Europa, cinco 

en América, cuatro en África, cuatro en Oceanía y dos en Asia. En cuanto al sistema 

productivo los casos analizados incluyeron cultivos herbáceos (28 estudios), cultivos 

leñosos (8 estudios) y pasturas y pastizales (18 estudios). Los principales factores de 

degradación fueron la intensificación agrícola (incremento en el uso de agroquímicos, 

tendencia al monocultivo, riego y empleo de variedades de alto rendimiento) y la 

expansión agrícola con un aumento en la fragmentación de los hábitats naturales y 

semi-naturales. La edad de restauración promedio fue de 10 años (SD: 8 años; 

mínimo: 1 año, máximo: 61 años). 

Aproximadamente el 80% de los estudios analizados se enmarcan dentro de la 

estrategia de integración de tierras mientras que el 20% restante pertenece al grupo 

de separación de tierras (Figura 40). Ambos grupos de estudios emplearon una gran 

variedad de acciones de restauración, aunque predominan las acciones de 

restauración activa sobre las pasivas. La restauración basada en la integración de 

tierras se concentró en los bordes de cultivos y arroyos y en la creación de áreas para 

la conservación a expensas de pequeñas áreas de producción. Mientras que la 

restauración basada en la separación de tierras recae mayormente en la creación de 

nuevas áreas de conservación a través de la revegetación con especies nativas 

(Figura 40). 
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Figura 40. Marco de estrategias (integración de  tierras o separación de tierras) y 
acciones de restauración específicas (pasivas o activas) identificadas en los 

agroecosistemas estudiados. Los números en las cajas indican cuántos artículos 
pertenecen a cada grupo.  

5.3.2. Efectos de la restauración sobre la biodiversidad y los SE 

En conjunto, la biodiversidad y ambos tipos de SE (regulación y soporte) mejoraron 

en un 73% en el estado restaurado en comparación con el estado convertido (Figura 

41). La restauración mejoró la biodiversidad de todos los tipos de organismos en 

conjunto en un 68% en un rango que va desde 54% para los vertebrados a un 79% 

para los invertebrados (Figura 41). Las acciones de restauración asociadas con los 

mayores incrementos en la biodiversidad fueron la creación de parches o franjas de 

flores silvestres, la creación de hábitats sobre los márgenes de los arroyos o los 

bordes de cultivos, la agricultura orgánica y la revegetación con especies nativas. 

La restauración mejoró la provisión de SE de soporte y regulación (Figura 41). En 

el caso de las funciones ecosistémicas asociadas a SE de soporte el aumento fue del 

42%, con el los siguientes incrementos individuales: 57% para calidad física del suelo 

y 30% para la calidad química del suelo. Las funciones ecosistémicas asociadas a los 

20 
 

21 



121 
 

 
Capítulo IV: Impacto de la restauración ecológica sobre la biodiversidad y los servicios 
ecosistémicos en agroecosistemas 
 

SE de regulación mejoraron en conjunto en un 120% (comparando agroecosistemas 

restaurados vs. convertidos). La mejora individual fue: 228% para polinización, 62% 

para secuestro de carbono y 49% para control biológico. Las acciones de restauración 

asociadas a los incrementos más importantes en el nivel de SE fueron la creación de 

hábitats en bordes de cultivos, la agricultura orgánica y la revegetación con especies 

nativas. Tanto la biodiversidad como los SE de soporte y regulación fueron similares 

entre los agroecosistemas restaurados y los ecosistemas de referencia (Figura 42). 

 
Figura 41. Magnitud del efecto promedio (radio de respuesta) para biodiversidad y SE en 

agroecosistemas restaurados vs. Convertidos. Las barras alrededor de las medias 
indican el intervalo de confianza del 95% ( bias-corrected bootstrap). La magnitud del 

efecto promedio es significativamente diferente de cero si el intervalo de confianza no 
incluye el cero. El primer y segundo número en el paréntesis indican, respectivamente, el 

número de comparaciones y número de estudios en cada cálculo.  
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Figura 42. Magnitud del efecto promedio (radio de respuesta) para biodiversidad y FE en 
agroecosistemas restaurados vs. Ecosistemas de referencia. Las barras alrededor de las 
medias indican el intervalo de confianza del 95% (bias-corrected bootstrap). La magnitud 

del efecto promedio es significativamente diferente de cero si el intervalo de confianza 
no incluye el cero. El primer y segundo número en el paréntesis indican, 

respectivamente, el número de comparaciones y número de estudios en cada cálculo.  

 

5.3.3. Efectos de la estrategia de restauración, el clima y la edad de restauración 

sobre la efectividad de la restauración 

El análisis para determinar el efecto de la estrategia de restauración, el tipo de 

restauración y la edad de la restauración sobre la efectividad de la restauración 

ecológica fueron poco concluyentes. El test de Kruskal-Wallis mostró que las 

estrategias de integración y separación de tierras presentan RR de SE 

significativamente diferentes en relación a los agroecosistemas restaurados con los 

convertidos (chi-cuadrado = 4.61, p = 0.03; n= 16 para separación, n=16 para 

integración). La mediana asociada con la estrategia de separación (0.50) fue más del 

doble que la mediana asociada a integración (0.20). Por otro lado, las medias no 

fueron muy diferentes y los desvíos estándar son altos: para separación de tierras, la 

media fue de 0.66 y el sd 0.44; para integración de tierras la media fue 1.10 y el sd 

2.08. En el caso de los RRs de biodiversidad, las diferencias entre estrategias no 

fueron significativas (chi-cuadrado = 1.49, p = 0.22; separación de tierras: mediana= 
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1.09, media=0.84, sd=0.48, n=5; integración de tierras: mediana=0.41, media: 0.68, 

sd=0.87, n=79).  

Los dos tipos de acciones de restauración no fueron asociados con diferencias 

significativas en la provisión de SE (chi-cuadrado=1.36, p=0.24; pasiva: mediana=0.24, 

media=0.46, sd=0.51, n=13; activa: mediana=0.36, media=1.17, sd=1.86, n=19) o en 

biodiversidad (chi-cuadrado= 2.28, p=0.08; pasiva: mediana=0.36, media=0.41, 

sd=0.31, n=39; activa: mediana=0.41, media=0.90, sd=1.06, n=45). Por otro lado, 

contrario a lo esperado la edad de restauración no correlacionó con los RR de 

biodiversidad y SE (r = -0.12, n = 78, p = 0.267). 

5.3.4. Relación entre la restauración de biodiversidad y SE 

Sólo 16 de los 54 estudios midieron los efectos de la restauración ecológica sobre 

ambas variables estudiadas (biodiversidad y SE) comparando el estado restaurado 

con el convertido. Las acciones de restauración que predominaron en estos estudios 

fueron la creación de hábitats y la agricultura orgánica. La restauración de 

biodiversidad correlacionó positivamente con la restauración de SE (Figura 43), lo que 

significa que la restauración en agroecosistemas fue asociada con la recuperación en 

simultaneo de biodiversidad y SE de soporte y regulación. 

 
Figura 43. Coeficiente de correlación de Spearman entre los radios de respuesta para 
biodiversidad y SE en agroecosistemas restaurados con respecto a los convertidos. 
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5.4. Discusión 

5.4.1. Restauración de biodiversidad y SE 

El meta-análisis de una amplia variedad de agroecosistemas a lo largo del planeta 

sugiere que la restauración ecológica en agroecosistemas es usualmente exitosa para 

mejorar los de niveles de biodiversidad y provisión de SE y puede ser un enfoque 

efectivo para alcanzar los objetivos del CDB para el 2020. Sin embargo, la evidencia 

disponible deja abierto el interrogante si el aumento en el uso de acciones de 

restauración podrá soportar la producción de alimentos adecuada para las 

necesidades globales, especialmente desde que las prácticas de restauración 

frecuentemente ofrecen rendimientos agrícolas más bajos que los métodos 

tradicionales (Azadi et al., 2011; Foley et al., 2011). 

La restauración mejoró en magnitud similar a todos los grupos de organismos 

analizados. Si bien un aumento en la biodiversidad no es suficiente para asegurar 

niveles altos en el funcionamiento de los ecosistemas (Callaway, 2005), suele 

interpretarse como un indicio de que la estructura y resiliencia del agroecosistema 

están en proceso de recuperación (Holt-Giménez, 2002; Swift et al., 2004). Sin 

embargo, se necesitan más estudios para aclarar si dichas mejoras en la biodiversidad 

indican que la composición de la flora y la fauna se han recuperado totalmente. El 

estudio de cómo mejorar en la biodiversidad es algo complejo y está bien ilustrado por 

la agricultura orgánica. Cerca de la mitad (47%) de los estudios en el meta-análisis 

evalúan los efectos de la agricultura orgánica sobre la biodiversidad. Varias revisiones 

y meta-análisis sobre estos efectos han concluido, en consistencia con lo encontrado 

en este estudio, que la agricultura orgánica tiene un efecto general positivo sobre la 

biodiversidad (Bengtsson et al., 2005; Gomiero et al., 2011; Hole et al., 2005; Tuck et 

al., 2014), y que estos efectos pueden interactuar con los efectos de escala y paisaje  

(Bengtsson et al., 2005; Rundlöf et al., 2010; Winqvist et al., 2011). Al mismo tiempo, 

en contraste con lo hallado en este estudio, algunas de las revisiones existentes 

concluyeron que la agricultura orgánica incrementa el tamaño de la población de 

algunos organismos más que otros (Hole et al., 2005; Tuck et al., 2014) y que puede 

incluso reducir la población de otros (Birkhofer et al., 2014). 

La restauración incrementó la provisión de todos los SE de soporte y regulación. 

Muy pocos estudios, que cumplieran los criterios de selección, reportaron información 

sobre SE de aprovisionamiento luego de la restauración (ej. producción de cultivos), 
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por lo cual no formaron parte del análisis. Los agroecosistemas típicamente buscan 

maximizar este tipo de SE (por ejemplo, producción de granos, carne y fibra), por lo 

tanto el análisis de los compromisos y las sinergias entre SE de aprovisionamiento y 

de regulación es importante para la selección de medidas de restauración más 

adecuadas (Laterra et al., 2012; Naidoo et al., 2008). En efecto, evaluar cómo la 

restauración afecta los SE de aprovisionamiento es clave para entender qué tan bien 

se puede conciliar la producción agrícola con la biodiversidad y los SE en paisajes 

rurales (Wade et al., 2008). 

El costo de la restauración en los agroecosistemas es otro factor importante a 

considerar para analizar su efectividad (Aronson et al., 2010; de Groot et al., 2013), sin 

embargo sólo tres estudios evaluaron este factor. Por ejemplo, Pywell et al. (2006) 

mostró que la siembra con mezclas simples de pastos generalistas tiene costos muy 

bajos y es más eficaz que el cultivo de cereales para proporcionar hábitat de forrajeo 

para los abejorros. Demostrar relaciones positivas entre el costo-beneficio de la 

restauración de biodiversidad y SE sería un paso fundamental para promover y apoyar 

acciones de restauración.  

5.4.2. Influencia del contexto sobre la efectividad de la restauración 

En este estudio se encontró, en base a los análisis no paramétricos, que la 

restauración mediante la separación de tierras conlleva a un aumento mayor en la 

recuperación de SE que la integración de tierras. Sin embargo, las dos estrategias 

generaron incrementos similares en biodiversidad, aunque se observó una tendencia 

en la cual la separación de tierras se asocia con niveles mayores de biodiversidad. 

Estos resultados deberían ser interpretados con precaución porque la inferencia 

estadística está basada en medianas y las medias para ambas estrategias son 

bastante similares con desvíos muy grandes, particularmente en la integración de 

tierras. Además los estudios que abordan la separación de tierras difieren en varios 

aspectos respecto a los que abordan integración. En este meta-análisis, la mayoría de 

los sitios que implementó la separación de tierras involucró áreas que van desde 5 a 

1000 ha, mucho más amplios que los sitios restaurados bajo la integración de tierras, 

que usualmente abarcaron áreas de menos de 0.5ha. Por otro lado, la restauración 

basada en separación de tierras involucró en su mayoría revegetación (pasiva o 

activa) y los resultados fueron evaluados usando exclusivamente variables 

relacionadas al suelo (por ejemplo, secuestro de carbono). A diferencia de los 
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resultados obtenidos en este análisis, en cuanto a la similitud de ambas estrategias 

para recuperar biodiversidad, Phalan et al. (2011) encontraron que la separación de 

tierras fue más efectiva para restaurar densidades de aves y especies de árboles en el 

sudoeste de Ghana y en el norte de India en ambientes degradados como 

consecuencia de la agricultura. La tendencia de los datos en este meta-análisis 

apoyan esto, pero se requiere una base de datos más amplia para obtener una visión 

global más confiable.  

El hecho de haber encontrado resultados ambiguos en la comparación de ambas 

estrategias de uso de la tierra, a pesar de haber analizado un número relativamente 

grande de trabajos, resalta la dificultad de evaluar la restauración en agroecosistemas. 

Pero también destaca los beneficios prácticos y filosóficos de ver y entender las dos 

estrategias no como alternativas mutuamente excluyentes, sino como métodos 

complementarios que se pueden combinar para maximizar la biodiversidad y SE (Rey 

Benayas and Bullock, 2012). Por ejemplo, si bien puede ser necesario tener que optar 

por una estrategia a escala de lote, ambas pueden ser aplicadas en diversos lotes 

dentro del mismo paisaje degrado de acuerdo a una estrategia integrada de 

planificación de usos del territorio. 

La comparación de los tipo de acción, pasiva y activa, sugiere que ambos pueden 

llevar a incrementos similares en biodiversidad y provisión de SE en agroecosistemas. 

Este resultado es consistente con lo obtenido por Morrison y Lindell (2011) para 

calidad de hábitat para aves siguiendo la restauración pasiva y activa en Costa Rica. 

Dado que la restauración pasiva es generalmente menos costosa que la activa, puede 

ser una alternativa más factible para mejorar biodiversidad y SE en agroecosistemas.  

Si bien no fue posible comparar dentro de ambas estrategias los efectos de las 

acciones de restauración especificas (por el bajo número de trabajos dentro de 

separación de tierras), se identificaron al menos cinco acciones que aparecen como 

las más efectivas para restaurar biodiversidad y SE. Estas cinco acciones de 

restauración en su mayoría siguen la estrategia de integración de tierras y ya se han 

aplicado de forma generalizada en programas ambientales a gran escala, como los 

esquemas agroambientales en Europa  (Kohler et al., 2008). Esto sugiere la 

factibilidad de la implementación de estas acciones de restauración en situaciones del 

mundo real que se rigen por consideraciones políticas, más allá de la simplicidad de 

los experimentos científicos. Por otro lado, la efectividad de los esquemas 

agroambientales para la conservación de la biodiversidad en Europa es un aspecto 
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bastante discutido (Kleijn and Sutherland, 2003; Kleijn et al., 2006) por lo que debería 

ser foco de futuras investigaciones. 

Como el 70% de los estudios y 132 de 142 observaciones correspondieron a áreas 

templadas, no pudo compararse el efecto de la restauración entre agroecosistemas 

templados y tropicales. Rey Benayas et al. (2009) encontraron que la restauración de 

biomas terrestres alcanzó niveles de biodiversidad y SE entre 10 y 100 veces más, 

respectivamente, en climas tropicales que en templados, pero estas diferencias 

pueden no aplicar a agroecosistemas. Como en este estudio, otro meta-análisis global 

contenía una mayor proporción de datos de regiones templadas (Meli et al., 2014). 

Esto resalta la necesidad de promover más investigaciones sobre restauración 

ecológica en regiones tropicales, como el estudio realizado por De Beenhouwer et al. 

(2013), el cual analizó el impacto del manejo agroforestal del cacao y el café sobre la 

biodiversidad y los SE. 

La recuperación de la biodiversidad y los SE no correlacionó con la edad de 

restauración, aspecto similar a otros análisis de restauración en humedales (Meli et al., 

2014).  Mientras que esto refleja la limitada variación en el promedio de edad de 

restauración (10 años) en los estudios analizados, también sugiere que el éxito en la 

restauración en agroecosistemas requiere menos tiempo que la restauración de otros 

ecosistemas, como los humedales los cuales se recuperan luego de varias décadas 

(Moreno-Mateos et al., 2012). 

5.4.3. Correlación entre la restauración de la biodiversidad y la restauración de 

los SE 

Los resultados indican que la restauración de biodiversidad y los SE, luego de 

restaurar agroecosistemas degradados, correlaciona positivamente, similar a lo 

encontrado en un meta-análisis de un amplio rango de ecosistemas en todo el mundo 

(Rey Benayas et al., 2009). Este resultado puede estar reflejando en parte que el 

análisis no incluyó medidas relacionadas a la productividad primaria y, particularmente 

en agroecosistemas, una baja productividad se asocia a niveles altos de biodiversidad 

(Verhulst et al., 2004). Entender esta relación tiene implicancias importantes, no solo 

para la ciencia de la restauración sino también para la economía, la política y el 

bienestar social (Naidoo et al., 2008). Por lo tanto es necesario impulsar 

investigaciones que ayuden a comprender las relaciones entre biodiversidad y SE (de 

Groot et al., 2010). Por ejemplo, estudios futuros podrían explorar cómo optimizar las 
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sinergias entre biodiversidad y SE cuando se diseñan programas de conservación y 

manejo que involucren restauración (Meli et al., 2014).  Esto es particularmente 

importante considerando que el presente estudio muestra que la restauración de 

biodiversidad difiere significativamente de la restauración de SE. 
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6. Conclusiones generales  

Esta tesis abordó una problemática relevante en nuestro país a través de un 

enfoque innovador: el impacto de la agricultura sobre el capital natural, y 

consecuentemente, sobre el bienestar de la población. El enfoque de SE, a través del 

modelo de cascada, permitió abordar el problema de forma integral ya que a lo largo 

de esta tesis se analizaron aspectos estructurales y funcionales del paisaje 

(biodiversidad y funciones ecosistémicas), cómo dichos aspectos se traducen en 

beneficios potenciales para la población (servicios ecosistémicos), cómo estos 

beneficios podrían verse afectados por la conversión de ecosistemas naturales a la 

agricultura y, por último, algunas estrategias para revertir los impactos en las pérdidas 

de biodiversidad y SE.  

En el capítulo I, a partir del ajuste y la mejora de índices y modelos disponibles, se 

generaron mapas de funciones ecosistémicas claves para el soporte de un conjunto de 

SE. Estos mapas, y los procedimientos empleados para generarlos, son 

contribuciones importantes para facilitar la aplicación del enfoque de SE en el ámbito 

académico. También podrían utilizarse como herramientas de visualización y 

comunicación para los tomadores de decisiones (Burkhard et al., 2013) sobre algunas 

cuestiones claves que se desprenden de los resultados de esta tesis. 

Uno de los aspectos poco estudiados que esta tesis abordó es la evaluación de la 

propagación y captura de SE, empleando como ejemplo de estudio el SE de 

amortiguación de inundaciones. Mediante la simulación de escenarios alternativos de 

uso de suelo se evidenció el rol que cumplen las distintas coberturas de la tierra en 

retener los excesos de precipitación. Por otro lado, se puso de manifiesto la 

importancia de conocer y tener en cuenta estos procesos para que el enfoque de SE 

resulte operativo al momento de tomar decisiones (Serna-Chavez et al., 2014). Los 

mapas que contemplan sólo la provisión de SE pueden orientar decisiones muy 

diferentes a aquellos que consideran además su propagación y captura, es decir su 

traducción en términos de beneficios efectivos para determinados actores del territorio.   

La vinculación entre biodiversidad y SE cobra relevancia en el marco del 

ordenamiento territorial si consideramos que los programas de conservación se han 

centrado históricamente en la protección de áreas de alta biodiversidad (Naidoo et al., 

2008), sin contar con suficiente información sobre las relaciones entre esta variable de 

tipo estructural y la dimensión funcional de la provisión de SE. En el capítulo III se 
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demostró que en el 30% de la cuenca estudiada coinciden hotspots de diversidad de 

aves y provisión de SE y que, dentro de esa área, el 57% no incluye hotspots del SE 

de producción potencial de cultivos. Por lo tanto, aproximadamente 250000 hectáreas 

de la cuenca son estratégicas para planificar la conservación simultanea de 

biodiversidad y SE sin competir con la producción de cultivos. En el caso particular de 

los SE, un 9% de la cuenca (135000 hectáreas aproximadamente) presenta 

coincidencia espacial de hotspots de regulación climática, amortiguación de 

inundaciones y disponibilidad de agua subterránea limpia. Estás áreas también 

representan sectores estratégicos de la cuenca para planificar el uso de la tierra y 

diseñar planes de ordenamiento territorial, ya que no se superponen con el SE de 

producción potencial de cultivos. 

Con respecto al efecto de la agricultura sobre la biodiversidad y los SE, los 

resultados obtenidos apoyan lo planteado en la hipótesis 1 y se alinean con los 

numerosos trabajos que abordaron este aspecto: el impacto es negativo (Björklund et 

al., 1999; Power, 2010; Swift et al., 2004; Tscharntke et al., 2005). Sin embargo, este 

estudio presenta algunas limitaciones de escala, tanto espacial como temporal, que 

deben considerarse a la hora de interpretar estos resultados. En el análisis de 

compromisos con la agricultura sólo se contempló la proporción de agricultura en la 

celda sin tener en cuenta el efecto de las celdas vecinas y, como se demuestra en 

otros estudios (Laterra et al., 2012), los compromisos pueden cambiar cuando cambia 

la escala de análisis. A su vez, todos los SE fueron evaluados en un periodo anual 

omitiendo los cambios temporales en la provisión del SE dentro del año analizado, o 

los cambios que se observan luego de décadas (Kandziora et al., 2013; Verón et al., 

2011).  

En el capítulo IV se realizó el primer meta-análisis cuantitativo y global que 

muestra que la restauración ecológica de los agroecosistemas mejora la biodiversidad 

y los SE de soporte y regulación en un 73%, en promedio. Además, la restauración de 

la biodiversidad correlacionó positivamente con la restauración de los SE, como se 

predijo bajo la hipótesis 1 de esta tesis. Por lo tanto, la evidencia disponible apoya 

firmemente el uso de la restauración de agroecosistemas como estrategia válida en 

procesos de recuperación y planificación del uso sostenible del suelo. Sin embargo, 

este estudio no arrojó respuestas claras sobre cómo influyen en la efectividad de la 

restauración las estrategias de uso de la tierra (separación o integración) o el tipo de 
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acción de restauración (pasiva o activa).  Los resultados sugieren que estas 

respuestas pueden ser muy dependientes del caso bajo análisis. 

Varias medidas específicas de restauración aparecieron como muy eficaces, las 

cuales incluyen desde la creación de pequeños parches de hábitat dentro de la matriz 

agrícola hasta la revegetación de grandes áreas. Estas medidas se pueden combinar 

de acuerdo al contexto socioeconómico y político donde se quiera llevar a cabo la 

restauración. Encontrar la combinación óptima de estas medidas requerirá de 

evidencia variada y objetiva. Por otro lado, es necesario impulsar investigaciones de 

este tipo en regiones como América del Sur, donde no se identificaron estudios de 

restauración ecológica en agroecosistemas. El meta-análisis realizado puso en 

evidencia el potencial de la restauración ecológica para mejorar la biodiversidad y los 

SE en los paisajes rurales, permitiendo identificar importantes líneas de 

investigaciones futuras para explicar y optimizar los resultados de la restauración. 

Los productos generados en esta tesis revisten interés teórico por su capacidad 

para mejorar nuestra comprensión de las relaciones entre la sociedad y los 

ecosistemas. Por otro lado, proveen criterios y herramientas útiles para orientar la 

toma de decisiones sobre usos de la tierra y gestión del paisaje rural. En este sentido, 

los resultados de esta tesis y estudios previos al respecto (Barral and Maceira, 2012, 

2011; Mastrangelo et al., 2013) resaltan la importancia del estudio de la provisión de 

SE y sus patrones de propagación y captura como base para el desarrollo de planes 

de ordenamiento territorial, particularmente cuando los mismos hacen foco en el 

espacio rural. En tal sentido, los aportes conceptuales y metodológicos generados en 

esta tesis facilitarán la utilización de este enfoque en la toma de decisiones de uso de 

la tierra a través de su aporte directo y significativo a un protocolo de evaluación y 

mapeo de SE orientado al ordenamiento territorial (ECOSER, ver Introducción 

general). Todos los índices y modelos propuestos para el mapeo en el capítulo I fueron 

traducidos por la autora de esta tesis a un formato interactivo (Arctoolboxes) para ser 

descargados de la web5 junto con un tutorial donde se explica en detalle todos los 

procedimientos.  

La combinación del enfoque de SE, la modelización de escenarios y el 

ordenamiento territorial concebido como proceso sociopolítico con base técnica y 

participación social, aparecen entonces como elementos clave para impulsar el 

desarrollo rural sustentable. 

                                                 
5 www.eco-ser.com.ar 
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Tablas y figuras con información suplementaria del capítulo II 

Tabla I. Precipitaciones anuales acumuladas para los años empleados en el análisis. 

 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura I. Ubicación de las estaciones meteorológicas. 1: General Pueyrredón, 2: 
Balcarce, 3: Tandil, 4: Ayacucho y 5: Maipú 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

                        Años 
 Estaciones 

 
1986-1987 

 
1998-1999 1999-2000 2000-2001 2001-2002 2002-2003 2003-2004 2004-2005 

Tandil 704,4 986,1 757,5 706,5 1026,7 1309,6 941 752,8 

General Pueyrredón 834 849 789,3 1040,5 1040,5 788,8 Sin dato Sin dato 

Balcarce 855,6 792,5 690,8 1024,8 1250,9 1342,2 1129,1 787,6 

Maipú 981,5 929 768 Sin dato Sin dato Sin dato Sin dato Sin dato 

Ayacucho 1021 726,2 623,8 Sin dato Sin dato Sin dato Sin dato Sin dato 

Promedio  879 857 726 924 1106 1147 1035 770 

1 
2 

3 

4 5 
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Tablas con información suplementaria del capítulo III 

Tabla II. Avifauna registrada en el muestreo de campo. La taxonomía sigue la 

nomenclatura establecida por BirdLife International (2010) The BirdLife checklist of the 

birds of the world, with conservation status and taxonomic sources. Version 3. 

http://www.birdlife.org/datazone/species/downloads/BirdLife_Checklist_Version_3.zip 

Nombre vulgar Especie Abundancia  Constancia  
ORDEN: STRUTHIONIFORMES 

  FAMILIA: RHEIDE 
  Ñandú 
 

7 2,9 

ORDEN: TINAMIFORMES 
 FAMILIA: TINAMIDAE 
 Colorada Rhynchotus rufescens 86 51,4 

Inambú Nothura maculosa 72 52,9 
ORDEN: ANSERIFORMES 

FAMILIA: ANHIMIDAE 
Chajá Chauna torquata 17 7,1 

FAMILIA: ANATIDAE 
Pato maicero Anas georgica 3 1,4 

ORDEN: CICONIIFORMES 
FAMILIA: CICONIDAE 

Cigüeña americana Ciconia maguari 13 2,9 
FAMILIA: 

THRESKIORNITHIDAE 
Cuervillo de cañada Plegadis chihi 435 20,0 

FAMILIA: ARDEIDAE 
Garcita bueyera Bubulcus ibis 312 24,3 
Chiflón Syrigma sibilatrix 7 5,7 
Garcita blanca Egretta thula 28 10,0 

ORDEN: FALCONIFORMES 
FAMILIA: FALCONIDAE 

Carancho Caracara plancus 75 35,7 
Chimango Milvago chimango 369 80,0 
Halconcito colorado Falco sparverius 10 8,6 

FAMILIA: ACCIPITRIDAE 
Milano blanco Elanus leucurus 2 2,9 
Caracolero Rostrhamus sociabilis 1 1,4 
Gavilán planeador Circus bufonni 18 14,3 
Esparvero común Accipìter striatus 1 1,4 

ORDEN: CHARADRIIFORMES 
FAMILIA: CHARADRIIDAE 

Tero común Vanellus chilensis 393 80,0 
FAMILIA: LARIDAE 

Gaviota capucho café Larus maculipennis 7 4,3 
Gaviota capucho gris Larus cirrocephalus 14 2,9 
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ORDEN: COLUMBIFORMES 
FAMILIA: COLUMBIDAE 

Paloma doméstica Columba livia 8 2,9 
Paloma picazuró Patagioenas picazuro 100 11,4 
Paloma manchada Patagioenas maculosa 112 30,0 
Paloma Torcaza Zenaida auriculata 151 55,7 
Paloma Torcacita Columbina picui 15 10,0 

ORDEN: PSITTACIFORMES 
FAMILIA: PSITTACIDAE 

Cotorra Myiopsitta monachus 88 30,0 
ORDEN: CUCULIFORMES 

FAMILIA: CUCULIDAE 
Pirincho Guira guira 20 12,9 

ORDEN: STRIGIFORMES 
FAMILIA: STRIGIDAE 

Lechucita vizcachera Athene cunicularia 21 12,9 
ORDEN: APODIFORMES 

FAMILIA: TROCHILIDAE 
Picaflor común Chlorostilbon aureoventris 6 8,6 

ORDEN: PICIFORMES 
FAMILIA: PICIDAE 

Carpintero real común Colaptes melanochloros 2 2,9 
Carpintero campestre Colaptes campestris 28 20,0 

ORDEN: PASSERIFORMES 
FAMILIA: TYRANIDAE 

Churrinche Pyrocephalus rubinus 4 5,7 
Pico de plata Hymenops perspicilliatus 20 10,0 
Benteveo Pitangus sulphuratus 40 32,9 
Suirirí real Tyrannus melancholicus 41 30,0 
Tijereta Tyrannus savana 136 62,9 

FAMILIA: FURNARIDAE 
Hornero Furnarius rufus 95 44,3 
Leñatero Anumbius annumbi 13 11,4 

FAMILIA: HIRUNDINIDAE 
Golondrina ceja blanca Tachycineta leucorrhoa 451 47,1 
Golondrina parda Progne tapera 1 1,4 
Golondrina doméstica Progne chalybea 5 1,4 
Golondrina negra Progne elegans 1 1,4 
Golondrina barranquera Pygochelidon cyanoleuca 2 1,4 
Glondrina tijerita Hirundo rustica 256 52,9 

FAMILIA: TROGLODITIDAE 
Ratona aperdizada Cistothorus platensis 2 1,4 

FAMILIA: MIMIDAE 
Calandria Mimus saturninus 36 24,3 

FAMILIA: PASSERIDAE 
Gorrión Passer domesticus 97 11,4 

FAMILIA: MOTACILLIDAE 
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Cachirla común Anthus correndera 95 24,3 
FAMILIA: FRINGILLIDAE 

Cabecita negra Carduelis magellanica 12 4,3 
FAMILIA: ICTERIDAE 

Varillero congo Chrysomus ruficapillus 17 2,9 
Pecho amarillo Pseudoleistes virescens 136 8,6 
Tordo músico Agelaidoides badius 6 7,1 
Tordo renegrido Molothrus bonariensis 126 35,7 
Varillero ala amarilla Agelasticus thilius 3 2,9 
Pecho colorado Sturnella superciliaris 52 21,4 
Loica común Sturnella loyca 25 10,0 

FAMILIA: EMBERIZIDAE 
Chingolo Zonotrichia capensis 406 87,1 
Misto Sicalis luteola 699 77,1 
Verdón Embernagra platensis 67 35,7 
Corbatita común Sporophila caerulescens 12 10,0 
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Tablas con información suplementaria del capítulo IV 

Tabla III. Base de datos utilizada en el meta-análisis y las referencias de los 54 estudios incluidos. La última columna indica si la variable 

respuesta correlaciona positiva o negativamente con la biodiversidad o la provisión de SE. 
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Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted Pollination 
Number 
of visits 6.29 

0.0
1 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted Pollination 
Number 
of visits 5.59 

0.0
1 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 4.02 

0.0
4 

+ 

Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 3.94 

0.0
4 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted Pollination 
Number 
of visits 3.63 

0.0
1 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 3.18 

0.0
4 

+ 

Arlettaz 
et al. 
2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Ecological 
compensation 

areas - wildflower 
area Active 2 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted Vertebrates 

Number 
of 
individual
s/ha 2.72 

0.0
0 

 
+ 
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Smith et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Establishment of 
grassy strips at the 

edges of arable 
fields Active 5 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 2.40 

0.0
0 

 
+ 
 

Kohler et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Creation of flower-
rich patches Active 1 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Vascular 

Plants 

Number 
of 
individual
s 2.27 

0.0
1 

+ 

Aviron et 
al. 2011 

Woody  
crops 

Creation of 
wildflower strips Active 10 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 2.16 

0.0
0 

 
+ 
 

Gaigher 
et al. 
2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 4 

Land 
sharing South 

Africa Temperate Converted 
Vascular 

Plants 

Plant 
species 
richness 1.69 

0.0
0 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2011 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Field margin 
management: 

wildflowers Active 3 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 1.61 

0.0
1 

+ 

Colloff et 
al. 2010 

Rainfed 
grassland  

Revegetation with 
deep-rooted 

perennial native 
plants Active 15.5 

Land 
separati

on 
Australia Temperate Converted 

Soil 
physical 
quality 

Density of 
macropor
es 1.58 

0.0
0 

 
+ 
 

Kohler et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Creating flower-
rich patches Active 1 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Species 
density 1.53 

0.0
2 

 
+ 
 

Albrecht 
et al. 
2010 

Rainfed 
grassland  

Ecological 
compensation 

areas - wildflower 
area Active 5 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 1.45 

0.0
0 

+ 

Aviron et 
al. 2011 

Woody  
crops 

Creating wildflower 
strips Active 10 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 1.39 

0.0
0 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2011 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Field margin 
management: tall 

grass Active 3 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 1.34 

0.0
4 

 
+ 
 

Gormsen Rainfed Soil inoculation - Active 1 Land Netherla Temperate Converted Soil Number 1.31 0.0 + 
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et al. 
2006 

grassland  natural colonization separati
on 

nds microfauna of 
mites/m2 

5 

Mills and 
Cowling 

2006 
Woody  
crops 

Planting P. afra 
cuttings Active 22 

Land 
separati

on 
South 
Africa Temperate Converted 

Carbon 
sequestrati

on kg C/m2 1.21 
0.0
9 

 
+ 
 

Kone et 
al. 2012 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Introducing 
legumes Active 1 

Land 
sharing Guinea Tropical Reference 

Soil 
chemical 
quality g/kg 1.20 

0.0
5 

 
+ 
 

Mills and 
Cowling 

2006 
Woody  
crops 

Planting P. afra 
cuttings Active 22 

Land 
separati

on 
South 
Africa Temperate Converted 

Soil 
physical 
quality g/kg 1.20 

0.0
1 

+ 

Lomov et 
al. 2009 

Rainfed 
grassland  

Revegetation of 
pastures with 

native trees and 
shrubs Active 10 

Land 
separati

on Australia Temperate Converted 
Biological 

control 

Number 
of seeds 
removed 1.14 

0.0
6 

+ 

Gormsen 
et al. 
2006 

Rainfed 
grassland  

Soil inoculation - 
natural colonization Active 1 

Land 
separati

on 
Netherla

nds Temperate Converted 
Soil 

microfauna 

Number 
of 
mites/m2 1.10 

0.1
0 

 
+ 
 

Mekuria 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Passive restoration 
– exclosure Passive 20 

Land 
separati

on Ethiopia Tropical Converted 

Carbon 
sequestrati

on Mg C/ha 1.06 
0.0
0 

+ 

Kone et 
al. 2012 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Introducing 
legumes Active 1 

Land 
sharing Guinea Tropical Reference 

Carbon 
sequestrati

on g/kg 1.00 
0.0
4 

 
+ 
 

Mekuria 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Passive restoration 
– exclosure Passive 20 

Land 
separati

on Ethiopia Tropical Converted 

Soil 
physical 
quality Mg C/ha 1.00 

0.0
0 

 
+ 
 

Kardol et 
al. 2009 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Passive restoration 
-abandoned 

agricultural sites Passive 22 

Land 
separati

on 
Netherla

nds Temperate Reference 
Invertebrat

es 
Individual/
m 0.99 

0.0
0 

+ 

Maes et 
al. 2008 

Rainfed 
grassland  

Agri-environment 
scheme – ditches Active 8 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted Vertebrates 
Number 
of species 0.95 

0.1
2 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing 

United 
Kingdom Temperate Converted 

Vascular 
Plants 

Number 
of species 0.93 

0.0
0 

 
+ 
 

Kohler et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo

Creating flower-
rich patches Active 1 

Land 
sharing 

Netherla
nds Temperate Reference 

Invertebrat
es 

Species 
density 0.84 

0.0
2 + 
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us crops 

Kohler et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Creating flower-
rich patches Active 1 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Species 
density 0.84 

0.0
1 

+ 

Winqvist 
et al. 
2011 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming  Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Europe Temperate Converted 

Vascular 
Plants 

Number 
of species 0.83 

0.0
0 

 
+ 
 

Mekuria 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Passive restoration 
- exclosure Passive 20 

Land 
separati

on Ethiopia Tropical Converted 

Soil 
chemical 
quality Mg/ha 0.81 

0.0
0 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2011 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Field margin 
management: 

natural 
revegetation Passive 3 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Soil 

microfauna 

Number 
of 
individual
s 0.81 

0.0
4 

+ 

Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 0.77 

0.0
0 

 
+ 
 

Llorente 
et al. 
2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Reforestation with 
Pinus halepensis Active 40 

Land 
separati

on Spain Temperate Converted 

Carbon 
sequestrati

on 

Percentag
e of 
nitrogen 0.75 

0.0
3 

 
+ 
 

Aviron et 
al. 2011 

Woody  
crops 

Creating wildflower 
strips Active 10 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Reference 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 0.69 

0.0
0 

+ 

Batary et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

Germany Temperate Converted Vertebrates 

Number 
of 
individual
s 0.69 

0.0
0 

 
+ 
 

Batary et 
al. 2012 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

Germany Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 0.68 

0.0
2 

 
+ 
 

Berges et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Riparian buffers Active 14 

Land 
sharing USA Temperate Converted Vertebrates 

Number 
of species 0.67 

0.0
0 

+ 

Batary et 
al. 2012 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Germany Temperate Converted 

Invertebrat
es 

Number 
of 
individual 0.67 

0.0
0 

+ 
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s 

Pywell et 
al. 2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Providing foraging 
habitats on arable 

field margins Active 7 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 0.63 

0.0
0 

 
+ 
 

Feber et 
al. 2007 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 3 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s/km 0.63 

0.0
3 

 
+ 
 

Birkhofer 
et al. 

2008a 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Individual
s/gram 
soil 0.61 

0.0
1 

+ 

Rundlof 
et al. 
2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Sweden Temperate Converted 

Vascular 
Plants 

Number 
of species 0.61 

0.0
0 

 
+ 
 

Roschewi
tz et al. 
2005 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Germany Temperate Converted 

Vascular 
Plants 

Number 
of species 0.56 

0.2
4 

 
+ 
 

Birkhofer 
et al. 

2008a 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Individual
s/g soil 0.56 

0.0
0 

+ 

Mekuria 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Passive restoration 
- exclosure Passive 20 

Land 
separati

on Ethiopia Tropical Converted 

Soil 
chemical 
quality Mg/ha 0.54 

0.0
0 

 
+ 
 

Verbrugg
en et al. 

2012 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 8 

Land 
sharing 

Netherla
nds Temperate Converted 

Soil 
microfauna 

Average 
root 
colonizati
on rates 
by 
arbuscula
r 
mycorrhiz
al fungi 
(AMF) (%) 0.53 

0.0
2 

 
+ 
 

Batary et 
al. 2012 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

Germany Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 0.51 

0.0
1 

+ 

Diekotter Rainfed Organic farming Passive 9 Land Germany Temperate Converted Invertebrat Number 0.51 0.0 + 
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et al. 
2010 

herbaceo
us crops 

sharing es of species 1 

Verbregg
en et al. 

2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Soil 

microfauna 

AMF 
richness 
average 0.50 

0.0
0 

 
+ 
 

Aviron et 
al. 2011 

Woody  
crops 

Creating wildflower 
strips Active 10 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Reference 
Invertebrat

es 
Number 
of species 0.47 

0.0
0 

 
+ 
 

Bach et 
al. 2010 

Rainfed 
grassland  

Conversion of 
cropland to 
grassland Active 19 

Land 
sharing USA Temperate Converted 

Soil 
physical 
quality 

Millimeter
s 0.47 

0.0
1 

+ 

Brittain et 
al. 2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

Italy Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 0.45 

0.0
1 

 
+ 
 

Llorente 
et al. 
2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Reforestation with 
Pinus halepensis Active 40 

Land 
separati

on 
Spain Temperate Converted 

Soil 
chemical 
quality 

Percentag
e of 
organic 
carbon  0.45 

0.0
8 

 
+ 
 

Berges et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Riparian buffers Active 14 

Land 
sharing 

USA Temperate Converted Vertebrates 

Number 
of 
individual
s 0.44 

0.0
0 

+ 

Schekker
man et 
al. 2008 

Rainfed 
grassland  

Delayed and 
staggered mowing 
of fields. Refuge 
strips and active 
nest protection Active 

Undete
rmined 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Biological 

control 
Clutch 
survival 0.42 

0.0
0 

 
+ 
 

Manhoud
t et al. 
2007 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 5 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 0.41 

0.0
1 

 
+ 
 

Wang et 
al. 2011 

Woody  
crops 

Conversion of 
cropland to forest Active 25 

Land 
separati

on China Temperate Converted 

Carbon 
sequestrati

on kg C/m2 0.41 
0.0
0 

+ 

Bell et al. 
2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Compost - spent 
mushroom 
compost Active 3 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Biological 

control 

Back-
transform
ed means 
(number 0.41 

0.0
3 

- 
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of prey) 

Batary et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Germany Temperate Converted Vertebrates 

Number 
of species 0.41 

0.0
0 

 
+ 
 

Winqvist 
et al. 
2011 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming  Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Europe Temperate Converted Vertebrates 

Number 
of species 0.41 

0.0
0 

 
+ 
 

MacGreg
or et al. 

2010 
Woody  
crops 

Hillside restoration 
with native trees 

and use of a 
nitrogen-fixing 

nurse plant  Active 5 

Land 
separati

on 
Mexico Tropical Converted Vertebrates 

Number 
of species 0.40 

0.0
4 

+ 

Gaigher 
et al. 
2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 4 

Land 
sharing South 

Africa Temperate Converted 
Vascular 

Plants 

Plant 
species 
richness 0.37 

0.0
0 

 
+ 
 

Kohler et 
al. 2007 

Rainfed 
grassland  

Agri-environment 
schemes Active 6..5 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 0.37 

0.0
1 

 
+ 
 

Pywell et 
al. 2011 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Field margin 
management: split 

margin Active 3 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 0.36 

0.0
2 

+ 

Kucharik 
2007 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

and 
Rainfed 

grassland 

Removal of highly 
erodible land from 

agricultural 
production: 

introduction of 
permanent grasses 

and legumes / 
establishment of 
permanent native 

grasses Active 4 

Land 
separati

on 

USA Temperate Converted 

Carbon 
sequestrati

on kg C/m2 0.36 
0.0
0 

 
+ 
 

Kucharik 
2007 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

and 
Rainfed 

grassland 

Remove highly 
erodible land from 

agricultural 
production: 

introduction of 
permanent grasses Active 4 

Land 
separati

on 

USA Temperate Converted 

Soil 
chemical 
quality kg N/m2 0.36 

0.0
1 

 
+ 
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and legumes / 
establishment of 
permanent native 

grasses 

Silver et 
al. 2004 

Rainfed 
grassland  

Conversion of 
abandoned cattle 

pastures to 
secondary forest Active 61 

Land 
separati

on Puerto 
Rico Tropical Converted 

Carbon 
sequestrati

on Mg C/ha 0.35 
0.0
0 

+ 

Batary et 
al. 2012 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

Germany Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 0.34 

0.0
2 

+ 

Kone et 
al. 2012 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Introducing 
legumes Active 1 

Land 
sharing Guinea Tropical Reference 

Soil 
chemical 
quality mg/kg 0.34 

0.2
2 

 
+ 
 

Power 
and Stout 

2011 
Rainfed 

grassland  Organic farming  Passive 11.5 

Land 
sharing Ireland Temperate Converted 

Vascular 
Plants 

Number 
of species 0.34 

0.0
0 

 
+ 
 

Wen-Jie 
et al. 
2011 

Woody  
crops 

Conversion of 
cropland to forest 

or grassland Active 8 

Land 
separati

on China Temperate Converted 

Carbon 
sequestrati

on 
g C /kg 
soil 0.34 

0.0
0 

+ 

Holzschu
nh et al. 

2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Germany Temperate Converted 

Invertebrat
es 

Number 
of species 0.33 

0.0
0 

 
+ 
 

Power 
and Stout 

2011 
Rainfed 

grassland  Organic farming  Passive 11.5 

Land 
sharing 

Ireland Temperate Converted Pollination 

Number 
of 
interaction
s 0.33 

0.0
0 

 
+ 
 

Brennan 
et al. 
2006 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Conservation 
tillage  Passive 3 

Land 
sharing 

Ireland Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Mean 
abundanc
e log10 
(n+1) 0.33 

0.0
0 

+ 

Araj et al. 
2009 

irrigated 
herbaceo
us crops  

Addition of floral 
nectar resources Active 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

New 
zealand Temperate Converted 

Biological 
control 

Mean 
percentag
e of 
aphids 
parasitize
d 0.31 

0.0
0 

 
+ 
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Berges et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Riparian buffers Active 14 

Land 
sharing USA Temperate Converted Vertebrates H index 0.31 

0.0
0 

 
+ 
 

Manhoud
t et al. 
2007 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 5 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 0.31 

0.0
1 

+ 

Birkhofer 
et al. 

2008b 
Rainfed 

grassland  Organic farming  Passive 26 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Log 
activity-
density 
(individual
/m2) 0.28 

0.0
2 

+ 

Roth et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Ecological 
compensation 

areas Active 5 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 0.27 

0.0
1 

 
+ 
 

Roth et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Ecological 
compensation 

areas Active 5 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 0.27 

0.0
1 

+ 

Kohler et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Creation of flower-
rich patches Active 1 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Reference 
Invertebrat

es 
Species 
density 0.25 

0.0
0 

 
+ 
 

Birkhofer 
et al. 

2008a 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 

Soil 
chemical 
quality 

Percentag
e of 
nitrogen 
content  0.25 

0.0
0 

+ 

Albrecht 
et al. 
2010 

Rainfed 
grassland  

Ecological 
compensation 

areas  Active 5 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 0.24 

0.0
0 

 
+ 
 

Lomov et 
al. 2009 

Rainfed 
grassland  

Revegetation of 
pastures with 

native trees and 
shrubs Active 10 

Land 
separati

on Australia Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Ant 
species 
richness 0.23 

0.0
1 

 
+ 
 

Roth et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Ecological 
compensation 

areas Active 5 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted Vertebrates 
Number 
of species 0.23 

0.0
1 

+ 

Kohler et 
al. 2007 

Rainfed 
grassland  

Agri-environment 
schemes Active 6.5 

Land 
sharing 

Switzerla
nd Temperate Converted Pollination 

Number 
of species 0.22 

0.0
0 

+ 

Albrecht 
et al. 

Rainfed 
grassland  

Ecological 
compensation Active 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

Switzerla
nd Temperate Converted 

Biological 
control 

Mean 
number of 0.22 

0.0
0 

 
+ 
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2007 areas host 
species/n
atural 
enemy 
species 

 

Batary et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Germany Temperate Converted Vertebrates 

Number 
of species 0.22 

0.0
1 

 
+ 
 

Feber et 
al. 2007 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 3 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
species/k
m 0.22 

0.0
0 

+ 

Roth et 
al. 2008 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Ecological 
compensation 

areas Active 5 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 0.22 

0.0
3 

 
+ 
 

Birkhofer 
et al. 

2008a 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 

Soil 
chemical 
quality 

Percentag
e of 
organic 
carbon 
content  0.21 

0.0
0 

 
+ 
 

De Deyn 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Long-term seed 
addition Active 16 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 0.21 

0.0
0 

+ 

Holzschu
nh et al. 

2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Germany Temperate Converted 

Invertebrat
es 

Number 
of species 0.19 

0.0
0 

 
+ 
 

De Deyn 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Long-term seed 
addition Active 16 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 

Soil 
chemical 
quality C:N ratio 0.19 

0.0
1 

 
+ 
 

Langridg
e 2010 

Woody  
crops 

Riparian forest 
restoration Active 3 

Land 
sharing USA Temperate Converted 

Vascular 
Plants 

Log seed 
abundanc
e 0.17 

0.0
0 

+ 

Wang et 
al. 2011 

Woody  
crops 

Conversion of 
cropland to forest Active 25 

Land 
separati

on China Temperate Converted 

Soil 
physical 
quality g /cm3 0.17 

0.0
0 

- 

Rundlof 
et al. 
2007 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Sweden Temperate Converted 

Invertebrat
es 

Number 
of species 0.17 

0.0
0 

 
+ 
 



168 
 
 

 

De Deyn 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Long-term seed 
addition Active 16 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 

Soil 
physical 
quality 

Percentag
e of loss 
on ignition 
(LOI) 0.17 

0.0
0 

 
+ 
 

Birkhofer 
et al. 

2008a 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 

Soil 
chemical 
quality 

Percentag
e of 
nitrogen 
content  0.16 

0.0
0 

+ 

Birkhofer 
et al. 

2008a 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 

Soil 
chemical 
quality 

Percentag
e of 
organic 
carbon 
content  0.15 

0.1
3 

 
+ 
 

Smith et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

Sweden Temperate Converted Vertebrates 

Log of 
number of 
species 0.15 

0.0
1 

 
- 
 

Gaigher 
et al. 
2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 4 

Land 
sharing South 

Africa Temperate Converted 
Vascular 

Plants 

Plant 
species 
richness 0.14 

0.0
0 

+ 

Kohler et 
al. 2007 

Rainfed 
grassland  

Agri-environment 
schemes Active 6.5 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted Pollination 
Number 
of species 0.13 

0.0
0 

 
+ 
 

Lomov et 
al. 2010 

Rainfed 
grassland  

Revegetation of 
pastures with 

native trees and 
shrubs Active 10 

Land 
separati

on 

Australia Temperate Reference Pollination 

Percentag
e of 
stigmas 
with 
germinate
d pollen 0.13 

0.0
0 

 
+ 
 

Hodgson 
et al. 
2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Individual
s/15 min 0.12 

0.3
5 

+ 

Langridg
e 2010 

Woody  
crops 

Riparian forest 
restoration Active 3 

Land 
sharing USA Temperate Reference 

Vascular 
Plants 

Log seed 
abundanc
e 0.12 

0.0
0 

+ 

Brittain et 
al. 2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Italy Temperate Converted 

Invertebrat
es 

Number 
of species 0.11 

0.0
0 

 
+ 
 

Winqvist Rainfed Organic farming  Passive Undete Land Europe Temperate Converted Invertebrat Number 0.10 0.0  
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et al. 
2011 

herbaceo
us crops 

rmined sharing es of species 0 + 
 

Leng et 
al. 2009 

Rainfed 
grassland  

Ditch banks as part 
of agri-environment 

scheme Active 9 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 0.10 

0.0
1 

+ 

De Deyn 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Cessation of 
fertilizer application Passive 16 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 
Vascular 

Plants 
Number 
of species 0.09 

0.0
0 

 
+ 
 

Batary et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing 

Germany Temperate Converted Vertebrates 

Number 
of 
individual
s 0.07 

0.0
0 

 
+ 
 

Kohler et 
al. 2007 

Rainfed 
grassland  

Agri-environment 
schemes Active 6.5 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s 0.06 

0.0
1 

+ 

Power 
and Stout 

2011 
Rainfed 

grassland  Organic farming  Passive 11.5 

Land 
sharing 

Ireland Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species 0.05 

0.0
0 

 
+ 
 

De Deyn 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Cessation of 
fertilizer application Passive 16 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 

Soil 
physical 
quality 

Percentag
e of LOI 0.02 

0.0
0 

 
+ 
 

Kucharik 
2007 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

and 
Rainfed 

grassland 

Removal of highly 
erodible land from 

agricultural 
production: 

introduction of 
permanent grasses 

and legumes / 
establishment of 
permanent native 

grasses Active 4 

Land 
separati

on 

USA Temperate Converted 

Soil 
physical 
quality g/m3 0.02 

0.0
0 

- 

Bach et 
al. 2010 

Rainfed 
grassland  

Conversion of 
cropland to 
grassland Active 19 

Land 
sharing 

USA Temperate Converted 
Soil 

microfauna 

Number 
of 
phospholi
pid fatty 
acids 
(PLFA) 0.00 

0.0
0 

+ 
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Smith et 
al. 2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Sweden Temperate Converted Vertebrates 

Log of 
number of 
species -0.01 

0.0
0 

 
+ 
 

Lomov et 
al. 2009 

Rainfed 
grassland  

Revegetation of 
pastures with 

native trees and 
shrubs Active 10 

Land 
separati

on Australia Temperate Reference 
Seed 

dispersal 

Number 
of 
removed 
seeds -0.02 

0.0
0 

 
+ 
 

Kardol et 
al. 2009 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Passive restoration 
-abandoned 

agricultural sites Passive 22 

Land 
separati

on 
Netherla

nds Temperate Reference 
Invertebrat

es 
Number 
of species -0.06 

0.0
0 

+ 

Brittain et 
al. 2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Italy Temperate Converted Pollination 

Visits by 
potential 
pollinators -0.06 

0.0
0 

 
+ 
 

Mills and 
Cowling 

2006 
Woody  
crops 

Planting P. afra 
cuttings Active 15 

Land 
separati

on 
South 
Africa Temperate Reference 

Carbon 
sequestrati

on kg C/m2 -0.08 
0.0
1 

 
+ 
 

De Deyn 
et al. 
2011 

Rainfed 
grassland  

Cessation of 
fertilizer application Passive 16 

Land 
sharing United 

Kingdom Temperate Converted 

Soil 
chemical 
quality C:N ratio -0.09 

0.0
0 

+ 

Bach et 
al. 2010 

Rainfed 
grassland  

Conversion of 
cropland to 
grassland Active 19 

Land 
sharing USA Temperate Reference 

Soil 
microfauna 

Number 
of PLFAs -0.12 

0.0
0 

 
+ 
 

Poyry et 
al. 2004 

Rainfed 
grassland  

Reinitiation of 
grazing Active 5 

Land 
sharing Finland Temperate Reference 

Vascular 
Plants 

Number 
of species -0.14 

0.0
1 

 
+ 
 

Poyry et 
al. 2004 

Rainfed 
grassland  

Reinitiation of 
grazing Active 5 

Land 
sharing Finland Temperate Reference 

Invertebrat
es 

Number 
of species -0.15 

0.0
1 + 

Gaigher 
et al. 
2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 4 

Land 
sharing South 

Africa Temperate Reference 
Vascular 

Plants 

Plant 
species 
richness -0.17 

0.0
0 

+ 

Kohler et 
al. 2007 

Rainfed 
grassland  

Agri-environment 
schemes Active 6.5 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Converted 
Invertebrat

es 
Number 
of species -0.24 

0.3
2 

 
+ 
 

MacGreg
or et al. 

2010 
Woody  
crops 

Hillside restoration 
with native trees 

and use of a 
nitrogen-fixing 

nurse plant  Active 5 

Land 
separati

on 
Mexico Tropical Reference Vertebrates 

Number 
of species -0.27 

0.0
1 

+ 
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Kohler et 
al. 2007 

Rainfed 
grassland  

Agri-environment 
schemes Active 6.5 

Land 
sharing Switzerla

nd Temperate Converted 
Invertebrat

es 

Number 
of 
individual
s -0.28 

0.7
5 

 
+ 
 

Poyry et 
al. 2004 

Rainfed 
grassland  

Reinitiation of 
grazing Active 5 

Land 
sharing Finland Temperate Converted 

Vascular 
Plants 

Number 
of species -0.29 

0.0
0 

 
+ 
 

Verbregg
en et al. 

2010 

Rainfed 
herbaceo
us crops Organic farming Passive 

Undete
rmined 

Land 
sharing Netherla

nds Temperate Reference 
Soil 

microfauna 

AMF 
richness 
average -0.32 

0.0
0 

+ 

Gaigher 
et al. 
2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 4 

Land 
sharing South 

Africa Temperate Reference 
Vascular 

Plants 

Plant 
species 
richness -0.34 

0.0
0 

 
+ 
 

Poyry et 
al. 2004 

Rainfed 
grassland  

Reinitiation of 
grazing Active 5 

Land 
sharing Finland Temperate Converted 

Invertebrat
es 

Number 
of species -0.40 

0.0
1 + 

Gaigher 
et al. 
2010 

Woody  
crops Organic farming Passive 4 

Land 
sharing South 

Africa Temperate Reference 
Vascular 

Plants 

Plant 
species 
richness -0.51 

0.0
0 

+ 

Kardol et 
al. 2009 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Passive restoration 
-abandoned 

agricultural sites Passive 22 

Land 
separati

on 
Netherla

nds Temperate Reference 
Invertebrat

es 
Individual
s/m -0.54 

0.0
3 

 
+ 
 

Kardol et 
al. 2009 

Rainfed 
herbaceo
us crops 

Passive restoration 
-abandoned 

agricultural sites Passive 22 

Land 
separati

on 
Netherla

nds Temperate Reference 
Invertebrat

es 
Number 
of species -0.73 

0.0
0 

 
+ 
 

Lomov et 
al. 2009 

Rainfed 
grassland  

Revegetation of 
pastures with 

native trees and 
shrubs Active 10 

Land 
separati

on Australia Temperate Reference 
Invertebrat

es 
Number 
of species -0.74 

0.0
1 

+ 

Bach et 
al. 2010 

Rainfed 
grassland  

Conversion of 
cropland to 
grassland Active 19 

Land 
sharing USA Temperate Reference 

Soil 
physical 
quality 

Millimeter
s -0.75 

0.0
0 

 
+ 
 

Mills and 
Cowling 

2006 
Woody  
crops 

Planting P. afra 
cuttings Active 15 

Land 
separati

on 
South 
Africa Temperate Reference 

Soil 
physical 
quality g/kg -0.78 

0.0
0 

 
+ 
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Tabla IV. Número de muestra, tamaño de efecto (RR) y intervalo de confianza del 95% (Bias CI) de los RRs calculados para las tres 

categorías principales de información (biodiversidad, SE de soporte y SE de regulación) luego de tener en cuenta todos los tamaños de 

efecto (base de datos completa) o sólo un tamaño de efecto por estudio (base de datos reducida). 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

    
Agroecosistemas Restaurados vs. 

Degradados 

  Base de 
datos 

N RR Bias CI 

Biodiversidad     
 Reducida 35 0.61 0.4184 a 0.8491 
 Completa 79 0.68 0.5271 a 0.8892 
SE de soporte     
 Reducida 5 0.72 0.2954 a 1.2846 
 Completa 18 0.42 0.2474 a 0.6688 
SE de 
regulación 

    

 Reducida 12 1.11 0.3928 a 2.1843 
 Completa 19 1.20 0.4836 a 2.1141 
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Figura II. Diagrama de embudo para la magnitud del efecto (eje y) y sus varianzas (eje x) en agroecosistemas restaurados 
relativos a los convertidos para todos los estudios analizados.  

 
 
 
 

 

 

 

 

 


