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Resumen 

 

Se evaluó la acumulación de carbono orgánico y nutrientes en testigos de 

sedimento datados con 210Pb de la marisma costera Pantanos de Villa. Se extrajeron dos 

testigos de sedimento de 30 cm de longitud, se analizaron submuestras para medir 

carbono orgánico total (COT), nitrógeno total (NT) e isótopos (δ13C y δ15N). Las tasas de 

acumulación de sedimentos (TAS) se calcularon utilizando el método de concentración 

inicial constante (CIC), la acumulación de carbono y nutrientes se calcularon utilizando 

TAS y los contenidos de COT y NT. Las diferencias estadísticas fueron analizadas 

mediante ANOVA. La tasa de sedimentación obtenida (~0.55 cm año- 1) coincidió con la 

media global para ecosistemas de marismas costeros (0.6 cm año-1); aunque fue mayor 

que la observada en sistemas preservados (~0.40 cm año-1). Luego de la expansión urbana 

y el aumento en las descargas de aguas residuales que comenzaron a principios de la 

década de 1970 se registraron flujos altos de COT y NT llegando a 

valores de 416.4 ± 65.0 y 0.7 ± 0.1 g m−2 año-1 respectivamente. Asimismo se 

encontraron valores de δ13C significativamente más ligeros (-17.3 ± 0.8 ‰), indicando 

una mayor deposición de material no terrestre durante el mismo período, mientras que los 

valores de δ15N significativamente más pesados (+10.1 ± 2.3 ‰) sugieren una mayor 

influencia antropogénica proveniente de las descargas de aguas residuales. Las tasas de 

acumulación significativamente más altas durante las décadas de 1970 y 1980 

comprueban el papel que cumplen los ecosistemas de marismas costeros como 

mitigadores de impactos antropogénicos. 
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Abstract 

 

The accumulation of organic carbon and nutrients were evaluated in sediment 

cores dated with 210Pb from “Pantanos de Villa” coastal marsh. Two 30 cm long sediment 

cores were extracted, subsampled, and analyzed to measure total organic carbon (TOC), 

total nitrogen (NT) and isotopes (δ13C and δ15N). Sediment accumulation rates (SAR) 

were calculated using the constant initial concentration method (CIC), carbon and nutrient 

accumulation rate were calculated using SAR and the contents of TOC and NT. Statistical 

differences were analyzed using ANOVA. The sedimentation rate obtained (~0.55 cm 

year-1) concurred with the global mean for coastal marsh ecosystems (0.6 cm year-1); 

although it was higher than the observed in preserved systems (~0.40 cm year-1). After 

urban expansion and the increase of wastewater discharges that began in the early 1970’s, 

high flows of TOC and NT were measured, reaching values of 416.4 ± 65.0 and 0.7 ± 0.1 

g m−2 year-1 respectively. Likewise, during this time, significantly lighter values of δ13C 

were found (-17.3 ± 0.8 

‰) indicating a greater deposition of non-terrestrial material during the same period, 

while significantly heavier δ15N values (+10.1 ± 2.3 ‰) suggest a greater anthropogenic 

influence from wastewater discharges. The significantly higher accumulation rates during 

the 1970’s and 1980’s demonstrate the important role that coastal marsh ecosystems play 

in mitigating anthropogenic impacts. 
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1. Introducción 

 

Los ecosistemas marino-costeros son importantes áreas de acumulación de 

carbono atmosférico, terrestre y marino (Sanders et al., 2010; Breithaupt et al., 2012). 

Dentro de este grupo de ecosistemas se encuentran las marismas costeras, las cuales 

pueden brindar diversos servicios ecosistémicos como la provisión de agua, materia 

prima, mitigación de la erosión costera, regulación térmica del ambiente, captura de 

nutrientes, acumulación de carbono, recreación, turismo, etc. (Alongi, 2014; Mitsch & 

Gosselink, 2015; Pérez et al., 2018). Dentro de este conjunto de servicios, la regulación 

térmica es uno de los más importantes ya que contribuye a la mitigación del calentamiento 

a escala regional (Costanza et al., 1997; Riebeek, 2011; Alongi, 2014). Este proceso 

ocurre en los humedales marino-costeros gracias a la capacidad que presentan para 

secuestran el carbono orgánico e inorgánico, asimismo secuestran el dióxido de carbono 

presente en la atmósfera, asimilándolo como biomasa vegetal y acumulándolo en los 

sedimentos (Costanza et al., 1997; Archer, 2010; Riebeek, 2011). 

La capacidad regulatoria que poseen estos humedales costeros puede verse 

alterada por diversos factores de tipo ambientales y antropogénicos. Entre los factores 

ambientales se encuentran la geomorfología, el tiempo de residencia de las aguas, el tipo 

de vegetación, la localización geográfica, la variación en el nivel del mar a escala regional 

y/o la ocurrencia de eventos extremos tipo El Niño (Black & Shimmield, 2003; Alongi, 

2014; Aponte, 2017; Pérez et al., 2017). Asimismo, estos ecosistemas se pueden ver 

afectados por factores antropogénicos como el uso de suelo, acuicultura, la deforestación, 

el ingreso de altas cantidades de nutrientes, la llegada de desechos industriales y/o 

incendios (Alongi, 2014; Sanders et al., 2014; Aponte, 2017). Estudios muestran que las 

características propias de cada tipo de humedal costero del mundo va a determinar la 

intensidad de impacto de cada potencial factor de control y de cómo estos van a afectar 

la capacidad de acumulación carbono en sus ambientes sedimentarios (Alongi, 2014; 

Pérez et al., 2018a). Aunque los estudios que evalúan estos factores de control se han 

venido realizando a nivel mundial, es todavía necesaria realizarlas a nivel nacional. Perú, 

a lo largo de toda su franja costera presenta diversos ecosistemas de humedales, de los 

cuales los manglares y marismas son los mayores representantes
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(Aponte & Ramírez, 2011; Aponte, 2017). Entre los ecosistemas de marismas más 

importantes, se encuentra el Refugio de Vida Silvestre “Pantanos de Villa” 

(Pronaturaleza, 2010). Este sistema es de gran importancia por los servicios que ofrece, 

entre los que se encuentra su alto potencial como mitigador del calentamiento global a 

escala regional por medio de la acumulación de carbono el cual aún no ha sido 

cuantificado. Es debido a esto que este trabajo busca evaluar la capacidad de acumulación 

de carbono de este sistema y determinar cuáles factores ambientales y/o antrópicos 

pueden estar afectando esta acumulación en sus ambientes sedimentarios.
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2. Marco teórico 

 

2.1. Ecosistemas de humedales costeros 

 
Los humedales costeros son conocidos como ambientes sedimentarios cuya 

superficie se encuentra inundada de manera temporal o permanente por aguas salobres 

(National Research Council, 1995; Keddy, 2010; Ramsar, 2016). En ellos se desarrollan 

condiciones altamente productivas debido a la alta biomasa vegetal que albergan, la cual 

está conformada principalmente por juncales, salicornias y otras plantas halófitas (Brix, 

1997; Stokes, 2009; Aponte & Ramírez, 2011). Debido a su geomorfología, tiempos de 

residencia de las aguas y poca pendiente que domina sus ambientes sedimentarios, son 

capaces de acumular grandes cantidades de materia orgánica y de albergar una importante 

diversidad biológica (Aves, mamíferos, peces, moluscos, bacterias, etc.) (Gibbs, 2000; 

Erwin, 2009; Alongi, 2014). 

Entre los humedales costeros más representativos en el mundo se encuentran los 

manglares, marismas y pantanos, los cuales son considerados sistemas clave debido a los 

servicios ecosistémicos asociados a su funcionamiento natural (Donato et al., 2011; 

Alongi, 2014; Villa & Bernal, 2018). Entre estos servicios están aquellos conocidos como 

servicios ecosistémicos de provisión (ej. agua, materia prima, alimento, etc.) y de 

regulación (ej. mejora de la calidad del agua, mitigación de la erosión costera, regulación 

térmica del ambiente, etc.), soporte (captura de nutrientes, capacidad de acumular 

carbono) y culturales (recreación, turismo, cultura, etc.) (Alongi, 2014; Mitsch & 

Gosselink, 2015; Pérez et al., 2018). 

Los servicios ecosistémicos de regulación térmica que brindan los humedales 

costeros son uno de los más importantes, ya que está relacionada directamente con la 

mitigación del calentamiento de zonas costeras a escala regional (Costanza et al., 1997; 

Riebeek, 2011; Alongi, 2014). Esta regulación es posible debido a que los humedales 

además de secuestrar carbono de origen terrestre y marino, también secuestran dióxido 

de carbono de la atmósfera, asimilándolo en forma de biomasa vegetal y acumulándolo 

posteriormente en los sedimentos (Costanza et al., 1997; Archer, 2010; Riebeek, 2011). 

Asimismo, diversos estudios describen que la mayor parte del carbono acumulado en los 

humedales deriva de la materia orgánica proveniente de la vegetación degradada (carbono 

autóctono) mientras que la fracción restante de carbono acumulado deriva de
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la materia orgánica de origen algal y del carbono disuelto proveniente de otros sistemas 

(carbono alóctono) (Duarte et al, 2013; Alongi, 2014; Villa & Bernal, 2018). 

Es importante mencionar que, a pesar de sólo ocupar aproximadamente 6% de la 

superficie terrestre, los humedales costeros contienen entre 20 y 35% del total de carbono 

orgánico almacenado en sedimentos (Duarte et al., 2005; Lal, 2008; Mitsch & Gosselink, 

2015). Esto se debe a su alta capacidad para preservar carbono, la cual está directamente 

asociada a sus características geomorfológicas (ej. poca pendiente) y geoquímicas de los 

sedimentos (ej. bajo contenido de oxígeno) (Donato et al., 2011; Pant et al., 2013; Alongi, 

2014), es así que llegan a tener un stock promedio de carbono almacenado, principalmente 

en sus sedimentos, mayor al de los bosques húmedos (Figura 1). Finalmente, en la 

actualidad existen iniciativas nacionales e internacionales que además de promover la 

conservación de la biodiversidad en los humedales costeros, buscan preservar estos 

ecosistemas con el fin de mitigar la emisión de dióxido de carbono hacia la atmósfera, así 

como la de otros gases de efecto invernadero (Archer, 2010; Keddy, 2010; Alongi, 2014). 

Sin embargo, para alcanzar este objetivo, es necesario conocer y entender los procesos 

relacionados con aquellos factores ambientales y antropogénicos que pueden alterar la 

capacidad de acumulación de carbono en los ambientes sedimentarios de estos 

ecosistemas. 

 

Figura 1. Stock de carbono global promedio (MgC/ha) en marismas, praderas marinas, 

manglares, bosques húmedos y de pantano de turba. Modificado de Alongi, 2014.
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2.2. Carbono almacenado en humedales costeros 

 
Los sedimentos de los humedales costeros pueden ser muy heterogéneos, por lo 

que pueden presentar diferentes proporciones de arena, limo y arcillas, esto estando 

directamente relacionado a la geomorfología de cada ecosistema (Badarudeen et al., 

1996; Kristensen et al., 2008; Pérez et al., 2017). A pesar de ser sistemas tan 

heterogéneos, estudios han mostrado que los sedimentos de los humedales costeros 

acumulan un stock de carbono mucho mayor a aquel acumulado en forma de raíces, hojas 

y ramas (Black & Shimmield, 2003; Alongi, 2014). 

La preservación del stock de carbono que poseen los humedales costeros va a 

depender de la intensidad de transporte hídrico que presente el sistema, así como de los 

procesos de bioturbación y re-suspensión de materia orgánica en la columna de 

sedimento, estos procesos pueden modificar significativamente la cantidad de material 

particulado, la velocidad de degradación bacteriana y las condiciones REDOX en los 

sedimentos (Thongtham et al., 2003; Giere, 2009; Sweetman et al., 2010). Por otro lado, 

la intensidad de los procesos de diagénesis temprana que pueden afectar la 

descomposición de la materia orgánica sedimentaria va a depender de la cantidad de 

material autóctono producido en el sistema (ej. hojarasca, fitoplancton, cianobacterias) y 

de la que es transportada desde sistemas adyacentes (por transporte por mareas, 

bioturbación y flujo de los ríos), con lo que el tiempo de almacenamiento del material 

particulado puede ser muy variable, dependiendo de las condiciones morfológicas, 

hidrológicas y la densidad de la vegetación (Twilley et al., 1986; Black & Shimmield, 

2003; Pérez et al., 2017). Cabe mencionar que estudios han observado que la tasa de 

degradación de la materia orgánica sedimentaria puede aumentar significativamente en 

condiciones de alta humedad, temperatura y disponibilidad de oxígeno (disuelto en agua 

o como sedimento oxigenado) (Alongi et al., 2009; Pérez et al., 2017). Sin embargo, esta 

tasa de degradación también puede verse afectada por el tipo de materia orgánica, en 

donde las hojas más delgadas se asientan y degradan más rápido que las hojas más 

gruesas, las cuales forman parte de la materia orgánica suspendida por un período de 

tiempo más largo (Wafar et al., 1997; Kristensen et al., 2008). Es importante también 

señalar que la tasa de descomposición de la hojarasca es generalmente más baja que la de 

la materia orgánica sedimentaria derivada del fitoplancton, cianobacterias o algas 

bentónicas (Ashton et al., 1999; Holmer & Olsen, 2002). Siendo la degradación más
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rápida en los sedimentos superficiales en comparación con los más profundos, ya que en 

capas superficiales la materia orgánica sedimentaria es más fresca y lábil, por lo que 

puede ser hidrolizada, degradada o remineralizada con mayor velocidad (Kathiresan & 

Bingham, 2001). 

Aunque las hojas puedan demorar más tiempo en degradarse, estas son una mayor 

fuente de materia orgánica sedimentaria debido a la alta absorción de carbono que poseen 

(ej. las hojas de mangle absorben 25 μmol m-2 s-1) (Kathiresan & Bingham, 2001; Alongi 

et al., 2009). Asimismo, distintos estudios han demostrado que aquellos sedimentos que 

reciben un aporte continuo de materia orgánica fresca y lábil, como ocurre en ambientes 

eutróficos, pueden incrementar significativamente la respuesta de las comunidades 

microbianas en términos de biomasa y tasas de respiración, acelerando la descomposición 

de la materia orgánica (Fontaine et al., 2004; Macreadie et al., 2012; Gontikaki et al., 

2015). 

 

2.3. Factores de control sobre la acumulación de carbono 

 
Los humedales costeros son ecosistemas altamente sensitivos, por lo que factores 

antropogénicos y ambientales pueden alterar su capacidad de acumulación de carbono 

(Donato et al., 2011; Ranjan et al., 2011; Sanders et al., 2016). Entre los diferentes 

factores antropogénicos, uno de los que podría alterar esta capacidad de acumulación es 

la deforestación, la cual puede presentar un alto índice de ocurrencia en estos sistemas, 

principalmente durante la extracción de recursos, y uso de suelo (ej. acuicultura, 

agricultura, expansión urbana, etc.) (Aponte & Ramírez, 2011; Alongi, 2014; Sanders, 

Smoak, et al., 2014). El impacto de la deforestación sobre los humedales ha sido descrito 

en diversos estudios, demostrando que puede reducir significativamente la tasa de 

acumulación de carbono en los sedimentos debido que se intensifica la descomposición 

de la materia orgánica derivada de fitoplancton, disminuyendo negativamente la tasa de 

acumulación de carbono (Sanders et al., 2014; Atwood et al., 2017; Pérez et al., 2017). 

Asimismo, otro de los factores que podría alterar esta capacidad de acumulación de 

carbono es el ingreso de altas cantidades de nutrientes en el sistema (ej. efluentes 

domésticos, de agricultura, acuicultura, etc.), los cuales podrían gatillar el establecimiento 

de condiciones eutróficas y consecuentemente, generan cambios en el origen de materia 

orgánica que llega a los sedimentos (Meyers, 2003;
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Alongi, 2014; Sanders et al., 2014). Por otro lado, la actividad industrial cercana a los 

humedales costeros también podría generar descargas de efluentes con alto contenido de 

nutrientes, los cuales podrían incrementar de manera significativa la deposición de 

materia orgánica de origen algal más lábil el cual, por su naturaleza, podría no ser 

almacenado en sedimentos de manera eficiente (Monteiro et al., 2012; Suárez-Abelenda 

et al., 2014; Aschenbroich et al., 2015). Por otro lado, los incendios en humedales costeros 

provocados durante la extracción de materias primas y uso de suelo, podrían no solo 

reducir la cobertura vegetal y la capacidad de acumulación de carbono en el sistema sino 

que también contribuirían a la liberación de grandes cantidades de carbono hacia la 

atmósfera, retroalimentando así el calentamiento a escala regional (Medvedeff et al., 

2013; Kotze, 2013; Aponte, 2017). Asimismo, estudios indican que las actividades de 

dragado en áreas cercanas a humedales costeros pueden modificar las tasas de 

sedimentación y acumulación de carbono y nutrientes en los sedimentos, modificando 

drásticamente los ambientes sedimentarios naturales de estas áreas (Monteiro et al., 2012; 

Sanders et al., 2014; Pérez, 2017). 

Entre los factores ambientales que pueden alterar la capacidad de acumulación de 

carbono de los humedales costeros se puede mencionar la variación en el nivel del mar a 

escala regional, la cual provoca alteraciones en el ingreso de agua marina, la cual puede 

alterar significativamente las tasas de sedimentación y geomorfología de las áreas 

costeras asociadas a los humedales (Alongi, 2008; Sanders et al., 2010; Webb et al., 

2013). Asimismo, las características naturales que presenta cada humedal costero 

(geomorfología, tiempo de residencia de las aguas, tipo de vegetación, localización 

geográfica etc.) también podrían influir significativamente en la capacidad de 

acumulación de cada humedal (Black & Shimmield, 2003; Breithaupt et al., 2014; Pérez 

et al., 2017). Finalmente, la ocurrencia de eventos como El Niño, podrían alterar la 

capacidad de acumulación de carbono en los humedales costeros, ya que pueden 

modificar el régimen hídrico natural (aumento de caudal de ríos y régimen de lluvias), 

pudiendo generar mayores tasas de transporte y/o acumulación de carbono sedimentario 

dependiendo de las características del humedal costero (Lagos et al., 2008; Aponte, 2017; 

Pérez et al., 2017). 

Para entender el grado de impacto de los factores antropogénicos y ambientales 

mencionados sobre la capacidad de acumulación de carbono en los humedales costeros
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es necesario evaluar de manera particular a cada tipo de humedal costero, ya que en 

algunos casos podrían haber factores conjuntos que afecten al sistema al mismo tiempo, 

generando una sinergia que podría modificar permanentemente este servicio ecosistémico 

de regulación, esencial para la mitigación del calentamiento regional a escala regional 

(Pérez et al., 2018a; Pérez et al., 2018b). 

 

 

2.4. Humedales costeros peruanos: “Pantanos de Villa” 

 
Un inventario realizado en el año 2010, determinó que la costa peruana presenta 

92 humedales (Pronaturaleza, 2010), teniendo como los más representativos a los 

manglares y marismas. Entre estos humedales costeros, el ecosistema de manglar ubicado 

en el norte de Perú (Tumbes), es considerado como uno de los humedales más 

importantes, ya que a pesar de solo representar casi el 0.01% del territorio nacional 

(Tarazona et al., 2003; Pérez et al., 2017) brinda diversos beneficios a las poblaciones 

asociadas, y presentan una alta capacidad para capturar eficientemente el carbono 

terrestre, marino y atmosférico en sus sedimentos (Black & Shimmield, 2003; Polidoro 

et al., 2010; Spalding et al., 2010). Sin embargo, la capacidad de acumulación de carbono 

de este ecosistema se ve muy afectado durante la ocurrencia de eventos El Niño, debido 

al transporte y erosión que ocasiona el aumento significativo del caudal de los ríos y del 

régimen de lluvias (Lagos et al., 2008; Lavado-Casimiro & Espinoza, 2014; Pérez et al., 

2017). 

Por otro lado, los ecosistemas de marismas, a diferencia de los ecosistemas de 

manglares, se caracterizan por la presencia de hierbas, gramíneas o arbustos bajos (Adam, 

1990; Bertness et al., 2002; Scott et al., 2014). Sin embargo, al igual que los manglares, 

también cumplen el rol clave como sumidero de carbono ya que secuestran carbono en 

raíces, rizomas, hojas y tallos de pastos y en el perfil de sedimento bajo condiciones 

saturadas de agua (Connor et al., 2001; Alongi, 2014; Burden et al., 2019). Perú presenta 

diversos ecosistemas de marismas a lo largo de todo su litoral, los cuales se pueden 

identificar por presentar la vegetación característica de estos humedales (ej. Humedal de 

Salaverry, Paraíso, Puerto Viejo y Pantanos de Villa). Cabe señalar que en esta región 

habita el 58,0% de la población peruana, siendo la región con mayor concentración 

poblacional (INEI, 2018) por lo que la coexistencia de las poblaciones
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humanas con las marismas es inevitable. Esta interacción puede ocasionar el deterioro de 

este tipo de humedales, tanto por las actividades que se realizan las personas dentro de 

ellos, como por el impacto que pueden generar sus actividades alrededor de la marisma 

(Young, 1998; Aponte & Ramírez, 2011; Donato et al., 2011). 

Entre este grupo de humedales El Refugio de Vida Silvestre Pantanos de Villa 

(RVSPV) o “Pantanos de Villa” es uno de los más conocidos y se puede identificar como 

marisma por la vegetación que presenta. Este se ubica en la capital peruana, en la costa 

central y se encuentra rodeado de zonas residenciales (Figura 2). Los Pantanos de Villa 

se ha visto afectado por diferentes perturbaciones antropogénicas a lo largo del tiempo, 

siendo utilizado como tierra de cultivo, para la extracción de recursos naturales como 

totorales y también se ha visto reducido por el avance de la expansión urbana 

(Lizarzaburu, 1992; INRENA, 1996; Aponte et al., 2018). Durante el periodo colonial 

(1533 a 1821) esta área formaba parte de la Hacienda Villa, donde se cultivó caña de 

azúcar, algodón y frutales (Aponte et al., 2018). Luego, durante las décadas de 1960 y 

con mayor intensidad durante la década de 1970 se establecieron diferentes áreas 

residenciales, tanto planificadas como no planificadas alrededor de las lagunas de 

Pantanos de Villa (INRENA, 1998; Aponte et al., 2018). La presión antropogénica sobre 

el humedal ha provocado que el territorio de Pantanos de Villa se reduzca de 2000 ha a 

inicios de los 1900 a aproximadamente 263 ha en 2006, mismo año en que fue declarado 

Refugio Natural (INRENA, 1998; Aponte et al., 2018; Pulido & Bermudez, 2018). 

Tomando en consideración que el humedal se recarga por filtraciones subterráneas se 

puede deducir que la liberación de aguas residuales en la zona y otros desperdicios, junto 

con las filtraciones provenientes lagunas de oxidación cercanas aportan materia orgánica 

al humedal (FOVIDA, 2006). 

Pantanos de Villa ocupa actualmente 276 hectáreas y forma parte de un corredor 

de gran importancia biológica a lo largo del desierto costero (Aponte & Ramírez, 2011; 

Aponte, 2017; Pulido and Bermudez, 2018). Dentro de este ecosistema se pueden 

encontrar cerca de 210 especies de aves y otras 211 especies entre peces, anfibios, reptiles 

y plantas (Pulido & Bermudez, 2018). La mayor extensión vegetal corresponde a una 

formación denominada gramadal, esencialmente en la “grama salada” Distichlis spicata 

con elementos secundarios de porte herbáceo y arbustos dispersos (Pulido & Bermudez, 

2018). Debido a la gran diversidad que presenta este humedal fue declarado
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de importancia internacional desde el año 1997 (Ramsar, 2019) y posteriormente como 

Refugio de Vida Silvestre, incorporándose al Sistema Nacional de Áreas Protegidas por 

el Estado Peruano (SERNANP, 2016). A pesar de estar protegido, el refugio Pantanos de 

Villa se ve afectado por diferentes factores ambientales (ej. eventos El Niño, etc.) y 

antropogénicos (ej. expansión urbana, etc.) (Pronaturaleza, 2010; Aponte & Ramírez, 

2011; Aponte, 2017). Por lo descrito en secciones anteriores, estos factores podrían alterar 

significativamente la capacidad de acumulación de carbono dentro del humedal por lo 

que el entendimiento, evaluación y cuantificación del efecto que podrían tener estos 

factores sobre este ecosistema es de gran importancia. Es por esto que, el presente trabajo 

plantea evaluar cuáles factores de control podrían estar afectando la capacidad de 

acumulación de carbono en los sedimentos de Pantanos de Villa, y que pueden influir 

sobre su rol clave en el contexto del cambio climático y calentamiento a escala regional 

en el Perú. 

Figura 2. Mapa del área de estudio, línea roja delimita el área del Refugio de Vida 

Silvestre Pantanos de Villa.
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2.5. Principios metodológicos 

 
2.5.1. Datación de sedimentos y geocronología 

 

La técnica más usada para establecer el marco geocronológico de los últimos 100 

a 150 años en lagos, estuarios y sedimentos marinos se basa en la medición del 

radioisótopo 210Pb. Este radioisótopo se genera dentro de la cadena de desintegración de 

238U y tiene una vida media de 22 años. Es dentro de esta cadena que se genera 226Ra, 

que luego se desintegra para generar 222Rn en forma gaseosa y la descomposición 

continua de este gas produce el isótopo radiactivo 210Pb, este luego se precipita a la 

superficie de la Tierra y se absorbe en partículas de silicato (Appleby & Oldfield, 1983; 

Oldfield & Appleby, 1985; Swarzenski, 2014). 

El 210Pb generado en la atmósfera es el que va a utilizar para determinar la edad 

de los sedimentos ( Goldberg & Bruland, 1974; Appleby & Oldfield, 1983). Este es 

diferente al 210Pb “soportado” (210Pbs) que se genera por la desintegración del isótopo 

222Rn que no llegó a la atmósfera y quedó atrapado en los sedimentos y se encuentra en 

equilibrio secular con 226Ra. La incorporación de 210Pb atmosférico en los sedimentos 

produce 210Pb “en exceso” (210Pbex) en relación con 210Pbs, 210Pbex se puede calcular 

mediante la siguiente ecuación: 

210𝑃𝑏𝑒𝑥 =   210𝑃𝑏𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 − 226𝑅𝑎 
 

La diferencia entre 210Pb y 210Pbex genera valores exponencialmente decrecientes 

dentro de la columna de sedimento en relación con su tiempo de desintegración radiactiva, 

la variación de esta tendencia exponencial permite la determinación y evaluación de 

posibles cambios ambientales en el ambiente sedimentario y puede afectar directamente 

los flujos de material dentro del área de estudio (Oldfield & Appleby, 1985). Sin embargo 

es necesario señalar que para que la actividad de este radioisótopo refleje la edad del 

sedimento se deben asumir condiciones ideales, dejando de lado perturbaciones en los 

sedimentos, asumiendo que el 210Pbex en el sedimento ya no recibe suministro atmosférico 

y sigue la ley general de degradación de los radionúclidos, generando que su actividad 

disminuya a la mitad cada 22 años (Appleby & Oldfield, 1983; Swarzenski, 2014). A esto 

se le suma que 210Pbs y 226Ra deberán seguir la relación de equilibrio de la desintegración 

radiactiva a largo plazo con lo cual el cambio de 210Pbs en 100 años se vuelve 

insignificante (Appleby & Oldfield, 1983;
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Swarzenski, 2014). Bajo estas condiciones es que por medio de la radioactividad de 

210Pbex se puede calcular la edad de cada uno de los segmentos de un testigo de sedimento, 

desde los primeros centímetros hasta más de un metro de profundidad, dependiendo de la 

velocidad de sedimentación. 

El perfil de actividad 210Pbex permite calcular la edad del sedimento utilizando 

modelos como: CIC (concentración inicial constante), CFCS (flujo y sedimentación 

constante) y CRS (velocidad de sedimentación constante). El modelo CIC supone una 

concentración inicial constante y una velocidad de sedimentación variable donde todas 

las partículas de sedimento exhiben la misma cantidad de actividad de 210Pbex 

(Krishnasawamy & Lal, 1978; Robins, 1978). Este modelo supone que la edad del 

sedimento para cada capa se puede calcular mediante la siguiente ecuación: 

t = (1 /λ) x (C0 / C) 

Donde t representa la edad del sedimento, λ la constante de descomposición 

210Pbex (0.0311a-1), C0 la actividad superficial 210Pbex y C la actividad 210Pbex en la muestra. 

2.5.2. Cuantificación del contenido de carbono y nitrógeno 
 

La composición elemental de carbono se va a determinar por medio de la 

concentración de carbono orgánico total (COT). COT es un indicador clave de la 

abundancia de materia orgánica total (MOT) en los sedimentos (Meyers et al., 2013), 

representa la fracción de materia orgánica que logró escapar de la degradación en la 

columna de agua y se depositó en el sedimento de un ambiente. La cantidad y calidad de 

COT puede verse influenciada por su origen, los procesos de deposición, la preservación, 

el transporte, la geomorfología del sistema, las condiciones hidrodinámicas, climáticas y 

geomorfológicas (Black & Shimmield, 2003; Kristensen et al., 2008). Cabe destacar que 

en presencia de sedimentos finos se van a presentar altos contenidos de COT (Black & 

Shimmield, 2003), esta a su vez se puede concentrar por la disolución de carbonatos en 

sedimentos y diluirse por la presencia de sedimentos clásticos (Meyers et al., 2003). 

La relación entre carbono y nitrógeno (COT:NT) es un importante indicador 

geoquímico de la calidad y el origen de la materia orgánica depositada en los sedimentos 

(Kaushal & Binford, 1999; Meyers, 2003). La materia orgánica
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sedimentaria derivada de plantas terrestres puede presentar valores de COT:NT cercanos 

a 20, mientras que la materia orgánica derivada de algas y cianobacterias puede presentar 

una relación entre 4 y 10 (Meyers, 2003). Se debe tener en cuenta que los valores de 

COT:NT de un sistema altamente dinámico con alto contenido de MOT, como los 

humedales, además de representar el origen de la materia orgánica, podrían representar 

procesos de deposición y degradación de la materia orgánica sedimentaria. Altos valores 

de la relación COT:NT podrían representar la presencia de materia orgánica ya degradada 

donde el COT restante sería principalmente refractario, mientras que los valores bajos de 

COT:NT representarían la presencia de materia orgánica fresca con mayor contenido lábil 

que estaría en proceso de degradación en el perfil sedimentario (Black & Shimmield, 

2003). 

2.5.3. Determinación isotópica de carbono y nitrógeno 
 

El análisis de composición isotópica de carbono se realiza midiendo la relación 

que existe entre los dos isótopos de carbono que son estables y se encuentran en la 

naturaleza, siendo 12C el más ligero y con mayor proporción de carbono total en la 

naturaleza, y 13C con una mucho menor proporción (Meyers, 2003; Fry, 2006). Para este 

análisis se mide la relación 13C/12C de las muestras a un estándar internacional, con lo que 

el resultado se expresa en términos de la diferencia δ13C del estándar. El estándar 

internacional para el carbono es una piedra caliza encontrada en una formación geológica 

llamada PDB (Pee Dee Belemnite), y tiene una relación molar de 13C/12C de 0.01124, la 

desviación de este estándar se llama unidades "δ", y se expresa en partes por mil (‰) 

(Fry, 2006). Cabe señalar que las plantas del ciclo de descarboxilación C3 discriminan 

más al 13C y, por lo que muestran variaciones en la abundancia isotópica de 13C entre -25 

y -34 ‰; mientras que las plantas C4 discriminan menos de 13C y presentan valores entre 

de -9 y -15 ‰. 

El análisis de isótopos de nitrógeno ayuda a distinguir la composición isotópica 

del nitrógeno inorgánico disponible para las plantas terrestres y fitoplancton. Los valores 

de δ15N para el nitrógeno inorgánico disuelto varían entre +7 y +10 ‰, significativamente 

más alto que el δ15N atmosférico que está disponible para las plantas terrestres (Peters et 

al., 1978, Meyers, 2003). Es por esto que las diferencias en los depósitos de nitrógeno se 

conservan en los contenidos isotópicos de la materia orgánica producida por las plantas 

C3 y C4 (+0.5 ‰), así como en el de la materia orgánica
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derivada de fitoplancton (+8.6 ‰) y las cianobacterias. (entre -1 y +3 ‰) en ecosistemas 

estuarinos (Peterson & Fry, 1987; Brenner et al., 1999). Asimismo, factores antrópicos 

como la eutrofización pueden aumentar δ15N, entre +9 y +25 ‰, lo cual refleja la 

presencia de nitrógeno pesado proveniente de aguas residuales domésticas e industriales 

dentro de estos ecosistemas (Teranes & Bernasconi, 2000; Mckee et al., 2002; Meyers, 

2003).
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3. Hipótesis y Objetivos 

 

3.1. Hipótesis 

 
La expansión urbana estaría gatillando el ingreso de un mayor contenido de 

nutrientes y de materia orgánica hacia los ambientes sedimentarios de los Pantanos de 

Villa, lo que estaría influenciando positivamente la acumulación de carbono en el sistema. 

 

3.2. Objetivo principal 

 
● Determinar la influencia de la expansión urbana sobre la acumulación de 

carbono y nutrientes (flujos y stocks) en los sedimentos de los Pantanos de 

Villa. 

 

 
3.3. Objetivos específicos 

 
● Determinar las tasas de sedimentación en los Pantanos de Villa, mediante 

la medición de las actividades de 210Pb. 

● Determinar la geocronología de los sedimentos en los Pantanos de Villa, 

mediante el uso de las tasas de sedimentación y uso del modelo CIC. 

● Determinar la acumulación de carbono orgánico y nitrógeno total (flujos 

y stocks) en los sedimentos de los Pantanos de Villa, mediante el uso de 

las tasas de sedimentación y del contenido de carbono en sedimentos. 

● Determinar el origen de la materia orgánica (“terrestre” y “no terrestre”) 

en los sedimentos de los Pantanos de Villa, mediante el uso de indicadores 

isotópicos (δ13C y δ15N). 

● Determinar la granulometría del sedimento de los Pantanos de Villa, 

mediante técnicas de tamizado previa oxidación de la materia orgánica.
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4. Materiales y Métodos 

 

4.1. Colecta de muestras 

 
Dentro del área de estudio se recolectaron testigos de sedimento, muestras de 

vegetación terrestres y muestras de fitoplancton. Se colectaron 02 testigos de sedimento 

(V1: 12°12’34’’S 76°59’45’’O; V2: 12°12’35’’S 76°59’46’’O ) de aproximadamente 

30 cm de profundidad, dentro de un transepto de 70 m de longitud, con una distancia de 

15m entre cada réplica (Figura 3). Los testigos de sedimento fueron recolectados 

utilizando un sacatestigos manual de PVC de 8cm de diámetro (Pérez, 2017). Luego de 

cada extracción, los testigos fueron seccionados in situ en intervalos de 1cm desde la parte 

superior hasta llegar a la base del testigo (Figura 4), obteniendo un total de 84 sub- 

muestras de sedimento almacenadas en bolsas plásticas. 

Para las muestras de vegetación, se recolectaron por duplicado muestras de 

Distichis spicata y Salicornia fructicosa ubicadas en los ambientes sedimentarios y 

fueron almacenadas en bolsas plásticas con cierre hermético y debidamente selladas. 

Además, por medio de una red de fitoplancton de 15 cm de diámetro con abertura de 

malla de 75 µm, se filtró por triplicado 7.5 L de agua presente, con el objetivo de 

recolectar muestras de fitoplancton. Las muestras obtenidas fueron almacenadas en 

frascos plásticos. Todas las muestras extraídas fueron etiquetadas y llevadas al laboratorio 

de Ciencias del Mar (LID, UPCH) donde permanecieron refrigeradas hasta su 

tratamiento.
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Figura 3. Mapa del área de estudio, el cuadro negro muestra el transepto dentro del cual 

se recolectaron los testigos de sedimento (V1 y V2). Línea roja delimita el área del 

Refugio de Vida Silvestre Pantanos de Villa. 
 

 

 

Figura 4. Diagrama conceptual de un muestreo de testigo de sedimento (A), diseño de 

extrusión y seccionamiento de la columna de sedimento (B). Modificado de Pérez et al., 

2018.
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4.2. Pre-tratamiento de muestras 

 
Previo al secado de las muestras de sedimento, se tomaron datos de peso húmedo 

para el cálculo de la densidad aparente (DA), necesarios para el cálculo de los stocks y 

flujos de carbono. Posteriormente se pesaron 16 gramos de sedimento húmedo por cada 

sub-muestra para ser secados a 50 °C por tres días en una estufa Binder (Modelo FD-

115). Luego, el sedimento seco se pesó y molió en un mortero de porcelana hasta obtener 

una sub-muestra fina y homogénea. A continuación, por medio de una balanza analítica 

de precisión calibrada AND (Modelo GR-200) se pesaron 8g de cada sub-muestra y se 

colocaron en bolsas herméticas para su posterior análisis. Cada sub-muestras de 

sedimento seco fue colocada llenando un frasco plástico de 5mL y sellada para 

determinación de la actividad de 210Pbex. Finalmente, se almacenaron entre 6 y 7 mg de 

cada sub-muestra en cápsulas de estaño de 8x5 mm Marca EM para análisis elementales 

(contenido de carbono y nitrógeno), así como análisis isotópicos (δ13C y δ15N). 

Las muestras de vegetación se secaron a 50 °C por tres días en una estufa Binder 

(Modelo FD-115), luego se molieron en un mortero de porcelana hasta obtener un polvo 

fino y se colocaron en bolsas herméticas para su posterior análisis. Por otro lado, el 

contenido de los frascos con las muestras de fitoplancton se filtró a través de un tamiz de 

500 µm de abertura de malla (Riceli, N°35) con el objetivo de retirar las partículas gruesas 

existentes (ej. como conchas, plumas y pastizales). Luego la muestra obtenida para cada 

réplica se colocó en tubos Falcon de 45mL para ser centrifugadas a 1500 rpm por 10 

minutos. La materia orgánica precipitada se colocó en beakers de 50mL las cuales fueron 

secadas a 50°C por 3 días. Las muestras secas con material fitoplanctónico se molieron 

en un mortero de porcelana hasta obtener una muestra fina y se colocaron en bolsas 

herméticas para su posterior análisis. Finalmente, entre 6 y 7 mg de cada muestra fueron 

almacenados en cápsulas de estaño de 8x5mm Marca EM para análisis elementales 

(contenido de carbono y nitrógeno), así como isotópicos (δ13C y Sanderδ15N).
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4.3. Análisis de muestras 

 
4.3.1. Determinación de las tasas de sedimentación 

 

La datación de las muestras de sedimento se llevó a cabo en el National Marine 

Science Centre de Southern Cross University de Australia, supervisado por el Dr. 

Christian J. Sanders. Los frascos con las sub-muestras de sedimento seco se colocaron en 

un detector de rayos gama, las mediciones de rayos gamma se realizaron utilizando un 

detector coaxial de alta pureza de germanio intrínseco semi planar acoplado a un 

analizador multicanal. La actividad de 210Pb se calculó directamente mediante sus picos 

de medición gama (46.5 KeV) y la actividad de 226Ra se calculó promediando los picos 

de sus hijas 214Pb y 214Bi (295.2 KeV) (351.9 KeV) (609.3 KeV). El exceso de actividad 

de 210Pb (210Pbex) se estimó restando la actividad de 226Ra de la medida para 210Pb (Moore, 

1984). 

4.3.2. Determinación de la composición granulométrica 
 

Para el análisis de granulometría, se pesaron 5 gramos de sedimento húmedo de 

cada sub-muestra, fueron tratados con Peróxido de hidrógeno al 30 % por 24 a 48h para 

oxidar la materia orgánica y para disgregarlos se usó Hexametafosfato de sodio 1N al 10 

% (Ravichandran, et al 1995). Luego, el sedimento se tamizó utilizando un tamiz de 63 

µm, la fracción fina se colocó en recipientes de vidrio de 500 ml y se puso a secar en la 

estufa a 60°C, mientras que fracción gruesa se colocó sobre papeles filtro en la estufa a 

la misma temperatura durante 24h. La fracción gruesa se pasó por un tamiz de 2 mm y la 

fracción fina por uno de 6 µm para poder separar la grava, arena y el sedimento fino, cada 

fracción obtenida fue pesada. 

4.3.3. Determinación elemental e isotópica de carbono y nitrógeno 

Los análisis para la determinación elemental e isotópica de carbono y nitrógeno 

se llevó a cabo en el National Marine Science Centre de Southern Cross University de 

Australia, supervisado por el Dr. Christian J. Sanders. Primero las muestras se 

acidificaron con una solución de ácido clorhídrico 0.5mol/L, se secaron y molieron para 

luego ser analizadas utilizando un espectrómetro de masas de relación isotópica Thermo 

Fisher Delta Plus (Modelo XP) con precisión analítica de C:0.1 %, N:0.1 %, δ13C:0.1 ‰
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y δ15N:0.15 ‰ (Naidu et al., 2000). Posteriormente, las muestras se quemaron a 1020°C 

en un reactor con óxido de cromo y óxido de plata / óxido de cobalto. Luego, los óxidos 

se removieron usando un reactor reductor (cobre reducido a 650°C) y un portador de helio 

que fluye a través de una trampa de perclorato de magnesio y una trampa opcional de CO2 

(solo para análisis de nitrógeno). El nitrógeno y el CO2 se separaron en una columna 

Carbosieve GC (65°C, 65 ml/min) antes de ingresar al espectrómetro de masa de relación 

isotópica. El valor de δ13C y δ15N se obtuvo a través de la relación de concentración entre 

los isótopos estables de carbono (13C / 12C) y nitrógeno (14N / 15C), utilizando la siguiente 

ecuación:

13 

𝑀
𝑢
𝑒𝑠
𝑡𝑟
𝑎 

= [ (13𝐶 / 
12𝐶 ) 

 

𝑀𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 ) − (13𝐶 / 12 ) 
 

𝐸𝑠𝑡á𝑛𝑑𝑎𝑟 ) / (13𝐶 / 
12𝐶)á𝑛𝑑𝑎𝑟 

] × 1000

15 

𝑀
𝑢𝑒
𝑠𝑡
𝑟𝑎 

= [ (15𝑁 / 
14𝑁 ) 

 
𝑀𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 ) − (15𝑁 / 14𝑁 

)á𝑛𝑑𝑎𝑟 

) / (15𝑁 /14𝑁) 
 

𝐸𝑠𝑡á𝑛𝑑𝑎𝑟 ] × 1000

 

Donde los valores de delta, se refieren a la diferencia entre los valores obtenidos 

de las muestras y las consideradas como estándares. La referencia para 13C, es “Chicago 

PDB Marine Carbonate Standar", obtenido a partir del fósil marino cretáceo Belemnitella 

americana, el cual tiene una alta relación (13C/12C) y el estándar para 15N es el nitrógeno 

atmosférico. 

 

 

4.4. Operacionalización de variables 

 
4.4.1. Cálculo geocronológico 

 

Para el cálculo de las tasas de sedimentación (TAS) se utilizó el método de 

Concentración Inicial Constante (CIC) (Appleby & Oldfield, 1992; Ravichandran et al., 

1995). Al obtener la tasa de sedimentación, esta se utilizó para determinar la edad del 

sedimento mediante la siguiente ecuación: 

𝐸𝑑𝑎𝑑 𝑑𝑒𝑙 𝑠𝑒𝑑𝑖𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜 = 𝐴ñ𝑜 − (𝑃𝑟𝑜𝑓 / 𝑇𝐴𝑆) 
 

Donde Año es el año en que se realizó el muestreo, Prof es la profundidad 

promedio de intervalo (cm) y TAS es la tasa de acumulación de sedimento (cm año-1). 

𝛿   
𝐶 

𝛿   
𝑁 
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4.4.2. Cálculo de stock y flujo de carbono y nitrógeno 
 

Para realizar el cálculo de stock y flujo de carbón orgánico (COT) y nitrógeno 

total (NT) para cada intervalo de profundidad (cm), se utilizaron valores de las tasas de
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acumulación de sedimentos (TAS, cm año-1), densidad aparente (BD, g cm-3), contenidos 

de carbono orgánico total (COT) y Nitrógeno total (NT) (g g-1) mediante el uso de la 

siguiente ecuación: 

𝐹𝑙𝑢𝑗𝑜 (𝑔 𝑚−2𝑎ñ𝑜−1) = [𝑇𝐴𝑆] × [𝐵𝐷] × [𝐶𝑂𝑇 ó 𝑁𝑇] 
 

𝑆𝑡𝑜𝑐𝑘 (𝑔 𝑚−2𝑎ñ𝑜−1) = [𝐵𝐷] × [𝑝𝑟𝑜𝑓] × [𝐶𝑂𝑇 ó 𝑁𝑇] 
 

Donde TAS es la tasa de acumulación de sedimento (cm año-1), BD es la densidad 

aparente (g cm-3), Prof es la profundidad de cada intervalo (cm) y COT y NT son los 

contenidos de carbono orgánico total y nitrógeno total (g g-1). 

4.5. Análisis estadísticos 

 
Para el análisis estadístico se calculó la media aritmética para comparar las fases 

sedimentarias para cada variable geoquímica (contenidos porcentuales de COT y NT, 

granulometría, valores isotópicos (δ13C y δ15N), flujos y stocks de COT y NT), mientras 

que las diferencias estadísticas se determinaron mediante la prueba post hoc de Tukey 

(ANOVA + Tukey HSD) (α = 0.05) con la prueba de normalización de datos previa 

realizada por un Shapiro-Wilk análisis
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5. Resultados 

 

Los resultados que se obtuvieron permitieron agrupar los valores de las variables 

en tres fases sedimentarias determinadas de manera geocronológica para todas las 

variables (Figura 7). Siendo la primera fase (F1) durante la década de 1960, la segunda 

fase (F2) entre la década de 1970 y 1980, y la tercera fase (F3) entre la década de 1990 y 

2010. Todas las variables (valores porcentuales de COT, NT, valores isotópicos (δ13C y 

δ15N) y flujos y stocks de COT y NT) mostraron tendencias similares, presentando 

mayores valores en la sección media de los testigos de sedimento. 

 

 

5.1. Tasas de sedimentación 

 
La actividad de 210Pbex a lo largo de la columna de sedimento mostró una tendencia 

lineal decreciente con la profundidad en los testigos V1 y V2 (Figura 5). Los dos testigos 

evaluados presentaron una sola tendencia a lo largo de toda la profundidad, asimismo el 

valor TAS calculado siguiendo el modelo CIC para el testigo V1 fue de 

0.51 cm año-1 y para el testigo V2 fue de 0.58 cm año-1, con lo cual se obtuvo un valor 

promedio de TAS de 0.55 ± 0.04 cm año-1 el cual será utilizado para el cálculo de los 

flujos de carbono dentro de los ambientes sedimentarios de Pantanos de Villa.
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Figura 5. Actividad de 210Pbex (Bq Kg-1) a lo largo de la columna de sedimento en los 
testigos V1 y V2. 

 

 

 

 

5.2. Granulometría y densidad aparente 

 
Las columnas de sedimento presentaron contenidos porcentuales de arenas y limo 

y arcillas similares en ambos testigos de sedimento (Figura 6). Desde la base del testigo 

hasta 16 cm de profundidad presentaron aproximadamente 50% de arena y 50% de arcilla 

y limo (Figura 6). A partir de los 15 cm de profundidad hacia la superficie, la proporción 

de arcilla disminuye por debajo de 50% (Figura 6). 

Los valores de densidad aparente (DA) obtenidos para los testigos V1 y V2 mostró 

un valor promedio de 0.9 ± 0.2 g cm-3 (Figura 7C). Durante a F1 se presentó un valor 

mínimo de 1.0 g cm-3 y un valor máximo de 1.2 g cm-3, durante F2 se registró un valor 

mínimo de 0.8 g cm-3 y un valor máximo de 1.2 g cm-3, mientras que durante F3 se registró 

un valor mínimo de 0.6 g cm-3 y un máximo de 1.1 g cm-3 (Figura 7C).
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Figura 6. Composición de textura en términos de contenido de arena y arcilla y limo. 

Panel A: testigo V1 y panel B: testigo V2. 

 

 
5.3. Contenido porcentual de Carbono orgánico total (COT) 

 
El promedio del contenido porcentual de carbono orgánico total (COT) obtenido 

para ambos testigos fue de 5.9 ± 2.5 % (Figura 7A; Tabla 1). Mientras que los contenidos 

porcentuales para los testigos V1 y V2 mostraron valores promedio de 6.0 ± 

2.8 % y 5.8 ± 2.3 % respectivamente (Figura 7A). Para ambos testigos se presentaron 

diferencias significativas entre las tres fases, con los valores de F2 significativamente 

mayores a F3 y F1 (p < 0.05) (Tabla 1). Durante F1 se obtuvo un porcentaje promedio de 

1.6 ± 0.2 % presentó un valor mínimo y máximo de 1.3 % y 2.0 % respectivamente 

(Figura 7A; Tabla 1). Los valores fueron aumentando hacia inicio de F2 con un porcentaje 

promedio de 8.2 ± 2.0 %, valor mínimo y máximo de 3.3 % y 11.6 % respectivamente 

(Figura 7A; Tabla 1). Mientras que durante F3 los valores volvieron a bajar, donde se 

registró un porcentaje promedio de 5.4 ± 0.8 % con un valor mínimo y máximo de 4.5 % 

y 8.9 % respectivamente (Figura 7A; Tabla 1). 

Con respecto al testigo V1, durante F1 presentó un valor mínimo de 1.3 % y un 

valor máximo de 1.8 % hacia inicios de F2 (Figura 7A). Durante F2 se registró un valor 

mínimo de 5.4 % a inicios de la década de 1970 y un valor máximo de 11.6 % a inicios 

de la década de 1980 (Figura 7A). Durante F3 se registró un valor mínimo de 4.5 % a 

finales de la década de 1990 y un máximo de 5.8 % a inicios de la misma década
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(Figura 7A). En el testigo V2, durante F1 presentó un valor mínimo de 1.5 % y un máximo 

de 2.0 % (Figura 7A). Durante F2 se registró un valor mínimo de 3.3 % a inicios de la 

década de 1970 y un valor máximo de 9.7 % a finales de la década de 1980 (Figura 7A). 

Durante F3 se registró un valor mínimo de 5.0 % a finales de la década de 2010 y un 

máximo de 8.9 % a inicios de la década de 1990 (Figura 7A). 

 

 

5.4. Contenido porcentual de Nitrógeno total 

 
Los contenidos porcentuales de nitrógeno total (NT) obtenidos para los testigos 

V1 y V2 mostraron valores promedio de 0.5 ± 0.2 % y 0.6 ± 0.2 % respectivamente, con 

un promedio global de 0.6 ± 0.2 % (Figura 7A). Los valores de nitrógeno total presentaron 

diferencias significativas entre las tres fases, con los valores de F2 significativamente 

mayores a F3 y F1 (p < 0.05) (Tabla 1). Durante F1 se obtuvo un porcentaje promedio de 

nitrógeno total de 0.3 ± 0.0 % y presentó un valor mínimo y máximo de 0.2 % y 0.3% 

respectivamente (Figura 7A; Tabla 1). Asimismo los valores aumentaron hacia inicios de 

F2 con un porcentaje promedio de 0.7 ± 0.1 %, con valor mínimo y máximo de 0.5 % y 

0.9 % respectivamente (Figura 7A; Tabla 1), mientras que durante F3 los valores 

volvieron a bajar y se registró un porcentaje promedio de 0.5 

± 0.0 % con un valor mínimo y máximo de 0.4 % y 0.6 % respectivamente (Figura 7A; 

Tabla 1). 

Con respecto al testigo V1, durante F1 presentó un valor mínimo de 0.2 %, valores 

que fueron aumentando hacia el inicio de F2 con un valor máximo de 0.3 % (Figura 7A). 

Durante F2 se registró un valor mínimo de 0.6 % a inicios de la década de 1970 y un valor 

máximo de 0.9 % a inicios de la década de 1980 (Figura 7A). Durante F3 se registró un 

valor mínimo de 0.4 % a inicios de la década de 1990 y un máximo de 

0.6 % que se registró a finales de la década de 2010 (Figura 7A). En el testigo V2, durante 

F1 presentó un valor mínimo de 0.2 %, y un máximo de 0.3 % (Figura 7A). Durante F2 

se registró un valor mínimo de 0.5 % a inicios de la década de 1970 y un valor máximo 

de 0.8 % a inicios de la década de 1980 (Figura 7A). Durante F3 se registró un valor 

mínimo de 0.5 % y un máximo de 0.6 % (Figura 7A).
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Figura 7. Panel A: Contenido porcentual de carbono orgánico total (COT) y nitrógeno 

total (NT). Panel B: Valores isotópicos de carbono (δ13C) y nitrógeno (δ15N). Panel C: 

Cociente COT:NT y densidad aparente (DA). Fase 1 (F1), entre las décadas de 1960 y 
1970 (n = 8); Fase 2 (F2), entre la década de 1970 y 1990 (n = 20); y Fase 3 (F3), entre 

la década de 1990 y 2010 (n = 28). Círculos blancos (V1) y círculos negros (V2).
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Tabla 1. Análisis Post-hoc de Tukey (ANOVA + Tukey HSD) de las variaciones temporales de los proxies 

geoquímicos entre las fases sedimentarias dentro del ecosistema de marismas Pantanos de Villa. Se 

asignaron tres fases sedimentarias considerando los principales cambios temporales en las tendencias de 

acumulación de nutrientes: Fase 1 (F1), entre las décadas de 1960 y 1970 (n = 8); Fase 2 (F2), entre la 

década de 1970 y 1990 (n = 20); y Fase 3 (F3), entre la década de 1990 y 2010 (n = 28). La "X" representa 

la media aritmética de la columna de sedimentos. * p <0,05. Los acrónimos subrayados no presentan 

diferencias significativas entre ellos. 

 

Variable n Promedio ± DS Interacción 

COT (%) 8 

20 
28 
56 

F1: 1.6 ± 0.2 

F2: 8.2 ± 2.0 
F3: 5.4 ± 0.8 
X: 5.9 ± 2.5 

 
* F1 < F3 < F2 

NT (%) 8 

20 
28 
56 

F1: 0.3 ± 0.0 

F2: 0.7 ± 0.1 
F3: 0.5 ± 0.0 
X: 0.6 ± 0.2 

 
* F1 < F3 < F2 

COT (g m-2 año-1) 8 
20 

28 

56 

F1: 86.5 ± 15.1 
F2: 406.5 ± 76.7 

F3: 212.3 ± 61.3 

X: 263.7 ± 131.3 

 
* F1 < F3 < F2 

NT (g m-2 año-1) 8 

20 

28 

56 

F1: 1.5 ± 0.3 

F2: 3.6 ± 0.5 

F3: 2.0 ± 0.5 

X: 2.5 ± 0.9 

 
* F1 < F3 < F2 

COT (g m-2) 8 
20 
28 

56 

F1: 176.7 ± 30.1 
F2: 830.3 ± 156.7 
F3: 433.5 ± 125.2 

X: 538.5 ± 268.2 

 
* F1 < F3 < F2 

 

NT (g m-2) 
 

8 

20 

28 

56 

 

F1: 29.9 ± 5.1 

F2: 72.6 ± 10.1 

F3: 40.4 ± 9.1 

X: 50.4 ± 19.3 

 

* F1 < F3 < F2 

δ13 
C (‰) 

 

8 

20 

28 

56 

 

F1: -20.4 ± 0.3 

F2: -17.5 ± 1.0 

F3: -20.9 ± 1.6 

X: -19.6 ± 2.0 

 

* F3  F1 < F2 

δ15 
N (‰) 8 

20 
28 
56 

F1: +6.1 ± 1.0 

F2: +10.5 ± 1.9 
F3: +4.3 ± 1.5 
X: +6.8 ± 3.3 

 

* F3 < F1 < F2 

 

COT:NT 
 

8 

20 

28 
56 

 

F1: 6.0 ± 1.1 

F2: 11.6 ± 2.4 

F3: 10.7 ± 1.6 
X: 10.3 ± 2.6 

 

*F1 < F3 F2 



29  

 

 
 

5.5. Valores isotópicos de δ13C 

 
Los valores isotópicos de δ13C obtenidos para los testigos V1 y V2 mostraron 

valores promedio de -19.6 ± 2.4 ‰ y -19.6 ± 1.7 ‰ respectivamente, con un promedio 

global de -19.6 ± 2.0 ‰ (Figura 7B). Los valores de F2 fueron significativamente mayores 

con respecto a F3 y F1 (p < 0.05) (Tabla 1). Durante F1 se obtuvo un valor isotópico 

promedio de -20.4 ± 0.3 ‰ y presentó un valor mínimo y máximo de -20.7 ‰ y -20.0 ‰ 

respectivamente (Figura 7B; Tabla 1). Los valores aumentaron hacia inicio de F2 con un 

valor isotópico promedio de -17.5 ± 1.0 ‰ y valor mínimo y máximo de - 

20.3 ‰ y -16.2 ‰ respectivamente (Figura 7B; Tabla 1). Mientras que durante F3 los 

valores volvieron a bajar y se registró un valor isotópico promedio de -20.9 ± 1.6 ‰ con 

un valor mínimo y máximo de -23.1 ‰ y -16.1 ‰ respectivamente (Figura 7A; Tabla 1). 

Con respecto al testigo V1, durante F1 presentó el valor más ligero de -20.7 ‰, y 

un valor más pesado de -20.0 ‰ (Figura 7B). Durante F2 se registró -20.3 ‰ como el 

valor más ligero a inicios de la década de 1970 y -16.2 ‰ como el valor más pesado a 

finales de la década de 1980 (Figura 7B). Durante F3 se registró -23.1 ‰ como el valor 

más ligero durante la década de 1990 y -16.1‰ como el más pesado en durante la misma 

década (Figura 7B). En el testigo V2, durante F1 presentó el valor más ligero de 

-20.6 ‰ a finales de la década de 1960 y -20.40 ‰ como el valor más pesado a inicios 

de la misma década (Figura 7B). Durante F2 se registró -18.6 ‰ como el valor más ligero 

a inicios de la década de 1970 y -16.9 ‰ como el valor más pesado a finales de la misma 

década (Figura 7B). Durante F3 se registró -22.4 ‰ como el valor más ligero a durante 

la década de 1990 y -18.0 ‰ como el más pesado a inicios de la misma década (Figura 

7B). 

 

 

5.6. Valores isotópicos de δ15N 

 
Los valores isotópicos de δ15N obtenidos para los testigos V1 y V2 mostraron 

valores promedio de 6.4 ± 3.3 ‰ y 7.2 ± 3.2 ‰ respectivamente, con un promedio global 

de 6.8 ± 3.3 ‰ (Figura 7B; Tabla 1). Los valores de F2 fueron significativamente
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mayores con respecto a F3 y F1 (p < 0.05) (Tabla 1). Entre ambos testigos, durante F1 se 

obtuvo un valor isotópico promedio de 6.1 ± 1.0 ‰ y presentó un valor mínimo y máximo 

de 4.4 ‰ y 7.7 ‰ respectivamente (Figura 7B; Tabla 1). Los valores aumentaron hacia 

inicio de F2 con un valor isotópico promedio de 10.5 ± 1.9 ‰ y valor mínimo y máximo 

de 6.3 ‰ y 12.9 ‰ respectivamente (Figura 7B; Tabla 1). Mientras que durante F3 los 

valores volvieron a bajar y se registró un valor isotópico promedio de 4.3 ± 1.5 ‰ con un 

valor mínimo y máximo de 2.8 ‰ y 10.4 ‰ respectivamente (Figura 7B; Tabla 1). 

Con respecto al testigo V1, F1 presentó 4.4 ‰ como el valor más ligero, 

incrementando hacia F2 con el valor más pesado de 7.0 ‰ (Figura 7B). Durante F2 se 

registró 5.6 ‰ como el valor más ligero a inicios de la década de 1970 y 12.9 ‰ como el 

valor más pesado a finales de la misma década (Figura 7B). Durante F3 se registró 

2.8 ‰ como el valor más ligero a finales de la década de 2010 y 6.2 ‰ como el más 

pesado que se registró a inicios de la década de 1990 (Figura 7B). En el testigo V2, 

durante F1 presentó el valor más ligero de 5.9 ‰ y 7.7 ‰ como el valor más pesado a 

finales de la década de 1960 (Figura 7B). Durante F2 se registró 7.9 ‰ como el valor más 

ligero a inicios de la década de 1970 y 12.6 ‰ como el valor más pesado durante la década 

de 1980 (Figura 7B). Durante F3 se registró 3.3 ‰ como el valor más ligero a finales de 

la década de 2010 y 10.4 ‰ como el más pesado a inicios de la década de 1990 (Figura 

7B). 

 

 

5.7. Valores isotópicos en vegetación terrestre y no-terrestre 

 
La vegetación terrestre estuvo representada predominantemente por Distichis 

spicata, Salicornia fruticcosa y Schoenoplectus americanus. D. spicata registró un valor 

promedio de -25.2 ± 0.4 ‰ para δ13C y de 4.5 ± 0.4 ‰ para δ15N (Tabla 2). Por otro lado, 

las muestras de S. fruticcosa registraron un valor promedio de -26.4 ± 0.1 ‰ para δ13C y 

de 3.7 ± 0.1 ‰ para δ15N (Tabla 2). S. americanus registró un valor promedio de -28.5 ± 

0.4 ‰ para δ13C y de 3.1 ± 0.2 ‰ para δ15N (Tabla 2). Con respecto a las muestras de 

fitoplancton, se registró un valor promedio de -18.6 ± 0.2 ‰ para δ13C y de 11.1 ± 0.4 ‰ 

para δ15N (Tabla 2).
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Tabla 2. Valores isotópicos de carbono (δ13C) y nitrógeno (δ15N) obtenidos a partir de 

muestras de vegetación terrestre de Distichlis spicata, Salicornia fructicosa, 

Schoenoplectus americanus y de fitoplancton. Las muestras fueron colectadas por 

triplicado en el área de estudio. 
 
 

  δ13C (‰) δ15N (‰) 

Fitoplacton R1 

R2 

X 

-18.46 

-18.79 

-18.6 ± 0.2 

10.79 

11.36 

11.1 ± 0.4 

 
Distichlis spicata 

 
R1 

R2 

X 

 
-24.84 

-25.47 

-25.2 ± 0.4 

 
4.14 

4.76 

4.5 ± 0.4 

 
Salicornia fructicosa 

 
R1 

R2 

X 

 
-26.3 

-26.5 

-26.4 ± 0.1 

 
3.74 

3.68 

3.7 ± 0.1 

 
Schoenoplectus 

americanus 

 

R1 

R2 

X 

 
-28.4 

-27.7 

-28.5 ± 0.4 

 
3.20 

2.90 

3.1 ± 0.2 

 

 

 

 
5.8. Cociente COT:NT 

 
Los valores del cociente COT:NT obtenidos para los testigos V1 y V2 mostraron 

valores promedio de 10.5 ± 2.7 y 10.2 ± 2.5 respectivamente, con un promedio global de 

10.3 ± 2.6 (Figura 7C; Tabla 1). El cociente COT:NT presentó diferencias significativas 

entre F1 y las otras dos fases, donde estas últimas (F2 y F3) tuvieron valores 

significativamente más altos (p > 0.05). Entre ambos testigos, durante F1, F2 y F3 se 

obtuvo un valor promedio de 6.0 ± 1.1, 11.6 ± 2.4 y 10.7 ± 1.6 respectivamente (Figura 

7B; Tabla 1). 

Con respecto al testigo V1, durante F1 presentó un valor mínimo de 4.7 y un valor 

máximo de 7.0 (Figura 7C). Durante F2 se registró un valor mínimo de 9.5 a inicios de la 

década de 1970 y un valor máximo de 16.2 a durante la década de 1980
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(Figura 7C). Durante F3 se registró un valor mínimo de 9.3 durante la década 2000 y un 

máximo de 12.5 a inicios de la década de 1990 (Figura 7C). En el testigo V2, F1 presentó 

un valor mínimo de 5.2 y un máximo de 7.5 (Figura 7C). Durante F2 se registró un valor 

mínimo de 6.3 a inicios de la década de 1970 y un valor máximo de 

12.7 a finales de la década de 1970 (Figura 7C). Durante F3 se registró un valor mínimo 

de 9.2 a finales de la década de 2010 y un máximo de 17.9 a principios de la década de 

1990 (Figura 7C). 

 

 

5.9. Flujos de carbono orgánico total 

 
Los flujos COT obtenidos para los testigos V1 y V2 mostraron valores promedio 

de 241.8 ± 139.9 gm-2 año-1 y 285.6 ± 120.6 gm-2 año-1 respectivamente, con un promedio 

global de 263.7 ± 131.3 gm-2 año-1 (Figura 8A; Tabla 1). Los valores de F2 fueron 

significativamente mayores con respecto a F3 y F1 (p < 0.05) (Tabla 1). Entre ambos 

testigos, durante F1 se obtuvo un flujo promedio de 86.5 ± 15.1 gm-2 año-1 y presentó un 

valor mínimo y máximo de 68.4 gm-2 año-1 y 112.9 gm-2 año-1 respectivamente (Figura 

8A; Tabla 1). Los valores aumentaron hacia inicio de F2 con un flujo promedio de 406.5 

± 76.7 gm-2 año-1 y valor mínimo y máximo de 180.3 gm-2 año-1 y 493.0 gm-2 año-1 

respectivamente (Figura 8A; Tabla 1). Mientras que durante F3 los valores volvieron a 

bajar y se registró un flujo promedio de 212.3 ± 61.3 gm-2 año-1 con un valor mínimo y 

máximo de 143.0 gm-2 año-1 y 417.4 gm-2 año-1 respectivamente (Figura 8A; Tabla1). 

Con respecto al testigo V1, durante F1 presentó un valor mínimo de 68.4 gm-2 

año-1 y un valor máximo de 94.42 gm-2 año-1 (Figura 8A). Durante F2 se registró un valor 

mínimo de 304.7 gm-2 año-1 a inicios de la década de 1970 y un valor máximo de 

493.0 gm-2 año-1 durante la década de 1980 (Figura 8A). Durante F3 se registró un valor 

mínimo de 143.0 gm-2 año-1 a finales de la década de 1990 y un máximo de 185.9 gm-2 

año-1 que se registró a inicios de la década de 1990 (Figura 8A). En el testigo V2, F1 

presentó un valor mínimo de 74.0 gm-2 año-1 y un máximo de 112.9 gm-2 año-1 (Figura 

8A). Durante F2 se registró un valor mínimo de 180.3 gm-2 año-1 a inicios de la década 

de 1970 y un valor máximo de 474.4 gm-2 año-1 durante la década de 1980 (Figura 8A).
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Durante F3 se registró un valor mínimo de 220.3 gm-2 año-1 a finales de la década de 2010 

y un máximo de 417.4 gm-2 año-1 a inicios de la década de 1990 (Figura 8A). 

 

 

 

 
Figura 8. (A) Flujo de carbono orgánico total (COT) (B) flujo de nitrógeno total (NT). 

Fase 1 (F1), entre las décadas de 1960 y 1970 (n = 8); Fase 2 (F2), entre la década de 

1970 y 1990 (n = 20); y Fase 3 (F3), entre la década de 1990 y 2010 (n = 28). Círculos 

blancos (V1) y círculos negros (V2). La línea punteada representa el promedio de flujos. 

 

 

 
 

5.10. Flujos de nitrógeno total 

 
Los flujos NT obtenidos para los testigos V1 y V2 mostraron valores promedio de 

2.2 ± 0.9 gm-2 año-1 y 2.7 ± 0.9 gm-2 año-1 respectivamente, con un promedio global de 

263.7 ± 131.3 gm-2 año-1 (Figura 8B; Tabla 1). Los valores de F2 fueron 

significativamente mayores con respecto a F3 y F1 (p < 0.05) (Tabla 1). Entre ambos 

testigos, durante F1 se obtuvo un flujo promedio de 1.5 ± 0.3 gm-2 año-1 y presentó un
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valor mínimo y máximo de 1.1 gm-2 año-1 y 1.9 gm-2 año-1 respectivamente (Figura 8B; 

Tabla 1). Los valores aumentaron hacia inicio de F2 con un flujo promedio de 3.6 ± 0.5 

gm-2 año-1 y valor mínimo y máximo de 2.7 gm-2 año-1 y 4.5 gm-2 año-1 respectivamente 

(Figura 8B; Tabla 1). Mientras que durante F3 los valores volvieron a bajar y se registró 

un flujo promedio de 2.0 ± 0.5 gm-2 año-1 con un valor mínimo y máximo de 1.3 gm-2 

año-1 y 2.7 gm-2 año-1 respectivamente (Figura 8B; Tabla 1). 

Con respecto al testigo V1, F1 presentó un valor mínimo de 1.1 gm-2 año-1 y un 

valor máximo de 1.9 gm-2 año-1 (Figura 8B). Durante F2 se registró un valor mínimo de 

2.7 gm-2 año-1 a finales de la década de 1980 y un valor máximo de 4.2 gm-2 año-1 a inicios 

de la misma década (Figura 8B). Durante F3 se registró un valor mínimo de 1.3 gm-2 año-

1 a finales de la década de y un máximo de 1.8 gm-2 año-1 a finales de la década de 2010 

(Figura 8B). En el testigo V2, F1 presentó un valor mínimo de 1.2 gm-2 año-1 y un máximo 

de 1.6 gm-2 año-1 (Figura 8B). Durante F2 se registró un valor mínimo de 

2.9 gm-2 año-1 a inicios de la década de 1970 y un valor máximo de 4.5 gm-2 año-1 a inicios 

de la década de 1980 (Figura 8B). Durante F3 se registró un valor mínimo de 2.2 gm-2 

año-1 a finales de la década del 2000 y un máximo de 2.7 gm-2 año-1 a durante la década 

de 1990 (Figura 8B). 

 

 

5.11. Stocks de carbono orgánico total 

 
Los stocks de COT obtenidos para los testigos V1 y V2 mostraron valores 

promedio de 493.8 ± 285.7 gm-2 y 583.3 ± 246.3 gm-2 respectivamente, con un promedio 

global de 538.5 ± 282.2 gm-2 (Figura 9A; Tabla 1). Los valores de F2 fueron 

significativamente mayores con respecto a F3 y F1 (p < 0.05) (Tabla 1). Entre ambos 

testigos, durante F1 se obtuvo un stock promedio de 176.7 ± 30.1 gm-2 y presentó un valor 

mínimo y máximo de 139.7 gm-2 y 230.7 gm-2 respectivamente (Figura 9A; Tabla 1). Los 

valores aumentaron hacia inicio de F2 con un stock promedio de 830.3 ± 156.7 gm-2 y 

valor mínimo y máximo de 368.3 gm-2 y 1006.9 gm-2 respectivamente (Figura 9A; Tabla 

1). Mientras que durante F3 los valores volvieron a bajar y se registró un stock promedio 

de 433.5 ± 125.2 gm-2 con un valor mínimo y máximo de 292.2 gm-2 y 

852.5 gm-2 respectivamente (Figura 9A; Tabla 1).
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Con respecto al testigo V1, F1 presentó un valor mínimo de 139.7 gm-2 y un valor 

máximo de 192.4 gm-2. Durante F2 se registró un valor mínimo de 622.3 gm-2 a inicios 

de la década de 1970 y un valor máximo de 1006.89 gm-2 durante la década de 1980 

(Figura 9A). Durante F3 se registró un valor mínimo de 292.2 gm-2 a finales de la década 

de 1990 y un máximo de 379.6 gm-2 a inicios de la misma década (Figura 9A). En el 

testigo V2, F1 presentó un valor mínimo de 151.2 gm-2 y un máximo de 230.7 gm- 

2 (Figura 9A). Durante F2 se registró un valor mínimo de 368.3 gm-2 a inicios de la década 

de 1970 y un valor máximo de 969.0 gm-2 durante la década de 1980 (Figura 9A). Durante 

F3 se registró un valor mínimo de 449.9 gm-2 a finales de la década de 2010 y un máximo 

de 852.5 gm-2 a inicios de la década de 1990 (Figura 9A). 

 

 
5.12. Stocks de nitrógeno total 

 
Los stocks de NT obtenidos para los testigos V1 y V2 mostraron valores promedio 

de 44.9 ± 19.0 gm-2 y 55.9 ± 18.2 gm-2 respectivamente, con un promedio global de 50.4 

± 19.3 gm-2 (Figura 9B; Tabla 1). Los valores de F2 fueron significativamente mayores 

con respecto a F3 y F1 (p < 0.05) (Tabla 1). Entre ambos testigos, durante F1 se obtuvo 

un stock promedio de 29.9 ± 5.1 gm-2 y presentó un valor mínimo y máximo de 22.5 gm-

2 y 39.2 gm-2 respectivamente. Los valores aumentaron hacia inicio de F2 con un stock 

promedio de 72.6 ± 10.1 gm-2 y valor mínimo y máximo de 55.4 gm-2 y 92.2 gm-2 

respectivamente. Mientras que durante F3 los valores volvieron a bajar y se registró un 

stock promedio de 40.4 ± 9.1 gm-2 con un valor mínimo y máximo de 27.2 gm-2 y 55.7 

gm-2 respectivamente (Figura 9B). 

Con respecto al testigo V1, F1 presentó un valor mínimo de 22.5 gm-2 y un valor 

máximo de 39.2 gm-2 (Figura 9B). Durante F2 se registró un valor mínimo de 55.4 gm-2 

durante la década de 1980 y un valor máximo de 85.3 gm-2 durante la misma década 

(Figura 9B). Durante F3 se registró un valor mínimo de 27.2 gm-2 a finales de la década 

de 1990 y un máximo de 37.7 gm-2 a finales de la década de 2010 (Figura 9B). En el 

testigo V2, F1 presentó un valor mínimo de 25.0 gm-2 y un máximo de 32.2 gm-2 (Figura 

9B). Durante F2 se registró un valor mínimo de 58.8 gm-2 a inicios de la década de 1970 

y un valor máximo de 92.2 gm-2 a inicios de la década de 1980 (Figura 9B).
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Durante F3 se registró un valor mínimo de 44.9 gm-2 durante la década de 2010 y un 

máximo de 55.7 gm-2 durante la década de 1990 (Figura 9B). 

 

 
 

 
Figura 9. (A) Stock de carbono orgánico total (COT) (B) stock de nitrógeno total (NT). 

Fase 1 (F1), entre las décadas de 1960 y 1970 (n = 8); Fase 2 (F2), entre la década de 

1970 y 1990 (n = 20); y Fase 3 (F3), entre la década de 1990 y 2010 (n = 28). Círculos 

blancos (V1) y círculos negros (V2). La línea punteada representa el promedio de stocks.
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6. Discusión 

 

6.1. Acumulación de sedimentos 

 
La tendencia lineal que presenta la actividad de 210Pbex en los testigos V1 y V2 

(Figura 5) indica una tasa de sedimentación constante a lo largo de la columna de 

sedimento, con lo que se puede asumir que esta no ha sufrido perturbaciones significativas 

(ej. Bioperturbación, mezcla por procesos físicos, etc.) (Nittrouer et al., 1984; Appleby & 

Oldfield, 1992). En cuanto a los resultados de granulometría, estos presentaron un 

predominio de arcilla y limo de entre 60% y 80% (Figura 6) lo cual refuerza la idea de 

que el ambiente sedimentario muestreado es de baja energía y baja erosión física 

(Wolanski et al., 1996; Furukawa et al., 1997). El aumento en el contenido de partículas 

finas durante la década de 1980 (Figura 6) puede deberse al ingreso de aguas residuales 

derivadas de la expansión urbana descontrolada que se dio en el área durante esos años 

(Aponte et al., 2018; Pulido y Bermudez, 2018). 

Las tasas de sedimentación que se obtuvieron fueron similares para ambos testigos 

(V1: 0.51 cm año-1 y V2 : 0.58 cm año-1) (Figura 5) y las columnas de sedimento 

presentaron características similares (sedimento laminado y alto contenido porcentual de 

limo y arcillas) (Figura 6). Es por esto que se utilizó la tasa de sedimentación promedio 

de ambos testigos (0.55 cm año-1) para el cálculo de acumulación de carbono y nutrientes. 

Esta tasa de sedimentación se encuentra en concordancia con el promedio global para 

ecosistemas de marismas costeros (0.6 cm año-1) aunque es importante destacar que este 

valor no hace referencia a si se trata de ecosistemas preservados e impactados (Chmura 

et al., 2003; Ouyang and Lee, 2014). En relación a esto, se ha descrito que los ecosistemas 

de marismas costeros impactados por la actividad humana (ej. expansión urbana, uso de 

tierra, industrialización, etc.) pueden presentar tasas de sedimentación de hasta 0.90 cm 

año-1, mientras que aquellos sistemas en condiciones preservadas pueden presentar 

valores promedio de 0.40 cm año-1 (Cahoon, 1994; Callaway et al., 1997; Dittman et al., 

2016). Es importante mencionar que estas tasas de sedimentación en ecosistemas de 

marismas impactados y preservados pueden verse influenciadas por diferentes 

características propias de cada sistema tales como el régimen hídrico, granulometría, 

geomorfología, tipo de cobertura vegetal, etc. (Sanderman et al., 2018; Perez et al., 

2018a).
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Es importante mencionar que el presente estudio es el primero en evaluar las tasas 

de sedimentación y acumulación de carbono y nutrientes de un marisma costero en 

territorio peruano. Además, este estudio se realizó en un ecosistema impactado por 

actividades antropogénicas, por lo que factores como la expansión urbana y el ingreso de 

altas cantidades de nutrientes y materia orgánica podrían estar modulando las tasas de 

sedimentación (Lizarzaburu, 1992; INRENA, 1996; Aponte et al., 2018). El alto valor de 

la tasa de sedimentación que se obtuvo para Pantanos de Villa puede deberse al ingreso 

de desechos antropogénicos (ej. sedimentos, materia orgánica y nutrientes), lo que a su 

vez puede generar un incremento en las tasas de acumulación como se ha visto en otros 

sistemas de humedales alrededor del mundo (Atwood et al., 2017; Pérez et al., 2018a). 

La tasa de sedimentación obtenida para Pantanos de Villa es comparable con otros altos 

valores presentados en humedales costeros impactados (Callaway et al., 1997; Dittman et 

al., 2016), las cuales son atribuidas a descargas de aguas residuales como consecuencia 

de la expansión urbana descontrolada (Atwood et al., 2017; Pérez et al., 2018a). 

Por otro lado, al comparar las tasas de sedimentación que se obtuvieron en 

Pantanos de Villa con el promedio global para otros tipos de ecosistemas de humedales 

preservados (ej. manglares, marismas, pantanos, etc.), esta fue casi dos veces mayor (~0.3 

cm año-1) (Breithaupt et al., 2012; Pérez et al., 2018a). Asimismo, se ha mostrado que los 

ecosistemas de humedales impactados por actividades antropogénicas (ej. efluentes 

urbanos, acuicultura, etc.) pueden duplicar sus tasas de sedimentación en comparación a 

ambientes preservados (Breithaupt et al., 2012; Breithaupt et al., 2014; Pérez et al., 

2018a). Esto se debe a que la vegetación (ej. sistema de raíces, densidad de cobertura 

vegetal) y geomorfología (poca declividad y formación de ambientes sedimentarios) en 

humedales pueden impedir que el exceso de flujo de nutrientes, materia orgánica y 

sedimentos provenientes de actividades antropogénicos vayan hacia fuera del sistema, 

generándose así altas tasas de sedimentación (Breithaupt et al., 2012; Breithaupt et al., 

2014; Pérez et al., 2018). Es importante destacar que el humedal costero de Pantanos de 

Villa no presenta una vegetación con un sistema de raíces tan complejo como es el caso 

de un bosque de manglares maduro, sin embargo su vegetación densa, geomorfología y 

régimen hídrico poco erosivo sin exposición al océano podrían estar promoviendo la 

ocurrencia de altas tasa de sedimentación (Alongi, 2014; Hutchison et al., 2014; Pulido y 

Bermudez, 2018).
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6.2. Acumulación de carbono y nitrógeno 

 
Los altos contenidos porcentuales de COT y NT que se observan durante la fase 

sedimentaria F2 (década de 1970 y 1980) (Figura 7A; Tabla 1) coinciden con el inicio de 

la desorganizada expansión urbana que se llevó a cabo en Villa el Salvador, distrito 

cercano a Pantanos de Villa desde inicios de la década de 1970 (Aponte et al., 2018; 

Pulido & Bermudez, 2018). Debido a esto, una mayor acumulación de materia orgánica 

y nutrientes podría haber comenzado durante la década de 1970, resultando en una 

fertilización que intensifica la producción primaria terrestre (ej. vegetación de marismas) 

y no terrestre (ej. materia orgánica de origen algal y de cianobacterias) (Atwood et al., 

2017; Pérez et al., 2018). Asimismo, el aumento significativo de los valores porcentuales 

de COT y NT durante la F2 en este estudio (Figura 7A; Tabla 1) es comparable con el 

observado en humedales costeros impactados donde los altos flujos de COT y NT fueron 

relacionados con la expansión urbana e intensificación de actividades de comercio (Pérez 

et al., 2020). 

El aumento significativo de los flujos y stocks de COT y NT durante F2 (Figura 

8; Tabla 1) coinciden también con la expansión urbana desorganizada que se dio en la 

zona cercana a Pantanos de Villa (FOVIDA, 2006; Aponte et al., 2018; Pulido & 

Bermudez, 2018). En cuanto al flujo de COT, este registró valores de hasta dos veces el 

promedio estimado para marismas preservados (244.7 ± 26.1 gC m-2 año-1) (Chmura et 

al., 2003; Ouyang & Lee, 2014), llegando a un máximo valor de 493.0 gC m-2 año-1 

durante F2 (Figura 8A; Tabla 1). En adición a esto, los stocks de COT y NT presentaron 

las mismas tendencias a lo largo de los perfiles de sedimento en los dos testigos, 

presentando los valores más altos durante F2 y los menores en la F1 de los perfiles 

sedimentarios (Figura 9A y 8B). Estudios han mostrado que la capacidad de acumulación 

de carbono en ecosistemas de marismas costeros puede verse afectada por factores de tipo 

ambientales (ej. régimen hídrico, tipo de vegetación, geomorfología, condiciones 

biogeoquímicas, etc.) los cuales pueden modificar la dinámica sedimentaria, así como la 

deposición de materia orgánica y nutrientes (Fourqurean et al., 2012; Kirwan y 

Guntenspergen, 2012). Sin embargo, esto no sería determinante dentro del ambiente 

sedimentario de Pantanos de Villa ya que la geomorfología y régimen hídrico poco 

erosivo que presenta lo protegen de este tipo de factores ambientales (Aponte et al., 2018; 

Pulido y Bermudez, 2018).
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A diferencia de la primera fase, las tasas más altas de acumulación de carbono y 

nutrientes se presentaron durante F2 (Figura 8A y 8B), en concordancia con la historia 

ambiental del área que es cuando se dio inicio a la expansión urbana (FOVIDA, 2006; 

Aponte et al., 2018; Pulido and Bermudez, 2018). Cabe destacar que durante la fase 

sedimentaria F3 (entre la década de 1990 y 2010) la acumulación promedio de COT 

disminuyó en comparación a F2 (Figura 8A; Tabla 1) pero siendo significativamente 

mayor que aquella observada en F1 (Figura 8A; Tabla 1). Esta disminución podría 

deberse al establecimiento de medidas de preservación, protección e interés que comenzó 

a generarse sobre el ecosistema de Pantanos de Villa desde el inicio de la década de 1990, 

seguido de una organización de los sistemas de agua y desagüe que comenzaron en la 

zona urbana de Villa el salvador durante esas décadas (Valle, 2012; IPDA, 2009). 

Los flujos de COT obtenidos para Pantanos de Villa son comparables con los 

presentados por ecosistemas de marismas costeros afectados por impactos naturales (ej. 

Impactos hidrológicos, tormentas, inundaciones, etc.) y antropogénicos (ej. expansión 

urbana, actividades industriales, uso de tierra, etc.). Estos ecosistemas de marismas 

pueden tener flujos de carbono entre 500 y 1000 g m-2 año-1, dependiendo de la intensidad 

y del tipo de impacto (Andrews et al., 2008; Palomo y Niell, 2009; Day et al., 2011). La 

presencia de estos factores exógenos pueden alterar la capacidad de acumulación de 

carbono dentro de los ecosistemas de humedales, estableciéndose condiciones eutróficas 

y un aumento de la productividad primaria (ej. algas, cianobacterias y vegetación 

terrestre) que es gatillada por la entrada de un exceso de nutrientes y de materia orgánica 

hacia el sistema (Dittmann et al., 2016; Pérez et al., 2020a). Por otro lado, los flujos 

obtenidos en este estudio (Figura 8A y 8B; Tabla 1) también fueron superiores al 

promedio global de ecosistemas de manglares preservados (~170 gm-2 año-1) (Breithaupt 

et al., 2012; Alongi, 2014; Pérez et al., 2018b) y al reportado por primera vez para 

ecosistemas de manglares en Perú (~145 gm-2 año-1) (Pérez et al., 2018a). Sin embargo, 

los valores que se obtuvieron fueron inferiores a los reportados para ecosistemas de 

manglares impactados por factores antropogénicos (ej. expansión urbana, actividades 

industriales, etc.) con valores que alcanzan 1000 gm-2 año-1 (Alongi, 2014; Sanders et al., 

2014; Pérez et al., 2018a). Esta comparación sugiere que las áreas de marismas costeros 

impactados pueden acumular carbono en sus ambientes sedimentarios a tasas 

comparables con los ecosistemas de manglares. La
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ocurrencia de varios factores (ej. tipo de vegetación, régimen hidrológico, actividades 

antropogénicas, etc.) puede afectar la capacidad de acumulación de carbono y nutrientes 

dentro de los ecosistemas de humedales, lo que puede llevar al establecimiento de 

condiciones eutróficas y un aumento de la productividad primaria (ej. algas, 

cianobacterias y vegetación terrestre) impulsada por la entrada de nutrientes y materia 

orgánica en la columna de agua y sedimentos (Dittmann et al., 2016; Pérez et al., 2020a). 

 

 

6.3. Origen de la materia orgánica sedimentaria 

 
Los valores isotópicos de δ13C durante la fase sedimentaria F1 (Figura 7B; Tabla 

1) indican una mayor deposición de materia orgánica de origen terrestre, sugiriendo el 

inicio de la expansión de la vegetación de marisma durante este periodo (Peterson et al., 

1985; Meyers 2003; Hewitt et al., 2020). Estos resultados son comparables con los valores 

obtenidos de δ13C de la vegetación local (Tabla 2), lo cual confirma una predominancia 

de materia orgánica derivada del ecosistema de marisma previo a la década de 1960 

(García et al., 2016; Hewitt et al., 2020). Asimismo, los porcentajes de COT y NT y el 

ratio COT:NT (Figura 7; Tabla 2) significativamente menores durante este periodo en 

comparación a F2 y F3 podrían estar reflejando que la remineralización de la materia 

orgánica era un proceso dominante o que la capacidad de acumulación de COT y NT era 

menor (Alongi et al., 2005; Pérez et al., 2020a). Además, los valores de δ15N en el perfil 

sedimentario durante F1 (Figura 7; Tabla 2) fueron consistentes con los valores de δ15N 

obtenidos de la vegetación local (+2,9 a +4,7 ‰) (Tabla 2) lo cual sugiere que la fuente 

de materia orgánica y nutrientes durante esta fase sedimentaria fue principalmente 

nitrógeno orgánico autóctono (García et al., 2016; Paredes et al., 2019). 

Durante la fase sedimentaria F2 los valores isotópicos significativamente mayores 

de δ13C (Figura 7B; Tabla 1) evidencian una mayor deposición de materia orgánica no 

terrestre en el sedimento (ej. materia orgánica derivada de fitoplancton, cianobacterias, 

etc.) (Meyers 2003; Chappuis et al., 2017; Hewitt et al., 2020), en oposición a lo 

observado durante F1. Durante esta fase también se observaron valores 

significativamente más pesados de δ15N en comparación a F1 (Figura 7B; Tabla 1), 

sugiriendo una mayor entrada de nitrógeno pesado derivado de actividades
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antropogénicas (ej. Contenidos de aguas residuales) a principios de la década de 1970 

(Bremen, 1999; McKee et al., 2002; Pérez et al., 2020b). Asimismo, los valores de δ13C 

y δ15N obtenidos directamente del fitoplancton de cuerpos de agua en el área de estudio 

(Tabla 2) fueron comparables con los valores observados en los sedimentos durante F2. 

Esto sugiere que la alta producción y deposición de material no terrestre durante esta fase 

pudo ser provocada por la llegada de un exceso de nutrientes derivados de la descarga de 

aguas residuales como consecuencia de la expansión urbana cerca a Pantanos de Villa 

(Diebel et al., 2012; Paredes et al., 2019; Pérez et al., 2020a). 

Finalmente, durante la F3 los valores isotópicos de δ13C (Figura 7B; Tabla 1) 

sugieren una mayor deposición de materia orgánica terrestre en comparación a F2 

(Peterson et al., 1985; Hewitt et al., 2020). Estos resultados fueron consistentes con los 

valores obtenidos de δ13C de la vegetación local de la marisma (Tabla 2) sugiriendo un 

mayor aporte de esta materia durante F3. Asimismo, los valores de δ15N que se obtuvieron 

en el perfil sedimentario durante esta última fase muestran una deposición de nitrógeno 

significativamente más ligero que durante F2 (Tabla 1) indicando una disminución en la 

entrada de nitrógeno pesado antropogénico (Dawson et al., 2002; Kendall et al., 2008; 

Paredes et al., 2019). Estos cambios podrían obedecer a una re- organización de la 

expansión poblacional en la zona que incluyó políticas urbanísticas establecidas durante 

la década de 1990. Es en este periodo que se establecieron sistemas de alcantarillado y 

controles sanitarios con lo que parece haberse mitigado el ingreso de nutrientes y materia 

orgánica a los ambientes sedimentarios de Pantanos de Villa (INRENA , 1998; FOVIDA, 

2006; Aponte et al., 2018). 

Finalmente, los valores isotópicos observados en este estudio concuerdan con 

estudios realizados en ecosistemas de humedales costeros impactados (Paredes et al., 

2019; Pérez et al., 2020a), donde los valores registrados de la acumulación de COT y NT 

fue a consecuencia de las actividades antropogénicas. Esto se debe a que las aguas 

residuales urbanas contienen altas cantidades de nitrógeno pesado que también es 

liberado y asimilado por el fitoplancton y vegetación terrestre que al degradarse puede 

acumularse dentro de los ambientes sedimentarios (Paredes et al., 2019; Pérez et al., 

2020a).
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6.4. Influencia antropogénica sobre la acumulación de carbono 

 
En este estudio se ha realizado la primera reconstrucción ambiental de la marisma 

costera, Pantanos de Villa, permitiendo así observar cambios temporales sobre la 

acumulación de carbono orgánico y de nutrientes por efecto de las actividades 

antropogénicas aledañas al área de estudio (INRENA, 1998; Aponte et al., 2018). Los 

testigos de sedimento colectados en este estudio han permitido reconstruir 

aproximadamente las últimas 6 décadas de la historia de su ambiente sedimentario 

(Figuras 7 y 8), así, mediante el uso de indicadores isotópicos y elementales se ha podido 

evaluar la transición de una baja acumulación de carbono y nitrógeno durante la fase 

sedimentaria inicial F1 (década de 1960) hacia un aumento significativo durante la fase 

sedimentaria F2 (década de 1970 y 1980) (Figura 8). Es durante esta fase sedimentaria 

que se establecen zonas residenciales de manera desorganizada y también industrias (ej. 

fábrica de alimentos) en las inmediaciones del humedal (INRENA, 1998; Aponte et al., 

2018). Es importante recordar que el humedal de Pantanos de Villa se recarga mediante 

filtraciones de los canales subterráneos, por lo que la ausencia de plantas de tratamiento 

de residuos domésticos e industriales en la zona, sumado a la presencia de lagunas de 

oxidación desde la década de 1980 constituyen una fuente importante de materia orgánica 

y nutrientes hacia el humedal (INRENA, 1998; FOVIDA, 2006; Aponte et al., 2018). 

Por todo lo señalado anteriormente se asume que el alto flujo de COT y NT 

durante F2 (Figura 8) se debió a la llegada de una alta carga de materia orgánica y 

nutrientes de origen antropogénico dentro de los ambientes sedimentarios de los Pantanos 

de Villa. Esto habría provocado una mayor acumulación de nutrientes en comparación a 

la fase sedimentaria previa (F1). Durante F3 los valores más ligeros de δ13C y δ15N que 

se asocian con contenidos porcentuales y tasas de acumulación de COT y NT más bajos 

en comparación con F2 (Figura 10 y Figura 11) pueden estar mostrando una disminución 

en la producción y deposición de materia orgánica no terrestre (ej. fitoplancton, 

cianobacterias, etc.) (Chappuis et al., 2017; Hewitt et al., 2020; Pérez et al., 2020a). Es 

posible que el establecimiento de servicios básicos de agua, desagüe puedan haber 

disminuido la entrada de materia orgánica y nutrientes hacia Pantanos de Villa, 

disminuyéndose así el impacto antropogénico en el área (INRENA, 1998; FOVIDA, 

2006; Aponte et al., 2018).
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La reconstrucción de las condiciones ambientales como las realizadas en este 

estudio nos permiten cuantificar los impactos que sufren diferentes ecosistemas, en 

especial ecosistemas de marismas costeros que cubren aproximadamente 6 millones de 

hectáreas a nivel global y presentan una tasa de acumulación de carbono de 240 gm-2 año-

1, incluyendo sistemas impactados y preservados (Chmura et al., 2003; Ouyang y Lee, 

2014; Dittmann et al., 2016). Asimismo, es importante tener en cuenta que estos 

ecosistemas de marismas costeros pueden contener más del 70% del carbono acumulado 

en forma de materia orgánica sedimentaria en el perfil de sedimento (Batjes, 1996; 

Murray et al., 2011; Alongi, 2014). Utilizando la tasa promedio de acumulación de 

carbono de 275.2 gm-2 año-1 obtenida en este estudio, las 276 hectáreas del marisma 

costera Pantanos de Villa tienen el potencial de acumular aproximadamente 759 toneladas 

de carbono orgánico por año sólo considerando el carbono orgánico acumulado en sus 

sedimentos. Es por esto que es importante no solo resaltar el papel como refugio de vida 

silvestre que desempeña Pantanos de Villa, sino también el papel que desempeña como 

reservorio de carbono. Es por ello que este y otros humedales también tienen que ser 

protegidos debido a su papel irremplazable desarrollando servicios ecosistémicos de 

regulación ambiental.
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7. Conclusiones 

 

Los resultados obtenidos en este estudio sugieren cambios en las cargas de 

nutrientes dentro de los humedales costeros de Pantanos de Villa, asociados a una 

expansión urbana desorganizada en la región. La menor acumulación de carbono y 

nitrógeno así como los valores isotópicos observados durante la década de 1960 (F1) 

reflejaron condiciones previas a las actividades antropogénicas y el inicio de la formación 

de los humedales. A principios de la década de 1970 (F2) los valores isotópicos 

evidencian una mayor deposición de materia orgánica no terrestre y una mayor llegada 

de nitrógeno pesado junto con una alta contenidos tasas de acumulación de carbono y 

nitrógeno, asociada con el inicio de la expansión urbana y una mayor descarga de aguas 

residuales hacia los humedales. Desde principios de la década de 1990 hasta la actualidad 

(F3) se observó una disminución en la de la acumulación de carbono y nitrógeno y una 

mayor deposición de materia orgánica terrestre, reflejando una expansión urbana más 

organizada junto con controles sanitarios más estrictos en la región. El humedal costero 

Pantanos de Villa debe ser considerado como un sistema clave dentro de la mitigación 

del calentamiento regional, debido a que se evidenció su alta capacidad de acumulación 

de carbono en sedimentos. Finalmente, este estudio proporciona el primer análisis acerca 

de la acumulación de carbono en marismas costeros peruanos y una primera 

reconstrucción ambientales del área. Finalmente, es necesaria la continuidad de estudios 

de sistemas costeros preservados e impactados para poder comprender a la dinámica de 

la capacidad de acumulación de carbono dependiendo de cada tipo de impacto.
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9. Anexo 
 

 

Figura A1. Fotografía aérea del año 1943 que muestra el área actualmente ocupada por 

Pantannos de Villa (Aponte, 2018). 


