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Además, para cada especie, 3 submuestras de hojas se secaron al aire y luego de 

pesarse, se llevaron a estufa a 70º C por 48 h, para calcular el contenido de humedad inicial 

del material y obtener un factor de corrección de humedad a emplear en el cálculo del peso 

seco inicial de las alícuotas de cada especie. 

El ensayo consistió en 5 especies; 3 fechas de recolección y 5 repeticiones por 

especie/fecha; que hacen un total de 75 bolsas iniciales. 

 

3.2.2.3. Tratamiento 

 

Todas las muestras se humedecieron y se enterraron simultáneamente en una cama 

de descomposición de suelo arenoso húmedo (Imagen 3.1 y 3.2). La cama midió 120 cm x 

77 cm, y fue llenada con suelo en un espesor de 20 cm de alto. Las bolsas fueron colocadas 

al azar a una profundidad de 5 cm dentro de la cama, previamente re-humedecidas con un 

aspersor con agua. La cama se mantuvo durante todo el tratamiento en un lugar al 

resguardo de la intemperie, a temperatura entre 20-22 °C y entre 70-80% de humedad. 

 
Imagen 3.1. Bolsas conteniendo hojas de eucaliptos y leguminosas dispuestas en la cama de 

descomposición. 
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Imagen 3.2. Cama de descomposición. 

Para cada especie se colectaron al azar 5 bolsas luego de 21 días (3 semanas), luego 

de 63 días (9 semanas) y finalmente a los 140 días (20 semanas) de iniciada la experiencia. 

Las mismas, una vez retiradas de la cama, se limpiaron de impurezas, se secaron a estufa a 

70º C durante 48 h, y se calculó el peso seco remanente en cada fecha; para cada una de 

ellas el peso seco inicial fue calculado con el peso inicial de la alícuota y el factor de 

corrección de humedad. 

 

3.2.2.4. Análisis de los datos 

 

Con los datos de porciento de peso seco remanente respecto del peso seco inicial vs 

tiempo de exposición a la descomposición se ajustó para cada especie una función 

exponencial negativa para obtener la tasa anual de descomposición k (Olson 1963), la vida 

media para cada especie (0,693/k), el tiempo para perder el 95% peso (1/k), y el tiempo 

para perder 99% del peso (3/k). 
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3.2.3. Análisis estadísticos 

 

Se hicieron ANOVA de 1 vía para cada parámetro de calidad química comparando 

a las especies entre sí. 

Con un objetivo exploratorio, se hicieron análisis de correlación entre: 1- los 

parámetros de calidad de todas las especies con la tasa de descomposición anual (k), la 

vida media (0,693/k) y el tiempo que tarda en perder el 95 % (1/k) y el 99 % del peso 

(3/k); 2- el contenido de N y P en el lixiviado para los 2 tipos de suelo (arenoso y arcilloso) 

y los dos modos de aplicación del material (molido y mezclado y entero y superficial) 

obtenidas en el Capítulo 2, con cada uno de los parámetros de calidad química de las 5 

especies; y , 3- el contenido de N y P en el lixiviado para los 2 tipos de suelo (arenoso y 

arcilloso) y los dos modos de aplicación del material (molido y mezclado y entero y 

superficial) obtenidas en el Capítulo 2, con la tasa de descomposición anual (k), la vida 

media (0,693/k) y el tiempo que tarda en perder el 95% (1/k) y el 99% del peso (3/k). 

Los cálculos estadísticos se realizaron empleando el programa Statistica.7. 

 

3.3. RESULTADOS 

 

3.3.1. Composición química de las especies 

 

E. grandis presentó la concentración de N más baja y de C más alta, en 

comparación con las leguminosas, y una concentración de P intermedia (Tabla 3.1). Entre 

las leguminosas, T. pratense presentó la mayor concentración de N, seguida por L. 

corniculatus y C. cajan, siendo esta última la especie con mayor concentración de C y P 

(Tabla 3.1). Con respecto a la relación C/N, E. grandis tuvo un valor significativamente 

mayor, y dentro de las leguminosas se encontró poca diferencia, siendo C. ensiformis la 

leguminosa con una relación mayor. Esta especie tuvo también las relaciones C/P y N/P 

más altas, seguida por E. grandis (ambas especies con valores mayores a 300 para C/P), 

seguidas por las restantes leguminosas con valores inferiores a 300 para C/P (Tabla 3.1). 

Respecto a la hemicelulosa (He), L. corniculatus fue la especie con más alta concentración 

y C. ensiformis con la más baja, mientras que con la concentración de celulosa (Cel) hubo 
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pocas diferencias entre las especies analizadas, incluso con E. grandis. Al analizar la 

holocelulosa (Ho), que incluye a hemiceulosa y celulosa, tanto C. cajan como L. 

corniculatus tuvieron las más altas concentraciones (Tabla 3.1). C. cajan y T. pratense 

fueron las especies con más concentración de lignina (L), seguidas por E. grandis, y 

finalmente L. corniculatus y C. ensiformis. Con respecto a los polifenoles solubles (PS), E. 

grandis es la especie con mayor concentración a diferencia de las leguminosas que 

presentaron concentraciones mucho más bajas y con poca diferencia entre sí. En cuanto a 

los parámetros Lignina/N (L/N), polifenoles/N (PS/N), y (Lignina+polifenoles)/N [(L + 

PS)/N], siempre E. grandis presentó los valores más elevados (Tabla 3.1). 

 

Tabla 3.1. Composición química de las especies usadas como abono verde. He= hemicelulosa. 

Cel= celulosa. Ho= holocelulosa (celulosa + hemicelulosa). L= lignina. PS= polifenoles solubles. 

Con letras minúsculas se indica, para cada fila, las diferencias significativas entre especies para 

cada variable (p˂0,05). 

Variable  E. grandis C. ensiformis C. cajan L. corniculatus T. pratense 

N (mg/g) 22 d 27 c 38 b 41 b 46 a 

C (mg/g) 520 a 417 d 513 b 467 c 474 c 

P (mg/g) 1,24 c 0,85 d 2,80 a 1,98 b 2,28 b 

C/N 23 a 15 b 14 bc 12 cd 10 d 

C/P 426 b 491 a 184 c 239 c 205 c 

N/P 18 b 32 a 13 c 20 b 20 b 

He (mg/g) 148b 80 d 164b 229 a 119 c 

Cel (mg/g) 136 a 147 a 156 a 103 b 159 a 

Ho (mg/g) 284 b 227 c 320 a 332 a 278 b 

L (mg/g) 123 b 47 c 162 a 72 c 157 a 

PS (mg/g) 93 a 20 b 25 b 20 b 19 b 

L/N 5,55 1,74 4,28 1,78 3,44 

PS/N 4,21 0,74 0,65 0,51 0,42 

(L + PS)/N 9,76 2,48 4,93 2,30 3,87 
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3.3.2. Tasas de descomposición de las especies (k), vida media y tiempo para perder el 

95% 

En la fase 1 de la descomposición a los 21 días de iniciado el ensayo (Figura 3.1), 

se observó una tasa de descomposición mayor en L. corniculatus, intermedia y similar 

entre sí para C. cajan, C. ensiformis y T. pratense, y menor para E. grandis. 

 

 
Figura 3.1. Peso remanente para las especies a los 21 días, 63 días y 140 días de descomposición. 

 

Si se consideran las tasas de descomposición anuales, se observa un orden 

decreciente de las mismas según: L. corniculatus ˃ C. ensiformis ˃ T. pratense ˃ C. cajan 

˃ E. grandis (Figura 3.1 y Tabla 3.2). 

 

Tabla 3.2. Tasas de descomposición anual k (año-1), vida media (0,693/k), tiempo para perder el 95 

% del peso (1/k), tiempo que tarda en perder el 99% del peso (3/k). Las especies están en orden 

creciente de k. 

Especies 

k 

(año-1) 

Vida media 

(años) 

1/k 

(años) 

3/k 

(años) 

   

E. grandis 2,19 0,32 0,46 1,37    
C. cajan 4,38 0,16 0,23 0,68    

T. pratense 5,11 0,14 0,19 0,59    
C. ensiformis 5,84 0,12 0,17 0,51    

L. corniculatus 8,40 0,08 0,12 0,36    
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E. grandis se descompuso entre 2 y hasta casi 4 veces más lento que las 

leguminosas (Tabla 3.2). Las leguminosas mostraron una tendencia creciente gradual entre 

C. cajan, T. pratense y C. ensiformis, pero L. corniculatus se descompone mucho más 

rápido que las anteriores (Tabla 3.2). 

En las condiciones del experimento, E. grandis tarda unos 5,5 meses para perder el 

95% de la masa de las hojas; las tres leguminosas mencionadas antes entre 2 y 3 meses 

aproximadamente; y L. corniculatus menos de 45 días (Tabla 3.2). 

 

3.3.3. Correlación entre las tasas de descomposición de las especies (k), vida media y 

tiempo para perder el 95% y el 99% del peso, con los parámetros de calidad de todas 

las especies 

 

La tasa anual de descomposición se correlacionó significativamente y de forma 

directa con el contenido de N de las especies y de forma inversa con la relación C/N (Tabla 

3.3). La relación C/N asimismo se correlacionó en forma directa tanto con la vida media, 

como con el tiempo que tarda en perder el 95% y el 99% del peso, al igual que el contenido 

de PS y la relación PS/N (Tabla 3.3). Por otro lado, en los parámetros de calidad Cel + PS, 

y las relaciones L/N y (L + PS)/N se observó una correlación directa y significativa con la 

vida media y con el tiempo que tarda el material en perder el 99% del peso (Tabla 3.3). 
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Tabla 3.3. Valores r de correlación entre los parámetros de calidad de todas las especies con la tasa 

de descomposición anual, la vida media (0,693/k) medida en años, el tiempo que tarda en perder el 

95% del peso (años), y el tiempo que tarda en perder el 99% del peso (años). He= hemicelulosa. 

Cel= celulosa. Ho= holocelulosa (celulosa + hemicelulosa). L= lignina. PS= polifenoles solubles. 

En negrita se indican los valores significativos (p ˂ 0,05). 

Parámetros de 
  

Tiempo que tarda en Tiempo que tarda en 

calidad química 
k anual  
(año-1) 

Vida media 
(años) 

perder el 95% del 
peso (años) 

perder el 99% del peso 
 (años) 

N 0,9 -0,68 -0,88 -0,68 
C -0,3 0,67 0,44 0,67 
P 0,6 -0,27 -0,55 -0,27 

C/N -0,9 0,90 0,99 0,90 
C/P -0,8 0,36 0,68 0,36 
N/P 0,0 -0,35 -0,09 -0,35 
He 0,0 -0,14 -0,07 -0,14 
Cel 0,2 0,17 -0,13 0,17 
Ho 0,2 -0,09 -0,16 -0,09 
L 0,3 0,34 -0,07 0,34 
PS -0,8 0,96 0,96 0,96 

Cel + L 0,3 0,32 -0,09 0,32 
Cel + PS -0,5 0,93 0,75 0,93 
L + PS -0,2 0,76 0,43 0,76 

Cel + L + PS -0,1 0,69 0,33 0,69 
L/N -0,4 0,89 0,64 0,89 
PS/N -0,8 0,95 0,97 0,95 

(L + PS)/N -0,6 0,99 0,87 0,99 
 

3.3.4. Correlación entre el contenido de N y P en el lixiviado y los parámetros de 

calidad química de los residuos vegetales  

 

3.3.4.1. Correlación entre el contenido de N en el lixiviado y los parámetros de calidad 

química 

 

En suelos arenosos con ambos modos de incorporación del material, no hubo 

ningún parámetro de calidad química que se correlacionara significativamente con la 

lixiviación de N proveniente de los residuos utilizados (Tabla 3.4). En los suelos arcillosos 

con el residuo incorporado MM, se encontró una correlación inversa significativa entre la 
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lixiviación de N y la concentración de Cel + PS y la relación (L + PS)/N del material 

vegetal (Tabla 3.4). 

 

Tabla 3.4. Valores r de correlación, entre la lixiviación de N (mgN/kg suelo) para cada tipo de 

suelo y modos de incorporación obtenidos en el Capítulo 2 con los parámetros de calidad química 

analizadas para todas las especies. Are MM= suelo arenoso, con modo de incorporación del 

material molido y mezclado; Are ES= suelo arenoso, con modo de incorporación del material 

entero y superficial; Arci MM= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material molido y 

mezclado; Arci ES= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material entero y superficial. 

He= hemicelulosa. Cel= celulosa. Ho= holocelulosa (celulosa + hemicelulosa). L= lignina. PS= 

polifenoles solubles. En negrita se indican los valores significativos (p ˂ 0,05). 

Parámetros de Lixiviación de N (mgN/kg suelo) 
calidad química    Are MM           Are ES            Arci MM            Arci ES 

N 0,48 0,80 0,60 0,87 
C 0,00 -0,05 -0,49 -0,06 
P 0,60 0,77 0,33 0,80 

C/N -0,55 -0,83 -0,79 -0,87 
C/P -0,39 -0,70 -0,33 -0,82 
N/P -0,29 -0,31 0,17 -0,27 
He 0,62 0,54 0,42 0,02 
Cel -0,32 -0,16 -0,40 0,43 
Ho 0,66 0,64 0,35 0,27 
L -0,03 0,15 -0,37 0,48 
PS -0,60 -0,78 -0,85 -0,79 

Cel + L -0,14 0,06 -0,42 0,52 
Cel + PS -0,71 -0,77 -0,97 -0,42 
L + PS -0,33 -0,27 -0,72 -0,02 

Cel + L + PS -0,37 -0,28 -0,73 0,11 
L/N -0,40 -0,44 -0,82 -0,24 
PS/N -0,62 -0,82 -0,85 -0,83 

(L + PS)/N -0,55 -0,68 -0,90 -0,57 

 

Iguales tendencias se encontraron al correlacionar únicamente los parámetros de 

calidad química de las leguminosas con la liberación de N al lixiviado desde estos residuos 

en suelos arenosos (Tabla 3.5), a excepción de la Ho que tuvo una correlación directa 

significativa cuando los residuos se agregaron ES. En suelos arcillosos, se encontró una 
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correlación inversa significativa entre la lixiviación de N y la concentración de celulosa de 

las leguminosas, así también como con el parámetro Cel + PS, cuando el material se 

incorporó MM (Tabla 3.5). Asimismo, en este tipo de suelo, pero con el material 

incorporado ES, hubo correlaciones directas significativas entre los parámetros L, Cel + L, 

L + PS, Cel + L + PS, L/N y (L + PS)/N de las leguminosas y la lixiviación de N (Tabla 

3.5). 

 

Tabla 3.5. Valores r de correlación, entre la lixiviación de N (mgN/kg suelo) para cada tipo de 

suelo y modos de incorporación obtenidos en el Capítulo 2 con los parámetros de calidad química 

analizadas para las especies de leguminosas. Are MM= suelo arenoso, con modo de incorporación 

del material molido y mezclado; Are ES= suelo arenoso, con modo de incorporación del material 

entero y superficial; Arci MM= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material molido y 

mezclado; Arci ES= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material entero y superficial. 

He= hemicelulosa. Cel= celulosa. Ho= holocelulosa (celulosa + hemicelulosa). L= lignina. PS= 

polifenoles solubles. En negrita se indican los valores significativos (p ˂ 0,05). 

Parámetros de Lixiviación de N (mgN/kg suelo) 
calidad química  Are MM  Are ES Arci MM Arci ES 

N 0,04 0,55 -0,05 0,70 
C 0,57 0,82 -0,01 0,83 
P 0,48 0,80 -0,05 0,87 

C/N 0,13 -0,38 0,03 -0,53 
C/P -0,14 -0,62 0,16 -0,86 
N/P -0,58 -0,86 -0,06 -0,80 
He 0,80 0,90 0,81 0,04 
Cel -0,51 -0,42 -0,96 0,59 
Ho 0,80 0,99 0,57 0,38 
L 0,05 0,42 -0,52 1,00 
PS 0,69 0,55 0,02 0,42 

Cel + L -0,13 0,18 -0,72 0,96 
Cel + PS -0,43 -0,36 -0,93 0,61 
L + PS 0,08 0,43 -0,51 1,00 

Cel + L + PS -0,11 0,19 -0,71 0,96 
L/N 0,15 0,39 -0,53 0,95 
PS/N 0,18 -0,32 0,03 -0,48 

(L + PS)/N 0,17 0,36 -0,53 0,90 
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3.3.4.2. Correlación entre el contenido de P del lixiviado y los parámetros de calidad 

química 

Para suelos arenosos con el material incorporado MM, la lixiviación de P se 

correlacionó en forma directa significativamente con la concentración de C, L + PS, y con 

la relación L/N del residuo, y con el material incorporado ES se correlacionó de forma 

directa con la relación N/P (Tabla 3.6). 

 

Tabla 3.6. Valores r de correlación, entre la lixiviación de P (mgP/kg suelo) para cada tipo de suelo 

y modos de incorporación obtenidos en el Capítulo 2 con los parámetros de calidad química 

analizadas para todas las especies. Are MM= suelo arenoso, con modo de incorporación del 

material molido y mezclado; Are ES= suelo arenoso, con modo de incorporación del material 

entero y superficial; Arci MM= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material molido y 

mezclado; Arci ES= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material entero y superficial. 

He= hemicelulosa. Cel= celulosa. Ho= holocelulosa (celulosa + hemicelulosa). L= lignina. PS= 

polifenoles solubles. En negrita se indican los valores significativos (p ˂ 0,05). 

Parámetros de Lixiviación de P (mgP/kg suelo) 
calidad química    Are MM             Are ES         Arci MM               Arci ES 

N -0,22 -0,19 0,88 0,90 
C 0,95 -0,85 -0,16 0,31 
P 0,38 -0,73 0,51 0,84 

C/N 0,52 -0,06 -0,81 -0,69 
C/P -0,16 0,46 -0,73 -0,93 
N/P -0,82 0,93 -0,14 -0,61 
He 0,16 -0,66 0,55 0,67 
Cel 0,30 0,08 -0,40 -0,21 
Ho 0,38 -0,85 0,52 0,79 
L 0,76 -0,62 0,05 0,48 

PS 0,66 -0,20 -0,60 -0,42 
Cel + L 0,69 -0,45 -0,10 0,30 

Cel + PS 0,74 -0,12 -0,75 -0,49 
L + PS 0,93 -0,59 -0,26 0,17 

Cel + L + PS 0,88 -0,48 -0,34 0,08 
L/N 0,96 -0,55 -0,49 -0,08 

PS/N 0,61 -0,14 -0,63 -0,48 
(L + PS)/N 0,84 -0,37 -0,60 -0,30 
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En suelos arcillosos ambos modos de incorporación se correlacionaron 

positivamente con la concentración de N, y en el caso de incorporación de los residuos de 

modo ES también se correlacionó pero de forma inversa con la relación C/P (Tabla 3.6). 

 

Cuando se analizaron los parámetros de calidad sólo para leguminosas (Tabla 3.7), 

la lixiviación de P en suelos arenosos con ambos modos de incorporación del material se 

correlacionó con la concentración de C inicial del residuo, pero de forma directa cuando el 

material se incorporó MM e indirecta cuando se agregó ES. En este tipo de suelo con 

material incorporado MM, hubo correlación positiva con las relaciones L/N y (L + PS)/N, 

y con el material ES se correlacionó de forma directa las relaciones N/P (Tabla 3.7). En 

tanto, en suelos arcillosos con el material incorporado ES, se correlacionaron de forma 

directa con la concentración de N de los residuos y de forma inversa con las relaciones C/P 

(Tabla 3.7). 
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Tabla 3.7. Valores r de correlación, entre la lixiviación de P (mgP/kg suelo) para cada tipo de suelo 

y modos de incorporación obtenidos en el Capítulo 2 con los parámetros de calidad química 

analizadas para las especies de leguminosas. Are MM= suelo arenoso, con modo de incorporación 

del material molido y mezclado; Are ES= suelo arenoso, con modo de incorporación del material 

entero y superficial; Arci MM= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material molido y 

mezclado; Arci ES= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material entero y superficial. 

He= hemicelulosa. Cel= celulosa. Ho= holocelulosa (celulosa + hemicelulosa). L= lignina. PS= 

polifenoles solubles. En negrita se indican los valores significativos (p ˂ 0,05). 

Parámetros de Lixiviación de P (mgP/kg suelo) 
calidad química  Are MM           Are ES              Arci MM          Arci ES 

N 0,40 -0,42 0,82 0,94 
C 0,93 -0,94 0,24 0,74 
P 0,89 -0,88 0,36 0,81 

C/N -0,15 0,19 -0,89 -0,87 
C/P -0,65 0,60 -0,63 -0,91 
N/P -0,88 0,93 -0,35 -0,80 
He 0,20 -0,67 0,67 0,75 
Cel 0,47 0,07 -0,57 -0,29 
Ho 0,53 -0,86 0,60 0,85 
L 0,88 -0,62 0,14 0,59 
PS 0,83 -0,81 -0,45 0,07 

Cel + L 0,83 -0,45 -0,08 0,35 
Cel + PS 0,53 -0,01 -0,59 -0,27 
L + PS 0,90 -0,64 0,12 0,58 

Cel + L + PS 0,85 -0,47 -0,10 0,35 
L/N 0,96 -0,67 -0,12 0,40 
PS/N -0,08 0,12 -0,90 -0,83 

(L + PS)/N 0,96 -0,67 -0,23 0,31 
 

3.4.5. Correlación entre las tasas de descomposición de las especies (k), vida media y 

tiempo para perder el 95% y el 99% del peso, con la lixiviación de N y P 

 

En suelos arenosos no hubo correlación entre la tasa de descomposición, la vida 

media, ni el tiempo para perder el 95% y el 99% del peso con la lixiviación de N en los 

microlisímetros analizados en el Capítulo 2, con ninguna de los modos de incorporación 

del material vegetal (Tabla 3.8). En suelos arcillosos en cambio, la lixiviación de N al 

microlisímetro donde se agregaron residuos vegetales MM con el suelo se correlacionó de 
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forma inversa significativamente con la vida media y con el tiempo que tarda el material en 

perder el 99% del peso, en tanto que cuando el material se incorporó ES, se correlacionó en 

forma inversa con el tiempo en que tarda en perder el 95% del peso (Tabla 3.8). 

 

Tabla 3.8. Valores r de correlación, entre la lixiviación de N (mgN/kg suelo) para cada tipo de 

suelo y modos de incorporación obtenidos en el capítulo 2 con la tasa de descomposición anual, la 

vida media (0,693/k) medida en años, el tiempo que tarda en perder el 95% del peso (años), y el 

tiempo que tarda en perder el 99% del peso (años). Are MM= suelo arenoso, con modo de 

incorporación del material molido y mezclado; Are ES= suelo arenoso, con modo de incorporación 

del material entero y superficial; Arci MM= suelo arcilloso, con modo de incorporación del 

material molido y mezclado; Arci ES= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material 

entero y superficial. En negrita se indican los valores significativos (p ˂ 0,05). 

 
Lixiviación de N (mgN/kg suelo) 

 Are MM        Are ES        Arci MM        Arci ES 
Tasas de descomposición  

k anual (año-1) 0,23 0,62 0,50 0,84 

Vida media (años) -0,63 -0,77 -0,94 -0,64 
Tiempo que tarda en perder -0,54 -0,81 -0,78 -0,88 

el 95% del peso (años)     
Tiempo que tarda en perder -0,63 -0,77 -0,94 -0,64 

el 99% del peso (años) 
 

En cuanto al P, no se encontraron correlaciones entre el contenido de este nutriente 

en el lixiviado de los microlisímetros estudiados en el Capítulo 2 con la tasa de 

descomposición, la vida media, o el tiempo para perder el 95% y el 99% del peso, en 

ninguno de los suelos estudiados, y con ninguna de los modos de incorporación del 

material vegetal (Tabla 3.9). 
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Tabla 3.9. Valores r de correlación, entre la lixiviación de P (mgP/kg suelo) para cada tipo de suelo 

y modos de incorporación obtenidos en el Capítulo 2 con la tasa de descomposición anual, la vida 

media (0,693/k) medida en años, el tiempo que tarda en perder el 95% del peso (años), y el tiempo 

que tarda en perder el 99% del peso (años). Are MM= suelo arenoso, con modo de incorporación 

del material molido y mezclado; Are ES= suelo arenoso, con modo de incorporación del material 

entero y superficial; Arci MM= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material molido y 

mezclado; Arci ES= suelo arcilloso, con modo de incorporación del material entero y superficial. 

En negrita se indican los valores significativos (p ˂ 0,05). 

 
Lixiviación de P (mgP/kg suelo) 

  Are MM    Are ES      Arci MM      Arci ES 
Tasas de descomposición  

k anual (año-1) -0,39 0,13 0,80 0,71 

Vida media(años) 0,77 -0,24 -0,68 -0,43 

Tiempo que tarda en perder 0,54 -0,10 -0,74 -0,62 
el 95% del peso (años) 

Tiempo que tarda en perder 0,77 -0,24 -0,68 -0,43 
el 99% del peso (años) 

 

3.4. DISCUSIÓN 

 

En numerosos estudios de campo, así también como en laboratorio donde se ha 

mantenido constante la temperatura y humedad, la dinámica de la descomposición de los 

residuos vegetales presenta el mismo patrón: los residuos son atacados rápidamente al 

principio pero después la tasa se ralentiza a un valor muy bajo (Nieder y Benbi 2008). La 

misma dinámica presentaron nuestras 5 especies, pudiéndose considerar los primeros 21 

días de ensayo como la “etapa temprana” de la descomposición. E. grandis fue la especie 

que más tardó en descomponerse en comparación con las especies de leguminosas. Esta 

tendencia concuerda con lo estudiado por otros autores (Swamy 1989, Binkley 1992, 

Bernhard-Reversat 1993, Tsai 1998), quienes encontraron que en general las especies de 

leguminosas fijadoras de nitrógeno se descomponen rápidamente. Por el contrario, la 

hojarasca producida por eucalipto se descompone a una tasa menor (Sharma y Pande 1989, 

Swamy 1989, Bargali y Singh 1991, Binkley 1992, Bernhard-Reversat 1993, Sankaran 

1993, Singh et al. 1993, Toky y Singh 1993, Goya et al. 2008). 
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Uno de los factores de los cuales depende la tasa de descomposición de la materia 

orgánica es de la proporción relativa de sustratos orgánicos individuales (Nieder y Benbi 

2008). El orden de rapidez de descomposición se da como sigue: compuestos orgánicos 

solubles en agua> hemicelulosas> celulosas> lignina (Tenny y Waksman 1929). Por lo 

tanto, la desaceleración de la descomposición con el tiempo se debe principalmente a las 

diferencias en la velocidad a la que los diversos componentes de la planta se descomponen 

(Nieder y Benbi 2008). 

Muchos autores han buscado un parámetro de calidad química que se correlacione 

con las tasas de descomposición. Sin embargo, el factor de calidad que mejor se 

correlaciona depende de los tipos de mantillos examinados (Prescott 2005). Dada la gran 

demanda y dependencia que los microorganismos descomponedores tienen de N (Nieder y 

Benbi 2008) la relación C/N puede ser el mejor indicador de las tasas de descomposición 

(Taylor et al. 1989, Enriquez et al. 1993, Seneviratne 2000, Nieder y Benbi 2008), a través 

de una amplia gama de sustratos (Prescott 2005). Cuanto menor sea el contenido de N de 

un sustrato o la relación C/N tenga un valor más grande, más lenta será la velocidad de 

descomposición (Nieder y Benbi 2008). A pesar de que otros autores como Wang et al. 

(2004) sugirieron que sólo las fases iniciales de la descomposición de los residuos son 

afectadas por la relación C/N del residuo, se encontró en esta Tesis que este parámetro tuvo 

una correlación directa con la tasa anual de descomposición, y una correlación inversa con 

la vida media y el tiempo que tarda en perder el 95% y el 99% del peso, lo que indica la 

importancia de este parámetro como buen predictor durante todo el proceso de 

descomposición. 

Mucha atención ha tenido la concentración de lignina en los residuos como factor 

de control para la descomposición y mineralización. Berg y Staaf (1980) sugieren que la 

concentración de lignina es el factor dominante que controla la descomposición en la 

última etapa, al igual que otros autores quienes han encontrado que las tasas de 

descomposición en la etapa tardía están inversamente relacionadas con la concentración 

inicial de lignina (McClaugherty et al. 1985, Berg et al. 2000). Nieder y Benbi (2008) 

también encontraron tasas de descomposición que se correlacionan significativamente con 

el contenido de lignina inicial. En esta Tesis no hubo correlaciones significativas entre la 

concentración de lignina y la tasa de descomposición, la vida media y el tiempo que tarda 
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en perder el 95% y 99% del peso, ni con la lixiviación de nutrientes, pero el parámetro L/N 

se correlacionó en forma directa significativamente con la vida media y con el tiempo que 

tarda en perder el 99% del peso, al igual que la relación (L + PS)/N que involucra a la 

lignina. La relación L/N es el indicador más frecuentemente recomendado para analizar la 

relación entre la calidad de la hojarasca y la dinámica del N del suelo en sitios individuales 

(Gower y Son 1992), y a través de gradientes de suelo y clima (Scott y Binkley 1997), y 

parece ser un buen predictor de la tasa de descomposición para residuos con contenido 

inicial de lignina entre 10 y 28 % (Taylor et al. 1989, 1991). En nuestro estudio estos 

valores difirieron levemente con los reportados por Taylor et al. (1989), con contenidos de 

lignina dentro de las 5 especies que oscilaron entre 4,7 % y 16,2 %. En mantillos con 

contenido de lignina < 10 %, otros factores limitan la descomposición; mientras que en 

mantillos con contenido de lignina > 28 %, el decaimiento está limitado por el alto 

contenido de lignina pero una correlación puede no ser evidente, porque las tasas de 

descomposición serán uniformemente bajas (Prescott 2005). La lignina ejerce su control 

sobre la tasa de descomposición a través de su propia resistencia al ataque microbiano, y 

por interferir físicamente en la descomposición de otras fracciones químicas de las células 

de la hoja. Por lo tanto, la influencia de la lignina será más fuerte en hojarasca con alto 

contenido de lignina, como las acículas del pino, que en hierbas en las cuales el contenido 

de lignina es muy bajo (Taylor et al. 1989). Cuando se analizan exclusivamente a las 

especies de leguminosas, la concentración inicial de lignina, al igual que otros parámetros 

asociados como la relación (L + PS)/N, presenta una gran correlación con la liberación de 

N en suelos arcillosos. Sin embargo, estos resultados no tienen un valor biológico, y 

pueden explicarse dado que C. ensiformis tiene menos lignina que las otras leguminosas, 

pero también tiene valores absolutos muy bajos de N y es especialmente deficiente en P 

(las relaciones N/P y C/P son muy altas); por lo tanto, libera poco N y poco P (Tabla 3.1, 

Figuras 2.3 y 2.4). Las otras 3 leguminosas a pesar de tener más lignina, tienen 

significativamente mucho más N y P, y relaciones N/P, C/P e incluso C/N 

significativamente más bajas (Tabla 3.1), lo que les permite liberar más N y P, pero como 

tienen más lignina que C. ensiformis la correlación da más lixiviación de N a más lignina. 

Hay otras sustancias químicas presentes, incluso en sustratos con altos contenidos 

de lignina, tales como nutrientes o carbohidratos, que potencialmente influencian la tasa de 
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descomposición. En una serie de tipos de hojarasca con contenido de lignina 

progresivamente más bajo, el grado de control de la lignina sobre la tasa de 

descomposición irá decreciendo, mientras que el control por los nutrientes u otras 

fracciones químicas irá progresivamente aumentando (Taylor et al. 1989). En esta Tesis el 

contenido inicial de N fue particularmente importante al correlacionarse positivamente con 

la tasa anual de descomposición, y con la lixiviación de P en suelos arcillosos. De modo 

semejante, Prause y Fernandez López (2007) encontraron que la concentración inicial de N 

fue un buen indicador de las tasas de descomposición en cuatro especies de árboles del 

bosque chaqueño. 

Los polifenoles son la clase más amplia de los metabolitos secundarios de las 

plantas y varios miles de compuestos diferentes han sido identificados (Hättenschwiler y 

Vitousek 2000). Desempeñan muchos papeles en las plantas, incluidos el ser compuestos 

de defensa contra los herbívoros y patógenos, por ejemplo al contribuir en la determinación 

de su color y sabor (Haslam 1981, Bernays 1989). Los polifenoles afectan la calidad de los 

residuos vegetales, y a veces tienen un efecto mayor sobre las tasas de descomposición que 

otros parámetros como la concentración de N o de lignina (Palm y Sánchez 1990). En esta 

Tesis se encontró una correlación directa significativa entre el contenido de PS y la vida 

media y el tiempo que tarda en perderse el 95% y el 99% del peso, al igual que 

correlaciones con otros parámetros que incluyen a los polifenoles, como Cel + PS y las 

relaciones PS/N, (L + PS)/N. Anteriores estudios (Vallis y Jones 1973, Palm y Sanchez 

1991) confirmaban que el contenido de polifenoles inicial y la relación PS/N fueron más 

fuertemente correlacionadas con la mineralización de N a partir de abonos verdes de 

leguminosas que lignina, N o relación L/N. En esta Tesis las 4 leguminosas no difirieron 

en su contenido de polifenoles, por lo que no permiten correlacionar este parámetro con la 

liberación de N o P. 

Con respecto a la concentración de P de los residuos y su relación con la lixiviación 

de N, distintos autores demostraron que la tasa de mineralización de N fue reducida 

significantemente cuando la concentración de P en el residuo es baja, con valores menores 

a 1,6 g Kg-1, que corresponde con una tasa C/P de 250 (Nguluu et al. 1996). En esta Tesis 

no se encontró una correlación entre la liberación de N en suelos arenoso ni arcillosos, sin 

embargo las concentraciones iniciales de P de E. grandis y de C. ensiformis (1,24 g mg-1 y 
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0,85 g mg-1 respectivamente), y sus relaciones C/P (425,6 y 490,6 respectivamente), se 

podrían relacionar con la inmovilización de N observada en el Capítulo 2, en tanto que 

para las especies C. cajan, T. pratense y L. corniculatus cuyas concentraciones de P son 

mayores (2,8 g mg-1, 2,28 g mg-1 y 1,98 g mg-1 respectivamente), y tienen menores 

relaciones C/P (183,54, 204,98 y 238,97 respectivamente), tuvieron lixiviaciones de N 

netas en suelo arenoso y con la mencionada manera de incorporación de los residuos en 

dicho Capítulo. 

Otro aspecto que debe tenerse en cuenta al analizar los factores que controlan la 

descomposición, es que dichos factores cambian con el tiempo. Por ejemplo, Berg y Staaf 

(1980) mostraron que los nutrientes controlan las primeras etapas de descomposición de la 

hojarasca de Pinus sylvestris, mientras que el contenido de lignina controla la 

descomposición en las etapas posteriores (Cortez et al. 2007). Por lo tanto, los factores que 

mejor se correlacionan con la tasa de descomposición dependen de la duración del estudio 

(Prescott 2005). Sin embargo, los nutrientes inmovilizados en la biomasa microbiana son 

re-mineralizados cuando las células lisan como consecuencia de las condiciones 

ambientales cambiantes o en respuesta a la fauna de pastoreo (Haynes 1986). Por lo tanto, 

en escalas de tiempo más amplias, la tasa de mineralización de nutrientes en materia 

orgánica se podría predecir en gran medida según las características iniciales de los 

residuos (Pastor et al. 1984, Wedin y Tilman 1990, Reich et al. 1997, Scott y Binkley 

1997, Prescott et al. 2000). 

Durante el proceso de descomposición, parte del material orgánico es 

completamente mineralizado, algunos se incorporan en el tejido microbiano, y otra parte se 

convierte en sustancias húmicas, al mismo tiempo que el humus nativo se mineraliza de 

forma simultánea. Así, aunque grandes cantidades de residuos orgánicos pueden ser 

devueltos al suelo, la descomposición no conduce necesariamente a un incremento en el 

contenido de materia orgánica del suelo, sino que hay un balance entre la cantidad de C 

que entra en el suelo y la cantidad de C que deja el suelo por lixiviación o descomposición 

(Nieder y Benbi 2008). Asimismo, las relaciones de C/P y N/P de la materia orgánica del 

suelo pueden variar ampliamente en dependencia de varios factores, dado que el contenido 

de P es más variable que el de otros elementos (Nieder y Benbi 2008). 
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Dado el alto grado de autocorrelación entre las características químicas de los 

residuos (Taylor et al. 1991, Parton et al. 1994), y su integración biológica dentro de los 

tejidos, la búsqueda de un único factor que controla la velocidad de decaimiento muchas 

veces puede ser un ejercicio inútil (Prescott 2005). 

 

3.5. CONCLUSIÓN 

 

La hipótesis planteada de que la calidad química de los residuos afecta la tasa de 

descomposición y la liberación de N y P disponible para las plantas, concuerda con los 

resultados observados. Bajo condiciones controladas, las hojas de eucaliptos se 

descompusieron más lentamente que las hojas de las leguminosas herbáceas (Predicción 1), 

lo que se relaciona en parte a una mayor concentración de polifenoles solubles y con la 

mayor relación C/N, como parámetros de menor calidad química. 

Con respecto a las leguminosas, las diferencias químicas entre estas especies 

influyeron en las diferencias en sus tasas de liberación de N y de P (Predicción 2), aunque 

no se encontrara un único parámetro de calidad química que se correlacione con la 

lixiviación de N y P en todos los suelos y tratamientos. Asimismo, aunque un factor que se 

correlacione bien con las tasas de descomposición se puede utilizar para predecir dicho 

proceso, no necesariamente permite dilucidar el mecanismo de acción. Más bien, puede ser 

simplemente el factor que mejor integra el conjunto de características físicas y químicas de 

los residuos que determina la tasa de descomposición. 

Para el P no se encontró un parámetro que permita predecir su lixiviación a partir 

de residuos. Esto puede deberse a la compleja relación entre los restos orgánicos y los 

microorganismos involucrados en su descomposición. 
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CAPÍTULO 4 

 

SUMINISTRO DE NITRÓGENO Y FÓSFORO DE RESIDUOS DE 

CUBIERTAS VERDES DE EUCALYPTUS GRANDIS Y 

LEGUMINOSAS INCORPORADOS DE DISTINTA MANERA EN UN 

SUELO ARCILLOSO EN CONDICIONES DE HUMEDAD 

CONSTANTE Y CON CICLOS DE INUNDACIÓN Y DRENADO 

NATURAL 
 

 

4.1. INTRODUCCIÓN 

 

El uso de cubiertas vegetales o abonos orgánicos es una práctica útil para 

incrementar la disponibilidad de C, N y P en el suelo, fomentando la actividad microbiana, 

la cual es influenciada tanto por la disponibilidad de sustratos orgánicos como de O2 y agua 

en el suelo, indispensables para la actividad biológica (Pulleman y Tietema 1999). Sin 

embargo, el contenido de agua y aire no es constante en el suelo, en particular en las capas 

superiores (Appel 1988), ya que naturalmente ocurren ciclos de secado y re-

humedecimiento, que influyen tanto en el ciclo de la materia orgánica como en el de los 

nutrientes y su mineralización (Grierson et al. 1998, Wu y Brookes 2005), y por lo tanto 

afectan significativamente la fertilidad del suelo (Chepkwony et al. 2001). La zona de 

Concordia se caracteriza por tener un clima húmedo, con promedio de lluvias que oscilan 

entre 1000 y 1200 mm anuales, pero que se distribuyen de manera dispar, ya que en 

cualquier estación del año puede presentarse sequía o exceso de precipitaciones (Secretaría 

de Minería de La Nación 2016). En los ecosistemas de eucaliptos sobre suelos arcillosos 

ocurren situaciones de estrés por exceso o déficit de agua que limitan el crecimiento de las 

plantaciones al turno (12 a 15 años), porque a pesar de que contienen mayor N total crecen 

menos en los suelos arcillosos que en los arenosos (Goya et al. 1997a, b). Asimismo, en 

condiciones de riego frecuente (sin estrés hídrico) se ha constatado que estas plantas 

jóvenes crecen más en suelos arcillosos que en arenosos (Graciano et al. 2006a). 
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Las condiciones de humedad del suelo también influencian las reacciones del ciclo 

del N y del P. En el caso del N, cuando hay buena disponibilidad de O2 edáfico, la 

mineralización se inicia con la transformación de compuestos de N combinado en NH3 y 

NH4
+ (amonificación) y rápidamente continúa con la transformación del NH4

+ a NO2
- y 

luego a NO3
- por las bacterias nitrificantes (Stevenson 1986), por lo que el NO3

- es la 

principal forma de N disponible para la mayoría de las plantas en suelos bien aireados 

(Yamaya y Oaks 2004). En condiciones anaeróbicas, la nitrificación disminuye, y la 

mineralización no avanza más allá de la etapa de NH4
+, a pesar de que la posterior 

oxidación podría ocurrir en la capa superior del suelo que está expuesta a condiciones 

oxidativas por su cercanía a la atmósfera. Por otro lado, aumenta considerablemente la 

desnitrificación, ya que el NO3
- presente en el suelo, aplicado como fertilizante o formado 

en la capa de oxidación, está particularmente sujeto a la pérdida gaseosa (Fassbender 1982, 

Stevenson 1986). Por lo tanto los iones de NH4
+ son la principal forma de N inorgánico 

tomado por las plantas en los suelos carentes de O2, tales como los campos inundados de 

los arrozales o suelos forestales maduros de coníferas con pH ácido (Kronzucker et al. 

1997). 

El contenido de P disponible para las plantas según el contenido de humedad del 

suelo es afectado de modo más indirecto que el de N. Por un lado, la aparición de 

condiciones de anoxia genera un cambio en los equilibrios redox hacia un sistema más 

reductivo, produciendo la solubilización de los componentes minerales redox sensibles 

(Mn, Al y Fe) y la liberación simultánea de aniones P asociados, adsorbidos o precipitados 

(Scalenghe 2010), incluyendo también la liberación de P de la fracción orgánica, que actúa 

como un donador de electrones (Scalenghe et al. 2010, Ceballos et al. 2012). Asimismo, 

dado que la toma de P por las plantas también depende en gran medida de las 

transformaciones del P orgánico mediadas biológicamente (Hedley et al. 1995, Dias-Filho 

et al. 1999), las condiciones de anoxia influyen indirectamente sobre la tasa de 

descomposición y mineralización de la materia orgánica del suelo. 

Para comprender cuál es el impacto de las condiciones de humedad del suelo sobre 

la disponibilidad de N y P soluble aprovechable por las plantas, procedente de residuos de 

cosecha de árboles implantados y de cubiertas herbáceas de leguminosas, se realizó un 

estudio experimental en laboratorio. El objetivo fue conocer la influencia del anegamiento 
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en la concentración de N y P en la solución de un suelo arcilloso, según el contacto con el 

suelo del material de hojas de E. grandis y de leguminosas agregado. La hipótesis es que la 

anoxia reduce la actividad microbiana por lo tanto, en los suelos anegados, la 

descomposición de los detritos que no estén en contacto con el oxígeno atmosférico será 

menor que la de los expuestos en la superficie. 

Predicciones: 

- Cuando se incorporan abonos orgánicos en suelos anegados la liberación de N y P en la 

solución del suelo disminuye con respecto a un suelo a capacidad de campo. 

- En suelos anegados, si el abono está en superficie la liberación será mayor que si está 

mezclado con el suelo. 

 

4.2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

4.2.1. Diseño experimental 

 

El ensayo empleó microlisímetros conteniendo suelo superficial, a los cuales se les 

agregó residuos de hojas de una sola especie: E. grandis o una de dos leguminosas 

(Canavalia ensiformis y Lotus corniculatus), los cuales fueron agregados de modo molidos 

y mezclados con el suelo (MM) o enteros y superficialmente sobre el suelo (ES) (Imagen 

4.1). Estos microlisímetros fueron sometidos a condiciones de anegamiento temporario que 

alternaron con períodos de escurrimiento, o mantenidos a capacidad de campo. El diseño 

experimental consistió entonces en 3 tipos de materiales vegetales, 2 modos de aplicación 

del material vegetal y 2 condiciones de disponibilidad de agua. Se realizaron 3 repeticiones 

para cada tratamiento, que hacen un total de 36 microlisímetros. Además, se reservaron 6 

microlisímetros sin residuos vegetales como control, 3 por cada tipo de disponibilidad de 

agua. Todos los microlisímetros se colocaron en cámara con una temperatura de 23 ºC con 

un desvío estándar de 2 ºC. 

Semanalmente se corroboró por diferencia de peso el estado hídrico de cada 

microlisímetro. Para mantener el contenido de humedad correspondiente a cada 

tratamiento, en caso de ser necesario, se agregó la cantidad necesaria de solución acuosa de 

0,01M CaCl2 y 0,01M KCl. Para determinar la lixiviación de nutrientes, los microlisímetros 
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fueron irrigados simulando lluvia cada 4 semanas, durante 10 lavados (último lavado a los 

280 días) (Imagen 4.1). El lavado se realizó con solución acuosa de 0,01M CaCl2 y 0,01M 

KCl, y la cantidad agregada fue la necesaria para recolectar 200 ml de lixiviado. El líquido 

percolado fue recogido como se describió en el Capítulo 2 (ver sección 2.2.1, Imagen 2.1) y 

llevado al laboratorio para analizar su contenido de N-NH4
+, N-NO3

- y P-PO4
3- . 

 

 
Imagen 4.1. Microlisímetros con material ES y MM, sobre el vaso colector de solución de lavado. 

 

4.2.2. Selección y obtención del material vegetal y suelos 

 

Se utilizaron hojas de E. grandis, y material herbáceo de Canavalia ensiformis L. y 

Lotus corniculatus L. El suelo utilizado fue un Argiacuol Vertico (localmente arcilloso). La 

procedencia y recolección del material vegetal y el suelo se realizó como se describe en el 

Capítulo 2 (ver sección 2.2.2). 
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4.2.3. Microlisímetros 

 

Fueron construidos como se describe en el Capítulo 2 (ver sección 2.2.3, Imagen 

2.2). Para los tratamientos con suelos anegados estos vasos fueron dispuestos en el interior 

de otro vaso similar sin perforar para contener el agua agregada durante la etapa de 

inundación, de manera que el volumen de agua sin contacto con el suelo sea mínimo. 

El suelo y el material vegetal fueron acondicionados como se describe en el 

Capítulo 2 (sección 2.2.3). El mantillo fue agregado al suelo de dos maneras diferentes: 1) 

el material vegetal seco se molió con molino Wiley, se tamizó en malla de 0,5 mm, se 

mezcló y homogeneizó con el suelo (MM); 2) el mantillo se fraccionó en partes de <1cm2 

que se dispusieron sobre la superficie del suelo (ES). 

 

4.2.4. Tratamientos 

 

Cada microlisímetro fue sometido a las siguientes condiciones hídricas: 

 

1- Riego frecuente sin estrés para lograr humedad constante (HC): se controló el 

peso del lisímetro semanalmente, agregándose agua para mantener al suelo constantemente 

húmedo, a capacidad de campo, y cada 4 semanas se realizó un lavado durante diez ciclos 

consecutivos. 

2- Alternancia quincenal de suelo drenado natural – anegado (AQ): se comenzó el 

ensayo con un lavado, y durante las 2 siguientes semanas se permitió el drenaje y secado 

del suelo. Posteriormente, al inicio de la tercera semana se agregó agua a saturación y se 

mantuvo así durante 2 semanas, en cantidad suficiente para que formara una capa de 1 mm 

de agua sobre la superficie del suelo. Finalizado el período de anegamiento se realizó el 

lavado para recolectar el lixiviado, recomenzando el ciclo. El lixiviado fue recolectado 

luego de dejar escurrir durante 24 horas, y estuvo constituido por el líquido agregado 

durante la inundación más la solución de lavado agregada de modo de alcanzar 200 ml 

totales. Finalizado este período el microlisímetro fue nuevamente dispuesto dentro de otro 

vaso similar para reiniciar la etapa de sequía. Estas mediciones se realizaron durante diez 

ciclos consecutivos cada 4 semanas. 
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4.2.5. Análisis químicos del lixiviado 

 

En el líquido lixiviado se determinó el contenido de amonio (N-NH4
+), nitrato (N-

NO3
-) y fosfato (P-PO4

3-) como se describe en la sección 2.2.4. 

Los miligramos de N-NH4
+, N-NO3

- y de P-PO4
3- lavados en el lixiviado en cada 

fecha de muestreo se calcularon multiplicando el volumen de líquido lixiviado por la 

concentración de NH4
+, NO3

- o PO4
3-. Se calcularon los miligramos de nutrientes 

acumulados por kilogramo de suelo para cada especie y para los controles como se describe 

en la sección 2.2.4. 

 

4.2.6. Análisis estadísticos 

 

Se realizó un ANOVA con los nutrientes acumulados al final del ensayo de 280 

días, considerando un solo factor con 7 niveles, que combina la especie y modo de 

aplicación del abono (E. grandis MM; E. grandis ES; C. ensiformis MM; C. ensiformis ES; 

L. corniculatus MM; L. corniculatus ES; Control). Los datos de cada régimen hídrico (HC 

o AQ) se analizaron por separado. Las medias se compararon mediante el test de Tukey 

(p<0,05). 

 

4.3. RESULTADOS 

 

4.3.1. Lixiviación de N en los distintos tratamientos con y sin agregado de detritos 

 

4.3.1.1. N-NH4
+ 

 

En los tratamientos con AQ la liberación de N-NH4
+ siempre fue mayor, con o sin 

agregado de detritos, que en el tratamiento HC (Figura 4.1, a y c). En el tratamiento AQ la 

liberación media de N-NH4
+ al final del experimento varió entre 83 y 222 mg N-NH4

+ kg-1 

suelo según el material vegetal colocado, mientras que en HC los valores medios estuvieron 

entre 49 y 170 mg N-NH4
+ kg-1 suelo (Figura 4.1, a y c). El agregado de detrito foliar de L. 
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corniculatus fue el único que se asoció con un incremento significativo de N-NH4
+ en el 

lixiviado con respecto al control, siendo mayor en el tratamiento AQ que en HC. 

El agregado de cualquiera de las dos especies de leguminosas bajo el régimen HC 

dio lugar a un mayor lixiviado de N-NH4
+ que con E. grandis, independientemente del 

modo de aplicación de los residuos. No obstante las diferencias sólo fueron significativas 

entre L. corniculatus y E. grandis (Figura 4.1, a). 

 

 

 
Figura 4.1. a) N-NH4

+ acumulado por kg de suelo para distintos modos de aplicación del material a 

Humedad constante (HC); b) N- N-NO3
- acumulado por kg de suelo para distintos modos de 

aplicación del material a HC; c) N-NH4
+ acumulado por kg de suelo para distintos modos de 

aplicación del material con Anegamiento quincenal (AQ); d) N- N-NO3
- acumulado por kg de suelo 

para distintos modos de aplicación del material con AQ. MM: material vegetal molido y mezclado 

con el suelo. ES: material vegetal en pequeños trozos y sobre la superficie del suelo. Euc gra: E. 

grandis; Can ens: C. ensiformis; Lot cor: L. corniculatus. Con letras minúsculas se indica la 

significancia en la última fecha con datos acumulados, y sólo permiten comparar dentro de cada 

tipo de disponibilidad de agua. 

 



84 

 

En HC la lixiviación prácticamente cesa a partir de unos 120 días en casi todos los 

casos salvo en E. grandis MM que continúa su lenta lixiviación hasta unos 180 días. En el 

régimen AQ, L. corniculatus MM es la que más lixivia y se diferencia significativamente 

del control y de E. grandis. Hay algunas diferencias respecto al régimen anterior: E. 

grandis ES lixivia más N-NH4
+ en forma significativamente mayor que el control. Como en 

el régimen anterior, la lixiviación se produce durante los primeros 120 días con agregado de 

leguminosas y continúa hasta unos 180 días con E. grandis y en el control (Figura 4.1, c). 

Al comparar los lixiviados de N-NH4
+ según el modo de incorporación del material, 

el agregado de ambas leguminosas en los 2 regímenes de agua (HC y AQ) no mostraron 

diferencias. En el caso de la aplicación de E. grandis, no hubo diferencias en el modo de 

aplicación en los tratamientos a HC, en tanto que para AQ se dieron significativamente 

mayores lixiviaciones de N-NH4
+ cuando los residuos se agregaron ES (Figura 4.1, a y c). 

 

4.3.1.2. N-NO3
- 

 

La lixiviación de N en forma de NO3
- en general fue mayor que en forma de NH4

+. 

En el tratamiento con HC, el agregado de L. corniculatus y de C. ensiformis produjo una 

lixiviación de N-NO3
- significantemente mayor al control con ambos modos de aplicación 

(Figura 4.1, b), y sin diferencias significativas ni en las especies ni en el modo de 

aplicación de los residuos. E. grandis aumentó la lixiviación de N-NO3
- con respecto al 

control cuando el residuo se agregó ES, y no fue significativo en el caso MM (Figura 4.1, 

b). 

En los tratamientos con AQ hubo una marcada diferencia según el modo de 

aplicación de los residuos vegetales (Figura 4.1, d): cuando los residuos se agregaron ES, se 

observaron contenidos de N-NO3
- en el lixiviado mayores que en el control, aunque esta 

diferencia resultó únicamente significativa para L. corniculatus. Cuando los residuos se 

agregaron MM, las lixiviaciones de N-NO3
- resultaron para las 3 especies, 

significativamente menores al control. 

Con AQ la lixiviación tiende a ser menor que en HC, con el agregado de C. 

ensiformis y de E. grandis cualquiera sea la forma de agregado del mantillo. Para L. 
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corniculatus ES y para el control la lixiviación de N-NO3
- en el régimen AQ fue mayor que 

en HC (Figura 4.1, b y d). 

Por otra parte a diferencia del N-NH4
+, el N-NO3

-  continúa lixiviándose a tasa más 

o menos constante durante los 280 días del ensayo (Figura 4.1). 

 

4.3.1.3. Aporte proporcional porcentual de N-NO3
- y N-NH4

+ 

 

En el análisis de la lixiviación proporcional porcentual de N-NO3
- y N-NH4

+ en las 

dos situaciones hídricas estudiadas y con el aporte de E. grandis, de C. ensiformis y de L. 

corniculatus, se encontraron dos patrones diferentes según el modo de incorporación de los 

residuos MM o ES (Figura 4.2, a-f). 

Cuando los residuos se agregaron MM a HC la relación N-NO3
-/N-NH4

+ fue alta 

con el agregado de las 3 especies (Figura 4.2, a, c y e). Bajo condiciones de AQ con el 

agregado de los 3 tipos de residuos, la relación N-NO3
-/N-NH4

+ fue muy baja, pero fue 

aumentando a medida que transcurrió el tiempo de ensayo. Con el agregado de E. grandis 

este aumento ocurrió en etapas más tempranas, con C. ensiformis en etapas intermedias y 

con L. corniculatus hacia el final del tiempo de estudio (Figura 4.2, a, c y d). 

Cuando los residuos de las 3 especies se incorporaron ES (Figura 4.2, b, d y f), tanto 

en condiciones de HC como de AQ, la relación es N-NO3
-/N-NH4

+ fue alta durante todo el 

tiempo transcurrido bajo estudio. Igual tendencia se observó en el control sin agregado de 

residuos vegetales (Figura 4.2, g). 
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Figura 4.2. Proporción porcentual entre N-NO3
- y N-NH4

+ en el lixiviado de microlisímetros. a) 
Con agregado de E. grandis MM; b) Con agregado de E. grandis ES; c) Con agregado de C. 
ensiformis MM; d) Con agregado de C. ensiformis ES; e) Con agregado de L. cornicultaus MM; f) 
Con agregado de L. cornicultaus ES; g) Control. HC= Humedad constante. AQ= Anegamiento 
quincenal. 
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4.3.1.4. N total: suma de N-NH4
+ y N-NO3

- 

 

En los tratamientos con HC hubo lixiviaciones de N total significativamente 

mayores al control para L. corniculatus y C. ensiformis, sin diferencias entre ellas, ni con el 

modo de aplicación de los residuos (Figura 4.3, a). Con los residuos de E. grandis no hubo 

diferencias significativas con el control y tampoco en el modo de aplicación de los 

residuos. 

En los tratamientos con AQ se dieron resultados muy diferentes según el modo de 

aplicación del material (Figura 4.3, c), ya que cuando los residuos se incorporaron ES sólo 

hubo una lixiviación de N total significativamente mayor al control para L. corniculatus, 

sin presentar diferencias significativas con el control los tratamientos con residuos ES de C. 

ensiformis ni de E. grandis. En cambio, cuando los residuos se incorporaron MM, todas las 

especies presentaron contenidos de N total al lixiviado menores que en el control, L. 

corniculatus y C. ensiformis sin diferencias entre sí, y E. grandis con los valores 

significativamente menores (Figura 4.3, c). 

Cuando los residuos se incorporaron ES, la acumulación de N al lixiviado resultó 

mayor en el tratamiento con AQ que a HC cuando se agregaron residuos de L. corniculatus 

(797,1 mg N kg-1 suelo en AQ y 712,1 mg N kg-1 de suelo en HC) y para el control (595,2 

mg N kg-1 suelo en AQ y 507,1 mg N kg-1 de suelo en HC). Con los residuos ES de C. 

ensiformis las acumulaciones de N al lixiviado fueron similares en ambos tratamientos 

(665,8 mg N kg-1 suelo en AQ y 666,6 mg N kg-1 de suelo en HC) al igual que para los 

residuos de E. grandis (575,4 mg N kg-1 suelo en AQ y 582,6 mg N kg-1 de suelo en HC) 

(Figura 4.3, a y c). 
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Figura 4.3. a) N total (NH4

+ + NO3
-) acumulado por kg de suelo para distintos modos de aplicación 

del material y a HC; b) P-PO4
3- acumulado por kg de suelo para distintos modos de aplicación del 

material y a HC; c) N total (NH4
+ + NO3

-) acumulado por kg de suelo para distintos modos de 

aplicación del material y con AQ; d) P-PO4
3- acumulado por kg de suelo para distintos modos de 

aplicación del material y con AQ. MM: material vegetal molido y mezclado con el suelo. ES: 

material vegetal en pequeños trozos y sobre la superficie del suelo. Euc gra: E. grandis; Can ens: C. 

ensiformis; Lot cor: L. corniculatus. Con letras minúsculas se indica la significancia en la última 

fecha con datos acumulados, y sólo permiten comparar dentro de cada tipo de disponibilidad de 

agua. 

 

4.3.2. Lixiviación de P-PO4
3- en los distintos tratamientos con y sin agregado de 

detritos 

 

En condiciones de HC no hubo diferencias significativas en la lixiviación de P-

PO4
3- con o sin agregado de detritos (Figura 4.3, b), y sin diferencias con el modo de 

aplicación de los residuos. Independientemente de la significancia, la tendencia es que E. 

grandis siempre muestra valores más bajos de lixiviado de P-PO4
3, en especial cuando se 

incorporó en forma MM. 
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En el tratamiento con AQ, en cambio, se encontraron valores de lixiviación de P-

PO4
3- sin diferencias con el control cuando los residuos se incorporaron ES, y con 

diferencias significativas menores al control cuando se incorporaron MM para los 3 tipos 

de residuos foliares de plantas utilizados, y sin diferencias entre sí (Figura 4.3, d). 

Cuando los residuos se incorporaron ES, la contribución acumulada de P al 

lixiviado resultó mayor en el tratamiento AQ (valores entre 58,1 y 62,5 mg P/kg suelo) que 

a HC (valores entre 40 y 42,5 mg P/kg suelo) tanto cuando se agregaron residuos de las 

leguminosas y de eucalipto, como en el control (Figura 4.3, b y d). 

 

4.4. DISCUSIÓN 

 

4.4.1. Liberación de N al lixiviado con y sin agregado de detritos 

 

La lixiviación de N-NH4
+ fue mayor en el tratamiento de inundación-drenado que en 

condiciones de humedad constante. El abono de la leguminosa L. corniculatus incorporado 

tanto MM como ES lixivió N-NH4
+ de manera significativamente mayor al control cuando 

hubo ciclos de inundación-drenado, probablemente debido a la acumulación de N-NH4
+ 

durante la inundación producto de la presencia de materia orgánica descomponible en las 

condiciones anaeróbicas reinantes en esos períodos. Los estudios de Yadvinder-Singh et al. 

(1988) observaron en ensayos de inundación cantidades más altas de N-NH4
+ cuando el 

suelo fue abonado con residuos de trigo, arroz y leguminosas en contraste con suelo sin 

abono, mientras que Aulakh et al. (2000a) observaron en suelos casi saturados e inundados 

una acumulación de N-NH4
+, producto de la mineralización relativamente baja de los 

residuos vegetales agregados y una reducción en la nitrificación. Si bien con los residuos de 

C. ensiformis se presentó la misma tendencia a lixiviar más N-NH4
+ que el control, no se 

encontraron diferencias significativas. A diferencia de las leguminosas, el abono de E. 

grandis provocó siempre concentración de N-NH4
+ en el lixiviado menor al control, 

independientemente de la condición hídrica evaluada, de acuerdo con los resultados 

obtenidos en el Capítulo 2. Por otro lado, no se encontraron diferencias por incorporar el 

material vegetal de diferente modo, al menos en la concentración al lixiviado de esta forma 

química. 
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Se encontraron diferentes situaciones en la liberación de N-NO3
- cuando se mantuvo 

el suelo a HC: con el agregado de abonos de leguminosas, la liberación de nitrato fue 

aumentando la diferencia con el control, sin diferencias en el modo de aplicación de los 

residuos. Estos resultados indicarían que la descomposición de la materia orgánica del 

suelo, formada por la materia orgánica preexistente más la agregada por el abono, ocurre 

desde el inicio del experimento, pero la descomposición de los abonos agregados 

comienzan a diferenciarse del control a partir de los 70 días aproximadamente, momento en 

que la materia orgánica del control comienza a disminuir la tasa de lixiviación, mientras 

que las que tienen abono continúan a igual tasa o mayor. Con la incorporación de E. 

grandis la liberación de N-NO3
- durante los primeros 150 días fue menor a la del suelo sin 

abono, pero luego de esa fecha la tasa de liberación de NO3
- aumenta, de manera que al 

final del experimento la lixiviación fue mayor cuando los residuos fueron agregados ES, 

mientras que cuando se agregaron MM no liberó más NO3
- que el control. Sin embargo 

MM mostró la misma tendencia a aumentar que ES (de hecho no se diferencia del control 

pero tampoco de la mayor parte de los tratamientos), por lo tanto, es posible que en el 

tiempo este tratamiento se diferencie del control igual que los demás tratamientos. 

En el tratamiento con AQ se dio un importante contraste según se hubieran aplicado 

o no residuos vegetales y según el modo en cómo éstos fueron aplicados. En los 

tratamientos sin abonos, hubo una liberación del N-NO3
- al lixiviado significativamente 

mayor que en los tratamientos con abonos agregados MM. Este N-NO3
- provino del suelo, 

y la mayor liberación se produjo al inicio del ensayo. Estos resultados coinciden con los 

encontrados por Yadvinder-Singh et al. (1988) que observaron mayor liberación de nitrato 

en el suelo sin abono en comparación con el nitrato liberado del suelo con abono en 

condiciones de anegamiento. El agregado de abonos vegetales incorporados MM disminuye 

la liberación de N-NO3
- porque este mineral podría ser sujeto a la desnitrificación, dadas las 

condiciones anaeróbicas presentes durante los períodos de inundación en el seno del suelo. 

Es probable que la desnitrificación ocurra a una tasa menor en suelos que no contienen 

abonos, ya que si bien varios factores determinan la desnitrificación, tales como el grado de 

aireación del suelo, la temperatura, el pH del suelo, y la textura (Ottow y Fabig 1985, 

Tiedje 1988, Aulakh et al. 1992, Qian et al. 1997), los controles clave para este proceso son 

la presencia de un adecuado suministro de NO3
-, y la oferta de C disponible susceptible a la 
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mineralización (Bijay-Singh et al. 1988, Rice et al. 1988, Beauchamp et al. 1989, 

Dendooven et al. 1996, Qian et al. 1997, Aulakh et al. 2000b), siendo éste último factor el 

que probablemente pudo limitar la desnitrificación en el suelo sin abono. El agregado de 

abonos verdes cuando fue incorporado MM, aumentó tanto la disponibilidad de N como de 

C, por lo que es esperable que la intensidad de la desnitrificación sea mayor. En cambio, 

cuando los residuos fueron agregados ES, éstos se mantuvieron en contacto con la 

superficie, de modo que permanecieron en condiciones aeróbicas, y por lo tanto el proceso 

de desnitrificación fue mínimo. 

Aparte de la desnitrificación, la inmovilización también pudo ser responsable de la 

disminución del N-NO3
- en los lixiviados del suelo cuando los residuos se agregaron MM 

(Yadvinder-Singh et al. 1988). En condiciones de humedad constante, que favorecen el 

crecimiento de la flora del suelo, no hubo inmovilización cuando se agregaron leguminosas, 

pero las condiciones de alternancia de períodos de inundación y drenado, pueden haber 

favorecido la mineralización aumentando la disponibilidad de nutrientes, dado por el 

“efecto Birch”, por lo que la inmovilización de nutrientes podría explicar también la 

lixiviación de N-NO3
- menor al control. Este fenómeno (Birch y Friend 1956) que consiste 

en el súbito aumento de la respiración del suelo, es decir, en un aumento de la emisión de 

CO2 a la atmósfera (Navarro-García et al. 2012) causado por las primeras lluvias luego de 

un período prolongado de sequía, pueden movilizar grandes cantidades de C (Navarro-

García et al. 2012). Las causas de este fenómeno aún se hallan en estudio (Xiang et al. 

2008, Borken y Matzner 2009), implicándose fenómenos biológico-metabólicos, tales como 

un incremento inmediato en la biomasa microbiana, el consumo masivo de diversas 

sustancias protectoras -conocidas como osmolitos- producidas por los microorganismos en 

su adaptación a la sequía, o el consumo rápido de los microorganismos muertos y sus restos 

tras la humectación (Halverson et al. 2000, Xiang et al. 2008); o simplemente físicos como 

puede ser la fractura de los agregados del suelo tras la humectación y liberación del 

carbono protegido (Utomo y Dexter 1982, Denef et al. 2001, Miller et al. 2005). Este 

mismo fenómeno podría explicar los valores más altos de liberación de N al lixiviado en los 

tratamientos con AQ que con HC en el suelo sin abono: los ciclos de inundación-drenado 

podrían haber activado la mineralización de la materia orgánica que contenía el suelo, con 

el consecuente aumento de la población de microorganismos del suelo. Durante el período 
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de inundación se produce la muerte de estos microorganismos, los cuales resultan como 

nueva materia orgánica lábil durante el siguiente período con buena disponibilidad de agua 

y oxígeno. Por lo tanto, la disminución de N-NO3
- cuando se agregaron abonos al suelo 

respecto al control en condiciones de anegamiento seguida de sequía, podría explicarse 

tanto por desnitrificación como por inmovilización de este nutriente. 

Dado que si bien el N total resulta de la suma de NH4
+ y NO3

-, este último se 

encuentra en una cantidad mucho mayor que el NH4
+, y por lo tanto las tendencias para N 

total son muy semejantes a las descriptas para el NO3
-. En HC el material agregado de 

leguminosas (sin importar el modo de aplicación) lixivió más N que en el suelo sin abono, 

en tanto que para la especie E. grandis no produjo una lixiviación significativa diferente al 

control. Esto podría explicarse ya que el material vegetal de las leguminosas se 

descompone más fácilmente comparado con el eucalipto: E. grandis presentó una tasa de 

descomposición anual k de 2,19 año-1, mientras que C. ensiformis y L. corniculatus tuvieron 

tasas k de 5,84 año-1 y 8,40 año-1 respectivamente (Tabla 3.2). Por lo tanto las leguminosas 

lixivian nutrientes de manera más rápida. 

El contraste entre el modo de aplicación de los residuos MM o ES en los 

tratamientos con alternancia de inundación-drenado también fue evidente al analizar el N 

total, encontrándose que con los residuos MM para los 3 tipos de abonos utilizados siempre 

se liberó menos N al lixiviado que en el suelo sin residuos, por lo que el N, proveniente de 

la mineralización de los abonos causada por el “efecto Birch”, pudo perderse por 

inmovilización o desnitrificación. Por otro lado, cuando los residuos se agregaron ES, al 

igual que en el Capítulo 2, L. corniculatus es la única especie que provee significativamente 

más N al lixiviado que el control. 

El modo en que se agregan los residuos vegetales también resultó ser un factor a 

tener en cuenta considerando la posibilidad de que el suelo atraviese períodos de 

anegamiento y sequía, ya que cuando estos son agregados MM, la proporción de NH4
+ 

aumenta y la de NO3
- disminuye. Si bien muchos autores han documentado que las plantas 

pueden utilizar ambas formas químicas como fuente de N (Epstein 1972, Mengel y Kirkby 

1987, Jingquan y Dewei 1988, Hageman 1992, Maldonado 1993, y Salisbury y Ross 1994, 

Below 2002), hay resultados contradictorios respecto a la forma más adecuada para obtener 

una máxima productividad (Gallegos-Vázquez et al. 2000). En varios trabajos recopilados 
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por Mengel y Kirkby (1987) se estableció que muchas especies de plantas crecen mejor 

cuando son suministradas con NO3
- que con sales de NH4

+. Otros autores, como Jingquan y 

Dewei (1988) analizaron la proporción óptima de NH4
+/NO3

- que favorece el crecimiento 

de la planta de tomate, mientras que Kwak et al. (1989) estudió qué proporción mejoraba su 

rendimiento. Otro aspecto por los que sería importante conocer la proporción de NO3
- 

disponibles en el suelo por el aporte de residuos, es que esta especie química es también 

responsable por las mayores pérdidas de N del suelo, ya que es susceptible a lixiviación, 

desnitrificación, e inmovilización microbiana, con importantes implicancias económicas 

(Below 2002). 

 

4.4.2. Liberación de P-PO4
3- al lixiviado con y sin agregado de detritos 

 

En condiciones de HC los residuos agregados no significan un aporte de P al 

lixiviado ya que no hay diferencias con el control cuando se agregaron estos residuos con 

ambos modos de incorporación. Dado que la concentración de P al lixiviado aportado en 

los tratamientos con incorporación tanto MM como ES por todas las especies fueron muy 

semejantes a los del control, es de suponer que este P estaba presente en el suelo 

previamente (como materia orgánica e inorgánica), y no es aportado por la descomposición 

de los distintos residuos. Sin embargo, al analizar lo sucedido con la lixiviación de N en 

estas mismas condiciones, se observó un aporte de este nutriente con el agregado como 

abono de las especies de leguminosas, por lo que es de suponer que procesos de 

descomposición y mineralización están ocurriendo en el suelo. Teniendo en cuenta que los 

métodos más comunes para medir el P del suelo, como el utilizado en esta Tesis, miden el P 

en la solución del suelo luego de un proceso de extracción (Facultad de Agronomía, 

Universidad de la República, 2015), esta fracción no representa la cantidad total de P 

disponible en el suelo, sino que se trata de un índice relativo (Facultad de Agronomía, 

Universidad de la República, 2015) y la mayoría de los extractantes de suelo sólo extraen 

una proporción de P lábil en forma inorgánica. Muchas de las variaciones estacionales 

observadas en los niveles de P asimilable de los suelos podrían ser explicadas por la 

contribución de la mineralización de formas orgánicas de P (Facultad de Agronomía, 

Universidad de la República, 2015). Por lo tanto, los contenidos de P-PO4
3+ observados en 
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los lixiviados podría provenir de la mineralización de la materia orgánica proveniente del 

suelo en los ensayos con abonos y sin abonos, y el P proveniente de la descomposición de 

la materia orgánica aportada por los abonos podría estar en formas de P orgánico, sin poder 

ser detectadas. 

Las mayores lixiviaciones de P en condiciones de AQ con respecto a HC tanto en 

suelos con abono agregados ES como en el control, podrían explicarse por la mayor 

mineralización que ocurre en situaciones de alternancia de sequía-inundación, a semejanza 

de lo ocurrido con el N en el tratamiento control y con agregado de L. corniculatus con 

material ES. La anoxia provocada durante la inundación del suelo tiende a hacer aumentar 

la disponibilidad de este nutriente a través de efectos indirectos sobre la solubilidad de los 

minerales de Fe y Mn provocadas por los cambios en el potencial redox (Scalengue 2002) 

que producen la liberación del P adsorbido (Willett 1986, Stumm y Sulzberger 1992, 

Scalenghe 2010), y además porque el drenado y posterior remojo del suelo induce la rápida 

mineralización de P durante el re humedecimiento (Chepkwony 2001, Butterly 2010). Sin 

embargo, no hubo diferencias entre el control y los tratamientos con abonos, que 

probablemente al estar en contacto con el aire, tuvieron un comportamiento semejante a los 

tratamientos con residuos agregados ES a HC: el P-PO4
3+ lixiviado puedo provenir de la 

mineralización de la materia orgánica del suelo, mientras que, la descomposición y 

mineralización proveniente de los abonos pudo ocurrir a una tasa menor, dado el tamaño de 

la fracción a descomponer. Asimismo, una fracción de P orgánico lábil proveniente del 

material vegetal pudo estar presente en la solución del suelo sin ser detectado. 

Por otro lado, cuando los residuos se agregaron MM y los lisímetros sometidos a 

períodos de inundación-drenado, la liberación de P al lixiviado fue menor que en los suelos 

sin abonos, dado que los ciclos de secado y humectación suelen estimular la actividad 

microbiana y la mineralización del C orgánico y N del suelo (Birch 1960, Haynes 1986, 

Harris 1988, Cabrera 1993, Bauhus y Khanna 1994), por lo tanto, sería esperable un 

aumento en la actividad microbiana por el agregado de los abonos con la consecuente 

mineralización de P, de modo que lo que podría estar ocurriendo es una inmovilización de 

este nutriente en la biomasa bacteriana. 
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4.5. CONCLUSIÓN 

 

Los resultados encontrados dan apoyo parcialmente a la hipótesis del presente 

Capítulo: La anoxia reduce la actividad microbiana por lo tanto, en los suelos anegados, la 

descomposición de los detritos que no estén en contacto con el oxígeno atmosférico será 

menor que la de los expuestos en la superficie. 

Cuando se incorporaron abonos orgánicos en suelos anegados la liberación de N en 

la solución del suelo disminuyó con respecto a un suelo a capacidad de campo (Predicción 

1), a excepción de la especie L. corniculatus cuyos residuos agregados enteros y sobre la 

superficie aumentaron la lixiviación de N en el suelo anegado con respecto al suelo a 

capacidad de campo. Cuando se incorporaron abonos orgánicos en suelos anegados la 

lixiviación de P en la solución del suelo aumentó con respecto a un suelo a capacidad de 

campo, pero cuando los residuos se agregaron molidos y mezclados con el suelo 

disminuyeron el contenido de P al lixiviado en el suelo anegado con respecto al suelo a 

capacidad de campo. 

En suelos anegados, hubo mayor lixiviación de N y P cuando el abono se agregó en 

superficie que cuando estuvo mezclado con el suelo (Predicción 2), a excepción de la 

lixiviación de P a partir de E. grandis que con este modo de aplicación aportó menos 

nutriente al lixiviado. 

Si bien en los tratamientos a humedad constante es indistinta la incorporación del 

material vegetal agregado como abono molido y mezclado con el suelo, o entero y sobre la 

superficie, cuando existen condiciones que alternan períodos de inundación y de drenado, el 

modo de incorporar el residuo será determinante en la concentración de nutrientes obtenida 

en el lixiviado. Si éstos se incorporan molidos y mezclados con el suelo, se darán 

concentraciones tanto de N como de P menores al control, a pesar de la diferente calidad 

del residuo aportado con las diferentes especies utilizadas. En cambio, cuando el material 

vegetal se incorpora entero y sobre la superficie del suelo, se podrá esperar una lixiviación 

de N mayor al control únicamente con la incorporación de L. corniculatus, aunque no de P. 

La inmovilización de nutrientes será el proceso dominante en estas condiciones. 
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CAPÍTULO 5 

 

LIXIVIACIÓN DE NITRÓGENO Y FÓSFORO EN SUELOS 

ARCILLOSOS CON AGREGADO DE RESIDUOS DE 

EUCALYPTUS GRANDIS Y LEGUMINOSAS MOLIDOS Y 

MEZCLADOS BAJO CUATRO REGÍMENES HÍDRICOS 
 

 

5.1. INTRODUCCIÓN 

 

Los suelos superficiales con frecuencia están expuestos a ciclos de secado y re-

humectación que son importantes para la renovación de carbono (Adu y Oades 1977), 

fósforo (Sparling et al. 1985, Magid y Nielsen 1992, Butterly et al. 2009) y nitrógeno 

(Fierer y Schimel 2002, Kruse et al. 2004). Cuando se rehumedece un suelo seco, se 

producen a corto plazo aumentos rápidos en la liberación de CO2 y nutrientes debido a 

una mayor actividad microbiana y a la mineralización (Butterly et al. 2010). 

Por otro lado, el secado y re-humedecimiento es una de las formas de estrés 

abiótico más comunes y generalizadas experimentada por los suelos (Soulides y Allison 

1961), que afecta a los procesos microbianos tanto por altos como bajos contenidos de 

humedad (Drury et al. 2003), y desempeñan un papel importante en la mineralización 

de los nutrientes (Grierson 1998). Cuando el contenido de humedad del suelo supera la 

capacidad de campo, la actividad de los microorganismos decrece con el aumento de la 

humedad, debido a que baja la disponibilidad de O2 (Killham 1994). Los sedimentos 

húmedos y los saturados de humedad sustentan diferente flora de microorganismos que 

los suelos bien aireados, y la descomposición de la materia orgánica se produce a una 

tasa mucho menor (Stevenson 1986). Hay una marcada caída del O2 y un aumento en el 

contenido de CO2 provocados por la utilización de materia orgánica por los 

microorganismos (Stevenson 1986). El resultado neto es un descenso simultáneo en el 

potencial de óxido-reducción (Stevenson 1986), factor de suma importancia ya que 

muchas de las reacciones químicas inorgánicas del suelo y prácticamente todas las 

reacciones biológicas del C, N y S, son reacciones de óxido-reducción, y dependen de la 

presencia o ausencia de O2 (Bohn et al. 1993). También se producen cambios en el pH y 
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varios componentes inorgánicos como el fosfato pueden hacerse más solubles 

(Stevenson 1986). 

Cuando el suelo se seca por debajo de un determinado nivel se produce la 

muerte o la inactividad de los microorganismos, lo que provoca el descenso o la 

inhibición de la mineralización (Kieft et al. 1987). Asimismo, la accesibilidad a los 

sustratos orgánicos e inorgánicos por los microorganismos y la movilidad de las 

enzimas extracelulares disminuyen, debido a la hidrofobicidad y la encapsulación de la 

materia orgánica del suelo y la adsorción de sustancias hidrofóbicas en superficies 

minerales (Lützow et al. 2006, Borken y Matzner 2009). La baja humedad del suelo 

provoca también cambios en su estructura edáfica, induciendo la hidrofobicidad de la 

superficie del suelo (Borken y Matzner 2009). 

Por otro lado, cuando el suelo se seca y luego vuelve a humedecerse ocurre un 

conjunto de cambios físicos, químicos y biológicos, incluyendo cambios en la estructura 

del suelo, en la materia orgánica y en la microflora (Soulides y Allison 1961, Utomo y 

Dexter 1982, Hentschel 2007), que generalmente causan un incremento en la 

descomposición de la materia orgánica del suelo (Soulides y Allison 1961), dado por el 

aumento en la actividad microbiana (Pulleman y Tietema 1999, Prieme y Christensen 

2001, Borken et al. 2003, Lee et al. 2004, Sponseller 2007), aunque la medida en que 

este efecto ocurre, varía en función de las propiedades del suelo, del tratamiento del 

suelo, la intensidad y la frecuencia de secado y humedecimiento (Hentschel 2007). 

Para comprender cuál es el impacto de las condiciones de humedad del suelo 

sobre la disponibilidad de N y P soluble aprovechable por las plantas, procedente de 

residuos de cosecha de Eucalyptus grandis y de cubiertas herbáceas de leguminosas, se 

propuso un estudio experimental en laboratorio donde se exploran los efectos de otros 

posibles regímenes hídricos. El objetivo fue conocer la influencia de las distintas 

condiciones de disponibilidad de agua (frecuencia de inundación, capacidad de campo y 

déficit hídrico) en la concentración de N y P del lixiviado en un suelo arcilloso con 

agregado de hojas de E. grandis y de leguminosas. 

La hipótesis es que la disponibilidad de agua y oxígeno en el suelo influye en la 

actividad microbiana del suelo, de manera que el déficit y el exceso de agua por 

periodos prolongados reducirán la tasa de descomposición de los detritos. 

Predicción: 

- Periodos de anegamiento breves intercalados con buena disponibilidad de agua y 

oxígeno en el suelo aumentan la lixiviación de N y P a la solución del suelo. 
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- En los suelos arcillosos, con la sequía la lixiviación de N y P disminuye. 

 

5.2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

5.2.1. Diseño experimental 

 

El ensayo empleó microlisímetros conteniendo suelo superficial, a los cuales se 

les agregaron residuos de hojas de E. grandis o de una de dos leguminosas (Canavalia 

ensiformis y Lotus corniculatus) molido y mezclado con el suelo, y luego sometidos a 

distintas condiciones hídricas. El diseño experimental consistió en 3 tipos de materiales 

vegetales y 4 condiciones de disponibilidad de agua. Se realizaron 3 repeticiones para 

cada tratamiento, que hacen un total de 36 microlisímetros. Además, se reservaron 12 

microlisímetros sin residuos vegetales como control, 3 por cada tipo de disponibilidad 

de agua. Todos los microlisímetros se colocaron en cámara con una temperatura de 

23ºC con un desvío estándar de 2 ºC. 

Semanalmente se corroboró por diferencia de peso el estado hídrico de cada 

microlisímetro. Para mantener el contenido de humedad correspondiente a cada 

tratamiento se procedió como se indica en la sección 4.2.1. Para determinar la 

lixiviación de nutrientes, los microlisímetros fueron irrigados simulando lluvia cada 4 

semanas, durante 10 lavados (último lavado a los 280 días). El lavado se realizó con 

solución acuosa igual a la descripta en la sección 4.2.1. El líquido percolado fue 

recogido como se describió en el Capítulo 2 (ver sección 2.2.1, Imagen 2.1) y llevado al 

laboratorio para analizar su contenido de N-NH4
+, N-NO3

- y P-PO4
3- . 

 

5.2.2. Selección y obtención del material vegetal y suelos 

 

Se utilizaron hojas de E. grandis, y material herbáceo de Canavalia ensiformis 

L. y Lotus corniculatus L. El suelo utilizado fue un Argiacuol Vertico (localmente 

arcilloso). La procedencia y recolección del material vegetal y el suelo se realizó como 

se describe en el Capítulo 2 (ver sección 2.2.2). 
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5.2.3. Microlisímetros 

 

Fueron construidos como se describe en el Capítulo 2 (ver sección 2.2.3, Imagen 

2.2). Para los tratamientos con suelos anegados estos vasos fueron dispuestos en el 

interior de otro vaso similar sin perforar para contener el agua agregada durante la etapa 

de inundación, de manera que el volumen de agua sin contacto con el suelo sea mínimo. 

El suelo y el material vegetal fueron acondicionados como se describe en el 

Capítulo 2 (sección 2.2.3). El mantillo seco se molió con molino Wiley, se tamizó en 

malla de 0,5 mm, se mezcló y homogeneizó con el suelo (MM). Se eligió trabajar con el 

material molido y mezclado (MM) porque es el que demostró mayor diferencia con el 

control en los ensayos previos (Capítulos 2 y 4), principalmente mostró -en 

comparación con la aplicación en forma ES- valores más extremos, que implicaron la 

reducción de la concentración de N y P en el suelo cuando el suelo estaba anegado. 

 

5.2.4. Tratamientos 

 

Cada microlisímetro fue sometido a una de las siguientes condiciones hídricas: 

 

1- Riego frecuente sin estrés para lograr humedad constante (HC): se controló 

el peso del lisímetro semanalmente, agregándose agua para mantener al suelo 

constantemente húmedo, a capacidad de campo, y cada 4 semanas se realizó un lavado 

durante diez ciclos consecutivos. 

 

2- Alternancia quincenal de suelo drenado natural – anegado (AQ): se comenzó 

el ensayo con un lavado, y durante las 2 siguientes semanas se permitió el drenaje y 

secado del suelo. Posteriormente, al inicio de la tercera semana se agregó agua a 

saturación y se mantuvo así durante 2 semanas, en cantidad suficiente para que formara 

una capa de 1 mm de agua sobre la superficie del suelo. Finalizado el período de 

anegamiento se realizó el lavado para recolectar el lixiviado, recomenzando el ciclo. El 

lixiviado fue recolectado luego de dejar escurrir durante 24 horas, y estuvo constituido 

por el líquido agregado durante la inundación más la solución de lavado agregada de 

modo de alcanzar 200 ml totales. Finalizado este período el microlisímetro fue 

nuevamente dispuesto dentro de otro vaso similar para reiniciar la etapa de sequía. Estas 

mediciones se realizaron durante diez ciclos consecutivos cada 4 semanas. 
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3- Alternancia mensual de suelo drenado natural – anegado (AM): se agregó 

agua a saturación durante las 4 semanas iniciales. Se realizó un lavado para recolectar el 

lixiviado. Las siguientes 4 semanas se permitió el drenaje y secado del suelo. Finalizado 

este período se realizó un nuevo lavado y se recomenzó con el proceso durante un 

nuevo ciclo bimensual. Se repitieron cinco ciclos bimensuales consecutivos. 

 

4- Estrés por sequía (S): el agua del suelo en el microlisímetro se repuso 

semanalmente luego de pesarlo a un contenido de agua suficiente para mantener el suelo 

en un contenido de humedad fijado en -0,8 MPa (estrés no letal para E. grandis, según 

Graciano et al. 2005). Cada 4 semanas se realizó un lavado durante diez ciclos 

consecutivos. 

 

5.2.5. Análisis químicos del lixiviado 

 

En el líquido lixiviado se determinó el contenido de amonio (N-NH4
+), nitrato 

(N-NO3
-) y fosfato (P-PO4

3-) como se describe en la sección 2.2.4. 

Los miligramos de N-NH4
+, N-NO3

- y de P-PO4
3- lavados en el lixiviado en cada 

fecha de muestreo se calcularon multiplicando el volumen de líquido lixiviado por la 

concentración de NH4
+, NO3

- o PO4
3-. Se calcularon los miligramos de nutrientes 

acumulados por kilogramo de suelo para cada especie y para el control como se describe 

en la sección 2.2.4. 

 

5.2.6. Análisis estadísticos 

 

Los valores finales acumulados de lixiviación se analizaron por un ANOVA de 2 

factores (abono y humedad), con 4 niveles cada factor. Para simplificar la visualización 

en los gráficos, se realizó un ANOVA de la última fecha del ensayo con los datos de 

lixiviación acumulados, considerando un solo factor con 4 niveles (E. grandis; C. 

ensiformis; L. corniculatus y Control). Los resultados de lixiviación de cada régimen de 

agua (HC, AQ, AM y S) se analizaron por separado. Las medias se compararon 

mediante el test de Tukey (p<0,05). 
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5.3. RESULTADOS 

 

5.3.1. Lixiviación de N en los distintos tratamientos con y sin agregado de detritos 

 

5.3.1.1. N-NH4
+ 

 

En todos los tratamientos de régimen de agua, con el agregado de E. grandis 

hubo una lixiviación de N-NH4
+ menor al control (Figura 5.1, a, c, e y g), aunque esta 

diferencia no resultó significativa. Con el agregado de detritos de L. corniculatus y C. 

ensiformis hubo una lixiviación de N-NH4
+ mayor al suelo sin abono (Figura 5.1, a, c, e 

y g; Tabla 5.1) en todas las condiciones de disponibilidad de agua, aunque esta 

diferencia resultó significativa para L. corniculatus en todos los tratamientos a 

excepción de humedad constante (HC), y para C. ensiformis sólo fue significativa en el 

tratamiento con anegamiento mensual (AM). Con abono de L. corniculatus la 

lixiviación de N-NH4
+ fue significativamente mayor que con abono de C. ensiformis en 

los tratamientos con anegamiento quincenal (AQ) y AM y S, y no fueron 

significativamente diferentes a HC. 

La lixiviación de N-NH4
+ aumentó hasta alrededor de los 60 días de comenzado 

el ensayo, en los tratamientos HC, AQ y AM (Figura 5.1, a, c, e y g). Posteriormente no 

se lixivió más N-NH4
+. Con los tratamientos AQ y AM siempre la lixiviación de N-

NH4
+ fue mayor, con o sin agregado de detritos, que en el tratamiento HC, aunque la 

diferencia solo fue significativa entre el tratamiento AM y HC cuando se agregaron 

residuos de las dos leguminosas (Tabla 5.1). En el tratamiento S la lixiviación de N-

NH4
+ en cada fecha fue constante y se mantuvo hasta el final del experimento, tal como 

puede observarse en las líneas rectas que grafican el N-NH4
+ acumulado cedido a lo 

largo del tiempo (Figura 5.1, g). Sin embargo, la cantidad de N-NH4
+ lixiviado fue 

menor a la observada en los otros 3 tratamientos, tal como se puede observar al 

comparar, en la Figura 5.1g con 5.1a, c y e, siendo esta diferencia significativa en los 

tratamientos con agregado de L. corniculatus (Tabla 5.1). La máxima lixiviación de N-

NH4
+ se observó en AM con la incorporación de cualquier material vegetal. En este 

tratamiento la lixiviación media de N-NH4
+ al final del experimento varió entre 98 y 

267 mg N-NH4
+/kg suelo según el material colocado, mientras que en HC los valores 

medios estuvieron entre 49 y 170 mg N-NH4
+/kg suelo. 
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Figura 5.1. a) N-NH4

+ acumulado por kg de suelo a HC; b) N-NO3
- acumulado por kg de suelo 

a HC; c) N-NH4
+ acumulado por kg de suelo con AQ; d) N-NO3

- acumulado por kg de suelo con 

AQ; e) N-NH4
+ acumulado por kg de suelo con AM; f) N-NO3

- acumulado por kg de suelo con 

AM ; g) N-NH4
+ acumulado por kg de suelo con S; h) N-NO3

- acumulado por kg de suelo con S. 

Con letras minúsculas se indica la significancia en la última fecha con datos acumulados, y sólo 

permiten comparar dentro de cada tipo de disponibilidad de agua. 

 



103 
 

Tabla 5.1. Valores acumulados finales de amonio, nitrato y fosfato de los distintos abonos (E. 

grandis, C. ensiformis, L. corniculatus) y el suelo control (sin abono) para las diferentes 

condiciones de humedad del suelo (HC: Humedad cte. AQ: Anegamiento quincenal. AM: 

Anegamiento mensual. S: Sequía). Letras diferentes indican medias diferentes según el test de 

Tukey (p<0,05). Al pie de la tabla se indica la significancia de cada factor y de la interacción en 

el ANOVA factorial. 

 

5.3.1.2. N-NO3
- 

 

La lixiviación de N en forma de NO3
- en general fue mayor que la lixiviación en 

forma de NH4
+. En el tratamiento con HC, con el agregado de L. corniculatus y de C. 

ensiformis hubo una lixiviación de N-NO3
- significantemente mayor al control (Figura 

5.1, b, d, f y h; Tabla 5.1). En condiciones de S, el agregado de abonos redujo o no 

modificó en forma estadísticamente significativa la lixiviación de N-NO3
-, en tanto que 

en los tratamientos AQ y AM, el agregado de estos abonos provocó una lixiviación de 

N-NO3
- significativamente menor al control (Tabla 5.1). Los tratamientos con abono de 

E. grandis en ambas situaciones de alternancia de sequía-inundación produjeron menor 

lixiviación de N-NO3
- con respecto al control, mientras que en HC y S no hubo 

diferencias significativas con el control al final del experimento porque se incrementó la 

lixiviación de N-NO3
- a partir de los 200 días (Figura 5. 1, b, d, f y h). 

Abono Humedad        N- NH4
+        N- NO3

-          P- PO4
-3 

Control S 95 abcd 259 b 24 ab 

 HC 101 bcd 406 c 42 cde 

 AQ 133 cde 462 c 63 f 

 AM 130 cde 391 c 64 f 
E. grandis S 40 a 180 ab 17 ab 

 HC 49 ab 459 c 30 abcd 

 AQ 83 abc 152 a 34 bcde 

 AM 98 abcd 218 ab 26 abc 
L. corniculatus S 140 cde 247 b 18 ab 

 HC 171 fgh 557 d 46 def 

 AQ 222 hi 239 ab 34 bcde 

 AM 267 i 236 ab 33 bcde 
C. ensiformis S 142 cdef 247 b 14 a 

 HC 120 cde 568 d 48 ef 

 AQ 149 def 219 ab 26 abc 

 AM 201 gh 220 ab 26 abc 
abono  >0,001  >0,001 >0,001  
humedad  >0,001  >0,001 >0,001  
abono x humedad 0,01  >0,001 >0,001 
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En todas las disponibilidades de agua hubo un pico de lixiviación de N-NO3
- a 

los 30 días de comenzado el ensayo, siendo particularmente marcado en los tratamientos 

AQ y AM sin agregado de detritos (Figura 5. 1, b, d, f y h). Los residuos de 

leguminosas lixiviaron N-NO3
- sólo en condiciones de HC, en tanto que en condiciones 

de AQ y AM lixiviaron cantidades menores que el suelo sin abono (Figura 5. 1, b, d, f y 

h; Tabla 5.1). En condiciones de S la incorporación de E. grandis y de las leguminosas 

lixiviaron igual cantidad de N-NO3
- que el suelo solo. 

 

5.3.1.3. N total: aporte proporcional de N-NH4
+ y N-NO3

- 

 

Las diferentes disponibilidades de agua en el suelo modificaron la forma en la 

que está presente el N (NH4
+ o NO3

-). En el caso de suelo sin abono (control), el 

anegamiento no incrementó el porcentaje de N-NH4
+ con respecto a HC, mientras que 

se incrementó dicha forma de N en situación de sequía. Con el agregado de cualquier 

mantillo el porcentaje de N-NH4
+ aumentó en los tratamientos AQ y AM con respecto a 

HC. La sequía incrementó el porcentaje de N-NH4
+ en el suelo con el abono de 

leguminosas mientras que no se modificó con respecto a HC en el caso de agregado de 

E. grandis (Figura 5.2). 

 

 
Figura 5.2. Aporte proporcional de N-NO3

- y de N-NH4
+ de los distintos abonos y el 

suelo control (sin abono). a) E. grandis; b) C. ensiformis; c) L. corniculatus; d) Control. 
HC: Humedad cte. AQ: Anegamiento quincenal. AM: Anegamiento mensual. S: Sequía. 
Con letras minúsculas se indica la significancia de la relación N-NO3-/N-NH4+ con 
datos acumulados de la última fecha, y sólo permiten comparar dentro de cada especie. 
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Con o sin agregado de abonos, el tratamiento de HC siempre fue el que menor 

N-NH4
+ aportó, seguido por S, y posteriormente AQ y AM (Figura 5.2). Estas 

diferencias son muy apreciables en los tratamientos con abonos de eucaliptos y de 

leguminosas, y muy poco marcadas en los tratamientos sin aporte de abonos. 
 

5.3.2. Liberación de P-PO4
3- en los distintos tratamientos con y sin agregado de 

detritos 

 

En condiciones de HC no hubo diferencias significativas en la lixiviación de P-

PO4
3- con o sin agregado de detritos (Figura 5.3; Tabla 5.1). En los tratamientos AQ y 

AM, el agregado de abonos, tanto de eucalipto como de leguminosas, provocaron una 

lixiviación de P-PO4
3- significativamente menor al control que cuando no hubo 

agregado de detritos, en tanto que con S no hubo diferencias con el control (Figura 5.3; 

Tabla 5.1). 

Los lisímetros con C. ensiformis y L. corniculatus produjeron lixiviaciones de P-

PO4
3- significativamente mayores, en el periodo de 280 días de ensayo, en condiciones 

de HC (aprox. 47 mg P-PO4
3-/kg suelo), seguidas por los tratamientos AQ y AM 

(cercanos a los 30 mg P-PO4
3-/kg suelo sin diferencias significativas entre sí), y 

significativamente menores lixiviaciones con S (18 mg P-PO4
3-/kg de suelo) (Figura 

5.3; Tabla 5.1). Sin embargo, en ningún caso lixiviaron más P-PO4
3- que el suelo sin 

abono. En los tratamientos con residuos de E. grandis no hubo diferencias significativas 

entre ninguna de las condiciones hídricas ensayadas (Tabla 5.1). En los lisímetros sin 

agregado de detritos, la mayor lixiviación de P-PO4
3- se dio en los tratamientos AQ y 

AM (más de 60 mg P-PO4
3-/kg de suelo). En HC la lixiviación fue intermedia (42 mg P-

PO4
3-/kg de suelo), mientras que en S fue menor aún (24 mg P-PO4

3-/kg de suelo) 

(Figura 5.3, a-d; Tabla 5.1). 
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Figura 5.3. P-PO4

3- acumulado por kg de suelo para distintas condiciones hídricas. (a) 

Humedad constante; (b) Anegamiento quincenal; (c) Anegamiento mensual; (d) Sequía. Con 

letras minúsculas se indica la significancia en la última fecha con datos acumulados, y sólo 

permiten comparar dentro de cada tipo de disponibilidad de agua. 

 

5.4. DISCUSIÓN 

 

Los nutrientes presentes en la solución del suelo, provenientes tanto de la 

descomposición y mineralización de los residuos orgánicos incorporados en el suelo 

como de la materia orgánica presente previa a la incorporación de abonos, sufrirán 

diferentes cambios según sean las condiciones de humedad que prevalezcan en el suelo. 

 

5.4.1. Liberación de N-NH4
+ y N-NO3

- al lixiviado con y sin agregado de detritos 

 

Se observa un patrón similar para todos los tratamientos en la lixiviación de N-

NH4
+ según sean las condiciones hídricas del suelo, ya que siempre se dan las máximas 

lixiviaciones en los tratamientos de alternancia sequía-inundación, seguidas por los de 

HC y las menores lixiviaciones en S. Con aplicación de abonos de las leguminosas L. 

corniculatus y C. ensiformis, los suelos arcillosos dieron lugar a la lixiviación de N-

NH4
+ de manera significativamente mayor al control cuando hubo ciclos de sequía-

inundación, probablemente debido a la acumulación de N-NH4
+ durante la inundación 
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producto de la presencia de materia orgánica descomponible en las condiciones 

anaeróbicas reinantes en esos períodos, cuya mineralización es relativamente más baja, 

además de una reducción en la nitrificación, como se vio en el Capítulo 4. A diferencia 

de lo ocurrido con las leguminosas, con el abono de E. grandis el N-NH4
+ en el 

lixiviado fue siempre menor al control, independientemente de la condición hídrica 

evaluada, indicando posible inmovilización en la biomasa de microorganismos, de 

acuerdo con los resultados obtenidos en el Capítulo 2. 

Con el N-NO3
- hubo un panorama muy diferente según las condiciones hídricas 

ensayadas. La lixiviación de este nutriente fue mayor con el agregado de abonos 

únicamente en HC, particularmente cuando se agregaron leguminosas como abono. En 

los tratamientos de alternancia de períodos de anegamiento y sequía se dio un 

importante contraste según se hubieran aplicado o no residuos vegetales. En los 

tratamientos sin abonos, hubo una liberación del N-NO3
- al lixiviado significativamente 

mayor a los tratamientos con abonos. Este N-NO3
- provino del suelo, y la liberación se 

produjo al inicio del ensayo. Estos resultados coinciden con los encontrados por 

Yadvinder-Singh et al. (1988), que observaron mayor liberación de nitrato en el suelo 

sin abono en comparación con el nitrato liberado del suelo con abono, ya que este 

nutriente es sujeto a la desnitrificación, dadas las condiciones anaeróbicas presentes 

durante los períodos de inundación, acompañadas con el adecuado suministro de NO3
-, 

y la oferta de C disponible susceptible a la mineralización (Bijay-Singh et al. 1988, Rice 

et al. 1988, Beauchamp et al. 1989, Dendooven et al. 1996, Qian et al. 1997, Aulakh et 

al. 2000b). Yadvinder-Singh et al. (1988) reportaron un aumento en la tasa de 

desnitrificación por la adición de residuos orgánicos y residuos de cosecha en 

condiciones de anegamiento del suelo, siendo los abonos verdes los que provocaron la 

mayor disminución de la concentración de N-NO3
- del suelo. 

En condiciones de S, semejante a lo ocurrido con el N-NH4
+, se dieron las más 

bajas lixiviaciones de N-NO3-. En las condiciones de la Patagonia se ha indicado que la 

sequía limita la mineralización y especialmente la nitrificación, de manera que la forma 

predominante del N mineralizado es NH4
+ (Mazzarino et al. 1998). En particular, la 

sensibilidad de los microorganismos y procesos que intervienen en el ciclo del N 

(amonificación, nitrificación, desnitrificación, inmovilización) a la sequía es en gran 

parte desconocida y requiere mayor investigación (Borken y Matzner 2009). 

A pesar de que la duración del período de secado, al igual que el grado y la 

frecuencia del secado, son factores que afectan la respuesta microbiana del suelo, y por 
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ende la mineralización de los nutrientes (Blackwell 2009), en esta Tesis no hubo 

diferencias significativas entre los tratamientos AQ y AM tanto para N-NH4
+ como para 

N-NO3
-, y PO4

3-, a excepción del abono de la especie C. ensiformis que lixivió más N-

NH4
+ en AM que en AQ (Tabla 5.1). 

Las proporciones N-NO3
-/N-NH4

+ a HC tuvieron los valores más elevados, ya 

que en suelos oxidados y con buen drenaje el NO3
- está presente en concentraciones más 

altas en comparación con el NH4
+ (Fageria 2009). En esta condición hídrica la 

proporción se mantuvo constante y sin diferencias significativas independientemente del 

agregado o no de residuos vegetales (Figura 5.3). Esta proporción presenta valores más 

bajos en los tratamientos con ciclos sequía-inundación, dado que si bien, bajo óptimas 

condiciones de temperatura y humedad en el suelo la nitrificación se produce a un ritmo 

muy rápido, como se trata de un proceso de oxidación y depende de la aireación del 

suelo (Fageria 2009), al alterar la aireación en estos tratamientos, se produjeron 

alteraciones en este proceso. El crecimiento más lento de los nitrificantes durante el 

período con menor humedad, posiblemente haya generado una población resultante que 

no sería suficientemente grande como para poder procesar todo el NH4
+ producido 

durante la etapa de humedad (Xiang et al. 2008). A estos efectos se sumaría la pérdida 

de N-NO3
- por desnitrificación inducida en los suelos inundados y con abonos, y 

posiblemente la inmovilización de N-NO3
- que podría ocurrir dado el aumento de la 

mineralización que ocurre en estas condiciones de alternancia de sequía-inundación. 

 

5.4.2. Liberación de P-PO4
3- al lixiviado con y sin agregado de detritos 

 

En condiciones de humedad constante, de manera semejante a lo ocurrido en 

Capítulo 2 y 4, los residuos agregados de L. corniculatus no significan un aporte de P al 

lixiviado ya que no hay diferencias con el control cuando se agregaron estos residuos. 

Con los residuos agregados de C. ensiformis, el comportamiento es semejante al 

ocurrido para L. corniculatus, y a diferencia de lo reportado en el Capítulo 2 para esta 

especie, no se observó inmovilización de P. Estas diferencias pueden explicarse por las 

características propias de cada tipo de material. Con el agregado de residuos de E. 

grandis en estas condiciones, la lixiviación de P no difiere a la del control. Asimismo, 

como fue detallado en el Capítulo 4, del análisis de los lixiviados de N-NH4
+ y N-NO3

- 

se deduce que están ocurriendo procesos de descomposición y mineralización por el 

aporte de residuos verdes en el suelo, por lo que el P proveniente de dichos abonos 
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podría estar en formas de P orgánico lábil, sin ser detectadas por el método utilizado, y 

el contenidos de P-PO4
3+ observado en los lixiviados provendría de la mineralización de 

la materia orgánica del suelo, presente tanto en los ensayos con o sin abonos. 

La inundación del suelo tiende a hacer aumentar la disponibilidad de P para las 

plantas, tanto por la rápida difusión hacia las raíces y porque el P se hace más soluble 

como resultado de la disolución reductiva de los óxidos de hierro. Por el contrario, el 

drenaje de los suelos inundados resulta en una disponibilidad de P impedida (Huguenin-

Elie 2003). Asimismo, la mayoría de los autores coinciden en que el secado y posterior 

remojo del suelo induce la rápida mineralización de P durante el re humedecimiento 

(Chepkwony 2001, Butterly 2010), el cual deriva en parte por la lisis de las células 

bacterianas que éstas experimentan al sufrir el choque osmótico (Turner 2003). 

Asimismo, al retomar las condiciones de oxidación en un suelo que previamente estuvo 

sujeto a condiciones reductoras, ocurre la oxidación del Fe solubilizado durante la 

reducción, y precipitación bajo formas de óxidos finamente divididos, de gran superficie 

específica y baja cristalinidad, y con una elevada reactividad por el P. Esto determina 

que los fosfatos presentes en forma soluble en el suelo reaccionen con estas superficies, 

disminuyendo su solubilidad, y por consiguiente, su disponibilidad para la planta 

(Facultad de Agronomía, Universidad de la República, 2015). En los tratamientos sin 

agregado de detritos las máximas liberaciones de P en el lixiviado se encontraron en los 

lisímetros sometidos a intervalos de inundación y sequía, donde el P presente en el suelo 

pudo haber sido solubilizado y liberado al lixiviado. Sin embargo, cuando se agregaron 

abonos vegetales en los lisímetros sometidos a alternancia sequía e inundación, la 

lixiviación de P fue menor que en los suelos sin abonos. Los ciclos de secado y 

humectación suelen estimular la actividad microbiana y la mineralización del C 

orgánico y N del suelo (Birch 1960, Haynes 1986, Harris 1988, Cabrera 1993, Bauhus y 

Khanna 1994), y se ha estimado que entre un 30–60% del C de la biomasa microbiana 

puede ser liberada en el suelo durante un evento de re humedecimiento (Bottner 1985, 

Kieft et al. 1987). Por lo tanto, sería esperable un aumento en la actividad microbiana 

por el agregado de los abonos con la consecuente mineralización de P, de modo que lo 

que podría estar ocurriendo es una inmovilización de este nutriente. Se sabe que el 

secado del suelo es particularmente biocida (Bottner 1985, Kieft et al. 1987, Van Gestel 

et al. 1993) y varios autores han demostrado claramente que el secado de los suelos 

aumenta su capacidad para adsorber P (Olsen y Court 1982, Haynes y Swift 1985). Esto 

causaría una disminución en la disponibilidad de P (Chepkwony 2001), como se 
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observa en los tratamientos que fueron sometidos a sequía, donde se dieron siempre las 

más bajas lixiviaciones de P. 

 

5.5. CONCLUSIÓN 

 

Los resultados encontrados en este Capítulo coinciden parcialmente con lo 

esperado a partir de la hipótesis planteada, la disponibilidad de agua y oxígeno en el 

suelo influye en la actividad microbiana del suelo, de manera que el déficit y el exceso 

de agua por periodos prolongados reducirán la tasa de descomposición de los detritos, 

ya que estas tendencias dependerán del tipo de abono incorporado y de qué nutriente se 

analice. Con respecto 1° Predicción, periodos de anegamiento breves intercalados con 

buena disponibilidad de agua y oxígeno en el suelo aumentan la lixiviación de N y P a 

la solución del suelo, los resultados encontrados fueron contrapuestos a lo planteado, ya 

que en estas condiciones hubo inmovilización de nutrientes. 

En el suelo arcilloso (Predicción 2), en condiciones de sequía disminuyó la 

lixiviación de amonio, nitrato y fosfato. 

La incorporación al suelo de hojas de E. grandis reduce la disponibilidad de 

nitrato en la solución del suelo, a valores menores a los registrados cuando no se 

incorpora ningún material vegetal en condiciones de anegamiento, mientras que con 

sequía o humedad constante no varía respecto al control. La incorporación de L. 

corniculatus y C. ensiformis aumentan el nitrógeno disponible en la solución del suelo 

en forma de amonio bajo todas las condiciones de humedad del suelo, y de nitrato sólo 

en condiciones de humedad constante, ya que cuando existen períodos de anegamiento 

del suelo, hay tendencia a la disminución de la concentración de nitrato posiblemente 

por desnitrificación o inmovilización. 

En condiciones de humedad constante, ninguna da las especies vegetales 

incorporadas como abonos aumentan la disponibilidad de P en el lixiviado en cantidad 

superior al producido en el suelo sin abono. Cuando las condiciones son de inundación 

alternada con sequía la cantidad de P en el lixiviado siempre es menor que la producida 

en el suelo sin abonos, de modo que el P mineralizado podría quedar retenido en el 

suelo por inmovilización. 
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CAPÍTULO 6 

 

CRECIMIENTO DE PLANTAS JÓVENES DE EUCALYPTUS 

GRANDIS EN SUELOS ARENOSOS CON RESIDUOS DE 

CUBIERTAS VERDES DE LEGUMINOSAS, DE E. GRANDIS Y 

UREA 
 

 

6.1. INTRODUCCIÓN 
 

Las plantaciones de Eucalyptus grandis en Argentina se encuentran 

principalmente en la región mesopotámica (SAGPyA 2001), y en la zona de Entre Ríos 

se cultiva principalmente sobre suelos de textura arenosa de baja fertilidad. La baja 

disponibilidad de nutrientes es el principal factor que controla la productividad de la 

especie (Keith 1997). Dentro de las estrategias posibles para mejorar la disponibilidad 

de nutrientes en el suelo en la región se encuentran la fertilización (Carpineti et al. 

1995, Dalla Tea y Marcó 1996), y la retención de los residuos de cosecha (Corbeels et 

al. 2003, Graciano et al. 2008) y una alternativa actualmente no utilizada sería el 

intercultivo de la plantación con leguminosas que pueden emplearse como cubiertas 

verde (Corbeels et al. 2003, Mendham et al. 2004, Viera et al. 2013). 

La urea es una forma habitualmente utilizada para fertilizar con N, debido a su 

precio competitivo y alta concentración de N (46% de la masa), con reducidos costos de 

transporte y distribución. Sin embargo, parte del N de la urea se pierde en forma de 

amoníaco y a través de la conversión de amonio a nitrato (Miller y Cramer 2004). En la 

agricultura, la aplicación de urea es una práctica común que se puede utilizar para 

mejorar el contenido de amonio del suelo ya que fácilmente se hidroliza (Harper 1984), 

pero ella misma por tratarse de una molécula orgánica, no es de fácil acceso por parte de 

las plantas (Criddle et al. 1988). 

Los resultados obtenidos en el Capítulo 2 sobre la provisión de N y P a la 

solución del suelo por distintas especies de leguminosas factibles de emplear como 

cubiertas verdes, y las ventajas que supondría tal uso de las mismas resultan 

promisorios ya que permiten advertir en qué suelos, tratamiento del mantillo foliar y 

especies se puede esperar lograr una mayor disponibilidad de nutrientes mediante 
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cubiertas verdes herbáceas en la etapa inicial de plantación de eucaliptos en la zona de 

la Mesopotamia argentina. Sin embargo, la captura eficiente de los nutrientes del suelo 

por las raíces es en general un tema crítico para las plantas, dado que muchas veces los 

nutrientes tienen escasa disponibilidad y pueden ser deficientes para el crecimiento 

óptimo (Richardson et al. 2009). A pesar de que el suministro de nutrientes en el suelo a 

menudo es aumentado por la aplicación de fertilizantes o abonos verdes, la 

disponibilidad de dichos nutrientes se rige por una amplia gama de parámetros 

fisicoquímicos, por los factores ambientales y estacionales, y por las interacciones 

biológicas (Richardson et al. 2009). Estas variables ocurren particularmente en la 

rizósfera, la zona de suelo alrededor de las raíces de las plantas donde las propiedades 

del suelo están influenciadas por la presencia y la actividad de la raíz (Richardson et al. 

2009). A través de la rizósfera los nutrientes del suelo se transfieren hacia la superficie 

de la raíz (Richardson et al. 2009). 

En la rizósfera, las raíces de las plantas interactúan con diversas poblaciones de 

microorganismos del suelo que tienen implicancias significativas para el crecimiento y 

la nutrición (Curl y Truelove 1986, Bowen y Rovira 1999, Mukerji et al. 2006, 

Brimecombe et al. 2007). Dado que todos los organismos vivos necesitan casi los 

mismos nutrientes para su mantenimiento, crecimiento y reproducción, estas 

interacciones entre plantas y microorganismos suelen ser de competencia interespecífica 

por los nutrientes disponibles, la que resulta particularmente fuerte en la rizósfera 

(Kuzyakov y Xu 2013). No sólo la física y la química del suelo son relativamente 

complejas (Postma et al. 2014), sino también las interacciones de la raíz con los 

microorganismos del suelo (Giri et al. 2005). Las plantas modifican el ambiente para el 

desarrollo microbiano, y los microorganismos a su vez modifican la disponibilidad de 

los nutrientes para las plantas, e implican comunidades altamente complejas que 

funcionan en entornos muy heterogéneos (Giri et al. 2005). 

Las plantas modifican las propiedades fisicoquímicas y la composición biológica 

de la rizósfera a través de una serie de mecanismos, como la liberación de carbono (C) 

fácilmente disponibles (Kuzyakov y Domanski 2000, Nguyen 2003). El C disponible es 

el principal factor que controla la microflora del suelo (Miller y Cramer 2004), 

conduciendo a un aumento en la abundancia (Newman y Watson 1977, Lynch 1990, 

Kapoor y Mukerji 2006, Saharan y Nehra 2011), actividad y crecimiento de los 

microorganismos en la rizósfera (Oger et al. 2004, Blagodatskaya et al. 2009, 2010), y 

por lo tanto reduce los nutrientes disponibles para las plantas mediante la captación e 
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inmovilización microbiana (Zak et al. 2000). Al mismo tiempo, la movilización de 

nutrientes por el aumento de la descomposición microbiana de la materia orgánica del 

suelo, lleva a un aumento en el nivel de nutrientes mineralizados disponibles 

localmente. Esto disminuye la competencia. Los microorganismos poseen una captación 

sustancialmente más rápida inicial de todas las formas de N. Esto los convierte en 

ganadores a corto plazo en la competencia. Por el contrario, el corto ciclo de vida de los 

microorganismos y el flujo unidireccional de N desde el suelo a las raíces por flujo 

masal facilita la relocalización de N de los microorganismos a las raíces. Esto permite a 

las plantas ser ganadores en el largo plazo (Kuzyakov y Xu 2013). 

Por lo tanto, no es suficiente conocer qué especie incorporada como mantillo 

aporta al lixiviado tal cantidad de nutrientes, ya que cuando estos nutrientes se 

encuentran en la rizósfera todas la interacciones antes mencionadas ocurren, y por lo 

tanto es necesario plantearse como objetivo la verificación de las consecuencias de los 

aportes de los residuos, tanto de leguminosas como de eucaliptos, sobre el crecimiento 

de las plantas jóvenes de eucaliptos. Posiblemente, los eucaliptos que crezcan en suelos 

arenosos y con material vegetal herbáceo de las especies que mineralizan más N 

(Capítulo 2), incorporado molido y mezclado con el suelo, crecerán más que en el 

tratamiento con residuos sobre la superficie del suelo mineral, y ambos tratamientos 

más que en el control. El objetivo de este capítulo es evaluar el efecto de la 

incorporación de residuos foliares de leguminosas, de eucaliptos y de urea sobre el 

crecimiento de plantas jóvenes de E. grandis en el suelo arenoso. 

Hipótesis: 

A) La forma de disposición de los abonos y su calidad química afecta la tasa de 

crecimiento de las plantas de E. grandis porque aportan diferente cantidad de N y P a la 

solución del suelo. 

B) El agregado de urea aporta N más disponible a corto plazo para las plantas de 

eucaliptos que los residuos vegetales. 

 

Predicciones: 

- A-1) En suelos arenosos con residuos de leguminosas las plantas jóvenes de E. 

grandis crecen más que en aquellos con residuos de E. grandis. 

- A-2) Cuando los residuos se agregan con mayor contacto con el suelo, los 

eucaliptos crecen más que cuando los residuos tienen menor contacto con el suelo. 
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- B) Las plantas de E. grandis crecerán más con el agregado de urea que con la 

incorporación de leguminosas. 

 

6.2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Se realizó un ensayo en condiciones controladas, en el cual se utilizaron un 

conjunto de macetas con suelo arenoso donde se imitaron los dos tratamientos de 

ubicación del mantillo foliar fraccionado de leguminosas y de eucalipto -aplicado sobre 

el suelo mineral, y mezclado con el suelo-, empleados en los microlisímetros de los 

capítulos anteriores, en las cuales se pusieron plantines de E. grandis y se midió su 

crecimiento. 

 

6.2.1 Diseño experimental 

 

Se utilizaron macetas de 4 litros de capacidad con suelo arenoso 

(Quartzipsamment Oxico, Entisoles) superficial traído de las plantaciones de E. grandis 

de Concordia, Entre Ríos. Como mantillo se utilizaron las especies de leguminosas 

Canavalia ensiformis, Cajanus cajan, Lotus corniculatus y Trifolium pratense, además 

del mantillo de E. grandis. La procedencia y recolección del material vegetal y el suelo 

se realizó como se describe en el Capítulo 2 (ver sección 2.2.2). La cantidad de material 

vegetal utilizado fue de 40 g por maceta, valor proporcional al utilizado en los 

microlisímetros de capítulos anteriores. El mismo se incorporó de dos modos diferentes: 

1- cortados en trozos grandes y aplicados dentro de la maceta sobre la superficie del 

suelo (ES), y 2- groseramente molidos a mano, y mezclados con el suelo en un 

recipiente aparte para lograr una mezcla homogénea (MgM). Luego se llenaron las 

macetas y se colocó una planta por maceta. Las semillas de las que se obtuvieron las 

plantas de E. grandis provenían de un Huerto Clonal del Plan de Mejoramiento 

Genético del INTA EEA Concordia. Al iniciar el ensayo tenían 2 meses de edad y 15 

cm de altura. El diseño experimental consistió en un tipo de suelo, 2 modos de 

aplicación de los residuos, pertenecientes a 5 especies de plantas. Con material vegetal 

de C. ensiformis, C. cajan, L. corniculatus y E. grandis se realizaron ensayos agregando 

estos residuos en el suelo MgM y ES. Para la especie T. pratense sólo se ensayó la 

incorporación del material vegetal MgM. Además, se incorporó un tratamiento con 1 

gramo de urea granulada (46-0-0) por planta, ya que es la dosis que permite la respuesta 
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de la planta al crecimiento (Graciano et al. 2006b) de adecuado con el tamaño de 

maceta usado. Se realizaron 10 repeticiones para cada tratamiento con un control que 

consistió en 10 macetas con plantas de eucaliptos sin agregado de material vegetal ni 

fertilizante. 

Las macetas ubicadas en invernáculo se mantuvieron con riego día por medio. 

Cada 4 días se alternó la posición de las macetas para minimizar el efecto “borde”. Al 

inicio del ensayo se tomaron 10 plantines de 15 cm de altura las cuales fueron separadas 

en hojas, tallo y raíz, se midió su área foliar, y luego fueron secados a estufa y pesados. 

Asimismo, al finalizar el ensayo, 4 meses después, todas las plantas fueron cosechadas 

cuidadosamente, separadas en hojas, tallos principales, tallos secundarios, raíz principal 

y raíz secundaria. Luego de medir su área foliar, fueron secadas en estufa y pesadas. 

Para determinar peso seco, las muestras se secaron a 65 ºC hasta peso constante y se 

pesaron con precisión 0,01 g. El área foliar se determinó con un integrador de área 

(LICOR LI-3100, Nebraska) (Imagen 6.1 y 6.2). 

 

 
Imagen 6.1. Planta joven de E. grandis al inicio del ensayo 
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Imagen 6.2. Plantas de E. grandis con abonos de leguminosas, urea y control 

 

6.2.2 Análisis de los datos 

 

Los parámetros analizados fueron: área foliar (AF), expresado en cm2/planta; 

peso seco total (PST), expresado en g/planta; peso seco aéreo (hojas + tallo)/peso seco 

raíces (PSA/PSR), expresados en g/planta; peso seco hoja, tallo y raíz al final del 

experimento, expresado en g/planta; y tasa de crecimiento relativa (RGR) medido en 

1/semana; relación de área foliar (LAR) medido en cm2/g; y tasa de asimilación neta 

(NAR) expresado en g/cm2 semana-1 entre el inicio del experimento y el final del 

mismo. Para calcular RGR, LAR y NAR se siguieron las fórmulas de Villar et al. 

2004a. Los cálculos de RGR, LAR y NAR se realizaron con el macro de Hunt et al. 

(2002). 

Para cada parámetro analizado se realizó la diferencia con el control (valor neto), 

considerando cada valor previamente ordenados de menor a mayor, dividiendo luego 

por el control para obtener la proporción y sentido (positivo o negativo) del cambio 

relativo. Para restar el control a cada valor se aparearon los datos al azar. El apareo de 

datos permite tener varios valores por tratamiento y poder realizar un ANOVA de los 

datos para poder comparar los tratamientos. Dentro de los métodos de apareo, el apareo 

al azar tiene la ventaja sobre el apareo ordenado que cumple con los preceptos de la 
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estadística, aunque aumenta la variabilidad con respecto al apareo luego de ordenar por 

tamaño a los individuos (Causton y Venus 1981). El ordenamiento se realizó para poder 

sustraer a cada tratamiento el control, y poder realizar un análisis factorial. 

 

Δ T-C = Tratamiento - Control 

 

Cambio relativo = Δ T-C / Control 

 

6.2.3 Análisis estadísticos 

 

Para cada parámetro se realizó un ANOVA para comparar cada tratamiento vs su 

control (Tabla 6.1). Luego, considerando los valores netos de cada parámetro analizado, 

se realizó un ANOVA considerando un solo factor con 10 niveles, que combina la 

especie y modo de aplicación del abono (E. grandis MgM; E. grandis ES; C. ensiformis 

MgM; C. ensiformis ES; C. cajan MgM; C. cajan ES; L. corniculatus MgM; L. 

corniculatus ES; T. pratense MgM; y con Urea). Las medias se compararon mediante el 

test de Tukey (p<0,05). 

 

6.3 RESULTADOS 

 

6.3.1. Efecto de la incorporación de los diferentes abonos 

 

En los tratamientos con agregado de L. corniculatus, C. cajan y C. ensiformis se 

observó un incremento del cambio relativo del área foliar con respecto a las plantas sin 

abonos, en tanto que en aquellos donde se agregó hojarasca de E. grandis y T. pratense 

no se observó un incremento de este parámetro (Tabla 6.1). En los tratamientos con 

agregado de urea se observó un incremento en el cambio relativo del área foliar de 

manera similar al observado con el agregado de C. cajan y C. ensiformis (Figura 6.1, a). 
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Tabla 6.1. Diferencias para cada especie-tratamiento vs el control, para cada parámetro 

analizado (*= diferencia significativa, p<0,05; --- diferencia no significativa, p>0,05); AF: 

cambio relativo del área foliar (cm2/planta); PST: cambio relativo del peso seco total (g/planta); 

PSA/PSR: cambio relativo del peso seco aéreo sobre peso seco subterráneo; PSH: cambio 

relativo del peso seco hojas (g/planta); PSTallo: cambio relativo del peso seco tallo (g/planta); 

PSR: cambio relativo del peso seco raíz (g/planta); RGR: cambio relativo de la tasa de 

crecimiento relativa (1/semana); LAR: cambio relativo de la relación de área foliar (cm2/g); 

NAR: cambio relativo de la tasa de asimilación neta (g/cm2 semana-1). 

    Parámetros analizados  

    AF PST PSA/PSR PSH PSTallo PSR RGR LAR NAR 

E. grandis MgM --- * --- * * * * * * 
E. grandis ES --- --- --- --- --- --- --- --- --- 
C. ensiformis MgM * * --- * * * * --- --- 
C. ensiformis ES * * --- * * * * --- --- 
C. cajan MgM * * --- * * * * --- * 
C. cajan ES * * --- * * * * --- --- 
L. corniculatus MgM * * * * * --- * * --- 
L. corniculatus ES * * --- * * * * --- --- 
T. pratense MgM --- * --- * * * * --- * 
Urea * * --- * * --- * * --- 

 

En los tratamientos con la incorporación de urea y cualquiera de los abonos de 

leguminosas se observó un aumento en el cambio relativo en el peso seco total con 

respecto a las plantas sin abono (Figura 6.1, b), siendo el abono de las especies C. cajan, 

L. corniculatus y C. ensiformis los tratamientos donde se observaron los mayores 

cambios relativos en pesos secos. Con el agregado de E. grandis ES no se observó un 

incremento en el cambio relativo del peso seco de las plantas (Figura 6.1, b) y cuando se 

incorporó MgM se observó un menor cambio relativo de peso seco en las plantas que 

cuando no se agregó ningún abono. 
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Figura 6.1. a- Cambio relativo en AF (área foliar) por especie y tratamiento. b- Cambio relativo 

del PST (peso seco total) por especie y tratamiento. MgM: material vegetal agregado molido 

groseramente y mezclado; ES: material vegetal agregado entero y superficial. Las letras 

minúsculas indican diferencias significativas (p<0,05) en cada variable y permiten comparar 

tanto especies como modo de aplicación. 

 

Se observó un incremento en el cambio relativo en la partición de materia seca 

hacia la parte aérea (PSA/PSR) en las plantas de eucalipto que crecieron con el 

agregado de L. corniculatus MgM, mientras que no se modificó con respecto al control 

con el agregado de los restantes abonos (Tabla 6.1 y Figura 6.2). 
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Figura 6.2. Cambio relativo del cociente PSA/PSR (peso seco aéreo/peso seco de raíces) por 

especie y tratamiento. MM: material vegetal agregado molido y mezclado; ES: material vegetal 

agregado entero y superficial. Las letras minúsculas indican diferencias significativas (p<0,05) 

en cada variable y permiten comparar tanto especies como modo de aplicación. 

 

El PS de hojas, tallo y raíz nos permite analizar la asignación de recursos a los 

órganos de la planta (Villar et al. 2004a) según el agregado o no de cada tipo de abono. 

En los eucaliptos que crecieron con abonos de L. corniculatus se observó un cambio 

relativo mayor en el desarrollo de hojas (Figura 6.3, a), mientras que en los eucaliptos 

que crecieron con abonos de C. cajan se observó un cambio relativo mayor en el 

desarrollo de tallos (Figura 6.3, b). En los eucaliptos que crecieron con agregado de 

residuos de E. grandis se observó un cambio relativo menor en el peso seco de hojas, 

tallo y raíz con respecto a las plantas control sin agregado de residuos (Figura 6.3 a, b y 

c). El agregado de todas las leguminosas provocaron los mayores crecimientos de raíces 

de los eucaliptos respecto a las plantas sin abono (Figura 6.3, c), mientras que el 

agregado de urea no generó un crecimiento de raíces significativamente diferente al 

control (Tabla 6.1). 
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Figura 6.3. a- Cambio relativo en el PS Hojas (peso seco hojas) por especie y tratamiento. b- 

Cambio relativo en el PS Tallo (peso seco tallo). c- Cambio relativo en el PS Raíz (peso seco 

raíz). MgM: material vegetal agregado molido groseramente y mezclado; ES: material vegetal 

agregado entero y superficial. Las letras minúsculas indican diferencias significativas (p<0,05) 

en cada variable y permiten comparar tanto especies como modo de aplicación. 



122 
 

 

Con respecto a la tasa de crecimiento (RGR), en los eucaliptos que crecieron con 

el abono de todas las especies de leguminosas se observó un cambio relativo en RGR 

significativamente mayor que en los eucaliptos que crecieron sin abonos (Tabla 6.1), y 

sin diferencias significativas entre las especies (Figura 6.4). En las plantas que 

recibieron el abono de E. grandis se redujo el cambio relativo de RGR con respecto al 

control (Tabla 6.1). Para los eucaliptos que crecieron con abono de L. corniculatus 

MgM, E. grandis MgM y urea se observó un cambio relativo en la relación de área 

foliar (LAR) mayores al control (Tabla 6.1 y Figura 6.4). Asimismo, se observó que el 

cambio relativo en la tasa de asimilación neta (NAR) en los plantines abonados con C. 

cajan MgM y T. pratense fue mayor que en aquellos plantines control, y menores al 

control en plantines con abono verde de E. grandis MgM (Tabla 6.1 y Figura 6.4). 
 

 
Figura 6.4. Cambio relativo en RGR (tasa de crecimiento), Cambio relativo en LAR (relación 

de área foliar), y Cambio relativo en NAR (tasa de asimilación neta) por especie y tratamiento. 

Euc gra: E. grandis; Can ens: C. ensiformis; Caj caj: C. cajan; Lot cor: L. corniculatus; Tri pra: 

T. pratense. MgM: material vegetal agregado molido groseramente y mezclado; ES: material 

vegetal agregado entero y superficial. Las letras minúsculas indican diferencias significativas 

(p<0,05) en cada variable y permiten comparar tanto especies como modo de aplicación. 
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6.3.2. Efecto del modo de aplicación del abono 

 

Para ninguno de los eucaliptos que crecieron con abonos agregados se observó 

diferencias en el área foliar de los eucaliptos según el modo de aplicación utilizado 

(Figura 6.1, a), a excepción del agregado de C. cajan donde se observó que con el modo 

de aplicación MgM el área foliar de los eucaliptos fue significativamente mayor que 

cuando el residuo se agregó ES. 

En cambio, en el análisis del peso seco total, siempre se observaron diferencias 

significativas según el modo de aplicación del material vegetal en los eucaliptos que 

crecieron con agregado de abonos (Figura 6.1, b). Cuando el abono agregado fue de las 

especies C. ensiformis y C. cajan el modo MgM redundó en un mayor peso seco de los 

eucaliptos, en tanto que para el abono de L. corniculatus el mayor peso seco se observó 

en los plantines que crecieron con este abono agregado al suelo ES. Asimismo, cuando 

se agregó E. grandis MgM, se observó en las plantas jóvenes un peso seco 

significativamente menor al de las plantas control, en tanto que este mismo abono 

agregado ES no representó diferencias con los eucaliptos que crecieron sin abonos 

(Tabla 6.1 y Figura 6.1, b). 

No se observaron diferencias en la partición de materia seca hacia el vástago con 

respecto a la raíz según el modo de incorporación de los residuos en los eucaliptos que 

crecieron con el agregado de abonos, excepto para los eucaliptos que crecieron con 

abono de L. corniculatus agregado MgM donde se observó más materia seca en el 

vástago que cuando este abono se agregó ES (Tabla 6.1 y Figura 6.2). 

Con respecto al peso seco de hojas (Figura 6.3 a), se observaron diferencias en el 

modo de aplicación para los eucaliptos que crecieron con residuos de C. cajan y de E. 

grandis, siendo el modo MgM de C. cajan el que mayor peso seco de hojas produjo con 

respecto a ES en los plantines, mientras que el menor peso seco se observó en las 

plantas que crecieron con abonos de E. grandis agregados MgM en comparación con el 

agregado de dicho abono ES (Tabla 6.1). Con respecto al peso seco del tallo (Figura 6.3, 

b) de los eucaliptos que crecieron con abonos de C. cajan y C. ensiformis incorporado 

MgM, se observaron diferencias significativas respecto al efecto de estos abonos 

agregado ES comparativamente que cuando se agregó MgM, mientras que para el abono 

de L. corniculatus se observó un peso seco del tallo significativamente mayor cuando el 

abono se incorporó ES en comparación que cuando se agregó MgM. Para el caso del 

peso seco de la raíz (Figura 6.3, c), en el único caso donde se observaron diferencias 
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significativas en el modo de aplicación de los residuos fue para los eucaliptos que 

crecieron más con el agregado de L. corniculatus ES con respecto a este abono 

agregado MgM. 

Diferencias en el modo de aplicación del material se evidenciaron muy poco al 

analizar la tasa de crecimiento relativa de los eucaliptos (Figura 6.4), donde únicamente 

con el agregado de E. grandis se encontraron diferencias, ya que la incorporación de 

este abono MgM provocó en los plantines una tasa de crecimiento relativa 

significativamente menor que cuando se agregó ES (Tabla 6.1). Iguales tendencias se 

observaron con la tasa de asimilación neta. En el caso de la relación de área foliar, en 

los tratamientos con abonos agregados de E. grandis y L. corniculatus se observaron 

diferencias en el modo de aplicación de los mismos, donde con ambos abonos 

agregados MgM se observaron mayor LAR en los eucaliptos respecto al ES. 

 

6.4. DISCUSIÓN 

 

Las condiciones ambientales en la cuales crece una planta influencian su 

crecimiento, siendo la disponibilidad de abundante agua y nutrientes necesaria para que 

crezcan más rápido (Villar et al. 2004a). Esto pudo comprobarse al agregarse abonos de 

L. corniculatus y C. cajan analizando los parámetros de crecimiento de los eucaliptos 

peso seco total y área foliar. En el Capítulo 2 se había llegado a la conclusión de que el 

aporte al suelo de estos abonos generaba un lixiviado de N a la solución del suelo, el 

elemento mineral que las plantas requieren en más grandes cantidades y cuya 

deficiencia inhibe rápidamente el crecimiento (Taiz y Zeiger 2006). A pesar de que el P 

es un componente integral de las células de plantas y cuya deficiencia puede provocar 

retraso en el crecimiento en las plantas jóvenes (Taiz y Zeiger 2006), la carencia del 

aporte de este nutriente no pareció evidenciarse al analizar los parámetros peso seco 

total y área foliar. Sin embargo, las plantas difieren en su capacidad para adquirir P del 

suelo (Hanway y Olson 1981, Lorenz y Vittum 1980) debido a varios factores, como las 

diferencias en la morfología de la raíz (Barley 1970), las asociaciones de micorrizas 

(Föhse et al. 1991, Bolan 1991), y el efecto de la raíz de la planta sobre la química del 

suelo y la solubilidad del P (Ibrikci et al. 1994). Asimismo, existen en el suelo 

complejas interacciones entre las raíces de las plantas y los microorganismos, ya que 

ambos dependen de los mismos nutrientes y compiten fuertemente por ellos, sobre todo 

en la rizosfera (Kuzyacov y Xu 2013). Hasta el momento no está claro cómo las raíces y 
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los microorganismos coexisten y se benefician unos a otros (Kuzyacov y Xu 2013), ya 

que a pesar de esta competencia, dependen unos de otros (Kuzyacov y Xu 2013). Lo 

que está claro es que las raíces de las plantas liberan C fácilmente disponible 

estimulando el crecimiento microbiano en la rizosfera, lo que lleva a la extracción de N 

adicional de la materia orgánica del suelo (Kuzyakov 2002, Luo et al. 2006), y esto 

aumenta el contenido de N en la biomasa microbiana (Hu et al. 2006a). Por lo tanto, la 

lixiviación de P de los abonos reportados en el Capítulo 2 puede tener un 

comportamiento diferente en presencia de las raíces de una planta. Mazzarino et al. 

(1997), en un experimento en invernadero con Lolium perenne compararon la 

disponibilidad de N y P para la planta a partir de residuos de la acuicultura con los 

resultados de anteriores incubaciones en laboratorio, y encontraron que a pesar de las 

tasas de mineralización de N similares para dos tipos de residuos orgánicos en 

incubaciones de laboratorio (13%), uno de los residuos produjo un aumento en los 

rendimientos de materia seca de Lolium perenne de 60 a 100%, debido a que la 

disponibilidad de N en presencia de la planta fue cinco veces mayor. Estos resultados 

demuestran que la mineralización de N estimada en incubaciones de laboratorio sin 

plantas puede no ser el mejor indicador de la disponibilidad de nutrientes a partir de 

residuos orgánicos. 

Por otro lado, analizando el peso seco total de la planta, el abono agregado de E. 

grandis generó un crecimiento de los eucaliptos menores incluso que las plantas sin 

agregado de abonos, lo cual es consistente con las conclusiones del Capítulo 2, en el que 

se describió que las hojas de esta especie agregadas como mantillo reducen la 

lixiviación de N al suelo con respecto al control, lo que puede explicarse por la baja 

descomposición de sus hojas, de su alto cociente C/N, relacionadas con la posible 

inmovilización microbiana. 

Haciendo un análisis con más detalle del peso seco total alcanzado por la planta, 

se pudo ver cómo esta invierte sus recursos para la formación de hojas -órganos con 

función de captación de luz y asimilación de dióxido de carbono-, tallo -órgano de 

sostén- y raíces -para la captación de agua y nutrientes minerales- (Villar et al. 2004a). 

El mayor peso seco y área foliar alcanzado por los eucaliptos que crecieron con abono 

de L. corniculatus son consistentes con la mayor asignación a hojas encontrada en las 

plantas que crecieron con este abono, ya que una planta que invierte más en tejido foliar 

tendrá un crecimiento más rápido (Villar et al. 2004a). Diversos estudios con especies 

leñosas han encontrado una correlación positiva entre la proporción de hoja -respecto a 
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tallo y raíz- y la tasa de crecimiento (Cornelissen et al. 1996, Wright y Westoby 2000, 

Antúnez et al. 2001). Los eucaliptus que recibieron la aplicación de C. cajan, la especie 

que agregada como abono generó a la par de L. corniculatus los más altos pesos secos 

alcanzados, tuvieron la mayor asignación de biomasa en el tallo, lo cual puede 

explicarse ya que la selección favorece una alta inversión de biomasa en hojas y 

también en tallos (Hara 1984). También se ha encontrado que la tasa de crecimiento está 

correlacionada negativamente con la proporción de biomasa asignada a raíz (Antúnez et 

al. 2001), ya que existe un compromiso para la planta entre una mayor asignación de 

biomasa a hojas, con la consecuente mayor capacidad para captar luz y dióxido de 

carbono, redundando en su mayor tasa de crecimiento o bien, en una mayor asignación 

de biomasa a las raíces, consiguiendo así captar más agua y nutrientes minerales del 

suelo, pero a expensas de un menor crecimiento (Richardson et al. 2009). El mayor 

desarrollo de las raíces es, por lo tanto, importante para la exploración eficaz de suelo y 

la interceptación de nutrientes (Tilman 1984, Lynch 1995). En general, el tamaño de la 

raíz con relación al resto de la planta aumenta cuando N es limitante (Chapin 1980, 

Ericsson 1995, Miller y Cramer 2004), característica que se observó en este Capítulo, ya 

que todos los tratamientos que crecieron en el suelo sin abono asignaron más biomasa a 

raíces que cuando se les agregaron abonos, con la consecuente entrada de nutrientes al 

suelo. Sin embargo, con el abono de L. corniculatus y de urea estas diferencias fueron 

significativas, evidenciando el aporte nitrogenado en comparación con los otros abonos. 

En el Capítulo 2 se encontró asimismo que el abono de E. grandis provocaba un 

suministro de N menor al del suelo sin abono, lo cual fue consistente con el menor peso 

seco de hojas, tallo y raíz de las plantas que crecieron con este abono respecto al control 

observado en este Capítulo. Analizando la asignación de biomasa a los distintos 

órganos, para hojas y raíz el comportamiento de las plantas con este abono fue el 

esperado para un suministro de N más bajo aún que cuando no está presente este abono, 

con valores menores al control. Para tallo en cambio hubo una mayor asignación que las 

plantas sin abonos. Con el agregado de urea las plantas tuvieron mayor peso seco en 

hojas, tallo y raíz que el control, asignando a hojas y tallo más que el control y menos a 

raíz, lo que representa una respuesta típica de las plantas al incremento en la 

disponibilidad de N en el suelo (Graciano et al. 2006b). En concordancia al gran 

desarrollo de hojas y bajo desarrollo de raíces que obtuvieron las plantas de eucaliptos 

que crecieron con L. corniculatus y urea, se encontraron en esas plantas los mayores 

valores de PS aéreo/PS raíces, aunque fue significativo únicamente para L. corniculatus. 
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Mientras que los estudios sobre las relaciones planta-nutrientes a menudo se 

centran en el N, ya que se requiere en mayor cantidad para la función fotosintética 

(Field y Mooney 1986, Wright et al. 2004) y se considera el nutriente más 

universalmente limitante para la ganancia de C (Chapin et al. 1987, Schulze et al. 

1994), el P también desempeña un papel primario en el metabolismo de la planta, y hay 

evidencia de que la eficiencia en la utilización de P y N están estrechamente vinculados. 

Una disminución en la disponibilidad de un nutriente puede conducir a un uso menos 

eficiente del otro (Lajtha y Klein 1988, Reich y Schoettle 1988, Reich et al. 1994, 

Raaimakers et al. 1995). A pesar de no haberse encontrado en el Capítulo 2 evidencia 

de un aporte en P por los abonos de L. corniculatus y C. cajan, y que el aporte de urea 

es exclusivo de N, en este Capítulo no se encontraron evidencias de la posible 

limitación del crecimiento de las plantas por P al añadirse los mencionados abonos, ya 

que el peso seco total y peso seco por órgano fue mayor en las plantas que recibieron 

abonos. Esto pudo deberse a que la interacción de los microorganismos del suelo con las 

raíces de las plantas haya redundado en un aporte de P para los eucaliptos, como se 

mencionó más arriba. 

Al analizarse las tasas de crecimiento (RGR), y sus componentes morfológico, la 

relación de área foliar (LAR), y fisiológico, la tasa de asimilación neta (NAR) (Villar et 

al. 2004a), se encontraron por un lado mayores tasas de crecimiento respecto al control 

con el agregado de cualquiera de las leguminosas y de urea, pero sin hallar un abono 

que provocara una tasa de crecimiento relativo significativamente mayor entre distintos 

abonos. Por otro lado, hubo diferencias en cuanto a LAR y NAR, ya que por ejemplo, 

con el agregado de L. corniculatus y de urea hay un valor muy alto de LAR, pero la baja 

NAR podría estar evidenciando una carencia de P que se hace limitante al estar el N 

más disponible. En cambio con los abonos de C. cajan y C. ensiformis, a pesar de tener 

valores más bajos de LAR, las plantas abonadas fueron más eficientes que las plantas 

sin abonos ya que NAR es el resultado del balance neto entre las ganancias por la tasa 

de fotosíntesis y las pérdidas por las tasas de respiración de hojas, tallos y raíces, 

además de la distribución de biomasa a diferentes órganos, la composición química y la 

formación de área foliar (Poorter 1989). Esta mayor eficiencia posiblemente refleja que 

la incorporación de esos abonos brinda a las plantas un balance de nutrientes adecuado y 

la capacidad fotosintética de cada hoja es elevada, por lo que puede sostener una alta 

tasa de crecimiento con baja inversión de carbono en hojas. Por otro lado, las RGR de 

las plantas que crecieron con abonos de L. corniculatus, urea, C. cajan y C. ensiformis 
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resultaron semejantes, a pesar de que las plantas que crecieron con los dos primeros 

abonos tuvieron NAR menores a las de plantas sin abonos y con los dos segundos 

abonos valores mayores a las plantas control. Sin embargo hubo grandes diferencias en 

LAR, parámetro que influyó de manera más grande en RGR. Existe un acuerdo casi 

general en que el componente morfológico, y en particular el área específica foliar, es el 

factor más importante tanto para las plantas herbáceas (Poorter 1989, Poorter y Remkes 

1990, Garnier 1992, Lambers y Poorter 1992, Marañón y Grubb 1993, Garnier y 

Laurent 1994, Villar et al. 2004b), como para las leñosas (Reich et al. 1992, Huante et 

al. 1995, Cornelissen et al. 1996, Antúnez et al. 2001). Este rasgo aparentemente simple 

de la planta puede explicar en ocasiones hasta el 80 % de la variación en sus tasas de 

crecimiento, a pesar de que otros factores, como la proporción de biomasa distribuida en 

los diferentes órganos, las tasas de fotosíntesis y respiración, o la composición química 

de la hoja, también deben intervenir de forma decisiva en las tasas de crecimiento 

(Villar et al. 2004a). Aunque se han realizado varios estudios de análisis de crecimiento 

de especies leñosas, no se ha encontrado un único parámetro que esté asociado con el 

crecimiento más rápido (Atkin et al. 1998), y mientras que algunos trabajos 

concluyeron que la RGR está correlacionada positivamente con el área foliar por unidad 

de masa de hojas (Cornelissen et al. 1996, Atkin et al. 1998, Wright y Westoby 2001), 

en otros la variación en RGR está más estrechamente relacionado con las diferencias en 

NAR (Veenendaal et al. 1996, Ryser y Wahl 2001, Shipley 2002). 

Finalmente, las plantas que crecieron con abono de E. grandis, tuvieron tasas de 

crecimiento relativo menores que las plantas sin abonos, ya que si bien tuvieron altos 

valores de LAR, sus NAR fueron muy bajos, causados posiblemente por la gran 

demanda de N, ya que el abono de E. grandis causa un menor suministro de N en la 

solución del suelo que el control (Capítulo 2). 

Respecto al modo de aplicación del material vegetal, y de manera semejante a lo 

concluido en el Capítulo 2, no existe un patrón general que se repita de modo igual para 

todos los parámetros analizados. En general el modo de aplicación MgM parece acelerar 

los procesos o generar valores con mayores diferencias en la mayoría de los abonos, 

posiblemente por el mayor contacto del sustrato con el suelo, ya que el cociente del área 

de la superficie del residuo vegetal por la masa del suelo se incrementa (Angers y 

Recous 1997). 

La urea generó crecimientos en las plantas menores a los encontrados con el 

agregado de L. corniculatus y C. cajan, ya que los abonos verdes, además de ser fuente 
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de N y otros nutrientes, presentan un “efecto priming”, mejorando las condiciones 

físicas del suelo por el aumento de la materia orgánica y el aumento de la actividad 

microbiana (Muraoka et al. 2001). En un estudio realizado por Muraoka et al. (2001) 

compararon el efecto del agregado de abonos verdes y de urea por separado y juntos, y 

concluyeron que los abonos verdes proporcionaron mejor uso del N que el fertilizante. 

A pesar de que con el agregado de L. corniculatus y C. cajan no se verificó en el 

Capítulo 2 un aporte de P inorgánico a la solución del suelo, podría haber un aporte de P 

orgánico, que podría estar siendo utilizado por las plantas (Turner y Haygarth 2000), o 

podría estar ocurriendo la mineralización de P impulsado por el “efecto priming”. 

La especie E. grandis tiene una gran capacidad intrínseca para obtener N, y 

posiblemente P del suelo arenoso, cuando estos nutrientes son agregados por medio de 

la incorporación de abonos orgánicos como por fertilizantes inorgánicos, manifestando 

crecimientos diferenciales. Sin embargo el costo ambiental no es igual, ya que el 

agregado de abonos orgánicos viene acompañado de una serie de ventajas, mientras que 

la aplicación excesiva e inapropiada de fertilizantes comerciales pueden ocasionar 

graves problemas ambientales y ecológicos, como fueron descriptos en el Capítulo 1. La 

utilización de abonos verdes, además de aportar los nutrientes que los cultivos 

requieren, produce una serie de beneficios tales como recuperar la fertilidad del suelo, 

aumentando del contenido de materia orgánica, de la capacidad de intercambio catiónico 

y de la disponibilidad de macro y micronutrientes; formación y estabilización de 

agregados; mejoramiento de la infiltración de agua y aeración; disminución diurna de la 

amplitud de la variación térmica; control de nemátodos y, en el caso de leguminosas, 

incorporación al suelo de N, efectuado a través de la fijación biológica (Igue 1984). 

Asimismo, Muraoka et al. (2001) encontraron que los abonos verdes proporcionaron un 

mejor uso del N del fertilizante agregado junto a los abonos verdes, favoreciendo una 

eficiencia de hasta 79%. 

 

6.5. CONCLUSIÓN 

 

Los resultados encontrados dan apoyo a la Hipótesis A: La forma de disposición 

de los abonos y su calidad química afecta la tasa de crecimiento de las plantas de E. 

grandis porque aportan diferente cantidad de N y P a la solución del suelo, ya que por 

un lado las plantas jóvenes de E. grandis crecieron más con residuos de leguminosas 

que con residuos de E. grandis (Predicción A-1), y a su vez, cuando los residuos se 
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agregaron con mayor contacto con el suelo, los eucaliptos crecieron más (Predicción A-

2). 

Las leguminosas L. corniculatus y C. cajan son las que agregadas como abonos, 

permiten un mayor crecimiento de los eucaliptos: en el caso de L. corniculatus con su 

gran aporte de N que permite un gran desarrollo de hojas y en consecuencia una mayor 

tasa de crecimiento, aunque con baja tasa de asimilación (NAR); para C. cajan 

generando una mayor tasa de asimilación (NAR). A pesar de que en el Capítulo 2 el 

agregado de las dos especies aportaron nutrientes al lixiviado no siempre con 

diferencias significativas respecto del control, lo cual en parte puede atribuirse al uso de 

los nutrientes por los microorganismos, las plantas de eucaliptos con estos abonos 

orgánicos crecieron diferencialmente más, lo que sugiere que la competencia con los 

microorganismos no parece resultar en efectos negativos sobre los eucaliptos. 

El abono de E. grandis ocasionó un crecimiento menor de los eucaliptos 

respecto al suelo sin abono generado por el propio mantillo de E. grandis, posiblemente 

por el menor aporte de N a la solución del suelo que se produce en presencia de dicho 

abono, que podría ser causado dada por la gran avidez de los microorganismos por los 

nutrientes que aumentan su inmovilización, produciendo una competencia por N y P 

con los plantines, que en estas condiciones crecen menos. Este efecto depresivo en el 

crecimiento fue de mayor magnitud si el material se incorporó molido y mezclado ya 

que aumenta la superficie de ataque del residuo por parte de los microorganismos 

haciendo más intensa la competencia. 

Los resultados encontrados apoyaron parcialmente la Hipótesis 2: El agregado 

de urea aporta N más disponible a corto plazo para las plantas de eucaliptos que los 

residuos vegetales, ya que las plantas de E. grandis tuvieron un crecimiento intermedio 

comparativamente con las que crecieron con las especies de leguminosas, ya que con 

algunas especies agregadas como abono los eucaliptos crecieron más, y en otros casos 

menos que con urea, ya que la presencia de plantas no sólo aumenta la actividad 

microbiana, con la consiguiente mineralización de nutrientes, sino que mejora las 

condiciones físicas del suelo, dando a la raíces de las plantas beneficios adicionales al 

simple aporte de N. Teniendo en cuenta el creciente interés en la sustentabilidad de los 

sistemas agrícolas y forestales más allá de la producción, estos resultados resultaron 

promisorios, ya que con algunos abonos verdes, además de aportar al suelo los 

nutrientes que las plantas necesitan, aportarían sus múltiples ventajas al sistema suelo-

planta. Por el contrario, la utilización de urea como fertilizante no asegura el máximo 
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crecimiento en los eucaliptos y su utilización prolongada trae aparejada una serie de 

prejuicios para el sistema suelo-planta. 
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CAPÍTULO 7 

 

CRECIMIENTO DE PLANTAS JÓVENES DE EUCALYPTUS 

GRANDIS EN SUELO ARCILLOSO CON RESIDUOS DE CUBIERTAS 

VERDES DE LEGUMINOSAS EN CONDICIONES DE CAPACIDAD 

DE CAMPO Y SEQUÍA 
 

 

7.1. INTRODUCCIÓN 

 

En los ecosistemas terrestres la limitación de recursos es reconocida como un 

problema crítico en el crecimiento de la planta, el desarrollo y la reproducción (Smith et al. 

1997, Hooper y Johnson 1999, Drenovsky y Richards 2004, White y Beadle 2004). Cuando 

la limitación de recursos altera el equilibrio fisiológico de la planta se produce el estrés 

(Shao et al. 2008), provocando una amplia variedad de respuestas en las plantas, que van 

desde la alteración de la expresión génica y el metabolismo celular, hasta cambios en la tasa 

de crecimiento y la productividad de la planta (Shao et al. 2008). 

El contenido de nutrientes es uno de los atributos más importantes de la calidad de 

la planta (Ritchie 1984). Se ha demostrado una correlación lineal entre la concentración de 

N y el crecimiento de las plántulas en especies de árboles (Ingestad y Kahr 1985). El N y el 

P son importantes nutrientes para la estructura, los procesos y la función de los ecosistemas, 

ya que limitan la producción de biomasa de la planta (Vitousek y Howarth 1991, Hu y 

Schmidhalter 2005). Por lo tanto, cuando la disponibilidad de estos nutrientes es limitante, 

prácticas como la fertilización estimulan, potencialmente, el crecimiento de las plantas (Wu 

et al. 2008). Sin embargo, la capacidad de un árbol para responder a la fertilización es a 

menudo limitada por otras condiciones ambientales, particularmente la disponibilidad de 

humedad del suelo (Fisher y Mexal 1984). Debido a que la adquisición de nutrientes por las 

raíces depende en gran medida del suministro de nutrientes a la superficie de las raíces, los 

factores que afectan la absorción de agua por las raíces influyen también en la absorción de 

N de la raíz (Inselsbacher y Näsholm 2012).En los ecosistemas terrestres a menudo se 
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producen períodos de déficit de agua en el suelo y/o la atmósfera durante el ciclo de vida de 

la planta, incluso fuera de las regiones áridas y semiáridas, según lo informado para 

bosques caducifolios templados (Law et al. 2000, Wilson et al. 2001) o de bosques 

tropicales (Grace 1999). Entre las condiciones limitantes que puede imponer el ambiente, el 

estrés por sequía es uno de los factores más adversos para el crecimiento de la planta y la 

productividad (Chaves et al. 2002, Gasper et al. 2002, Chaves et al. 2003, Hu et al. 2006b) 

ya que no sólo limita el crecimiento de plantas y la supervivencia de forma directa, sino que 

también, indirectamente, influye en la adquisición de nutrientes (Otsus y Zobel 2004). Las 

respuestas de las plantas a la escasez de agua son complejas, involucrando cambios 

adaptativos y/o efectos deletéreos (Chaves et al. 2002). El estrés por sequía reduce la 

absorción de nutrientes debido a su disponibilidad reducida para el crecimiento (Misra y 

Tyler 2000, Engelbrecht et al. 2007), y porque disminuye la tasa de transpiración y la 

permeabilidad de las membranas de las plantas (Huang et al. 2007). Por lo tanto los efectos 

de los regímenes de suministro de agua y nutrientes en el crecimiento de plantas pueden 

interactuar significativamente (Hu y Schmidhalter 2005) y lo pueden hacer de forma 

sinérgica o antagonista, modificados por la superposición de otros tipos de estrés (Chaves et 

al. 2002). 

En el Capítulo 5 analizamos la influencia de distintas condiciones de disponibilidad 

de agua en el aporte de N y P al lixiviado de residuos de cubiertas verdes de Eucalyptus 

grandis y material herbáceo de leguminosas en un suelo arcilloso mediante un ensayo con 

microlisímetros. No obstante, la concentración de los nutrientes disponibles en la solución 

del suelo no se traduce directamente en el crecimiento de la planta ya que en la rizósfera la 

disponibilidad de dichos nutrientes se rige por una amplia gama de parámetros 

fisicoquímicos, ambientales y estacionales, y por las interacciones biológicas con los 

microorganismos del suelo (Richardson et al. 2009). Por tal motivo, el objetivo de este 

capítulo es constatar el efecto de un suelo bien provisto de agua y uno con sequía, 

combinado con residuos de leguminosas herbáceas sobre el crecimiento de plantas jóvenes 

de E. grandis en suelos arcillosos. La hipótesis es que el crecimiento de plantas de E 

grandis en suelos arcillosos es limitado en mayor medida por la baja disponibilidad de agua 

que por la disponibilidad de nutrientes. Un mejor conocimiento de estos aspectos podrá 

guiar y proponer el manejo del riego en suelos arcillosos cuando sea necesario con la 
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finalidad de reducir el estrés, asegurar la disponibilidad de los nutrientes y mejorar los 

crecimientos actuales. 

Predicción: 

- En suelos arcillosos, la sequía reduce el crecimiento de E. grandis en igual magnitud 

independientemente de la presencia o no de abonos orgánicos. 

 

7.2. MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Se realizó un ensayo en condiciones controladas, en el cual se utilizaron un conjunto 

de macetas con suelo arcilloso donde se agregó mantillo foliar de leguminosas en las cuales 

se pusieron plantines de E. grandis, bajo condiciones de capacidad de campo (CC) o sequía 

(S), y se midió su crecimiento. 

 

7.2.1 Diseño experimental 

 

Se utilizaron macetas de 4 litros de capacidad con suelo arcilloso (Argiacuol 

Vertico) superficial traído de las plantaciones de E. grandis de Concordia, Entre Ríos. 

Como mantillo se utilizaron 2 especies de leguminosas: Canavalia ensiformis y Lotus 

corniculatus. El mantillo de C. ensiformis provino de EEA INTA Cerro Azul, Misiones, 

mientras que el de L. corniculatus de la EEA INTA Concepción del Uruguay, Entre Ríos. 

El material vegetal fue secado al aire. 

La cantidad de material vegetal (mantillo) utilizado fue de 40 g por maceta, valor 

proporcional al utilizado en los microlisímetros del Capítulo 5. El mismo consistió en hojas 

de las leguminosas, las que se incorporaron groseramente molidas a mano, y mezcladas con 

el suelo en un recipiente aparte para lograr una mezcla homogénea. Luego se llenaron las 

macetas y se colocó la planta. Las semillas de las que se obtuvieron las plantas de E. 

grandis provenían de un Huerto Clonal del Plan de Mejoramiento Genético del INTA EEA 

Concordia. Al iniciar el ensayo tenían 2 meses de edad y 20 cm de altura en promedio 

(Imagen 7.1). Como el ensayo se llevó a cabo a cielo abierto, en el interior de cada maceta 

se colocó una bolsa de polietileno de manera de poder cerrarla y evitar que las 
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precipitaciones humedezcan el suelo de las plantas del tratamiento S. En las plantas del 

tratamiento CC, las bolsas se dejaron abiertas durante todo el experimento. 

 

 
Imagen 7.1. Plantas de eucalipto al inicio del ensayo, sobre suelo arcilloso con material vegetal 

molido groseramente y mezclado con el suelo. 

 

La cantidad de suelo agregada en cada planta fue de 3,96 kg, que más los 0,040kg 

de material vegetal hacen un total de 4 kg de peso en cada maceta, a excepción de los 

controles sin mantillo que tuvieron 3,96 kg. El suelo utilizado tenía un contenido de 

humedad del 30%. 

El diseño experimental consistió en un tipo de suelo, 2 especies de materiales 

vegetales, sometidos a 2 regímenes hídricos: capacidad de campo constante (CC) y sequía 

(S). Se realizaron 10 repeticiones para cada tratamiento con un control para cada condición 

hídrica, el cuál consistió en 10 macetas cada una con sendas planta de eucaliptos sin 

agregado de material vegetal (Imagen 7.2). 
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Imagen 7.2. Plantas de eucalipto al inicio del ensayo. 

 

Las macetas recibieron una irrigación cada 3 días, la cual se realizó luego de pesar 

cada maceta para determinar la cantidad de agua necesaria a agregar de modo de cada 

maceta alcance la capacidad de campo o permanezca bajo estrés por sequía, según el 

tratamiento. La cantidad de agua para las macetas a capacidad de campo fue equivalente al 

porcentaje máximo de retención de agua. El mismo se calculó a partir de 5 muestras de 

suelo de 100 g cada una, contenidas en el volumen correspondiente a la densidad aparente 

del suelo, a las cuales se les midió el peso seco a estufa y el peso de la misma muestra de 

suelo luego de irrigarla a sobresaturación (conseguida al observar pelo de agua en 

superficie) y luego de dejarla durante una noche goteando por el fondo del lisímetro para 

que escurriera el agua en exceso de la retenida por la fuerza de la gravedad. La diferencia 
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entre ambos pesos fue el máximo contenido de agua retenido por el suelo, que corresponde 

a un porcentaje peso/peso de 44,65 %. Para la reposición de agua en los tratamientos con 

estrés por sequía, se consideró un porcentaje de 28% de agua ya que en este tipo de suelo 

genera un potencial hídrico de suelo de -0,8 MPa, que produce estrés no letal en las plantas 

de Eucalyptus grandis (Graciano et al. 2005). 

Se midieron la altura total y el número de hojas de las plantas, en los días 0 (al 

inicio del ensayo), y en los días 43, 56, 69 y 80 (último día del ensayo) (Imagen 7.3). Cada 

4 días se alternó la posición de las macetas para minimizar el efecto “borde”. Al inicio del 

ensayo se tomaron 10 plantines de 20 cm de altura las cuales fueron separadas en hojas, 

tallo y raíz, se midió su área foliar, y luego fueron secados a estufa y pesados. Asimismo, al 

finalizar el ensayo todas las plantas fueron cosechadas cuidadosamente, separadas en hojas, 

tallos principales, tallos secundarios, raíz principal y raíz secundaria. Luego de medir su 

área foliar, fueron secadas en estufa y pesadas. Para determinar peso seco, las muestras se 

secaron a 65ºC hasta peso constante y se pesaron con precisión 0,01g. El área foliar se 

determinó con un integrador de área (LICOR LI-3100, Nebraska). 

 

 
Imagen 7.3. Plantas de eucalipto al final del ensayo. 
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7.2.2 Análisis de los datos 

 

Las variables analizadas fueron: crecimiento neto en altura (al crecimiento final se 

le restó la altura inicial de los plantines) medido en cm; número de hojas neto (al número 

final de hojas alcanzado se le restó el número de hojas iniciales); peso seco total (PST), 

expresado en g/planta; peso seco aéreo (hojas + tallo)/peso seco raíces (PSA/PSR). 

 

7.2.3 Análisis estadísticos 

 

Se realizó para cada variable un ANOVA considerando 2 factores (especie de 

leguminosa agregada o control, y condición hídrica). Las medias se compararon mediante 

el test de Tukey (p<0,05). 

 

7.3. RESULTADOS 

 

Se encontraron diferencias entre las plantas control según el régimen hídrico 

recibido en el crecimiento neto en altura de las plantas alcanzado al finalizar el ensayo 

(Figura 7.1), ya que las plantas sin residuos mantenidas a CC crecieron significativamente 

más que aquellas sin residuos que fueron sometidas a S. 

 
Figura 7.1. Crecimiento neto en altura de las plantas de eucalipto en cm sin aporte de residuos 

(Control) o con aporte de leguminosas (L. corniculatus y C. ensiformis), en condiciones de 

capacidad de campo (CC) o sequía (S). Con letras minúsculas se indica la significancia estadística 

entre regímenes hídricos y tipos de abonos (p˂0,05). 
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En N° de hojas y PST, si bien en el tratamiento control a CC siempre se observó un 

mayor N° de hojas o PS que cuando se lo sometió a S (Figuras 7.2 y 7.3), las diferencias no 

fueron significativas. 

 

 
Figura 7.2. Número de hojas de las plantas de eucalipto sin aporte de residuos (Control) o con 

aporte de leguminosas (L. corniculatus y C. ensiformis), en condiciones de capacidad de campo 

(CC) o sequía (S). Con letras minúsculas se indica la significancia estadística entre regímenes 

hídricos y tipos de abonos (p˂0,05). 

 

 
Figura 7.3. Peso seco total (en g/planta) de las plantas de eucalipto sin aporte de residuos (Control) 

o con aporte de leguminosas (L. corniculatus y C. ensiformis), en condiciones de capacidad de 

campo (CC) o sequía (S). Con letras minúsculas se indica la significancia estadística entre 

regímenes hídricos y tipos de abonos (p˂0,05). 
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Asimismo, si se compara el comportamiento del abono proveniente de cada especie 

de leguminosa entre condiciones hídricas (CC vs S), se observaron diferencias 

significativas únicamente en PST (Figura 7.3), donde tanto para las plantas que crecieron 

con abono de L. corniculatus como para las que lo hicieron con residuos de C. ensiformis el 

tratamiento a CC resultó significativamente mayor que con S. No se observaron diferencias 

significativas en crecimiento en altura y N° de hojas (Figuras 7.1 y 7.2) entre plantas 

mantenidas a CC y S con el agregado de L. corniculatus ni de C. ensiformis. 

Al analizar el efecto del agregado de leguminosas como abono verde, ya sea en los 

tratamientos a CC como en S, hubo un crecimiento significativamente mayor de los 

eucaliptos con la presencia de estos en comparación con el tratamiento control. Esto pudo 

verse en N° de hojas y PST (Figuras 7.2 y 7.3), a diferencia de lo observado analizando el 

crecimiento en altura (Figura 7.1) donde únicamente hubo diferencias significativas entre 

los eucaliptos del control y los del tratamiento con agregado de L. coniculatus en 

condiciones de S (Figura 7.1). 

Por otro lado el agregado de los residuos de las dos especies leguminosas provocó 

efectos similares en los eucaliptos, en crecimiento en altura, N° de hojas ni PST en ambas 

condiciones hídricas (CC y S) (Figuras 7.1, 7.2 y 7.3). 

La razón PSA/PAR (Figura 7.4) no varió, ya que los eucaliptos que crecieron a CC 

o con S, sin agregado de abonos o con agregado de leguminosas, no presentaron diferencias 

significativas. 
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Figura 7.4. Peso seco del vástago/peso seco de raíz (PSA/PSR) de las plantas de eucalipto sin 

aporte de residuos (Control) o con aporte de leguminosas (L. corniculatus y C. ensiformis), en 

condiciones de capacidad de campo (CC) o sequía (S). Con letras minúsculas se indica la 

significancia estadística entre regímenes hídricos y tipos de abonos (p˂0,05). 
 

7.4. DISCUSIÓN 

 

El “efecto priming” es causado, entre otros factores, por la entrada al suelo de 

abonos. Dicho efecto se refiere a un cambio (en su mayoría una aceleración) en los 

procesos de mineralización naturales a través de un disparador, como la entrada de una 

fuente de energía fácilmente descomponible, como en este caso el material vegetal de las 

leguminosas, que resulta en un aumento en la liberación de C o N, con el consiguiente 

aumento en la actividad microbiana (Kuzyakov et al. 2000). Además, se encontró que el 

“efecto priming” puede ocurrir no sólo para C y N, sino también para P (Fokin y 

Radzhabova 1996), S (O'Donnell et al. 1994, Lefroy et al. 1994, Chapman 1997), y algunos 

otros nutrientes también (Kuzyakov et al. 2000). Asimismo, los abonos verdes mejoran las 

condiciones físicas del suelo (Muraoka et al. 2002), y aceleran la descomposición de la 

materia orgánica. 

Las plantas control, que no recibieron el agregado de abono, manifestaron el estrés 

hídrico a través de la reducción de la altura y una reducción no significativa del peso seco 

total. La falta de significancia posiblemente se debe al gran tamaño de las plantas de los 

otros tratamientos, que aumenta la variabilidad total y torna no significativas las diferencias 
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entre plantas control (sin abonos) S y CC. De hecho, la diferencia entre plantas sin abono 

que crecieron a capacidad de campo vs las de sequía, se torna significativa cuando sólo se 

comparan las plantas control en ambas condiciones hídricas (p= 0,017). El agregado de 

abono de leguminosas incrementó marcadamente el crecimiento en materia seca en ambas 

condiciones de disponibilidad de agua (Figura 7.3), aunque el efecto en el crecimiento en 

altura fue moderado (Figura 7.1). Si bien el estrés hídrico redujo el crecimiento en las 

plantas con abonos, estas plantas crecieron más que las plantas sin abono en cualquiera de 

las dos condiciones hídricas. Es decir, el agregado de abono permitió a las plantas aún en 

condiciones de sequía crecer más que las plantas sin abonos. Esto indica que el crecimiento 

de las plantas en este tipo de suelo está limitado por la disponibilidad de nutrientes, y que el 

agregado de abonos reduce dicha limitación. 

El porcentaje de reducción en acumulación de materia seca es 36% en plantas 

control sometidas a sequía, con respecto a las plantas con buena disponibilidad de agua. En 

las plantas con abono de L. corniculatus la disminución del crecimiento por la sequía fue de 

46%, mientras que con C. ensiformis fue del 29%. Estos valores indican que la reducción 

en crecimiento por la sequía es similar en plantas con y sin abono, es decir, el mayor 

crecimiento debido a la mayor disponibilidad de nutrientes no tiene un efecto negativo en la 

tolerancia al estrés por sequía. Contrariamente, la aplicación de fertilización nitrogenada en 

forma inorgánica (urea) estimuló el crecimiento en plantas de E. grandis de edad similar, 

tanto en suelos arenosos como arcilloso, cuando la disponibilidad de agua era elevada, pero 

no tuvo efecto positivo en el crecimiento en condiciones de estrés hídrico (Graciano et al. 

2005, 2006b). De manera similar, la aplicación de fertilización inorgánica fosforada (super 

fosfato triple de calcio) en suelos arenosos estimuló el crecimiento sólo si la disponibilidad 

de agua era elevada. Sin embargo, en suelo arcilloso la fertilización fosforada aumentó el 

crecimiento con alta y baja disponibilidad de agua (Graciano et al. 2005, 2006b). La 

diferencia encontrada entre la aplicación de fertilización inorgánica y la aplicación de 

abonos posiblemente se deba a que la incorporación de materia orgánica aumenta la 

capacidad de retención hídrica y la conductividad hidráulica del suelo. Dado que la sequía 

reduce la movilidad de nutrientes en el suelo, y por lo tanto la llegada de iones a la 

rizosfera, es esperable que las plantas bajo sequía no respondan a la fertilización. Sin 

embargo, la reducción en la movilidad de nutrientes es menor en suelos con mayor 
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conductividad hidráulica (Arya et al. 1999). Por lo tanto, el agregado de abonos estimula el 

crecimiento aún en suelos secos posiblemente porque mejora la capacidad de retención 

hídrica y la conductividad hidráulica del suelo, modificaciones que permiten actividad 

microbiana y que los nutrientes lleguen a la rizosfera aún bajo sequía. 

Las plantas con y sin abono tuvieron igual partición de materia seca a las raíces con 

respecto al vástago, independientemente de la disponibilidad de agua. Las plantas ajustaron 

el área transpirante (hojas) a la cantidad de materia seca de raíces (superficie absorbente) de 

manera que este cociente fue conservado a pesar de los cambios en la disponibilidad de 

agua y nutrientes. Se ha observado que las plantas de E. grandis que crecen con más 

disponibilidad de nutrientes, especialmente el N, tienden a reducir la proporción de raíces 

con respecto al vástago, porque con menor exploración del suelo pueden satisfacer sus 

demandas nutricionales (Graciano el al 2005). Al contrario, las plantas que son sometidas a 

sequía leve y alta disponibilidad de N en el suelo arcilloso tienden a aumentar la proporción 

de raíces, y de esta manera aumenta la exploración del suelo y la capacidad de absorber 

agua. Sin embargo el P reduce la partición hacia raíces, tanto con alta como con baja 

disponibilidad de agua (Graciano el al 2005). En este experimento, ni los cambios en 

disponibilidad de nutrientes ni los cambios en disponibilidad de agua alteraron la relación 

vástago/raíz, a pesar de que el crecimiento fue diferente entre tratamientos. Esto 

posiblemente se debe a que los abonos aportan varios nutrientes en simultáneo además de 

mejorar la capacidad de retener agua del suelo. Posiblemente por eso la partición de materia 

seca no se modificó, porque el cambio en la disponibilidad de nutrientes fue moderado. 

El efecto por el agregado de leguminosas como abono verde fue el esperado, ya que 

en presencia de dichos abonos las plantas de eucaliptos crecieron más, tanto a CC como en 

S. En suelos a capacidad de campo, estos abonos liberaban N al lixiviado (Capítulos 4 y 5), 

pero en suelo sometido a sequía los abonos no aumentan la disponibilidad de N y P en el 

lixiviado. Por lo tanto las plantas son capaces de tomar los nutrientes en suelos secos 

porque le ganan en la competencia a los microorganismos o modifican la dinámica de 

descomposición de los restos orgánicos. Esto es posible porque las raíces si bien consumen 

agua y secan el suelo de la rizosfera, el posterior movimiento de agua desde el suelo hacia 

la rizosfera a favor del gradiente de potencial generado, mantienen la humedad en el suelo 

cerca de las raíces. En determinados casos las raíces pueden llegar a mover agua desde 



144 

 

sectores más húmedos del suelo a sectores más secos, por medio de un mecanismo llamado 

redistribución hidráulica (Querejeta et al. 2012), el cual es el movimiento pasivo del agua 

desde capas de suelo mojado a seco a través de los sistemas de raíces de las plantas 

(Burgess et al. 1998). En la actualidad hay datos de cerca de 30 especies que muestran que 

los sistemas de raíces pueden facilitar la transferencia de agua desde las capas profundas 

hacia las capas superficiales del suelo (Caldwell et al. 1998), proceso que puede mejorar 

significativamente el contenido de agua de la planta y el estado nutricional (Burgess et al. 

1998), y ejercer múltiples efectos beneficiosos sobre el balance de agua de la planta, tales 

como la mejora de la transpiración durante los períodos secos y retrasar la aparición de 

estrés por sequía (Caldwell y Richards 1989, Caldwell et al. 1998, Meinzer et al. 2004). 

Asimismo, la presencia de raíces facilita la descomposición de los residuos vegetales por 

sus exudados ricos en C que activan la actividad microbiana. 

El agregado de L. corniculatus como de C. ensiformis como abonos presentaron 

efectos muy similares en el crecimiento de los eucaliptos en las distintas condiciones, 

resultado esperable según el aporte que realizan estos abonos en los microlisímetros 

analizados en el Capítulo 4, donde la liberación de nutrientes al lixiviado desde ambos tipos 

de abono fue semejante. 

 

7.5. CONCLUSIÓN 

 

La hipótesis del presente Capítulo El crecimiento de plantas de E. grandis en suelos 

arcillosos es limitado en mayor medida por la baja disponibilidad de agua que por la 

disponibilidad de nutrientes, es rechazada, ya que en suelos arcillosos, la buena 

disponibilidad de agua sin el agregado de abonos aumentó el peso seco total un 33% con 

respecto a plantas bajo sequía, pero el abono aumentó el crecimiento un 200% con respecto 

a las plantas sin abonos, en ambas condiciones hídricas. Además, la sequía redujo el 

crecimiento proporcionalmente de manera similar en plantas con y sin abonos. Esto quiere 

decir que la baja disponibilidad de agua en el suelo reduce el crecimiento en igual magnitud 

independientemente de la disponibilidad de nutrientes que tenga la planta. 

El agregado de las leguminosas L. corniculatus y C. ensiformis como abono verde 

fue muy beneficioso para el crecimiento de las plantas, ya que, aún en condiciones de 
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sequía, los eucaliptos crecieron más que las plantas sin residuos (más de 160% de aumento 

en el pesos seco total). 

Los abonos verdes además presentan la ventaja respecto a los fertilizantes 

inorgánicos, que no afectan negativamente la tolerancia al estrés en condiciones de sequía. 
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CAPÍTULO 8 
 

CONCLUSIÓN GENERAL 
 

 

El suelo arenoso, de textura gruesa, con menor cantidad de materia orgánica y 

menor actividad de microorganismos, presenta un comportamiento interno más sencillo de 

predecir. En el suelo arcilloso, la dinámica de la descomposición y liberación de nutrientes 

es más compleja dada por las múltiples interacciones de factores, la gran cantidad de 

materia orgánica presente en el suelo y la consecuente alta actividad de los 

microorganismos. El aporte potencial de nutrientes incorporados por los abonos al suelo 

arenoso representa en algunas especies el 50% del N total disponible en el suelo, por lo 

tanto representa un aporte muy importante. En el suelo arcilloso, representa un incremento 

del 20% al N total del suelo. En cuanto al P, para ambos suelos los abonos pueden 

incrementar el P disponible un 10 % aproximadamente (Tabla 8.1). Sin embargo, debido a 

la diferente velocidad de mineralización, es muy variable el porcentaje de N y P potencial 

que pasa a la solución del suelo en el término de 11 meses, aún si se analizan sólo las 

leguminosas. El porcentaje de liberación a la solución del suelo del N varió entre 12 y 71 

%, mientras que la del P entre el 21 y 75% del total disponible (Tabla 8.2). Es importante 

notar que en el caso del P, la incorporación de varios de los abonos (E. grandis, C. cajan y 

T. pratense) no solamente no aumentó la disponibilidad de P en solución en ninguna 

condición de aplicación (modo de incorporación, humedad del suelo), sino que siempre la 

disminuyó con respecto a microlisímetros sin abonos. 
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Tabla 8.1. a) Aporte potencial de N y P al suelo en cada microlisímetro a partir del suelo y de los 

mantillos agregados. Los valores corresponden a la totalidad del nutriente contenido. b) Máximo 

aporte de N y P al suelo registrado. Entre paréntesis se indica el tipo de suelo, condición de 

disponibilidad de agua, y modo de incorporación del material donde se registró el valor. El signo 

negativo indica la disminución en la lixiviación del nutriente con respecto a los microlisímetros sin 

el agregado de abonos (control). En estos casos, se seleccionó el tratamiento que menos redujo la 

disponibilidad de P. 

a) N (mg) P (mg) 

                                           Aporte total del suelo 

Suelo arcilloso (53 g) 116,6 15,4 
Suelo arenoso (79 g) 31,6 17,4 

                                          Aporte potencial de los abonos 

E. grandis (1 g) 22,0 1,2 
C. ensiformis (0,5g) 13,5 0,4 
C. cajan (0,5g) 19,0 1,4 
L. corniculatus (0,5g) 20,5 1,0 
T. pratense (0,5g) 23,0 1,1 

b)                                             Máximo aporte a la solución del suelo registrado 

Suelo arcilloso 31,5 (AQ) 3,4 (AM) 
Suelo arenoso 8,98 (HC) 0,01 (HC) 

E. grandis 3,98 (Arci-HC- ES) -0,18 (Arci- AQ- ES) 
C. ensiformis 9,6 (Arci-HC-MM) 0,3 (Arci-HC-MM) 
C. cajan 7 (Are- HC- MM) -0,43 (Arci- HC- ES) 
L. corniculatus 11,7 (Arci-HC-MM) 0,21 (Arci-HC-MM) 
T. pratense 2,7 (Are- HC-ES) -0,31 (Arci- HC- ES) 
 

Tabla 8.2. Máximo porcentaje de N y P disponible en la solución del suelo en los microlisímetros 

con respecto al contenido de nutrientes en los suelos y en los diferentes mantillos agregados. Los 

valores negativos indican la mínima disminución en la disponibilidad de los nutrientes, con respecto 

a los microlisímetros control (sin abonos). 
  N (mg) P (mg) 

Suelo arcilloso 26% 22% 
Suelo arenoso 28% 0,06% 

E. grandis 18% -15% 
C. ensiformis 71% 75% 
C. cajan 36% -31% 
L. corniculatus 57% 21% 
T. pratense 12% -28% 
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Para el suelo arenoso podría recomendarse la utilización de leguminosas como 

abono verde en las plantaciones de E. grandis, ya que sus hojas de alta calidad química y 

altas tasas de descomposición, pueden lixiviar N al suelo y dejarlo disponible para los 

eucaliptos. En particular, el uso de L. corniculatus y de C. cajan como abono verde puede 

aumentar la disponibilidad inmediata de N en la solución del suelo. Dadas las intensas 

interacciones entre la transformación de la materia añadida al suelo y los ciclos del N y C 

(Kuzyakov et al. 2000), la entrada al suelo de estas leguminosas usadas como abono verde 

puede haber generado un “efecto priming”. Este efecto consiste en un rápido aumento en la 

liberación a la solución del suelo de C y N, que acelera los procesos de mineralización por 

los microorganismos, a partir de un disparador, que en este caso serían los abonos. De esta 

manera, los microorganismos disponen de una fuente de energía fácilmente disponible 

(Kuzyakov et al. 2000), con el consecuente aumento de la descomposición y mineralización 

de la materia orgánica del suelo y de los restos incorporados. 

A pesar de que la especie T. pratense tuvo el contenido de N más alto (Tabla 8.2) 

este rasgo no se tradujo en una mayor lixiviación de N en el suelo, ya que fue la especie que 

menos N mineralizó (12%), y no hubo ningún indicador de calidad química que se 

correlacionara con la lixiviación de N en este suelo. Esto puede haber ocurrido en parte 

porque el alto grado de autocorrelación entre las características químicas de los residuos 

(Taylor et al. 1991, Parton et al. 1994) y su integración biológica dentro de los tejidos, hace 

muchas veces un ejercicio inútil (Prescott 2005) la búsqueda de un único factor que 

controla la velocidad de descomposición, como se destacó en el Capítulo 3. Asimismo, el 

contenido de C fácilmente disponible proveniente de los residuos puede ser un factor clave 

para comprender la dinámica de la mineralización, por lo que el residuo con mayor 

contenido de N no será necesariamente el que aporte más N, ya que depende de qué tan 

rápido pueda descomponerse y mineralizarse, procesos relacionados con los contenidos de 

lignina y otras sustancias recalcitrantes de la hoja. Alonso et al. (2001), en un estudio de 

mineralización de hojas de 4 leguminosas arbustivas, encontraron que especies con 

contenidos muy similares en N tuvieron coeficientes de mineralización de la materia 

orgánica muy diferentes, relacionándose más este proceso con el contenido de C lábil y con 

la fracción lignocelulósica de la hoja. Un comportamiento diferente al registrado con T. 

pratense se observó con el agregado de residuos de C. ensiformis, especie que a pesar de 
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tener el menor contenido de N y P, tiene la mayor potencialidad para liberar los nutrientes, 

ya que mineralizó un 71% del N y un 75% del P (Tabla 8.1 y 8.2). Esta especie se 

caracteriza también por un bajo contenido en lignina, característica que pudo haber influido 

en la rápida descomposición y mineralización de sus nutrientes. 

La posibilidad de utilizar estas especies de leguminosas como fuente de N para las 

plantas es muy importante dado que los fertilizantes artificiales además de generar 

diferentes problemas en el ambiente, no siempre producen los mejores rendimientos en 

comparación con los abonos verdes. La incorporación de abonos conlleva beneficios 

adicionales, como el mejoramiento de las condiciones físicas del suelo por el aumento de la 

materia orgánica, y la reducción de la pérdida del N por lixiviación o volatilización por el 

aumento de las actividades microbiana (Muraoka et al. 2002). En contraste con los 

ecosistemas naturales, las áreas con agricultura intensiva tienen un exceso de N mineral 

añadido como fertilizantes que no pueden ser retenido por los microorganismos debido a la 

falta de C disponible, dando lugar a una biomasa y actividad microbiana considerablemente 

menor (Kuzyakov y Xu 2013). La incapacidad de los microorganismos para tomar y retener 

el N proveniente de los fertilizantes conduce a pérdidas de N por lixiviación 

considerablemente altas en suelos agrícolas (Havlin et al. 1999, Kirchmann et al. 2002). 

Por lo tanto, el agregado de abonos orgánicos debe ser valorado no sólo por el aporte de N, 

sino a su importancia como fuente de C fácilmente disponible para la actividad microbiana. 

En el caso de la incorporación de abonos en las macetas con plantas, se observa que 

los abonos potencialmente pueden incrementar un 50% de N en el suelo arenoso y entre un 

10-20% en el suelo arcilloso (Tabla 8.3). El N incorporado con la hojarasca de E. grandis 

equivalen a aproximadamente 2 g de urea por maceta, y el máximo aporte de N se logra con 

la aplicación de T. pratense que equivale aproximadamente a 4 g de urea. A pesar de que el 

fertilizante inorgánico aporta menos cantidad total de N, este nutriente está inmediatamente 

disponible para la planta. En el caso de los abonos, el tiempo que tarda en estar disponible 

para las plantas es muy variable, como se ha analizado, y justamente el abono que más N 

aportaría es el que liberó el menor porcentaje en los microlisímetros. 
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Tabla 8.3. Aporte potencial de N y P en los ensayos con macetas, por el aporte del suelo y de los 

mantillos. 

N (mg) P (mg) 

Suelo arcilloso (4,2kg) 9240 1218 
Suelo arenoso (6,3 kg) 2520 1386 

    aporte potencial 

E. grandis 880 49,6 
C. ensiformis 1080 34 
C. cajan 1520 112 
L. corniculatus 1640 79,2 
T. pratense 1840 91,2 
Urea 460 0 

 

Cuando se analiza el comportamiento de las leguminosas incorporadas como abono 

orgánico en presencia de plantas, el análisis podría ser más complejo, ya que en el ambiente 

de la rizosfera se dan una multiplicidad de interacciones que involucran a los nutrientes 

disponibles, la actividad microbiana y la toma de nutrientes por la planta. Dado que las 

plantas y los microorganismos en todos los suelos están limitados principalmente por N y 

P, la absorción continua de nutrientes por las plantas conduce al desarrollo de fuertes zonas 

de agotamiento alrededor de las raíces. Asimismo, la liberación de grandes cantidades de C 

fácilmente disponibles en la rizosfera (Kuzyakov y Domanski 2000, Nguyen 2003) conduce 

a un aumento en la abundancia (Newman y Watson 1977, Lynch 1990, Kapoor y Mukerji 

2006, Sahara y Nehra 2011), la actividad y el crecimiento de microorganismos en la 

rizosfera (Oger et al. 2004). En consecuencia, existe una fuerte competencia entre las raíces 

y los microorganismos por los nutrientes (Kuzyakov y Xu 2013). A pesar de esta 

competencia, los microorganismos y las raíces dependen unos de otros y han desarrollado 

diversos mecanismos para la convivencia simbiótica, como la fijación biológica de N2 

atmosférico (Newton et al. 2008, Franche et al. 2009), o el desarrollo de hongos 

micorrícicos (Kuzyakov y Xu 2013). Por lo tanto, mutualismo, neutralismo y competencia 

pueden observarse en las interacciones entre plantas y microorganismos (Kuzyakov y Xu 

2013). Sin embargo, hasta el momento, no está claro cómo las raíces y microorganismos 

coexisten y se benefician unos a otros, a pesar de que dependen de los mismos nutrientes y 

compiten fuertemente por ellos, sobre todo en la rizosfera (Kuzyakov y Xu 2013). En 
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nuestro sistema experimental, las plantas parecen haber ganado en la competencia a los 

microorganismos. En los ensayos realizados en macetas con plantas jóvenes de eucaliptos, 

el agregado de L. corniculatus y C. cajan como abonos verde resultó en un mayor 

crecimiento de las plantas, coincidiendo con el mayor aporte de N lixiviado por estas 

especies en los microlisímetros en suelo arenoso. Sin embargo, no siempre se observa dicha 

relación. Muraoka et al. (2001) en un ensayo donde se comparó la eficiencia de 2 

leguminosas usadas como abono verde en suministrar N en un cultivo, encontraron que a 

pesar de que una especie contenía mayor cantidad de N que la otra, no hubo diferencias 

entre ambas especies en la producción de grano. Asimismo, Mazzarino et al. (1997), 

encontraton que un tipo de abonos orgánico proveniente de la acuicultura produjo mayor 

rendimiento en plantas que otro, a pesar de que en incubaciones de laboratorio ambos 

abonos presentaron tasas de mineralización de N similares. Por lo que es importante 

destacar la importancia de complementar estudios de incubación donde se analice la 

cantidad de nutrientes que potencialmente pueda liberar un abono, con ensayos en maceta 

donde se pueda medir la respuesta de una planta a dicho abono, ya que la planta modificará 

la dinámica de la descomposición y mineralización, y por lo tanto un residuo que 

potencialmente libera más nutrientes podría no traducirse en un mayor crecimiento de la 

planta, y por el contario, un residuo que en incubación sin planta libera pocos nutrientes, 

podría liberarlos en presencia de las raíces. 

En el manejo de los residuos de cosecha de las plantaciones de eucaliptos, se debe 

tener en cuenta que la hojarasca de E. grandis no provee N rápidamente para las plantas 

luego de su incorporación al suelo, ya que cuando es incorporado como abono verde, 

inmoviliza N y retrasa el crecimiento de los eucaliptos incluso más que en el suelo sin 

agregado de abonos. Esta dinámica está probablemente ligada a las altas relaciones C/N y 

C/P de sus hojas y altos contenidos de fenoles, y una lenta tasa de descomposición, por lo 

que produce hojas de muy baja calidad, que resulta en el almacenamiento de cantidades 

significativas de nutrientes en el suelo (Adams y Attiwill 1986), por medio de la 

inmovilización de nutrientes. Los pisos forestales de las plantaciones de eucaliptos se han 

asociado asimismo con una reducción de las poblaciones de la fauna y flora del suelo 

(Kardell et al. 1986, Hingston et al. 1989, Saxena 1991, Bi et al. 1992), la producción de 

compuestos alelopáticos (Bernhard- Reversat 1988, Bi et al. 1992, Sanginga y Swift 1992, 
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Singh y Kohli 1992), y efectos anti-microbianas (Della Bruna et al. 1989, 1991). Los 

eucaliptos crecen rápidamente, y tienen una gran capacidad de tomar los nutrientes del 

suelo necesarios para su crecimiento. En una plantación joven la reserva de nutrientes del 

suelo proveniente del horizonte mineral legado de la vegetación natural preexistente, se 

consume rápido en los primeros años, cuando el mantillo de eucaliptos se acumula y el 

aporte de N desde él es bajo, lo que lleva a una gran reducción de su disponibilidad en el 

suelo mineral en pocos años. Por lo tanto, cuando en una plantación se incorporan hojas de 

E. grandis en el suelo, los microorganismos deben descomponer este material inmovilizado 

N y P. Pero cuando se agregan abonos de leguminosas, las poblaciones de microorganismos 

crecen con más disponibilidad de N y P, entonces se quedan en solución del suelo 

elementos que quedarán disponibles para las plantas. Por lo tanto, el mantillo de E. grandis 

puede limitar la disponibilidad de nutrientes en el suelo para el crecimiento de los 

eucaliptos, inmovilizando N y P, y aumentando en consecuencia la competencia entre 

microorganismos y plantas, las que crecerán menos en estas condiciones. 

Un camino posible para mejorar la liberación de nutrientes de la hojarasca de 

eucaliptos, podría ser a través de la mezcla con otros tipos de hojas, ya que la liberación 

más rápida de un tipo de residuo podría estimular la descomposición en el otro (Seastedt 

1984), ayudando en la sincronización de la liberación de nutrientes que quedarían 

disponibles para la absorción por las plantas (Briones e Ineson 1996). Se han realizado 

varios trabajos que han investigado el efecto de un tipo de hojarasca de especies arbóreas 

sobre la descomposición de la hojarasca de otras especies (Seastedt 1984, Carlyle y 

Malcolm 1986, Klemmedson 1987, Chapman et al. 1988, Blair et al. 1990), y se han 

encontrado interacciones positivas en ciertas mezclas que resultaron en un aumento en la 

liberación de nutrientes (Carlyle y Malcolm 1986, Chapman et al. 1988) y en la 

descomposición de la hojarasca y en el aumento de las tasas de respiración microbiana 

(Ineson y McTiernan 1992, Chapman et al. 1988). Dada la dificultad en poder predecir a 

partir de la calidad química de los residuos la potencial de la interacción positiva o negativa 

de las mezclas de residuos (Fyles y Fyles 1993), se propone realizar nuevos ensayos en 

microlisímetros y macetas con mezclas de hojas de E. grandis y las leguminosas utilizadas 

en esta Tesis. De esta manera se probaría la posibilidad de reducir la inmovilización de 

nutrientes que realiza la hojarasca de E. grandis, que reduce el crecimiento inicial de las 
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plantas de la misma especie durante los primeros meses posteriores al trasplante, como se 

observó en esta Tesis. De esta manera se podría aumentar la disponibilidad inicial de 

nutrientes en el inicio de una plantación de segundo ciclo o ciclos posteriores, que es la 

situación más frecuente en la zona productora de eucaliptus de Argentina. 

Para el caso de los suelos arcilloso inundables, el agregado de leguminosas como 

abono verde podría ser una opción de manejo para mejorar la nutrición de las plantas, 

siempre que se tenga en cuenta que el agregado de los residuos se haga sobre la superficie y 

no incorporado al suelo, de modo que al mantener contacto con el aire lixivien N en lugar 

de inmovilizarlo. En dichas condiciones de alternancia de períodos de sequía seguidos de 

inundación, se produce un aumento en la mineralización de la materia orgánica descripto 

como “efecto Birch”, el cual podría considerarse un tipo de “efecto priming”, ya que el 

secado y rehumedecimiento es una de las intervenciones, que junto con la entrada de abono 

orgánico o mineral al suelo, el exudado de sustancias orgánicas por las raíces, o el 

tratamiento mecánico de suelo, pueden causar el súbito aumento de N y otros nutrientes en 

la solución del suelo (Kuzyakov et al. 2000). Estas consideraciones son de gran 

importancia para programar el manejo de los residuos de abono verde en ambientes donde 

condiciones de sequía seguidos de fuertes lluvias suelen ocurrir, como es el caso de las 

plantaciones con E. grandis en los suelos arcillosos en Entre Ríos. Asimismo, sería 

importante complementar el análisis con ensayos en macetas con agregado de abonos de 

leguminosas donde se imiten condiciones de sequía seguidas de inundación, ya que como 

se ha mencionado, la presencia de plantas puede modificar la dinámica de la 

descomposición y mineralización de la materia orgánica. Como se ha demostrado en esta 

Tesis, en condiciones de sequía el agregado de leguminosas como abono verde es una 

opción que provee N al suelo. 

El aporte de P por los abonos es bajo y puede incrementar como máximo el 10% del 

P disponible, en cualquiera de los suelos (Tabla 8.3). En los suelos arcillosos este nutriente 

puede quedar adsorbido por las partículas del suelo además de ser inmovilizado por los 

microbios, por lo que resulta muy difícil predecir su comportamiento cuando es 

mineralizado dentro del suelo a partir de residuos vegetales. Las fosfatasas juegan un rol 

importante en la mineralización de P orgánicos de los suelos, y existe un amplio rango de 

microorganismos que a través de sus actividades de fosfatasas son capaces de mineralizar 
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todos los fosfatos de origen vegetal. La actividad de la fosfatasa aumenta en los suelos con 

el aumento del contenido de C, pero también está afectada por el pH, humedad, temperatura 

y otros factores. Asimismo, la mineralización del P orgánico ocurre más rápidamente en el 

suelo adyacente a las raíces de las plantas que en el resto del suelo, dado que las raíces 

exudan enzimas capaces de liberar P inorgánico a partir de ciertos compuestos de P. Estas 

enzimas están presentes en las superficies de las raíces y en sus recubrimientos 

mucilaginosos, además de los exudados de las raíces que pueden acelerar la actividad 

microbiana, como se ha mencionado anteriormente. En general en los ensayos con 

microlisímetros con suelo arcilloso, cuando se agregan leguminosas como abono verde la 

tendencia del P es a quedar retenido. Sin embargo podría esperarse un comportamiento 

diferente en la presencia de plantas, por lo que se recomendaría ensayos en macetas con 

suelos arcillosos y abono de leguminosas antes de descartar la utilización de estas especies 

como abono verde, ya que el efecto positivo en el crecimiento de los abonos puede darse no 

sólo por el aporte de N y P sino a que estos abonos además mejoran la calidad del suelo. 

Es interesante destacar que cada abono liberó el máximo N y P registrado en 

diferentes condiciones de humedad del suelo y de modo de disposición del material (MM o 

ES) (Tabla 8.2). Por lo tanto, no se puede hacer una recomendación general sobre el mejor 

modo de aplicación, sino que debería tenerse en cuenta resultados más puntuales sobre qué 

tipo de residuo lixivió más nutrientes con cada modo de aplicación del material. Sin 

embargo, en el suelo arcilloso, sobre el que se probaron diferentes condiciones de humedad 

del suelo, en general la mayor lixiviación fue con HC, y la sequía o el anegamiento 

redujeron la liberación de N y P. 

 

Recomendaciones finales 

 

En suelos arenosos se podría recomendar la utilización como abono verde de las 

leguminosas L. corniculatus y C. cajan, utilizando el modo de incorporación que implique 

un menor costo económico. 

En suelos arcillosos se puede recomendar la utilización de L. corniculatus como 

abono verde, aún en sitios donde se probable que las plantas estén expuestas a periodos de 
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baja disponibilidad de agua en el suelo. No se descartaría la opción de las demás 

leguminosas como abonos verdes sin un previo ensayo en macetas con dichos residuos. 

Sería interesante evaluar el efecto en el aporte de nutrientes al suelo y en el 

crecimiento de las plantas jóvenes de mezclas de hojarasca de E. grandis con leguminosas, 

simulando el cultivo de leguminosas en un sitio en el que ya se cosechó una plantación de 

E. grandis. 
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