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RESUMEN 

El sector forestal en Uruguay ha tenido un fuerte crecimiento durante los últimos años, lo que 

ha determinado un cambio de uso del suelo de pastoril a forestal. La sustitución del tipo de 

vegetación ha introducido un nuevo componente al sistema, como lo es el mantillo forestal, el 

cual constituye una de las principales vías de incorporación de carbono al suelo. La necesidad 

de establecer una aproximación metodológica que permita estudiar la dinámica de formación 

del mantillo, junto a las hipótesis que sugieren la existencia de variaciones en la estacionalidad 

de caída de hojarasca (hojas / acículas, ramas y corteza), diferencias en la tasa de 

descomposición del mantillo entre especies, así como respecto al contenido de carbono, 

justifican el abordaje del tema. El objetivo general del trabajo fue el de caracterizar y comparar 

la dinámica del mantillo de dos especies forestales: Eucalyptus grandis y Pinus taeda de 16 

años de edad. Durante 2 años, se realizaron evaluaciones estacionales de la caída de 

hojarasca y su descomposición en ambas especies. A su vez, se cuantificó la tasa de 

acumulación y descomposición de biomasa y carbono del mantillo, así como la contribución de 

carbono proveniente de las especies forestales al suelo, a través de técnicas isotópicas de 

análisis. La caída de hojarasca (hojas, ramas y corteza) en E. grandis mostró diferencias entre 

estaciones y años, con máximos durante la primavera. En el caso de P. taeda (acículas y 

ramas), los máximos ocurrieron en verano del primer año de evaluación y otoño del segundo. 

Por otro lado, la caída de hojas y acículas copiaron la estacionalidad de desprendimiento de la 

hojarasca, constituyendo la mayor proporción de su peso seco total. En relación a la tasa de 

descomposición del mantillo, los resultados no evidenciaron diferencias entre especies. 

Adicionalmente, en hojas y acículas se encontró la mayor proporción de biomasa y carbono, 

no existiendo diferencias en el stock total en E. grandis respecto a P. taeda. Finalmente, el 

contenido de carbono y sus fracciones isotópicas en el suelo bajo monte, fueron poco sensibles 

al aporte por parte del mantillo durante el período de estudio de 2 años. Sin embargo, 

considerando el aporte realizado desde la instalación de los montes, fue posible mostrar una 

incorporación significativa de carbono en el suelo bajo ambas especies forestales respecto a 

la condición inicial de pasturas naturales. 

Palabras clave: sistemas forestales, acumulación y descomposición de mantillo, secuestro de 

carbono 
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Quantification and dynamics of forest litter as a contribution of organic carbon to the 

soil 

SUMMARY 

The forest sector in Uruguay has had a strong growth in recent years, with a change in land use 

from native pastures to forestry. The substitution of the kind of vegetation has introduced a new 

component to the system, such as the forest litter, which is one of the main ways to incorporate 

carbon into the soil. The need to establish a methodological approach that allows studying the 

dynamics of litter formation together with the hypotheses that suggest the existence of variations 

in the seasonality of the litterfall (leaves / needles, twigs and bark), differences in the 

decomposition of the litter between species, as well as of the carbon content, justify the study 

of this topic. The general objective of the work was to characterize and compare the dynamics 

of the litter of two species: 16 years old Eucalyptus grandis and Pinus taeda. During two years, 

seasonal evaluations of litterfall and its decomposition were carried out in both species. The 

accumulation and decomposition rate of biomass and carbon of the litter was quantified, as well 

as the contribution of carbon from the forest species to the soil, through isotopic analysis 

techniques. The litterfall in E. grandis (leaves, twigs and bark) showed differences between 

seasons and years, with maximums during the spring. In P. taeda (needles and twigs), the 

maximums occurred in the summer of the first year of evaluation and in autumn of the second. 

On the other hand, the fall of leaves and needles copied the seasonality of the litterfall being 

the largest proportion of its total dry weight. In relation to the litter decomposition rate, the results 

did not show differences between species. In addition, the highest proportion of biomass and 

carbon was found in leaves and needles, with no differences in the total stock in E. grandis 

compared to P. taeda. Finally, the carbon content and its isotopic fractions in the soil under 

forest were not very sensitive to the contribution by the litter during the study period of two years. 

However, considering the contribution made since the installation of the forests, it was possible 

to show a significant incorporation of carbon into the soil under both forest species compared 

to the initial condition of natural pastures. 

Keywords: forest systems, litter accumulation and decomposition, carbon sequestration
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1. INTRODUCCIÓN GENERAL 

Durante los últimos años, la producción forestal en Uruguay ha experimentado un 

crecimiento significativo, reflejado en el aumento de la superficie ocupada por plantaciones con 

especies exóticas, la que, al año 2018 alcanzó las 875.464 hectáreas efectivas (MGAP, 2018). 

La promulgación de la Ley Forestal Nº 15.939 en 1987 (Uruguay. Poder Legislativo. 1988) ha 

fomentado el establecimiento de plantaciones de Eucalyptus sp. y Pinus sp., las cuales, en el 

año 2018 ocuparon 594.750 y 183.809 hectáreas efectivas respectivamente, siendo Eucalyptus 

grandis y Pinus taeda dos de las especies mayormente utilizadas (MGAP, 2018). La génesis 

de estas plantaciones implica la sustitución de una cobertura de pasturas nativas por la de un 

sistema forestal, lo cual significa un cambio en el tipo de vegetación del suelo, de gramíneas 

anuales y perennes de bajo porte utilizadas como forraje para la producción ganadera, a la 

plantación de especies leñosas perennes para la producción de madera. Este cambio de 

cobertura supone una modificación en la zona de acumulación de biomasa en el suelo, ya que, 

en coberturas de pasturas, ocurre mayoritariamente a través de los restos de raíces dentro de 

los primeros centímetros del suelo, mientras que, en bosques, se da mediante la hojarasca 

(hojas/acículas, ramas y corteza) depositada sobre el mismo (Foth, 1990). Ésta última 

situación, determina la conformación de una capa de mantillo, la cual resulta de relevancia para 

el sistema suelo – planta, por su efecto en la dinámica del carbono y los nutrientes de 

importancia para las plantas, además de su incidencia en otras propiedades químicas, físicas 

y biológicas del suelo (Brady y Weil, 2016). 

El mantillo es la capa que se forma mediante la deposición y acumulación de material 

vegetal sobre el suelo mineral (Thompson y Troeh, 2013), cuya formación es resultado del 

balance entre la tasa de caída de hojarasca y su velocidad de descomposición (Goma-

Tchimbakala y Bernhard-Reversat, 2006). Esta capa conforma un horizonte orgánico O, el cual 

se define como un horizonte cuyo contenido de materia orgánica es mayor o igual a 35 % 

(Huang et al., 2009).  

La formación del mantillo depende de la tasa de descomposición del material vegetal 

depositado (Thompson y Troeh, 2013) y ésta, a su vez, obedece a la composición química 

(Cuevas y Medina 1988, Swift et al. 1979), características físicas (Canhoto y Graça, 1999) y 

degradación previa de los restos que lo conforman (Berg, 2000). Adicionalmente, la velocidad 
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con la que el mantillo se descompone, puede estar influida por la especie que le dio origen 

(Farfan y Urrego 2007, Thaiutsa y Granger 1979) y por las condiciones climáticas particulares 

del sitio (Prescott 2005, Berg 2000). Por otro lado, la caída de hojarasca es una de las variables 

de las que también depende la formación del mantillo (Goma-Tchimbakala y Bernhard-

Reversat, 2006), la que obedece a la especie considerada y a las condiciones ambientales del 

sitio (Hernández et al. 2014, Pook et al. 1997, Kouki y Hokkanen 1992). 

El mantillo constituye un sumidero de carbono de importancia (Aerts, 1997), siendo una 

de las principales vías de su ingreso al suelo en los sistemas forestales (Wang et al. 2013, Jha 

2010), con un efecto fundamental no solo en los primeros centímetros, sino también a mayores 

profundidades a través de sus productos de descomposición (Hernández et al., 2016). Sin 

embargo, el mantillo no sólo tiene incidencia sobre la dinámica del carbono, sino que también 

lo hace sobre el reciclaje de nutrientes (Baker y Attiwill, 1985), lo que puede tener un impacto 

positivo en la fertilidad de suelo en sistemas forestales (Ericsson, 1994). Esto es de importancia 

en situaciones productivas como las de Uruguay, en las que las plantaciones forestales han 

sido destinadas a zonas con predominancia de suelos de baja fertilidad, marginales para 

cultivos agrícolas. 

Estudios locales han cuantificado el carbono alojado en la biomasa aérea del bosque 

(Hernández et al., 2014), así como en el suelo (Hernández et al., 2016). Sin embargo, son 

escasos los estudios realizados sobre el carbono en el mantillo forestal de especies de los 

géneros Eucalyptus y Pinus (Hernández et al. 2014, 2009). En estos trabajos se ha tenido una 

primera aproximación a la cuantificación del stock de carbono alojado en el mantillo, aunque 

con escasa información acerca de los procesos dinámicos que gobiernan el sistema, en cuanto 

a pérdidas y ganancia de carbono en el sub-sistema mantillo-suelo (del Pino et al. 2010, 

Hernández et al. 2009). Por otro lado, los trabajos relacionados suelen estar centrados en la 

caracterización de la producción de la hojarasca y la descomposición del mantillo de forma 

independiente, no teniendo un enfoque integral sobre su dinámica de formación (del Pino et al. 

2010, Hernández et al. 2009, Ribeiro et al., 2002, Piatek y Allen, 2001). En relación a esto, el 

presente trabajo busca establecer una aproximación metodológica que permita estudiar la 

dinámica de formación del mantillo, lo que, junto a la necesidad de confirmar si las especies 

forestales difieren respecto a su dinámica de caída de hojarasca, así como en la tasa de 
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descomposición del mantillo, lo cual repercute en el tiempo medio de residencia del C, así como 

su incorporación al suelo, justifica el abordaje del tema a través de este estudio. La información 

obtenida es esencial a los efectos de la cuantificación del secuestro de carbono realizado en 

las plantaciones forestales en dicho compartimento, además de su contribución al stock de 

carbono orgánico del suelo (COS), a través de compuestos orgánicos producto de su 

descomposición. Esto resulta de importancia desde el punto de vista de los inventarios de 

carbono para estas especies en las condiciones de clima templado como las de Uruguay. Las 

hipótesis del estudio fueron las siguientes: (i) la estacionalidad de caída de hojarasca de 

Euclayptus grandis difiere a la de Pinus taeda; (ii) la producción de mantillo está relacionada 

con los factores climáticos del sitio; (iii) la tasa de descomposición del mantillo es mayor en E. 

grandis respecto a la que ocurre en P. taeda; (iv) existen diferencias en el stock de C alojado 

en el mantillo en E. grandis respecto a P. taeda y; (v) el componente forestal realiza un aporte 

relevante de C orgánico al suelo que difiere entre especies. El objetivo general del trabajo fue 

caracterizar y comparar la dinámica del mantillo forestal de P. taeda y E. grandis, dos especies 

usualmente utilizadas con fines comerciales, en un sitio forestal característico de una de las 

zonas de producción del país. Los objetivos específicos fueron: (i) cuantificar y comparar la 

caída estacional y anual de hojarasca y sus fracciones entre dos especies forestales de 

importancia comercial; (ii) determinar la existencia de relaciones entre la caída de hojarasca y 

variables climáticas; (iii) cuantificar y comparar entre dichas especies la tasa de 

descomposición del mantillo; (iv) determinar la composición química de los materiales que dan 

origen al mantillo forestal y; (v) cuantificar y comparar el stock de carbono acumulado en el 

mantillo de ambas especies y su contribución al COS vía descomposición de dicho mantillo.  

Se presentarán dos artículos, cuyos formatos cumplen con los requisitos para ser 

publicados en la revista “Agrociencia Uruguay”. El primero de ellos se centra en la 

caracterización de la estacionalidad de la caída de hojarasca y sus fracciones en las especies 

bajo estudio, con énfasis en la discusión del efecto de los factores ambientales sobre dicha 

variable. En el segundo, se desarrolla la cuantificación y comparación de la tasa de 

descomposición del mantillo en ambas especies, además del stock y tipo de carbono alojado 

en el mantillo, así como su contribución al stock de COS. Dichos aspectos serán desarrollados 

en mayor detalle en los artículos correspondientes. 
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A continuación, se desarrolla una breve revisión de literatura, la cual se presenta 

agrupada en cuatro grandes ejes temáticos. El primero de ellos refiere a la dinámica de caída 

de hojarasca y los factores que la afectan; el segundo al stock y dinámica de los nutrientes en 

el mantillo forestal en relación a las cinéticas de liberación de los mismos; el tercero respecto 

al stock, composición isotópica y dinámica del carbono durante el proceso de descomposición 

y; un cuarto capítulo en el que se exponen las bases vinculadas a la descomposición del 

mantillo y los factores que la afectan. 

1.1. CAÍDA DE HOJARASCA Y FACTORES QUE LA AFECTAN 

La tasa de caída de hojarasca constituye uno de los factores que determinan la 

formación del mantillo forestal (Goma-Tchimbakala y Bernhard-Reversat, 2006). La caída, 

acumulación y descomposición de material vegetal en una plantación forestal es la vía principal 

para el reciclaje de nutrientes (Bubb et al., 1998) y la incorporación de carbono al suelo (Momolli 

et al., 2019).  

El desprendimiento de la hojarasca en coníferas y latifoliadas suele tener un claro patrón 

estacional (Demessie et al. 2011, Bubb et al. 1998), el cual puede variar considerablemente 

según las características de la plantación y de las condiciones ambientales (Erkan et al., 2018). 

Las variables que se reportan como reguladoras de la caída de hojarasca son: la temperatura 

(Momolli et al. 2019, Piovesan et al. 2012, Kouki y Hokkanen 1992), la evapotranspiración 

(Momolli et al., 2019), así como el estrés hídrico (Schlatter et al., 2006). Características de la 

plantación como el área basal, el volumen, la biomasa aérea, el incremento medio anual y el 

índice de sitio, también tienen influencia (Erkan et al., 2018). 

En Eucalyptus sp., se reportan comportamientos de caída de hojarasca caracterizados 

por la ocurrencia de máximos durante verano y/o primavera (Pook et al. 1997, Abelho y Graça 

1996) y mínimos en otoño e invierno (Vargas et al. 2019, Schlatter et al. 2006). Esto se 

relaciona principalmente al incremento de la temperatura y a la ocurrencia de períodos secos 

(Pook et al. 1997, Abelho y Graça 1996). En Pinus sp. la caída de material suele ser máxima 

durante el verano, estando asociada a la ocurrencia de períodos de déficit hídrico y altas 

temperaturas (Raison et al. 1992, Cromer et al. 1984). Resultados obtenidos a nivel local en E. 

grandis, determinan una mayor caída en primavera y verano aunque con ciertas variaciones 
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anuales y, en el caso de P. taeda, muestran una clara concentración del desprendimiento de 

hojarasca durante el verano (Hernández et al., 2014).  

Las fracciones de la hojarasca caída contribuyen de manera diferente a la cantidad de 

biomasa que se deposita sobre el suelo, en la cual, la fracción hojas en Eucalyptus sp. suele 

ser la más representativa (Vargas et al. 2019, Hernández et al. 2014). En el caso de Pinus sp., 

las acículas usualmente son el principal componente del total de la hojarasca desprendida 

(Cromer et al. 1984, Baker 1983). Por otro lado, en términos de peso seco de hojarasca 

depositada por unidad de superficie, plantaciones en rotaciones de entre 22 y 30 años de 

Eucalyptus sp. han exhibido mayor producción anual de hojarasca que las de especies 

coníferas (Demessie et al., 2011). 

1.2. IMPORTANCIA DEL MANTILLO COMO APORTE DE NUTRIENTES AL SISTEMA 

El mantillo juega un rol fundamental en el reciclaje de nutrientes al suelo (Momolli et al. 

2019, Schlatter et al. 2006, Ribeiro et al. 2002). El reciclaje de nutrientes a partir del mantillo 

puede resultar de especial relevancia en plantaciones comerciales ya que, en éstas, la 

demanda de nutrientes en general es alta, siendo particularmente elevada en plantaciones en 

altas densidades de Eucalyptus sp. con destino celulósico (Hernández et al., 2009) así como, 

en rotaciones cortas con retiros de la totalidad de la biomasa aérea durante la cosecha y 

replantación inmediata (Ericsson, 1994). Sin embargo, esta condición puede variar en función 

del método de cosecha, manejo de residuos, especie, densidad, tipo de sistema productivo, 

fertilidad del suelo, entre otros (Hernández et al., 2009).  

Los nutrientes alojados en el mantillo se vuelven disponibles luego de su liberación a la 

solución del suelo mediante la descomposición y mineralización de las sustancias orgánicas 

por parte de los microorganismos saprofíticos (Schlatter et al. 2006, Raulund-Rasmussen y 

Vejre 1995). Sin embargo, la disponibilidad cuantitativa y temporal de dichos nutrientes 

dependerá de si son liberados directamente al suelo o si ocurren procesos de inmovilización 

(Goya et al., 2008). Estos factores, sumados a otros, como por ejemplo, la incorporación 

continua de material a través de la hojarasca, exudación radicular, actividad microbiana, 

pérdidas por lixiviación, erosión y volatilización, determinan la complejidad de la dinámica de 

los nutrientes en los sistemas forestales (Gosz et al., 1976). 
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La descomposición del mantillo constituye un proceso complejo con marcadas 

diferencias en las tasas de liberación de nutrientes (Goya et al., 2008). Normalmente, la 

liberación de K a partir del mantillo de Pinus sp. y Eucalyptus sp. se da de forma rápida (del 

Pino et al. 2010, Hernández et al. 2009, Mubarak et al. 2008) debido a que este elemento no 

forma estructuras orgánicas en los tejidos vegetales (Marschner, 2011). La pérdida del Na 

alojado en el mantillo es similar a la que ocurre en el caso del K (Bubb et al. 1998, Maheswaran 

y Attiwill 1987), fundamentalmente debido a la lixiviación de sales de Na (Staaf, 1980). Para el 

Ca, la gran mayoría de este nutriente se encuentra alojado en las paredes celulares de los 

vegetales y sólo una proporción menor está presente como sales solubles o iones (Marschner, 

2011), características que explican los aumentos de la concentración en el mantillo y liberación 

lenta del nutriente evidenciados durante ciertos períodos en Eucalyptus sp. y Pinus sp. (del 

Pino et al. 2010, Hernández et al. 2009) estando relativamente asociada con la pérdida de 

biomasa del mantillo forestal (Goya et al. 2008, Laskowski et al. 1995). La pérdida de Ca del 

mantillo se relaciona fundamentalmente con la descomposición de las paredes celulares, así 

como, en menor medida, con la lixiviación directa del nutriente o el intercambio iónico de Ca2+, 

solubilización de sales o formación de quelatos (Staaf, 1980). Por otro lado, la liberación de Mg 

desde el mantillo suele estar asociada a la pérdida de biomasa de los restos que lo conforman 

(Hernández et al. 2009, Goya et al. 2008, O’Connell y Grove 1996, Laskowski et al. 1995).  

El N y el P son nutrientes fuertemente demandados por los microrganismos, lo que trae 

como consecuencia que únicamente una proporción relativamente pequeña de la cantidad total 

sea ciclada anualmente, aumentando la concentración de estos nutrientes en los residuos 

(Gosz et al., 1976). En esta línea, se han reportado aumentos de la concentración de P en el 

mantillo de Eucalyptus sp. (Hernández et al. 2009, Goya et al. 2008, Baker y Attiwill 1985), 

usualmente durante las primeras etapas del proceso de descomposición (Guo y Sims, 1999), 

relacionado a la inmovilización neta de dicho nutriente (Berg y McClaugherty, 1989). Una 

situación similar se registra en Pinus sp. en las que se observan procesos de concentración de 

P en el mantillo con la descomposición (Li et al. 2007, Piatek y Allen 2001, Baker y Attiwill 

1985). Los procesos de inmovilización y mineralización de P dependen de la relación C:P de 

los restos, cuando ésta es inferior a 200 ocurre mineralización neta, en cambio, a valores 

superiores a 300:1 se da inmovilización neta de dicho nutriente (Stevenson, 1994). En el caso 

del N, la inmovilización de este nutriente es usualmente reportada para distintas especies de 
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Eucalyptus y Pinus (Hernández et al. 2009, Piatek y Allen 2001, Guo y Sims 1999, Bubb et al. 

1998). La retención o liberación de nitrógeno a partir del mantillo forestal depende de su relación 

C:N (Goya et al., 2008), cuando dicha relación es menor a 25 se fomenta la mineralización neta 

de nitrógeno, mientras que si es mayor que dicho valor, se provocará un efecto neto de 

inmovilización (Trinsoutrot et al., 2000). 

En términos generales, durante la descomposición del mantillo de latifoliadas y coníferas, 

se producen aumentos de la concentración de Cu, Fe, Mn y Zn, siendo sensiblemente mayor 

el enriquecimiento en metales en el caso de angiospermas que en gimnospermas, a excepción 

del Mn (Pourhassan et al., 2016). Para Eucalyptus microtheca, salvo en el caso del Cu, se 

reportan aumentos de la concentración de Fe, Zn y Mn en el mantillo en descomposición 

(Mubarak et al., 2008). En Pinus banksiana ocurre algo similar, dándose incrementos en la 

concentración de Fe, Zn y Cu en el mantillo en descomposición y liberación neta de Mn 

(Bockheim et al., 1991). Estos aumentos en la concentración durante la descomposición están 

probablemente relacionados a la captura de metales desde el entorno (Pourhassan et al., 2016) 

principalmente a través de su adsorción desde el suelo (Breteler et al., 1981). 

1.3. EL MANTILLO COMO SUMIDERO DE CARBONO 

Las plantaciones de especies de rápido crecimiento son consideradas sumideros de 

carbono altamente eficientes (Laclau, 2003). En los sistemas forestales, el mantillo constituye 

una de las principales vías de ingreso de carbono al suelo (Wang et al., 2013). A su vez, 

alrededor del 5 % del carbono total alojado en los sistemas forestales se encuentra en el 

mantillo (Pan et al., 2011), información que puede ser utilizada para la confección de inventarios 

nacionales de carbono (Erkan et al., 2018). En este sentido, se han reportado cantidades de 

carbono alojado en el mantillo de Pinus ponderosa y Austrocedrus chilensis en la Patagonia de 

entre 6,6 y 8,5 Mg ha-1, lo que representa alrededor de 5 % del total de carbono secuestrado 

respectivamente en el sistema suelo - planta (Laclau, 2003). A nivel local, se ha registrado un 

contenido de carbono total presente en el mantillo de Eucalyptus dunnii de 9 años de edad de 

8,4 Mg ha-1, lo que representó aproximadamente un 17 % del total del carbono total secuestrado 

en el conjunto de la biomasa aérea-mantillo (Hernández et al., 2009). Por otro lado, a medida 

que avanza la descomposición, la cantidad de carbono remanente en el mantillo de Pinus sp. 
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y Eucalyptus sp. suele disminuir progresivamente (Chen et al. 2019, Sun et al. 2019, Kim et al. 

2010) siguiendo la pérdida de biomasa (Chae et al. 2019, Sun et al. 2019). 

Por otro lado, los estudios de carbono han incorporado el uso de técnicas isotópicas de 

análisis, a través de las cuales se han estudiado las relaciones 13C/12C del mantillo y sus 

fracciones, así como las del suelo mineral inmediatamente debajo. La composición isotópica 

de carbono alojado en el mantillo (13C/12C) es variable. En el caso de Eucalyptus sp. se reporta 

un valor medio de 13C de -30,0 ‰ y en Pinus sp. de -29,7 ‰ (Trouve et al., 1994), niveles que 

resultan similares a los registrados a nivel local en E. grandis y P. taeda (Hernández et al., 

2014). A su vez, en el caso particular de E. grandis, se evidenciaron diferencias entre las 

fracciones que componen el mantillo, alcanzando un valor de -30,0 ‰ en hojas y corteza, y de 

-27,5 ‰ en ramas, no existiendo diferencias para el mantillo de P. taeda (Hernández et al., 

2014). En otro orden, la relación isotópica del suelo en sus primeros centímetros bajo 

plantaciones de Eucalyptus sp. y Pinus sp. tiende a igualarse a la presente en el mantillo 

(Trouve et al., 1994), esto se debe a que la proporción de 13C/12C de la materia orgánica del 

suelo formado debajo de determinada vegetación, es aproximadamente igual a la relación 

isotópica de carbono presente en los materiales vegetales de la que deriva (Jones y Donnelly 

2004, Balesdent y Mariotti 1996, Balesdent et al. 1987). Sin embargo, durante el proceso de 

descomposición del mantillo, se han reportado enriquecimientos en 13C en el mismo (Gautam 

et al. 2016, Xu et al. 2011), fenómeno posiblemente relacionado a la discriminación isotópica 

en contra del 13C durante la degradación microbiana (Fernandez y Cadisch, 2003). 

El uso de la composición isotópica de carbono permite estimar la contribución de dicho 

elemento al suelo realizada por una cobertura vegetal determinada, siendo especialmente útil 

para detectar cambios de la distribución de la vegetación de pasturas naturales y bosques 

(Hernández et al. 2016, Trouve et al. 1994, Balesdent et al. 1987). El principio se basa en el 

proceso de absorción fotosintética de carbono por parte de los vegetales, los que realizan una 

discriminación prefiriendo el 12C al 13C, la cual varía según el metabolismo fotosintético (C3 y 

C4) (Balesdent et al., 1987). Esto resulta en diferencias en la relación 13C/12C, que expresada 

como δ13C (valores en términos relativos a una muestra standard de referencia) es de -27 ‰ 

para especies de tipo C3 y de -12 ‰ para especies C4 (Balesdent et al., 1987). Los valores 

más negativos de δ13C indican empobrecimiento de la especie en 13C. A su vez, esta 
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discriminación se refleja en la proporción de 13C/12C de la materia orgánica del suelo debajo 

una vegetación determinada, siendo aproximadamente igual a la relación presente en los 

materiales vegetales de la que deriva (Jones y Donnelly 2004, Balesdent et al. 1987). En este 

sentido, considerando que las praderas naturales en Uruguay están dominadas por una mezcla 

de gramíneas C3 y C4 (Paruelo et al., 2010), las cuales son sustituidas por una cobertura 

forestal de Pinus o Eucalyptus de tipo C3, es posible determinar la proporción de carbono 

incorporado al suelo por la nueva vegetación (Hernández et al. 2016, Trouve et al. 1994).    

1.4. DESCOMPOSICIÓN DEL MANTILLO Y FACTORES QUE LA AFECTAN 

La descomposición del mantillo refiere a los procesos físicos y químicos que actúan en 

conjunto provocando la reducción del mismo hasta componentes químicos elementales (Aerts, 

1997). La descomposición de este componente juega un rol fundamental en el ciclo de 

nutrientes (Ribeiro et al., 2002) y el stock global del carbono (Aerts, 1997) dado que, aplica un 

control relevante sobre el ciclo del carbono y, por lo tanto, sobre la concentración atmosférica 

de CO2 y el clima global (Hättenschwiler, 2005). 

La tasa de descomposición del mantillo determina en gran medida la cinética del reciclaje 

de nutrientes y de la incorporación del carbono al suelo (Demessie et al., 2011). La velocidad 

con la que se descompone un resto puede ser estimada mediante el ajuste de un modelo de 

disminución exponencial (Olson, 1963) como el que se muestra a continuación: 

P

Pinicial
= e-kt 

dónde P/Pinicial es la proporción de mantillo residual al tiempo t, y k la constante de 

descomposición del mismo, cuya magnitud indica la tasa con la que se descompone el mantillo. 

A partir de dicho ajuste es posible determinar la vida media de mantillo, es decir, el tiempo que 

debería transcurrir para la descomposición del 50 % del peso inicial del material.  

Numerosos valores de k para mantillo de distinta naturaleza de Eucalyptus sp. y Pinus 

sp. son reportados en la literatura. En el caso de Eucalyptus globulus en Portugal se registró 

una tasa de descomposición de entre 0,37 y 0,42 años-1 (Ribeiro et al., 2002), mientras que, en 

Nueva Zelanda resultó de entre 0,29 y 0,35 años-1 en Eucalyptus botryoides y de entre 0,76 y 

0,94 años-1 en Eucalyptus brookerana (Guo y Sims, 1999). A nivel regional, se citan valores de 
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0,30 y 0,44 años-1 en E. grandis en Entre Ríos, Argentina (Goya et al., 2008) y de 0,33 años-1 

para E. dunnii en Uruguay (Hernández et al., 2009). En el caso de Pinus sp., se reportan valores 

de 0.41 y 0.43 años-1 para P. taeda en el sureste de Estados Unidos (Piatek y Allen, 2001), de 

0,26 años-1 en el caso de Pinus oocarpa en Colombia (Farfan y Urrego, 2007) y de 0,13 años-1 

para P. taeda en Uruguay (del Pino et al., 2010).  

La tasa a la que el mantillo se descompone, varía de acuerdo al estado de degradación 

previa (Hernández et al. 2009, Berg 2000), debido principalmente al enriquecimiento en 

compuestos químicos recalcitrantes como la lignina con el avance de la descomposición, los 

que determinan la velocidad de dicho proceso (Berg, 2000). Por otro lado, la velocidad con la 

que el mantillo se descompone varía de acuerdo a la especie (Olsson et al. 2019, Demessie 

et al. 2011, Farfan y Urrego 2007, Hättenschwiler 2005, Xuluc-Tolosa et al. 2003). El mantillo 

de especies de latifoliadas tiende a descomponerse más rápido que el originado por coníferas 

durante el primer año de descomposición, diferencias que tienden a desaparecer con el 

transcurso del tiempo (Prescott et al., 2000). En este sentido, la presencia de ceras que 

recubren la superficie de las acículas retrasa el ingreso del agua y consigo el proceso de 

degradación de las mismas (Canhoto y Graça, 1999). En estudios previos se evidenció una 

mayor tasa de descomposición del mantillo de E. grandis respecto al de P. oocarpa en 

Colombia (Farfan y Urrego, 2007). Algo similar ocurrió en Etiopía, donde la tasa de 

descomposición del mantillo de Pinus patula fue menor a la de Eucalyptus camaldulensis y 

Eucalyptus saligna, no existiendo diferencias significativas respecto a la de E. globulus 

(Demessie et al., 2011). En Mozambique, no se detectaron diferencias en la velocidad de 

descomposición del mantillo de Eucalyptus cloeziana y P. taeda, sin embargo, en ésta última, 

resultó ser menor a la registrada en un mantillo compuesto de restos de distintas especies 

latifoliadas del Miombo africano (Olsson et al., 2019).  

El proceso de descomposición del mantillo está influenciado por la composición química 

de las plantas (Berg 2000, Swift et al. 1979). La mayoría de las diferencias encontradas en la 

tasa de descomposición entre especies pueden ser atribuidas a variaciones en la calidad inicial 

del material (Hättenschwiler, 2005), la cual está relacionada a la concentración de nutrientes, 

contenido de lignina y proporciones de carbono y lignina en relación a los nutrientes (Guo y 

Sims, 1999). Por otro lado, la relación C:N, L:N y el contenido de carbono soluble son 
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influyentes en la tasa de descomposición de los restos (Sánchez et al., 2018). La relación C:N 

del mantillo de Eucalyptus sp. varía entre 27 y 146 (Snowdon et al., 2005), la cual presenta una 

fuerte correlación lineal negativa con la tasa de descomposición, constituyendo uno de los 

mejores predictores de dicha variable (Taylor et al., 1989). El proceso de descomposición del 

mantillo provoca que la relación C:N del mismo sufra variaciones marcadas por la disminución 

de la proporción de carbono en relación al nitrógeno, llegando a formas estables de materia 

orgánica con relaciones C:N de en torno a 10 (Thiers et al., 2014). Por otro lado, la relación L:N 

se vincula de forma inversa con la velocidad de descomposición del mantillo (Goma-

Tchimbakala y Bernhard-Reversat 2006, Snowdon et al. 2005) observándose en restos de 

Eucalyptus sp. y Pinus sp. una clara relación negativa (Sánchez et al., 2018). El carbono 

soluble puede ser considerado un indicador de calidad de resto y predictor de los procesos de 

descomposición (Hernández et al., 2009) cuyo contenido está directamente relacionado con la 

velocidad de descomposición de un resto (Sánchez et al., 2018). El contenido suele decrecer 

rápidamente durante las primeras etapas de la descomposición (del Pino et al., 2010) situación 

relacionada al hecho de ser una fuente de energía fácilmente utilizable para los 

microorganismos del suelo (Goma-Tchimbakala y Bernhard-Reversat, 2006). Para el caso del 

mantillo de E. dunnii en Uruguay, se reporta un contenido inicial de carbono soluble de 78 g kg-

1 (Hernández et al., 2009), aunque los contenidos suelen ser variables (Goma-Tchimbakala y 

Bernhard-Reversat, 2006). 

La tasa con la que el mantillo se descompone está influenciada también por el clima 

(Prescott 2005, Trofymow et al. 2002, Berg et al. 2000), el cual ejerce un mayor control en 

grandes escalas geográficas (Hättenschwiler, 2005). Las variables climáticas usualmente 

consideradas son la temperatura, humedad (Aerts 1997, Swift et al. 1979) y evapotranspiración 

actual (Gholz et al. 2000, Aerts 1997, Berg et al. 1993). Ésta última integra el efecto de la 

temperatura y las precipitaciones en un único indicador (Hättenschwiler, 2005), pudiendo ser 

utilizado para estimar la influencia del clima sobre la descomposición del mantillo a escala 

global (Aerts, 1997). 

Particularmente, la temperatura constituye un buen predictor de la velocidad con la que 

el mantillo se descompone (Trofymow et al., 2002). Reportes indican que la descomposición 

del mantillo en bosques tropicales y subtropicales suele incrementarse con el aumento de la 
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temperatura (Liu et al., 2006). En este sentido, se han evidenciado relaciones exponenciales 

crecientes entre la temperatura media y la tasa de descomposición del mantillo de Pinus 

resinosa en Estados Unidos (Gholz et al., 2000), así como, relaciones lineales negativas 

respecto a la masa remanente del mantillo de Pinus sylvestris en Europa (Liski et al., 2003) y 

E. globulus en cámaras de crecimiento bajo condiciones controladas (Guo y Sims, 1999). Por 

otro lado, en plantaciones de P. taeda en Estados Unidos, se encontraron incrementos 

significativos en la velocidad de descomposición del mantillo con el aumento de la temperatura 

(Hornsby et al., 1995). 

Respecto a la evapotranspiración actual, se ha constatado la existencia de relaciones 

directas entre dicha variable y la tasa de descomposición al primer año de la hojarasca de P. 

sylvestris en un rango climático incluido en una transecta de 2000 km de dirección NW desde 

Escandinavia (Berg et al., 1993). Algo similar se reporta para P. resinosa en Estados Unidos, 

donde la proporción de masa remanente de acículas mostró una relación lineal negativa 

respecto a dicha variable (Gholz et al., 2000).  
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Resumen. La sustitución de una vegetación de pasturas naturales por una cobertura forestal, 

implica la incorporación del mantillo como un nuevo componente del sistema, el cual realiza un 

aporte de carbono al suelo. Su formación es el resultado de la caída de hojarasca (hojas / 

acículas, ramas y corteza) y su transformación en el tiempo, la cual varía según la especie y 

las condiciones ambientales. Los objetivos del trabajo fueron: (i) determinar la caída estacional 

de hojarasca y sus fracciones en Eucalyptus grandis y Pinus taeda; (ii) cuantificar y comparar 

la tasa de deposición anual por especie y; (iii) determinar la existencia de relaciones entre la 

caída de hojarasca y distintas variables climáticas. Se evaluó la caída estacional de hojarasca 

y sus fracciones, durante dos años, mediante la instalación de 6 trampas circulares por especie. 

Eucalyptus grandis mostró máximos de caída en primavera de ambos años (P<0,0001) y una 

mayor deposición total de hojarasca durante el primer año (P=0,0288). En Pinus taeda, los 

máximos ocurrieron en verano y otoño del primer y segundo año respectivamente (P<0,0001) 

y la mayor caída de material durante el primer año respecto al segundo (P<0,0001). Las 

fracciones presentes en mayor proporción (hojas y acículas) reprodujeron la estacionalidad de 

caída de la hojarasca. Los resultados obtenidos muestran la existencia de un patrón estacional 

de caída que puede verse afectado por las condiciones climáticas según la especie 

considerada. En ese sentido, se evidenció la existencia de relaciones entre la caída de material 

y distintas variables climáticas.  

Palabras clave: caída de hojarasca, variación estacional, variables climáticas.
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Abstract. The substitution of a vegetation of natural pastures by a forest cover implies the 

inclusion of the litter as a new component of the system, which makes a contribution of carbon 

to the soil. Its formation is the result of the litterfall (leaves / needles, twigs and bark) and its 

transformation over time, which varies according to the species and environmental conditions. 

The objectives of the study were: (i) determine the seasonal litterfall and their fractions in 

Eucalyptus grandis and Pinus taeda, (ii) quantify and compare the annual deposition rate by 

species and; (iii) determine the existence of relationships between the litterfall and different 

climatic variables. Seasonal litterfall and its fractions were evaluated over two years by installing 

six circular traps per species. Eucalyptus grandis showed peak fall in spring in both years 

(P<0.0001) and a greater total deposition of litter during the first year (P=0.0288). In Pinus taeda 

the maximums occurred in summer and autumn of the first and second year respectively 

(P<0.0001) and the greater fall of material during the first year compared to the second 

(P<0.0001). The fractions present in greater proportion (leaves and needles) reproduced the 

seasonality of litter fall. The results obtained show the existence of a seasonal pattern of fall 

that may be affected by climatic conditions according to the species considered. In that sense, 

the existence of relationships between the fall of material and different climatic variables was 

evidenced. 

Keywords: litter fall, seasonal variation, climatic variables. 
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2.1. Introducción 

El mantillo es la capa de materiales orgánicos que se forma mediante la deposición y 

acumulación de material vegetal forestal sobre la superficie del suelo mineral(1) cuya formación 

obedecerá al balance entre la tasa de caída de hojarasca y su velocidad de descomposición(2). 

A su vez, el mantillo cumple un rol relevante como sumidero de carbono(3)(4) y en el reciclaje de 

nutrientes(5)(6), por lo que la tasa de caída de hojarasca influye en dichos procesos(7)(8). 

La caída de hojarasca suele presentar un comportamiento estacional de 

deposición(7)(9)(10)(11), pudiendo exhibir desviaciones según la especie forestal considerada(5)(12), 

las características intrínsecas de la plantación como el área basal, volumen, biomasa aérea e 

incremento medio anual(13) y las condiciones ambientales del sitio(9)(14)(15). Las variables 

climáticas que ejercen influencia sobre la estacionalidad de caída de material vegetal forestal 

son: la temperatura(8)(16), la humedad relativa(13), la evapotranspiración(8) y el estrés hídrico(10). 

Los sistemas forestales en Uruguay han sido implantados en sitios originalmente 

ocupados por pasturas naturales, lo que supone un cambio en la cobertura del suelo 

caracterizado por la deposición del mantillo forestal como un nuevo componente al sistema 

suelo-planta. Sin embargo, los estudios locales realizados sobre la dinámica de caída de 

hojarasca son escasos(17). La falta de información nacional que permita evaluar su contribución 

en cuanto al aporte de biomasa, junto a las hipótesis de que las especies forestales tienen 

diferencias en la estacionalidad de la caída de hojarasca y a su vez, que ésta puede variar de 

acuerdo de las condiciones ambientales típicas de una región de clima templado como la de 

Uruguay, justifican el abordaje del tema a través de este estudio. Los objetivos del trabajo 

fueron: (i) cuantificar la tasa de caída estacional de hojarasca y sus fracciones en Eucalyptus 

grandis y Pinus taeda; (ii) cuantificar y comparar la deposición anual de hojarasca por especie 

y; (iii) determinar la existencia de relaciones entre la caída de hojarasca y diferentes variables 

climáticas. 
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2.2. Materiales y métodos 

2.2.1. Características del sitio experimental 

El estudio se desarrolló en el Departamento de Rivera, Uruguay (Ruta 5, km 451, 

coordenadas: 31º23'55.11" S y 55º41'43.88" O). Esta región tiene un clima templado con una 

temperatura media anual de 18,6 °C, una media de 12,4 °C en el mes más frío (julio) y de 24,6 

°C en el más cálido (enero)(18). La precipitación media anual es de 1605 mm, con un máximo 

principal en otoño y un secundario en primavera, un mínimo principal en invierno y un mínimo 

secundario a mitad del verano aunque con gran variación interanual(18). Los suelos 

corresponden a la unidad cartográfica "Tres Cerros"(19) (Molic Hapludalfs(20)). La vegetación 

nativa original del sitio es de pasturas dominadas principalmente por gramíneas estivales 

perennes de ciclo fotosintético C4 (Axonopus spp., Schizachyrium spp., Paspalum spp., Chloris 

spp., Andropogon spp., Eragrostis spp. y Aristida spp.) y por algunas gramíneas invernales 

(Briza spp. y Piptochaetium spp.).  

En este sitio, en el año 2003 se instalaron dos experimentos, uno con E. grandis y el otro 

con P. taeda. En cada uno de los experimentos, se dispusieron tres tratamientos de densidades 

de plantación (816, 1111 y 2066 árboles ha-1) en un diseño de bloques completos al azar con 

tres repeticiones. A los efectos del presente estudio, se evaluaron las parcelas de E. grandis y 

P. taeda con 816 árboles ha-1, ya que constituye la situación más próxima a la realidad respecto 

a una condición de plantaciones destinadas a la producción de madera de calidad. Durante la 

ejecución de la evaluación, se monitoreó la humedad relativa (%) y temperatura (°C), en una 

frecuencia de una determinación por hora, información a partir de la cual se determinó el Déficit 

de Presión de Vapor (DPV)(21). A su vez, fueron extraídos datos pluviométricos, cercanos al 

sitio de estudio, de los registros de la estación meteorológica automática del Instituto Nacional 

de Investigación Agropecuaria (coordenadas: 31º42'32" S y 55º49'36" O) (Figuras 1 y 2). 
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Figura 1. Evolución de la precipitación acumulada (mm) y del Déficit de Presión de Vapor medio 

mensual (KPa) para el período de estudio. 

 

Figura 2. Evolución de la humedad relativa (%) y de la temperatura media (ºC) para el período 

de estudio. 

2.2.2. Estudio de caída de hojarasca 

Para evaluar la estacionalidad de caída de hojarasca se instalaron un total de 12 trampas 

circulares de 1 m de diámetro (6 repeticiones por especie, dos en cada una de las tres 
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repeticiones del experimento), las cuales fueron ubicadas de forma aleatoria. En ellas se 

recolectó el material capturado al final de cada estación durante un período de dos años.  

El estudio de caída de hojarasca se inició en junio de 2017 (invierno en el hemisferio 

sur). El material recogido en cada estación fue secado en estufa con forzador marca Nova 

Ética® a 65 °C hasta peso constante y, subsiguientemente, se separó por fracciones (hojas, 

corteza y ramas menores a 5 mm de diámetro para la especie E. grandis, y acículas y ramas 

menores a 5 mm de diámetro en P. taeda). Por último, se determinó el peso seco total y por 

fracción. 

2.2.3. Análisis estadísticos 

El peso seco de material depositado estacionalmente de cada especie fue analizado 

mediante un modelo lineal mixto en el cual, los factores año, estación y su interacción fueron 

considerados de efecto fijo y la trampa de efecto aleatorio ya que, las determinaciones de peso 

seco de hojarasca en cada trampa, constituyeron medidas repetidas en el tiempo. El modelo 

estadístico utilizado fue el siguiente: 

Yijk = μ + αi + β
j
+ (αβ)

ij
 + Zk + εijk 

donde Yijk es la variable dependiente peso seco de hojarasca caída estacionalmente (Mg ha-1); 

αi el efecto fijo año; βj el efecto fijo estación; (αβ)ij la interacción entre ellos; Zk el factor de efecto 

aleatorio trampa y; εijk el error experimental. 

El peso seco anual de hojarasca, también fue analizado mediante un modelo lineal mixto, 

en el cual el factor año fue considerado de efecto fijo y la trampa de efecto aleatorio por las 

razones explicitadas anteriormente. El peso seco de hojas y ramas de E. grandis y acículas de 

P. taeda fue analizado de forma análoga considerando dos factores, por un lado, el efecto fijo 

de la estación y por otro, el efecto aleatorio de la trampa. La comparación de las medias de los 

tratamientos en todos los casos se realizó mediante LSD Fisher considerando diferencias 

significantes a un P<0,05.  

Para el peso seco de corteza de E. grandis y ramas de P. taeda caído estacionalmente 

por año (Mg ha-1 año-1) se ejecutó un análisis no paramétrico de Friedman debido a que no se 

cumplieron los supuestos de normalidad ni de homogeneidad de varianzas y, a su vez, las 
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determinaciones de peso seco para dichas fracciones constituyeron medidas repetidas en el 

tiempo en cada trampa. El análisis a posteriori realizado fue el test de Conover, considerando 

diferencias significativas a un P<0,05.  

Por otro lado, se evaluaron las relaciones de asociación de un grupo de variables 

climáticas y el peso seco de hojarasca estacional (Mg ha-1) a través de un análisis de 

correlación mediante el coeficiente de correlación de Spearman. Las variables climáticas 

consideradas fueron: la precipitación media acumulada (mm) (PA), temperatura media (°C) 

(TM), temperatura mínima media (°C) (TMINM), temperatura máxima media (°C) (TMÁXM), 

humedad relativa media (%) (HRM), humedad relativa mínima media (%) (HRMINM), humedad 

relativa máxima media (%) (HRMÁXM) y el déficit de presión de vapor medio (KPa) (DPVM). 

En todos los casos fueron determinadas a nivel estacional.  

El ajuste de los modelos mixtos considerados, así como el test de comparación múltiple 

de medias de LSD Fisher, fue realizado con R (3.5.3) a través de la interfaz gráfica de Infostat®. 

A su vez, la prueba de Friedman, el test de Conover y los análisis de correlación fueron 

ejecutados mediante Infostat®. 

2.3. Resultados 

Los resultados de peso seco de hojarasca caída promedio por estación y por año 

evaluado en E. grandis, son presentados en la Figura 3. Existe un efecto del año de evaluación 

y la estación considerada en dicha especie (P<0,0001). Se evidencia un patrón estacional de 

deposición en ambos años caracterizado por la ocurrencia de un máximo principal en primavera 

(42 y 36 % para el primer y segundo año de evaluación respectivamente), un pico secundario 

en verano (37 y 32 %), un valor intermedio durante el invierno (15 % y 19 %) y un mínimo 

absoluto en otoño (6 % y 13 %). El material depositado en la primavera y el verano mostró 

diferencias significativas entre años, siendo 31 % superior en el primer año respecto al 

segundo. La caída durante el otoño del primer año (1,10 Mg ha-1) fue significativamente inferior 

a la ocurrida en el segundo (0,46 Mg ha-1), no existiendo diferencias para la estación invernal.  
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Figura 3. Peso seco de hojarasca de E. grandis caído estacionalmente durante ambos años de 

evaluación. Las barras verticales indican el error estándar (n=6). Letras diferentes indican 

diferencias significativas por LSD Fisher (P < 0,05). 

En P. taeda (Figura 4) la estacionalidad de desprendimiento de hojarasca mostró 

diferencias significativas según el año y la estación de evaluación (P<0,0001). En el primer año, 

ocurrió un máximo absoluto en verano que representó el 49 % del material total caído en el 

período, un mínimo en invierno (14 %) y otoño (13 %) y un valor intermedio durante la primavera 

(24 %).  

 

Figura 4. Peso seco de hojarasca de P. taeda caído estacionalmente durante ambos años de 

evaluación. Las barras verticales indican el error estándar (n=6). Letras diferentes indican 

diferencias significativas por LSD Fisher (P<0,05). 
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En relación al segundo año, se registró un máximo principal durante el otoño, alcanzando 

el 46 % del total de la hojarasca depositada, un máximo secundario en el verano (28 %), un 

mínimo principal en primavera (6 %) y un mínimo secundario durante el invierno (20 %). El 

material caído durante la primavera del primer año de evaluación fue ampliamente mayor (595 

%) comparado al registrado para la misma estación en el segundo año. Una situación similar 

ocurrió para la estación estival en la que, en el primer año, el peso seco de hojarasca producido 

fue 160 % superior respecto al caído en el segundo. En el caso de la estación otoñal, en el 

segundo año evaluado, el peso fue 141 % mayor, no registrándose diferencias significativas 

para el período invernal entre años.  

Por otro lado, en términos globales, el peso seco de material caído de E. grandis durante 

el primer año fue significativamente mayor (11 %) respecto al segundo (P<0,0288) (Figura 5). 

En cuanto a P. taeda, la cantidad total de hojarasca producida por año de evaluación fue 

significativamente mayor (50 %) durante el primer año en relación al segundo (P<0,0001) 

(Figura 6).  

 

Figura 5. Peso seco de hojarasca de E. grandis depositado según año de evaluación. Las 

barras verticales indican el error estándar (n=6). Letras diferentes indican diferencias 

significativas por LSD Fisher (P < 0,05). 
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Figura 6. Peso seco de hojarasca de P. taeda depositado según año de evaluación. Las barras 

verticales indican el error estándar (n=6). Letras diferentes indican diferencias significativas por 

LSD Fisher (P<0,05). 

El peso seco de hojas de E. grandis mostró diferencias estacionales de deposición para 

los años evaluados (P<0,0001) (Cuadro 1). Durante el primer y segundo año, ocurrió un 

máximo principal de primavera (2,84 y 2,27 Mg ha-1 respectivamente), un pico secundario de 

verano (2,13 y 1,63 Mg ha-1), un mínimo principal de otoño (0,24 y 0,82 Mg ha-1) y un mínimo 

secundario de invierno (1,19 y 1,39 Mg ha-1). En el caso de las ramas, también se observaron 

variaciones estacionales en la caída de material en ambos años (P<0,0001). Durante el primer 

año, el máximo de producción ocurrió en primavera y verano (37 y 41 % del total producido 

respectivamente) y el mínimo en otoño (11 %) e invierno (11 %), distribución que varió en el 

segundo año, ocurriendo un pico primario durante la primavera (40 %), uno secundario en la 

estación estival (30 %) y un mínimo en otoño (17 %) e invierno (13 %). Para la fracción corteza, 

el máximo de caída en el primer año aconteció en verano y primavera (58 y 39 % del total 

producido respectivamente), ocurriendo un mínimo de invierno (sin registro de caída) y otoño 

(3 %) (P=0,0004), distribución que, durante el segundo año varió, dándose un máximo estival 

(89,7 %) y un mínimo durante otoño (sin registro de caída), invierno (1,7 %) y primavera (8,6 

%) (P<0,0001). 

En P. taeda (Cuadro 1), la caída de acículas en el primer año mostró un pico de verano 

(49 %), un registro intermedio de primavera (24 %) y un mínimo de otoño (13 %) e invierno (14 
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%) (P<0,0001). Durante el segundo año, la caída fue máxima en el otoño (48 %), seguida por 

el desprendimiento ocurrido en el verano (28 %), posteriormente el de invierno (19 %) y 

finalmente el de primavera (5 %) (P<0,0001). Para el caso de la caída de ramas, no existieron 

diferencias significativas entre las estaciones en ninguno de los años evaluados (P=0,3662). 

Cuadro 1. Peso seco promedio de material caído de cada fracción por estación evaluada por 

especie considerada. 

  Eucalyptus grandis Pinus taeda 

Hojas1 Ramas1 Corteza2 Acículas1 Ramas2 

 - (Mg ha-1) - 

Año 1 

Invierno 1,19±0,33 c 0,22±0,21 b 0 c 1,44±0,16 c 0,04±0,09 a 

Primavera 2,84±0,25 a 0,73±0,16 a 0,35±0,32 a 2,42±0,19 b 0,15±0,17 a 

Verano 2,13±0,32 b 0,80±0,22 a 0,52±0,22 a 5,07±0,31 a 0,18±0,21 a 

Otoño 0,24±0,06 d 0,20±0,18 b 0,03±0,06 bc 1,35±0,31 c 0,02±0,06 a 

Año 2 

Invierno 1,39±0,21 c 0,22±0,10 c 0,01±0,03 cd 1,34±0,28 c  0,08±0,13 a 

Primavera 2,27±0,24 a 0,68±0,14 a 0,05±0,09 bcd 0,37±0,19 d 0 a 

Verano 1,63±0,17 b 0,50±0,22 b 0,52±0,24 a 1,90±0,19 b 0,12±0,15 a 

Otoño 0,82±0,18 d 0,28±0,14 c 0 d 3,27±0,21 a 0,03±0,08 a  
 

1 Medias con letras diferentes indican diferencias significativas por LSD Fisher (P<0,05) 

2 Valores con letras diferentes indican diferencias significativas por Conover (P<0,05). 
El valor incluido junto a la media representa el error estándar.  
 

La mayoría de las variables ambientales consideradas presentaron correlaciones 

significativas con el peso seco de hojarasca caído estacionalmente y sus respectivas 

fracciones. El peso seco total de hojarasca de E. grandis depositado (Cuadro 2), evidenció 

relaciones directas y significativas para la TM, TMÍNM y el DPVM. A su vez, se obtuvieron 

relaciones inversas y significativas para las variables HRM, HRMÍNM y la HRMÁXM. Por otro 

lado, tanto la TMÁXM como la PA, no mostraron una vinculación clara con el peso seco de 

hojarasca producido. La fracción hojas, exhibió un comportamiento análogo a la caída de 

hojarasca, lo que se evidencia a través de correlaciones positivas y significativas con la TM, el 

DPVM y la TMÍNM. Para la HRMÍNM, HRMÁXM y HRM la correlación fue significativamente 

negativa. La PA y la TMÁXM no mostraron relación con la caída de hojas. Las fracciones ramas 

y corteza, tuvieron algunas variaciones respecto a la caída de hojarasca y hojas. En este 

sentido, existió una correlación alta, directa y significativa de la caída de corteza y ramas con 
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la TMÁXM, si bien con esta última el valor de la probabilidad fue menor. A su vez, la caída de 

ramas y corteza también mostraron una vinculación directa, alta y significativa con la HRM, 

HRMÁXM, TM, TMÍNM y el DPVM. La correlación de la caída de ramas con la HRMÁXM fue 

inversamente significativa y alta, sin embargo, para el caso de la corteza fue débil. Al igual que 

para las hojas y la hojarasca en su conjunto, la PA no exhibió relación con la caída de ramas y 

corteza. 

Cuadro 2. Coeficientes de correlación de Spearman entre el peso seco de hojarasca de E. 

grandis y sus fracciones caídas estacionalmente y variables climáticas estacionales. 

Hojas Ramas Corteza Hojarasca 

Precipitación acumulada 
0,12 

P=0,4009 
     -0,12 
P=0,4235 

-0,24 
P=0,0966 

 0,05 
P=0,7313 

Humedad relativa media 
-0,70* 

P<0,0001 
-0,75* 

P<0,0001 
 -0,65* 

P<0,0001 
-0,75* 

P<0,0001 

Temperatura media 
  0,56* 

P<0,0001 
  0,70* 

P<0,0001 
  0,71* 

P<0,0001 
 0,64* 

P<0,0001 

DPV medio 
  0,66* 

P<0,0001 
  0,72* 

P<0,0001 
  0,74* 

P<0,0001 
  0,73* 

P<0,0001 

Temperatura mínima media 
  0,53* 

P=0,0001 
  0,65* 

P<0,0001 
  0,70* 

P<0,0001 
  0,61* 

P<0,0001 

Temperatura máxima media 
 0,05 

P=0,7197 
  0,31* 

P=0,0297 
  0,60* 

P<0,0001 
 0,19 

P=0,1884 

Humedad relativa mínima media 
-0,54* 

P=0,0001 
-0,56* 

P<0,0001 
 -0,40* 

P=0,0051 
-0,58* 

P<0,0001 

Humedad relativa máxima media  
-0,65* 

P<0,0001 
-0,69* 

P<0,0001 
-0,57* 

P<0,0001 
-0,67* 

P<0,0001 
 

1 Coeficientes de correlación de Spearman con asteriscos indican significancia (P<0,05), n=48. 

En el Cuadro 3 se presentan los coeficientes de correlación obtenidos para la hojarasca 

de P. taeda y sus respectivas fracciones. La hojarasca en su conjunto manifestó una relación 

inversa, alta y significativa únicamente con la PA. A su vez, mostró una alta correlación directa 

y significativa con TMÁXM y una relación de la misma naturaleza, aunque con menor 

probabilidad, con la TM, TMÍNM y el DPVM. Para el caso de las variables climáticas 

relacionadas con la humedad relativa, no existieron relaciones claras entre ellas y la producción 

de hojarasca. La caída de acículas, presentó un comportamiento similar al observado para la 
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hojarasca en su conjunto. En ellas, se registró una relación directa y significativa con la PA e 

inversamente significativa para el caso de la TMÁXM. Relaciones directas y de menor 

significación fueron evidenciadas para la TM, TMÍNM, HR y el DPVM. Por otro lado, la 

HRMÁXM y la HRMÍNM no mostraron relación con la deposición de acículas. En el caso de las 

ramas, no existió relación alguna con ninguna de las variables climáticas consideradas.  

Cuadro 3. Coeficientes de correlación de Spearman entre el peso seco de hojarasca de P. 

taeda y sus fracciones caídas estacionalmente y variables climáticas estacionales. 

 Acículas Ramas Hojarasca 

Precipitación acumulada 
-0,63* 

P<0,0001 
-0,17 

P=0,2502 
-0,63* 

P<0,0001 

Humedad relativa media 
-0,30* 

P=0,0383 
-0,21 

P=0,1469 
-0,28 

P=0,0519 

Temperatura media 
0,43* 

P=0,0020 
0,20 

P=0,1804 
0,42* 

P=0,0029 

DPV medio 
0,39* 

P=0,0059 
0,27 

P=0,0667 
0,37* 

P=0,0089 

Temperatura mínima media 
0,36* 

P=0,0117 
0,18 

P=0,2149 
0,35* 

P=0,0158 

Temperatura máxima media 
0,78* 

P<0,0001 
0,24 

P=0,0984 
0,77* 

P<0,0001 

Humedad relativa mínima media 
-0,27 

P=0,0678 
-0,16 

P=0,2804 
-0,25 

P=0,0899 

Humedad relativa máxima media 
-0,25 

P=0,0856 
-0,21 

P=0,1461 
-0,24 

P=0,0972 
 

1 Coeficientes de correlación de Spearman asteriscos indican significancia (P<0,05), n=48. 

2.4. Discusión 

Se han reportado comportamientos de caída de hojarasca de Eucalyptus sp., 

caracterizados por máximos durante verano y/o primavera(10)(11)(14)(22) y mínimos en otoño e 

invierno(10)(11). Antecedentes locales muestran resultados semejantes en E. grandis, con 

respuestas de tipo unimodal con un máximo de primavera y mínimos en otoño e invierno(17). 

Esto coincide con el patrón estacional evidenciado en el presente estudio que, para el primer y 

segundo año de evaluación, mostró un máximo de primavera (3,92 y 3,00 Mg ha-1 

respectivamente) y mínimos absolutos de otoño (0,46 y 1,10 Mg ha-1 respectivamente).  



    26 
 

Durante el período de estudio, en primavera y verano se registraron los mayores niveles 

de déficit de presión de vapor y menores precipitaciones, momentos en los que también ocurrió 

la mayor caída de material vegetal, situación relacionada al incremento de la temperatura y a 

la ocurrencia de períodos secos(9)(10)(11)(14). Específicamente, en las estaciones de primavera y 

verano del primer año de evaluación, que se mostraron relativamente más secas que las del 

segundo, la cantidad de material caído fue significativamente mayor, evidenciando un efecto 

del año de evaluación sobre el desprendimiento de hojarasca. Los resultados obtenidos en el 

análisis de correlación soportan esto, fundamentalmente a través de relaciones que indican 

que, en líneas generales, ante aumentos de la temperatura, disminución de la humedad relativa 

y aumento del déficit de presión de vapor, la caída de hojarasca se ve incrementada, lo cual 

coincide con lo observado en Eucalyptus dunnii en Brasil(8). 

En cuanto a los promedios anuales de caída de hojarasca, los registros obtenidos (9,25 

y 8,37 Mg ha-1 para el primer y segundo año respectivamente) distan del reportado en el mismo 

sitio para E. grandis de 8 años de edad a una densidad de plantación de 816 y 2066 árboles/ha, 

el que en promedio alcanzó los 6,0 Mg ha-1(17). Esta discrepancia puede ser atribuida a 

diferencias de edad de las masas ya que, en algunas especies de Eucalyptus, se han 

evidenciado aumentos en la cantidad del material caído en función del incremento de la 

edad(23)(24). Por otro lado, la ocurrencia de un primer año relativamente más seco, seguido de 

un segundo año con mayor abundancia de precipitaciones y déficit de presión de vapor más 

bajo, habría provocado la mayor caída en el primer año (9,25 Mg ha-1) respecto al segundo 

(8,37 Mg ha-1), situación similar a la observada en Eucalyptus maculata en Nueva Gales del 

Sur posteriormente a la ocurrencia de una sequía severa(9). 

Respecto a la caída por fracciones, los resultados obtenidos para E. grandis, son 

similares a los reportados para distintas especies Eucalyptus, siendo las hojas la fracción 

predominante, intermedia las ramas y minoritaria la corteza(11)(14). En el caso de la fracción 

hojas, los máximos ocurrieron durante la primavera de ambos años, lo que resulta en un patrón 

estacional de caída análogo al obtenido para la hojarasca en su conjunto, comportamiento 

evidenciado usualmente en Eucalyptus sp.(14)(23) relacionado a la ocurrencia de períodos de 

estrés hídrico y altas temperaturas que fomentan la caída de hojas(9). En este sentido, se han 

registrado relaciones directas entre la caída de hojas de distintas especies de Eucalyptus y 
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variables vinculadas a la temperatura(25)(26) e inversas para las relativas a la humedad relativa(8), 

resultados coincidentes a los obtenidos en este estudio.  

La caída de ramas de Eucalyptus sp., puede estar relacionada a períodos cálidos(27) y 

secos(28), lo que coincide con lo evidenciado en este trabajo, en la que los máximos ocurrieron 

en la primavera y el verano del primer año de evaluación y únicamente durante la primavera 

del segundo, períodos caracterizados por mayor una temperatura y una atmósfera más seca. 

A su vez, los análisis de correlación mostraron que, ante aumentos de la temperatura, 

disminuciones en la humedad relativa y aumentos del déficit de presión de vapor, la caída de 

ramas se vio incrementada. El cambio en la estación de máxima caída durante los años 

evaluados responde a la variabilidad interanual característica del desprendimiento de ramas de 

Eucalyptus sp.(9)(29), la que está fundamentalmente vinculada a eventos de vientos fuertes(9).  

El desprendimiento de corteza en Eucalyptus sp. usualmente alcanza su punto máximo 

entre la primavera y el otoño(9)(27)(30) lo cual coincide con lo obtenido en esta evaluación, con 

máximos durante la primavera y verano del primer año y únicamente en verano en el segundo. 

La caída de corteza, a su vez, depende de factores ambientales(9), en este sentido, se ha 

observado una correlación directa de la deposición de corteza respecto a la temperatura y 

déficit de presión de vapor, e inversa respecto a variables relacionadas a la humedad relativa.  

Los resultados obtenidos en P. taeda durante el primer año, mostraron un máximo de 

caída en verano (5,25 Mg ha-1), similar a lo observado en el mismo sitio para dicha especie(17), 

aunque con desvíos caracterizados por la ocurrencia de un máximo secundario durante la 

primavera (2,57 Mg ha-1), estación en la que en dicho antecedente había registrado el mínimo 

absoluto. Este tipo de comportamiento, puede estar vinculado con las escasas precipitaciones 

y el elevado déficit de presión de vapor evidenciado desde mediados de primavera hasta el 

verano del primer año de evaluación, situación que habría provocado la mayor caída de 

hojarasca, la cual está usualmente relacionada con picos de caída de acículas reportados para 

diferentes especies de Pinus durante períodos de déficit hídrico y altas 

temperaturas(13)(15)(31)(32)(33). En este sentido, los análisis de correlación ejecutados mostraron 

relaciones directas entre la caída de hojarasca, el déficit de presión de vapor y variables 

relativas a la temperatura e inversas respecto a la humedad relativa, comportamiento 

usualmente evidenciado en Pinus sp.(13)(33). A su vez, la precipitación acumulada mostró una 
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relación inversa con la caída de hojarasca, lo que estaría vinculado con la mayor caída 

observada durante la primavera y el verano del primer año evaluado, estaciones que se 

presentaron muy secas, siendo similar a lo reportado en Pinus radiata en Australia con mayor 

caída de acículas ante escasez de precipitaciones durante el verano(27)(34). 

En el segundo año, la máxima caída ocurrió en otoño (3,30 Mg ha-1), un pico secundario 

en verano (2,02 Mg ha-1) y un mínimo absoluto en primavera (0,37 Mg ha-1). Estos eventos 

están posiblemente relacionados con la abundancia de precipitaciones y el bajo déficit de 

presión de vapor registrado desde la primavera hasta el verano del segundo año de evaluación. 

Esta condición pudo determinar una menor caída de hojarasca en primavera y verano del 

segundo año respecto al primero y el desplazamiento del pico estival evidenciado en el primer 

año hacia el otoño en el segundo. Esto se sustenta en antecedentes en los que, en diversas 

especies de Pinus, la caída de hojarasca en condiciones de humedad no limitante fue máxima 

durante el otoño(16)(31)(32) y en los retrasos reportados de entre 3 y 6 meses en el momento de 

máximo de desprendimiento de acículas en ausencia de estrés hídrico en P. radiata en 

Australia(32). 

Respecto a la caída por fracciones, los resultados obtenidos son similares a los 

reportados para distintas especies de Pinus sp., siendo las acículas la fracción 

predominante(16)(32). Por otro lado, su caída está relacionada a la temperatura(13)(15)(31), al déficit 

hídrico(32) y a la humedad relativa(13), lo que fue evidenciado en los resultados de este estudio, 

con relaciones directas respecto al déficit de presión de vapor y variables relacionadas a la 

temperatura e inversas con la precipitación acumulada y humedad relativa. En el caso de las 

ramas, no se observó un patrón estacional de deposición, lo cual es similar a lo observado en 

Pinus massoniana en la región subtropical de China(35). Este comportamiento está vinculado a 

la ausencia de relación entre la caída de esta fracción y las variables climáticas consideradas, 

situación similar a lo observado en P. taeda en Brasil(16).  

La cantidad anual promedio de hojarasca de P. taeda producida en el segundo año (7,11 

Mg ha-1) fue significativamente menor a la del primero (10,67 Mg ha-1), posiblemente dado por 

las condiciones climáticas fuertemente favorables para el desprendimiento de material durante 

el primer año y al retraso del pico de caída de hojarasca(36) que pudo derivar en que parte del 

material no se desprendiera dentro del período de estudio. Por otro lado, en un trabajo local, la 
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caída anual promedio de hojarasca en P. taeda de 8 años de edad plantados a una densidad 

de 816 y 2066 árb/ha alcanzó los 5,8 Mg ha-1(17), cantidad sustancialmente menor a las 

obtenidas en este trabajo, principalmente durante el primer año, atribuible posibles aumentos 

en la caída de hojarasca a medida que se incrementa la edad de la plantación(36). 

Finalmente, bajo el supuesto de que la concentración de carbono en la hojarasca 

(promedio de varios muestreos estacionales) es del orden de 464 g kg-1, y 449 g kg-1 para E. 

grandis y P. taeda respectivamente(17), el carbono incorporado anualmente al mantillo por la 

caída de hojarasca varió entre 3,9 y 4,3 Mg ha-1 para E. grandis y entre 3,2 y 4,8 Mg ha-1 para 

P. taeda, lo que supone un aporte relevante de dicho elemento.  

2.5. Conclusiones 

Los resultados obtenidos muestran la existencia de un patrón estacional de caída que 

puede verse afectado por las condiciones climáticas según la especie considerada. En el caso 

de Eucalyptus sp., el patrón estacional no se vio alterado en función del año de estudio, 

ocurriendo lo opuesto en Pinus sp., donde la distribución anual de caída resultó fuertemente 

perturbada. Además, se evidenció la existencia de relaciones entre la caída de hojarasca y 

distintas variables climáticas. Por otro lado, las fracciones presentes en mayor proporción 

(hojas y acículas), reprodujeron la estacionalidad de caída exhibida por la hojarasca en su 

totalidad, cuya cantidad producida representó una deposición anual de biomasa relevante 

sobre el suelo.  
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Resumen. La sustitución de una vegetación de pasturas naturales por una cobertura forestal, 

implica la incorporación del mantillo al sistema. Su dinámica de descomposición, así como el 

reciclaje de carbono se vuelve particularmente relevante en este contexto. Los objetivos del 

trabajo fueron: (i) cuantificar y comparar la tasa de descomposición del mantillo de Eucalyptus 

grandis y Pinus taeda; (ii) cuantificar el contenido remanente de biomasa por especie; (iii) 

determinar y comparar el stock de carbono acumulado en el mantillo en ambas especies; (iv) 

determinar la composición química de los materiales que dan origen al mantillo forestal y; (v) 

caracterizar mediante técnicas isotópicas de análisis el aporte de carbono orgánico al suelo 

como resultado de la descomposición del mantillo. Se evaluó la descomposición de distintas 

capas de mantillo mediante la instalación de 3 trampas por especie subdivididas en 8 

cuadrantes cada una. Esto permitió separar el material depositado estacionalmente durante 2 

años, y estudiar la incorporación de carbono al suelo. Los resultados obtenidos no mostraron 

diferencias en la tasa de descomposición entre especies, así como para los momentos de inicio 

de evaluación considerados. Las hojas y acículas constituyeron las fracciones que alojaron la 

mayor proporción de biomasa y carbono. El contenido de carbono y 13C en el suelo fueron poco 

sensibles al aporte por parte del mantillo durante el período estudiado. Sin embargo, al 

considerar el aporte realizado desde la instalación del experimento, se evidenció una 

incorporación significativa de carbono al suelo bajo ambas especies forestales respecto a la 

condición inicial de pasturas naturales. 

Palabras clave: isótopos estables, sistemas forestales, secuestro de carbono. 
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Abstract. The substitution of a vegetation of natural pastures by a forest cover implies the 

incorporation of the litter to the system. Its decomposition dynamics, as well as carbon recycling, 

becomes particularly relevant in this context. The objectives of this study were: (i) quantify and 

compare the decomposition rate of the litter of Eucalyptus grandis and Pinus taeda; (ii) quantify 

the remaining biomass content by species; (iii) determine and compare the carbon stock 

accumulated in the litter of both species; (iv) determine the chemical composition of the 

materials that give rise to forest litter and; (v) characterize using isotopic analysis techniques its 

carbon contribution to the soil as a result of decomposition of the litter. The decomposition of 

different layers of litter was evaluated by installing three traps per specie subdivided into eight 

quadrants each one. This allowed the separating of the material deposited seasonally during 

two years and the studying of the incorporation of carbon to the soil. The results obtained did 

not show differences in the decomposition rate between species, as well as for the different 

evaluation start times considered. The leaves and needles had the highest proportion of the 

total biomass and carbon. The carbon content and 13C in the soil were not sensitive to the 

contribution of the litter. However, when considering the contribution made since the installation 

of the experiment, a significant incorporation of carbon into the soil was evident under both 

forest species with respect to the initial condition of natural pastures. 

Keywords: stable isotopes, forestry systems, carbon sequestration. 
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3.1. Introducción 

El mantillo es la capa que se forma mediante la deposición y acumulación de material 

vegetal forestal sobre la superficie del suelo mineral(1), constituyendo un horizonte de tipo 

orgánico(2). La formación de dicho componente depende de un balance entre la tasa de caída 

de material y su velocidad de descomposición(3). La velocidad de descomposición del mantillo 

es dependiente de su composición química(4)(5)(6), características físicas(7), degradación 

previa(8) y de las condiciones climáticas particulares del sitio(9)(10). La descomposición del 

mantillo puede ser explicada mediante el ajuste de un modelo exponencial decreciente que 

permite determinar una constante de descomposición asociada, cuya magnitud indica la tasa 

con la que se descompone un resto(11). Por otro lado, la velocidad con la que el mantillo es 

degradado, es variable entre especies(12)(13)(14)(15) y guarda estrecha relación con la tasa de 

caída del mismo, la que varía según la especie y época del año(16)(17)(18). 

Los sistemas forestales han sido identificados como potenciales captores de CO2 

atmosférico, siendo el mantillo un sumidero de importancia(5)(19) y, a su vez, constituyendo una 

vía de ingreso de carbono al suelo(10) con un efecto significativo en los primeros centímetros 

del mismo(20). La composición isotópica de carbono alojado en el mantillo forestal es variable 

entre especies y tiende a ser equivalente a la presente en el carbono del suelo(21), ya que la 

proporción de 13C/12C de la materia orgánica del mismo es aproximadamente igual a la de los 

materiales vegetales de la que deriva(22)(23). El uso de técnicas isotópicas de análisis a partir 

del estudio de la abundancia natural de 13C entre especies de la pastura y especies forestales, 

ha permitido avanzar en el conocimiento de este proceso, posibilitando cuantificar el aporte real 

de la especie forestal al carbono orgánico del suelo (COS). 

Los sistemas forestales en Uruguay han sido implantados en sitios originalmente 

ocupados por pasturas naturales. Este cambio de cobertura, se caracteriza por la incorporación 

del mantillo forestal como un nuevo componente al sistema suelo-planta, el cual mantendría 

los beneficios ecosistémicos de secuestro de carbono al igual que en bosques naturales(3). Por 

otro lado, los trabajos relacionados a esta temática suelen estar centrados en la determinación 

de la producción de la hojarasca y la descomposición del mantillo de forma independiente, no 

teniendo un enfoque integral que represente su dinámica de formación(8)(24)(25). La necesidad 

de desarrollar una aproximación metodológica que permita estudiar la dinámica de formación 
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del mantillo junto a las hipótesis de que las especies forestales tienen diferencias en su tasa 

de descomposición y tiempo medio de residencia del carbono, justifican el abordaje del tema a 

través de este estudio. Los objetivos de este trabajo fueron: (i) cuantificar y comparar la tasa 

de descomposición del mantillo de Eucalyptus grandis y Pinus taeda; (ii) cuantificar el contenido 

remanente de biomasa por especie; (iii) determinar y comparar el stock de carbono acumulado 

en el mantillo de las dos especies; (iv) determinar la composición química de los materiales que 

dan origen al mantillo forestal y; (v) caracterizar mediante técnicas isotópicas de análisis el 

aporte de carbono orgánico al suelo como resultado de la descomposición del mantillo. 

3.2. Materiales y métodos 

3.2.1. Características del sitio experimental 

El estudio se desarrolló en el Departamento de Rivera, Uruguay (Ruta 5, km 451, 

coordenadas: 31º23'55.11" S y 55º41'43.88" O). En este sitio, en el año 2003 se instalaron dos 

experimentos, uno con E. grandis y otro con P. taeda. En cada uno de los experimentos, se 

dispusieron tres tratamientos de densidades de plantación (816, 1111 y 2066 árboles ha-1) en 

un diseño de bloques completos al azar con tres repeticiones. A los efectos del presente 

estudio, se evaluaron las parcelas de E. grandis y P. taeda con 816 árboles ha-1 ya que 

constituye la situación más próxima a la realidad respecto a una condición de plantaciones 

destinadas a la producción de madera de calidad. El clima de la zona es templado con una 

temperatura media anual de 18,6 °C, una media de 12,4 °C en el mes más frío (julio) y de 24,6 

°C en el más cálido (enero)(26). La precipitación media anual es de 1605 mm, con un máximo 

principal en otoño y un secundario en primavera, un mínimo principal en invierno y otro 

secundario de verano, aunque con gran variación interanual(26).  

La vegetación nativa original del sitio era de pasturas naturales, dominada 

principalmente por gramíneas estivales perennes de ciclo fotosintético C4 (Axonopus spp., 

Schizachyrium spp., Paspalum spp., Chloris spp., Andropogon spp., Eragrostis spp. y Aristida 

spp.) y por algunas gramíneas invernales (Briza spp. Y Piptochaetium spp.). El experimento 

fue instalado sobre un Molic Hapludalf(27) de la unidad cartográfica "Tres Cerros"(28), con un 

horizonte A franco arenoso de 50-60 cm de espesor, luego del cual presenta un horizonte Bt 

arcillo arenoso de 30-50 cm. El material parental de dicho suelo está constituido por rocas 
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sedimentarias de la Era Terciaria, fundamentalmente representado por areniscas finas y muy 

finas(29) con un paisaje caracterizado por la presencia de elevaciones de entre 8 y 15 % de 

pendiente asociadas a colinas planas. En el Cuadro 1 se incluye la caracterización del suelo 

bajo E. grandis y P. taeda en el que se ubicaron las parcelas del ensayo.  
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 Cuadro 1. Características de los horizontes A, AB y B del suelo en el sitio de estudio. 

Hor. Prof. Arcilla Arena Limo pH1 C1 Al1 Ca1 Mg1 K1 Na1 BT1 CICe
1
 SB12 

 - cm - -  g kg-1 - - H2O - - g kg-1 - - cmolc kg-1 - - % - 

A 0-48 126 54 820 
4,7 

(±0,1) 

9,36 

(±1,82) 

1,60 

(±0,45) 

1,33 

(±0,32) 

0,78 

(±0,17) 

0,26 

(±0,05) 

0,35 

(±0,05) 

2,73 

(±0,51) 

4,33 

(±0,61) 

63 

(±9) 

AB 48-66 233 87 681 
4,7 

(±0,1) 

7,37 

(±2,21) 

2,14 

(±0,87) 

1,39 

(±0,32) 

0,77 

(±0,21) 

0,22 

(±0,05) 

0,40 

(±0,02) 

2,78 

(±0,52) 

4,92 

(±1,04) 

58 

(±12) 

Bt 66-90 342 116 543 
4,7 

(±0,1) 

7,15 

(±1,23) 

4,01 

(±1,36) 

2,08 

(±0,33) 

1,31 

(±0,34) 

0,26 

(±0,06) 

0,43 

(±0,07) 

4,08 

(±0,67) 

8,09 

(±1,71) 

51 

(±9) 

1 El valor entre paréntesis indica el desvío estándar. 2 SB=(BT/CICe)⁄100. Hor.: Horizonte; Prof.: Profundidad; BT: Bases Totales; CICe: Capacidad de Intercambio Catiónico 
efectiva; SB: Saturación en Bases; C: Carbono orgánico por Walkley Black; Al: extracción con KCl 1M; Ca, Mg, K y Na: extracción con Acetato de Amonio 1M, pH: relación 
suelo:agua 1:2,5(20). 
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3.2.2. Estudio de descomposición 

En cada parcela, se ubicó un área homogénea de 4 m de largo por 2 m de ancho, en la 

cual se retiró cuidadosamente el mantillo presente (horizonte O), descubriendo la superficie del 

suelo mineral. Luego se marcaron 8 cuadrantes de 1 m2 de superficie, en cuyos vértices se 

colocaron estacas de madera de 1 m de altura, con la finalidad de rodear los lados de dichos 

cuadrantes con tejido de malla-sombra de plástico de 1 m de altura. El objetivo de dicha 

estructura, fue el de colectar la hojarasca que se fue desprendiendo de los árboles en cada 

estación del año, a la vez de estudiar la descomposición ocurrida entre estaciones. Para dichos 

cometidos, en la instalación del experimento, en cada uno de los ocho cuadrantes, se colocó 

sobre el suelo una capa de 1 m2 de tejido de malla de plástico (1 mm2 de abertura), con el fin 

de permitir la recolección de material no impidiendo el pasaje de aire y agua. En la primera 

fecha de muestreo estacional (a los tres meses de la instalación) se retiró al azar la malla de 

uno de los ocho cuadrantes con el material caído durante la estación, el cual se recogió para 

su posterior secado, molido, tamizado y análisis. En los restantes cuadrantes, se volvió a 

colocar una capa de 1 m2 de tejido de malla de similares características a la utilizada en la 

primera fecha, de manera de recoger separadamente el material caído correspondiente a la 

siguiente estación. Al final de esta segunda estación, se retiraron al azar las dos mallas de uno 

de los siete cuadrantes remanentes, recogiendo separadamente el material caído durante la 

primera y la segunda estación. Dichas muestras fueron posteriormente secadas, molidas, 

tamizadas y analizadas. Con el material correspondiente a la primera capa en las dos fechas, 

se calculó la tasa de descomposición estacional del mismo. El procedimiento se continuó 

durante las siguientes estaciones, de manera que, al final de cada estación, se retiró el material 

existente en el cuadrante de muestreo seleccionado al azar y, en los restantes, se colocaron 

mallas de modo de separar el mantillo caído en la estación de muestreo del que cayó en la 

siguiente y así sucesivamente.  

Durante la ejecución de la evaluación, se monitoreó la humedad relativa (%) y 

temperatura (°C), en una frecuencia de una determinación por hora. Por otro lado, fueron 

extraídos datos pluviométricos cercanos al sitio de estudio de los registros de la estación 

meteorológica automática del Instituto Nacional de Investigación Agropecuaria (coordenadas: 

31º42'32" S y 55º49'36" O) (Figuras 1 y 2). 
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Figura 1. Evolución de la precipitación acumulada (mm) y de la temperatura media (°C) para el 

período de estudio. 

 

Figura 2. Evolución de la humedad relativa media mensual (%) durante el período de estudio. 

El estudio dio inicio en junio del 2017 (invierno en el hemisferio sur), fecha a partir de la 

cual se comenzó con la toma de muestras. El muestreo consistió en la colecta del material de 

uno de los cuadrantes, con sus correspondientes capas, cada 3 meses, durante 2 años al final 
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de cada estación considerada. De esta manera, para cada fecha de muestreo, fue posible 

obtener la información de la biomasa de hojarasca caída por estación, y la tasa de 

descomposición correspondiente. El mantillo recogido en cada estación para las distintas capas 

separadas, fue secado en estufa con forzador marca Nova Ética® a 65 °C hasta peso constante 

y, posteriormente, separado por fracción (hojas, corteza y ramas menores a 5 mm de diámetro 

para el caso del mantillo de E. grandis y, acículas y ramas menores a 5 mm de diámetro en P. 

taeda). Finalmente se procedió a la determinación del peso seco total y por fracción.  

Para evaluar los cambios ocurridos durante el estudio en la capa superficial del suelo en 

la concentración y stock de carbono, así como su abundancia natural de 13C, se tomaron 

muestras compuestas (20 tomas) de forma estratificada a 0-3, 3-6, 6-9 9-12 y 12-20 cm de 

profundidad, bajo ambas especies, en los años 2017 y 2019, correspondientes al inicio y final 

de la evaluación. 

3.2.3. Análisis químicos 

Las muestras de mantillo secas y separadas por fracciones, fueron molidas hasta un 

tamaño de partícula <0,5 mm. Se procedió a colocar 1 g del material en un crisol de porcelana 

y mineralizar por vía seca en mufla a una temperatura de 550 °C durante 5 horas. 

Posteriormente se disolvieron las cenizas en HCl al 10 %. En el extracto resultante, se 

determinó P por colorimetría(30), Ca, Mg por absorción atómica y K y Na por emisión(31). A su 

vez, las muestras recogidas fueron molidas hasta malla <100, determinándose su contenido C, 

N y relación isotópica 13C/12C mediante el uso de un analizador elemental acoplado a un 

espectrómetro de masas marca INTEGRA-2(32). 

Por otro lado, las muestras de suelo obtenidas al inicio y final del estudio, se secaron a 

40 °C y se molieron hasta malla <100 para la determinación del carbono orgánico del suelo y 

la relación 13C/12C mediante el uso de un analizador elemental acoplado a un espectrómetro 

de masas marca INTEGRA-2(32). Los datos correspondientes a la densidad aparente del suelo 

utilizada, así como de la concentración de C y la relación 13C/12C del suelo bajo pasturas 

naturales, fueron obtenidas a partir de trabajos realizados previamente en el mismo sitio de 

estudio y bajo las mismas coberturas consideradas(20). 
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3.2.4. Determinación de δ13C en suelo y mantillo 

A partir de las relaciones 13C/12C de las muestras de suelo y mantillo analizadas, se 

determinó el δ13C mediante la siguiente expresión(22):  

δ
13

C (‰) = �
(13C/12C)

m

(13C/12C)
r

-1� * 1000 

Donde 13C/12Cm es la relación isotópica para la muestra analizada y 13C/12Cr es la relación 

isotópica del estándar de referencia (Pee Dee Belemnite). 

A su vez, la determinación del aporte de carbono orgánico al suelo (COS) por parte del 

componente forestal al cabo de los dos años de evaluación, así como desde la instalación del 

experimento hasta el final del mismo respecto a la condición inicial de pasturas naturales, fue 

ejecutada de la siguiente manera(20): 

α (%)= �
(δ - δ0)

(δ1- δ0)
� * 100 

Dónde α (%) es la proporción de carbono joven, δ es el δ13C del SOC del suelo a t = 1, 

δ0 es el δ13C del COS a t = 0 y δ1 es el δ13C de los residuos de la nueva vegetación. En el caso 

del aporte del componente forestal al cabo de los dos años de evaluación, α (%) es la 

proporción de carbono joven incorporado por cada especie en el período, δ es el δ13C del COS 

al final del estudio, δ0 es el δ13C del COS al inicio del estudio y δ1 es el δ13C del mantillo forestal 

de cada especie. Por otro lado, en la estimación del aporte desde la instalación del experimento 

en el año 2003, α (%) es la proporción de carbono joven incorporado por cada especie en el 

período, δ es el δ13C del COS bajo cada especie al final del estudio, δ0 es el δ13C del COS bajo 

pasturas naturales aledañas y δ1 es el δ13C del mantillo forestal de cada especie. El δ13C del 

mantillo considerado en ambos casos fue el determinado en este trabajo para el material 

acumulado durante los dos años de evaluación (-30,12 ‰ en E. grandis y -29,51 ‰ en P. 

taeda). 

3.2.5. Análisis estadísticos 

Para las sucesivas fechas de muestreo y capas consideradas, la determinación de la 

cantidad de biomasa remanente de mantillo, se basó en la tasa de descomposición para el 
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período. La tasa de descomposición para cada especie y capa de mantillo fue estimada a través 

del ajuste de un modelo de disminución exponencial como el que se muestra a continuación(11): 

P

Pinicial
= e-kt 

dónde P/Pinicial es la proporción de mantillo residual al tiempo t en meses, y k la constante de 

descomposición del mismo, cuya magnitud indica la tasa con la que se descompone el mantillo. 

La comparación del parámetro k fue realizado a través del análisis de Suma de Cuadrados 

Extra(33). El ajuste de los modelos fue ejecutado con SAS Studio® mediante el proceso NLIN(34) 

y posterior comparación del parámetro k entre especies y para las distintas capas mediante 

una prueba F considerando significativo un P<0,05. A partir de este modelo se calculó la vida 

media, o sea el tiempo requerido para la descomposición del 50 % de la biomasa inicial. Se 

consideraron únicamente las capas de mantillo en las cuales el ajuste fue satisfactorio, lo cual 

fue alcanzado en tres de ellas donde el número de observaciones resultó suficiente, 

correspondiendo a distintos momentos de inicio de evaluación, C1 (invierno año 1), C2 

(primavera año 1) y C3 (verano año 1).  

La concentración de C y nutrientes, así como de la cantidad de biomasa por fracción 

correspondientes a la caracterización inicial del mantillo, para cada especie individualmente, 

fueron analizadas mediante Análisis de la Varianza con posterior prueba de comparación 

múltiple de medias de Tukey. Las diferencias entre especies en la concentración y stock de C, 

δ13C y biomasa de mantillo acumulada, se evaluaron a través de tests-T para muestras 

independientes. Por otro lado, la comparación de la concentración y stock de C y δ13C del suelo 

al inicio respecto al final del estudio, bajo cada especie forestal individualmente, fue realizada 

con tests-T para muestras relacionadas. Las diferencias en concentración y stock de C y δ13C 

del suelo entre las coberturas consideradas, se analizó mediante tests-T para muestras 

independientes, así como en la comparación entre las especies forestales respecto al aporte 

de carbono joven al suelo (α). En todos los casos, se consideró un P<0,05 como significativo y 

se comprobaron los supuestos de homogeneidad de varianzas y normalidad. Por otro lado, se 

evaluaron las relaciones de asociación de un grupo de variables climáticas (precipitación media 

acumulada, temperatura media y humedad relativa media) y el contenido remanente de 

biomasa y de los nutrientes considerados mediante un análisis de correlación de Spearman.  
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Tanto los análisis de la varianza realizados, los test-T para muestras relacionadas, los 

test-T para muestras independientes, las pruebas post-hoc y los análisis de correlación fueron 

ejecutados mediante el software estadístico Infostat®. 

3.3. Resultados 

3.3.1. Caracterización inicial del material 

Las características químicas del material de partida en las distintas capas de mantillo de 

P. taeda por estación, en las que el ajuste del modelo de descomposición fue satisfactorio, se 

presentan en el Cuadro 2. No hubo diferencias en la relación C:N  ni en la concentración de C, 

N y P, entre las capas. Por otro lado, la concentración de K y Mg fue 69 y 28 % mayor 

respectivamente en la capa formada durante la primavera del primer año (C2) en relación a la 

de invierno (C1). En el Na, dicha variable estuvo 24 % por encima en la capa C1, respecto a la 

originada en la estación estival del primer año (C3). Finalmente, la concentración de Ca en las 

capas C1 y C2 se mostró 19 y 31 % superior respectivamente a la observada en la capa 

depositada durante el verano.  

Cuadro 2. Concentración inicial de nutrientes en el mantillo de P. taeda capturado en las 

trampas para las distintas capas evaluadas.  

 C:N C N K Na Mg Ca P 

  - g kg-1 -1 

C1 

58 

(±8) 

a 

421,34 

(±18,47) 

a 

8,06 

(±0,51) 

a 

1,00 

(±0,15) 

b 

0,42 

(±0,01) 

a 

0,74 

(±0,06) 

b 

3,93 

(±0,10) 

a 

0,41 

(±0,07) 

a 

C2 

50 

(±4) 

a 

451,12 

(±8,44) 

a 

9,26 

(±0,91) 

a 

1,69 

(±0,09) 

a 

0,37 

(±0,01) 

ab 

0,95 

(±0,04) 

a 

4,31 

(±0,12) 

a 

0,54 

(±0,04) 

a 

C3 
65 

(±6) 

431,61 

(±9,51) 

7,06 

(±0,60) 

1,52 

(±0,18) 

0,34 

(±0,02) 

0,91 

(±0,04) 

3,30 

(±0,08) 

0,49 

(±0,06) 

1 Letras diferentes en la misma columna indican diferencias significativas por el test de comparación múltiple de Tukey 
(P<0,05). El valor entre paréntesis corresponde al error estándar (n=3). C1: capa invierno año 1, C2: capa primavera año 1, 
C3: capa verano año 1. 
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En E. grandis (Cuadro 3), no se encontraron diferencias en la concentración de Ca y P 

entre las diferentes capas. El Na presentó mayor concentración en la capa de primavera del 

primer año en relación al resto de las capas consideradas, siendo 46 y 51 % mayor, en la capa 

C2 comparado con las C1 y C3 respectivamente. La relación C:N estuvo 76 y 42 % por encima 

en la capa acumulada en verano del primer año comparado con la presente en las C1 y C2 

respectivamente. La concentración de N resultó 40 y 86 % mayor en el caso de la capa de 

invierno del primer año respecto a registrada en las C2 y C3, mientras que, en el caso del C, 

fue levemente superior en las capas C1 (7 %) y C2 (6 %). Por otro lado, la concentración de K 

fue 53 % superior en la capa de primavera del primer año en relación a la C3. En cuanto a la 

concentración de Mg, el registro superior se dio en la capa depositada en primavera (28 % 

mayor respecto a la capa C1). 

Cuadro 3. Concentración inicial de nutrientes en el mantillo de E. grandis capturado en las 

trampas para las distintas capas evaluadas. 

 C:N C N K Na Mg Ca P 

  - g kg-1 -1 

C1 

58 

(±1) 

b 

472,50 

(±6,24) 

a 

10,63 

(±0,62) 

a 

2,03 

(±0,14) 

ab 

0,72 

(±0,02) 

b 

1,41 

(±0,06) 

b 

8,52 

(±0,33) 

a 

0,31 

(±0,02) 

a 

C2 

72 

(±7) 

b 

468,79 

(±4,50) 

a 

7,62 

(±0,50) 

b 

2,67 

(±0,13) 

a 

1,05 

(±0,05) 

a 

1,70 

(±0,03) 

a 

8,10 

(±0,42) 

a 

0,31 

(±0,02) 

a 

C3 

102 

(±9) 

a 

441,04 

(±6,10) 

b 

5,71 

(±0,394) 

b 

1,75 

(±0,22) 

b 

0,64 

(±0,04) 

b 

1,56 

(±0,03) 

ab 

7,03 

(±0,54) 

a 

0,26 

(±0,03) 

a 

1 Letras diferentes en la misma columna indican diferencias significativas por test de comparación múltiple de Tukey (P<0,05). 
El valor entre paréntesis corresponde al error estándar (n=3). C1: capa invierno año 1, C2: capa primavera año 1, C3: capa 
verano año 1. 
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3.3.2. Descomposición del mantillo  

En las Figuras 3 y 4 se presentan los modelos de regresión ajustados para P. taeda y E. 

grandis respecto a la proporción de peso seco remanente de las capas consideradas. 

 

Figura 3. Modelos ajustados para el mantillo de P. taeda para los distintos momentos de inicio 

de evaluación considerados, C1 (invierno año 1), C2 (primavera año 1) y C3 (verano año 1). 

Las barras verticales indican el error estándar (n=3).  
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Figura 4. Modelos ajustados para el mantillo de E. grandis para los distintos momentos de inicio 

de evaluación considerados, C1 (invierno año 1), C2 (primavera año 1) y C3 (verano año 1). 

Las barras verticales indican el error estándar (n=3).  

Los ajustes alcanzados fueron caracterizados por la estimación de parámetros 

significativos (A y k), valores elevados de R2 y R2ajus y errores estándar de regresión (Sxy) bajos, 
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los que evidencian la escasa diferencia entre los valores reales y los estimados por el modelo 

regresión. El resumen de los ajustes, significancia de los parámetros, intervalos de confianza y 

otros estadísticos asociados son presentados en el Cuadro 4. 

Cuadro 4. Intervalos de confianza, significancia de parámetros de los modelos y medidas de 

bondad de ajuste. 

Especie Capas 

 C1 C2 C3 

Pinus taeda 

A 0,9153 (P<0,0001) 1,0707 (P<0,0001) 0,9778 (P=0,0001) 

IC (95 %) [0,8021, 1,0284] [0,9098, 1,2316] [0,7987, 1,1570] 

k 0,0333 (P=0,0006) 0,0296 (P=0,006) 0,0419 (P=0,01) 

IC (95 %) [0,0208, 0,0458] [0,0129, 0,0463] [0,0166, 0,0672] 

R2 0,8780 0,8169 0,8450 

R2ajus 0,8577 0,7803 0,8063 

Sxy 0,0634 0,0838 0,0808 

Eucalyptus grandis 

A 1,0636 (P<0,0001) 0,9825 (P<0,0001) 1,0539 (P<0,0001) 

IC (95 %) [0,9414, 1,1857] [0,8290, 1,1361] [0,8786, 1,2293] 

k 0,0389 (P=0,0002) 0,0368 (P=0,0035) 0,0353 (P=0,0114) 

IC (95 %) [0,0267, 0,0510] [0,0186, 0,0550] [0,0132, 0,0574] 

R2 0,9200 0,8514 0,8421 

R2ajus 0,9066 0,8217 0,8027 

Sxy 0,0673 0,0785 0,0801 

C1: capa invierno año 1, C2: capa primavera año 1, C3: capa verano año 1, IC: intervalo de confianza. 

Las tasas de descomposición del mantillo (k) obtenidas a través del ajuste de los 

modelos (Cuadro 5), no mostraron diferencias significativas entre las especies en ninguna de 

las capas consideradas para los inicios de evaluación estudiados (C1 P=0,45, C2 P=0,47, C3 

P=0,60). Por otro lado, la proporción de biomasa remanente de la capa C1, en el caso de P. 

taeda, alcanzó en promedio el 49 % del peso del material original al final del estudio, en cambio, 

para E. grandis llegó al 47 %. Para la capa C2, la proporción de biomasa remanente fue de 56 

% para el mantillo de P. taeda y 50 % en E. grandis. En el caso de la capa C3, la variable 

alcanzó el 56 y 55 % para cada especie, respectivamente. Por otro lado, en el Cuadro 6, se 

presenta la comparación entre las tasas de descomposición (k) obtenidas a partir del ajuste de 
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los modelos por capa y especie individualmente. Los resultados muestran que no existieron 

diferencias entre las tasas de descomposición obtenidas para las capas de mantillo analizadas, 

tanto para E. grandis (kc1 vs kc2 P=0,81, kc1 vs kc3 P=0,70 y, kc2 vs kc3 P=0,89), como para P. 

taeda (kc1 vs kc2 P=0,66, kc1 vs kc3 P=0,40 y, kc2 vs kc3 P=0,30). 

Cuadro 5. Porcentaje de peso seco remanente de mantillo (%), tasa de descomposición k 

(meses-1) y vida media (meses) para E. grandis y P. taeda. 

Capa Especie Peso seco remanente  k  Vida media  

  - % - - meses-1 -1 - meses - 

C1 P. taeda 49 0,0333 a 18,16 

 E. grandis 47 0,0389 a 19,40 

C2 P. taeda 56 0,0296 a 25,73 

 E. grandis 50 0,0368 a 18,36 

C3 P. taeda 55 0,0419 a 16,01 

 E. grandis 55 0,0353 a 21,12 
 

1 Letras diferentes indican diferencias significativas F-test (P<0,05) entre especies para la tasa de descomposición de cada 
capa considerada. C1: capa invierno año 1, C2: capa primavera año 1, C3: capa verano año 1. 
 

Cuadro 6. Comparación de las tasas de descomposición obtenidas de los modelos ajustados 

en distintos comienzos de evaluación.  

Especie k 

 - meses-1 -1 

E. grandis kC1: 0,0389 a kC2: 0,0368 a 

 kC1: 0,0389 a   kC3: 0,0353 a 

 kC2: 0,0368 a kC3: 0,0353 a 

P. taeda kC1: 0,0333 a kC2: 0,0296 a 

 kC1: 0,0333 a kC3: 0,0419 a 

 kC2: 0,0296 a kC3: 0,0419 a 
 

1 Letras diferentes en la misma fila indican diferencias significativas F-test (P<0,05). kC1: tasa de descomposición ajustada con 
el modelo capa invierno año 1 (C1), kC2: tasa de descomposición ajustada con el modelo capa primavera año 1 (C2), kC3: tasa 
de descomposición ajustada con el modelo capa verano año 1 (C3). 

Respecto a la biomasa remanente en las distintas capas de mantillo y las variables 

climáticas registradas durante la ejecución del experimento, en el caso de P. taeda, se identificó 
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una correlación negativa y significativa únicamente con la humedad relativa media, mientras 

que, E. grandis mostró una relación negativa y significativa para la precipitación acumulada y 

la humedad relativa (Cuadro 7). 

Cuadro 7. Coeficientes de correlación de Spearman entre la biomasa remanente y variables 

climáticas estacionales para las distintas capas del mantillo de P. taeda y E. grandis. 

Biomasa  remanente 
Precipitación      
acumulada  

Humedad relativa 
media  

Temperatura      
media 

Pinus taeda -0,263  P=0,0551 -0,418* P=0,0017 0,135  P=0,3296 

Eucalyptus grandis -0,333* P=0,0138 -0,355* P=0,0085 0,000  P>0,9999 
 

1 Coeficientes de correlación de Spearman con asteriscos indican significancia (P<0,05), n=54. 

3.3.3. Stock de carbono remanente en el mantillo 

En relación a la disminución del stock de carbono alojado en las capas analizadas, los 

resultados son presentados en el Cuadro 8. 

Cuadro 8.  Stock de carbono inicial y final para las capas de mantillo analizadas de E. grandis 

y P. taeda. 

 P. taeda E. grandis 

Capas Ci
1 Cf

1 Ci
1 Cf

1 

 - Mg ha-1 - 

C1 2,20 (±0,08) a 1,12 (±0,07) b 1,91 (±0,05) a 0,88 (±0,10) b 

C2 2,37 (±0,03) a 1,33 (±0,11) b 3,77 (±0,09) a 1,88 (±0,24) b 

C3 5,12 (±0,05) a 2,84 (±0,27) b 3,26 (±0,18) a 1,77 (±0,03) b 
 

1 Letras diferentes en la misma fila indican diferencias significativas por test-T (P<0,05) para cada especie individualmente. El 
valor entre paréntesis corresponde al error estándar (n=3). C1: capa invierno año 1, C2: capa primavera año 1, C3: capa verano 
año 1. 

Los resultados obtenidos muestran una pérdida significativa de carbono alojado en las 

capas analizadas en ambas especies. Para P. taeda, la disminución alcanzó el 51 % en la capa 

C1, 58 % en la capa C2 y un 55 % en la capa C3. En E. grandis, la caída llegó al 46 % en la 

capa depositada en invierno (C1), 50 % en la originada en primavera (C2) y 54 % en la formada 

durante la estación estival del primer año de evaluación (C3). 
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3.3.4. Stock de carbono en el mantillo acumulado  

Los resultados del stock de carbono acumulado en el mantillo durante los dos años de 

evaluación, lo que corresponde al resultante neto de ganancias y pérdidas para cada especie, 

son presentados en el Cuadro 9. 

Cuadro 9. Biomasa, concentración y stock de C acumulado en el mantillo por fracciones al final 

del período de evaluación. 

Especie Biomasa1 C1 δ13C1 

 - Mg ha-1 - - g kg-1 - - Mg ha-1 - - ‰ - 

Pinus taeda     

 Acículas 
12,13 

(±0,54) a 

417,07 

(±4,62) b 

5,27 

(±0,26) a 

-29,54  

(±0,11) a 

 Ramas 
0,71 

(±0,29) b 

468,34 

(±16,46) a 

0,32 

(±0,13) b 

-28,97  

(±0,33) a 

Eucalyptus grandis     

 Hojas 
7,74 

(±0,33) a 

425,02 

(±16,45) a 

3,41 

(±0,09) a 

-30,15  

(±0,28) a 

 Ramas 3,31 

(±0,19) b 

448,52 

(±18,68) a 

1,43 

(±0,07) b 

-30,08  

(±0,07) a 

 Corteza 1,58 

(±0,34) c 

450,40 

(±4,62) a 

0,69 

(±0,14) b 

-30,03  

(±0,19) a 
 

1 Letras diferentes en la misma columna para cada especie indican diferencias significativas por Tukey (P<0,05). El valor entre 
paréntesis corresponde al error estándar (n=3). 

En E. grandis (P<0,0001), la fracción hojas fue la que alojó la mayor proporción de C, 

seguido por las ramas y por último la corteza, la que representó una fracción marginal. Al 

considerar la concentración de C para las distintas fracciones, los resultados muestran que no 

existieron diferencias significativas entre fracciones en la variable (P=0,4428). Por otro lado, en 

P. taeda, la fracción acículas fue la que alojó la mayor proporción del stock de carbono, siendo 

las ramas minoritarias (P=0,0001). En el caso de la concentración de C, los resultados 

mostraron diferencias significativas entre las fracciones de mantillo consideradas (P=0,0400), 

siendo superior en las ramas en relación a las acículas. Por su parte, la concentración promedio 

de carbono en el total del mantillo de E. grandis (432,06±13,57 g kg-1) y P. taeda (417,38±5,99 

g kg-1) no difirieron significativamente (P=0,3785). En este sentido, el stock total de C en el 

mantillo de P. taeda alcanzó un valor de 5,59±0,34 Mg ha-1, mientras que en el caso de E. 
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grandis fue de 5,53±0,27 Mg ha-1, no existiendo diferencias estadísticamente significativas 

entre las especies evaluadas (P=0,8930).  

En el caso del δ13C, no existieron diferencias significativas entre las distintas fracciones 

del mantillo, tanto en P. taeda (P=0,1767) como en E. grandis (P=0,9171). Respecto al δ13C 

para el mantillo en su conjunto, en P. taeda alcanzó un valor de -29,51±0,09 ‰, el cual no 

resultó significativamente distinto al registrado en E. grandis, el cual que fue de -30,12±0,21 

‰, aunque mostrando cierta tendencia a ser más negativo en este último (P=0,0540). 

En relación a la biomasa de total de mantillo, alcanzó los 12,84±0,73 Mg ha-1 en P. taeda 

y 12,63±0,77 Mg ha-1 en el caso de E. grandis, no existiendo diferencias significativas en peso 

seco entre las especies en estudio (P=0,8490). Considerando la masa inicial de cada capa 

respecto a su réplica correspondiente al final de la evaluación, la biomasa remanente del 

mantillo acumulado hasta el final del estudio cayó un 77±10 % y 72±5 % del material 

depositado originalmente para P. taeda y E. grandis respectivamente. 

3.3.5. Cambio en la concentración y stock de C y δ13C en el suelo. 

Los resultados obtenidos de δ13C del COS bajo las coberturas forestales consideradas 

respecto al presente en las pasturas naturales se presentan en el Cuadro 10.  

Cuadro 10. δ13C del COS bajo P. taeda, E. grandis y Pasturas naturales al final del estudio. 

 P. taeda1 E. grandis1 Pasturas naturales1 

Profundidad - δ13C - 

(cm) - ‰ - 

0-3 -23,37 (±0,39) B -24,15 (±0,22) b -18,28 (±0,21) Aa 

3-6 -20,78 (±0,43) B -20,26 (±0,22) b -17,55 (±0,09) Aa 

6-9 -19,38 (±0,23) B -18,83 (±0,27) b -16,82 (±0,20) Aa 

9-12 -18,64 (±0,48) B -18,22 (±0,18) b -16,29 (±0,12) Aa 

12-20 -17,99 (±0,29) B -17,47 (±0,43) a -15,58 (±0,05) Aa 
 

1 Letras mayúsculas diferentes en la misma fila indican diferencias significativas por test-T (P<0,05) entre P. taeda y Pasturas 
naturales. Letras minúsculas diferentes en la misma fila indican diferencias significativas por test-T (P<0,05) entre E. grandis y 
Pasturas naturales. El valor entre paréntesis corresponde al error estándar (n=3). 

Los mismos mostraron diferencias significativas caracterizadas por menores registros 

para todos los estratos en P. taeda, ocurriendo algo similar en E. grandis con excepción de la 
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capa de 12 a 20 cm de profundidad. El comportamiento general en las especies forestales 

como en las pasturas naturales fue marcado por un incremento de la variable con la 

profundidad. 

En el Cuadro 11, se presentan los resultados correspondientes al aporte de C joven al 

suelo por la cobertura forestal desde el momento de la instalación del experimento (año 2003) 

hasta la finalización de la presente evaluación. Los mismos, manifiestan una incorporación 

relevante de C en los primeros 3 y 6 cm de suelo, siendo que el 45,31 y 27,07 % del COS 

corresponde al C joven aportado por P. taeda, mientras que en E. grandis fue de 49,54 y 21,59 

% para cada estrato respectivamente. A su vez, E. grandis realizó un aporte mayor en los 

primeros 3 cm del suelo (test-T, P=0,0025). 

Cuadro 11. Stock de COS derivado del componente forestal desde la instalación del 

experimento (2003) hasta la fecha de finalización del estudio (2019). 

 P. taeda1 E. grandis1 

Profundidad C 

(cm) - Mg ha-1 - 

0-3 1,66 (±0,12) b 3,11 (±0,18) a 

3-6 0,79 (±0,16) a 0,85 (±0,13) a 

6-9 0,68 (±0,17) a 0,58 (±0,05) a 

9-12 0,52 (±0,09) a 0,51 (±0,04) a 

12-20 1,19 (±0,19) a 1,32 (±0,34) a 

0-20 4,83 (±0,56) a 6,36 (±0,72) a 
 

1 Letras diferentes en la misma fila indican diferencias significativas por test-T (P<0,05) entre especies para el aporte de C 
joven en términos absolutos. El valor entre paréntesis corresponde al error estándar (n=3). 

Al comparar la totalidad del COS alojado bajo una cobertura de pasturas naturales 

aledaña al experimento (Cuadro 12) con el existente bajo ambas coberturas forestales al final 

del estudio, no se registraron diferencias significativas en la variable. Por otro lado, el stock de 

COS fue mayor bajo E. grandis respecto a P. taeda en los primeros 3 cm de suelo (test-T, 

P=0,0115), así como en el estrato de 12 a 20 cm (test-T, P=0,0273), no existiendo diferencias 

significativas para el resto de las profundidades, aunque mostrando tendencias hacia un mayor 

stock en E. grandis considerando el espesor total (test-T, P=0,0606). 
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Cuadro 12. Stock de C en el suelo bajo P. taeda, E. grandis y pasturas naturales al final del 

estudio. 

 P. taeda1 E. grandis1 Pasturas naturales1 

Profundidad C 

(cm) - Mg ha1 - 

0-3 3,70 (±0,45) A 6,28 (±0,37) a 5,31 (±1,10) Aa 

3-6 2,86 (±0,41) A 3,89 (±0,38) a 4,74 (±0,94) Aa 

6-9 3,30 (±0,24) A 3,90 (±0,54) a 4,02 (±0,87) Aa 

9-12 2,96 (±0,47) A 3,63 (±0,29) a 3,78 (±0,70) Aa 

12-20 7,03 (±0,62) A 10,09 (±0,65) a 9,16 (±1,49) Aa 

0-20 19,85 (±2,19) A 27,79 (±2,14) a 27,01 (±4,98) Aa 
 

1 Letras mayúsculas diferentes en la misma fila indican diferencias significativas por test-T (P<0,05) entre P. taeda y Pasturas 
naturales. Letras minúsculas diferentes en la misma fila indican diferencias significativas por test-T (P<0,05) entre E. grandis y 
Pasturas naturales. El valor entre paréntesis corresponde al error estándar (n=3). 

Los cambios en la concentración de carbono y sus fracciones isotópicas en el suelo 

durante los dos años de evaluación (Cuadros 13 y 14), en líneas generales, no mostraron 

diferencias significativas para las diferentes profundidades evaluadas bajo ambas coberturas. 

Únicamente se observó una reducción significativa de 0,87 ‰ del δ13C en la capa de 3 a 6 cm 

bajo E. grandis. Por otro lado, el stock de COS (Cuadro 15), sigue la misma tendencia 

observada en la concentración de dicho elemento, no detectándose diferencias significativas 

entre las determinaciones al inicio y al final del estudio para cada especie individualmente. 

Cuadro 13.  δ13C y C en el suelo al inicio y al final del estudio bajo P. taeda. 

Prof. δ13Ci
1 δ13Cf

1 Ci
1

 Cf
1 

(cm) - ‰ - - % - 

0-3 -23,72 (±0,06) a -23,37 (±0,39) a 1,07 (±0,18) a 0,94 (±0,10) a 

3-6 -19,91 (±0,37) a -20,78 (±0,43) a 0,76 (±0,06) a 0,70 (±0,06) a 

6-9 -18,92 (±0,32) a -19,38 (±0,23) a 0,67 (±0,09) a 0,77 (±0,10) a 

9-12 -17,46 (±0,60) a -18,64 (±0,48) a 0,65 (±0,05) a 0,69 (±0,04) a 

12-20 -17,89 (±0,51) a -17,99 (±0,29) a 0,62 (±0,05) a 0,64 (±0,01) a 
1 Letras diferentes en la misma fila por especie indican diferencias significativas por test-T (P<0,05). El valor entre paréntesis 
corresponde al error estándar (n=3). 
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Cuadro 14. δ13C y C en el suelo al inicio y al final del estudio bajo E. grandis. 

Prof. δ13Ci
1
 δ13Cf

1 Ci
1
 Cf

1 

(cm) - ‰ - - % - 

0-3 -22,75 (±0,56) a -24,15 (±0,22) a 1,58 (±0,19) a 1,89 (±0,11) a 

3-6 -19,22 (±0,48) a -20,26 (±0,22) b 0,99 (±0,13) a 1,01 (±0,07) a 

6-9 -18,60 (±0,10) a -18,83 (±0,27) a 0,90 (±0,08) a 0,89 (±0,08) a 

9-12 -17,86 (±0,43) a -18,22 (±0,18) a 0,71 (±0,14) a 0,83 (±0,04) a 

12-20 -17,14 (±0,23) a -17,47 (±0,43) a 0,77 (±0,02) a 0,86 (±0,05) a 
 

1 Letras diferentes en la misma fila por especie indican diferencias significativas por test-T (P<0,05). El valor entre paréntesis 
corresponde al error estándar (n=3). 

Cuadro 15.  Stock de C en el suelo al inicio y al final del estudio bajo P. taeda y E. grandis. 

 P. taeda1 E. grandis1 

Prof. Ci Cf Ci Cf 

(cm) - Mg ha-1- 

0-3 4,20 (±0,73) a 3,70 (±0,45) a 5,21 (±0,53) a 6,28 (±0,37) a 

3-6 3,09 (±0,23) a 2,87 (±0,42) a 3,80 (±0,62) a 3,89 (±0,38) a 

6-9 2,91 (±0,35) a 3,30 (±0,24) a 3,93 (±0,53) a 3,90 (±0,54) a 

9-12 2,77 (±0,23) a 2,96 (±0,48) a 3,11 (±0,69) a 3,63 (±0,29) a 

12-20 6,86 (±0,57) a 7,04 (±0,61) a 9,04 (±0,25) a 10,09 (±0,65) a 

0-20 19,83 (±1,98) a 19,86 (±2,19) a 25,08 (±2,36) a 27,79 (±2,14) a 
 

1 Letras diferentes en la misma fila por especie indican diferencias significativas por test-T (P<0,05). El valor entre paréntesis 
corresponde al error estándar (n=3). 

En relación al aporte de C joven durante los dos años de evaluación (Cuadro 16), se 

evidenciaron diferencias significativas para los primeros 3 cm de suelo, con una contribución 

de 18,33 % en E. grandis y una pérdida de 5,99 % bajo P. taeda. Para estratos a mayores 

profundidades, la incorporación fue inferior, no presentando diferencias significativas entre las 

especies. En términos absolutos, el contenido de C joven aportado por E. grandis al suelo fue 

significativamente superior respecto al ocurrido en el caso de P. taeda para el estrato superior 

(test-T, P=0,0108), siguiendo la tendencia observada previamente en términos relativos. Por 
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otro lado, considerando los primeros 20 cm de suelo en su conjunto, existió un aporte 

significativamente mayor en E. grandis (test-T, P=0,0173). 

Cuadro 16. Proporción y stock del COS derivado de la especie forestal en el suelo al inicio y al 

final del estudio bajo P. taeda, E. grandis 

 P. taeda1 E. grandis1 

Profundidad C 

(cm) - Mg ha1 - 

0-3 -0,25 (±0,17) b 1,15 (±0,26) a 

3-6 0,26 (±0,04) a 0,39 (±0,19) a 

6-9 0,15 (±0,09) a 0,07 (±0,05) a 

9-12 0,06 (±0,09) a 0,10 (±0,06) a 

12-20 0,04 (±0,16) a 0,26 (±0,22) a 

0 - 20 0,26 (±0,12) b 1,96 (±0,42) a 
 

1 Letras minúsculas diferentes en la misma fila indican diferencias significativas por test-T (P<0,05) entre especies para la 
proporción relativa de C joven aportado. El valor entre paréntesis corresponde al error estándar (n=3). 

3.4. Discusión 

El ajuste de modelos exponenciales decrecientes a los registros de biomasa remanente 

para las distintas capas de mantillo en relación al tiempo de descomposición, resultó ser 

satisfactorio en ambas especies y explicativo de dicho proceso, lo cual es concordante con lo 

reportado en trabajos basados en mantillo de distinta naturaleza en varias especies arbóreas y 

regiones del mundo(35)(36)(37)(38)(39). Las distintas tasas de descomposición obtenidas en este 

estudio, resultaron ligeramente superiores a las registradas anteriormente a nivel local en E. 

dunnii (0,0276 meses-1)(8) y P. taeda (0,0108 meses-1)(25). Las discrepancias pueden ser 

atribuibles a las diferencias existentes en el estado del mantillo utilizado en estos estudios, el 

cual estaba constituido por material con cierta degradación previa en lugar de mantillo fresco, 

condición asociada con la tasa de descomposición(8)(40). Esta variable, tiende a disminuir en 

restos cuyo grado de descomposición avanzado deriva en el enriquecimiento en compuestos 

recalcitrantes como la lignina, los que determinan la ralentización de dicho proceso(9). El 

proceso de descomposición del mantillo, resultó en una disminución significativa del stock de 
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carbono alojado en las capas analizadas, lo cual está en línea con reportes previos para 

mantillo de distintas especies de Eucalyptus y Pinus(41)(42)(43).  

Por otro lado, no se registraron diferencias significativas en la tasa de descomposición 

entre especies, resultado que es similar al obtenido en diferentes especies de Eucalyptus sp. y 

Pinus sp.(39)(44). El mantillo de especies latifoliadas usualmente tiende a descomponerse más 

rápido que el de coníferas(45) debido a que la presencia de ceras que recubren la superficie de 

las acículas en estas últimas retrasa el ingreso del agua y consigo el proceso de degradación(46) 

junto a ciertas características químicas que lo hacen más resistente(47), diferencias que tienden 

a desaparecer con la estabilización del material durante el proceso de descomposición(48), lo 

que estaría explicando los resultados obtenidos en este estudio.  

A su vez, no se encontraron diferencias en la tasa de descomposición para distintos 

momentos de inicio de evaluación. Esto difiere con lo reportado en simulaciones que indican 

que la tasa de descomposición del mantillo variaría dependiendo de la época del año que se 

inicia el estudio(49), sin embargo, estos resultados parten del supuesto del uso del mismo 

material de partida, lo cual no ocurre en el presente ensayo, dado las variaciones del material 

corroboradas en la relación C:N, lo que redunda en diferente calidad y en cambios en la tasa 

de descomposición del mantillo(15), los que pudieron contrabalancear las diferencias, dada la 

coincidencia de relaciones C:N más altas en períodos más favorables para la descomposición 

(primavera y verano) y más bajas durante momentos limitantes (invierno), particularmente en 

el caso del mantillo de E. grandis, no siendo tan evidente en P. taeda. En este sentido, la 

relación inversa evidenciada para la humedad relativa media y la biomasa remanente en P. 

taeda, y para la humedad relativa y precipitación media en E. grandis, junto a la falta de relación 

con la temperatura media en ambas especies, explicarían posibles ralentizaciones en la 

descomposición del mantillo durante la primavera (Capa 2) y verano (Capa 3) del primer año, 

dado el bajo volumen de precipitaciones y humedad relativa.  

En otro orden, la biomasa total de mantillo acumulada no fue significativamente distinta 

entre las especies evaluadas, resultado que es coherente con el hecho de que usualmente las 

especies de coníferas producen aproximadamente cantidades equivalentes de biomasa de 

mantillo por unidad de área que las latifoliadas en climas templados(50). De las distintas 

fracciones que conformaron el mantillo acumulado de P. taeda, las acículas ocuparon la mayor 
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proporción de su biomasa, lo cual es coincidente con reportes que indican dicha fracción abarca 

la mayor proporción de material depositado anualmente(51)(52)(53)(54). En el caso de E. grandis, 

las hojas constituyeron la parte mayoritaria del mantillo, seguido por las ramas y la corteza 

como fracción minoritaria, resultado que concuerda con numerosos reportes para distintas 

especies de Eucalyptus, los cuales indican que la mayor proporción del material depositado 

anualmente corresponde a hojas y de forma minoritaria a fracciones leñosas(16)(55)(56)(57). En 

Australia, para un amplio conjunto de especies del género Eucalyptus, se evidenció que la gran 

mayoría de la biomasa que ingresa al mantillo mediante la caída de hojarasca lo hace a través 

de las hojas(58).  

Respecto a la concentración de carbono por fracciones en el mantillo acumulado, los 

resultados muestran que, en P. taeda, las ramas presentaron una mayor concentración de 

carbono respecto a las acículas, resultado probablemente relacionado a la elevada relación 

C:N del material de partida que derivó en una degradación más lenta y mayor contenido de 

carbono remanente(59). Sin embargo, la mayor proporción de acículas en relación al peso total 

del mantillo, derivó en que dicha fracción concentrara la mayor parte del carbono, resultados 

que coinciden con lo reportado para P. taeda en Estados Unidos(53).  

En relación al δ13C, no se encontraron diferencias entre las fracciones, resultado similar 

al obtenido localmente en la misma especie(24). En cuanto a E. grandis, no se registraron 

diferencias en la concentración de C, ni en el δ13C entre las fracciones; sin embargo, debido al 

peso relativo de las hojas en el total del mantillo(16)(56)(57), dicha fracción fue la que alojó la mayor 

parte del stock de carbono del mismo, seguido por las ramas y la corteza. A su vez, el stock 

total de carbono alojado en el mantillo de cada especie no fue significativamente diferente, lo 

que está relacionado a una concentración de carbono similar en el mantillo y una producción 

de hojarasca de la misma naturaleza(47). 

En lo que se refiere al δ13 del COS, no existieron diferencias bajo las especies forestales 

entre sí, sin embargo, éstas difirieron significativamente de la cobertura de pasturas naturales, 

la cual mostró un δ13C sensiblemente superior. En P. taeda y E. grandis, para los primeros 3 

cm de suelo, los registros fueron de -23,37 y -24,15 ‰ respectivamente, mientras que, bajo 

pasturas naturales fueron de -18,28 ‰. Los resultados para la vegetación nativa, reflejan el 

promedio correspondiente a una mezcla de especies C3 y C4 y, en el caso de la cobertura 
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forestal, un valor cercano al promedio para especies de tipo C3(22). Estudios previos en el 

mismo sitio, con las mismas especies forestales y densidad de plantación, aunque con 8 años 

de edad, mostraron valores de δ13C a 5 cm de profundidad de -20,44 ‰ en E. grandis y -21,37 

‰ para P. taeda, los que resultaron menores al presente bajo una cobertura de pasturas 

naturales, el cual alcanzó un valor de -18.64 ‰(20). A su vez, los resultados de este estudio, 

son muy similares a los obtenidos para plantaciones de Pinus sp. y Eucalyptus sp. de 28 años 

de edad en Congo en suelos originalmente ocupados por sabanas, los que indican que para 

los primeros 5 cm de suelo, el δ13C bajo Pinus sp. alcanzó un valor de -23.2 ‰ y de -26,2 ‰ 

para el caso de Eucalyptus sp.(21). La disminución en el δ13 del COS bajo las coberturas 

forestales, estaría relacionada con la incorporación de restos, como lo son el mantillo y raíces, 

en los primeros centímetros del suelo(60), variable que tiende a decaer con el incremento de la 

edad de la plantación(21). Estos resultados muestran que, cuanto mayor sea el período de 

tiempo en el cual la cobertura forestal realice aportes de carbono orgánico al suelo, más 

distante será su composición isotópica respecto a la condición inicial bajo pasturas naturales. 

Respecto al aporte de carbono joven al suelo por parte de la cobertura forestal desde la 

instalación del experimento (año 2003), se observó una incorporación muy significativa del 

mismo en relación a la condición inicial de pasturas naturales, fundamentalmente en los 

estratos de 0 a 3 y 3 a 6 cm de profundidad en ambas especies, tendiendo a sustituir el carbono 

heredado por parte de dicha vegetación. El resultado es coincidente con lo reportado 

previamente en el estudio local, realizado en el mismo sitio experimental, donde se registró una 

contribución significativa por parte del componente forestal al COS, fundamentalmente los 

primeros 30 cm, aunque con un efecto fuertemente marcado en el estrato superficial de 0 a 5 

cm de profundidad, alcanzando un aporte de 27,5 % y 23,7 % para E. grandis y P. taeda 

respectivamente(20). A su vez, algo similar se cita para plantaciones de Eucalyptus sp. y Pinus 

sp. en suelos originalmente ocupados por sabanas en Congo(21)(61). Por otro lado, en relación 

a las diferencias entre las especies evaluadas, demostraron mayor incorporación por parte de 

E. grandis respecto a P. taeda en los primeros 3 cm del suelo, lo que es concordante con lo 

evidenciado en el principal antecedente local disponible(20). 

El stock total de COS, no presentó diferencias significativas entre la cobertura forestal y 

las pasturas naturales para ninguna de las profundidades analizadas. En este sentido, se han 
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obtenido resultados similares al del presente estudio para plantaciones de Eucalyptus sp. en 

Congo en suelos cuya vegetación original correspondía a sabanas(61). Sin embargo, otros 

trabajos han mostrado variaciones en este sentido. En Australia, se reportan disminuciones de 

20 % en el stock de carbono del suelo para 1 m de profundidad bajo plantaciones de Pinus 

radiata de 16 años en sitios originalmente ocupados por pasturas(62). En cambio, en 

plantaciones establecidas sobre suelos provenientes de pasturas degradas en Brasil, se 

demostraron incrementos de relevancia(63). Por otro lado, para el mismo sitio de estudio, se 

evidenciaron caídas en el stock de carbono en los primeros 15 cm del suelo bajo P. taeda y E. 

grandis de 8 años de edad(20), lo que indicaría que la cobertura forestal logró compensar las 

pérdidas registradas durante los 8 años siguientes hasta la finalización del presente estudio. Al 

comparar el stock de COS entre las especies forestales, en E. grandis resultó significativamente 

superior respecto a P. taeda en las capas de 0 a 3 cm y 12 a 20 cm, junto a una fuerte tendencia 

hacia el aumento considerando los primeros 20 cm de suelo en su conjunto. Esto está en línea 

con lo observado bajo plantaciones de Eucalyptus sp. las cuales suelen alojar mayor stock de 

carbono a profundidades mayores de 10 cm que plantaciones de P. radiata, siendo ligeramente 

superior para estratos superficiales(64).  

 Al considerar exclusivamente los dos años de evaluación, tanto el aporte de carbono 

orgánico joven al suelo por parte de la cobertura forestal, como la concentración y stock de 

carbono y δ13C, no evidenciaron cambios significativos. Esta respuesta estaría posiblemente 

vinculada al acotado tiempo de estudio, dado que los cambios en el contenido de carbono del 

suelo ocurren lentamente(65)(66) y la sensibilidad del δ13C en evaluaciones cuya duración sea 

menor a 10 años suele ser reducida(67). 

3.5. Conclusiones 

Los resultados obtenidos sugieren la inexistencia de diferencias significativas en la tasa 

de descomposición del mantillo de Eucalyptus sp. y Pinus sp., así como respecto al momento 

de inicio de evaluación, vinculado posiblemente a las variaciones en la calidad del material de 

partida, fundamentalmente debido a su relación C:N, y al posible enlentecimiento en la tasa de 

descomposición del mantillo ante condiciones de baja humedad relativa y escasez de 

precipitaciones. Además, es posible afirmar que las fracciones correspondientes a hojas y 

acículas son las que alojan la mayor proporción de la biomasa y carbono del mantillo forestal, 



62 
 

no existiendo diferencias en dichas variables entre Eucalyptus sp. y Pinus sp. Por otro lado, se 

puede aseverar que el aporte de carbono joven al suelo, por parte de una cobertura forestal de 

Eucalyptus sp. y Pinus sp. instalada en suelos originalmente ocupados por pasturas naturales, 

puede resultar muy significativa, sustituyendo gran parte del carbono heredado de dicha 

vegetación en los primeros 20 cm del suelo, permaneciendo estable el stock en dicha 

profundidad. Finalmente, es factible indicar que el aporte de C realizado por parte del mantillo 

forestal ocurre muy lentamente, siendo dificultosa su detección en períodos acotados mediante 

estudios basados en fraccionamiento isotópico. 
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4. DISCUSIÓN Y CONCLUSIONES GENERALES 

Los resultados obtenidos en ambos trabajos posibilitaron obtener conclusiones en 

respuesta a las hipótesis previamente planteadas. En primer lugar, se logró evidenciar un 

patrón estacional de producción de hojarasca que, en E. grandis, estuvo caracterizado por 

máximos de primavera y mínimos de otoño, resultado similar al obtenido en antecedentes 

locales previos en dicha especie (Hernández et al., 2014) y en otras especies del género en 

varias regiones (Vargas et al. 2019, Pook et al. 1997, Abelho y Graça 1996). Esta situación 

estaría vinculada a condiciones climáticas de incremento de la temperatura y períodos secos 

(Vargas et al. 2019, Schlatter et al. 2006, Pook et al. 1997, Abelho y Graça 1996, Theodorou y 

Bowen 1990). En el caso de P. taeda, se registró un máximo de caída en verano del primer 

año, similar a lo observado localmente para esta especie (Hernández et al., 2014), situación 

que cambió durante el segundo, en el cual aconteció en otoño. Estos picos de caída estarían 

dados por períodos de escasez de precipitaciones y altas temperaturas (Erkan et al. 2018, 

Demessie et al. 2011, Raison et al. 1992, Poggiani 1985, Cromer et al. 1984), los cuales 

pueden verse modificados bajo condiciones hídricas no limitantes (Raison et al., 1992), similar 

a lo que ocurrió durante el segundo año de evaluación. Por otro lado, estas alteraciones en el 

clima, podrían afectar la producción anual de hojarasca, donde condiciones favorables para el 

desprendimiento de material durante un año específico, pueden generar una disminución en el 

año siguiente (Pook et al., 1997), lo cual fue evidenciado en este estudio. Del material 

depositado, las hojas suelen ocupar la mayor parte de la hojarasca en Eucalyptus sp. (Vargas 

et al. 2019, Abelho y Graça 1996) y las acículas en Pinus sp. (Piovesan et al. 2012, Raison 

et al. 1992), lo que fue corroborado con los resultados obtenidos.  

La determinación de la tasa de caída de hojarasca es fundamental para caracterizar la 

formación del mantillo, fenómeno que obedece al balance entre dicha variable y su velocidad 

de descomposición (Huang et al. 2009). Por este motivo, para lograr una aproximación hacia 

el entendimiento de su dinámica, en el segundo artículo se abordó el proceso de su formación 

y descomposición, así como la comparación entre especies de su tasa de descomposición, 

composición isotópica, stock de carbono y la incorporación del mismo al suelo. En este sentido, 

el ajuste de modelos exponenciales decrecientes fue satisfactorio y explicativo del proceso de 

descomposición, lo que concuerda con lo reportado en estudios para mantillo de distinta 
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naturaleza en varias especies (Olsson et al. 2019, Goya et al. 2008, Xu 2006, Ribeiro et al. 

2002, Trofymow et al. 2002). Las tasas de descomposición obtenidas a partir de su ajuste, no 

mostraron diferencias significativas entre las especies. Resultados similares a los obtenidos en 

este estudio, fueron previamente encontrados en comparaciones entre Eucalyptus sp. y Pinus 

sp. (Olsson et al. 2019, Demessie et al. 2011). A su vez, tampoco se detectaron diferencias 

significativas para los distintos momentos de inicio de evaluación, lo cual difiere con lo 

reportado anteriormente (Hui et al., 2011). Esta discrepancia está probablemente vinculada con 

las variaciones registradas en la calidad del material de partida, las cuales pudieron redundar 

en cambios en la tasa de descomposición del mantillo (Hättenschwiler, 2005), atribuibles 

posiblemente a la coincidencia de material de inicio con altas relaciones C:N en períodos 

favorables para la descomposición y bajas durante momentos limitantes. Esta situación fue 

observada particularmente en el caso del mantillo de E. grandis, siendo menos evidente en P. 

taeda. Adicionalmente, se evidenció una relación inversa entre la humedad relativa media y la 

biomasa remanente del mantillo de P. taeda, así como para la humedad relativa y precipitación 

media en el caso de E. grandis. A su vez, la biomasa remanente de ambas especies mostró 

falta de correlación con la temperatura media. Esta situación explicaría posibles 

enlentecimientos en la descomposición del mantillo durante la primavera (Capa 2) y verano 

(Capa 3) del primer año donde, tanto la humedad relativa como el volumen de precipitaciones 

fueron bajos. 

En otro orden, la biomasa total de mantillo acumulada no difirió estadísticamente entre 

las especies evaluadas, lo que resulta coincidente con el hecho de que las especies de 

coníferas producen cantidades aproximadamente equivalentes de mantillo por unidad de área 

que las latifoliadas en climas templados (Kozlowski et al., 1997). Tanto las acículas en P. taeda 

como las hojas en E. grandis, ocuparon la mayor proporción de la biomasa del mantillo 

acumulado, lo que está en concordancia con reportes previos (Viera et al. 2014, Piovesan et al. 

2012, Crockford y Richardson 1998, Raison et al. 1992) y, a su vez, con los resultados del 

estudio de caída de hojarasca desarrollado en el presente documento. Por otro lado, estas 

fracciones contuvieron la mayor parte del stock de carbono del mantillo de cada especie, debido 

al gran peso relativo de las hojas y acículas en el total del mantillo. A su vez, el stock total de 

carbono alojado no fue significativamente diferente entre las especies evaluadas, lo que está 
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relacionado a una concentración de carbono similar y una producción de hojarasca de la misma 

naturaleza (Kozlowski et al., 1997).  

Respecto a los cambios en el valor de δ13C del COS, no existieron diferencias entre las 

especies forestales. Sin embargo, dichos valores difirieron significativamente de los 

correspondientes a la cobertura de pasturas naturales, la cual mostró un δ13C superior. Dicho 

comportamiento fue similar al observado para las mismas especies previamente en el mismo 

sitio de estudio (Hernández et al., 2016). Los resultados obtenidos para la vegetación nativa, 

reflejaron el promedio correspondiente a una mezcla de especies C3 y C4 y, en el caso de la 

cobertura forestal, un valor cercano al promedio para especies de tipo C3 (Balesdent y Mariotti, 

1996). Esta disminución en el δ13C del COS bajo coberturas forestales, está relacionada con la 

incorporación de restos como el derivados del mantillo y raíces en los primeros centímetros del 

suelo (Hu et al., 2016), tendiendo a acentuarse con el incremento de la edad de la plantación 

(Trouve et al., 1994). 

Respecto al aporte de carbono joven al suelo por parte de la cobertura forestal desde la 

instalación del experimento, se observó una incorporación muy significativa del mismo en 

relación a la condición inicial de pasturas naturales, fundamentalmente en los estratos de 0 a 

3 y de 3 a 6 cm de profundidad en ambas especies, tendiendo a sustituir el carbono heredado 

por parte de dicha vegetación. El resultado es coincidente con lo reportado en un estudio local 

previo, realizado en el mismo sitio experimental bajo las mismas especies (Hernández et al., 

2016), y para plantaciones comerciales de Eucalyptus sp. y Pinus sp. sobre suelos 

originalmente ocupados por sabanas en Congo (Epron et al. 2009, Trouve et al. 1994). En 

relación a las diferencias en dicha variable entre las especies evaluadas, E. grandis demostró 

mayor incorporación respecto a P. taeda en los primeros 3 cm, lo que es concordante con lo 

evidenciado en el principal antecedente local disponible, en el cuál se evidenció un aporte muy 

significativo en el estrato superficial de 0 a 5 cm de profundidad, alcanzando un 27,5 % y 23,7 

% para E. grandis y P. taeda respectivamente (Hernández et al., 2016). 

El stock total de COS, no evidenció diferencias significativas entre la cobertura forestal 

y la de pasturas naturales. Sin embargo, estudios realizados en el mismo sitio mostraban una 

pérdida significativa en el stock de COS luego de 8 años bajo la misma cobertura forestal 

(Hernández et al., 2016), lo cual indicaría que, durante el período de 8 años posteriores al 
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primer estudio, las especies forestales lograron compensar las pérdidas en el COS en sus 

primeros 20 cm. Estos resultados son similares a los obtenidos en plantaciones de Eucalyptus 

sp. en Congo en suelos cuya vegetación original correspondía a sabanas (Epron et al., 2009). 

No obstante, la respuesta suele ser bastante variable, lo que se refleja en mayores o menores 

niveles bajo coberturas forestales respecto a la que ocurre en pasturas naturales (Hernández 

et al. 2016, Guo et al. 2008, Lima et al. 2006). Por otro lado, el COS en E. grandis fue superior 

respecto al presente en P. taeda para las capas de 0 a 3 cm y de 12 a 20 cm, comportamiento 

previamente reportado para plantaciones de Eucalyptus sp. respecto a P. radiata (Paul et al., 

2002). 

Al considerar únicamente los dos años de evaluación, tanto el aporte de carbono joven 

al suelo por parte de la cobertura forestal, como la concentración, stock de carbono y δ13C, no 

mostraron cambios significativos durante dicho periodo. Esto estaría vinculado, al tiempo de 

estudio acotado, el cual no habría permitido evidenciar cambios significativos en dichas 

variables (Smith 2004, Garten y Wullschleger 1999, Bernoux et al. 1998). 

Los resultados obtenidos permiten concluir sobre la existencia de un patrón estacional 

de caída de la hojarasca de Euclayptus sp. y Pinus sp. que puede verse afectado por las 

condiciones climáticas. A su vez, es posible aseverar que la gran mayoría del material 

producido anualmente está conformado por hojas y acículas las que, a su vez, constituyen las 

fracciones del mantillo que contienen la mayor parte del stock de carbono del mismo, lo que 

realza su importancia en el ciclaje del mismo en sistemas forestales. Por otro lado, también 

permiten afirmar que la tasa de descomposición del mantillo de Eucalyptus sp. y Pinus sp. son 

equivalentes, no existiendo un efecto del inicio de la evaluación, lo que está fuertemente 

vinculado con la calidad de los restos que componen el mismo, así como con los posibles 

efectos de las condiciones climáticas que puedan acrecentar o enlentecer la pérdida de 

biomasa. A su vez, es factible indicar que el stock de carbono y sus fracciones isotópicas en el 

suelo, parecen ser poco sensibles al aporte del mantillo en tiempos de evaluación acotados. 

Finalmente, es posible concluir que, la instalación de coberturas forestales de Eucalyptus sp. y 

Pinus sp. sobre suelos originalmente ocupados por pasturas naturales, realiza una 

incorporación significativa de carbono al suelo, tendiendo a sustituir el carbono heredado por 

parte de dicha vegetación. En este sentido, asumiendo un comportamiento de tipo lineal de la 
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incorporación de carbono al suelo, el componente forestal realizó un aporte de 0,40 Mg ha-1 

año-1 bajo E. grandis y de 0,30 Mg ha-1 año-1 bajo P. taeda. Para el mismo sitio de estudio, se 

reporta una incorporación de 0,20 Mg ha-1 año-1 para E. grandis y de 0,30 Mg ha-1 año-1 en P. 

taeda en los primeros 15 cm de suelo (Hernández et al., 2016). En base a lo anterior, se podría 

suponer que la contribución de carbono orgánico al suelo por parte de E. grandis fue mayor 

durante los 8 años posteriores a dicha evaluación, invirtiendo la relación observada entre las 

especies evaluadas.  
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