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CAPÍTULO I: MONOGRAFÍA 

 

 

 

USO DE BIOFILTROS ANGOSTOS COMO MEDIDA DE 

MITIGACIÓN DE LAS PÉRDIDAS DE NITRÓGENO. 

 

 
 

Tendencias del nitrógeno a nivel mundial 

 

 

De los principales nutrientes necesarios para la producción de biomasa de cultivos, el 

nitrógeno (N) es el elemento más limitante (Erisman et al., 2011). Debido a la alta y 

creciente demanda mundial de alimentos, el consumo de fertilizantes nitrogenados en la 

agricultura ha incrementado en los últimos años, especialmente entre las décadas de 1960 y 

1990 (Figura 1). Con ello, más de la mitad del N sintético alguna vez usado en la Tierra, ha 

sido usado en los últimos 15 a 20 años (Millennium Ecosystem Assessment, 2005). 

 

 
Figura 1. Tendencias de población humana y nitrógeno usado en el siglo XX (Erisman et 

al., 2011). 

 

De este aumento del consumo de fertilizantes nitrogenados, puede observarse que a nivel 

mundial corresponde mayormente a países en desarrollo, los que en el año 1960 

representaban el 21% del consumo total, lo que se incrementa a un 66% del consumo total 

en el año 2003 (Cuadro 1). 
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Cuadro 1. Consumo de fertilizante nitrogenado en el mundo (Keeney y Hatfield, 2008) 

Año Mundo 
Países 

desarrollados 

Países en 

desarrollo 

 

---------------- MT ---------------- 

1960/1961 10,80 8,55 2,28 

1970/1971 31,75 23,13 8,61 

1975/1976 43,90 30,79 13,11 

1980/1981 60,78 35,79 24,90 

1985/1986 70,37 38,86 31,51 

1990/1991 77,56 33,07 42,39 

1995/1996 78,07 29,88 49,18 

2000/2001 81,19 29,07 52,12 

2002/2003 85,11 28,71 56,40 

 

Heffer y Prud'homme (2013) destacan que se espera que tanto la demanda mundial, así 

como también el suministro de N, continúen aumentando en el período 2013-2017 en un 

9% y un 13%, respetivamente. Este aumento del uso de fuentes nitrogenadas como 

fertilizantes y/o fuentes orgánicas en la agricultura ha posicionado a este rubro como la 

principal fuente de contaminación difusa de aguas en cuanto a cargas de N (Adisscott, 

1995). 

 

Actualmente el cultivo al que se destina mayormente el uso de N es a la producción de 

cereales, con un 55% del total de N, donde el maíz ocupa el segundo lugar con mayor uso 

de N a nivel mundial (Heffer, 2013). Sin embargo, Cassman et al. (2002) reportan que el 

maíz recupera alrededor del 37% del fertilizante aplicado, lo que podría traducirse que un 

63% del N aplicado podría potencialmente perderse hacia el ambiente. 

 

 

 

Nitrógeno en el suelo y proceso de contaminación 

 

 

Cabe mencionar que de forma natural, a través de procesos de amonificación y nitrificación 

se generan formas nitrogenadas inorgánicas como amonio (NH4
+
) y nitrato (NO3

-
), 

respectivamente. En el proceso de amonificación se transforma el N orgánico (Norg) a N-

NH4 por la excreción de microorganismos y animales, mientras que en el proceso de 

nitrificación, el N-NH4 se convierte a N-NO3 mediante oxidación biológica (Follett, 2008). 

 

De ambas formas, el NO3
-
 es la más susceptible a la movilización hacia cuerpos de agua, 

principalmente debido a su alta solubilidad en agua y a su carga, que al ser negativa, no es 

adsorbida por los sitios de intercambio del suelo (Saxton et al., 1977; Johnson et al., 2005; 

Follet, 2008). En este contexto, el movimiento del agua en el suelo, que contempla el flujo 

saturado, no saturado y preferencial, es importante para entender el desplazamiento del 

NO3
-
, pues éste se moviliza a través de procesos como el flujo de masas y difusión (Saxton 

et al., 1977; Finck, A. 1988; Kelly y Pomes, 1998; McSwain et al., 2013).  
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El N-NO3
 
puede transformarse a formas gaseosas como óxido nítrico (NO), óxido nitroso 

(N2O) o gas dinitrógeno (N2) a través de la desnitrificación, la cual aumenta a medida que 

disminuyen los niveles de oxígeno. El N-NO3
 
que no sigue esta ruta es transportado hacia 

cuerpos de agua mediante escorrentía, flujo lateral subsuperficial y lixiviación (Johnson et 

al., 2005; Sutton et al., 2011; Tang et al., 2011).  

 

Para la escorrentía los principales factores que inciden en la movilización del N 

corresponden a la cantidad y tiempo de precipitación y a las propiedades del suelo (Borin et 

al., 2005; Follet, 2008). Suelos con tasas de infiltración mayores son aquellos que tienen un 

escurrimiento superficial menor, que usualmente corresponden a suelos profundos, bien 

drenados y con alto contenido de arena. A su vez, la cantidad de agua que infiltra también 

dependerá del contenido de agua inicial, la estructura, la textura y la materia orgánica del 

suelo. Al contrario, suelos con escorrentía superficial alta son aquellos que a menudo 

presentan tasas de infiltración bajas, contenido de arcilla alto, napa freática poco profunda y 

presencia de estratas impermeables (Follet, 2008). Aun así, estos suelos pueden presentar 

un efecto de dilución según la relación que haya entre la concentración de N y de masa de 

agua y suelo (Borin et al., 2005). La pendiente en que se encuentra el suelo es también 

importante, pues aquellos suelos que presentan una pendiente más inclinada incrementarán 

la velocidad y cantidad de escorrentía. Finalmente, suelos bajo conservación o cero 

labranza podrían presentar mayores concentraciones de N que aquellos con labranza 

tradicional (Follet, 2008). 

 

En el caso de la lixiviación, el N-NO3 es la principal forma de N que lixivia a aguas 

subterráneas. Se ve influida por la absorción por plantas, lluvia y riego, temperatura, 

drenaje y fluctuación de la napa freática. Además, la textura del suelo juega un rol 

importante, puesto que la lixiviación es mayor y con más velocidad en suelos de textura 

arenosa frente a aquellos de texturas más arcillosas. Así también, a una mayor adición de N 

mineral aplicado, mayor lixiviación de N-NO3 (Juergens-Gschwind, 1989). También, de 

acuerdo a Follet (2008), la estructura del sistema de recarga de napas subterráneas y sus 

patrones de flujo afectan la dilución, transporte y remoción del N-NO3 en estratas 

profundas. 

 

Es importante destacar que maximizar los rendimientos y a su vez reducir las pérdidas de 

N-NO3 se ha convertido en un tema de preocupación, principalmente debido a la gran 

variabilidad espacial y temporal que afecta al N-NO3 en el suelo. Respecto a esto, Delgado 

et al. (2005) demostraron que la tasa de lixiviación del N-NO3 aumenta más rápido con la 

menor productividad de una zona, produciéndose a su vez un fenómeno de mayor pérdida.  

 

La contaminación por N puede tener un efecto acumulativo que puede incidir no sólo en un 

ecosistema local, sino a toda una cuenca hidrográfica (Guercio, 2011). De hecho, varios 

autores plantean que este problema incide a una escala global, viéndose alterado el ciclo del 

N y la química de océanos y aguas costeras (He et al., 2011; Doney, 2010; Siebert y Döll, 

2004). En este sentido en la mayoría de los ríos de regiones pobladas, las concentraciones 

de N-NO3 pueden ser hasta siete veces mayores a la concentración máxima recomendada 

por la Organización Mundial de la Salud, la cual es 10 mg L
-1

 (Zhang et al., 2014). 
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Consumo de nitrógeno y contaminación en Chile 
 

 

La preocupación por la contaminación ambiental es un tema que ha aumentado en países 

europeos y norteamericanos, a tal punto de tener un rol regulador en los mercados, por lo 

cual, la introducción de buenas prácticas de manejo (BMP, "Best Management Practices") 

ha sido un tema de especial interés para la agricultura chilena (González, 1992; Peralta, 

2007).  

 

Chile, de acuerdo a cifras de FAO (2012), se encontraría en el lugar 33 de los países que 

más consume fertilizantes en el mundo, con aproximadamente 343.014 ton año
-1

. A su vez, 

en Chile se utilizan en promedio 240 toneladas de N por cada 1000 ha, ocupando la 

posición 12 en el mundo de los que más N utiliza. El fertilizante que más se adquiere a 

nivel nacional corresponde a la urea, la cual se importa en 475.000 ton año
-1

. Similarmente 

al escenario mundial, el consumo de fertilizantes nitrogenados también presentaría una 

tendencia al alza hasta por lo menos el año 2020 (ODEPA, 2010). 

 

La zona central de Chile, al ser la zona de mayor agricultura intensiva, es también la que 

presenta riesgos mayores de contaminación difusa por N (Salazar y Nájera, 2011). En esta 

zona el principal cultivo corresponde a maíz y los fertilizantes más frecuentados son urea y 

salitre potásico, con dosis superiores a las necesarias que bordean los 300 kg N ha
-1

, 

duplicando así las que se aplican para maíz en EEUU (Nájera et al., 2015). A su vez, 

aplicar dosis excesivas de N con riego puede afectar severamente la lixiviación de N 

(Tapia, 2014). También es sabido que en esta zona se aplica riego de eficiencia muy baja, 

lo que aumentaría los riesgos de escorrentía de los nutrientes (González, 1992; Golembeski, 

2004).  

 

En relación a la contaminación de cursos y cuerpos de agua por N-NO3 provenientes de 

áreas agrícolas adyacentes, la información existente es escasa y aquella que se encuentra 

disponible es mayormente por períodos cortos (Salazar y Nájera, 2011). En el Cuadro 2 se 

presenta la información disponible de contaminación de aguas por N-NO3, la cual excluye a 

la Región Metropolitana, debido principalmente a que se trata de contaminación por aguas 

servidas más que por efecto de la agricultura (Arumi et al., 2005). Cabe destacar que el 

actual límite de concentración de nitratos para aguas de consumo humano en Chile es de 50 

mg NO3
-
 L

-1
 (equivalente a 10 mg N-NO3 L

-1
) (INN-Chile, 1984). 

 

Otros estudios que se han llevado a cabo en la Zona Central de Chile indican también 

contaminación de aguas, especialmente subterráneas (Donoso et al., 1999; DGA, 2001; 

Iriarte, 2007). Lo anterior resulta particularmente preocupante debido a que las aguas 

subterráneas son de frecuente consumo humano (Collao, 2008). 

 

Aunque algunas de estas mediciones no alcanzan el nivel crítico para NO3-N, podrían 

alcanzarlo pronto debido a un evidente aumento de las concentraciones en el tiempo (Ribbe 

et al., 2008; Pizarro et al., 2010). Además, varios de estos estudios indican que la 

lixiviación de NO3-N se incrementa en invierno, donde las precipitaciones favorecen las 

pérdidas N a través del proceso de lixiviación (Peralta, 2007; Corradini, 2013). 
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Cuadro 2. Estudios sobre contaminación difusa por nitrato (N-NO3) en la Zona Central de 

Chile.  

Autor Período Lugar Tipo de agua Rango* Promedio* 

    ------ mg N-NO3------ 

González (1992) 1992 Río Aconcagua Curso 0,2 - 1,2 sd 

  Río Cachapoal Curso 0,1 - 1,2 sd 

  Río Tinguiririca Curso 0,1 - 1 sd 

Ribbe et al. 

(2008) 

2003-

2006 

Río Pocochay Curso 1,3 - 10,1 4,8 

Arumi et al. 

(2006) 

2006 Parral Subterránea 0,1-32,5 5,2 

Rojas y 

González (2007) 

2004-

2006 

Valle Cachapoal Superficial <0,5 - 34,4 7,3 

   Subsuperficial 1,1 - 58,7 22,9 

   Subterránea <0,5 - 55,8 22,4 

Golembeski, 

2004 

2001-

2002 

San Fernando Subterránea sd 8,9-296,1 

Corradini, 2012 2012 Pichidegua Canal de riego, 

suelo arenoso 

25,2 máx. sd 

  Pichidegua Canal de riego, 

suelo arcilloso 

8,5 máx. sd 

Hurtado, 2015 2013 Pichidegua Canal de riego, 

suelo arcilloso 

2 - 29,6 9,4 

Pizarro et al., 

2010 

2010 Cuenca Rapel Curso sd 1,6 

Peralta, 2007 2004-

2006 

Pichidegua Superficial sd 9,9 

   Subsuperficial sd 119,2 

*
 sd: sin datos 

 

De acuerdo a Iriarte (2007), el límite de nitratos para la ingestión de aguas debiera ser de 2 

mg NO3
- 
L

-1
, dado que sobre esta concentración ya podrían haber efectos adversos para la 

salud. Bajo este escenario, la mayoría de los cuerpos de agua de la Zona Central superarían 

el límite para agua de consumo. 

 

 

Biofiltros 

 

 

Si bien la solución más deseable sería el uso racional de fertilizantes nitrogenados, 

estimando la demanda de N del cultivo y suministrando lo correspondiente, de manera de 

minimizar los riesgos de pérdidas, difícilmente es posible controlar la totalidad de ellas 

(Salazar y Nájera, 2011). En este contexto, se han propuesto varias alternativas que 

pretenden mitigar la contaminación difusa de aguas adyacentes a áreas agrícolas, tales 

como bioreactores, drenaje controlado, manejo de la napa freática, manejo de zanjas y 

humedales artificiales y biofiltros (EPA, 2010).  
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Un biofiltro (BS) puede definirse como una zona de vegetación permanente adyacente a 

canales, ríos y arroyos (Mayer et al., 2005). Actualmente son escogidos y ampliamente 

recomendados por ser una alternativa económica y constituir parte de las BMP en muchos 

países (Borin et al., 2005; Balestrini et al., 2011; Novara et al., 2013; Sweeney y Newbold, 

2014). 

 

Este tipo de ecosistemas, conocidos como ecosistemas riparios o ribereños, de forma 

superficial disminuyen la velocidad de movimiento del agua, aumentando la infiltración y 

reteniendo sedimentos y formas relacionadas de N adsorbido. Una vez que el agua se 

moviliza hacia horizontes subsuperficiales, el N-NO3 puede ser transformado mediante 

desnitrificación bacteriana, absorción por plantas e inmobilización por microorganismos del 

suelo (Hornbeck, 1999; Borin y Bigon, 2002; Novara et al., 2013). La significancia de ésta 

última vía, sin embargo, se encuentra aún sin demostrar (Sweeney y Newbold, 2014). 

 

Los resultados de Novara et al. (2013) afirman que la cantidad de N-NO3 en suelos con BS 

es más constante en la época del año que en suelos sin BS, indicando concentraciones de 

2,3 a 12,5 mg L
-1

 en suelos con BS y 1,5 a 30,5 mg L
-1

 en suelos sin BS. Lo anterior 

confirmaría la idea de que los BS tienen la capacidad de remover N-NO3 durante gran parte 

del año y retenerlo en períodos lluviosos donde es más vulnerable a la lixiviación. 

 

La literatura científica ha evidenciado que los BS son efectivos en la remoción de N 

producto de la contaminación difusa tanto en forma superficial como subsuperficial (Borin 

y Bigon, 2002; Anbumozhi et al., 2005; Hill et al., 2014,). Según el meta-análisis de 63 

estudios realizado por Zhang et al. (2010), la efectividad de BS tuvo una media de 68%, 

con una desviación estándar de 21%, resultado semejante al del meta-análisis de 45 

estudios realizado por Mayer et al. (2007), donde se reporta una efectividad promedio de 

68% pero con una desviación estándar de 4%. Los factores que afectan la variabilidad de 

estos resultados y la importancia que tiene cada uno frente al otro ha sido ampliamente 

discutido en la investigación de BS, pero podría ser atribuido a propiedades propias del BS 

como también a la posición de éste y a los procesos que alteran el estado químico del N 

(Zhang et al., 2010; Thawait y Chauhan, 2014). 

 

El ancho de los BS ha sido uno de los factores más controvertidos en la investigación de 

éstos. Zhou et al. (2014) señalan que el ancho tiene un rol significativo, explicando el 44% 

de la variación de eficiencia de remoción de N. Lo anterior también es afirmado por otros 

investigadores (Schmitt et al., 1999; Borin y Bigon, 2002; Vidon y Hill, 2004; Zhang et al., 

2010). No obstante, otros autores desestiman que pueda tener una influencia significativa 

en la efectividad de un BS (Mayer et al., 2005; Balestrini et al., 2011). Mayer et al. (2007) 

destacan, por ejemplo, que los BS serían más eficientes en remover N subsperficial y que el 

ancho no estaría relacionado a ello, sino más bien al tipo de suelo, hidrología y dinámica 

biogeoquímica, no así con la remoción  de N superficial, donde el ancho tiene mayor 

relevancia. Sweeney y Newbold (2014) obtuvieron el mismo resultado en una revisión 

bibliográfica, concluyendo que no existe una correlación significativa entre el ancho del BS 

y su eficiencia de remoción de N, siendo opacado por la alta influencia del flujo de agua. 

 

En el Cuadro 3 se especifican algunos estudios que se han llevado a cabo en los últimos 20 

años acerca de biofiltros angostos. Se puede observar que cada sitio tiene condiciones 
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particulares de suelo, vegetación, ancho, muestreo y efectividad, la que generalmente se 

evalúa como N a la salida del biofiltro en relación a la entrada (Mayer et al., 2007). De 

estas muestras se obtuvo un promedio de 54% de efectividad para BS menores a 20 m de 

ancho, algo semejante al 58% obtenido por Mayer et al. (2007) para BS angostos. Sin 

embargo, la variabilidad de los estudios presentados acá se ve reflejado en una desviación 

estándar de 27%. 

 

Cuadro 3. Estudios de biofiltros angostos realizados en los últimos 20 años. 
Autor y país Período* Clase 

textural* 

Pendiente* Pp media* Cultivo* Biofiltro* Ancho Aguas 

colectadas 

Indicador 

Efectividad* 

Forma 

N 

   - % - mm año-1   - m -  - % -  

           
Balestrini et 

al. (2011). 

Italia 

2007-

2009 

FA - 

FAL 

1 580 Maíz Arbóreo-

arbustivo-

herbáceo 

5 y 8 Subsuperficiales 95 a 100; + N-NO3 

Novara et al., 

(2013). Italia 

2006-

2009 

A 7 516 Viñedos Herbáceo 6 y 9 Suelo 42 y 46; + N-NO3 

Borin y 

Bigon, 

(2002). Italia 

1997-

1999 

F sd 700-1200 Maíz, 

trigo 

Arbóreo-

arbustivo-

herbáceo 

6 Subterránea 90; + N-NO3 

Borin et al., 

(2005). Italia 

1998-

2001 

F 1,8 830 Maíz, 

trigo 

Arbóreo-

arbustivo-

herbáceo 

6 Escorrentía 78 y 58; sd Nt y 

NO3 

Clinton, 

(2011). USA 

2004-

2008 

F-Fa 25 a 75 1800 Nada Arbóreo 10 Corrientes sd; + N-NH4 

y N-

NO3 

Knoepp y 

Clinton, 

(2009). USA 

2004-

2005 

F 15 a 50 1800 Nada Arbóreo 10 Corrientes sd; + N-NO3 

 2006-

2007 

      Solución suelo sd; + N-NO3 

Daniels y 

Gilliam, 

(1996). USA 

sd Fa-FA y 

FL-AL 

1 a 15 sd sd Arbustivo-

herbáceo y 

herbáceo 

6 a 18 Escorrentía 20 a 50; + N-NH4 

         50; + N-NO3 

Dunn et al., 

(2011). 

Canadá 

 

2001-

2006 

Fa 1 a 14 9,9 a 58,5 sd Herbáceo 10 a 20 Escorrentía 38; + N-NO3 

Harris, 

(1999). USA 

1997-

1998 

F <5 858 Agrícol

a 

Arbóreo-

arbustivo-

herbáceo 

8 a 10 Subterránea 90,7; + N-NO3 

      Arbustivo-

herbáceo 

4 a 6 Subterránea 25; ++ N-NO3 

Heathwaite et 

al., (1998). 

UK 

sd FAL 8,75 a 17,63 980 Pradera Herbáceo 10 Escorrentía 75 a 94, + Nt 

Mankin et 

al., (2007). 

USA 

sd FL 3,7 a 4,3 129 sd Arbóreo-

herbáceo y 

herbáceo 

8,3 a 

16,1 

Escorrentía 

simulada 

44,4 y 92,1; 

+ 

Nt 

Mihara, 

(2006). Japón 

1999-

2000 

A sd sd Nada Herbáceo 7,2 Escorrentía 80; + Nt 

Noij et al., 

(2012). 

Países Bajos 

2006-

2010 

a y FAL 0 a 2 sd Maíz y 

pradera 

Herbáceo 5 Escorrentía y 

subsuperficial 

<0; ++ Nt 

 2008-

2010 

Turbera 0 sd Pradera Herbáceo 5 Escorrentía y 

subsuperficial 

15,1; + Nt 

         42,3; + N-NO3 

Schmitt et 

al.,(1999). 

USA 

1996 FAL-Fa 6 a 7 690 Sorgo Arbóreo-

arbustivo-

herbáceo y 

herbáceo 

7,5 Escorrentía 

simulada 

23; + N-

NO2+N-

NO3 

      Arbóreo-

arbustivo-

herbáceo y 

herbáceo 

15 Escorrentía 

simulada 

38; + N-

NO2+N-

NO3 

Siriwattanan

on et al., 

(2009). Japón 

sd FA 14,05 sd Nada Herbáceo 0,2 Escorrentía 41,7; + Nt 

        Escorrentía 37 a 81; + Nt 
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Cuadro 3. Estudios de biofiltros angostos realizados en los últimos 20 años (continuación). 
Autor y país Período* Clase 

textural* 

Pendiente* Pp 

media* 

Cultivo* Biofiltro* Ancho Aguas 

colectadas 

Efectividad* Forma 

N 

   - % - mm*año-1   - m -  - % -  

           

Zhao et al., 

2009. China 

2007 sd sd sd sd Herbáceo 5 Escorrentía 59,2 a 94; + Nt 

      Herbáceo 5 Escorrentía 8,3 a 56,3; + Nt 

      Herbáceo 5 Escorrentía 37,5 a 68,8; 

+ 

Nt 

Wang et al., 

2012. 

Australia 

1998-

2001 

FAa-A 3 760 Feedlot Arbóreo-

herbáceo 

20 Escorrentía 8,5; + N-NO3 

      Arbóreo-

herbáceo 

20 Superficial 14,7; + N-NO3 

      Arbóreo-

herbáceo 

20 Subterránea 14,4; + N-NO3 

Goel et al., 

2004. Canadá 

2003 FL 3 sd sd Herbáceo 1,2 Suelo 90 y 94,5; + Nt 

       1,2 Escorrentía 20 y 56; + N-NO3 

Ma et al., 

2013. China 

sd Fa 7,5 716 sd Herbáceo 6 Escorrentía 76 a 98; + N-NH4 

         64 a 95; + N-NO3 

Yamada et 

al., 2007. 

USA 

2001-

2005 

sd sd 794 Maíz Arbóreo 15 Subterránea sd; + N-NO3 

      Herbáceo 5 Subterránea sd; + N-NO3 

Young y 

Briggs, 2005. 

USA 

2003 FL 0 a 4 sd Maíz-

pradera 

Arbóreo, 

arbóreo-

herbáceo y 

herbáceo 

9 Subterránea sd; + N-NO3 

Larson y 

Safferman, 

2012. USA 

2008-

2010 

Fa 4 sd Leche Herbáceo 12 Superficial y 

subsuperficial 

13 a 67; + N-NO3 

*
 sd: sin datos 

(+), indica que el autor considera efectivo al BS. 

(++), indica que el autor no considera efectivo al BS. 

 

Es importante destacar que las efectividades de los distintos estudios de BS revisados 

pueden haber sido calculadas de manera distinta y con un criterio distinto de lo considerado 

como efectivo. Por ejemplo, Harris (1999) obtuvo una efectividad de 25% para la remoción 

de N-NO3 de aguas subterráneas, lo que consideró como no efectivo. Sin embargo, Wang et 

al. (2012) para la remoción de la misma especie nitrogenada y evaluando el mismo tipo de 

aguas, obtuvo un 14% de efectividad, lo que consideró como efectivo. 

 

Johnson et al. (2013) indicaron que la posición del BS en el paisaje es una variable más 

importante que el ancho para la reducción de N-NO3. Algunos autores han reportado que 

los biofiltros son más efectivos en las partes más bajas de la cuenca antes que en zonas altas 

(Novara et al., 2013, Zhou et al., 2014). Zhang et al. (2010) sugiere que la eficiencia de 

remoción de N del BS aumenta con el incremento de pendiente, hasta un punto de inflexión 

del 10%, donde al seguir incrementando, ésta disminuiría. 

 

Respecto a la variabilidad de efectividad de remoción de N de BS según el tipo de 

vegetación, varios estudios señalan que ésta no varía según las especies utilizadas (Schmitt 

et al., 1999; Mayer et al., 2007; Sweeney y Newbold, 2014). No obstante, Zhang et al. 

(2010) encontró que si tuvo un efecto significativo, siendo más eficientes aquellos BS 

compuestos por sólo árboles antes que aquellos compuestos por gramíneas o vegetación 

mezclada. 
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Varios autores han sugerido que la desnitrificación es el principal mecanismo de 

transformación de N-NO3 en suelos de BS (Hornbeck, 1999; Thawait y Chauhan, 2014; 

Sweeney y Newbold, 2014). Según Peter et al. (2012) este proceso explicaría en promedio 

el 62% de la remoción de N-NO3, con un máximo de 98% y dependería del tiempo de 

residencia del agua por el subsuelo. La desnitrificación es controlada por condiciones de 

óxido-reducción y disponibilidad de donadores de electrones. Ocurre en condiciones de 

anoxia cuando los suelos están saturados por períodos extensos, donde la disminución de 

oxígeno permite al N-NO3 ser el aceptor final de electrones (Kuglerová et al., 2014; Hill et 

al., 2014; Sweeney y Newbold, 2014). 

 

Se ha indicado que la capacidad de retención de N de los BS puede variar bastante en el 

espacio, incluso a nivel de algunas decenas metros (Kuglerová et al., 2014). Además, dicha 

capacidad podría estar relacionada con el nivel y la convergencia de flujos de napa freática, 

produciéndose una mayor descarga de ésta en puntos o vías, distintos en estructura y 

función a sus alrededores (Peter et al., 2012; Kuglerová et al., 2014). En estos sitios los 

ciclos de N y C son más rápidos, hay mayor biodiversidad y mayor almacenamiento de 

carbono orgánico (CO) (Kuglerová et al., 2014). El CO puede entrar al flujo subsuperficial 

mediante raíces profundas y lixiviación desde el suelo de BS, conllevando a zonas de alta 

actividad bioquímica conocidas como "hotspots bioquímicos" (Peter et al., 2012). Por estas 

condiciones, la eficiencia de remoción de N subterráneo de los BS podría ser mayor debido 

a que el nivel freático se encuentra más cercano a la zona de raíces, aumentando la 

absorción por plantas en vez de ser transportado por vías más profundas y favoreciendo, 

además de condiciones óptimas para la desnitrificación (Kuglerová et al., 2014; Hill et al., 

2014). En estudios recientes, se ha sugerido que la disponibilidad de CO, y por lo tanto de 

desnitrificación, en flujos subsuperficiales, está relacionada con el tipo de cobertura vegetal 

del BS (Peter et al., 2012). Debido a esta heterogeneidad espacial de la desnitrificación, se 

hace difícil una medición de ésta a través de un balance de masa de N (Hill et al., 2014; 

Sweeney y Newbold, 2014). 

 

Puede ocurrir que en estos sitios aumente la cantidad de gases de efecto invernadero como 

el óxido nitroso (N2O). Sin embargo, la relación entre el contenido de agua del suelo de BS 

y la emisión de N2O puede no ser lineal, dependiendo de la absorción de N-NO3
 
por 

plantas. Asociado a lo anterior, se ha propuesto un ancho variable, siendo mayor o menor 

según corresponda a zonas de descarga o no descarga de napa freática, respectivamente 

(Kuglerová et al., 2014). Mayer et al. (2007) señalan que BS más anchos podrían proveer 

más CO o sitios donde la napa freática favorezca condiciones de desnitrificación. Sin 

embargo, según Hill et al. (2014), en estas condiciones hidrológicas donde la napa 

subterránea se presenta más superficial, a menudo la reducción de N-NO3 por 

desnitrificación ocurre en una zona de perímetro angosto, sugiriendo que BS más anchos 

tienen capacidad de remoción que no se utiliza. 

 

Sweeney y Newbold (2014) analizaron mediante ecuaciones y modelos que la efectividad 

de remoción de N por distancia recorrida en un BS está en función inversa al flujo de agua. 

Así, para flujos más lentos, basta con tener BS más delgados, mientras que para flujos más 

rápidos harían falta BS más grandes. Asimismo, señalan que la mayoría de los estudios 

evalúan la efectividad de remoción de N en el nivel superficial de la napa freática, siendo 
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que flujos más profundos pueden desviarse de la remoción de BS, disminuyendo la 

efectividad total de los BS. 

 

Aunque se ha evaluado ampliamente la efectividad de BS, pocos estudios existen sobre el 

comportamiento de ésta a largo plazo (Zhou et al., 2014; Hill et al., 2014). Hill et al. (2014) 

en un estudio donde monitorearon a BS anchos durante 32 años, establecieron que la 

efectividad de éste se mantuvo constante a lo largo del tiempo en las partes bajas del 

paisaje, lo que fue atribuido a altos niveles de carbono orgánico disuelto (DOC) en napas 

subterráneas. Sin embargo, el desempeño del BS dispuesto en las partes altas declinó en los 

últimos 16 años de monitoreo. Indicaron que la eficiencia de remoción de N-NO3 de BS a 

largo plazo puede variar en relación al escenario hidrogeológico y su interacción con 

depósitos orgánicos subsuperficiales, lo que afectaría, por ende, a la desnitrificación. 

 

En otro estudio realizado por Borin et al. (2005), se evaluó el desempeño de BS delgados 

en la mitigación de N superficial por sólo cuatro años, mostrando una alta variabilidad en el 

tiempo y declinando el último año. Al respecto, señalan que puede ser producto de la 

disminución de las precipitaciones o por cambios en las propiedades del BS. Además, la 

cobertura de pradera se habría reducido significativamente producto del sombreo de árboles 

y de la acumulación de restos orgánicos en la superficie del suelo. 

 

Los BS pueden, una vez establecidos, realizar cambios en las propiedades del suelo. 

Cardinali et al. (2014) demostraron mediante un estudio que los BS mantienen e 

incrementan la materia orgánica del suelo aumentando variables como el CO, Norg, ácidos 

húmicos (Cha), ácidos fúlvicos (Chf) y DOC. 

 

Además de su rol en la remoción de contaminantes, los BS tienen otras funciones benéficas 

para el ecosistema. Según Kuglerová et al. (2014) aumentan la biodiversidad de plantas y 

animales, siendo importantes además en el proceso de migración de éstos últimos. También 

proveen substrato para organismos acuáticos en forma de cubierta de hojas y otros 

materiales orgánicos. Finalmente señalan que pueden controlar la temperatura y luz del 

agua mediante el sombreamiento, la cual constituye una importante función ecosistémica. 

 

Frente a la pregunta de si la mitigación de nutrientes implica una disminución de la 

biodiversidad, Hefting et al. (2013) plantea que esto dependerá de si un BS es natural o 

artificial, siendo los naturales más vulnerables. Correll (2005) señala que para la protección 

de la calidad y funcionalidad de las aguas es imprescindible mantener un buen manejo de 

predios y zonas riparianas saludables. Este último punto es también enfatizado por 

Kuglerová et al. (2014), quienes señalan que la vegetación ripariana es uno de los 

ecosistemas más degradados en el mundo. 

 

Existe actualmente la necesidad de investigar su rol en sistemas de agricultura intensiva, 

donde una propuesta realista de convertir pequeñas porciones de terreno productivo a BS 

pueda ser posible (Balestrini et al., 2011). Algo semejante apuntan Zhou et al. (2014), 

quienes destacan que la mayor parte de los estudios de efectividad se han llevado a cabo en 

parcelas experimentales y no en campos reales y no son extrapolables, dado que la 

efectividad raramente es comparable. 
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En Chile existes pocos estudios acerca de la efectividad que tienen BS, menos aún los 

angostos. La Ley N° 20.283 establece una zona de protección de exclusión de intervención 

a los 5 m aledaños a ambos lados de cursos naturales de agua cuya sección de cauce sea 

mayor a 0,2 m
2
 y menor a 0,5 m

2
, y de 10 m en el caso de manantiales y cuerpos de agua de 

sección de cauce superior a 0,5 m
2
 y de una zona de protección de manejo limitado, que 

corresponde al área contigua a la zona de exclusión de intervención de cuerpo de agua 

(Möller, 2011).  

 

Una investigación de cuatro años se llevó a cabo en Chile central, concluyendo que los 

biofiltros utilizados fueron más efectivos en la reducción de N-NO3 en aguas 

subsuperficiales (51-72%) más que en superficiales (11-18%) (Tapia y Villavicencio, 

2007). 

 

Un estudio previo a este fue llevado por Rojas (2015), donde se evaluó la efectividad de BS 

angostos para retener N desde campos de maíz en Chile central mediante un balance para el 

primer año de establecimiento. Aunque no se observó una remoción significativa de N por 

los BS, ciertamente muchos de los estudios que se han llevado a cabo sobre este tema se 

han realizado luego de ya establecidas las coberturas vegetales, por lo que la falta de 

efectividad en este estudio puede ser producto de la falta de un tiempo de establecimiento 

de la cobertura y desarrollo radical de las especies vegetales que componen el BS. 
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CAPÍTULO II: BALANCE DE NITRÓGENO Y COMPARACIÓN DE AMBOS 

SITIOS 

 

 

 

BIOFILTROS ANGOSTOS Y PÉRDIDAS DE NITRÓGENO EN CAMPOS 

CULTIVADOS CON MAÍZ CON SUELOS CONTRASTANTES EN CHILE 

CENTRAL.  SEGUNDO AÑO. 

 

 

 

RESUMEN 

 

 

 

Los biofiltros vegetales (BS) pueden ayudar a prevenir pérdidas de nitrógeno (N) desde 

campos con uso agrícola, protegiendo así cuerpos de agua cercanos. El propósito de este 

estudio fue evaluar la efectividad de BS angostos (5 m de ancho) de diferentes especies 

vegetales en la remoción de formas nitrogenadas que se movilizan desde suelos cultivados 

con maíz hacia cuerpos de agua superficiales durante el segundo año de instalación. Cargas 

de N disponible fueron estimadas a partir de concentraciones de N-nitrato (N-NO3) y N-

amoníaco (N-NH3) medidas en pozos de observación a 1 m de profundidad, durante el 

período de estudio (abril de 2013 a junio de 2014) en un sistema de BS que consistió de 

cinco tratamientos: G: franja de pradera de festuca (Fescue arundinacea); GS: franja de 

pradera y una línea de arbustos nativos (Fuchsia magellanica);  GST1: franja de pradera, 

una línea de arbustos y una línea de árboles nativos 1 (Luma chequen); GST2: franja de 

pradera, línea de arbustos y una línea de árboles nativos 2 (Drimys winteri); y C: suelo 

desnudo como control. Los ensayos se establecieron en dos campos cultivados con maíz 

(Zea mays) ubicados en la Comuna de Pichidegua, Región de O'Higgins, los que 

presentaron clases texturales contrastantes: arcillosa en El Caleuche (CLC) y arenosa en 

San Luis (SL). En CLC, los valores de N a la salida de BS desde flujos subsuperficiales 

variaron entre 10 a 105 kg N ha
-1

, donde todos los tratamientos con BS fueron más 

efectivos en la remoción de formas nitrogenadas que el tratamiento C, donde el tratamiento 

GST1 presentó mayores diferencias respecto a C. Además, los valores de N obtenidos en la 

temporada primavera-verano fueron significativamente mayores que los obtenidos en la 

temporada otoño-invierno, lo que se atribuyó a la fertilización aplicada al campo de maíz 

durante este período.  

 

Palabras clave festuca; franja de filtración; consumo de N; contaminación difusa; calidad 

de agua. 
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NARROW BUFFER STRIPS AND NITROGEN LOSSES FROM MAIZE FIELDS 

WITH CONTRASTING SOILS  IN CENTRAL CHILE. SECOND YEAR. 

ABSTRACT 

 

 

 

Vegetated buffer strips (BS) can help to prevent nitrogen (N) losses from farming lands, 

thus protecting nearby water resources. The main aim of this study was to assess narrow 

buffer strips (5 m wide) effectiveness of different species in removal of nitrogen forms that 

flow from cultivated maize fields to surface water bodies during the second year of 

installation. N available loads were estimated from nitrate-N (NO3-N) and ammonia-N 

(NH4-N) concentrations measured at 1 m deep during the study period (April 2013 to June 

2014) in a BS system consisting of five treatments: G:  strip of grass (Fescue arundinacea); 

GS: strip of grass and a row of native shrubs (Fuchsia magellanica);  GST1: strip of grass, 

a row of shrubs and a row of native trees 1 (Luma chequen); GST2: strip of grass, a row of 

shrubs and a row of native trees 2 (Drimys winteri); and C: bare soil as control. The 

experiment was set in two cultivated maize (Zea mays) fields located in the commune of 

Pichidegua, Región de O'Higgins, which showed contrasting soil textures: clay loam in El 

Caleuche (CLC) and sandy loam in San Luis. In CLC, BS outlet measurements from 

subsurface lateral flow ranged from 10 to 105 kg N ha
-1

, where all BS treatments where 

more effective in N removal than C treatment, with GST1 treatment performing the highest 

N removal. Furthermore, N measurements in spring-summer season were significantly 

higher than autumn-winter season values, which was related to crop fertilisation in the 

maize field during this period.  

 

Keywords fescue; filter strip; N uptake: nonpoint source pollution; water quality  
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INTRODUCCIÓN 

 

 

 

El nitrógeno (N) es un nutriente elemental para el crecimiento y buen funcionamiento de 

plantas, animales y seres humanos. Las cantidades limitadas de N fijado naturalmente han 

conducido a ecosistemas adaptados a bajas tasas de N, con una productividad limitada pero 

de gran biodiversidad. Para sostener la creciente población mundial, el uso de N se ha 

incrementado para aumentar la productividad de cultivos, lo que ha llevado a diversos 

problemas ambientales (Erisman et al., 2011). De hecho, investigaciones extensivas señalan 

que los problemas de contaminación difusa alcanzan una escala mundial, a menudo 

afectando hasta los océanos (Doney, 2010). 

 

Sin duda alguna, un efecto importante del transporte de NO3
-
 a ecosistemas acuáticos es la 

eutrofización. A pesar de que se ha considerado que el nutriente limitante para el 

crecimiento de algas del medio es el fósforo (P), también el N puede actuar como un 

nutriente limitante, especialmente en sitios con exceso de P. En este sentido, 

concentraciones elevadas de NH4
+
, nitrito (NO2

-
) y NO3

-
 producirán un desarrollo y 

proliferación de productores primarios. Así, cuando éstos mueren, su descomposición 

afecta significativamente los niveles de oxígeno disuelto, pudiendo producir muerte de 

animales por hipoxia y disminución de la diversidad de especies en las comunidades de 

productores primarios y secundarios (Anderson et al., 2002; EEA, 2005). Aunque 

actualmente existen pocos estudios sobre el estado trófico de los lagos en Chile, se han 

reportado varios casos de eutrofización, como es el caso del lago Lanalhue, Peñuelas, 

Aculeo, Chungará y laguna Grande de San Pedro (Vila et al., 1986; Parra et al., 2003; 

Dorador et al., 2003; Mendoza et al., 2006). 

 

Además de los efectos negativos antes mencionados, los nutrientes liberados a ecosistemas 

acuáticos pueden producir problemas de toxicidad directa. En este sentido, la ingesta de 

agua con alto contenido de N-NO3
 
(> 10 mg N-NO3 L

-1
) puede traer serias consecuencias 

para la salud humana, tales como el desarrollo cánceres, problemas de nacimiento, abortos 

espontáneos y otros (Camargo y Alonso, 2007). Así también, particularmente en niños 

pequeños, puede desarrollarse metahemoglobinemia, enfermedad que se caracteriza por la 

incapacidad de la hemoglobina de transportar y liberar oxígeno (Fewtrell, 2004). 

 

De acuerdo a estimaciones de Brink et al. (2011), el costo económico de la pérdida de N al 

ecosistema acuático bordea los 5 a 20 € por kg N emitido, considerando daños por 

eutrofización y pérdida de biodiversidad, mientras que los daños a la salud por ingerir agua 

contaminada equivaldrían a un costo económico de 0-4 € por kg N. 

 

Para evitar la contaminación difusa por N se ha recomendado ampliamente el uso de 

Buenas Prácticas de Manejo (BMP, "Best Management Practices"), tales como biofiltros 

(BS). Un BS corresponde a franjas de suelo con vegetación permanente, usualmente 

arbustos y praderas, diseñadas para interceptar el escurrimiento superficial y flujo 

lateral subsuperficial las cuales están localizadas de forma adyacente a ríos, lagos, 

canales y humedales (Mayer et al., 2005). 
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Aunque se ha demostrado que los BS son efectivos en la mitigación de pérdidas de N, aún 

no existen claros indicios del rol que cumpliría el ancho de éste en sistemas de agricultura 

intensiva, donde una propuesta realista de convertir una pequeña porción de terreno 

productivo a franjas de vegetación buffer pueda ser posible (Balestrini et al., 2011). Por 

otro lado, efectividades contradictorias se han reportado en estudios disponibles sobre 

biofiltros angostos (Borin y Bigon, 2002; Borin et al., 2005; Mayer et al., 2007; Noij et al., 

2012). Ello hace necesario el establecimiento de un balance de N que cuantifique la 

cantidad de N que es capaz de remover este tipo de BS. 

 

Se ha documentado que la precipitación y el tipo de suelo cumplen un papel fundamental 

en la cantidad de N-NO3 que se moviliza a través del suelo y subsuelo (Follett, 2008). Por 

ello, es también importante saber qué desempeño tiene un BS angosto en un clima 

Mediterráneo donde las precipitaciones se concentran marcadamente en la temporada de 

otoño-invierno y evaluar dicha efectividad en una condición de suelo contrastante, de modo 

de evidenciar el rol del factor de suelo en este desempeño. 

 

Además, poco se ha estudiado acerca del comportamiento de los BS en el tiempo, menos 

aún sobre aquellos angostos. En este sentido, esta investigación se basa en un estudio 

previo acerca de BS de modo de evaluar su comportamiento para el segundo año de 

establecimiento en relación a los resultados obtenidos en el primero (Rojas, 2015). 

 

Finalmente, este tipo de prácticas podría, una vez implementado, constituir un avance para 

una producción de maíz grano más sustentable, de manera de obtener suministros de agua 

limpia para el uso y consumo. 
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HIPÓTESIS 

 

 

 

El uso de biofiltros angostos (5 m) reducirá las pérdidas de nitrógeno desde suelos cultivados 

con maíz removiendo el nitrógeno desde flujos subsuperficiales hacia cuerpos de agua en 

forma más efectiva que un control sin biofiltro. 

 

 

 

OBJETIVOS 

 

 

 

Objetivo general 

 

 

Evaluar durante el segundo año de instalación, la efectividad de biofiltros angostos (5 m de 

ancho) utilizando diferentes especies vegetales en la remoción de formas nitrogenadas que 

se movilizan, desde suelos cultivados con maíz para grano, hacia cuerpos de agua 

superficiales. 

 

 

Objetivos específicos 

 

 

Comparar la efectividad de biofiltros angostos constituidos por diferentes especies 

vegetales (pradera, arbusto y árboles) y su combinación, en la retención de nitrógeno. 

 

Caracterizar los procesos de transformación del nitrógeno en los biofiltros. 

 

Evaluar la efectividad de los biofiltros en dos suelos de clase textural contrastante. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

 

 

 

Descripción del sitio 

 

 

El estudio se realizó entre abril de 2013 y junio de 2014, durante el segundo año de 

evaluación del ensayo, en dos campos de producción agrícola de la Comuna de Pichidegua, 

la que se encuentra en la zona central de Chile en la Región Libertador General Bernardo 

O'Higgins. Cabe señalar que para tener una nomenclatura homogénea de los períodos de 

estudio, se referirá al período 2012-2013 como primer año, y 2013-2014 como segundo año 

de evaluación. 

 

El primer campo se ubica en el sector de El Caleuche (CLC) (Lat. 34° 25' 46'' S, Long. 71° 

21' 54'' W) mientras que el segundo se ubica en el sector de San Luis (SL) (Lat. 34° 22' 59'' 

S, Long. 71° 25' 14'' W). En ambos sitios se cultiva maíz de grano entre los meses de 

septiembre y marzo, donde el riego es mediante surcos, mientras que el resto del año el 

suelo se encuentra en barbecho. Los campos se encuentran contiguos a un canal de desagüe 

donde en su costado más próximo se establecieron los biofiltros en abril de 2012. El canal 

de CLC fluye aguas abajo hasta un curso de agua mayor (estero La Condenada), mientras 

que el canal de SL fluye hacia el río Tinguiririca.  

 

El clima en Pichidegua es del tipo Mediterráneo semiárido con veranos cálidos e inviernos 

fríos, con una temperatura media anual del aire de 14,1°C, y precipitaciones medias anuales 

de 696 mm, las cuales ocurren un 75% de éstas en los meses de otoño-invierno (Santibañez 

y Uribe, 1993). 

 

 

Caracterización de suelos 

 

El suelo del sitio CLC pertenece a la Serie de suelos El Caleuche, clasificado como Typic 

Duraqualf, donde las clases texturales varían de arcillosas a arcillo limosas, y a 115 cm está 

la presencia de un duripan. Este sitio presenta abundantes grietas en superficie en la época 

de primavera-verano, lo que hace suponer una dominancia de arcillas del tipo 2:1. Por otra 

parte, el suelo en SL se ubica en terrazas aluviales no diferenciadas, donde las clases 

texturales varían de franca en superficie a arenosa en profundidad (CIREN, 1996). Los 

suelos en este estudio han sido caracterizados por Rojas (2015) dentro del Proyecto 

FONDECYT de Iniciación 2011 N°11110464 en relación a sus propiedades químicas y 

físicas para SL y CLC cuyos resultados se presentan en los Anexos I, y la descripción 

morfológica de los suelos en el Anexo II. 

 

La pendiente presente en ambos sitios fue caracterizada por Hurtado (2015), mediante un 

levantamiento topográfico, describiendo un gradiente de pendiente de 1 a 3%. 
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En cuanto a datos proporcionados por los agricultores de ambos sitios (Cuadro 4), se 

puede observar que tienen un manejo similar, particularmente en lo que respecta a 

fertilización nitrogenada. 

 

Cuadro 4. Superficie, tipo de cultivo, rendimiento y fertilización de nitrógeno (N) en San 

Luis (SL) y Caleuche (CLC) durante el segundo año. 
Sitio Superficie Rotación Rendimiento Fertilizante aplicado N aplicado 

 ha  qqm ha
-1

 año
-1 

------------ kg ha
-1

 año
-1

 ------------- 

SL 2,9 
Monocultivo maíz para 

grano-barbecho 

165 600 mezcla maicera 

(20-15-15) y 700 urea 

442 

CLC 4,2 130 500 mezcla maicera 

(20-15-15) y 700 urea 

422 

 

 

Componentes vegetales 

 

 

Para el desarrollo del estudio se seleccionaron tres estratos vegetales que constituyeron los 

biofiltros: i) la estrata herbácea, que constó de una pastura de "festuca" (Schedonorus 

arundinaceus (Schreb.) Dumort.); ii) la arbustiva, que estuvo compuesta por "chilco" 

(Fuchsia magellanica Lam.), especie nativa con especial adaptación a suelos con 

anegamiento prolongado; y iii) como estrata arbórea se escogieron dos especies, el 

"chequén" (Luma chequen (Mol.) A. Gray) y el "canelo" (Drimys winteri J.R. Forst & G. 

Forst.) también debido a la resistencia de éstos a condiciones de hipoxia por largos 

períodos, propias de zonas colindantes a cuerpos de agua. Ambas son especies nativas de 

Chile central. 

 

 

Tratamientos y diseño experimental 

 

 

Los tratamientos fueron cinco para cada sitio de estudio (Cuadro 5), ambos con 3 

repeticiones por tratamiento en un diseño de bloques completamente aleatorizados 

(DBCA). Cada parcela se consideró como unidad experimental y tuvo un tamaño de 12 m 

de largo por 5 m de ancho. La localización de los biofiltros se hizo perpendicular a la 

pendiente dominante. La diferencia entre ambos sitios es la clase textural, ya que en CLC 

dominan la textura fina, mientras que en SL domina la textura gruesa. 
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Cuadro 5. Descripción de los tratamientos. 

Tratamiento  Especies  Descripción  

Control (C) Sin especies  Suelo desnudo (5 m de ancho)  

Pradera (G) Festuca  Una franja de pradera (5 m de ancho)  

Pradera + arbusto 

(GS) 

Festuca + chilco  Una franja de pradera (4 m de ancho) y una línea de 

arbustos (1 m de ancho)  

Pradera + arbusto + 

árbol 1 (GST1) 

Festuca + chilco 

+ chequén  

Una franja de pradera (3 m de ancho), una línea de 

arbustos (1 m de ancho) y una línea de árboles (1 m de 

ancho)  

Pradera + arbusto + 

árbol 2 (GST2) 

Festuca + chilco 

+ canelo  

Una franja de pradera (3 m de ancho), una línea de 

arbustos (1 m de ancho) y una línea de árboles (1 m de 

ancho)  

 

 

Manejo del experimento y evaluaciones 

 

 

Variables climáticas 

 

Se dispuso de una estación meteorológica (modelo EM50-DEC, marca Decagon  Devices, 

US) en el área de estudio, que registró diariamente los parámetros climáticos en un 

datalogger, tales como precipitación, temperatura del aire, velocidad del viento, humedad 

relativa y radiación solar, los cuales sirvieron para estimar la evapotranspiración potencial 

(ET0) utilizando la ecuación combinada FAO Penman-Monteith (Allen et al., 2006) y a 

partir de ella se calculó la evapotranspiración de cultivo (ETc) utilizando diferentes valores 

del coeficiente de cultivo (kc) para pradera y árboles encontrados en la literatura (Allen et 

al., 2006; Salazar et al., 2013) (Anexo III). 

 

En un bloque de cada sitio se midió el contenido de agua del suelo con dos sensores 

(modelo EC-5, marca Decagon Devices, US) que fueron instalados a los 100 cm y 

conectados a un datalogger (modelo EM5b, marca Decagon Devices, US) para registrar 

valores cada una hora. Además, en cada sitio se instaló un sensor de temperatura del suelo a 

los 25 cm (modelo EC-T, marca Decagon Devices, US) que registraron valores cada una 

hora. 

 

 

Balance hídrico 

 

Para realizar un balance hídrico del sistema se utilizó la metodología establecida por Rojas 

(2015) (ver Anexo IV), la cual considera las siguientes variables: 

 

                                                   (Ec. 1) 

 

Donde         es la variación del contenido de agua en el suelo entre el inicio y final del 

estudio,         es precipitaciones,        es riego,                   es el 

escurrimiento desde el campo de maíz,                     es el flujo lateral 
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subsuperficial desde el campo de maíz,         es la evapotranspiración de cultivo, 

       es percolación,         es escurrimiento de salida del BS y           es flujo 

lateral subsuperficial de salida del BS.  

 

Cabe destacar que se realizó una modelación por día del contenido de agua en el suelo 

contemplando como límites el contenido de agua a capacidad de campo (CC) y punto de 

marchitez permanente (PMP) hasta el último día de medición del estudio. 

 

 

Balance de nitrógeno 

 

Se estableció un balance de N para el segundo año en los biofiltros, donde la diferencia 

entre los niveles de N disponible al principio y al final de este período (∆ NNO3+NH4) se 

determinó a partir de muestras de suelo colectadas con barreno en los intervalos de 

profundidad de 0-25 cm, 25-50 cm, 50-75 cm y 75-100 cm en el centro de cada parcela. Así 

el balance de N entre 0 – 1 m en cada tratamiento fue representado como:  

 

                                                   (Ec. 2) 

 

Donde                    es aporte de N por escurrimiento superficial,                   

es aporte de N por flujo lateral subsuperficial,                es mineralización neta, 

               es aporte de N por precipitaciones,                   es pérdida de N por 

escurrimiento superficial,                  es pérdida de N por flujo lateral subsuperficial, 

               es absorción de N por planta,               es lixiviación y               

es pérdida gaseosa de N. 

 

 

Escurrimiento superficial 

 

Para la recolección de muestras de N de escurrimiento superficial, se dispuso de dos 

dispositivos colectores en forma de V de 10 cm de alto x 20 cm de ancho por parcela, uno 

en el límite entre el biofiltro y el campo de maíz (entrada, E) y otro en el límite entre el 

biofiltro y el canal de desagüe (salida, S), los cuales condujeron el flujo hacia un embudo, 

para luego almacenarlo en botellas de 5 L enterradas, método similar al propuesto por 

Daniels and Gilliam (1996). Este método de muestreo resultó efectivo sólo para el sitio 

CLC, dado que SL no presentó escurrimiento superficial (Salazar et al., 2014). 

 

 

Flujo subsuperficial 

 

Durante el primer año de estudio, en el sitio CLC se instalaron 2 pozos de observación por 

parcela, que consisten en tubos de PVC, ambos perforados hasta los 100 cm de 

profundidad, en la entrada y salida de cada biofiltro. Éstos permitieron durante el segundo 

año obtener muestras de agua del flujo lateral subsuperficial, con el fin de evaluar la 
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concentración y cargas de N a la entrada (E) y salida (S) del biofiltro. Las muestras se 

colectaron cada 15 días.  

 

Otras variables 

 

En ambos sitios se midió el aporte de N de la lluvia mediante el uso de 3 colectores de 

aguas lluvia por sitio. 

 

La mineralización neta de N (N mineralización - N inmovilización) se midió por medio de 

cilindros de PVC enterrados a 25 cm y perforados para permitir el intercambio de agua y 

gases, siguiendo el método de incubación in situ propuesto por Raison et al. (1987). Los 

cilindros se recambiaron cada 6 meses durante el estudio, y luego de removidos se analizó 

la muestra de N mineralizado (N-NH4 y N-NO3) de acuerdo a Sadzawka et al. (2006). 

 

Las muestras de agua (escurrimiento superficial, pozos de observación y lluvia), luego de 

tomadas, se colocaron en un cooler a 4°C con hielo, para posteriormente guardarlas y 

analizarlas antes de 24 horas en el Laboratorio de Química de Suelos y Aguas de la 

Facultad de Ciencias Agronómicas de la Universidad de Chile. Las muestras se 

ambientaron a 20°C y se filtraron por un filtro de pirinola de 0,45 µm mediante el cual se 

determinaron las formas nitrogenadas. Luego éstas se midieron por el método colorimétrico 

usando los reactivos de la empresa Hach y un espectrofotómetro (modelo Hach DR5000, 

Hach Company, P.O. Box 389, Loveland, Colorado, US) siguiendo el procedimiento 

propuesto por Hach (2005). Para N-NO3 se utilizó el método de ácido nitrato-cromotrópico, 

para N-NH3 el método de salicilato y para el N total por el método de digestión a 100°C 

con persulfato en un reactor Hach (modelo DRB200, Hach Company, P.O. Box 389, 

Loveland, Colorado, US). 

 

Respecto a las pérdidas de N por lixiviación, en CLC se asumió que este proceso no es 

significativo debido a presencia de la estrata impermeable (duripán) que restringe la 

percolación de agua y en consecuencia el transporte de solutos; mientras que en SL la 

estimación de la lixiviación se obtuvo a partir de muestras de suelo obtenidas mediante el 

uso de un barreno agrológico a los 75-100 cm de profundidad. En estas muestras de suelo 

se analizó N-nitrato (N-NO3) de acuerdo al método de extracción con KCl 2M, destilación 

y titulación según Sadzawka et al. (2006). Finalmente el cálculo se realizó utilizando la 

ecuación modificada de Burns (Matus y Rodríguez, 1994):  

 

    
  

            
         (Ec. 3) 

 

Donde   es la cantidad de N lixiviado (kg N ha
-1

) bajo la zona de raíces z (cm),   es la 

cantidad de N-NO3 (kg N ha
-1

) presente en la profundidad z (cm),    es el contenido de 

agua del suelo (g g
-1

) y   es la cantidad de agua que percola (cm). 

 

La absorción de N por los componentes vegetales fue medida por otra tesis paralela a este 

estudio (Realini, 2015), donde la salida de N se obtendrá multiplicando la biomasa de las 

especies vegetales por el N presente en los tejidos. 
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Al ser de difícil cuantificación, las pérdidas gaseosas se estimaron despejando el resto de 

los componentes de la Ecuación 2. 

 

 

Análisis estadístico 

 

Se realizó un análisis estadístico mediante modelos mixtos utilizando el software R para 

determinar las diferencias significativas (p<0,05) entre los tratamientos en las medidas de 

suelo y agua de cada sitio, donde si existiesen diferencias significativas, se utilizó la prueba 

de comparación múltiple de Fisher.  
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

 

Balance hídrico en el sitio El Caleuche (CLC) 

 

 

Se estableció un balance hídrico en el suelo de los biofiltros en ambos sitios para 

determinar los flujos de agua que se movilizan a través del sistema y evaluar las entradas y 

salidas de éste (Cuadro 6).  
 

Cuadro 6. Balance hídrico en los biofiltros de El Caleuche (CLC) en el segundo año de 

evaluación. 
Temporada/

tratamiento 

Balance hídrico
1
 

Pp Es(campo maíz) FLss(campo maíz) ETc Es FLss
2 

Δ  

 ------------------------mm--------------------- 

Otoño-invierno  

C 287 76 19 112 88 190 -7 

G 287 76 19 280 20 121 -36 

GS 287 76 19 298 23 105 -41 

GST1 287 76 19 352 23 67 -53 

GST2 287 76 19 340 8 87 -51 

Primavera- verano  

C 0 629 536 131 383 661 -44 

G 0 629 536 327 309 549 -63 

GS 0 629 536 340 309 537 -64 

GST1 0 629 536 393 309 487 -66 

GST2 0 629 536 380 309 500 -66 
1
Pp: precipitaciones, Es (campo maíz): escurrimiento superficial desde el campo de maíz; FLss (campo maíz): flujo 

lateral subsuperficial desde el campo de maíz; ETc: evapotranspiración de cultivo; Es: escurrimiento 

superficial a la salida del biofiltro; FLss: flujo lateral subsuperficial; Δ : variación en el contenido de agua 

entre el inicio y el final del estudio. 
2
Destacado en negrita la variable incógnita determinada en el estudio.  

 

Para el sitio CLC, se observó que las principales pérdidas de agua correspondieron al flujo 

lateral subsuperficial y a la ETc. Lo anterior se relacionó con la cantidad de agua que 

infiltró en el suelo que superó la cantidad agua evapotranspirada y retenida por el suelo. 

Según Rojas (2015), la alta pérdida por FLss se relacionó principalmente con la baja 

capacidad de retención de agua en el suelo, asociada a la dinámica de expansión-

contracción de las arcillas del tipo 2:1 dominantes en este suelo que favorecerían procesos 

de flujos preferenciales y en consecuencia la lixiviación de contaminantes a la red de 

drenaje. Al examinar la descripción morfológica del suelo, es posible notar que existe 

abundancia de poros finos y raíces finas hasta aproximadamente los 115 cm, por lo que 

parte de la percolación del agua podría deberse también a la presencia de pequeñas raíces 

posiblemente pertenecientes al cultivo histórico de maíz. Al mismo tiempo, es posible notar 

que existe un alto contenido de materia orgánica en el perfil de suelo (5-6%), lo que podría 
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facilitar la formación de poros de drenaje rápido y conexiones entre los poros (Bot y 

Benites, 2005). 

 

En el Cuadro 6 se puede observar que el tratamiento C muestra una importante pérdida de 

agua por escurrimiento superficial en relación al resto de los tratamientos, la cual supera, en 

verano, a la pérdida por ETc. Lo anterior se explica porque el tratamiento C no tiene 

especies vegetales, y, en consecuencia, no existe una cobertura que disminuya el flujo de 

manera superficial ni contribuya a la salida de agua del sistema mediante transpiración. Así, 

al haber mayor ETc, menor será la pérdida de agua por FLss, lo que disminuirá a su vez el 

transporte de cargas de N en profundidad. Esto evidenciaría que la principal pérdida de N 

en suelos arcillosos limitados por un duripan sería mediante FLss. 

 

Además, el flujo lateral subsuperficial a la entrada y salida de los biofiltros tiene estrecha 

relación con la presencia de la estrata impermeable, debido a la imposibilidad de generar 

percolación profunda (Follet, 2008; del Carmen, 2010; Rojas, 2015). A su vez, el 

incremento de FLss en la temporada primavera-verano respecto a la temporada otoño-

invierno se relaciona con las cargas periódicas de riego aplicadas al cultivo de maíz. 

 

En comparación a la temporada de estudio anterior (Figura 2) en otoño-invierno, es posible 

observar una disminución del FLss tanto a la entrada como salida de los BS. El FLss de 

salida es dos veces menor en el tratamiento C y seis veces menor en el tratamiento GST1. 

Esto se debe al considerable aumento de ETc (Figura 3). La ETc en otoño-invierno del 

segundo año fue 1,4 a 2,2 veces mayor que el primero, debido al incremento de ETo 

registrada y principalmente por la presencia de material vegetal, el cual se encontraba 

ausente para el mismo período del primer año de evaluación. En primavera-verano, por otro 

lado, el FLss, así como también la ETc de los tratamientos, fueron bastante homogéneos 

debido a que no hubo gran diferencia en el crecimiento del material vegetal respecto al 

período anterior de estudio. 
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Figura 2. Flujo lateral subsuperficial (FLss) en el primer y segundo año, en otoño-invierno 

del sitio El Caleuche. 

 

 

 
Figura 3. Evapotranspiración de cultivo (ETc) en el primer y segundo año, en otoño-

invierno del sitio El Caleuche. 

 

 

Balance hídrico en el sitio San Luis (SL) 
 

 

En SL, a diferencia de CLC, las pérdidas de agua se asocian a movimientos en sentido 

vertical (percolación profunda y ETc) más que horizontal (Cuadro 7). Lo anterior se explica 

por la clase textural gruesa de este sitio, donde abundan principalmente macroporos que 
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permiten un flujo de agua mayor. Esto ha sido corroborado por Rojas (2015) y Salazar et al. 

(2014), quienes observaron escaso o nulo escurrimiento superficial o flujo lateral 

subsuperficial en los tratamientos en SL.  

 

Al igual que la temporada anterior, el tratamiento C fue el que tuvo la menor ETc de los 

tratamientos y, en consecuencia, la mayor pérdida por P. Asimismo, se observó la misma 

tendencia que en el sitio CLC en relación al FLss, donde al haber una mayor pérdida de 

agua por ETc, se evidenció en una menor pérdida por P. En consecuencia, en sitios como 

SL, donde domina la clase textural arenosa, la pérdida principal de N es mediante 

lixiviación. 

 

En el segundo año de evaluación la mayor cantidad de precipitación se registró en el 

período otoño-invierno, sin embargo, parte de ésta quedó retenida en el suelo, obteniéndose 

un diferencial de contenido de agua en el suelo positivo. Esta tendencia contrastó con lo 

observado en el primer año de evaluación, donde el diferencial de contenido de agua en el 

suelo registró valores negativos (-180 mm) (Anexo V). Esto se relaciona con que en el 

primer año de estudio los valores de contenido de agua en el suelo eran más cercanos a CC 

que en el segundo, por lo que también se obtuvo mayores volúmenes de percolación 

profunda. 

 

Cuadro 7. Balance hídrico en los biofiltros de San Luis. 
Temporada/ 

tratamiento 

Balance hídrico
1
 

Pp Ra Es(campo maíz) ETc P
2 

Δ  

 ----------------mm---------------- 

Otoño-invierno 

C 287 0 0 84 187 17 

G 287 0 0 209 75 19 

GS 287 0 0 223 71 11 

GST1 287 0 0 264 59 0 

GST2 287 0 0 255 62 0 

Primavera- Verano 

C 209 280 225 160 515 -18 

G 209 280 225 400 200 58 

GS 209 280 225 425 167 66 

GST1 209 280 225 504 78 76 

GST2 209 280 225 486 96 76 
 

1
Pp: precipitaciones, Es (campo maíz): escurrimiento superficial desde el campo de maíz; ETc: evapotranspiración 

de cultivo; P: percolación profunda; Δ : variación en el contenido de agua entre el inicio y el final del 

estudio; Ra: Riego aplicado exclusivamente al sector de los biofiltros. 
2
Destacado en negrita la variable incógnita determinada en el estudio. 

 

Además, durante otoño-invierno del segundo año de evaluación, la P registró una 

disminución de alrededor de 1,3 veces en el tratamiento C y 4,2 veces en el tratamiento 

GST1 respecto al primer año (Figura 4). Al igual que lo descrito previamente para el sitio 

CLC, la disminución en P del segundo año se asoció también a una mayor ETc de estos 

tratamientos respecto al primer año de evaluación (Figura 5). 
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Figura 4. Percolación (P) en otoño-invierno del primer y segundo año de evaluación en 

San Luis. 

 

 

 
Figura 5. Evapotranspiración de cultivo (ETc) en otoño-invierno del primer y segundo año 

de evaluación en San Luis. 

 

 

Balance de nitrógeno 

 

 

Para ambos sitios se realizó un balance de N en cada uno de los tratamientos, donde se 

consideraron los componentes incluidos en la ecuación 2, y se contempló así a los procesos 

involucrados en el ciclo del N (Cuadros 9 y 10). Los resultados de cada componente del 

balance de N son discutidos en las secciones siguientes. 
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Cuadro 8. Balance de nitrógeno (N) en el suelo de biofiltros ubicados en El Caleuche para 

ambos años de evaluación. 
Temporada/ 

tratamiento 
Procesos

1,2
 

 Min neta NApp NAFLss NAes NPFLss NPES Nabs NPG 

 ------------------------------------- kg N ha
-1 

--------------------------------------- 

C Δ N= 132±187 12 75±35 139 161±31 a 82 0 ND 

G Δ N= 157±255 12 58±29 136 52±8 ab 68 285±44 ND 

GS Δ N= 132±360 12 62±27 141 77±50 bc 67 ND ND 

GST1 Δ N= 201±248 12 135±102 152 51±15 bc 67 294±85 ND 

GST2 Δ N= 169±316 12 173±103 138 30±14 c 65 253±28 ND 
1Letras distintas en una columna indican diferencias significativas entre tratamientos (p<0,05, PCM de Fisher). Media ± desviación 

estándar (n=3). ND: No determinado. 
2NAes: N aportado por escurrimiento superficial; NApp: N aportado por precipitaciones; Min neta: mineralización neta; Nabs: N absorbido 

por la vegetación; NPG: pérdidas gaseosas; NLix: N perdido por lixiviación.  
 

 

Cuadro 9. Balance de nitrógeno (N) en el suelo de biofiltros ubicados en San Luis para el 

segundo año de evaluación. 
Temporada/ 

tratamiento 

 

 Procesos
1,2

 

  Min neta NAPp NAes  NLix Nabs NPG 

 -------------------------------------
 
kg N ha

-1 
--------------------------------------- 

C Δ N= 6±9 12 16 80±76 0 ND 

G Δ N= -17±36 12 16 25±17 338±47 ND 

GS Δ N= 46±8 12 16 34±33 ND ND 

GST1 Δ N= 17±29 12 16 17±17 275±133 ND 

GST2 Δ N= 35±59 12 16 10±12 260±58 ND 
1Letras distintas en una columna indican diferencias significativas entre tratamientos (p<0,05, PCM de Fisher). Media ± desviación 

estándar (n=3). ND: No determinado. 
2NAes: N aportado por escurrimiento superficial; NApp: N aportado por precipitaciones; Min neta: mineralización neta; Nabs: N absorbido 

por la vegetación; NPG: pérdidas gaseosas; NLix: lixiviación de N. 
 

 

Escurrimiento superficial 

 

Para el sitio CLC, en el segundo año de establecimiento de los BS, se decidió instalar 

colectores de escurrimiento superficial, sin embargo, no se pudo obtener un muestreo 

exhaustivo de esta variable, por lo que se optó por realizar un análisis estadístico 

descriptivo para la temporada otoño-invierno y una estimación en base a referencias para la 

temporada primavera-verano. 

 

No es posible realizar un análisis detallado de la situación en el caso del escurrimiento 

superficial, principalmente debido a la baja cantidad de muestras obtenidas, la alta 

variabilidad de concentraciones de N y un muestro irregular en la temporada. Sin embargo, 

se observó que, a excepción del tratamiento GST1, las concentraciones de N a la entrada de 

BS fueron relativamente homogéneas, variando en torno a los 5 mg L
-1

 de N (Figura 6).  
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Es posible notar también que la mayoría de los tratamientos tendieron a disminuir la 

concentración de N a la salida del BS en relación a la entrada, a excepción del tratamiento 

G (Figura 6). En este sentido, Syversen (2005) menciona que BS herbáceos debieran 

disminuir las concentraciones de N debido a la depositación de nutrientes unidos a 

partículas del suelo. De los otros tratamientos, el tratamiento GST1 pareciera ser el más 

efectivo, ya que redujo las concentraciones de N en escurrimiento superficial en un 55%. 
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Figura 6. Concentraciones de nitrógeno (N) disponible de escurrimiento superficial en las 

estaciones otoño-invierno para el segundo año de evaluación en El Caleuche. Se presentan 

medias y desviación estándar. 

 

Una posible explicación por la que el tratamiento GST1 tuvo una concentración mayor de 

N disponible de entrada respecto al resto de los tratamientos se relaciona con el hecho de 

que hubo también un mayor ingreso de flujo de agua por escurrimiento superficial. Sin 

embargo, al observar las concentraciones de N-NO3 a la entrada (Figura 7), no existió una 

gran diferencia entre los tratamientos, pues oscilaron entre los 1 y 2,3 mg L
-1

. Así, es 

posible que la mayor concentración de N-NH3 a la entrada del tratamiento GST1 en 

relación al resto de los tratamientos se deba a un transporte de remanente del período 

primavera-verano, a un proceso localizado de amonificación, o a la falta de condiciones 

para la nitrificación del N-NH4 presente en el suelo de este tratamiento. 

 

Por otro lado, cabe destacar que la mayor retención que realiza el tratamiento GST1 

corresponde a N-NH3 más que a N-NO3, por lo cual, no se tiene una clara evidencia de que 

los BS consigan disminuir la concentración de N-NO3, siendo el tratamiento control el que 

mayor efectividad tiene (Figura 7). Ma et al. (2013), obtuvo resultados similares, señalando 

que el aumento de N-NO3 a la salida de los BS podría deberse a procesos de nitrificación de 

N-NH4 en el suelo. 
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Figura 7. Concentraciones de nitrógeno-nitrato (N-NO3) de escurrimiento superficial en las 

estaciones otoño-invierno para el segundo año de evaluación en El Caleuche. Se presentan 

medias y desviación estándar. 

 

Al observar las cargas de N de escurrimiento superficial (Cuadro 8), es posible notar que 

todos los tratamientos tuvieron mayor efectividad que el tratamiento C, lo que está 

principalmente asociado a la retención de flujos de agua y sedimentos. Al comparar los 

tratamientos, el que presentó la mejor efectividad de remoción de cargas de N respecto al 

resto fue GST1 con un 56% en relación a la carga de entrada, probablemente debido a la 

retención de N-NH3 anteriormente explicada. 

 

Estos resultados son consistentes con lo señalado por Borin et al. (2005) y Wang et al. 

(2012), quienes concluyeron que los BS, más que mejorar la calidad de agua superficial, 

actúan reduciendo volúmenes de escorrentía, lo cual es atribuido principalmente a un 

aumento de la infiltración por una abrupta diferencia de manejo de suelo y cobertura 

vegetal entre el campo y el BS. Lo anterior se ratifica al observar que, si bien el volumen de 

escorrentía disminuye a la salida, el flujo subsuperficial aumenta. Además, debido a la gran 

superficie rugosa de los BS, sólo altas intensidades de lluvia, del orden de 70 mm h
-1

, 

podrían influir en la eficacia de BS y producir escurrimiento (Lee et al., 2000). 

 

Debido a la imposibilidad de establecer correctamente colectores de escurrimiento 

superficial, no se pudo realizar una evaluación de la efectividad entre el primer y segundo 

año de establecimiento de los BS. No obstante, Borin et al. (2005) obtuvieron bastante 

variabilidad en sus cuatro años de estudio, lo cual podría ser producto de la variación de 

precipitaciones en la temporada, de un posible autosombreo de la pradera, así como 

también de la acumulación de restos vegetales en la superficie del suelo. 
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En el sitio SL no se instaló ningún colector de escurrimiento debido a las dificultades que 

implica la clase textural de este suelo. Además, el flujo por escurrimiento superficial en este 

sitio es escaso (Cuadro 9), produciéndose principalmente en la temporada primavera-

verano con las cargas de riego. Por esto, el escurrimiento superficial no constituye una 

potencial fuente de contaminación en este sitio y se asume que el N contenido en el flujo 

infiltra antes de poder generarse un escurrimiento de salida. 

 

 

Flujo lateral subsuperficial 

 

En relación a las concentraciones que tuvieron lugar en el sitio CLC de N disponible, N-

NH3 y N-NO3 para ambos años de evaluación, éstas se presentarán y discutirán 

detalladamente en el Capítulo III, considerando en el presente capítulo las cargas de N 

disponible que ocurrieron en los tratamientos. 

 

Cargas promedio de nitrógeno disponible 

 

En el sitio CLC se tomaron muestras de agua para análisis de N-NH3 y N-NO3 cada 15 días 

en pozos de observación de 100 cm de profundidad. Los resultados de las cargas medias 

evaluadas durante el período de estudio se presentan en el Cuadro 10. 

 

Cuadro 10. Medias de nitrógeno (N) disponible a la salida de los BS en el segundo año de 

evaluación para el sitio El Caleuche. 

Tratamiento 
N disponible

a 

Entrada Salida 

 
  -------------- kg ha

-1
 ------------------ 

C           1,6 ± 2,7 9,8 ± 19,5 a 

G           3,0 ± 7,9 1,5 ± 3,6 b 

GS          2,2 ± 5,8 2,8 ± 7,7 b 

GST1        3,8 ± 10,6 1,2 ± 1,9 b  

GST2        1,3 ± 3,2 0,9 ± 1,2 b 
aLetras distintas en una columna indican diferencias estadísticamente significativas entre tratamientos (p<0,05, PCM de 

Fisher). Media ± desviación estándar. 

 

En el segundo año de evaluación, las medias de N disponible a la entrada de los BS 

variaron entre 1,27 a 3,80 kg N ha
-1

. En general estos valores se mostraron homogéneos 

entre sí, variando en torno a los 2,3 kg N ha
-1

. En contraste, los valores de N disponible a la 

salida de BS fluctuaron entre 0,89 a 9,79 kg N ha
-1

, donde todos los tratamientos con 

especies vegetales mostraron menores valores que el tratamiento sin especies, con 

diferencias estadísticamente significativas (p<0,05), lo que sugiere que tratamientos con BS 

son más efectivos en la remoción promedio de N que un tratamiento control. 

 

Si bien no hubo diferencias estadísticamente significativas entre el primer y segundo año de 

establecimiento (p=0,247), puede observarse en la Figura 8 que hubo una alta variación en 

el comportamiento de los tratamientos. La cantidad media de N disponible de entrada en el 

segundo año de evaluación disminuyó entre 2 a 12 veces en todos los tratamientos respecto 
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al primer año, exceptuando al tratamiento G, el que aumentó en un 20%. Lo anterior se 

relacionó a una disminución de la cantidad de agua de entrada en el segundo año respecto al 

primero, especialmente en la temporada otoño-invierno (Cuadro 8 y anexo V), lo cual se 

atribuyó a la condición inicial del suelo al comenzar la evaluación, pues para el primer año, 

el suelo se encontró más cercano a capacidad de campo (CC), mientras que en el segundo 

año se encontró con mucho menor contenido de agua. En consecuencia, gran parte del agua 

que precipitó en el segundo año, quedó retenida en el suelo del campo de maíz y no se 

movilizó hacia los BS. En este sentido, la distribución de las precipitaciones pudo haber 

jugado también un rol importante en la cantidad de agua que entró a los BS. Además, puede 

observarse en la Figura 8 que la media de N disponible de salida del tratamiento C en el 

segundo año se duplicó respecto al primer año, lo que podría deberse a un aumento de las 

concentraciones en el tiempo; mientras que en el resto de los tratamientos disminuyó entre 

un 37% en GS a un 66% en GST1. La disminución de cargas de N disponible de salida del 

segundo año, respecto al primero en los BS, se debió fundamentalmente al crecimiento de 

los componentes vegetales, los cuales aumentaron el contenido de N en su biomasa y 

disminuyeron la cantidad de agua por medio de la ETc. 

 

 

 
Figura 8. Comparación de medias de nitrógeno (N) disponible a la entrada y salida de los 

biofiltros entre el primer y segundo año de establecimiento en el sitio El Caleuche. 

 

De igual forma a lo indicado por Rojas (2015), el tratamiento C probablemente obtuvo 

mayores valores de salida respecto al resto de los tratamientos debido al transporte de N 

remanente en el suelo hacia el punto de salida del BS. Lo anterior habría ocurrido en menor 

medida en los otros tratamientos, dada la influencia de la vegetación en la retención y 

absorción de N, generando una menor pérdida de formas nitrogenadas que un tratamiento 

sin especies.  

 

Al evaluar las cargas promedio de N de salida observadas durante ambos años de 

evaluación, se obtuvo diferencias estadísticamente significativas entre el tratamiento 

control y el resto de los tratamientos según prueba de Fisher (p<0,05), por lo que, en ambos 
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años de estudio, todos los tratamientos con BS resultaron más eficientes en la retención de 

N disponible en relación a un tratamiento control (Cuadro 11). 

 

 

Cuadro 11. Medias de nitrógeno (N) disponible a la salida de los BS en los dos primeros 

años de evaluación para el sitio El Caleuche. 

Tratamiento 
N disponible salida

a 

Invierno Verano 

 
-------------- kg ha

-1
 ---------------- 

C           3,2 ± 1,9 a A 15,1 ± 12,3 a B 

G           1,0 ± 0,5 b A 3,9 ± 2,4 ab B 

GS          1,0 ± 0,8 b A 9,4 ± 8,5 b B 

GST1        0,8 ± 0,5 b A 3,4 ± 2,9 b B 

GST2        0,6 ± 0,2 b A 2,3 ± 1,9 b B 
aLetras minúsculas distintas en una columna indican diferencias estadísticamente significativas entre tratamientos (p<0,05, 

PCM de Fisher). Letras mayúsculas distintas en una fila indican diferencias estadísticamente significativas entre 

temporadas (p<0,05, PCM de Fisher) para un mismo tratamiento. Media ± desviación estándar. 

 

Cabe destacar que también se obtuvo diferencias estadísticamente significativas (p<0,05) 

entre las medias de N disponible de salida de las temporadas otoño-invierno y primavera-

verano para ambos años de evaluación (Cuadro 11), lo que ocurrió también para el primer y 

segundo año, analizados individualmente. Como puede observarse en la Figura 9, la carga 

media de N disponible de salida obtenida en la temporada primavera-verano fue mucho 

mayor (entre cuatro a diez veces) que en la temporada otoño-invierno para ambos años. Lo 

anterior se relaciona al aporte de fertilizantes nitrogenados aplicados al maíz que coincidió 

con este período del año. Estos resultados concuerdan con los reportados posteriormente en 

el Capítulo III respecto a las concentraciones de N-NO3 y N-NH3. 
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Figura 9. Cargas de nitrógeno (N) disponible a la entrada y salida de biofiltros (BS) en 

invierno y verano de ambos años de evaluación en El Caleuche. Se presentan medias y 

desviación estándar. 
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Cargas de nitrógeno acumuladas 

 

En el Cuadro 12 se presentan las cargas acumuladas de N a la entrada y salida de los BS 

para el primer y segundo año de evaluación. Durante el segundo año, los valores de N 

acumulados a la entrada de los BS variaron entre 16 a 39 kg N ha
-1

, con una media de 24 kg 

N ha
-1

; mientras que a la salida los valores bordearon los 10 a 105 kg N ha
-1

. En general, 

todos los tratamientos con biofiltros tuvieron menor carga de salida de N que el tratamiento 

C, siendo el tratamiento GST1 el que presentó mayores diferencias estadísticamente 

significativas (p<0,05) respecto al resto de los tratamientos, y por lo tanto, mejor 

desempeño. No obstante, al considerar la remoción de N como el porcentaje de la 

diferencia entre las cargas de N de entrada y salida en relación a la carga de entrada, no se 

observaron grandes diferencias entre los tratamientos con especies vegetales. El porcentaje 

de N removido para el segundo año fluctuó entre los -602 a 67%, donde todos los 

tratamientos con especies vegetales fueron más efectivos en la remoción de N que el 

tratamiento C. 

 

Comparativamente, en el segundo año de evaluación se logró observar una mayor 

diferencia entre los tratamientos que en el primer año (Cuadro 12), tanto para las cargas de 

N de salida como para la remoción de N, pues para ésta última, no se observaron 

diferencias estadísticamente significativas en el primer año (p=0,066). Además, las cargas 

de salida de N acumuladas durante el primer año de evaluación fueron mayores a las del 

segundo, con diferencias estadísticamente significativas (p<0,05) según prueba de Fisher. 

Posiblemente esta diferencia se deba, en gran medida, al crecimiento de los componentes 

vegetales del BS. 

 

Al cuantificar las cargas acumuladas de N a la salida de los BS en ambos años de 

evaluación (Cuadro 8), es posible observar que todos los tratamientos con BS disminuyeron 

las cargas totales de ambos años de manera sustancial respecto a la carga de entrada, y el 

tratamiento con mayor eficiencia fue el GST2, presentando la mayor diferencia 

estadísticamente significativa según prueba de Fisher (p<0,05) al comparar con el resto de 

los tratamientos. Lo anterior se relaciona con la alta cantidad de N disponible a la entrada 

del tratamiento GST2 del primer año respecto al segundo, lo que podría afectar los 

resultados en la evaluación a ambos años. Este resultado sería corroborado al observar la 

remoción de N durante ambos años (Cuadro 12), aunque a diferencia de los resultados 

mostrados en el Cuadro 8, en este caso solamente en los tratamientos con árboles se 

observaron diferencias significativas (p<0,05) respecto al tratamiento control. 
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Cuadro 12. Cargas acumuladas de nitrógeno (N) disponible a la entrada y salida de los 

biofiltros (BS) para el primer y segundo año de evaluación. 

Tratamiento 
Primer añoa Segundo añoa Ambos añosa 

N entrada N salida Remoción N entrada N salida Remoción Remoción 

 ---- kg N ha
-1

 ---- -- % -- ---- kg N ha
-1

 ---- ----------- % ----------- 
C 60 ± 31 56 ± 40 a -24 a 16 ± 5 105 ± 20 a -602 ± 144 b -148 b 

G 29 ± 20 34 ± 13 a -86 a 30 ± 16 18 ± 10 bc -7 ± 130 a -10 b 

GS 43 ± 19 54 ± 38 a -19 a 19 ± 10 23 ± 16 b -66 ± 148 a -20 b 

GST1 95 ± 131 39 ± 5 a -55 a 39 ± 31 12 ± 12 c 67 ± 12 a 46 ab 

GST2 157 ± 100 20 ± 16 b 86 a 16 ± 5 10 ± 3 bc 29 ± 42 a 80 a 
aLetras distintas en una columna indican diferencias estadísticamente significativas entre tratamientos (p<0,05, PCM de 

Fisher). Media ± desviación estándar. 

 

De acuerdo a lo previamente expuesto, en general los tratamientos GST1 y GST2 

mostraron mayor efectividad en la remoción de N debido a una mayor ETc en relación a los 

tratamientos G y GS. Además, posiblemente la disminución de la carga de N disponible a la 

salida de los BS de todo el período de evaluación podría deberse a la capacidad 

profundizadora de las raíces de estas especies, interceptando el N disponible en el flujo. 

Asimismo, una condición favorable para la desnitrificación podría haberse generado en una 

mayor profundidad del perfil del suelo debido a un mayor aporte de CO por las raíces de 

los tratamientos con árboles respecto a los tratamientos sin árboles. En este sentido, habría 

sido interesante la medición de esta variable a mayor profundidad, debido a que varios 

autores indican que este proceso es el principal responsable de la disminución de N en el 

suelo de biofiltros (Thawait y Chauhan, 2014; Sweeney y Newbold, 2014). Otra razón 

probable que podría incidir en la menor retención de N por los tratamientos con pradera 

como especie dominante, es el autosombreo que podría generar ésta, y por lo tanto, un 

menor crecimiento y desempeño del tratamiento. 

 

Cabe destacar que en los biofiltros pueden presentarse zonas de mayor flujo debido a una 

variación en el microrrelieve, irregularidades del duripan presente o variaciones en la 

matriz porosa del suelo, lo que puede influir en una mayor variabilidad de estos resultados 

tanto a la entrada como a la salida de los biofiltros. 

 

En cuanto a las cargas acumuladas por estación del año, también hubo diferencias 

estadísticamente significativas según prueba de Fisher (p<0,05) entre estaciones, lo cual 

confirma la idea antes mencionada de que durante el período primavera-verano hubo mayor 

N de salida que en el período otoño-invierno, debido a la excesiva fertilización efectuada al 

campo de maíz (Nájera et al., 2015). 

 

Finalmente, en relación a ambos años de evaluación, los resultados obtenidos parecen ser 

prometedores, ya que según resultados de Wang et al. (2012), la remoción de la 

concentración de especies nitrogenadas sería consistente luego del sexto año de 

establecimiento. Pese a ello, podrían obtenerse variaciones en el tiempo, tales como las 

reportadas por Borin et al. (2005) para escurrimiento superficial, lo que podría depender de 

la evolución de las especies vegetales y la hidrología del sitio. Por lo anterior, es necesario 

evaluar el desempeño de biofiltros angostos en un tiempo prolongado para obtener 

resultados más concluyentes en esta materia. Los resultados obtenidos en este estudio 

permitieron, sin embargo, establecer un análisis más claro acerca del comportamiento y 
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efectividad de cada tratamiento en el tiempo. No obstante, debido a la cantidad de factores 

a evaluar y problemas de instalación, no se pudo comparar entre dos sitios de clase textural 

contrastante, ni caracterizar los procesos del N en la profundidad que se hubiese esperado. 

Por lo anterior, estudios que cuantifiquen procesos del N como la desnitrificación, en 

biofiltros angostos establecidos en climas Mediterráneos se hacen necesarios para una 

comprensión holística de este tipo de sistemas. 

 

Para el sitio San Luis se decidió no evaluar la variable de flujo subsuperficial, debido a que 

según resultados de Rojas (2015), existe poca relevancia en cuanto al N movilizado por esta 

vía, ya que la mayoría se transporta mediante lixiviación. 

 

 

Mineralización 

 

En CLC se midió la cantidad de N disponible para la temporada otoño-invierno, debido a 

que hubo problemas de instalación para la temporada primavera-verano, por lo que para 

ésta se optó por una estimación mediante valores referenciales. De acuerdo al análisis 

estadístico, no hubo diferencias estadísticamente significativas entre los tratamientos 

(p=0,906). La Figura 10 muestra que en la temporada otoño-invierno hubo una tendencia a 

la inmovilización de N más que a la mineralización, siendo la cantidad de N inmovilizado 

semejante en todos los tratamientos. 
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Figura 10. Cargas de nitrógeno (N) disponible inmovilizado en la temporada otoño-

invierno para el segundo año de evaluación en El Caleuche. Se presentan medias y 

desviación estándar. 

 

En la temporada otoño-invierno, la inmovilización de N en el suelo resultó ser una de las 

principales salidas de N del sistema con cantidades de N que pueden ser hasta 8 veces lo 
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que se pierde por flujo subsuperficial. Lo anterior se relacionó principalmente a procesos de 

inmovilización y/o desnitrificación en el suelo, lo que pueden llevarse a cabo a pesar de las 

temperaturas invernales. Los BS pueden proporcionar condiciones favorables para que 

estos procesos continúen debido a un incremento de CO en el suelo (Cardinali et al., 2014). 

 

A pesar de los valores negativos obtenidos en el temporada otoño-invierno, se obtuvieron 

valores positivos que bordean los 150 kg N ha
-1

 al evaluar ambos años (Cuadro 8), por lo 

que los valores de la temporada primavera-verano resultarían mucho mayores. Esto se 

relacionaría con el hecho de que las temperaturas óptimas para que se lleve a cabo el 

proceso de mineralización están entre 25° y 35°C y un contenido de agua en el suelo de 80 

a 100%, por lo que las condiciones presentadas en CLC resultarían favorables este proceso 

(Guntiñas et al. 2012). 

 

Para el sitio SL se comparó entre valores señalados por Rojas (2015), Castillo (2015) y 

Apablaza (2015), sin embargo, no hubo una coincidencia consistente entre dichos valores 

reportados y se decidió utilizar los valores de Rojas (2015) reportados para el mismo sitio 

de estudio. 

 

Los valores de mineralización de N en SL variaron entre -17 y 46 kg N ha
-1

 (Cuadro 9), 

donde en general, los valores fueron positivos, indicando una predominancia del proceso de 

mineralización por sobre la inmovilización. En la temporada otoño-invierno se generó un 

aumento de N mineralizado, lo que podría haberse llevado a cabo al final del ciclo invernal, 

ocurriendo las condiciones más adecuadas para este proceso. En este período, el riesgo por 

contaminación difusa pudo haber incrementado, debido a una menor absorción de N por las 

plantas (Rojas, 2015). 

 

 

Precipitaciones 

 

Para calcular el N disponible aportado por precipitaciones, se estimó la concentración de N 

para luego ponderarlo por el volumen de precipitaciones registradas. Para el período de 

mayo a marzo del segundo año en CLC se estimó un aporte de precipitaciones de 7,7 kg N 

ha
-1

, donde al sumar el aporte estimado en el primer año, se obtuvo un total de 11,7 en 

ambos períodos (Cuadro 8). Por otro lado, para el sitio SL se estimó el aporte de N por 

lluvias desde mayo de 2013 a junio de 2014, donde en el último período ocurrió un alto 

aporte de N por precipitaciones, así, al comparar con CLC, se obtiene una mayor cantidad 

de N disponible (Cuadro 9). 

 

El monto de precipitaciones tanto en el primer año como en el segundo fue menos de la 

mitad del monto histórico (696 mm) de la zona del estudio (Santibáñez y Uribe, 1993). A 

pesar de esto, el N disponible evaluado en el primer año de estudio de los BS fue 

considerado como bastante significativo al alcanzar valores de 4 kg N ha
-1

 (Rojas, 2015). 

Para el segundo año de evaluación este valor se duplicó en relación al primero, con lo cual 

podría ocurrir que las cargas de N aportadas por la lluvia estarían aumentando en el tiempo 

como consecuencia de la importante actividad agropecuaria del sector, tales como 

aplicaciones de altas dosis de fertilizantes y emanaciones de planteles de cerdos. 
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Lixiviación 

 

En San Luis se midió la lixiviación de N disponible anual mediante el contenido de N a los 

100 cm tanto a la entrada como a la salida de los biofiltros, para luego promediar ambos 

valores. 

 

Al establecer un análisis estadístico del desempeño de los BS en la reducción de N que se 

moviliza mediante lixiviación para el segundo año de evaluación, no se encontraron 

diferencias estadísticamente significativas (p=0,409), así como tampoco para ambos años 

de estudio (p=0,163), lo que se asoció a una baja cantidad de muestras y alta variabilidad. 

No obstante, puede observarse en la Figura 11 que existió una tendencia mayor (más del 

doble) a lixiviar en el tratamiento C en relación a los otros tratamientos. Esto, 

probablemente debido a la capacidad de BS de retener y disminuir flujos en profundidad 

mediante un aumento de la ETc. 
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Figura 11. Nitrógeno (N) disponible lixiviado según tratamiento en el primer y segundo 

año de evaluación en San Luis. 

 

Al comparar ambos años de estudio, se presentaron diferencias estadísticamente 

significativas (p<0,05, prueba de Fisher) entre el año uno y el año dos, con medias de 13 y 

33 kg N ha
-1

 año
-1

, respectivamente. De acuerdo a Gallyas (2015), las precipitaciones son 

uno de los principales factores responsables de la lixiviación de N hacia napas subterráneas, 

por lo que la mayor precipitación en el segundo año de evaluación podría ser la causante de 

la mayor cantidad de N lixiviado. 

 

De acuerdo al Cuadro 9, los valores encontrados parecieran ser relativamente altos en 

relación a otros valores de referencia. Apablaza (2015) reportó valores que bordean los 30 
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kg ha
-1

 para una parcela control durante los meses de octubre a abril de 2013 en SL, 

mientras que Castillo (2015) reportó una lixiviación de 23 kg N-NO3 ha
-1

 para los meses de 

mayo a septiembre de 2013 en SL. 

 

 

Absorción de nitrógeno por las plantas 

 

Para el sitio CLC, no hubo una gran diferencia de N acumulado entre los tratamientos en el 

período de estudio (Cuadro 8). Sin embargo, al comparar el N acumulado en la biomasa de 

BS para el segundo año en relación al primero (Figura 12), claramente existió una 

tendencia a la mayor acumulación de N en los tratamientos GST1 y GST2, con 2,6 y 1,6 

veces la cantidad acumulada el primer año respectivamente. Lo anterior puede estar 

relacionado estrechamente a una mayor tasa de crecimiento de árboles y arbustos de los 

tratamientos.  Al respecto, Reyes et al. (2009) indican que D. winteri es una de las especies 

de mayor potencial de crecimiento del bosque nativo chileno. 

 

 
Figura 12. Medias de nitrógeno (N) disponible presente en biomasa de biofiltros en el 

primer y segundo año de evaluación en El Caleuche. 

 

Estos resultados podrían confirmar que probablemente el aumento de escurrimiento 

superficial a la salida del tratamiento G se deba a una disminución en la biomasa, así como 

también que los tratamientos GST1 y GST2 tuvieron mayor retención del N en flujo 

subsuperficial debido al mayor crecimiento de los tratamientos. 

 

En SL, el tratamiento con pradera, a diferencia del sitio CLC y del resultado obtenido el 

primer año, tuvo una notoria predominancia como acumulador de N en biomasa (Figura 

13). Cabe destacar que los tratamientos GST1 y GST2 absorbieron una cantidad semejante 

de N para ambos sitios, por lo cual, factores como condiciones anaeróbicas en el suelo o la 

clase textural arcillosa (mayor resistencia mecánica) pudieron haber influido en el 

crecimiento menor del tratamiento con pradera en CLC.  
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Figura 13. Medias de nitrógeno (N) disponible presente en biomasa de biofiltros en el 

primer y segundo año de evaluación en San Luis. 

 

Por otra parte, puede que las propiedades físicas del sitio SL hayan sido modificadas en el 

tiempo por la presencia de especies vegetales, favoreciendo el crecimiento de la pradera. 

Además, Cardinali et al. (2014) agregan que los BS tienden a generar cambios en las 

propiedades del suelo como consecuencia de incrementar los niveles de MO.  
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CONCLUSIONES 

 

 

 

En el presente estudio se encontró que biofiltros (BS) angostos de 5 m de ancho fueron 

efectivos en la reducción de las pérdidas de nitrógeno desde campos cultivados con maíz en 

Chile Central durante el segundo año de evaluación. Se identificó que el principal proceso 

de retención de N en los BS ubicados en el sitio El Caleuche (CLC) fue la remoción de 

formas nitrogenadas que se movilizan a través de flujo subsuperficial. Los resultados 

indicaron que si bien todos los tratamientos con BS fueron más efectivos que el tratamiento 

control (C), el tratamiento con chequén (GST1) fue el que presentó mayores capacidades 

para retener formas nitrogenadas desde flujos subsuperficiales. Por otro lado, BS angostos 

no presentaron diferencias estadísticamente significativas en el sitio San Luis (SL) en la 

remoción de formas nitrogenadas que se movilizan a través de lixiviación, lo que se 

relacionó con una baja cantidad de muestras y alta variabilidad en el período de estudio. 

 

En el segundo año de evaluación se retuvieron mayores cargas de nitrógeno en el flujo 

subsuperficial que en el primer año, lo que estaría asociado a un aumento en la biomasa de 

los tratamientos, y por lo tanto, de su efectividad en la remoción de nitrógeno. De esta 

forma, el presente estudio permitió establecer un análisis más claro y consistente del 

comportamiento y efectividad de los sistemas de biofiltros en el tiempo. 
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ANEXO I 

 

 

 

Propiedades físicas y químicas de los suelos 
 

 

 

1. Propiedades físicas y químicas de suelos en San Luis (SL). 

1
 Db: densidad aparente; AA agua aprovechable, MOS: materia orgánica; NT: nitrógeno 

total; CE: conductividad eléctrica; CIC: capacidad de intercambio catiónico. 
2
 F: franca; franco arenosa; aF: areno francosa; a: arenosa 

 

 

2. Propiedades físicas y químicas de suelos en El Caleuche (CLC). 

1
 Db: densidad aparente; AA agua aprovechable, MOS: materia orgánica del suelo; NT: 

nitrógeno total; CE: conductividad eléctrica; CIC: capacidad de intercambio catiónico. 
2
 FA: franco arcillosa; FL: franco limosa; FAa: franco arcillo arenosa. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Profundidad Propiedades
1
 

cm Db Clase textural
2
 AA MOS NT pHagua  pHKCl  CE CIC 

 Mg m
-3

 - ---------- % ---------- - - dS m
-1

 cmol(+) kg
-1

 

0-15 1,35 F 11,91 1,47 0,039 6,93 6,20 1,59 9,65 

15-39 1,36 Fa 9,11 1,24 0,015 6,90 5,78 1,04 10,64 

39-73 1,32 Fa 6,27 1,18 0,015 6,90 5,76 0,89 10,15 

73-103 1,31 F 28,18 1,35 0,024 6,80 6,80 1,32 10,94 

103-132 1,46 a 0,19 0,44 0,002 7,27 4,68 0,80 10,49 

132-155+ 1,31 aF 5,10 0,71 0,023 7,29 5,75 0,59 10,94 

Profundidad Propiedades
1
 

cm Db Clase textural
2
 AA MOS NT pHagua  pHKCl  CE CIC 

 Mg m
-3

 - ---------- % ---------- - - dS m
-1

 cmol(+) kg
-1

 

0-9 1,36 FA 20,47 3,03 0,07 7,21 6,40 2,00 14,8 

9-22 1,17 FA 19,87 3,42 0,07 6,85 6,02 2,40 10,93 

22-35 1,13 FA 17,63 6,52 0,14 6,42 5,81 1,74 17,06 

35-51 1,01 FA 16,70 6,27 0,15 6,38 5,74 1,73 17,90 

51-75 1,20 FA 25,61 4,87 0,09 6,82 5,71 1,76 17,61 

75-96 1,05 FL 24,66 4,95 0,09 5,94 5,07 1,59 14,89 

96-115+ - FAa 19,90 5,01 0,08 5,41 5,05 0,91 13,07 
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ANEXO II 

 

 

Descripción morfológica de los suelos 

 

Sitio San Luis (SL): Comuna de Pichidegua, Región de O’Higgins (34°22´ S, 71°25´O, 

altitud 124 msnm). Cartográficamente pertenece a un misceláneo de terrazas aluviales no 

diferenciadas (CIREN, 1996). Clasificación taxonómica (Soil Taxonomy, 2010): Inceptisol 
Prof. (cm) Descripción 

0-15  

Ap 

Pardo muy oscuro (7.5 YR 2.5/2); areno francosa; ligeramente plástico; ligeramente adhesivo; 

bloques subangulares medios débiles; friable; poros tubulares finos; raíces finas abundantes, 

medianas escasas; bioporos finos abundantes; límite lineal difuso. 

15-39  

A2 

Pardo oscuro (7.5 YR 3/2); areno francosa; plástico; ligeramente adhesivo; bloques 

subangulares medios débiles; friable, poros gruesos comunes; raíces finas abundantes; 

bioporos finos abundantes; límite lineal difuso. 

39-73  

Bw1 

Pardo grisáceo muy oscuro (10 YR 3/2); arenosa; no plástico; no adhesivo; bloques 

subangulares medios débiles; friable; poros gruesos abundantes; raíces finas escasas; límite 

lineal claro. 

73-103 

Bw2 

Pardo oscuro (7.5 YR 3/2); franco arcillo arenosa; muy plástico; adhesivo; bloques 

subangulares medios débiles; friable, raíces finas comunes, bioporos gruesos comunes y finos 

muy abundantes; límite lineal difuso.  

103-132 

C 

Pardo grisáceo muy oscuro (10 YR 3/2); arenosa; no plástico, ligeramente adhesivo; bloques 

subangulares débiles; friable; poros gruesos abundantes; raíces finas y gruesas escasas, límite 

lineal difuso. 

132-155+ 

Cg 

Pardo oscuro (10 YR 3/3); arenosa; plástico; ligeramente adhesivo; bloques subangulares 

medios débiles, friable, raíces finas escasas; poros gruesos abundantes; presencia de rasgos 

redoximórficos.  

 

Sitio El Caleuche (CLC): Comuna de Pichidegua, Región de O'higgins (34°25´ S, 71°21´O, 

altitud 136 msnm). Serie de suelos El Caleuche (CIREN, 1996). Typic Duraqualf (Alfisol) 
Prof. (cm) Descripción 

0-9  

Ap 

Pardo amarillento oscuro (10YR 3/4); franco arcillosa; plástico y adhesivo; bloques 

subangulares medios moderados; friable; reacción moderada al HCl; poros tubulares medios 

abundantes; raíces medias abundantes, escasas finas; límite lineal claro. Observaciones: 

superficie alterada por limpieza de terreno. 

9-22 A2 Pardo (10YR 5/3); arcillosa; muy plástico, ligeramente adhesivo; bloques subangulares 

medios fuertes; friable; poros gruesos y medios escasos y finos y muy finos abundantes; 

bioporos finos comunes y muy finos abundantes; raíces finas escasas, muy finas comunes, 

medias escasas; límite lineal difuso. 

22-35 AB Pardo oscuro (10 YR 3/3); arcillosa; muy plástico, muy adhesivo; bloques subangulares finos 

fuertes; friable; poros finos abundantes; raíces muy finas comunes; límite lineal difuso. 

35-51 Bt1 Pardo grisáceo muy oscuro (10 YR 3/2); franco arcillo limosa; plástico, adhesivo; bloques 

subangulares finos fuertes; friable; poros finos abundantes, muy finos comunes; raíces finas 

comunes; rasgos redoximorficos escasos (5 YR 4/6); lentes de arena comunes, límite lineal 

claro. 

51-75 Bt2 Pardo grisáceo muy oscuro (10 YR 3/2); arcillo limosa; ligeramente adhesivo plástico; 

bloques subangulares medios moderados; friable; poros finos y muy finos escasos; rasgos 

redox abundantes (5 YR 4/6); límite lineal claro. 

75-96  

C 

Pardo muy pálido (10 YR 8/2); arcillo limosa; muy adhesivo, muy plástico; estructura masiva; 

friable; poros finos comunes; raíces muy finas abundantes, finas escasas; límite lineal abrupto. 

Observaciones: alto contenido de agua. 

96-115 

Cqm 

Gris muy oscuro (2,5 Y 3/1); arenosa; estructura grano simple; poros finos abundantes; raíces 

finas abundantes. Observaciones: agua libre. Duripan. 
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ANEXO III 

 

 

 

Coeficiente del cultivo (kc) 
 

1. Utilizado para las especies establecidas en los biofiltros. 

Especie kc  Referencia 

Suelo Desnudo 0,2 Allen et al., 2006. 

Festuca 0,5 Allen et al., 2006. 

Fuchsia 0,6 Salazar et al., 2013 

Arrayán 0,9 Salazar et al., 2013 

Canelo 0,8 Salazar et al., 2013 

 

2. Utilizado para el maíz de acuerdo a su estado fenológico. 
1
Mes kc utilizado 

Octubre 0,3 

10 de Noviembre 0,6 

11 de Noviembre 0,8 

Diciembre 1,0 

Enero 1,1 

Febrero 0,8 

Marzo 0,2 

Abril 0,2 
1
Los valores fueron obtenidos a partir de información rescatada por Allen et al., (2006) 
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ANEXO IV 

 

 

 

El riego (R) aplicado al cultivo de maíz (m
3
 ha

-1
), se estimó a partir de valores medidos en 

un estudio ejecutado por INIA Rayentué (Antúnez, 2013). El Es(campo maíz) durante la 

temporada primavera-verano, fue estimado a partir de valores obtenidos en el estudio 

previamente descrito, multiplicando el factor de escurrimiento (%) por el volumen de agua 

de riego aplicado (m
3
 ha

-1
). Para los biofiltros se multiplicó el factor de escurrimiento (%) 

por el escurrimiento proveniente del campo de maíz (m
3
 ha

-1
).  

 

Para estimar los valores de escurrimiento superficial durante la temporada de otoño-

invierno se utilizó el software MAUCO (Lemus y Navarro, 2003). Así, el escurrimiento 

superficial se obtuvo a partir del producto entre el coeficiente de escorrentía calculado y la 

cantidad de agua caída (mm) en cada evento de precipitación (Pp) registrado durante el 

período de estudio.  

 

Durante la temporada de crecimiento del cultivo en el sitio SL, el agricultor aplicó un riego 

adicional (Ra) especialmente enfocado a regar el sector de los biofiltros, valor que se 

estimó en base a los datos registrados en el estudio de INIA. 

 

Para la determinación de la variación del contenido de agua (Δ se tomó una muestra de 

suelo (0-100 cm) en cada sitio al inicio y al final del estudio y se determinó el contenido de 

agua mediante secado en estufa a 105°C hasta masa constante.  

La P no se midió en terreno, por lo tanto en el sitio SL este componente del balance se 

estimó en el campo de maíz (ec. 1) y en los biofiltros (ec. 2). El FLss no se consideró en el 

balance hídrico de acuerdo a los resultados obtenidos por Salazar et al. (2014), quienes no 

observaron este tipo de flujo en el sitio. 

 

P(campo maíz) = Pp + R+ Es -( ETc + Δ )        (1) 

P(biofiltro)= Pp + Es(campo maíz) + Ra –( ETc + Δ )       (2) 

 

Se destaca que en SL no se observó Es durante el invierno, y sólo se consideró para el 

campo de maíz durante la temporada de verano. En CLC, no existió P debido a la presencia 

del duripan y la principal salida fue por FLss, que se estimó para el campo de maíz (Ec. 3) 

y los biofiltros (Ec. 4).  

 

FLss(campo maíz) = Pp + R – (Es + Δ)         (3) 

FLss(biofiltro )= Pp + Es(campo maíz) + FLss(campo de maíz) – (Es + Δ )               (4) 
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ANEXO V 

 

 

 

Balance hídrico en los biofiltros de El Caleuche (CLC) en la temporada 2012-2013. 
Temporada/

tratamiento 

Balance hídrico
1
 

Pp Es(campo maíz) FLss(campo maíz) ETc Es FLss
2 

Δ  

 ------------------------mm--------------------- 

Otoño-invierno  

C 287 67 175 80 77 406 -34 

G 287 67 175 139 21 463 -92 

GS 287 67 175 143 23 460 -96 

GST1 287 67 175 159 23 460 -112 

GST2 287 67 175 155 23 460 -108 

Primavera- verano  

C 14 629 547 119 383 685 -31 

G 14 629 547 297 309 573 -30 

GS 14 629 547 309 309 561 -29 

GST1 14 629 547 356 309 511 -27 

GST2 14 629 547 344 309 524 -27 
1
Pp: precipitaciones, Es (campo maíz): escurrimiento superficial desde el campo de maíz; FLss (campo maíz): flujo 

lateral subsuperficial desde el campo de maíz; ETc: evapotranspiración de cultivo; Es: escurrimiento 

superficial a la salida del biofiltro; FLss: flujo lateral subsuperficial; Δ : variación en el contenido de agua 

entre el inicio y el final del estudio. 
2
Destacado en negrita la variable incógnita determinada en el estudio.  

 

Balance hídrico en los biofiltros de San Luis (SL) en la temporada 2012-2013. 
Temporada/ 

tratamiento 

Balance hídrico
1
 

Pp Ra Es(campo maíz) ETc P
2 

Δ  

 ----------------mm---------------- 

Otoño-invierno 

C 189 0 0 63 247 -120 

G 189 0 0 122 247 -178 

GS 189 0 0 126 247 -182 

GST1 189 0 0 141 247 -197 

GST2 189 0 0 138 247 -194 

Primavera- Verano 

C 14 280 225 163 380 -79 

G 14 280 225 407 164 -102 

GS 14 280 225 423 150 -98 

GST1 14 280 225 488 92 -83 

GST2 14 280 225 472 107 -87 
1
Pp: precipitaciones, Es (campo maíz): escurrimiento superficial desde el campo de maíz; ETc: evapotranspiración 

de cultivo; P: percolación profunda; Δ : variación en el contenido de agua entre el inicio y el final del 

estudio; Ra: Riego aplicado exclusivamente al sector de los biofiltros. 
2
Destacado en negrita la variable incógnita determinada en el estudio. 
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CAPÍTULO III: ARTÍCULO CIENTÍFICO 
 

INORGANIC NITROGEN LOSSES FROM IRRIGATED MAIZE FIELDS WITH 

NARROW BUFFER STRIPS 

 


