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FRACCIONAMIENTO DE Fe EN FLUVISOLES DE LAS MARISMAS 
DE LA RIA DE ORTIGUEIRA (GALICIA)

X. L. OTERO, F. MACÍAS

Departamento de Edafoloxía e Química Agrícola. Universidade de Santiago de Compostela. 
15782 Santiago de Compostela. e-mail: edajax@usc.es.

Abstract. A total of 8 profiles from different physiographical positions in Ría of Ortigueira (Galicia-
NW Spain) salt marshes were studied. The Fe species considered (amorphous, crystalline, pyritic, AVS 
and residual Fe) varied significantly with position and depth. In soils with oxic (Eh>300mV) or suboxic 
conditions (Eh = 100-300mV) the dominant forms of free Fe (Fe oxyhydroxides, Fe-pyrite and Fe-AVS) 
were amorphous and crystalline oxyhydroxides of Fe. In soils with anoxic conditions throughout the pro-
file (Eh <-100 mV) Fe-pyrite was the most abundant form. Where conditions were oxic or slightly reduced 
(Eh = 100-300mV) at the surface and anoxic at depth, high concentrations of reactive-Fe (amorphous and 
crystalline oxyhydroxides of Fe) were found in the top 10 cm. The amorphous oxyhydroxides of Fe quic-
kly disappeared with depth, whereas Fe-pyrite levels increased significantly. The amount of crystalline 
oxyhydroxides of Fe also decreased with depth, but more gradually. 

Key words: redox conditions, oxyhydroxides of Fe, pyrite, AVS, Fluvisols, salt marsh.

Resumen. Se han estudiado las condiciones redox y formas de Fe en 8 suelos de las marismas de la 
ría de Ortigueira (N de Galicia), de diferente posición fisiográfica y cobertura vegetal. Las formas de Fe 
determinadas fueron: oxihidróxidos de Fe amorfo y pobremente cristalinos (soluble en ascorbato-citrato), 
Fe cristalino (soluble en ditionito), Fe pirítico (soluble en ácido nítrico), sulfuros de Fe metaestables (Fe-
AVS) y Fe residual (soluble en HF). Los resultados han puesto de manifiesto importantes variaciones 
espaciales y con la profundidad de las condiciones redox así como de las formas de Fe presentes. En los 
suelos de la marisma alta que presentaron condiciones óxicas en todo el perfil (Eh> 300 mV) las formas 
dominantes fueron los oxihidróxidos de Fe; mientras que el Fe pirítico fue poco importante. En suelos con 
condiciones óxicas o subóxicas en superficie y anóxicas en profundidad, se encontraron concentraciones 
elevadas de Fe reactivo (oxihidróxidos de Fe amorfo y cristalino) en los 15 cm superficiales, mientras 
que bajo la rizosfera se produce un incremento significativo del Fe pirítico al tiempo que desciende en Fe 
amorfo. Los oxihidróxidos de Fe cristalino también disminuyen con la profundidad pero de forma más 
gradual, manteniendo concentraciones importantes incluso en condiciones fuertemente reductoras. Los 
suelos localizados en las depresiones de la planicie mareal, presentan una distribución de las formas de 
Fe anómala, con predominio del Fe pirítico en superficie y un incremento de los oxihidróxidos de Fe en 
profundidad.

Los suelos de la marisma baja y del fondo de canal presentan condiciones anóxicas en todo el perfil, 
siendo el Fe pirítico la forma más abundante con un grado de piritización para el Fe amorfo o pobremente 
cristalino próximo al 100% y superior al 60% para el Fe soluble en ditionito.

Palabras clave: condiciones redox, oxihidróxidos de Fe, pirita, fluvisoles, marisma.
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INTRODUCCIÓN

La inundación periódica de los suelos de 
marismas da lugar a que éstos se encuentren 
saturados en agua bien en superficie o bien en 
profundidad. Cuando esto ocurre se producen 
cambios importantes respecto a los procesos 
biogeoquímicos que caracterizan a un suelo 
bien drenado y aireado. La causa inicial de 
estos cambios es la disminución o desapa-
rición del oxígeno molecular debido a la 
dificultad que ofrece el medio acuático para 
su difusión, unas 10000 veces inferior res-
pecto a la de un medio gaseoso (Greenwood, 
1961). En los suelos de marisma, ricos en 
materia orgánica escasamente degradada, el 
oxígeno disuelto puede ser consumido por las 
bacterias aerobias en un periodo de 18 a 36 
horas (Turner y Patrick, 1968). Una vez que 
el oxígeno desaparece o que su concentración 
se reduce a niveles inferiores al 4% (Eh~330 
mV a pH=7) los microorganismos comien-
zan a utilizar otros aceptores de electrones 
siguiendo la secuencia: nitrato ➝ oxihidróxi-
dos Mn ➝ oxihidróxidos Fe ➝ sulfato ➝ 
CO2 (ver p.ej. Ponnamperuma, 1972; Mitsch 
y Gosselink, 1993).

No obstante en los sistemas marismeños, 
el periodo de inundación varía notablemente 
en función de la altura, fisiografía del terre-
no o la acción de las plantas vasculares. En 
este sentido, los cálculos realizados para las 
marismas del sur de Inglaterra han puesto 
de manifiesto que cuando la elevación de la 
marisma es igual a la altura media de las plea-
mares muertas (marisma baja) son cubiertas 
por más de 400 pleamares al año y el periodo 
de inundación es de 2600 horas; mientras que 
si la elevación es igual a la altura media de 
las pleamares vivas (marisma alta) sólo son 
cubiertas por 50 pleamares y el tiempo de 
inundación se reduce a unas 400 horas (Long 
y Mason, 1983). Además, para un mismo tipo 
de marisma (alta o baja), la posición fisiográ-
fica ejerce una gran influencia sobre las con-
diciones biogeoquímicas del suelo. Así, en la 

marisma existen diferentes formas del terreno 
(canales, borde de canal, cubetas, planicie de 
marisma, borde de marisma, etc.) que pueden 
condicionar significativamente el periodo de 
encharcamiento, así como la profundidad de 
la capa freática de una determinada super-
ficie. La vegetación también puede ejercer 
un efecto notable sobre las condiciones del 
suelo ya que favorece su aireación; bien por 
la propia apertura de canales y cavidades 
que permite la difusión pasiva del aire, por 
transpiración, o bien por la capacidad que 
muestran algunas especies de transportar 
oxígeno desde su parte aérea hasta las raíces, 
liberándolo en la rizosfera, (Howarth y Teal, 
1979; Dacey y Howes, 1984).

Atendiendo a los aspectos anteriores, los 
suelos de las marismas presentan una amplia 
variación espacial de sus condiciones bio-
geoquímicas que afecta fundamentalmente 
a la especiación de aquellos elementos que 
presentan diferentes formas según las con-
diciones redox del medio, como son entre 
otros el N, Mn, Fe y S. Trabajos previos ya 
han puesto de manifiesto cambios espaciales 
en las formas de Fe presentes en los suelos 
de las marismas de Galicia (Bescansa y 
Roquero, 1990; Otero y Macías, 1997), así 
como en el potencial redox (Sánchez et al., 
1998). En el presente trabajo se realiza un 
estudio más amplio de la variabilidad de las 
condiciones biogeoquímicas y de la especia-
ción del Fe diferenciando las formas de Fe 
amorfo, Fe cristalino, Fe pirítico, Fe asociado 
sulfuros volátiles en medio ácido (Fe-AVS, 
fundamentalmente mackinawita y greigita) 
presentes en los suelos de las marismas de la 
Ría de Ortigueira.

MATERIAL Y MÉTODOS

Muestreo y análisis de los suelos
Los suelos fueron seleccionados inten-

tando recoger los principales ambientes bio-
geoquímicos presentes en las marismas de 
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la Ría de Ortigueira (Galicia; Fig. 1A). Para 
ello se ha tenido en cuenta la posición fisio-
gráfica, presencia/ausencia de vegetación y 
tipo de cobertura vegetal. En función de 
estas variables se seleccionaron un total de 8 
localidades cuyas principales características 
se presentan en la Tabla 1, mientras que en 
la Figura 1 se muestra la situación fisiográ-
fica de cada perfil dentro de la marisma. El 
muestreo se llevó a cabo en marzo de 1996 

durante la bajamar usando un tubo de PVC 
de 11 cm de diámetro interior y 35 cm de 
longitud. Los tubos se cerraron hermética-
mente, se mantuvieron aproximadamente a 
4 ºC y se transportaron en posición vertical 
al laboratorio, donde fueron congelados a 
–18 ºC. Posteriormente, se cortaron con una 
sierra de fibra de carbón en secciones de 5 cm 
de profundidad y se mantuvieron congelados 
hasta su análisis. 

TABLA 1. Posición fisiográfica, cobertura vegetal y tipo suelo de cada perfil.

Perfil Tipo marisma
Posición

fisiográfica
Esp. vegetal
dominante

Tipo suelo
(FAO, 1998)

Perfil 1

Alta   o

Madura

Borde de Marisma Scirpus maritimus Fluvisol hístico-prototiónico

Perfil 2 Depresión Spartina maritima Fluvisol prototiónico-endosódico

Perfil 3 Borde canal H. portulacoides Fluvisol epigleico-endosódico

Perfil 4 Planicie marisma Juncus maritimus Fluvisol epigleico-endosódico

Perfil 5 Depresión Spartina maritima Fluvisol prototiónico-endosódico

Perfil 6 Cubeta Sin vegetación Fluvisol estágnico-endosódico

Perfil 7 Marisma Baja Planicie marisma Spartina maritima Fluvisol prototiónico-endosódico

Perfil 8 Marisma alta Fondo de canal Sin vegetación Fluvisol epigleico-endosódico

Las condiciones de pH y Eh se determi-
naron in situ utilizando un aparato Solomat 
2000 previamente calibrado. Los valores 
de Eh fueron medidos con un electrodo de 
platino cuando la fluctuación de la lectura 
fue inferior a 2 mV min-1. El valor obtenido 
fue corregido añadiendo el potencial del 
electrodo de referencia respecto al electrodo 
estándar de hidrógeno (244 mV). El color del 
suelo se determinó en húmedo utilizando la 
Munsell Soil Color Charts (Munsell Color 
Co., 1975). 

La concentración de sulfuros volátiles 
en medio ácido (AVS) fue determinada por 
triplicado según el método de Kostka y 
Luther (1994). Los sulfuros de la fracción 
AVS fueron liberado a partir de 0.5-1 g de 
muestra húmeda con 20 ml HCl 6N des-

oxigenado durante 40-50 min. en un matraz 
balón. El sulfuro liberado es arrastrado por 
una corriente de nitrógeno hasta un segundo 
matraz que contiene 25 ml de una disolución 
de acetato de zinc al 3% quedando retenido 
como ZnS. Transcurrido el tiempo de espera 
se añade a la disolución de acetato de Zn 1 ml 
de H2SO4 concentrado y 4 ml del reactivo de 
diamida B. El reactivo de diamida se preparó 
según las instrucciones de Cline (1969): 1.6 
g de sulfato de 4-amino-N,N-dimetilanilina 
y 2.4 g FeCl3·6H2O en 100 ml de HCl 50% 
(v/v). La concentración de sulfuro fue deter-
minada en un espectrofotómetro Vitatron 
UV-VIS a una longitud de onda de 670 nm. 
Los patrones se prepararon con Na2S en agua 
desoxigenada que se obtuvo por burbujeo de 
nitrógeno durante 50 min.
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FIGURA 1. Localización del área de estudio (A) y posición fisiográfica de los perfiles dentro de la maris-
ma. Los esquemas B y C representan la sección transversal de la marisma; mientras que el esquema D 
corresponde a una sección longitudinal.NPA: Nivel de las pleamares astronómicas, NMPV: nivel medio 
pleamares vivas, NMPM: Nivel medio de las pleamares muertas, NM: Nivel medio.
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El carbón orgánico fue determinado en 
un aparato Leco CSN-1000 después de elimi-
nar el contenido de carbonatos con HCl 6N. 
Las fracciones de Fe consideradas fueron: (i) 
Fe amorfo, (ii) Fe cristalino, (iii) Fe pirítico 
(iv) Fe residual (asociado a silicatos). El Fe 
amorfo o pobremente cristalino se extrajo 
con ascorbato-citrato de sodio según el méto-
do propuesto por Ferdelman (1988; citado 
en Kostka y Luther, 1994). En este caso la 
extracción se realizó en 0.5 g de muestra 
húmeda a la que se le añadió 10 ml de una 
disolución 0.11 M de ácido ascórbico/0.20 
M de citrato de sodio tamponada a pH 8 con 
0.60 M de bicarbonato de sodio. La concen-
tración de Fe cristalino se obtuvo a partir 
del Fe extraído por el método del ditionito-
citrato menos el Fe amorfo y Fe-AVS (ver 
p.ej. Canfield, 1989; Kostka y Luther, 1995). 
La extracción se realizó en 0.5 g de muestra 
húmeda a la que se le añadieron 0.5 g de 
ditionito de sodio y 10 ml de una disolución 
0.35M de acetato /0.2M citrato de sodio a 
pH 4.8. Las muestras fueron colocadas en un 
baño a 60 ºC en agitación continua durante 4 
h (Kostka y Luther, 1994). El Fe pirítico y el 
Fe residual (asociado a los silicatos) fueron 
extraídos utilizando el método secuencial de 
extracción de Huerta-Díaz y Morse (1990). 
La muestra se trata con HCl 1N durante 16 
h de agitación continua, disolviendo el Fe 
asociado a la fracción AVS, carbonatos y oxi-
hidróxidos Fe (excepto la goethita) (Huerta-
Díaz y Morse, 1990; Raiswell et al., 1994). 
Seguidamente se extrae el Fe residual con 
30 ml de HF 10M durante 16 h en agitación 
continua. A continuación se trata la muestra 
con 10 ml de H2SO4 concentrado durante 2 h 
eliminando la mayor parte de materia orgáni-
ca y, finalmente, se extrae el Fe asociado a la 
fracción pirítica con 10 ml de HNO3 concen-
trado durante 2 h en agitación continua.

El grado de piritización del Fe (DOP) se 
determinó según la ecuación, 

,

la cual establece el porcentaje de Fe reactivo 
incorporado en la fracción pirítica (Berner, 
1970). En nuestro caso, se ha utilizado como 
Fe reactivo el extraído con ascorbato (DOP-
ascorbato) y con ditionito (DOP-ditionito). El 
primero de ellos incluye los oxihidróxidos de 
Fe amorfos y pobremente cristalinos mientras 
que el segundo incluye tanto los oxihidróxi-
dos amorfos como cristalinos.

El contenido total de Fe se obtuvo medi-
ante digestión de la muestra con HNO3, 
HClO4 y HF a 200 ºC. El porcentaje de recu-
peración, calculado utilizando un sedimento 
de referencia (MESS-1), fue superior al 97%. 
La concentración de las diferentes formas 
de Fe fueron determinadas por espectrofo-
tometría de absorción atómica en un aparato 
Perkin-Elmer 1100B. El análisis granulomé-
trico se realizó por el método de la pipeta 
según Gee y Bauder (1986), diferenciando las 
fracciones arena, limo y arcilla.

Las microfotografías de pirita se obtuvie-
ron a partir de la fracción densa del suelo, la 
cual fue separada con bromoformo (densidad: 
2.89). La muestra obtenida se colocó en un 
porta de aluminio para su análisis al micros-
copio eléctrónico (SEM; scanning electron 
microscopy) y análisis elemental (EDS, ener-
gy dispersive X-ray spectrum) en un aparato 
LEO 435 VP. El microanálisis se realizó, pre-
via calibración interna, con una microsonda 
OXFORD modelo ISIS 300 a 20 kv y con un 
tiempo de espera de 100 segundos.

 
Muestreo y determinación de la bio-

masa subterránea
La recogida de muestras para la deter-

minación de la biomasa subterránea se realizó 
según indican Castellano et al. (1994). En los 
perfiles 2, 5 y 7, con presencia de Spartina 
maritima, se seleccionaron tres puntos al azar. 
En cada uno de los puntos se introdujo un 
tubo de PVC de 11 cm de diámetro interior y 
25 cm de largo. En el laboratorio se extrajo la 
muestra con cuidado y se dividió en secciones 
de 5 cm. El sedimento se eliminó lavando cada 
sección en un tamiz de 63 µm. Posteriormente 
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se separaron cuidadosamente las raíces y rizo-
mas vivos de los muertos y se secaron a 80 ºC 
hasta peso constante.

RESULTADOS 

Características generales de los suelos
Las características generales de los sue-

los se presentan en la tabla 2 y son discutidas 
con mayor detalle en Otero y Macías (2001). 
En general, son suelos de textura franco-arci-
llo-limosa o franco-limosa, el pH de campo 
se sitúa próximo a la neutralidad y el conte-
nido de C orgánico presentó un elevado rango 
de variación, oscilando entre 21.8 y 1.4%. 
Las condiciones redox mostraron diferencias 
espaciales y en profundidad importantes (Fig. 

2). Los valores más elevados correspondieron 
al juncal (perfil 4) y al borde de canal (perfil 
3), ambos con condiciones óxicas en todo el 
perfil. En los restantes suelos el Eh fue en 
general inferior a los 100 mV, correspondien-
do los valores más bajos al perfil 8 (fondo de 
canal) donde el potencial redox fue siempre 
inferior a –100 mV.

Especiación del Fe en la fase sólida y 
grado de piritización

La figura 3 muestra las variaciones en la 
concentración de las formas de Fe en cada 
uno de los suelos. Los resultados ponen 
de manifiesto cambios notables que afec-
tan a todas las formas de Fe consideradas. 
El contenido total presentó concentraciones 

TABLA 2. Características físico-químicas de los suelos.

Horiz. Prof. (cm) pH campo
C org

---%---
Color

Matriz (h)
Color.

moteados (h)
Textura

PERFIL 1

Hg 0-20 6.4 21.8 2.5Y 4/4
10YR47/8
5BG 2/1

Arcillo-limosa

Cr >20 6.4 11.3 5Y 4/2 - Franco-arc.-limosa
PERFIL 2

Ag 0-10 6.6 7.4 2.5Y 4/4 5YR 5/6 Franco-arc.-limosa
ACg 10-15 6.4 9.2 2.5Y 4/4 5YR 5/6 Franco-arc.-limosa
Cr >15 6.5 7.5 5Y 4/1 - Franco-arc.-limosa

PERFIL 3
Ag 0-25 5.5 5.7 7.5YR 5/4 2.5YR 3/6 Franco-limosa

Cg >25 6.8 3.6 5Y 4/4
2.5YR 4/8
5BG 2/1

Franco-limosa

PERFIL 4
Ag 0-17 5.8 9.8 10YR 4/5 - Franco-arc.-limosa
2Cg 17-40 6.0 5.6 5Y 4/2 10R 3/6 Franco-arc.-limosa
3Cr >40 6.5 8.4 5Y 6/1 - Franco-arc.-limosa

PERFIL 5
Ag 0-10 6.3 5.3 5Y 4/2 2.5YR 4/8 Franco-arc.-limosa
2Cg 10-25 6.3 4.8 5Y 3/2 2.5YR 4/8 Franco-limosa
3Cg >25 6.6 5.7 5Y 5/1 2.5YR 4/8 Franco-arc.-limosa

PERFIL 6
Ar 0-10 6.6 3.7 10Y 4/1 5BG 2/1 Franco-arc.-limosa
Cg 10-25 6.7 1.4 5Y 5/1 5YR 4/5 Arcillosa

PERFIL 7
Ag 0-10 6.6 5.4 5BG 2/1 2.5YR 3/6 Franco-arc.-limosa
Cr 10-25 6.7 4.0 5BG 2/1 - Franco-arc.-limosa
2Cr >25 6.5 3.7 N5/0 - Franca

PERFIL 8
Ag 0-12 7.4 3.0 5BG 2/1 2.5YR 3/6 Franco-arc.-limosa
Cr >12 7.1 2.5 5BG 2/1 - Franco-arc.-limosa
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generalmente elevadas con un valor medio 
de 5.3±1.8% (n=50; datos no mostrados). La 
concentración del Fe residual (Fe asociado a 
silicatos) osciló entre los 250 y 800 µmol g-1 
(Fig. 3), que supone un porcentaje respecto 
del Fe total del 60 y 80 % respectivamente. 

Los oxihidróxidos de Fe amorfo y pobre-
mente cristalino presentaron las concentra-
ciones más elevadas en superficie (2.5 cm) 
con valores que oscilaron entre 25.7±1.6 
µmol g-1 (2.9% del Fe total) del perfil 8 y 
425±55.5 µmol g-1 (20.3 % del Fe total) del 
perfil 1, disminuyendo considerablemente en 
profundidad en la mayor parte de los suelos, 
excepto en el perfil 4 (Fig. 3). Los valores 
más bajos correspondieron a la parte más 
profunda del perfil 7 con una concentración 
media de 0.61±0.01 µmol g-1. La concen-
tración del Fe cristalino fue también más 
elevada en la parte superficial de cada suelo, 
oscilando entre 58±16 µmol g-1 (9.3% de 
Fe total) y 570±37 µmol g-1 (27.2 % del Fe 

total). La disminución en profundidad del Fe 
cristalino ocurre de manera más gradual que 
en el caso del Fe amorfo y pobremente crista-
lino, manteniendo concentraciones importan-
tes incluso en medios fuertemente reducidos 
(p.ej. perfil 8). 

El Fe pirítico y el grado de piritización 
(DOP) mostraron un patrón inverso al de los 
oxihidróxidos de Fe, incrementando con la 
profundidad (Figs. 3 y 4). La concentración 
más elevada de Fe pirítico fue de 471±30 
µmol g-1 (46.6% Fe total) encontrada a 17.5 
cm de profundidad en el perfil 2. Los suelo 7 
y 8 mantuvieron concentraciones muy altas 
en todo el perfil (Fig. 3), oscilando éstas entre 
107±8.0 µmol g-1 y 402±28 µmol g-1 (29.0 
y 44.2 % Fe total respectivamente). Una 
situación diferente se obtuvo en el suelo de la 
planicie de la marisma ocupada por el juncal 
con valores para el Fe pirítico inferiores a 1 
µmol g-1. El Fe asociado a la fracción AVS 
representó una fracción minoritaria en todos 
los suelos. Los valores más elevados se obtu-
vieron en los horizontes superficiales con 
condiciones anóxicas (p.ej. perfil 7: 47.3±5.8 
µmol g-1, perfil 8: 7.3±2.8 µmol g-1).

La presencia de pirita en estos suelos 
también se puso de manifiesto en el análi-
sis de las muestras utilizando técnicas de 
microcospía electrónica (SEM). La figura 5 
muestra microcristales de pirita encontrados 
en los suelos estudiados. La morfología más 
común es la pirita framboidal que en ocasio-
nes se agrupan entre ellas formando clusters 
(Fotografía 1E). La presencia de microcrista-
les de piritas aislados resulta mucho más rara 
(Fotografía 1F).

Biomasa subterránea
La mayor densidad de raíces y rizomas 

se obtuvo en los 15 cm superficiales de los 
suelos de la marismas alta (marisma de Mera 
y Ladrido, perfiles 2 y 5), con valores que 
oscilaron entre 126±18 y 644±96 g m-2. Por 
debajo de esta profundidad se produce una 
disminución considerable de las raíces vivas 

FIGURA 2.Variacion espacial y con la profundi-
dad del potencial redox (Eh).
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FIGURA 3.Variación espacial y con la profundidad de las fracciones de Fe extraídas en la fase sólida de 
los suelos.
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FIGURA 4.Grado de piritización considerando como Fe reactivo las formas amorfas o pobremente cris-
talinas (DOP-ascorbato) y el Fe amorfo y cristalino conjuntamente (DOP-ditionito). En las figuras B, E y 
G se muestra también la distribución de la biomasa subterránea viva.
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FIGURA 5. Microfotografía (SEM) y análisis elemental (EDS) de piritas biogénicas en diferentes suelos 
de las marismas de la Ría de Ortigueira. Las microfotografías A (perfil 7), C y D (perfil 5) muestran 
diferentes ejemplos de agregados framboidales de microcristales de pirita. El análisis semicuantitativo 
obtenido a partir del espectro de rayos X (B) pone de manifiesto su riqueza en Fe y S, así como la pre-
sencia de metales traza. La microfotografía E muestra un cluster de piritas framboidales (perfil 1) y la F 
microcristales octaédricos aislados (perfil 7). En las microfotografías G y F (perfil 2) se puede observar 
piritas framboidales incluidas dentro de un tejido vegetal.
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(Fig. 4 B, E y G). La marisma baja (marisma 
de Esteiro, perfil 7) presentó una densidad 
similar a la encontrada en los suelos de la 
marisma alta sólo en los 5 cm superficiales 
(535±77 g m-2), en profundidad los rizomas 
y raíces disminuyen considerablemente con 
valores muy inferiores a los de la marisma 
alta.

DISCUSIÓN 

Las marismas son consideradas siste-
mas biogeoquímicos dinámicos los cuales 
pueden oscilar entre condiciones oxidantes y 
reductoras (Luther et. al., 1991). Sus suelos 
constituyen un medio complejo, en los que 
las condiciones biogeoquímicas vienen defi-
nidas por la interacción de un buen número 
de factores físicos (marea, precipitaciones, 
tormentas, etc.) y biológicos (p. ej. actividad 
de las plantas, invertebrados y microorganis-
mos) (Hines, 1991; Luther et al., 1991). El 
color es uno de los parámetros que refleja 
las variaciones en las condiciones redox. En 
nuestro caso, los suelos mostraron una gama 
variada de colores (Tabla 2; para más detalle 
ver Otero y Macías, 2001). Así, en el horizon-
te superficial de perfil 1 coexisten moteados 
rojizos y negros sobre una matriz marrón 
oliva (Tabla 2). Estos colores corresponden 
a tres sistemas redox diferentes. Por un lado, 
la matriz con tonos verdosos pone de mani-
fiesto la presencia de formas reducidas de Fe 
(Schwertmann, 1992). Los compuestos que 
dan lugar a este color no están todavía bien 
caracterizados. En este sentido, van Breemen 
(1988) hace referencia a un material pobre-
mente definido denominado “green rust”. 
Este material está constituido por hidróxidos 
mixtos de FeII y FeIII en una relación FeII/FeIII 

variable que puede oscilar entre 0.8 y 3.6, 
lo cual genera un exceso de carga positiva 
que es neutralizada por aniones como el Cl-, 
SO4=, CO3= (Schwertmann, 1992; Cornell 
y Schwertmann, 1996). Más recientemente, 
Bourrié et al. (1999) establecen que estos 

recubrimientos obedecen a la fórmula [FeII1-

x-FeIIIx(OH)2]+x [x/z Az-]-x; en donde A- puede 
ser Cl-, SO42-, CO3=, o OH- y donde x oscila 
entre 0 y 1. Asimismo, Trouland y Bourrié 
(1999) han establecido las primeras relacio-
nes entre estos óxidos de Fe y la secuencia de 
óxido-reducción en suelos, encontrando que 
a pH próximo a 7 hay saturación en algunas 
formas que constituyen el “green rust” para 
valores de pe > 6 (Eh> 354 mV).

Por otra parte, los colores rojizos ponen 
de manifiesto la presencia de microambientes 
con condiciones más oxidantes que la matriz 
en donde el Fe2+ es oxidado, precipitando 
en forma de oxihidróxido (presumiblemen-
te ferrihidrita). Finalmente, los moteados 
negros (5BG 2/1) indican la presencia de 
monosulfuros de Fe metaestables (principal-
mente mackinawita y greigita) y por consi-
guiente condiciones fuertemente reductoras. 
Esta interpretación del color está de acuerdo 
con los resultados obtenidos para la espe-
ciación de las formas de Fe. Así, la concen-
tración más elevada de Fe-AVS se encontró 
sobre todo en los horizontes superficiales de 
los suelos con condiciones anóxicas en pro-
fundidad, coexistiendo con oxihidróxidos de 
Fe cristalinos y amorfos (Fig. 3). En profun-
didad la concentración de Fe-AVS disminuye 
ya que las formas metaestables de sulfuros de 
Fe tienden a transformase en pirita, que cons-
tituye el producto final termodinámicamente 
más estable de los procesos de reducción del 
sulfato (Berner, 1984). Concentraciones ele-
vadas de Fe-AVS en superficie han sido tam-
bién encontradas en trabajos previos (Kostka 
y Luther, 1995) y parece confirmar la idea de 
que en suelos con horizontes subsuperficiales 
fuertemente reducidos (Eh<0; perfiles: 1, 2, 
5, 7, 8; Fig. 2) los sulfuros generados en pro-
fundidad son atrapados en superficie como 
FeS, ya que en los horizontes más profundos 
apenas existe Fe reactivo (Nedwell y Abram, 
1978). Esta idea está de acuerdo con nuestros 
resultados si consideramos como Fe reactivo 
el Fe soluble en ascorbato, para el cual se ha 
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obtenido un grado de piritización próximo 
al 100% en los horizontes subsuperficiales 
(DOP-ascorbato; Fig. 4). Estos resultados 
parecen indicar que la pirita se forma prin-
cipalmente a expensas de los oxihidróxidos 
de Fe amorfos o pobremente cristalinos. Por 
el contrario, un porcentaje importante de 
oxihidróxidos de Fe cristalino persiste en los 
horizontes subsuperficiales anóxicos en los 
que la materia orgánica está siendo minera-
lizada a través de la reducción del sulfato, a 
juzgar por las condiciones redox y elevadas 
concentraciones de Fe pirítico (Figs. 2 y 3). 
Estos resultados enlazan con la actual con-
troversia existente en torno a la reactividad 
de los oxihidróxidos de Fe (Haese, 2001), 
considerando como fracción reactiva aquella 
que potencialmente puede ser reducida por 
los microorganismos del suelo y transforma-
da en pirita (Berner, 1970). La persistencia 
de las formas cristalinas de oxihidróxidos 
de Fe en profundidad parece indicar que 
los microorganismos no son indiferentes al 
tipo de oxihidróxido de Fe presente en el 
suelo. Así, por ejemplo, Geobacter meta-
llireducens es capaz de reducir las formas 
amorfas o pobremente cristalinas de Fe pero 
no las cristalinas (Lovely y Phillips, 1986). 
Las diferencias que existen entre los oxi-
hidróxidos de Fe en cuanto a su superficie 
específica, morfología, sustituciones isomór-
ficas, tipo de agregación de las partículas 
influyen significativamente en su biodispo-
nibilidad (Postma, 1993; Roden y Zachara, 
1996). En este sentido, se ha encontrado el 
siguiente orden decreciente de solubilidad 
por parte de la acción de los microorganismos 
FePO4·4H2O> ferrihidrita>(Fe(OH)3)>lepid
rocrocita (γ-FeOOH)>goethita (∝-FeOOH) 
(Ottow, 1970; Postma, 1993). Por otra parte, 
Postma y Jakobsen (1996), desde un punto 
de vista termodinámico, han puesto de mani-
fiesto que una vez que son consumidas las 
formas de Fe de baja cristalinidad (principal-
mente ferrihidrita y lepidocrocita) comienzan 
los procesos de reducción del sulfato que 

pueden coexistir con la reducción de los oxi-
hidróxidos de Fe cristalino como la goethita 
o hematita. Otra causa, que puede justificar 
la permanencia de oxihidróxidos de Fe en 
medios fuertemente reductores, es la adsor-
ción del Fe2+ generado por la reducción de 
los hidróxidos de Fe amorfos sobre la super-
ficie de los oxihidróxidos de Fe cristalinos. 
Recientemente, en ensayos realizados en el 
laboratorio, se ha puesto de manifiesto que la 
mayor parte del Fe2+ producido por la reduc-
ción microbiana de la goethita es adsorbida 
por la propia superficie del mineral limitando 
el acceso de los microorganismos, lo cual 
produce el cese de la reducción de la goethi-
ta y del crecimiento microbiano (Roden y 
Zuchara, 1996; Roden y Urrutia, 1999). 

La concentración de Fe total (5.3 ± 1.8%) 
resultó elevada en comparación con la encon-
trada en otras marisma de Galicia (Fe total 
2-3%; Leirós y Guitián, 1981), así como el 
Fe residual (535±81µmol g-1 n=50; ~ 3%). 
Estos valores son consecuencia de la litología 
del entorno dominada por rocas metabásicas 
(eclogitas, gneises, granulitas, anfibolitas) 
y ultrabásicas (serpentinitas, dunitas), todas 
ellas con elevadas concentraciones de Fe. 
Por otra parte, su variación espacial y en pro-
fundidad puede estar indicando diferencias 
espaciales y temporales en la deposición de 
los sedimentos (Kostka y Luther, 1994). En 
este sentido, el claro enriquecimiento de Fe 
residual que se encontró en la parte superfi-
cial del perfil 7 (marisma de Esteiro), se debe 
a los aportes que recibe este suelo de una 
cantera de dunitas puesta en funcionamiento 
intensivo recientemente (Otero et al., 2000). 
Sin embargo, el enriquecimiento superficial 
en oxihidróxidos de Fe amorfo y cristalino 
encontrado en éste y en otros suelos requie-
re una explicación adicional. En general, 
este incremento se ha observado en aquellos 
suelos colonizados por plantas vasculares 
(principalmente Spartina maritima) que pre-
sentan horizontes subsuperficiales anóxicos 
con concentraciones importantes de pirita 
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(p.ej. perfiles: 1, 2, 5 y 7). En trabajos previos 
realizados en esta marisma, se ha observado 
una disminución significativa de pirita duran-
te la estación de crecimiento de las plantas, 
al tiempo que se producía un incremento 
del Fe disuelto y una acidificación del agua 
intersticial (Otero y Macías, 2002 a y b). 
Una parte de este Fe puede movilizarse hacia 
la superficie del suelo en donde se oxida y 
precipita, generando cantidades importantes 
de oxihidróxidos de Fe reactivo (Kostka y 
Luther, 1994, 1995; Caetano et al., 1997). La 
oxidación de los suelos por especies del gene-
ro Spartina está ampliamente recogida en la 
bibliografía. En este sentido, se ha encontra-
do que durante la estación de crecimiento de 
Spartina alterniflora se incrementa significa-
tivamente el potencial redox del suelo. Este 
incremento del Eh se relacionó con el efecto 
oxidante de las raíces, las cuales pueden faci-
litar el transporte activo o pasivo de oxígeno 
al interior del suelo, así como con la pérdida 
de agua de la parte superficial del suelo por 
transpiración (Howarth y Teal, 1979; Jaynes 
y Carpenter, 1986). En nuestro caso, el efec-
to de la vegetación se ha establecido en los 
suelos colonizados por Spartina maritima, 
determinando la biomasa subterránea viva. 
Los resultados obtenidos muestran que los 
valores más bajos de piritización del Fe van 
asociados a la zona del suelo con mayor pre-
sencia de raíces y rizomas. Sin embargo, por 
debajo de la rizosfera el grado de piritización 
(DOP) experimenta un incremento notable 
(Figs. 4B, E, G). 

En suelos con condiciones óxicas, y 
por tanto con bajo contenido de Fe piríti-
co, la concentración de oxihidróxidos de 
Fe se mantiene constante en todo el perfil 
(p.ej. perfil 4). En el caso contrario, suelos 
fuertemente anóxicos con concentraciones 
elevadas de pirita pero sin vegetación (perfil 
8), tampoco se produce el enriquecimiento 
de oxihidróxidos de Fe superficial, posible-
mente debido a la ausencia de vegetación 
que favorezca la oxidación de la pirita y la 

movilización de Fe hacia la superficie. Los 
suelos del fondo de canal, se encuentran 
permanentemente saturados de agua por lo 
que la difusión de oxígeno en el suelo es muy 
limitada, afectando a escasos milímetros de la 
parte más superficial.

Los resultados obtenidos para el suelo 6 
muestran una situación anómala, para la cual 
no tenemos una explicación satisfactoria. En 
este caso se ha encontrado una inversión en 
cuanto a la distribución vertical de las formas 
de Fe. La concentración de Fe amorfo y cris-
talino es superior en profundidad, mientras 
que la pirita es más abundante en superficie 
(ver Figs. 3E y 4E). En suelos de marisma 
con condiciones anóxicas la limitación para 
la síntesis de la pirita suele producirse cuan-
do las concentraciones de sulfato o de Fe 
reactivo son reducidas. Sin embargo esto no 
ocurre en nuestro caso ya que su concentra-
ción fue netamente superior al valor a partir 
del cual estos dos componente se consideran 
limitantes, ~160 mg l-1 para el SO4= y 65 
µmol g-1 para el Fe (Wang y van Cappellen, 
1996) (ver Fig. 3F para el Fe; SO4= en el agua 
intersticial: 0-10; 1840 mg l-1, 10-25 1735 
mg l-1; Otero, 2000). En los fondos oceáni-
cos la reducida concentración y calidad de 
la materia orgánica se considera también un 
importante limitante de la síntesis de la pirita 
al condicionar la actividad de las bacterias 
sulfato-reductoras (BRS) (Raiswell y Berner, 
1976). En el perfil 6 el porcentaje de materia 
orgánica resultó muy reducido (~1.5 %; Tabla 
2), sin embargo, el C orgánico disuelto, que 
constituye una de las formas más biodispo-
nibles para las BRS fueron elevados (0-5 
cm:720 mg C l-1; 20-25 cm: 213 mg C l-1; 
Otero y Macías, 2002c) lo que indica que este 
factor tampoco parece justificar estos resulta-
dos. Por consiguiente, se pone de manifiesto 
que para este suelo se requiere de estudios 
más detallados para poder explicar los resul-
tados obtenidos. 
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Abstract. The cations distribution ratio was studied in two zonal soils developed on different high 
plain surfaces that belong to the depression of the river Tajo in the region of Madrid. According to Soil 
Taxonomy (USDA-SSS, 1999) one soil was classified as a Typic Palexeralf and the other one was classi-
fied as a Typic Haploxeralf (USDA-SSS, 1999); the first at 824 m over a raña surface in Valdeolmos, and 
the second at 786 m over a terrace of a tectonic fossil valley in Redueña. The values of the distribution 
ratio for the Typic Palexeralf were higher than Typic Haploxeralf which is in agreement with other pedo-
logical features like clay distribution, acidity and demineralisation of soil solution.

Key words. Distribution ratio of cations in soils, Palexeralfs, Haploxeralfs, Luvisols

Resumen. La relación de distribución de los cationes se ha estudiado en dos suelos antiguos que se 
han desarrollado sobre altas superficies de la depresión geomorfológica de Madrid; el primero situado en 
Valdeolmos a una cota de 824 m y el segundo en Redueña a una cota de 786 m. El valor de la relación 
de distribución es ligeramente mayor en el Typic Palexeralf (USDA-SSS, 1999) de Valdeolmos que en 
el Typic Haploxeralf (USDA-SSS, 1999) de Redueña, lo que concuerda con otros síntomas del grado de 
desarrollo de ambos suelos, por ejemplo el contraste textural, la desaturación del complejo de intercambio 
y la desmineralización de la solución externa en equilibrio con el complejo iónico.

Palabras clave. Relación de distribución de cationes en suelos, Palexeralfs, Haploxeralfs, Luvisols.

INTRODUCCIÓN

Los suelos de la depresión situada entre 
la elevación de la Sierra de Guadarrama y la 
fosa del río Tajo presentan en sus diversas 
superficies llanas una diferenciación edafo-
lógica más o menos acorde con la edad de su 
formación, siendo en general más antiguas las 

superficies más altas y más o menos cercanas 
a la Sierra que las situadas en las cercanías 
del actual cauce del río Tajo y sus afluen-
tes. Los materiales detríticos heterométricos 
continentales que forman estas superficies 
llanas recubren las arcosas, conglomerados y 
fangos que integran el relleno neógeno pro-
veniente del Sistema Central (Gallardo et al., 
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1987). La naturaleza del material originario 
afecta a la permeabilidad y la lixiviación del 
suelo, siendo mayor en los suelos ricos en 
grava y arena, por ejemplo en el caso de los 
depósitos tipo raña o tipo terraza.

El objetivo del presente trabajo es ana-
lizar la posible influencia que la conexión 
o desconexión con el piedemonte del 
Villafranquiense medio localizado al Sur 
de Somosierra, descrito por Pérez-González 
y Gallardo (1987), ha podido tener sobre 
la evolución de dos suelos situados a simi-
lar altitud sobre penillanuras pertenecien-
tes al dominio geológico-estructural de la 
Depresión o cuenca del Tajo. La relación de 
distribución de los cationes se analiza como 
un posible síntoma del grado de desarrollo 
edáfico, el cual es afectado por la lixiviación 
iónica en función de las características del 
complejo de intercambio iónico y el grado de 
mineralización de la solución del suelo. La 
mineralización de la solución del suelo será 
previsiblemente mayor cuando en el suelo se 
infiltren aguas soligénicas o de escorrentía 
superficial y será menor cuando dominen las 
aguas ombrogénicas o de lluvia.

MATERIALES Y MÉTODOS

Se han descrito y muestreado dos perfiles 
de suelo siguiendo la metodología del Soil 
Survey Manual (USDA-SSDS, 1993). Los 
dos suelos presentan un perfil A-Bt, el primero 
clasificado en el subgrupo Typic Palexeralfs y 
el segundo en el Typic Haploxeralfs (USDA-
SSS, 1999), ambos pertenecientes al grupo 
Luvisols de la sistemática FAO (Deckers et 
al., 1998; Bridges et al., 1998). El primero, 
con aumento de la proporción de arcilla en 
función de la profundidad, está situado en 
una digitación tipo rada a horcajos entre el 
valle del Jarama y el del Torote, que es tribu-
tario del Henares. Este suelo se localiza en el 
municipio madrileño de Valdeolmos y en la 
actualidad está separado del piedemonte que 
lo unía a la Sierra a causa del encajamien-

to del río Jarama. El segundo, con menos 
contraste textural y menos aumento de la 
arcilla en función de la profundidad que el 
primero, está situado en una terraza fluvial 
de un valle fósil (Hernández Pacheco, 1930) 
cuyo control tectónico se induce del ajuste de 
sus rasgos estructurales a las grandes fallas 
y fracturas (Lázaro, 1977; Cabra et al.,1983; 
ITGME, 1990). El arroyo de las Huertas 
discurre por este valle de SW a NE en contra 
de la pendiente general que buza desde NW 
a SE; lo cual afecta al grado de lixiviación, 
que es menor en este suelo que en el de 
Valdeolmos.

Las muestras de suelo se han pasado 
por el tamiz n° 10 de 2 mm de abertura des-
pués de ser desmenuzadas y secadas al aire 
(USDA, 1996). Una parte de cada muestra 
tamizada, después de ser molida en mortero 
de ágata, se ha pasado por el tamiz n° 200 
de 0,074 mm de abertura (Hossner, 1996). 
En la muestra molida y tamizada se analizó 
el carbono orgánico y el nitrógeno total; el 
carbono orgánico por oxidación vía húmeda 
con K2Cr2O7 1N en medio H2SO4, siguiendo 
el método de Walkley y Black (Nelson y 
Sommers, 1996), y el nitrógeno mediante 
digestión Kjeldahl en un digestor Büchi 435 
equipado con un destilador de NH4+ Büchi 
323, oxidando la materia orgánica con H2SO4 
en caliente para pasar el nitrógeno orgánico 
a NH4ʼ-N, usando una mezcla de K2SO4 y 
CuSO4 para aumentar la temperatura durante 
la digestión además de catalizar la oxidación 
de la materia orgánica por el ácido sulfúrico 
(Bremner, 1996). Para realizar la corrección 
de humedad y referir los valores a suelo seco, 
las muestras se desecaron en estufa a 105 
°C hasta peso constante (Chapman y Pratt, 
1961).

La granulometría se ha determinado por 
el método del densímetro de Bouyoucos 
(Bouyoucos, 1962; MAPA, 1994). La densi-
dad total seca se ha medido en muestra alte-
rada partiendo del suelo seco al aire. Para la 
curva característica de humedad se ha segui-
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do el método de la membrana de Richards 
(1954), midiendo el agua retenida en la 
muestra a 33 y a 1500 kPa. La humedad de 
saturación se determinó en la pasta saturada. 
El color de las muestras de suelo se ha medi-
do con un espectrómetro de reflexión Minolta 
Chromameter calibrado con unas tablas de 
color (Munsell Color Co., 1998).

La capacidad de intercambio catiónico 
se ha determinado saturando la muestra con 
NH4+ después de desplazar los iones del com-
plejo de intercambio con una solución 1 M de 
NH4OAc/HOAc a pH 7,0 y lavar el exceso 
de NH4OAc/HOAc con etanol (Sumner y 
Miller, 1996). Los cationes Ca2+, Mg2+, Na+ 
y K+ desplazados por la solución 1 M de 
NH4OAc/HOAc a pH 7,0 se determinaron 
por absorción atómica, utilizando un espec-
trofotómetro Perkin Elmer 2280.

La conductividad eléctrica y el pH se 
han determinado en el extracto al vacío de 
la pasta de suelo saturado. La conductivi-
dad eléctrica con un conductivímetro Crison 
222, calibrado con una solución de KCl 0,01 
M siguiendo el procedimiento de Rhoades 
(1996), y corrigiendo el valor para expresarlo 
a la temperatura a 25 °C (Richards, 1954). 
El pH, según el procedimiento seguido por 
Thomas (1996), con un potenciómetro Crison 
micro-pH 2000, dotado de corrección auto-
mática de temperatura.

La relación de distribución RD define el 
almacenamiento relativo de los cationes, es 
decir, el exceso adsorbido en el complejo de 
intercambio iónico respecto a la cantidad en 
la solución externa en equilibrio (Bolt et al., 
1976). Para obtener la relación de distribu-
ción catiónica RD hay que tener en cuenta 
dos equilibrios de neutralidad eléctrica:
(1) el primer equilibrio se establece entre la 
carga eléctrica negativa neta de los sólidos 
del suelo S- (cmol(-).kg-1) y la carga eléctrica 
positiva neta ϒ del complejo iónico adsorbi-
do, lo cual viene dada por la expresión
S- ≈ ϒ = ΣcatTcat - ΣanTan (cmol(-)• kg-1)
donde ΣcatTcat corresponde a la suma de 

todos los cationes y ΣanTan a la de aniones 
extraídos con la solución 1 M de NH4OAc/
HOAc a pH 7,0.
(2) el segundo equilibrio de neutralidad eléc-
trica se establece entre la suma de las con-
centraciones de cationes ΣcatCo,cat (mmol 
ml-1) y la de aniones ΣanCo,an (mmol ml-1) de 
la solución externa, ambas concentraciones 
medidas, por ejemplo, en el extracto de la 
pasta saturada de humedad Wsat (ml/100 g).

El cálculo de la relación de distribu-
ción catiónica se hace mediante la expresión 
siguiente

donde ΣcatTcat (cmol kg-1) es la suma de los 
cationes desplazados por la solución 1 M 
de NH4OAc/HOAc a pH 7,0; ΣCo+ la suma 
de cationes (mmol(+) ml-1) y ΣCo- la suma 
de aniones (mmol(-).ml-1) en el extracto de 
saturación, siendo ΣCo+

≈ Σco- ; y Wsat la 
humedad de saturación (ml/100 g). La RD se 
utiliza para definir la eficacia del lavado den-
tro de los modelos que relacionan la tasa de 
desplazamiento de los solutos y la velocidad 
de la solución que se filtra por el suelo (Bolt, 
1976). Una estimación de ΣCo+ se puede rea-
lizar a partir de la conductividad eléctrica del 
extracto de saturación CEsat, de acuerdo con 
la expresión siguiente

ΣCo+ ≈ K CEsat

donde, ΣCo+ (mmol(+).ml-1) es la suma de 
cationes y CEsat (dS.m-1 a 25 °C) la conducti-
vidad eléctrica del extracto de suelo saturado 
(Richards, 1954). El valor de K varía aproxi-
madamente entre 1/80 y 1/110 según sea la 
proporción relativa de Ca2+, Mg2+ y Na+.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Los dos suelos presentan un grado de 
desarrollo del perfil acorde con el tiempo 
cronológico desde la deposición del sedi-
mento que constituye su material origina-
rio y con la intensidad de actuación de 
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los factores formadores del suelo. Tanto 
el paleosuelo de Valdeolmos (Tablas 1 y 
2), situado cerca del límite de Madrid con 
Guadalajara, que ha sido clasificado en el 
subgrupo Typic Palexeralfs, como el suelo 
zonal de Redueña (Tablas 3 y 4), que ha sido 
clasificado en Typic Haploxeralfs según la 
“Soil Taxonomy” (USDA-SSS, 1999), se 
pueden incluir en el Grupo Luvisols de la cla-
sificación FAO (Deckers et al., 1998; Bridges 
et al., 1998). Dada la alta actividad de la arci-
lla (CICc, > 24 cmolc.kg-1 de arcilla) podrían 

clasificarse en Alisols (CAM, 1990), pero la 
acidez (pH en Valdeolmos 5,2; 5,6; 6,3; y en 
Redueña 5,8; 6,9; 7,6) concordante con la 
saturación de la base de intercambio (%SB en 
Valdeolmos 39,1; 66,1; 77,5; y en Redueña 
66,5; 94,4; 100,0) los aleja de este Grupo de 
los Alisols, cuya asociación más frecuente es 
con los Acrisols, Lixisols y Ferralsols de los 
ambientes caoliníticos y super-caoliníticos 
tropicales (Papadakis, 1969).

Los resultados analíticos concuerdan 
con los de la caracterización illítica que en 

TABLA 1. Descripción de campo del suelo de Valdeolmos

Subgrupo de suelos: Typic Palexeralfs.
Localización: Valdeolmos. N-I km 23, desvío al este pasando Algete. Distancia de Madrid: 35 km.
Vegetación y uso del suelo: encinar y quejigar con uso de pastoreo. Pendiente: 5%.
Drenaje: moderadamente bien drenado.
Material originario: depósito detrítico continental heterométrico tipo raña.
Fecha del muestreo: 2 de octubre de 2000.
Descrito por: G. Gascó. 
Horizontes:

Ap: 0-14 cm. 7.5YR 3/3 (húmedo); franca; estructura granular compuesta mediana; débil; límite neto; 30% elemen-
tos gruesos; raíces finas abundantes y muy finas frecuentes.
Blt: 14-44 cm. 7.5YR 3.5/4 (húmedo); arcillosa; estructura impedida por la grava aunque con tendencia a formar 
prismas gruesos; límite neto; > 50% elementos gruesos; iluviación de arcilla muy abundante recubriendo las gravas 
y empastando la arena; muy pocas raíces muy finas.
B2t: 44-125 cm. 7.5YR 4/4 (húmedo); arcillosa; estructura impedida por la grava con tendencia débil a la formación 
de bloques resultando más masiva y
que la del horizonte B1t; débil; sin reacción caliza; >50% elementos gruesos; ninguna raíz.

estos niveles de raña y terraza encontraron 
Gallardo et al. (1987) y Pérez-González y 
Gallardo (1987). Estos autores encontraron 
que el horizonte Bt con arcilla 1:1 se presen-
ta en suelos situados a mayor altitud que los 
descritos en el presente trabajo, por ejemplo 
a 1062 m en la alta superficie de la Mierla y a 
947 m en la raña de Matarrubia. El contraste 
textural (Arcilla en Valdeolmos 20; 44; 55; 
y en Redueña 17; 24; 24) concuerda con lo 
anterior en cuanto al efecto edafogenético 
de la eluviación-iluviación de arcilla, y con 
el porcentaje de elementos gruesos (EEG en 
Valdeolmos 24; 63; 65; y en Redueña 7; 9; 
24) en cuanto a una de las causas que define 
la cantidad de agua que se filtra por la matriz 
del suelo y es efectiva para la desmineraliza-

ción de la solución del suelo por lavado de 
las sales solubles, la cromatografía catiónica 
por lixiviación de los iones del complejo de 
intercambio iónico, el desplazamiento de la 
arcilla por eluviación-iluviación y finalmente 
la acidificación por substitución del Ca2+, 
Mg2+, Na+ y K+ por el ión hidronio H3O+, 
creando el ambiente propio de la hidrólisis 
ácida que puede determinar la caolinización 
y la super-caolinización.

Los valores de la relación de distribu-
ción catiónica RD en el Typic Palexeralf de 
Valdeolmos (RD en Ap 52, B1t 120, B2t85) 
son mayores que en el Typic Haploxeralf 
de Redueña (RD en Ap 48, B1t 107, B242), 
lo que debe ser atribuido por un lado a la 
desmineralización asociada a la eficacia del 
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TABLA 2. Análisis del suelo de Valdeolmos. Localidad: Valdeolmos. Longitud: 3° 25” O; Latitud: 40° 41” 
N; Altitud: 824 m. Clasificación: Typic Palexeralfs, franca-esquelética, semiactiva, mixta, xeric, mesic.

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

Horizonte
diágnóstico

Color seco Color húmedo Corg(%) N(%) C/N

Ap 0-14 Ochric 8.3YR 4.9/4.3 7.3YR 3.2/3.1 1,2 0,06 20

B1t 14-44 Argillic 7.4YR 4.7/4.8 6.9YR 3.7/3.9 0,6 0,05 12

B2t 44-125 Argillic 8.4YR 4.5/4.3 8.7YR4.1/3.8 0,2 0,01 20

Horizonte
Genético

Prof.
(cm)

Elementos gruesos(%) Granulometría (%)
Textura

2-20 20-75
Ar

2-0,5
L

0,5-002
Ac

<0,002

Ap 0-14 21 3 56 24 20 FAr

B1t 14-44 52 11 40 16 44 Ac

B2t 44-125 51 14 35 10 55 Ac

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

Horizonte
diágnóstico

ρb

kg.m-3

W33 Kpa

mL/100 g
W1500 Kpa

mL/100g
Wsat

mL/100g

Ap 0-14 Ochric 1370±10 19 10 41

B1t 14-44 Argillic 1280±10 29 16 53

B2t 44-125 Argillic 1230±10 33 17 59

Complejo de intercambio catiónico (cmol+ kg-1)

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

TCa2+ TMg2+ TNa+ TK+ ΣcatTcat CIC

Ap 0-14 2,9±0,2 1,1±0,2 0,7±0,1 0,5±0,1 5,2 13,3±0,6

B1t 14-44 13,2±0,8 4,2±0,3 0,5±0,1 0,4±0,1 18,3 27,7±0,8

B2t 44-125 19,4±0,9 5,5±0,3 0,6±0,1 0,4±0,1 25,9 33,4±0,8

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

pH SB (%)
CEsat

dS/m,25 °C
W Σco+

Cmol kg-1
RD

Ap 0-14 5,2±0,1 39,1 (240±5)10-3 0,098 52

B1t 14-44 5,6±0,1 66,1 (285±5)10-3 0,151 120

B2t 44-125 6,3±0,1 77,5 (510±5)10-3 0,301 85

El número tras el signo ± corresponde al valor del intervalo confianza al 95% de nivel de probabilidad 
determinado con cinco repeticiones. Cuando dicho signo falta el valor del intervalo de confianza es la 
unidad de la última cifra exacta. Corg: carbono orgánico. ρb: densidad aparente. Wsat: humedad de satu-
ración. TCa2+: total de catión calcio desplazado por el NH4OAc/HOAc 1M. CIC: capacidad de intercambio 
de cationes. SB: saturación de la base. CEsat: conductividad eléctrica del extracto de saturación. RD: 
relación de distribución de los cationes.
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TABLA 3. Descripción de campo del suelo de Redueña

Subgrupo de suelos: Typic Haploxeralfs.
Localización: Redueña. N-I hasta Venturada, tomar desvío a Torrelaguna. Distancia de Madrid: 53 km.
Vegetación y uso del suelo: encinar y quejigar con uso de pastoreo y a veces agrícola.
Pendiente: 7%
Drenaje: bien drenado.
Material originario: depósito de terraza de un valle fósil con control tectónico.
Fecha del muestreo: 28 septiembre 2000. Descrito por: G. Gascó.
Horizontes:

Ap: 0-24 cm. 7.5YR 3.5/2.5 (húmedo); franco-arenosa; estructura granular compuesta mediana; moderada; límite 
neto; 10% elementos gruesos; raíces finas frecuentes y muy finas frecuentes.
Blt: 24-76 cm. 7.5YR 4/4 (húmedo); franco-arcillosa; estructura en bloques prismáticos angulares gruesos; fuerte; 
límite gradual; 15% elementos gruesos; muy pocas raíces muy finas.
B2t: 76-148 cm. 7.5YR 4.0/3.5 (húmedo); franco-arcillosa; estructura en bloques angulares; débil; síntomas claros 
de iluviación de arcilla con cutanes que recubren los elementos estructurales; 35% elementos gruesos.

TABLA 4. Análisis del suelo de Redueña. Localidad: Redueña. Longitud: 3° 36” O Latitud: 40° 47” N 
Altitud: 786 m. Clasificación: Typic Haploxeralfs, franca gruesa, activa, mixta, xeric, mesic.

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

Horizonte
diágnóstico

Color seco Color húmedo Corg (%) N(%) C/N

Ap 0-24 Ochric 9.4YR 4.6/3.3 8.7YR 3.4/2.4 2,7 0,24 11
B1t 24-76 Argillic 7.1YR 4.9/4.8 7.2YR 4.1/3.7 0,6 0,03 20

IIB2t 76-148 Argillic 7.2YR 4.3/4.1 7.2YR 4.2/3.5 0,2 0,01 20

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

Elementos gruesos (%) Granulometría (%)
Textura

2-20 20-75
Ar

2-0,5
L

0,5-002
Ac

<0,002

Ap 0-24 6 1 65 18 17 FAr
B1t 24-76 7 2 64 12 24 FAcAr

IIB2t 76-148 18 6 70 10 24 FAcAr

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

Horizonte
diágnóstico

ρb

kg.m-3

W33 kPa

mL/100g
W1500 kPa

mL/100g
Wsat

mL/100g

Ap 0-24 Ochric 1285±15 26,5 14,1 46,6

B1t 24-76 Argillic 1200±10 20,7 11,3 48,2

IIB2t 76-148 Argillic 1265±15 19,5 10,8 48,7

Complejo de intercambio catiónico (cmol+ kg-1)

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

Tca2+ TMg2+ TNa+ TK+ ΣcatTcat CIC

Ap 0-24 9,5±0,2 2,7±0,2 0,2±0,1 0,5±0,1 12,9 19,4±0,7
B1t 24-76 13,4±0,8 3,2±0,3 0,2±0,1 0,2±0,1 17,0 18,0±0,7

IIB2t 76-148 14,8±0,9 2,4±0,3 0,2±0,1 0,2±0,1 17,6 17,3±0,7

Horizonte
genético

Prof.
(cm)

pH SB(%)
CEsat

dS/m,25 °C
Wsat ΣCo+

Cmolkg-1
RD

Ap 0-24 5,8±0,1 66,5 (560±5).10-3 0,261 48
B1t 24-76 6,9±0,1 94,4 (325±5).10-3 0,157 107

IIB2t 76-148 7,6:10,1 100,0 (835±5).10-3 0,407 42

El número tras el signo ± corresponde al valor del intervalo confianza al 95% de nivel de probabilidad 
determinado con cinco repeticiones. Cuando dicho signo falta el valor del intervalo de confianza es la 
unidad de la última cifra exacta. Corg: carbono orgánico. ρb: densidad aparente. Wsat: humedad de satura-
ción. Tca2+: total de catión calcio desplazado por el NH4OAc/HOAc 1M. CIC: capacidad de intercambio de 
cationes SB: saturación de la base. CEsat: conductividad eléctrica del extracto de saturación. RD: relación 
de distribución de los cationes
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lavado y la lixiviación (Gascó, 2001), y por 
otro a su desconexión con el piedemonte, ya 
que al recibir principalmente agua ombrogé-
nica es un suelo más lavado y con valor de 
la conductividad eléctrica (dS.m-1 a 25 °C) 
del extracto saturado (CEsat en Ap 0,240; B1t, 
0,285; B2t 0,510) por debajo del de Redueña 
(CEsat en Ap 0,560; B1t 0,325; B2t 0,835), 
cuya conexión con el piedemonte repercute 
en su alimentación de agua soligénica o de 
escorrentía superficial y subcutánea.

El valor mayor de la relación de distribu-
ción de cationes RD se presenta en el horizon-
te argíllic de ambos perfiles. En el horizonte 
superficial ochric es menor a causa del retor-
no de cationes por parte de los residuos de la 
vegetación que los bombea desde el interior 
del perfil y los deposita en la superficie del 
suelo; y en el horizonte más profundo la RD 
también es menor que en el horizonte B1t por 
una doble causa: la lixiviación de cationes 
procedentes de los horizontes suprayacentes 
y laliberación de cationes en el transcurso de 
la meteorización de los  minerales alterables.

CONCLUSIONES

El suelo de Valdeolmos clasificado en 
Typic Palexeralfs presenta un grado de desa-
rrollo mayor que el de Redueña clasificado 
en Typic Haploxeralfs-USDA Soil Taxonomy 
(USDA-SSS, 1999) si se tiene en cuenta el 
contraste textural, la desmineralización de 
la solución del suelo y la desaturación del 
complejo de intercambio iónico. Ambos se 
clasifican en Luvisols-FAO (Deckers et al., 
1998; Bridges et al.,1998) y no en Alisols 
(CAM, 1990) por no cumplir el requisito de 
acidez o de aluminio intercambiable.

La relación de distribución de cationes 
RD presenta valores mayores en el Typic 
Palexeralf de Valdeolmos (RD en Ap 52, Bit 

120, B2t 85) que en el Typic Haploxeralf de 
Redueña (RD en Ap 48, Blt 107, B2t 42), lo 
que debe ser atribuido por un lado a la desmi-
neralización asociada a la eficacia del lavado 

y la lixiviación bajo la influencia de los ele-
mentos gruesos y, por otro, a su desconexión 
con el piedemonte, ya que al recibir princi-
palmente agua ombrogénica es un suelo más 
lavado que el de Redueña, cuya conexión con 
el piedemonte repercute en su alimentación 
de agua soligénica o de escorrentía superfi-
cial y subcutánea.

El valor mayor de la relación de distri-
bución de cationes RD se presenta en el hori-
zonte argíllic de ambos perfiles. El retorno de 
cationes por los residuos vegetales disminuye 
la RD del horizonte ochric superficial y el 
desplazamiento por lixiviación cromatográ-
fica desde el horizonte suprayacente, sumado 
al aporte de los minerales meteorizables, dis-
minuye la RD de los horizontes profundos. 
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NIVELES ESTÁNDAR DE Cu, Zn Y Co Y EVALUACIÓN DE LA 
CONTAMINACIÓN EN LOS SUELOS DE LOS INVERNADEROS DE 
LA COMARCA DEL PONIENTE (ALMERÍA, ESPAÑA)

C. GIL1, J. RAMOS-MIRAS1, R. BOLUDA2*
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Abstract: Total concentration of Cu, Zn and Co of natural soils and greenhouse soils from western 
Almería (Spain) has been determined. It was established the baseline concentrations, background levels 
and reference values. These were, respectively, the followings (mg Kg-1): Cu 5-25, 13-14 and 23-25; Zn 
29-394, 139-155 and 281-394; Co 8-22, 14 and 20-22 for natural soils. The baseline concentration and 
reference value for greenhouse soils were respectively: Cu 9-58 and 58; Zn 49-301 and 301; and Co 11-
23 and 23. Results shows that average concentrations of this heavy metals are, generally, similar than it 
was found in agricultural soils by other authors. Only 3.7% of the greenhouse soils are contaminated. 
Although the use of background levels criteria shows a great content of heavy metals in soils related with 
anthropogenic activity due 91% of greenhouses soils have greater content of Cu than the referenced by 
the background, 74% for Co and 29% for Zn. Moreover, the 25% of greenhouse soils are greater than 
twice the background value for Cu. All of this, with the zone and greenhouses characteristics, shows that 
the main gate of these elements to greenhouse Almería soils is the use of fertilizers and pesticides due 
intensive agricultural practices that they submit it.

Key words: Total contents, heavy metals, baseline concentrations, soils.

Resumen: Se ha determinado el contenido total de Cu, Zn y Co en suelos naturales y de los inver-
naderos de la comarca andaluza del Poniente (Almería, España). Se han establecido sus niveles estándar, 
niveles de fondo y valores de referencia, cuyos valores (mg Kg-1) fueron, respectivamente, los siguientes: 
Cu 5-25, 13-14 y 23-25; Zn 29-394, 139-155 y 281-394; y Co 8-22, 14 y 20-22 para los suelos naturales. 
Los niveles estándar y valores de referencia para los suelos de invernadero fueron respectivamente: Cu 
9-58 y 58; Zn 49-301 y 301; y Co 11-23 y 23. Los resultados obtenidos indican que los contenidos medios 
de estos metales son, en general, semejantes a los encontrados por otros autores en suelos agrícolas. 
Solamente el 3,7% presentó contaminación. No obstante, la utilización del criterio del nivel de fondo 
indica que existe un contenido anormalmente elevado de origen exógeno directo. Esta conclusión se hace 
sobre la base de que el 91% de los suelos de los invernaderos almerienses superaron el nivel de fondo 
geoquímico para el Cu, el 74% lo superaron para el Co y el 29% para el Zn; además, alrededor del 25% 
de estos suelos superó el doble del nivel de fondo obtenido para el Cu. Estos hechos, junto con las carac-
terísticas propias de la zona y de los invernaderos sugieren que la principal entrada de dichos elementos 
a estos suelos se debe a la utilización de fertilizantes y productos fitosanitarios derivada de la agricultura 
intensiva a la que están sometidos.

Palabras clave: Contenido total, metales pesados, niveles estándar, suelos.
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INTRODUCCIÓN

La liberación al medio ambiente de sus-
tancias debida a las actividades humanas está 
provocando un incremento de la concentra-
ción de los metales pesados en el suelo. La 
agricultura convencional es una actividad que 
origina este tipo de contaminación ya que a 
través del aporte de agroquímicos los incor-
pora de forma habitual al suelo (Adriano, 
1986; Alegría et al., 1991-92; Alloway, 1990; 
Andrades et al., 2000; Boluda et al., 1988; 
Boluda et al., 1993; Errecalde et al., 1991; 
Gimeno-García et al., 1995-96; Kabata-
Pendias y Pendias, 1992; Marín et al., 2000). 
El uso frecuente de fertilizantes y fitosanita-
rios para incrementar la fertilidad y proteger 
a los cultivos de posibles enfermedades, 
puede producir la degradación química del 
suelo como resultado de la presencia de sus-
tancias indeseables en dichos productos y su 
posterior acumulación en el medio edáfico. 
Este es el caso de metales pesados como Cu, 
Zn y Co que están presentes en los plaguici-
das y en los fertilizantes fosforados (Adriano, 
1986; Alegría et al., 1992; Gimeno-García et 
al., 1996). Por otro lado, la distribución de 
un elemento en la naturaleza vendrá condi-
cionada por el nivel de fondo y por su ciclo 
biogeoquímico. Así pues, el contenido de un 
metal pesado y su distribución en el suelo 
debería ser función de la composición del 
material original, de sus propiedades y de 
los procesos edafogenéticos que intervienen 
en su formación (Adriano, 1986; Alloway, 
1990; Boluda, 1988; Chen et al., 1999; Chen 
et al., 2001; Gimeno-García et al., 1995-96; 
Kabata-Pendias y Pendias, 1992).

En la comarca andaluza del Poniente 
Almeriense existen unas 21.000 ha de cultivo 
bajo plástico, lo que supone casi el 80% del 
total existente en la provincia de Almería, 
las cuales son vitales para su buen desarro-
llo socioeconómico (Sanjuán-Estrada, 2001). 
En estos invernaderos se está aplicando una 
media de 2200 kg ha-1 (Ortega-Gutiérrez, 

2000) de fertilizantes minerales que resulta 
extremadamente elevada si la comparamos 
con la media nacional de 99 kg ha-1 (MOPT, 
1991). Aparte de esto hay que tener en cuenta 
el aporte de otros agroquímicos que se estima 
entorno a 2.500.000 envases anuales en toda 
la comarca y en cuya composición entran 
a formar parte fitosanitarios y fertilizantes 
(Salazar-Mato y Navarro del Águila, 1995).

Lo anteriormente expuesto pone de mani-
fiesto la creciente preocupación que en las 
últimas décadas ha suscitado, en la sociedad, 
el problema de la contaminación y la presen-
cia de contaminantes en el medio ambiente. 
Este hecho ha generado un enorme interés 
en el ámbito científico y propiciado el desa-
rrollo de diferentes sistemas para estimar la 
contaminación por metales para los suelos 
del mundo. En los últimos diez años, el esta-
blecimiento de niveles estándar de elementos 
traza para la valoración de la contaminación 
del suelo, constituye el principal requisito de 
calidad y protección de las funciones agrí-
colas y ecológicas (Kabata-Pendias, 1995; 
Pérez et al., 2000). La concentración natural 
de un elemento en un suelo que no ha sido 
alterado por la actividad humana representa 
el nivel de fondo o “background” (Chen 
et al., 1999; Gough, 1993; Kabata-Pendias 
et al., 1992). El término concentración del 
nivel geoquímico o “geochemical baseline 
concentration” se usa para expresar un rango 
esperado de las concentraciones de un ele-
mento alrededor de una media en una muestra 
cuyo medio ambiente no ha sido alterado por 
el hombre; generalmente no es un verdadero 
nivel de fondo y se define como el 95% del 
rango esperado de la concentración del nivel 
de fondo (Chen et al., 1999; Dudka, 1995; 
Gough, 1993; Kabata-Pendias et al., 1992). 
Sobre la base de la teoría de la distribución 
log-normal, el rango esperado (niveles están-
dar o “baseline concentrations”) puede ser 
expresado como la media de logaritmos ± 2 
desviación estándar (Dudka et al., 1995). Para 
algunos autores, como es difícil determinar 
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los niveles de fondo de ciertos elementos, los 
niveles estándar se han reconocido como la 
mejor aproximación para establecer de forma 
más realista y universal las concentraciones 
de un elemento en materiales naturales (Chen 
et al., 1999; Gough, 1993: Gough et al., 
1994; Kabata-Pendias et al., 1992). El valor 
de referencia de un elemento se puede obte-
ner a partir de su nivel de fondo o a partir de 
sus niveles estándar. Estos valores han sido 
utilizados para establecer las concentraciones 
normales de un metal pesado en el suelo así 
como para estimar su grado de contamina-
ción y su nivel de calidad (CMA-JA, 1999; 
Dudka et al., 1995; Chen et al., 1999; Galán 
et al., 2002; GC, 1995; Gough, 1993; IHOBE, 
1998; Kabata-Pendias y Pendias, 1992; Pérez 
et al., 2000; Ramos-Miras et al., 2002).

En el presente trabajo se utiliza esta 
aproximación con el fin de evaluar la con-
taminación del suelo debida a Cu, Zn y Co 

en los invernaderos de la comarca andaluza 
del Poniente (Almería). Para ello se mar-
caron los siguientes objetivos concretos: la 
determinación del contenido total de Cu, Zn 
y Co en suelos naturales así como en suelos 
de invernadero y el establecimiento de sus 
niveles de fondo, niveles estándar y el valor 
de referencia. Este estudio forma parte de un 
proyecto de investigación encaminado a eva-
luar el impacto de la actividad agrícola sobre 
la contaminación por metales pesados en los 
suelos de los invernaderos de Almería. En 
un trabajo previo (Ramos-Miras et al., 2002) 
se evaluó el nivel de contaminación por Cd, 
Pb y Ni.

MATERIAL Y MÉTODOS

Área de estudio y muestreo 
La comarca del Poniente se sitúa en el 

extremo oriental de Andalucía, en la provincia 

FIGURA 1. Area de estudio y muestreo
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de Almería y entre las cuencas del río Adra y 
Andarax. Limita al N y NW con la Sierra de 
Gádor y al S con el Mar Mediterráneo. Ocupa 
una superficie de unos 330 Km2 formando 
una llanura costera con una pendiente suave 
(Figura 1). No es una zona industrializada. 
Los materiales geológicos son, en general, de 
naturaleza calcárea. La precipitación es esca-
sa (212,7 mm/año) y la temperatura media 
anual es de 18,7oC por lo que el clima es 
subdesértico acentuado. Es una zona expues-
ta a vientos bastante intensos y de diferente 
componente durante todo el año. En cuanto 
a los invernaderos hay que destacar que las 
temperaturas interiores son más elevadas que 
las del exterior por lo que están sometidos 
a ventilación. El riego se realiza mediante 
goteo (Ramos-Miras, 2002).

Se han recogido las muestras de suelos 
correspondientes a un total de 160 inverna-
deros ubicados en los términos municipales 
de Roquetas de Mar, Vícar, La Mojonera, El 
Ejido, Berja y Adra. En el mapa de la Figura 
1 se observa la localización de los inverna-
deros objeto del muestreo. En cada uno de 
los invernaderos seleccionados se tomaron 
muestras compuestas del suelo separando la 
capa arenosa superficial y recogiendo los 15 
a 20 cm superficiales de la capa arcillosa. Las 

muestras compuestas (2 a 2,5 kg) se obtuvie-
ron a partir de la mezcla, homogeneización 
y cuarteo de tres diferentes submuestras, 
recogidas al azar, en diferentes puntos del 
invernadero y dentro del ámbito de influen-
cia de los goteros. Además de los suelos de 
estos invernaderos, se hizo un muestreo en 
12 suelos y sedimentos de canteras en zonas 
no contaminadas que han servido para la 
extracción de material edáfico con el que 
preparar gran número de invernaderos. Estas 
muestras se consideraron “suelos controles 
o naturales” que sirvieron para obtener los 
niveles de fondo y calcular los niveles están-
dar y el valor de referencia con que comparar 
los resultados obtenidos en los suelos de los 
invernaderos.

Determinaciones analíticas
Los suelos utilizados en este estudio 

fueron caracterizados conjuntamente con los 
metales pesados como parte de un proyecto 
subvencionado por FIAPA (Convenio FIAPA-
UAL) y de una tesis doctoral (Ramos-Miras, 
2002). En la Tabla 1 se presenta un resumen 
estadístico de algunas propiedades funda-
mentales para las 172 muestras de suelos 
empleados en este estudio.

TABLA 1. Resumen de algunas características de los suelos de los invernaderos del Poniente Almeriense

Arcilla
(%)

Limo
(%)

Arena
(%)

MO
(%)

CIC
(cmolc-

kg-1)

pH
(H2O)

CE
(dSm-1 
25ºC)

AU
(%)

K2O
(mg 

100g-1)

P2O5

(mg 
100g-1)

CaCO3

(%)

VMIN 5,0 6,7 4,4 0,2 3,2 6,9 0,6 5,2 2,4 1,4 0,1
MA 26,5 33,9 39,6 1,1 8,2 8,3 2,0 10,3 43,7 22,7 27,2
VMAX 57,1 63,6 75,8 2,9 15,5 9,1 9,8 15,4 217,6 131,8 64,9
Ν 10,4 12,8 18,2 0,5 2,8 0,3 1,3 6,5 33,8 16,5 16,2

Valor mínimo (VMIN), Media aritmética (MA), Valor máximo (VMAX), Desviación estándar (N), 
Materia orgánica (MO), Capacidad de intercambio catiónico (CIC), Conductividad eléctrica en el extracto 
de saturación del suelo (CE), agua útil (AU).
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El material utilizado para el análisis de 
Cu, Zn y Co en el laboratorio fue previamente 
sumergido en HNO3 al 30% (v/v) durante 24 
h y posteriormente enjuagado con agua desio-
nizada tres veces. Asimismo se empleo agua 
desionizada para la preparación de las solucio-
nes patrón. Para la determinación del conteni-
do total de MP el procedimiento seleccionado 
se basó en el método EPA 3052 (Kingston 
y Walter, 1995). El análisis se realizó sobre 
una alícuota de la muestra de suelo finamen-
te molida en mortero de ágata y tamizada a 
0,05 mm que, seguidamente, fue sometida a 
un proceso de mineralización por vía húme-
da en medio ácido en un horno microondas 
MILESTONE MLS-1200, siguiendo las reco-
mendaciones de Anderson et al. (1998) y 
Kingston y Walter (1995). Se introducen 0,7 
g de muestra finamente molida, se añaden 9 
ml de ácido nítrico (Merck pro análisis, UN 
2031) y 3 ml de ácido fluorhídrico (Merck pro 
análisis, UN 1790) en los reactores, e intro-
duciéndose en el horno microondas para su 
digestión. Posteriormente se extrae el conte-
nido de los reactores filtrándose con un papel 
de filtro Whattman 40, y enrasándose a 20 ml 
con agua mili-Q. El extracto se conserva a 4º 
C en vasos de polipropileno hasta su posterior 
análisis mediante espectroscopía de absorción 
atómica en llama. Además, para comprobar 
la bondad o eficacia del método se incluye-
ron en los ensayos muestras certificadas del 
BCR (Patrones certificados por el Community 
Bureau of Reference de la Commission of 
the European Communities; BCR Certified 
Reference Material Nº 141R, Calcareous loam 
soil; sample Nº 00051) comprobándose las 
recuperaciones en los mismos al objeto de 
controlar la fiabilidad y/o eficiencia de las 
digestiones. Con este método las recupera-
ciones obtenidas para los diferentes metales 
fueron: 123,1% para el Co, 101,6% para el Zn 
y 91,5% para el Cu. Estos resultados indican la 
validez y la eficacia del método analítico pues-
to a punto en nuestro laboratorio, así como la 
fiabilidad de las determinaciones. La cuantifi-

cación de los metales pesados en los digeridos 
se realizó mediante espectroscopia de absor-
ción atómica en llama con un espectrofotóme-
tro GBC-906 AA. Todas las determinaciones 
analíticas se realizaron por triplicado.

Niveles estándar y evaluación de la 
contaminación

Las concentraciones de todos los ele-
mentos se dan sobre la base de suelo seco. Se 
presentan el valor máximo (VMAX), el valor 
mínimo (VMIN), la media aritmética (MA), 
la desviación estándar (σ), el coeficiente de 
variación (COVAR), la media geométrica 
(MG) y la desviación estándar geométrica 
(DEG). El nivel de fondo (NF) se considera 
como la media aritmética o geométrica de los 
suelos “controles o naturales”. Los niveles 
estándar (NE) se obtienen según dos criterios: 
como la media aritmética del elemento en 
estos suelos ± 2σ como una modificación del 
criterio propuesto por IHOBE (1998) y Pérez 
et al. (2000); y sobre la base de la teoría de 
la distribución log-normal como MG/DEG2 
y MG*DEG2 (Chen et al., 1999; Dudka et 
al., 1995). El valor de referencia (VR) se 
considera el nivel estándar superior obtenido 
aplicando los dos criterios. Estos valores, 
conjuntamente con los establecidos en la 
bibliografía por diferentes autores (Chen et 
al., 1999; Dudka et al., 1995; IHOBE, 1998; 
Pérez et al., 2000) así como por grupos de 
investigación de Andalucía (CMA-JA, 1999; 
Galán et al., 2002) en esta misma línea, se 
han utilizado para la evaluación de la conta-
minación por Cu, Zn y Co en los suelos de los 
invernaderos del Poniente Almeriense.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

El material de origen del suelo es siempre 
de naturaleza calcárea. Las características 
climáticas de la zona y la idiosincrasia de los 
invernaderos del Poniente Almeriense resumi-
das anteriormente, minimizarán los posibles 
efectos debidos a la contaminación por depo-
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sición húmeda o seca. Debido a los factores 
formadores, los suelos son ligeramente bási-
cos, de textura media generalmente, con una 
baja fertilidad agrícola (contenido de materia 
orgánica y CIC medios de 1,1%  y 8,2 cmolc 
kg-1 respectivamente), fuertemente calcáreos 
y en algunos casos con problemas de salinidad 
(Tabla 1) (Ramos-Miras, 2002; Ramos-Miras 
et al., 2002). Estos hechos, junto con un factor 
tiempo de unos 10 a 30 años de dedicación a 
la agricultura intensiva y dado que el sistema 
de riego utilizado es el goteo, sugieren que la 
actividad agrícola (aporte de agroquímicos 

fundamentalmente) será la principal vía de 
entrada de MP al suelo.

Contenido total de Cu, Zn y Co
En la Tabla 2 se muestran los valores 

extremos, la media aritmética, la desviación 
estándar, el coeficiente de variación, la media 
geométrica y la desviación estándar geomé-
trica de la concentración total de Cu, Zn y Co 
para los suelos naturales (Tabla 2A) así como 
para los suelos de los invernaderos (Tabla 
2B) del Poniente Almeriense.

TABLA 2. Contenido total de Cu, Zn y Co en los suelos del Poniente Almeriense (mg Kg-1). A) Suelos 
controles o naturales (12 muestras); B) Suelos de los Invernaderos (160 muestras)

A)

Elemento VMIN VMAX MA σ COVAR MG DEG

Cu 9,9 24,6 14,3 4,5 31,8 13,7 1,3

Zn 60,1 213,4 155,4 62,8 40,4 139,9 1,7

Co 9,8 18,1 14,4 3,2 22,2 14,1 1,3
B)

Elemento VMIN VMAX MA σ COVAR MG DEG

Cu 9,5 488,9 28,6 38,1 133,3 24,5 1,6

Zn 44,4 374,7 133,8 64,0 47,8 121,0 1,6

Co 9,0 31,4 16,6 2,8 16,7 16,4 1,2

Valor mínimo (VMIN), Valor máximo (VMAX), Media aritmética (MA), Desviación estándar (σ), Coeficiente de 
variación (COVAR), Media geométrica (MG), Desviación estándar geométrica (DEG).

El contenido total de Co en los suelos 
naturales varía desde 9,8 hasta 18,1 mg kg-

1 con una media de 14,4 mg kg-1 mientras 
que en los suelos de invernadero el rango de 
variación es de 9,0 a 31,4 mg kg-1 presentando 
un nivel medio de 16,6 mg kg-1. El Cu oscila 
entre 9,9 y 24,6 mg kg-1 con un promedio de 
14,3 mg kg-1 en los suelos naturales y varía 
entre 9,5 y 488,9 mg kg-1 con una media de 
28,6 mg kg-1 en los suelos de invernadero. 
El Zn presenta valores desde 60,1 a 213,4 
mg kg-1 con un nivel medio de 155 mg kg-1 
para los suelos naturales y varía desde 44,4 
hasta 374,7 mg kg-1, con un valor medio de 
133,8 mg kg-1 en los suelos de invernadero. 
Exceptuando tres suelos de invernadero con 

un contenido de Cu de 67, 97 y 489,9 mg kg-

1, cinco invernaderos con concentraciones de 
Zn de 301, 306, 308, 372 y 374,7 mg kg-1, y 
uno con una concentración de Co de 31,4 mg 
kg-1, en general, los elementos estudiados pre-
sentan el mismo orden de magnitud para los 
suelos naturales que para los suelos de inver-
nadero. Hay que destacar el hecho de que los 
suelos de invernadero poseen un nivel medio 
de Zn, Co y Cu menor, ligeramente superior 
y muy superior respectivamente que el de los 
suelos naturales. EL hecho de que el Zn pre-
sente un valor medio más elevado en suelos 
naturales se debe a su mayor contenido en 
los sedimentos de las canteras de las Norias 
y Cabriles (datos no mostrados), lo cual debe 
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estar relacionado con la riqueza de este ele-
mento en la roca madre de estas zonas.

El orden de abundancia del contenido 
total de estos elementos en el suelo es: Zn 
>> Cu > Co. Se han comparado las concen-
traciones obtenidas en este trabajo con las 
encontradas por otros autores para suelos 
de Andalucía (Campos 1997; Galán et al., 
2002) y de otras regiones y países (Alegría 
et al., 1992; Andrades et al., 2000; Andreu y 
Boluda, 1995; Boluda et al., 1988; Boluda et 
al., 1993; Chen et al., 1999; Gimeno-García 
et al., 1995-96; Marín et al., 2000; Peréz-
Carreras et al., 1995; Pérez et al., 2000); 
exceptuando los invernaderos anteriormente 
indicados, las concentraciones de estos ele-
mentos así como su orden de abundancia en 
los 163 suelos restantes (datos no mostrados) 
del Poniente Almeriense son, en general, 
semejantes a las establecidas por dichos 
autores. No obstante, los rangos, los valores 
medios de Cu y Co y el coeficiente de varia-

ción del Cu obtenidos para los suelos de los 
invernaderos (Tabla 2B) son más grandes que 
en los suelos naturales (Tabla 2A), hecho que 
conjuntamente con las excepciones ya indi-
cadas, sugiere, de nuevo, un aporte exógeno, 
especialmente para el caso del Cu.

Nivel de fondo, niveles estándar y valor 
de referencia de Cu, Zn y Co

Atendiendo a los conceptos ya definidos, 
los valores del NF, NE y VR de Cu, Zn y 
Co obtenidos para los suelos naturales del 
Poniente Almeriense se muestran en la Tabla 
3. En esta tabla se han incluido, también, VR 
o valores guía establecidos por otros auto-
res para suelos andaluces no contaminados 
(CMA-JA, 1999; Galán et al., 2002), para 
otros suelos españoles (IHOBE, 1998; GC, 
1995; Macías, 2002; Pérez et al., 2000) y NE 
para suelos de otros países (Chen et al., 1999; 
Dudka et al., 1995). Se puede observar que, 
aunque se utilicen los dos criterios (media y 

TABLA 3. Nivel de fondo (NF), Valor de referencia (VR) y Niveles estándar (NE) para los suelos natura-
les (control) del Poniente Almeriense y su comparación con los VR y NE de otros suelos. A) Calculados 
como MA ± 2σ; B) Calculados como MG/DEG2 a MG * DEG2.

A)

Elemento NF VR NE VR1 VR2 VR3 V4 VR5 VR6

Cu 14,3 23,3 5,2-23,3 28,5 34 <100 40 55 50

Zn 155,4 281,0
29,7-

281,0
25,4 109 <300 81 178 735

Co 14,4 20,8 8,0-20,8 13,3 nd <50 12 10 nd

B)
Elemento NF VR NE NE7 NE8

Cu 13,7 24,7 7,6-24,7 0,22-21,9 14,7-917,5
Zn 139,9 393,8 49,7-393,8 0,89-29,6 5,0-242,0
Co 14,1 22,4 8,8-22,4 Nd 1,7-63,0

VR1 Valor de referencia para suelos de Euskadi (IHOBE, 1998)
VR2 Valor de referencia para suelos de la Comunidad de Madrid (Pérez et al., 2000)
VR3 Valor de referencia para suelos de Andalucía (CMA-JA, 1999)
V4 Concentración total en suelos no contaminados de la vega del Guadiamar (Galán et al, 2002)
VR5 Valor de referencia para suelos de Catalunya (GC, 1995)
VR6 Valor de referencia para suelos de Galicia (Macías, 2003)
NE7 Niveles estándar para suelos de Florida (Chen et al., 1999)
NE8 Niveles estándar para suelos de Canadá (Dudka et al., 1995)
nd, dato no disponible.
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desviación estándar aritmética y geométrica), 
estos valores son semejantes para Co. En el 
caso del Cu, exceptuando el VR propuesto 
para los suelos de Euskadi (IHOBE, 1998), 
nuestros valores son considerablemente 
menores que el resto de los establecidos por 
dichos autores (Tabla 3A y 3B). El Zn no sigue 
este comportamiento lo que se deberá, como 
ya se indicó anteriormente, a las diferencias 
de concentración en el material originario 
de los suelos estudiados. Su valor está en el 
límite del que se considera admisible según 
la Consejería de Medio Ambiente de la Junta 
de Andalucía (CMA-JA, 1999); por otro lado, 
nuestro VR es mucho menor que el propuesto 
para suelos gallegos (Macías, 2002).

Según los datos obtenidos para el NF de 
los suelos naturales, los suelos de 145 inver-
naderos superaron este NF para el Cu, 46 el 
del Zn y 118 suelos de invernadero superaron 
el NF para el Co.

En el caso de la MG y la DEG, no existen 
datos bibliográficos para suelos españoles. 
No obstante, con el riesgo que ello supone, al 
comparar los datos obtenidos en este estudio 
con otros de países diferentes hemos obser-
vado semejanzas y diferencias (Tabla 3B) lo 
que puede ser debido a la incidencia de los 
factores formadores incluyendo la actividad 
humana. Comparando nuestros NE con los 
obtenidos para suelos de Florida (Chen et al., 

1999), por el mismo método, estos son más 
bajos para Zn, pero semejantes para Cu. Con 
respecto a suelos de Canada (Dudka et al., 
1995) nuestros NE son más bajos para Cu y 
Co y mayores para Zn.

En la Tabla 4 se muestran los VR y NE 
obtenidos para los suelos de los invernaderos. 
Los valores para la MA, σ, MG, DEG, VR y 
NE son muy semejantes a los presentados en 
las Tablas 2 y 3 para Co y Zn, lo cual resul-
ta obvio; sin embargo, son diferentes en el 
caso  del Cu. Por otro lado, el NE inferior es 
negativo (Tabla 4A) y el rango más amplio 
con respecto a sus homólogos de la Tabla 3 y 
de la Tabla 4B. Esto es debido a que la MA 
y la σ se usan comúnmente para estimar la 
abundancia geoquímica de un elemento. Sin 
embargo, la MG y la DEG son mejores para 
estimar con mayor probabilidad el rango del 
nivel geoquímico de un elemento para una 
serie de datos, sobre todo si existe mucha 
variabilidad (Chen et al., 1999; Dudka et 
al., 1995; Gough et al., 1994). Otro aspecto 
importante es que el VR-Cu (Tabla 4B, 58 
mg Kg-1) es muy semejante al de los otros 
autores (Tabla 3A, 40-55 mg Kg-1) y difiere 
del presentado en la Tabla 4A (101,5) que es, 
en este caso, muy similar al admitido como 
tolerable por la CMA-JA (1999) (<100 mg 
Kg-1). Desde los puntos de vista realista y 
estadístico así como por la razón expuesta 

TABLA 4. Valor de referencia (VR) y Niveles estándar (NE) para los suelos de invernadero del Poniente 
Almeriense. A) Calculados como MA±2σ; B) Calculados como MG/DEG2 a MG * DEG2.

A)

Elemento MA σ VR NE

Cu 27,6 37,0 101,5 -46,3-101,5

Zn 135,8 63,9 263,2 7,4-263,2

Co 16,5 2,9 22,2 10,8-22,2

B)

Elemento MG DEG VR NE

Cu 23,5 1,6 58,0 9,5-58,0

Zn 122,2 1,6 300,8 49,6-300,8

Co 16,2 1,2 23,01 11,5-23,01
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arriba, creemos que los valores presentados 
en la Tabla 4B son más adecuados.

Evaluación de la contaminación
Comparando las concentraciones obte-

nidas para los suelos de invernadero con 
los niveles guía admisibles que marca la 
Consejería de Medio Ambiente de la Junta de 
Andalucía para suelos contaminados (CMA-
JA, 1999), 1 invernadero superó el límite 
establecido para el Cu (489 mg kg-1 frente a 
los 100 mg kg-1) y 5 superaron el límite para 
el Zn (301, 306, 308, 372 y 375 mg kg-1 fren-
te a los 300 mg kg-1). Según estos resultados, 
un 3,7% de los suelos estudiados presentó 
contaminación, de los cuales en un 0,6% se 
indicaría la obligación de la investigación y 
en un 3,1% la recomendación de la inves-
tigación. Hay que destacar el hecho de que 
el valor medio (MA y MG), los NE y el VR 
(excepto el VR-Zn que es semejante) en los 
suelos de invernadero (Tabla 4) son mucho 
más bajos que los valores admisibles que 
aparecen reflejados en esta guía.

Aplicando el criterio del NF obteni-
do para los suelos naturales, los resultados 
indican que el 91% de los suelos de los 
invernaderos superan el NF para el Cu, el 
29% el del Zn y el 74% de los suelos de los 
invernaderos superan el NF para el Co. Si 
se utiliza el criterio del VR (Tabla 3), 70-80 
suelos de invernadero (48%) superaron el VR 
para el Cu (23-25 mg kg-1), cinco (3%) supe-
raron el VR para el Zn (281-394 mg kg-1) y 
tres suelos de invernadero (2%) superaron 
el VR obtenido para el Co (20-22 mg kg-1). 
Además, es importante señalar que 38 suelos 
(25%) superaron el doble del NF para el Cu. 
Estos resultados confirman que existe un 
aporte exógeno de Cu, Zn y Co en los suelos 
de invernadero del Poniente Almeriense, más 
importante para Cu y menos para Zn y Co.

Por otro lado, si se comparan con los 
VR de la Tabla 4B, solamente 10 suelos de 
sendos invernaderos superaron estos valores: 
dos para Co, tres para Cu y cinco para Zn. 

Estos resultados coinciden con los obtenidos 
al aplicar el criterio establecido por la CMA-
JA (1999).

Todos los resultados anteriormente 
expuestos indican que solo una pequeña 
parte (3,7%) de los suelos de invernadero 
presentan contaminación por Cu o Zn; sin 
embargo, también indican que estos suelos 
pueden estar incrementando su contenido 
de Cu y Zn, muy posiblemente debido a 
que están sometidos a un aporte exógeno 
directo. Estos hechos, conjuntamente con las 
características de los factores formadores y la 
idiosincrasia de los invernaderos del Poniente 
Almeriense, sugieren que el origen de este 
incremento puede ser debido a un excesivo 
uso de agroquímicos y/o a la calidad de los 
mismos. En este sentido hay que señalar la 
gran utilización del CuSO4 como fungicida 
y alguicida en los invernaderos almerienses 
(Ortega-Gutiérrez, 2000) así como la presen-
cia de Cu, Zn y Co en gran número de ferti-
lizantes fosforados y plaguicidas (Alegría et 
al., 1992; Adriano, 1986; Gimeno-García et 
al., 1996). Esta evidencia pone de manifiesto 
la importancia de emplear el criterio del nivel 
de fondo y los niveles estándar para estimar 
el grado de contaminación por metales pesa-
dos del suelo y evaluar su calidad. También 
pone de manifiesto la utilidad de aplicar la 
teoría de la distribución log-normal cuando 
no se dispone de niveles de fondo y la pobla-
ción de la muestra de suelo presenta elevada 
variabilidad de datos.

CONCLUSIONES

Este trabajo presenta los resultados de 
la determinación del contenido total de Cu, 
Zn y Co en suelos naturales y sometidos a 
agricultura intensiva de los invernaderos de 
la comarca andaluza del Poniente (Almería). 
Se han establecido sus niveles estándar, nive-
les de fondo y valores de referencia. Para los 
suelos naturales estos valores (mg Kg-1) son, 
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respectivamente, los siguientes: Cu 5-25, 13-
14 y 23-25; Zn 29-394, 139-155 y 281-394; 
y Co 8-22, 14 y 20-22. Los niveles estándar 
y valores de referencia para los suelos de 
invernadero son, respectivamente: Cu 9-58 y 
58; Zn 49-301 y 301; y Co 11-23 y 23.

Los resultados obtenidos se comparan 
entre ellos, con los de otros suelos y con 
los establecidos como admisibles en la guía 
de la Junta de Andalucía con objeto de eva-
luar el estado de contaminación por metales 
pesados y la calidad de los suelos sometidos 
a cultivo.

Los contenidos de estos elementos en 
los suelos de invernadero son, en general, 
semejantes a otros suelos andaluces, espa-
ñoles y de otros países, pero anormalmente 
elevados respecto a los suelos naturales de las 
mismas características y de la misma zona. 
Aunque solamente un 3,7% de los suelos 
de los invernaderos de Almería superó los 
valores guía admisibles establecidos por la 
Junta de Andalucía o los valores de referen-
cia obtenidos en este trabajo, los resultados 
demuestran que estos suelos están sometidos 
a un aporte exógeno directo de Cu y Zn cuyo 
origen, dada las características de los factores 
formadores del suelo y la idiosincrasia de los 
invernaderos, se ha asociado exclusivamente 
al uso de fertilizantes y productos fitosanita-
rios. Esta conclusión se hace sobre la base de 
que el 91% de los suelos de los invernaderos 
almerienses superaron el nivel de fondo de 
los suelos naturales para el Cu, el 74% lo 
superaron para el Co y el 29% para el Zn; 
además, alrededor del 25% de estos suelos 
superó el doble del nivel de fondo obtenido 
para el Cu.

Asimismo, se verifica la utilidad de apli-
car la teoría de la distribución log-normal 
cuando exista elevada variabilidad y no se 
disponga de valores de niveles de fondo.

Los estudios futuros deben centrarse 
en aspectos como el origen del suelo y el 
tiempo dedicado al cultivo para evaluar la 
influencia sobre el nivel de acumulación de 

estos elementos en los suelos de invernadero. 
También es imperativo determinar el conte-
nido biodisponible de estos elementos y los 
procesos de co-precipitación y redisolución 
que puedan tener lugar, así como establecer 
el umbral de toxicidad con objeto de evaluar 
posibles riesgos ecotoxicológicos y definir el 
nivel de intervención.
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Abstract. Vertic soils abound in Andalusia and they have been developed under Mediterranean 
conditions at such latitude. The main use of this soils is the crop of cereal and leguminous plants, that is 
the reason why the objective of our work is to establish references values for trace elements both micro-
nutrients and heavy metals. Mineralogy, organic matter, major and minor elements have been analyzed in 
order to study edaphic properties and trace elements correlation. The most abundant clay mineral is smec-
tita (37%). Trace elements are strongly related to clay minerals, for example Co/smectite present a 0,817 
correlation coefficient. The reference values obtained are(in µgg-1): As=7; Cd=0,5; Co=25; Cr=132; 
Cu=65, Ni=58; Pb=69; V=178 y Zn= 132

Key words: Vertisol in Malaga, trace elements, reference value.

Resumen. Los suelos vérticos son característicos de la campiña andaluza, donde se han desarrollado 
en condiciones mediterráneas y se dedican fundamentalmente al cultivo de cereales y leguminosas. El 
objetivo de este trabajo ha sido establecer niveles de referencia para los elementos traza, tanto micronu-
trientes como metales pesados, así como estudiar las relaciones existentes entre los mismos y las propie-
dades edáficas. Para ello se ha realizado la caracterización mineralógica, y se ha determinado el contenido 
en materia orgánica, elementos mayoritarios y minoritarios. El mineral de la arcilla más abundante es la 
esmectita con un contenido medio del 37%.  Los elementos están asociados, fundamentalmente, a los 
minerales de la arcilla, por ejemplo el cobalto con la esmectita presenta un coeficiente de correlación 
de 0,817. Los valores de referencia obtenidos para los elementos traza analizados son (en µgg-1): As=7; 
Cd=0,5; Co=25; Cr=132; Cu=65, Ni=58; Pb=69; V=178 y Zn= 132.

Palabras clave: Vertisoles, Málaga, elementos traza, valores de referencia.

INTRODUCCIÓN

La degradación del suelo, a diferencia 
del aire o el agua, es un tema en el que resul-
ta difícil llegar a una acción coordinada, ya 
que entre otras causas, hay que destacar que 
la política desarrollada sobre suelos conta-
minados, en algunos países como Canadá, 

USA, y Holanda, comenzó hace más de diez 
años, mientras que en otros como Australia 
o Japón es mucho más reciente (Logorburo, 
2001). No obstante, en el proceso de desa-
rrollo internacional de la normativa, existe 
un consenso sobre los principales objetivos 
que deben cumplirse en materia de suelos y 
que son:
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− Definición de un suelo contaminado.
− Establecer criterios de umbral de con-

taminación, que permitan diferenciar entre 
un suelo natural no contaminado y un suelo 
que haya recibido aportes contaminantes. 
Asimismo también hay que definir el nivel de 
riesgo asociado a esos niveles de contamina-
ción, a quién o qué afecta, y si es tolerable.

− Elegir entre criterios generales, o crite-
rios basados en el uso del suelo.

− Prioridades de recuperación de los 
suelos.

La legislación existente sobre suelos 
contaminados es muy reciente; de hecho 
los primeros indicios de preocupación por 
la contaminación del suelo no surgen hasta 
los años 70, como consecuencia de algu-
nos accidentes aislados (Ej. Love Canal en 
New York, USA). En Europa el país con 
más experiencia en protección del suelo es 
Holanda, que cuenta con varias leyes especí-
ficas (Environmemtal Quality Standards for 
soil and water, NMHSPE 1991; Intervention 
values and target values- soil quality stan-
dards, NMHSPE 1994).

Las directrices básicas en la política 
comunitaria sobre suelos se basan en La 
Carta del Suelo, promulgado por el Consejo 
de Europa en 1972. La protección del suelo 
cada vez va cobrando mayor importancia 
en el ámbito internacional y en 1992, en la 
Cumbre de la Tierra celebrada en Río de 
Janeiro (Conferencia de Naciones Unidas 
sobre Medio Ambiente y Desarrollo, 1992), 
los estados participantes firmaron una serie de 
declaraciones relacionadas con la protección 
de suelos. El 17 de abril de 2002, se publica 
una Comunicación de la Comisión de las 
Comunidades Europeas (CE 2002): “Hacia 
una estrategia temática para la protección del 
suelo”, que es la primera Comunicación que 
pretende impulsar el compromiso político en 
materia de protección del suelo con vistas a 
que en los próximos años se actúe de manera 
más satisfactoria y sistemática al respecto.

Hasta ahora la normativa comunitaria 
de protección del suelo es indirecta y están 
involucradas varias Direcciones Generales de 
la Unión Europea, siendo las más importantes 
las de Medio Ambiente, Agricultura, Política 
Regional, de Transporte e Investigación. 
Debido al papel multifuncional y a la pre-
sencia universal del suelo, son muchas las 
políticas que influyen sobre él. En lo que se 
refiere a contaminación del suelo por metales 
pesados hay que destacar, la Directiva de la 
CEE (1991) sobre residuos, que constituye la 
base sobre la que se elabora la ley 10/1998 de 
21 de abril (BOE, 1998).

La política española de suelos comenzó 
en 1995 con la identificación y el inventa-
riado de espacios contaminados, para el que 
se tomó como referencia los valores guía de 
la legislación holandesa. Una consecuencia 
directa fue la aprobación del Plan Nacional 
de Recuperación de Suelos Contaminados 
(BOE,1995). El Plan plantea varios objetivos 
prioritarios tanto en el área de la prevención 
como en el área de la recuperación de suelos 
contaminados. Entre los instrumentos básicos 
del Plan, cabe destacar las medidas legislati-
vas que requieren potenciar las acciones de 
la Administración Central y las Comunidades 
Autónomas para trasponer la normativa euro-
pea, y que quede plasmada la elaboración de 
una normativa específica sobre contamina-
ción de suelos.

La ley 10/1998 de 21 de Abril (BOE, 
1998) contiene varios artículos que se refie-
ren de forma explícita al tema de suelos con-
taminados. En el artículo 3, en su apartado 
p), se define lo que es un suelo contaminado; 
en el artículo 27 se define la distribución de 
competencias entre la Administración Central 
y las Comunidades Autónomas y en el artí-
culo 28 se establecen los principios por los 
que se regirá la recuperación de suelos con-
taminados y la responsabilidad de asumir el 
costo.
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Algunas Comunidades Autónomas, ya 
han tomado iniciativas en la elaboración de 
Tablas de Valores de referencia:

En la Comunidad Autónoma de Madrid, 
como respuesta al decreto 326/1999 por 
el que se regula el régimen jurídico de los 
suelos contaminados de la Comunidad de 
Madrid (BOCM, 1999), se suscribió un con-
venio entre La Consejería de Medio Ambiente 
de la Comunidad de Madrid y el Instituto 
Geológico y Minero de España (IGME) 
concluyendo en la publicación del informe 
“Determinación de niveles de fondo y niveles 
de referencia de metales pesados y otros ele-
mentos traza en suelos de la Comunidad de 
Madrid” (de Miguel et al., 2002).

En la Comunidad Autónoma de Andalucía, 
existe un convenio con Universidades anda-
luzas para definir, entre otros parámetros, los 
criterios y estándares para la declaración de 
un suelo contaminado en Andalucía (Llamas 
et al, 2000).

En el País Vasco se definen tres (A, B y 
C) niveles de estándares de calidad llamados 
valores indicativos de evaluación (VIE) que 
se han determinado mediante el método de 
IHOBE (1993). El VIE A, corresponde a los 
contenidos naturales del suelo. Los VIE B y 
C, son consecuencia de la actividad antrópi-
ca, y derivarán en efectos nocivos sobre la 
salud humana y el Medio ambiente.

De acuerdo con esta tendencia, en este 
trabajo se pretende realizar un análisis del 
comportamiento de algunos elementos en 
los suelos vérticos, estableciéndose niveles 
de referencia basados en la relación entre el 
contenido en metales y las propiedades edáfi-
cas, como indican Vázquez-Garranzo (1999), 
y Pérez et al. (2000).

Los Vertisoles son una tipología de sue-
los con unas características muy peculiares, 
ya que por su composición mineralógica, 
se pueden comportar como reservorio para 
los elementos traza. A esta característica hay 
que añadirle el hecho de que en la provincia 
de Málaga, son suelos con una amplia repre-

sentación, y se dedican fundamentalmente al 
cultivo de cereales y leguminosas (Ortega, 
1992; Asensio, 1993, y Castillo, 1999).

MATERIALES Y MÉTODOS

Métodos analíticos
Basándonos en los mapas de suelos de 

la zona (Aguilar et al.,2002; Ortega et al. 
1995 ,1996 y 1997), y los trabajos de Asensio 
(1993), Buurman (1993) y Castillo (1999) se 
seleccionaron siete perfiles modales de las 
zonas vérticas de la provincia de Málaga. 
De cada perfil se tomaron cinco muestras 
representativas, una de cada intervalo de diez 
centímetros hasta cincuenta centímetros de 
profundidad. 

Los datos topográficos se obtuvieron a 
través de los Mapas del Servicio Geográfico 
del Ejército (SEG) (1974-1988-1989-1992).

En la tabla 1 se recoge la clasificación 
de los suelos según ISS-ISRIC-FAO (1994) 
y según el sistema de clasificación Soil 
Taxonomy (Soil survey Staff, 1999). Las 
características morfológicas y analíticas se 
encuentran en los mapas de suelos de Ardales 
(Aguilar et al. 2002), Álora (Ortega et al., 
1995), Teba (Ortega et al., 1996) y Colmenar 
(Ortega et al., 1997), realizados en el marco 
del proyecto LUCDEME.

En el análisis se han usado técnicas 
espectroscópicas fundamentalmente, y ade-
más se ha empleado la técnica volumétri-
ca para la determinación del contenido en 
materia orgánica (Walkley y Black, 1974) 
y la difracción de rayos X para el análisis 
mineralógico.

Se ha elegido la técnica de Difracción 
de rayos X (DRX) con objeto de determinar 
la mineralogía de los filosilicatos ya que 
una de las principales características de los 
Vertisoles es su alto contenido en arcillas 
hinchables. El equipo empleado es el modelo 
PW-1700 con el software APD de Philips.

Los elementos mayoritarios (Si, Al, Ca, 
Ti, Mn, K y Mg) se han determinado median-
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TABLA 1. Localización y clasificación de los suelos (Asensio, 1993 y Castillo, 1999).

Suelo
Coordenadas 

UTM
Hoja 

Topográfica
Clasificación

1 30SUF443773 1052
Haploxerert hálico muy fino esmectítico térmico (Soil Survey Staff, 1999).
Vertisol sali-eútrico (ISS-ISRIC-FAO, 1994).

2 30SUF474765 1052
Haploxerert crómico muy fino esmectítico térmico (Soil Survey Staff, 1999).
Vertisol orti-eútrico (ISS-ISRIC-FAO, 1994).

3 30SUF438787 1038
Haploxerert crómico muy fino esmectítico térmico (Soil Survey Staff, 1999).
Vertisol orti-eútrico (ISS-ISRIC-FAO, 1994).

4 30SUF863927 1039
Haploxerert crómico muy fino esmectítico térmico (Soil Survey Staff, 1999).
Vertisol orti-eútrico (ISS-ISRIC-FAO, 1994).

5 30SUF733850 1039
Haploxerert típico muy fino esmectítico térmico (Soil Survey Staff, 1999).
Vertisol orti-eútrico (ISS-ISRIC-FAO, 1994).

6 30SUF181827 1037
Haploxerert crómico fino esmectítico térmico (Soil Survey Staff, 1999).
Vertisol gypsico (ISS-ISRIC-FAO, 1994).

7 30SUF163836 1037
Haploxerert crómico muy fino esmectítico térmico (Soil Survey Staff, 1999).
Vertisol orti-eútrico (ISS-ISRIC-FAO, 1994).

te Fluorescencia de rayos X previa fusión 
con tetraborato de litio. Se ha empleado el 
espectrómetro Philips modelo PW-1404, con 
tubo de Sc/Mo y software X-40. El sodio se 
ha analizado por emisión de llama mediante 
un espectrofotómetro de Absorción Atómica 
Perkin-Elmer 1100, debido a que el límite 
de detección en fluorescencia es superior al 
obtenido por Absorción Atómica.

Los elementos minoritarios (As, Cd, Co, 
Cr, Cu, Ni, Pb, V y Zn) se han analizado 
mediante espectroscopía de emisión óptica 
con plasma acoplado inductivamente (ICP-
OES) modelo Thermo Jarrel-Ash, ICAP-61. 
Previamente las muestras se sometieron a 
un tratamiento triácido (HF+HClO4+HNO3) 
hasta sequedad. El cadmio y el arsénico se 
encontraban en cantidades inferiores al límite 
de detección del equipo utilizado, por ello se 
ha elegido otra técnica más sensible para su 
determinación, como es la espectroscopía de 
masas con plasma acoplado inductivamente 
(ICP-MS) usándose el modelo Renaissance 
de LECO.

Finalmente, el mercurio se ha determi-
nado mediante espectroscopía de absorción 
atómica con vapor frío con el equipo Thermo 
Jarrel Ash Smith-Hieftje 8000.

Determinación de los valores de refe-
rencia

La determinación de los valores de refe-
rencia se ha realizado siguiendo la metodo-
logía propuesta por IHOBE (1993), según la 
cual se analiza la dependencia observada en la 
correlación de los elementos y los contenidos 
en arcilla y materia orgánica de los suelos.

En este estudio, se ha tenido en cuenta 
la correlación existente entre los elementos 
traza estudiados: arsénico, cadmio, cobal-
to, cromo, cobre, níquel, plomo, vanadio y 
cinc, y las propiedades edáficas implicadas 
en la retención-movilidad de los mismos en 
los suelos, es decir contenido en esmectita, 
materia orgánica, carbonatos y óxidos de 
aluminio, hierro y manganeso.

Mediante estas ecuaciones de regresión 
se calcularon los valores de referencia para 
cada elemento traza a partir de la fórmula 
(IHOBE, 1993; Vázquez et al., 2002):

VR= VP+ a A+ b B+....+zZ (a)
donde:
− VR: es el valor de referencia.
− VP: es el valor medio del contenido del 
elemento traza en los suelos estudiados.
− A, B, ..., Z: corresponden a los valores 
medios de los parámetros edáficos conside-
rados.
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− a, b,...,z: son las pendientes de las rectas 
de regresión divididas entre su factor de 
contribución según el número de variables 
consideradas.

También se calcula el valor de referencia 
(VR) mediante la fórmula VR=VP+2SD, 
en la que VP es el valor medio y SD es la 
desviación típica del elemento traza. El valor 
de referencia propuesto es la media obtenida 
entre este valor y el obtenido en la ecuación 
(a). En los casos en que no se ha encontrado 
ninguna correlación significativa, se ha pro-
puesto como valor de referencia el resultado 
de aplicar esta fórmula (IHOBE, 1993).

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

El análisis mineralógico por DRX per-
mite deducir que el componente mayoritario 
es la esmectita con un valor medio de 37%, 
seguido del cuarzo (23%) (Tabla 2). También 
son importantes los contenidos de caolinita 
y calcita, con un valor medio de 17% y 15% 
respectivamente, mica con un 6% y en menor 
grado feldespato potásico, plagioclasa y dolo-
mita. Los suelos son bastante homogéneos en 
su composición excepto para la calcita, que 

tiene un coeficiente de variación (CV) de 
61% y la mica (58%).

En los elementos mayoritarios, expresa-
dos como óxidos, los contenidos más eleva-
dos corresponden a óxido de silicio y óxido 
de aluminio con valores medios de 51,6 % y 
13,4% respectivamente (tabla 3), seguidos de 
óxido de calcio con un valor medio de 7,9% y 
óxido de hierro con 5,8%, óxido de magnesio 
y óxido de potasio con un contenido medio 
en torno al 1,5% y en menor proporción, 
inferior al 0,3%, óxido de manganeso, óxido 
de sodio y óxido de fósforo. Esta distribución 
de la composición está de acuerdo con los 
resultados obtenidos en el análisis mine-
ralógico, ya que aluminio y silicio son los 
componentes mayoritarios de los filosilica-
tos. La distribución de los valores, como se 
puede comprobar observando el coeficiente 
de variación (tabla 3) es muy homogénea, 
excepto el calcio, como en el análisis mine-
ralógico, es el que tiene la mayor dispersión, 
con un coeficiente de variación del 56%.

Entre los elementos minoritarios, el más 
abundante es el vanadio con un valor medio 
de 109 µgg-1, seguido de cinc y cromo con 
valores medios de 93 y 92 µgg-1 respecti-

TABLA 2. Resumen estadístico del análisis mineralógico. Nº casos <35, no ha sido detectado en todas 
las muestras.

Esmectita Caolinita Mica Cuarzo Feldesp.K* Plagioclasa* Calcita Dolomita*

Casos 35 35 31 35 6 33 35 17

Media(µg g-1) 37 17 6 23 2 2 15 1

Varianza 45 45 12 15 - - 84 -

DT 7 7 4 4 - - 9 -

Min(µg g-1) 21 7 2 15 1 1 4 1

Max(µg g-1) 54 30 15 31 3 4 31 2

Rango 33 23 13 16 2 3 27 1

CV 18 39 58 17 32 32 61 39

*Al ser un análisis semicuantitativo y el rango tan pequeño, los valores de Varianza y DT carecen de 
significado estadístico
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TABLA 3. Resumen estadístico del contenido de elementos mayoritarios, materia orgánica y pérdida por 
calcinación.

SiO2 Al2O3 Fe2O3 CaO TiO2 MnO K2O MgO Na2O P2O5 ppc* MO*

Casos 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35 35

Media(%) 51,60 13,40 5,8 7,9 0,73 0,15 1,50 1,70 0,24 0,16 16,80 1,25

Varianza 28,50 3,88 0,82 19,73 0,02 0,00 0,06 0,02 0,01 0,00 8,54 0,18

DT 5,34 1,97 0,90 4,44 0,13 0,06 0,24 0,15 0,09 0,02 2,92 0,43

Min(%) 41,58 9,89 4,32 3,13 0,53 0,08 0,95 1,43 0,12 0,11 13,63 0,66

Max(%) 58,31 16,61 7,19 15,25 0,93 0,22 2,02 1,98 0,49 0,12 22,33 2,10

Rango 16,52 6,72 2,87 12,13 0,40 0,15 1,07 0,55 0,36 0,09 8,70 1,44

CV 10 15 16 56 18 40 16 9 38 13 17 34

*ppc: pérdida por calcinación; MO: Materia Orgánica

TABLA 4. Resumen estadístico del contenido de elementos minoritarios. Nº casos <35, en algunas mues-
tras el contenido es inferior al límite de determinación.

As Cd Co Cr Cu Ni Pb V Zn

Casos 33 10 35 35 35 35 33 35 35

Media(µg g-1) 3,67 0,36 17 92 39 47 37 109 93

Varianza 3,34 0,00 6 143 56 32 266 261 147

DT 1,83 0,05 3 12 8 6 16 16,16 12

Min(µg g-1) 0,93 0,30 11 77 28 39 10 86 72

Max(µg g-1) 7,64 0,43 21 118 52 60 75 145 114

Rango 7,10 0,13 10 41 24 21 65 59 42

CV 50 14 14 13 19 12 44 15 13

vamente. Los siguientes en abundancia son: 
níquel, cobre, y plomo con 47, 39, 37 µgg-1 
respectivamente, y cobalto con 17 µgg-1 
(tabla 4) Los elementos que existen en las 
muestras en concentración más pequeña son 
arsénico con un valor medio de 3 µgg-1 y 
cadmio, que tan sólo ha sido posible detec-
tarlo en 10 muestras con un contenido medio 
de 0,36 µgg-1. El contenido de mercurio en 
todas las muestras fue inferior al límite de 
determinación del método que es 0,1 µgg-1. 
La distribución es bastante homogénea, con 
la excepción del arsénico y el plomo que 
tienen los mayores coeficientes de variación, 
50% y 44% respectivamente.

En la tabla 5 se detallan las ecuaciones 
de regresión lineal de cada elemento. Las 
ecuaciones de regresión lineal simple selec-
cionadas presentan un grado de significación 

estadística superior al 99% en la matriz de 
correlación de Pearson. La ecuaciones de 
regresión lineal múltiple se han obtenido 
empleando el método de pasos sucesivos.

Los resultados del cálculo de los valo-
res de referencia mediante los dos métodos 
explicados previamente se presentan en la 
tabla 6.

En la tabla 7 se recogen los valores de 
referencia propuestos en este trabajo, y se 
comparan con los de Cerceda y Torrelaguna 
propuestos por Vázquez-Garranzo et al. 
(2002); los de la Comunidad de Madrid, 
propuestos por de Miguel et al. (2002); los 
de Cataluña (Busquets, 1997) y Andalucía 
(Llamas et al., 2000). Los valores de referen-
cia propuestos para el País Vasco (IHOBE, 
1993) se han calculado sustituyendo L y H por 
el valor medio de arcilla y materia orgánica 
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TABLA 5. Ecuaciones de regresión. En todos los casos el grado de significación estadística es del 99%.

ECUACIÓN r
Co= 6,61 + 0,28 Esmectita 0,817
Co= 11,85 + 32,97 MnO 0,746
Co= 12,52 + 3,40 MO 0,593
Co= 2,4 + 0,1 Esmectita + 31,3 MnO + 1,1 Fe2O3 0,919
Cr= 70,3 + 1,1 Caolinita 0,704
Cr= 25,64 + 4,91 Al2O3 0,809
Cr= 22,60 + 11,90 Fe2O3 0,901
Cr= 108,6 – 2,2 CaO 0,801
Cr= 36,09 + 76,46 TiO2 0,814
Cr= 22,60 + 11,90 Fe2O3 0,901
Cu= 15,17 + 0,65 Esmectita 0,585
Cu= 49,87 - 0,61 Caolinita 0,544
Cu= 23,28 + 106,22 MnO 0,785
Cu= -4,37 + 25,75 MgO 0,501
Cu= 25,53 + 10,91 MO 0,621
Cu=-16,8 + 99,4 MnO + 24,3 MgO 0,927
Ni= 31,15 + 0,44 Esmectita 0,517
Ni= 39,31 + 53 MnO 0,516
Ni= 42,8 + 64,9 MnO – 0,7 CaO 0,491
V= 84,67 + 1,33 Caolinita 0,597
V= 17,73 + 6,81 Al2O3 0,830
V= 14,25 + 16,38 Fe2O3 0,917
V= 129,6 – 2,6 CaO 0,711
V= 35,71 + 101,26 TiO2 0,797
V= 13,54 + 56,64MgO 0,511
V= -33,0 + 15,1 Fe2O3 + 32,8 MgO 0,958
Zn= 74,43 + 1,03 Caolinita 0,567
Zn= 26,4 + 4,9 Al2O3 0,831
Zn= 26,60 + 11,36 Fe2O3 0,847
Zn= 108,58 – 2,04 CaO 0,747
Zn= 38,3 + 73,6 TiO2 0,812
Zn= 26,60 + 11,36 Fe2O3 0,847

TABLA 6. Valores de referencia propuestos para Vertisoles de la Provincia de Málaga. En la columna 2 el 
valor de referencia (VR) se calcula sumando al valor medio (VP) dos veces su desviación estándar (SD). 
En la columna 3 el valor de referencia se calcula a partir de las ecuaciones obtenidas en la tabla 5.

ELEMENTO
VR=VP+2SD

(µg g-1)
Ec Regresión*

(µg g-1)
V.R.Propuestos

(µg g-1)

As 7 7

Cd 0,5 0,5

Co 22 28 25

Cr 116 148 132

Cu 54 76 65

Ni 58 57 58

Pb 69 69

V 141 214 178

Zn 117 147 132

*Para arsénico, cadmio y plomo no se ha encontrado correlación significativa con ninguna de las variables 
estudiadas.
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TABLA 7. Comparación entre los valores de referencia propuestos y otros existentes en España, expresados 
en (µg g-1).Torrelaguna y Cerceda (Vázquez-Garranzo, 199); Comunidad Autónoma de Madrid (De Miguel 
et al, 2002); Cataluña (Busquets, 1997); País Vasco (IHOBE, 1993) y Andalucía (Llamas et al 2000).

Vertisoles
Málaga

Cerceda Torrelaguna
Comunidad 
Autónoma 
de Madrid

Cataluña País Vasco
Andalucía

pH>7

As 7 - - 10 5 23 20

Cd 0,5 - - 0,12 1,5 0,8 3

Co 25 - 9 7 10 25 50

Cr 132 172 37 22 - 62 100

Cu 65 37 - 14 55 29 100

Ni 58 - - 8 49 49 50

Pb 69 48 40 22 70 45 200

V 178 20 51 25 - - -

Zn 132 270 39 52 178 124 300

respectivamente en los suelos estudiados. Se 
puede comprobar que en general los valores 
propuestos son muy diferentes en cada traba-
jo, por ejemplo el cinc con valores propuestos 
de 178 µgg-1 en Vertisoles de Málaga, 270 
µgg-1 en Cerceda, 39 µgg-1 en Torrelaguna, 
52 µgg-1 en la Comunidad de Madrid, 178 µg 
g-1 en Cataluña, 124 µgg-1 en el País Vasco y 
300 µgg-1 en Andalucía en suelos con pH<7. 
También destaca el valor de vanadio de 178 
µgg-1, bastante más alto que el de Cerceda (20 
µgg-1), Torrelaguna (51 µgg-1) y Comunidad 
Autónoma de Madrid (25 µgg-1). Estas dife-
rencias son lógicas, ya que no se debe gene-
ralizar para todas las zonas, debido a que 
estos valores van a depender del material ori-
ginal del suelo en cada caso, de los procesos 
de meteorización del mismo, etc. Así pode-
mos destacar que los valores propuestos para 
Vertisoles de la provincia de Málaga están 
por debajo de los propuestos para Andalucía, 
excepto el cromo y el níquel. En estos dos ele-
mentos, se proponen en Vertisoles de Málaga 
valores de 132 y 58 µgg-1 respectivamente, 
mientras que en suelos andaluces con pH >7 
se propone 100 y 50 µgg-1 respectivamente. 
Sin embargo el resto de los valores propues-
tos, especialmente arsénico y plomo (7 y 69 
µgg-1 respectivamente) son más bajos que los 

fijados para suelos andaluces con pH>7 (20 y 
200 µgg-1 respectivamente). Esta discrepancia 
tiene su explicación en que este estudio está 
realizado para un tipo de suelo formado sobre 
un determinado material original, mientras 
que para suelos andaluces se han tenido en 
cuenta todas las tipologías que existen en 
la Comunidad Autónoma por lo tanto estos 
últimos incluyen un espectro más amplio de 
aplicación.

CONCLUSIONES

1. En los suelos objeto de este estudio, 
la esmectita es el mineral de la arcilla más 
abundante, con un valor medio de 37%. 
También es significativa la presencia de cao-
linita, distinguiéndose dos grupos de suelos 
en base al contenido de la misma: los suelos 
con un porcentaje medio superior al 20% y 
los suelos en los que el contenido de caolinita 
es inferior al 10%.

2. En los Vertisoles estudiados los ele-
mentos traza se encuentran fundamentalmen-
te asociados a los minerales de la arcilla.

3. Los valores de referencia propuestos 
en este trabajo para Vertisoles de la zona 
estudiada en la provincia de Málaga, están 
por debajo de los indicados para Andalucía, 
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excepto cromo y níquel que son más altos, 
con 132 y 58 µgg-1 respectivamente, sobre 
todo en comparación con los suelos anda-
luces de pH>7, en los que se proponen los 
valores de 100 y 50 µgg-1 respectivamente.
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POTASIO EN SUELOS DE GALICIA Y SU RELACIÓN CON LA 
MINERALOGÍA 

C. LÓPEZ MATEO, E. ÁLVAREZ, M.L. FERNÁNDEZ MARCOS

Universidad de Santiago de Compostela. Departamento Edafología y Química Agrícola. 
Escuela Politécnica Superior. 27002 Lugo. España.

Abstract. Various forms of potassium were determined in A and B horizons from soils developed 
from different parent materials (granite, Villalba schist, Órdenes schist, slate, amphibolite and serpentini-
te) in Galicia (NW Spain). Soluble and exchangeable potassium were higher in surface than in subsurface 
horizons (0,9 and 0,6 respectively mmol/kg average soluble potassium; 2,9 and 1,9 respectively mmol/kg 
average exchangeable potassium). Non-exchangeable potassium was generally higher than soluble and 
exchangeable potassium and ranged widely (from 0 to 64,6 mmol/kg). This variability was not related to 
depth but to type of parent material, clay mineralogy and soil use. The highest non-exchangeable potas-
sium concentrations were found in soils developed from schists, particularly in those with hydroxy-Al 
vermiculites or interstratified mica-vermiculite and in fertilised soils.

Keywords: potassium, soluble potassium, exchangeable potassium, non-exchangeable potassium, 
hydroxy-Al vermiculite, interstratified minerals

Resumen. Se estudiaron distintas formas de potasio en horizontes A y B de suelos de Galicia desa-
rrollados sobre distintos materiales originales: granitos, esquistos de Villalba, esquistos de Órdenes, 
pizarras de Guntín, anfibolitas y serpentinitas. Los horizontes superficiales presentan mayor cantidad 
de potasio soluble y potasio de cambio que los subsuperficiales (valores medios  de 0,9 y 0,6 mmol/kg, 
respectivamente, para el potasio soluble y 2,9 y 1,9 mmol/kg para el potasio de cambio). El contenido de 
potasio no cambiable es generalmente mayor que los de potasio soluble y de cambio y muestra una gran 
variabilidad (entre 0 y 64,6 mmol/kg), no estando relacionado con la profundidad del horizonte y sí con 
el tipo de material original, la mineralogía de la fracción arcilla y el uso del suelo. Los mayores valores 
de potasio no cambiable se presentan en suelos desarrollados sobre esquistos, en particular los que poseen 
vermiculitas hidroxialumínicas e interestratificados y los que han recibido fertilización.

Palabras clave: potasio, potasio soluble, potasio de cambio, potasio no cambiable, vermiculitas 
hidroxialumínicas, minerales interestratificados.

INTRODUCCIÓN

Los bajos contenidos de potasio asimi-
lable son con frecuencia un factor limitante 
de la producción agrícola en suelos gallegos 
(Calvo et al., 1992), particularmente en aque-

llos que presentan alta capacidad de fijación 
de potasio o para cultivos (como la patata) 
altamente exigentes en este nutriente.

La mayor parte del potasio del suelo 
se encuentra formando parte de las redes 
cristalinas de minerales primarios o secun-
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darios (Sparks y Huang, 1985). Junto a estas 
formas difícilmente movilizables, el potasio 
está presente en la disolución del suelo, en 
el complejo de cambio y en posiciones en  
las que es lentamente cambiable, además de 
formar parte de la materia orgánica del suelo. 
El K soluble y el K de cambio se consideran 
generalmente las formas disponibles para las 
plantas. Otras formas no disponibles pueden 
transformarse lentamente en formas asimila-
bles, constituyendo reservas a medio o largo 
plazo (Jackson, 1964; Sparks y Huang, 1985). 
La concentración de potasio en la disolución 
del suelo y la capacidad tampón del mismo 
determinan el suministro de potasio a las 
plantas (Barber, 1984). El diagnóstico de 
la fertilidad potásica de los suelos se basa 
habitualmente en el potasio de cambio; sin 
embargo, el potasio no cambiable contribuye 
con frecuencia de forma significativa a la 
nutrición de las plantas (Bertsch y Thomas, 
1985; Schneider, 1997).

La disponibilidad del potasio en los sue-
los está condicionada en gran medida por la 
mineralogía, que, a su vez, depende conside-
rablemente del material original.

El presente trabajo tiene como objetivo 
determinar los contenidos de distintas for-
mas de potasio en suelos representativos de 
Galicia desarrollados a partir de distintos 
materiales originales y relacionar estos conte-
nidos con la mineralogía de la fracción arcilla 
y el uso del suelo. 

MATERIAL Y MÉTODOS

Para la realización de este ensayo se 
tomaron muestras de horizontes A y B de 
suelos de Galicia desarrollados sobre distin-
tos materiales de partida: granito, esquistos 
de Villalba, esquistos de Órdenes, pizarras 
de Guntín, anfibolitas y serpentinitas. Los 
datos generales de los perfiles estudiados se 
presentan en la Tabla 1.

Determinación de distintas formas de 
potasio

El potasio soluble se determinó por 
extracción de 3 g de suelo con 30 ml de 
CaCl2 0,01 M, durante 12 horas, en un agita-
dor rotatorio.

El potasio de cambio se determinó por 
desplazamiento con NH4Cl 1M sin tamponar 
(Peech et al., 1947).

Para la determinación del potasio no 
cambiable se usó el método de Knudsen et 
al., (1982), consistente en la extracción de 
2,5 g de suelo con 25 ml de HNO3 1M a 
ebullición durante 10 minutos. El potasio no 
cambiable se calcula como la diferencia entre 
el determinado en este extracto y el potasio 
de cambio.

En todos los casos, el potasio se determi-
nó en los extractos por espectrofotometría de 
emisión de llama.

La mineralogía de la fracción arcilla se 
estudió mediante difracción de rayos X, utili-
zando las técnicas de polvo cristalino y agre-
gado orientado, en un difractómetro Philips 
modelo PW 1710/30, que utiliza la radiación 
K_ del cobre y filtro de níquel.

El análisis de varianza y comparación de 
medias se llevó a cabo mediante el programa 
SPSS 10 para Windows.

RESULTADOS

Potasio soluble.
Las concentraciones de potasio soluble 

oscilan entre un valor máximo de 2,2 y un 
valor mínimo de 0,05 mmol/kg para horizon-
tes superficiales mientras que en horizontes 
subsuperficiales oscilan entre 1,02  y 0,4 
mmol /kg (Tabla 2).

La concentración de potasio soluble dis-
minuye en general de los horizontes superfi-
ciales a los profundos (Fig.1), como ocurre 
habitualmente con las concentraciones de 
cationes alcalinos y alcalinotérreos en la 
disolución del suelo (Fernández Marcos et al, 
1980; Calvo et al, 1987; Fernández Marcos 
y Macías, 1987). Pal et al. (1999) encon-
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Perfil
Material 
original

Localización
Clasificación 
FAO (1990)

Horizonte Profundidad (cm)
pH

H2O
Uso

G1 Granito Castroverde (Lugo)
Cambisol 
húmico

A (*)
Bw (*)

C

0-21
21-50
>50

4,77
4,87

Robledal

G2 Granito Cervo (Lugo)
Regosol 
úmbrico

A (*)
C

0-25
>25 4,66 Prado

A1 Anfibolita Arzúa (A Coruña)
Alisol úmbri-

co

A (*)
Bt1 (*)
Bt2 (*)

C

0-35
35-60
60-120
>120

5,00
5,15
4,97

Prado

A2 Anfibolita Arzúa (A Coruña)
Andosol 
úmbrico

A (*)
Bw (*)

C

0-25
25-55
>55

5,10
4,69

Pinar

E1
Esquisto de 

Villalba
O Picato (Lugo)

Cambisol 
húmico

A (*)
Bw (*)

C

0-50
50-105
>105

5,50
5,15

Matorral

E2
Esquisto de 

Villalba
O Picato (Lugo)

Cambisol 
húmico

A (*)
Bw (*)

C

0-20
20-65
>65

6,14
5,28

Prado

EO1
Esquisto de 

Ordenes
O Pino (A Coruña)

Cambisol 
húmico

A (*)
Bw (*)

C

0-45
45-90
>90

4,81
4,86

Frondosas

P1 Pizarra Guntín (Lugo)
Leptosol 
úmbrico

A (*)
R

0-20
>20

4,61 Matorral

P2 Pizarra Montecalvo (Lugo)
Leptosol 
úmbrico

A (*)
R

0-25
>25 4,94 Matorral

S1 Serpentinita Melide (A Coruña)
Leptosol 
úmbrico

A (*)
R

0-25
>25

6,62 Matorral

S2 Serpentinita Melide (A Coruña)
Regosol 
úmbrico

A (*)
R

0-100
>100 4,79 Prado

G: Suelos desarrollados sobre granitos
A: Suelos desarrollados sobre anfibolitas
E: Suelos desarrollados sobre esquistos  de la serie de Villalba
EO: Suelos desarrollados sobre esquistos de la serie de Órdenes
S: Suelos desarrollados sobre serpentinitas
P: Suelos desarrollados sobre pizarras
( * ): Horizontes utilizados en el ensayo

TABLA 1. Datos generales de los perfiles estudiados
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TABLA 2. Valor medio y rango de diferentes formas de potasio (mmol K/kg) para 11 horizontes superfi-
ciales y 7 horizontes subsuperficiales

Horizontes superficiales Horizontes subsuperficiales

Formas de K Valor medio Rango Valor medio Rango

K soluble
K cambiable
K no cambiable

0,9
2,9
14,6

0,05-2,2
1,0-4,8
0-64,6

0,6
1,9
20,1

0,4-1,0
1,1-2,5
4,9-28,1

traron también una disminución de potasio 
soluble de los horizontes superficiales a los 
profundos en suelos del Suroeste de Australia 
con altos contenidos en feldespatos y micas. 
Estos autores obtienen como valor medio 
0,41 mmol/kg para horizontes superficiales 
y 0,13 mmol/kg para horizontes subsuperfi-
ciales, siendo sus valores inferiores a los del 
presente trabajo.

Rubio y Gil-Sotres. (1997) estudiaron 50 
horizontes superficiales de Inceptisoles de 
Galicia, desarrollados sobre distintos mate-
riales originales, obteniendo un valor medio 
de 0,36 mmoles/kg para el potasio soluble.

Potasio de cambio
Los datos muestran que las concentra-

ciones de potasio de cambio varían dentro de 
un pequeño rango, con un valor medio de 2,9 
mmol/kg para horizontes superficiales y 1,9 
mmol/kg para horizontes subsuperficiales 
(Tabla 2). En horizontes superficiales oscila 
entre 1,0 y 4,8 mmol/kg mientras que para 
horizontes subsuperficiales oscila entre 1,1 y 
2,5 mmol/kg. Lo mismo que el potasio solu-
ble, disminuye de los horizontes superficiales 
a los profundos.

En el caso del potasio de cambio, Pal et 
al. (1999) también publican valores más bajos 
que los del presente trabajo, con un valor 
medio de 1,5 mmol/kg para horizontes super-
ficiales y 1,1 mmol/kg para horizontes sub-
superficiales. El valor medio publicado por 
Rubio y Gil-Sotres., (1997) es de 2,77 mmo-
les/kg, muy similar al del presente trabajo.

Potasio no cambiable
Los datos muestran que las concentracio-

nes de potasio no cambiable oscilan entre 0 y 
64,6 mmol/kg para horizontes superficiales, 
mientras que para horizontes subsuperficiales 
oscilan entre 4,9 y 28,1 mmol/kg. A diferen-
cia de las formas más lábiles de K (soluble y 
de cambio), no hay una tendencia definida de 
variación de K no cambiable entre los hori-
zontes superficiales y subsuperficiales.

Generalmente los contenidos de K no 
cambiable son considerablemente más altos 
que los de potasio soluble y de cambio. Se 
exceptúan los dos suelos sobre pizarras y el 
menos evolucionado de los suelos sobre ser-
pentinitas (Fig. 1). 

Pal et al. (1999) publican valores medios 
de K no cambiable de 1,8 mmol/kg para 
los superficiales y 1,3 mmol/kg para los 
horizontes subsuperficiales, valores también 
inferiores a los del presente estudio y con-
siderablemente más altos que los contenidos 
correspondientes de K soluble y de cambio. 
El valor medio presentado por Rubio y Gil-
Sotres. (1997) es de 7,85 mmol/kg.

Discusión
En los dos suelos sobre pizarras, el aná-

lisis de difracción de rayos X pone de mani-
fiesto la existencia de vermiculitas hidroxia-
lumínicas y/o interestratificados ilita-vermi-
culita. Estos minerales deben proporcionar 
al suelo la capacidad de retener potasio en 
forma fijada (no cambiable). La escasez o 
ausencia de potasio no cambiable en estos 
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FIGURA 1. Formas de potasio en los horizontes estudiados.

suelos se interpreta como consecuencia de 
la escasez de distintas formas de potasio. 
Se trata de suelos ácidos (pH en agua 4,61 
y 4,94), sometidos a importante lixiviación. 
Son suelos de monte, que no reciben fertiliza-
ción. El K del suelo debe provenir mayorita-
riamente de la descomposición de la materia 
orgánica, que es abundante (son los más ricos 
en C orgánico de los suelos estudiados). Los 
bajos contenidos de K en el suelo correspon-
den principalmente a formas lábiles (soluble 
y cambiable), procedentes de la descomposi-
ción de la materia orgánica. En resumen, la 
ausencia de K no cambiable resulta, no de la 
ausencia de posiciones de adsorción (existen 
vermiculitas e interestratificados), sino de la 
carencia general de K en el suelo.

El suelo S1 es un suelo poco evoluciona-
do desarrollado sobre serpentinitas. La escasa 
evolución se pone de manifiesto por la exis-
tencia únicamente de un horizonte A de poco 
espesor (25 cm), que descansa sobre la roca 
alterada, por el valor relativamente alto de 
pH (pH- H2O = 6,62) y por el alto contenido 
de Mg de cambio (159 mmol/kg). En este 
caso, la ausencia de K no cambiable debe 
atribuirse fundamentalmente a la pobreza en 
K del material original. Además el mineral 
interestratificado presente en cantidades traza 

es indudablemente de tipo magnésico y no 
alumínico; el predominio absoluto de Mg 
sobre K en el complejo de cambio elimina 
toda posibilidad de que el K desplace al Mg 
de las intercapas de este mineral.

Por el contrario, el suelo S2, desarrolla-
do también sobre serpentinitas, es un suelo 
muy evolucionado. Este hecho se pone de 
manifiesto por la profundidad del suelo (más 
de 100 cm), el pH ácido (pH-H2O = 4,79) y 
el claro predominio del Al en el complejo de 
cambio. El análisis de difracción de rayos X 
pone da manifiesto la presencia de vermicu-
lita, que en este caso debe ser hidroxialumí-
nica, que proporciona posiciones para la fija-
ción de K. Este suelo presenta un contenido 
de K no cambiable que, sin ser muy elevado, 
es alto en relación con el suelo S1 y con los 
contenidos de K lábil en este mismo suelo. El 
uso de este suelo es una pradera, por lo que 
se puede presumir que ha recibido fertiliza-
ción, dada la infertilidad natural de los suelos 
sobre serpentinitas. El predominio del K no 
cambiable sobre el cambiable indica que una 
parte considerable del potasio aportado como 
fertilización ha sido fijado por la arcilla.

Resulta destacable la diferencia entre 
los contenidos  de K no cambiable de los 
perfiles G1 y G2, ambos desarrollados sobre 
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granito. Los dos perfiles presentan en su 
fracción arcilla ilitas degradadas (vermiculi-
tas hidroxialumínicas en G1, vermiculitas e 
interestratificados en G2), que proporcionan 
posiciones para la fijación de K. El mayor 
contenido de K no cambiable en el suelo G1 
se interpreta como resultado de un enriqueci-
miento en K de los horizontes superficiales 
de este suelo, que sostiene un robledal anti-
guo. La vegetación arbórea juega un papel 
importante en la traslocación de potasio del 
horizonte C, rico en minerales primarios, al 
horizonte A, al que se incorpora por la depo-
sición de hojarasca. Una parte importante de 
este potasio incorporado al horizonte A (y 
que alcanza, por percolación, el horizonte B) 
es fijado en las intercapas de minerales ver-
miculíticos. El perfil G2 es, aparentemente, 
más pobre en potasio, lo  que se traduce en un 
menor contenido de K no cambiable.

Los perfiles G1, S2, A1, A2 y E1 pre-
sentan contenidos similares de potasio no 
cambiable. Todos ellos muestran, según el 
análisis de difracción de Rayos X, la pre-
sencia en su fracción arcilla de vermiculitas 
hidroxialumínicas y, en algún caso, interes-
tratificados, que proporcionan las posiciones 
para la fijación de potasio.

El suelo E2 presenta los mayores valores 
de K no cambiable. Presenta una mineralogía 
de la arcilla similar a la del suelo E1 pero, a 
diferencia de éste, que es un suelo “a monte”, 

el E1 está dedicado a prado. El alto contenido 
de K no cambiable en este caso procede presu-
miblemente del K aportado como fertilizante.

El suelo desarrollado sobre esquistos 
de Órdenes (EO1) ocupa el segundo lugar 
en cuanto a contenido de K no cambiable. 
La presencia de vermiculitas e interestrati-
ficados, junto con los elevados contenidos 
de arcilla y limo, explican su capacidad de 
fijación de K.

Considerando todo el conjunto de mues-
tras, se encuentran diferencias significativas, 
al nivel de confianza del 95%, para el potasio 
de cambio entre los horizontes superficiales 
(media 2,90 mmol/kg) y los subsuperficiales 
(media 1,90 mmol/kg).

Teniendo en cuenta el tipo de material, 
se encuentran diferencias significativas, al 
nivel de confianza del 95% (test de Tukey), 
para el potasio no cambiable, presentando el 
valor más alto los esquistos de Villalba (valor 
medio 36,85 mmol/kg) y el más bajo, las piza-
rras (valor medio 1,25 mmol/kg). Los bajos 
valores de K no cambiable en los suelos de 
pizarra resultan de  la escasez de potasio en el 
material original. El valor medio elevado para 
los suelos derivados de esquistos de Villalba 
se relaciona con la presencia de vermiculitas 
hidroxialumínicas e interestratificados.

Se estudiaron las correlaciones entre 
las tres formas de potasio. Se encontraron 
correlaciones significativas (P < 0,01) entre 
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FIGURA 2. Relación entre las distintas formas de potasio estudiadas.
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el potasio cambiable y el potasio soluble, 
mientras que entre el potasio cambiable y el 
no cambiable y entre el potasio no cambiable 
y el soluble no se obtuvieron correlacio-
nes significativas (Fig. 2). El coeficiente de 
correlación que se obtuvo entre el potasio 
cambiable y el potasio soluble fue r = 0,706, 
si se exceptúan dos horizontes (E1A y E2A), 
que se apartan de la tendencia general.

La buena correlación entre el K soluble 
y de cambio refleja la facilidad con que se 
alcanza el equilibrio entre estas dos formas 
de K. Del mismo modo, la ausencia de equi-
librio entre K no cambiable y K cambiable 
explica la falta de correlación.

CONCLUSIONES

Los suelos estudiados, representativos de 
suelos no cultivados de Galicia, presentan, 
en general, contenidos de potasio no cam-
biable significativamente más altos que los 
contenidos de potasio más lábil (soluble y de 
cambio). Este potasio no cambiable, modera-
da a escasamente disponible para las plantas, 
constituye una reserva de fertilidad a medio 
plazo. Se exceptúan de este comportamiento 
general los suelos derivados de pizarras, un 
suelo derivado de granito y un suelo deriva-
do de serpentinita, que presentan muy bajos 
contenidos de potasio no cambiable.

Los contenidos de potasio no cambiable 
varían ampliamente, no estando esta variabi-
lidad relacionada con la profundidad del hori-
zonte y sí con el tipo de material original, la 
mineralogía de la fracción arcilla (presencia 
de vermiculitas hidroxialumínicas e interes-
tratificados) y el uso del suelo.

Todos los suelos estudiados presentan un 
enriquecimiento en las formas más lábiles de 
potasio (soluble y de cambio) en los horizon-
tes superficiales.

Existen correlaciones significativas entre 
los contenidos de potasio soluble y de cam-
bio, como era de esperar, mientras que el 

potasio no cambiable no se correlaciona con 
las formas más lábiles.
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BIODISPONIBILIDAD DE METALES EN SUELOS Y ACUMULACIÓN 
EN PLANTAS EN EL ÁREA DE TRÁS-OS-MONTES (NE PORTUGAL): 
INFLUENCIA DEL MATERIAL ORIGINAL
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Abstract. Phytoremediation techniques are now considered to be promising alternatives to conven-
tional techniques for the remediation of metal contaminated soils. Further biogeochemical surveys and 
plant screenings are necessary in order to identificate new species for such applications. The influence of 
soil forming rocks on heavy metal contents, fractionation and bioavailability in soils, as well as on heavy 
metal accumulation in plant, was studied in this paper. Rocks, soils and plants from six sites with several 
litologies (serpentinites, peridotites, granulites, migmatites, and schists) of the Trás-os-Montes region (NE 
Portugal) were sampled. Total contents of Mn, Cr, Ni, Co, Cu, Zn, and Pb were analyzed. Additionally, 
both metal fractionation and metal bioavailability were determined in soil samples. Metal accumulation 
in plants was compared with the Ni hyperaccumulator Alyssum serpyllifolium Desf subsp. Lusitanicum, 
an endemic species from the region. Ultrabasic rocks, specially serpentinite, showed the highest concen-
tration of Ni, Cr y Co, basic rocks (granulites) showed the highest concentration of Cu, Zn, and Mn, and 
acid rocks (schist) showed the highest concentration of Pb. Total content of these metals in soil samples 
was related with metals in parent rock, but this was not true for metal bioavailability. Heavy metal uptake 
and accumulation in plant depended on the plant species and edaphic conditions at its provenance. Three 
species (C. ladanifer, L. stoechas, y T. mastichina) showed an ability to bioaccumulate the metals Cr, Mn 
and Zn in their aboveground parts, so that they could have potential for phytoremediation technologies 
such as phytoextraction.

Key words. Biogeochemistry of heavy metal, bioavailability, phytoremediation, serpentinitic soils  

Resumen. Actualmente se reconoce que las técnicas de fitocorrección (uso de plantas para la des-
contaminación de suelos) son alternativas prometedoras a las técnicas clásicas de limpieza de suelos con-
taminados con metales pesados. Sin embargo, el avance de estas técnicas todavía requiere la realización 
de estudios biogeoquímicos y la búsqueda de nuevas especies vegetales adecuadas para este propósito. En 
este trabajo se estudia la influencia del material de partida sobre el contenido, fraccionamiento y biodis-
ponibilidad de metales pesados en suelos y su acumulación en plantas. Para ello se recogieron muestras 
de roca, suelos y plantas en seis localizaciones del área de Tras Os Montes (NE Portugal) con distintas 
litologías (serpentinitas, peridotitas, granulitas, migmatitas y esquistos). En todas las muestras se analizó 
el contenido total de Mn, Cr, Ni, Co, Cu, Zn y Pb y en las de suelos se realizó, además, un fracciona-
miento químico de estos metales y se determinó su biodisponibilidad. La acumulación de metales por las 
plantas se comparó con Alyssum serpyllifolium Desf subsp. Lusitanicum, una planta hiperacumuladora de 
Ni endémica de esta región. Las mayores concentraciones de Ni, Cr y Co se asociaban con las rocas de 
composición ultrabásica, especialmente las que presentaban rasgos de serpentinización; Cu, Zn y Mn se 
asociaban con las rocas de composición básica (granulitas) y Pb con las rocas ácidas, especialmente con 
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los esquistos. El contenido total de estos metales en el suelo, pero no su biodisponibilidad, reflejaba de 
forma general el contenido metálico en los materiales originales. Los patrones de absorción y acumulación 
de estos metales en planta variaban en función de la especie vegetal y de las condiciones edáficas de su 
procedencia. Tres de las especies estudiadas (C. ladanifer, L. stoechas, y T. mastichina) presentaban la 
capacidad de acumular Cr, Mn y Zn en su biomasa aérea, lo que sugiere que podrían ser consideradas para 
su uso en fitoextracción en suelos contaminados con estos metales.

Palabras clave. Biogeoquímica de metales pesados, biodisponibilidad, fitocorrección, suelos sobre 
serpentinitas. 

INTRODUCCIÓN

La geoquímica de las rocas ejerce el con-
trol primario en el contenido y distribución 
de los metales pesados en la mayor parte de 
la superficie terrestre, con notables excepcio-
nes en las áreas contaminadas por la activi-
dad humana (industrial, minera o agrícola). 
Durante la alteración de las rocas, los metales 
son transferidos a los suelos, pudiéndose acu-
mular localmente en algunas zonas. Así, dife-
rentes minerales fácilmente alterables como 
olivino, hornblenda o augita, frecuentes en 
rocas ígneas y metamórficas, transfieren al 
suelo cantidades importantes de Mn, Co, Ni, 
Cu y Zn; la alteración de rocas ultrabásicas, 
como serpentinitas, libera grades cantidades 
de Cr, Ni y, en menor medida, Co (Ross, 
1994). Adicionalmente, la vegetación juega 
un importante papel importante en el ciclado 
global de los metales.

La absorción de los metales por las 
plantas depende de su  biodisponibilidad en 
el suelo y, particularmente de su reposición 
a partir de las fracciones menos biodispo-
nibles (McGrath et al., 1997). Los metales 
se distribuyen en el suelo entre fracciones 
con distinto grado de labilidad: cambiables, 
ligados a materia orgánica, a óxidos de hierro 
y manganeso y a estructuras minerales. El 
equilibrio dinámico que se establece entre 
estas fracciones determina su movilidad y 
biodisponibilidad, siendo el pH, el Eh y la 
cantidad y tipo de coloides del suelo (materia 
orgánica, arcillas y óxidos) los factores edá-
ficos más importantes en su control (Korcak 
y Fanning, 1985; Miner et al., 1997; Weng et 

al., 2001). Adicionalmente, la planta puede 
modificar las condiciones de la rizosfera a 
través de procesos como la producción de 
exudados radiculares o la alteración del pH 
(Morel, 1997, Adriano et al, 2001, Adamo et 
al., 2002).

La colonización vegetal de los suelos 
ricos en metales depende de la capacidad de 
las plantas para desarrollar mecanismos de 
tolerancia (Ernst, 1990). Muchas especies 
toleran las elevadas concentraciones de meta-
les en el suelo porque restringen su absorción 
y/o translocación hacia las hojas (estrategia 
de exclusión); sin embargo, otras los absor-
ben y acumulan activamente en su bioma-
sa aérea (estrategia acumuladora), lo que 
requiere una fisiología altamente especializa-
da (Baker y Walter, 1990). Se han reconocido 
diferentes grados de acumulación metálica, 
desde pequeñas elevaciones sobre el nivel de 
fondo hasta respuestas extremas, en las que el 
metal llega a exceder el 1% de la materia seca 
de la planta. Brooks et al. (1977) fueron los 
primeros en utilizar el término planta hipera-
cumuladora para referirse a plantas capaces 
de acumular >1000 mg Ni kg-1 de materia 
seca. El término se redefinió posteriormen-
te para designar plantas que acumulaban 
>10000 mg kg-1 de Mn y Zn, >1000 mg kg-1 

de Co, Cu, Ni y Pb y >100 mg kg-1 de Cd 
(Baker et al., 2000). Hasta la actualidad, se 
han identificado aproximadamente 400 espe-
cies hiperacumuladoras, de las que la mayor 
parte son endémicas de suelos serpentínicos y 
acumulan Ni (Brooks, 1998). 

Chaney  (1983) sugirió la idea de utilizar 
plantas hiperacumuladoras para la limpieza 
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de suelos contaminados con metales, a través 
de su cultivo y posterior siega (fitoextrac-
ción). Esta idea fue desarrollada en las últi-
mas dos décadas y actualmente se reconoce 
que las técnicas de fitocorrección, basadas 
en el uso de plantas (fitoremediation), son 
alternativas prometedoras a las técnicas clá-
sicas de descontaminación, más costosas y 
agresivas (Cunningham et al., 1995). Sin 
embargo, se conocen pocas especies hipera-
cumuladoras (representan menos del 0.2% de 
las angiospermas) y la gran mayoría posee 
un crecimiento lento y una biomasa esca-
sa (Cunningham et al., 1995; Baker et al., 
2000). Básicamente, la capacidad fitoextrac-
tora de una planta depende de la concentra-
ción del metal de interés en su parte cosecha-
ble y de la cantidad de biomasa producida, 
por lo que el uso efectivo de la mayor parte 
de las plantas hiperacumuladoras es limitado. 
Para superar esta limitación se ha propuesto 
el uso de plantas tolerantes con menor con-
tenido metálico en su biomasa aérea, pero 
con mayor productividad. Por ejemplo, se 
ha demostrado que especies arbóreas de cre-
cimiento rápido (Salix, Populus) y cultivos 
de alta productividad (Brasita, Helianthus) 
pueden ser utilizados para fitoextracción de 
metales, ya que su elevada biomasa puede 
compensar su menor acumulación metálica 
(Greger y Landberg, 1999, Robinson et al., 
2000). A pesar de la gran dedicación al tema, 
todavía son pocas las plantas estudiadas para 
su uso en fitorremediación y siguen siendo 
necesarios nuevos estudios geobotánicos y 
búsquedas adicionales de especies con este 
objetivo. 

En la región de Tras Os Montes (NE 
Portugal) se encuentra una extensa área ser-
pentinítica, cuya ecología ha sido extensiva-
mente estudiada y, entre las especies endé-
micas encontradas, ha sido identificada una 
planta hiperacumunadora  Alyssum serpy-
llifolium Desf subsp. Lusitanicum Dudley y 
P.Silva (Brooks, 1987, Menezes de Sequeira 
y Pinto da Silva, 1992). No existen, sin 

embargo, estudios de detalle que relacionen 
la composición química de las plantas con 
las características geoquímicas de los sue-
los desarrollados sobre la enorme variedad 
litológica de la zona, lo que podría ayudar a 
entender mejor los patrones de absorción y 
acumulación de metales por las plantas y a 
identificar especies o poblaciones tolerantes 
y/o acumuladoras válidas para su uso en 
fitoextracción. Por tanto, se ha planteado 
este estudio con los siguientes objetivos: i) 
determinar el contenido, biodisponibilidad 
y especiación de metales en los suelos desa-
rrollados sobre rocas serpentiníticas y no 
serpentiníticas en el área de Trás-Os-Montes 
(NE Portugal), ii) investigar las estrategias 
de absorción, transporte y acumulación de 
metales en las especies vegetales que se desa-
rrollan de forma natural en ésta área, y iii) 
evaluar el posible uso de estas plantas como 
especies fitoextractoras.

MATERIAL Y MÉTODOS

Área de estudio y toma de muestras
La zona de Tras Os Montes se sitúa en 

una de las áreas geológicamente más com-
plejas del NW peninsular. La geología de esta 
región está dominada por el macizo máfico/
ultramáfico polimetamórfico de Bragança, 
con gabros, serpentinitas, eclogitas, anfi-
bolitas y granulitas, y por una compleja 
imbricación de mantos de cabalgamiento. 
Envolvente al macizo aparece una secuencia 
para-autóctona, con predominio de esquistos, 
y rocas afines, del Silúrico y del Devónico y 
la presencia de cuarcitas, anfibolitas, migma-
titas y vulcanitas metamórficas (Iglesias et 
al., 1983, Ribeiro et al., 1990, Pereira, 1997, 
Meirelles, 2000). El clima de la región es 
Mediterráneo, variando desde Mediterráneo 
húmedo hasta variantes más áridas (Menezes 
de Sequeira y Pinto da Silva, 1992); en 
Bragança la temperatura media anual es de 
12.4 ºC y precipitación media anual es de 720 
mm (Carballeira et al., 1983). 
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Utilizando el material geológico como 
factor de variación se localizaron seis áreas 
de estudio en un transecto de 33 Km entre 
Samil y Vinhais, denominadas a partir de 
ahora como S, UB, B, M, SC1 y SC2 (Figura 
1). En las localizaciones S y UB el material 
original estaba formado por rocas de natura-
leza ultrabásica (principalmente peridotitas) 
fuertemente serpentinizadas en S (serpenti-
nitas). En la localidad B dominaban rocas 
básicas (anfibolitas y granulitas) y en las 
localizaciones M y SC (SC1, SC2) domina-
ban rocas de naturaleza ácida (migmatitas 
y esquistos, respectivamente). De acuerdo 
con la FAO (1998), los suelos dominantes 

eran Leptosoles húmicos en S, Leptosoles 
ortico-eútricos en UB y en B y Leptosoles 
órtico-dístricos en M, SC1 y SC2. Los pun-
tos de muestreo fueron situados, dentro de lo 
posible, en posiciones topográficas similares 
(altitud, pendiente, orientación) y buscando el 
máximo número de especies comunes en las 
asociaciones vegetales. En cada localización 
se recogieron muestras de suelos (horizonte 
A) y plantas representativas de la región 
durante dos campañas de muestreo (Julio de 
2000 y Mayo de 2001). Se recogieron, ade-
más, muestras representativas del material 
geológico dominante en cada punto, excepto 
en el punto UB.

FIGURA 1. Mapa geológico simplificado de la región de Tras Os Montes (NE de Portugal) en el que se 
muestra la localización de los lugares de estudio.
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Análisis de suelos y plantas
En las muestras de roca se analizó el 

contenido total de Al, Fe, Si, Ca, Mg, Na, K, 
Mn, Cr, Ni, Co, Zn y Pb por espectrofotome-
tría de absorción/emisión atómica de llama 
(Perkin-Elmer 2380, Norwalk, CT) después 
de su fusión alcalina con metaborato de litio 
(Automatic Fluxer FX-200, LECO Co., ST 
Joseph, MI USA). Para la determinación de 
Pb fue necesario el uso de cámara de grafito 
(Perkin-Elmer 4110 ZL Norwalk, CT).

Las muestras de suelo (3 a 10 réplicas 
en cada lugar de estudio) se secaron al aire 
y los análisis se realizaron en la fracción < 
2 mm. Se determinó el pH en agua y pH 
en KCl 0.1 M (relación suelo:disolución 
de 1:2,5) y el contenido de C y N, con un 
analizador LECO CHN-1000 (LECO Corp., 
St Joseph, MI). Los cationes de cambio 
se extrajeron con NH4Cl 1N (Peech et al., 
1947) y en el extracto se midió  Ca, Mg, Na, 
K y Al por espectrofotometría de absorción/

emisión atómica de llama (Perkin-Elmer 
2380, Norwalk, CT) y H+ por titulación con 
valorador automático (Crison Instruments 
TT2022, Alella, España).  El contenido total 
de metales (MnT, NiT, CrT, CoT, CuT, ZnT y 
PbT) fue determinado por espectrofotometría 
de absorción atómica de llama, tras diges-
tión ácida (HNO3+HCl+HF) de la muestra 
molida en horno microondas. Igualmente 
se determinó el contenido  biodisponible 
de estos metales (MnEDTA, NiEDTA, CrEDTA, 
CoEDTA, CuEDTA, ZnEDTA y PbEDTA) tras la 
extracción del suelo con EDTA 0.05 M (Ure 
et al. 1993). Finalmente se hizo un fraccio-
namiento químico completo de los metales, 
definido operacionalmente mediante una 
modificación del esquema seguido por Berti 
y Jacobs (1996). Este esquema distingue seis 
fracciones: cambiable (CAMB), óxidos de 
Mn (OxMn), orgánica (MO), óxidos amor-
fos de Fe (FeAm), óxidos cristalinos de  Fe 
(FeCr) y fracción residual (RES) (Tabla 1). 

TABLA 1. Procedimiento de extracción secuencial usado para el fraccionamiento de los metales en el 
suelo.

Paso Fracción Reactivo Agitación y temperatura

1 Cambiable NH4NO3  1 M (pH 4.5) 2 h a 25 °C

2 Oxidos de Mn NH2OH.HCl 0.1 M en HCl 0.01 M 30 min a 25 °C

3 Orgánica Na4P2O7 0.1 M 24 h a 25 °C

4 Óxidos amorfos de Fe (NH4)2C2O4 0.175 M  + H2C2O4 0.1 M 4 h (oscuro) a 25 °C

5 Óxidos cristalinos de Fe  (NH4)2C2O4 0.175 M  + H2C2O4 0.1 M 3 h (UV) en agua hirviendo

6 Residual Total (digestión con HNO3:HCl:HF) – Pasos (1-5)

De las plantas dominantes de la zona, 
se seleccionaron nueve especies represen-
tativas, pero no todas estaban presentes en 
los seis lugares. En este estudio se presentan 
los resultados de las cuatro especies comu-
nes a todos ellos: Cistus ladanifer L subsp. 
ladanifer (Cistaceae), Cytisus multiflorus 
(L´Hér) Sweet (Leguminoseae),  Lavandula 
stoechas L. (Lamineceae) y Thymus mas-
tichina L. A efectos de comparación tam-
bién se recogieron individuos de la conocida 
especie hiperacumuladora de Ni endémica 

de los suelos ultramáficos de esta región (S 
y UB)  Alyssum serpyllifolium Desf subsp. 
Lusitanicum Dudley y P.Silva. Las plantas 
recolectadas (3 a 15 réplicas) fueron separa-
das en raíz, tallo y hojas,  lavadas con agua 
destilada (previamente con EDTA 20 mM en 
el caso de raices, Greger y Landberg, 1999), 
secadas a 45 ºC y molidas. Tras su digestión 
ácida en horno microondas (HNO3 + HCl) se 
determinó, como se indicó arriba, el conteni-
do total metales pesados por espectrometría 
de absorción atómica de llama.
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Análisis estadísticos
Para el tratamiento estadístico se utili-

zó el paquete SPSS 11.5 para Windows de 
Microsof. Se realizaron análisis de corre-
lación, regresión múltiple y análisis de la 
varianza (ANOVA), con comparación múl-
tiple de medias utilizando el test de Tukey 
para tamaños desiguales de muestras. Para 
obtener homogeneidad de la varianza se hizo 
una transformación logarítmica cuando fue 
necesario.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Composición química de las rocas
La composición química de las rocas 

recogidas en los lugares de muestreo se pre-
senta en la Tabla 2, junto con la composición 
media para materiales similares citados en la 
bibliografía. La composición de la serpentini-
tas (S) se distingue por su contenido de SiO2 
típicamente bajo (34,23%), bajo contenido de 

Al2O3, Na2O, K2O y CaO y por su elevado 
contenido de MgO, en comparación con el 
resto de las rocas analizadas. Esta composi-
ción es muy cercana a la descrita para perido-
titas serpentinizadas de Galicia (Calvo et al., 
1987a). Las rocas básicas (B) destacan por su 
mayor contenido de CaO, mientras que mig-
matitas y esquistos (M y SC) destacan por su 
elevado contenido de SiO2 (53-62%), típico 
de rocas ácidas, y por su mayor contenido en 
K2O. Comparando con rocas similares, las de 
este estudio presentan de forma general bajos 
contenidos de Ca y elevados de Na, probable-
mente reflejo de la composición del magma 
original. Con respecto al contenido de meta-
les pesados, las serpentinitas presentan conte-
nidos de Cr2O3 (0.33%) y  NiO (0.36%) lige-
ramente superiores a los contenidos medios 
citatos para rocas ultramáficas y un orden de 
magnitud superiores al resto de los materia-
les de este estudio. Es en estas rocas donde 
también se encuentran los mayores niveles 

TABLA 2. Contenido medio de elementos en el material original en los distintos puntos de muestreo 
de este estudio (S = serpentinitas, B = rocas básicas, M = migmatitas, SC = esquistos) y valores medios 
aportados por Vinogradov (1959).

S B M SC Rocas ultrab.1 Rocas básicas2 Rocas ácidas3 Rocas sedimen.4

SiO2 34,23 43,22 53,31 54,13 43,22 48,78 69,11 53,06

Al2O3 1,27 17,10 20,21 24,14 5,44 16,55 14,55 19,75

Fe2O3 10,00 16,09 9,29 5,20 14,08 12,24 3,86 4,76

MnO 0,14 0,23 0,14 0,05 0,17 0,28 0,15 0,09

MgO 34,82 7,05 4,49 0,88 23,38 7,46 0,93 2,22

CaO 0,16 1,01 0,19 0,003 10,77 9,40 2,21 3,54

Na2O 0,40 13,88 12,33 9,87 0,77 2,62 3,73 0,89

K2O 0,02 0,36 1,65 4,28 0,60 1,00 4,02 2,75

Cr2O3 0,33 5.0 10-2 5.0 10-2 2.0 10-2 0,29 4,3 10-2 3,6 10-3 2,3 10-2

NiO 0,36 4.0 10-2 3.0 10-2 2.0 10-2 0,15 2,0 10-2 1.0 10-3 1,2 10-2

CoO 2,7 10-2 2,2 10-2 1,7 10-2 1,5 10-2 2,5 10-2 5,7 10-3 6,3 10-4 2,9 10-3

CuO 1,2 10-3 4,4 10-2 4,3 10-3 2,9 10-3 1,0 10-2 1,7 10-2 3,7 10-3 7,1 10-3

ZnO 5,6 10-3 1,2 10-2 9,7 10-3 8,9 10-3 6,2 10-3 1,6 10-2 7,4 10-3 9,9 10-3

PbO 2,2 10-5 1,2 10-4 6,1 10-4 1,7 10-3 - 8,6 10-4 2,1 10-4 2,1 10-3

P.P.C 14,43 3,22 1,51 4,81 - - - -

1: Rocas ultrabásicas (dunitas, peridotitas, piroxenitas), 2: Rocas básicas (basaltos, gabros, diabasas, etc.), 
3: Rocas ácidas (granitos, riolitas, etc.), 4: Rocas sedimentarias (arcillas y pizarras). Vinogradov, 1959.
P.P.C  = pédida por calcinación
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de CoO (0.03%). Las rocas serpentiníticas 
de Tras Os Montes se caracterizan por la 
presencia frecuente de cristales de cromita, 
lo que justifica la elevada concentración de 
Cr, y por tener más forsterita (Mg2SiO2) que 
fayelita (Fe2SiO4) en el olivino original, lo 
que explica las elevadas concentraciones de 
Mg, Ni y Co, asociadas generalmente a la 
forsterita. Las rocas básicas son las que pre-
sentan las mayores concentraciones de MnO, 
CuO y ZnO, mientras que las rocas ácidas (M 
y, especialmente, SC) presentan las mayores 
concentraciones de PbO, que desciende expo-
nencialmente con la transición hacia rocas de 
composición ultrabásica. El gran paralelismo 
que se aprecia entre Pb y K (Tabla 2) refleja 
fielmente el comportamiento geoquímicos de 
estos dos elementos; es sabido que la cercanía 
entre sus radios iónicos permite la sustitución 
isomórfica de K por Pb durante la formación 
de los minerales primarios.

Características de los suelos
Como era de esperar, se encontraron 

diferencias sistemáticas en las propiedades  
y la composición química de los suelos 
desarrollados sobre los diferentes materiales 
geológicos (Tabla 3). Los suelos en S y UB se 
caracterizan por presentar reacción cercana a 
la neutralidad (pHH2O = 6,0-6,5), dominio de 
Mg en el complejo de cambio y baja  relación 
Ca/Mg. Los valores de Ca/Mg eran inferiores 
a 1 en los suelos S, típicos de suelos deri-
vados de rocas fuertemente serpentinizados 
(Brooks, 1987). El pH desciende ligeramente 
en los suelos sobre rocas básicas (B) y mucho 
más en los suelos sobre rocas ácidas (M y 
SC), al tiempo que se va modificando la com-
posición del complejo de cambio. El Ca es el 
catión mayoritario en los suelos B, mientras 
que el Al, y en menor medida el H+, tiene 
una importancia creciente en los suelos M y 
SC, habiéndose obtenido valores puntuales 
de saturación de Al en el complejo de cambio 
superiores al 75%.

Igualmente, el contenido total de meta-
les estaba fuertemente condicionado por la 
naturaleza del material geológico (Tabla 3). 
Concordante con la composición química de 
las rocas, CrT, NiT y CoT alcanzan sus mayo-
res concentraciones en los suelos ultramá-
ficos, principalmente en los suelos S (hasta 
6000, 3000 y 214 mg kg-1, respectivamen-
te), valores que corroboran los presentados 
anteriormente por Menezes de Sequeira y 
Pinto da Silva (1992). Por el contrario, la 
concentración de estos metales son muy 
bajas en los suelos sobre rocas ácidas, pero 
es en éstos donde se alcanzan las mayores 
concentraciones de PbT (hasta 82 mg kg-1 en 
SC2). Los suelos B presentan concentracio-
nes intermedias de CrT, NiT y CoT, pero las 
mayores concentraciones de CuT y ZnT (hasta 
280 y 127 mg kg-1, respectivamente). No hay 
tendencias claras para el MnT, aunque en M 
es significativamente menor (P< 0.05) que en 
resto de los suelos estudiados.

En concordancia con los resultados obte-
nidos en estudios realizados en áreas serpen-
tiníticas de Galicia (Calvo et al., 1987b), el 
fraccionamiento químico (Fig. 2) indica que 
la mayor parte de los metales se acumula en 
la fracción residual, lo que es especialmente 
marcado para el Cr (CrRES supera el 95% del 
CrT). Niquel y Co tienen un origen común, 
pero su fraccionamiento refleja la diferencia-
ción que se produce a través de los procesos 
edáficos. De las fracciones no residuales, el 
Ni se asocia preferentemente a los óxidos de 
Fe (aunque en S hay cantidades importantes 
de todas las fracciones no residuales), mien-
tras que el Co lo hace a los óxidos de Mn. El 
fraccionamiento también pone de manifiesto 
la afinidad del Cu por la materia orgánica 
(CuM.O llega a suponer un 20% CuT en S), y 
la del Zn por los óxidos de Fe. Para Pb y Mn, 
la fracción residual sigue siento la dominante, 
pero se encuentran cantidades importantes de 
estos dos metales asociadas a óxidos amorfos 
de Fe y a óxidos de Mn. Adicionalmente, 
aunque la concentración metálica en posicio-
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TABLA 3. Valores medios (±SE, n=3-10) de distintas propiedades del suelo (horizontes A) 
de los seis lugares de estudio. S=serpentinas UB=ultrabásicas, B=básicas, M=migmatitas, 
SC=esquistos. Las letras diferentes en la misma fila indican diferencias significativas para las 
medias (P<0,01, α=0,05).

S UB B M SC1 SC2
pHH2O 6,5 ± 0,1 c 6,0 ± 0,2 bc 5,8 ± 0,3 b 5,0 ± 0,1 a 4,8 ± 0,1 a 4,7 ± 0,0 a
pHKCl 5,5 ± 0,1 c 5,3 ± 0,0 c 5,1 ± 0,1 c 4,5 ± 0,1 b 4,5 ± 0,2 b 3,8 ± 0,1 a

C, % 2,17 ± 0,22 ab 1,79 ± 0,14 ab 3,35 ± 1,18 b 0,86 ± 0,15 a 2,25 ± 0,42 a 1,65 ± 0,42 ab

N, % 0,19 ± 0,03 ab 0,11 ± 0,01 ab 0,21 ± 0,09 b 0,05 ± 0,02 a 0,14 ± 0,03 a 0,15 ± 0,04 ab

Cationes de cambio (NH4Cl, 1N), cmolc kg-1

Ca2+ 6,34 ± 0,53 b 5,61 ± 0,07 b 19,99 ± 1,97 c 2,39 ± 0,31 a 1,13 ± 0,48 a 5,80 ± 1,47  b

Mg2+ 9,24 ± 0,93 c 3,66 ± 0,18 b 3,26 ± 0,61 b 0,80 ± 0,06 a 0,59 ± 0,32 a 0,99 ± 0,34 a

Na+ 0,03 ± 0,01 a 0,05 ± 0,00 a 0,01 ± 0,01 a 0,01 ± 0,01 a 0,04 ± 0,01 a 0,01 ± 0,00 a

K+ 0,29 ± 0,04 ab 0,19 ± 0,04a 0,37 ± 0,09 ab 0,44 ± 0,11 ab 0,34 ± 0,06 ab 0,45 ± 0,08 b

Al3+ _ _ _ 0,75 ± 0,14 a 1,93 ± 0,35 ab 1,36 ± 0,70 b

H+ _ _ _ 0,08 ± 0,02 a 0,21 ± 0,07 ab 0,30 ± 0,13 b

CIC 15,91 ± 1,34 c 9,51 ± 0,25 b 23,62 ± 3,75 d 4,47 ± 0,58 a 4,24 ± 0,5 a 8,89 ± 1,05 ab

Ca/Mg 0,7 ± 0,1 a 1,5 ± 0,1 ab 6,9 ± 1,5 c 3,0 ± 0,2  b 2,4 ± 0,4 ab 6,7 ± 1,2 c

Concentración total de metales, mg kg-1

MnT 2451 ± 149 c 1857 ± 38 b 2197 ± 96 bc 642 ± 18 a 2596 ± 186 c 1667 ± 333 b

CrT 4384 ± 364 c 1277 ± 63 b 305 ± 29 a 165 ± 7 a 192 ± 8 a 160 ± 30 a

NiT 1574 ± 199 c 963 ± 22 b 124 ± 13 a 65 ± 2 a 73 ± 4 a 62 ± 14 a

CoT, 180 ± 5 c 94 ± 1 b 95 ± 3 b 49 ± 2 a 57 ± 4 a 50 ± 0 a

CuT 150 ± 27 b 53 ± 3 a 260 ± 11 c 30 ± 0 a 54 ± 2 a 37 ± 7 a

ZnT 88 ± 3 b 72 ± 2,3 a 116 ± 4 c 68 ± 3 a 91 ± 3 b 83 ± 3 b

PbT 21 ± 2 a 18 ± 1 a 23 ± 4 a 20 ± 0 a 40 ± 2 b 77 ± 5 c

Concentración de metales biodisponibles, mg kg-1

MnEDTA 64,8 ± 7,0 a 65±9,7 a 92,1 ± 29,5 ab 69,1 ± 10,4 a 109,1 ± 18,5 ab 155,2 ± 19,2 b

CrEDTA 6,1 ± 0,8 bc 7,6±0,5 c 2,5 ± 0,5 ab 1,3 ± 0,1 a 2,5 ± 0,4 ab 2,4 ± 0,2 ab

NiEDTA 117,5 ± 11,0 b 11,7±0,1 ab 1,9 ± 0,3 a 1,3 ± 0,0 a 1,6 ± 0,1 a 2,5 ± 0,1 a

CoEDTA 2,4 ± 0,3 a 1,4±0,1 a 1,9 ± 0,4 a 1,1 ± 0,1 a 1,3 ± 0,1 a 1,8 ± 0,3 a

CuEDTA 23,9 ± 4,9 b 3,8±0,2 ab 11,2 ± 4,3 ab 1,4 ± 0,1 a 4,0 ± 0,2 ab 2,9 ± 0,4 ab

ZnEDTA 1,5 ± 0,1 a 0,8 ± 0,0 a 2,5 ± 1,0 ab 0,7 ± 0,1 a 0,9 ± 0,0 a 4,4 ± 0,8 b

PbEDTA _ _ _ _ 5,0 ± 0,2 b 13,1 ± 1,0 c

_ =  no detectado. Límites de detección: Al3+=0,02 cmolc kg-1, H+=0,01 cmolc kg-1, PbEDTA= 0,25mg 
kg-1

nes de cambio tiene una importancia relativa 
escasa, se han encontrado cantidades apre-
ciables de NiCAMB, CrCAMB y CuCAMB en los 
suelos S y UB (con máximos de 30, 6 y 11 
mg kg-1, respectivamente) y de MnCAMB y 
ZnCAMB en los suelos B, M y SC (hasta 105 y 
35 mg kg-1, respectivamente), encontrándose 
para éstos últimos una elevada correlación 
con el pH del suelo (r =-0,73 y r =-0,74, 
p<0,001, respectivamente).

La biodisponibilidad de los metales, esti-
mada a partir de la extracción con EDTA 
(Tabla 3), es bastante concordante con el frac-
cionamiento descrito. Las fracciones lábiles, 
más que el contenido total, son las que expli-

can las variaciones de la concentración de los 
metales extraídos con EDTA. Así, MnEDTA 
y ZnEDTA correlacionan significativamente 
con MnCAMB y ZnCAMB (r=0,63 y r=0,73, 
respectivamente) y, al igual que éstas, son 
parcialmente dependientes del pH del suelo, 
encontrándose las mayores concentraciones 
en los suelos más ácidos (los valores medios 
de MnEDTA y ZnEDTA eran de 155,2 y 4,4 mg 
Kg-1, respectivamente, en SC2). Las fraccio-
nes Cambiable y Oxidos de Mn acumuladas 
explicaban, en gran medida, la variación de 
NiEDTA y CoEDTA, encontrándose correlacio-
nes significativas NiEDTA/(NiCAMB+NiOxMn) 
y CoEDTA/(CoCAMB+NiOxMn)  (r=0,92 y 0,61, 
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respectivamente). El Ni era el metal más 
biodisponible en los suelos de S, superando 
incluso a MnEDTA, mayoritario en el resto de 
los suelos. La concentración media de NiEDTA 
en los suelos S era 117,5, lo que supone 
un 7,4% de su contenido total, y desciende 
exponencialmente en el orden S>>UB>>B, 
M, SC. Aunque el CoEDTA también tiende a 
ser mayor en los S, las concentraciones son 
muy bajas y las diferencias entre grupos de 
suelos no son significativas. El  CuEDTA tam-
bién presenta correlación significativa con 
(CuCAM+CuOxMn), pero ésta mejora consi-
derablemente cuando se acumula la fracción 
orgánica (CuEDTA vs ΣCuCAM,CuOxMn,CuMO, 
r=0,96). Las mayores concentraciones de 
CuEDTA se han encontrado en los suelos S, 
donde la fracción orgánica es más impor-
tante. La biodisponibilidad relativa del Cr es 
siempre baja, sólo entre el 0,1% y el 1,5% del 
Cr total es extraído con EDTA, siendo CrMO 

la fracción que más contribuye a ello. En 
cuanto a PbEDTA, únicamente se han encon-
trado cantidades significativas en los suelos 
sobre esquisto, especiallmente en SC2 donde 
se alcanzan 14 mg kg-1.

Acumulación y transporte de metales 
en plantas

Los patrones de acumulación y distri-
bución de metales en las plantas variaban 
significativamente (P<0,05) en función del 
tipo de metal, la especie vegetal y el origen 
de la población. En la tabla 4 se presentan los 
intervalos de concentración metálica en hoja, 
tallo y raiz de cada especie, agrupando las 
seis poblaciones. Generalmente, C. multiflo-
rus presentaba las menores concentraciones 
en todas las partes de la planta. Exceptuando 
a A. serpyllifolium, las concentraciones máxi-
mas de 27/12/30 mg Cu kg-1, 128/26/30 mg Cr 
kg-1, 2200/467/350 mg Mn kg-1, 180/50/100 
mg Ni kg-1 y 300/500/240 mg Zn kg-1 se 
obtuvieron en hoja/tallo/raiz de C. ladanifer, 
L. stoechas y T. mastichina. Actualmente se 
acepta que la concentración total de metales 
en el suelo no refleja la concentración en los 
tejidos vegetales y que la fracción biodispo-
nible presenta una elevada correlación con 
la absorción vegetal (Adriano, 2001). Sin 
embargo, en este estudio el contenido metá-
lico de la planta no siempre correlacionaba 
con la fracción metálica del suelo extraíble 
con EDTA o con la fracción cambiable obte-
nida en el fraccionamiento secuencial. Sólo 

FIGURA 2. Fraccionamiento químico de los metales pesados en los suelos de los seis lugares de estudio. 
S=serpentinas UB=ultrabásicas, B=básicas, M=migmatitas, SC=esquistos.
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se encontró una buena relación en el caso 
de Ni y para C. ladanifer, L. stoechas y T. 
mastichina (Tabla 4), aunque los patrones 
de acumulación diferían entre especies. La 
acumulación de Ni en hojas de C. ladanifer 
y T. mastichina aumentaba con el incremento 
de la concentración de Ni disponible (NiEDTA 
o NiCAMB) en los suelos con bajo nivel de 
Ni,  mientras que en los suelos con elevado 
Ni disponible el contenido de Ni en hojas se 
mantenía constante (concepto plateau). La 
acumulación de Ni en hoja en L. stoechas 
seguía un patrón diferente, el contenidos de 
Ni seguía aumentando con el incremento de 
Ni en el suelo (Tabla 5).

Las poblaciones procedentes de los luga-
res S y UB presentaban concentraciones 
significativamente mayores (P<0,05) de Ni 
y Cr (sólo UB) en hoja, tallo y raiz (Fig. 3). 
Como se esperaba, las mayores concentracio-
nes de Ni se obtuvieron en A. serpyllifolium, 
con valores medios de 8150 y 2307 mg Ni 
kg-1 en hoja para las poblaciones de S y UB, 
respectivamente(Tabla 4), valores sensible-
mente superiores al de 1000 mg kg-1 utilizado 
por Baker et al. (2000) para definir la hipera-
cumulación de Ni. En una planta individual 

de la población S se midieron 31200 mg Ni 
kg-1 en hoja, lo que representa una concentra-
ción al menos 170 veces mayor que el resto de 
las especies estudiadas. Los valores de Ni en 
hoja de A. serpyllifolium desarrollado sobre 
los suelos S corroboran los obtenidos por 
Menezes de Sequeira y Pinto da Silva (1992, 
concentración media de 8650 mg Ni kg-1 
en hoja) para la misma especie y lugar. La 
concentración de Ni en hoja en el resto de las 
especies se sitúa en el intervalo de 5 a 100 mg 
kg-1 propuesto por Reeves et al. (1983) para 
plantas desarrolladas en suelos ultramáficos. 
Para estas plantas Brooks (1998) propuso 
una concentración media de 20 mg Ni kg-1, 
valor considerablemente menor que las con-
centraciones medias en hoja obtenidas en las 
poblaciones S de C. ladanifer (38 mg kg-1), 
L. stoechas (53 mg kg-1) y T. mastichina (56 
mg kg-1). Para el Cr, Barceló y Poschenrieder 
(1997) propusieron una concentración media 
en hoja de 45 mg kg-1 en plantas desarrolla-
das en suelos ultramáficos, siendo raros los 
contenidos superiores a 100 mg kg-1 (Brooks, 
1987). En este estudio encontramos hasta 
81 mg Cr kg-1 en las poblaciones UB de C. 
ladanifer (Fig. 3), valores similares a los 

TABLA 4. Concentraciones mínimas  y máximas (mg kg-1) de Cr, Cu, Mn, Ni y Zn en hojas, tallos y raices 
de las especies vegetales estudiadas. Valores de las seis poblaciones de cada especie.

Cr Cu Mn
mg kg-1

Ni Zn

Hoja
A. serpyllifolium 5,0 – 27,0 3,0 – 18,0 50,0 - 180 670 - 31200 10,0 – 255
C. ladanifer 1,8 – 128 2,5 - 15,0 20,0 – 2000 3,0 - 50,0 30,0 – 300
C. multiflorum 0,4 – 20,0 2,5 - 8,0 60,0 – 440 0,6 - 17,0 10,0 - 20,0
L. stoechas 1,6 – 51,0 3,0 - 27,5 40,0 - 2200 2,5 - 95,0 30,0 – 170
T. mastichina 2,4 – 55,5 5,5 - 19,0 21,5 - 485 4,0 - 180 17,5 – 145
Tallo
A. serpyllifolium 2,5 – 34,0 2,5 - 12,0 20,0 - 85,0 150 - 4500 13,0 – 140
C. ladanifer 2,5 – 26,0 3,0 - 11,0 30,0 – 467 2,0 - 50,0 15,5 - 500
C. multiflorum 0,7 – 5,0 3,0 - 6,5 27,5 - 270 0,6 - 7,5 7,5 - 20,0
L. stoechas 1,2 – 17,0 4,5 - 11,2 15,5 - 325 2,5 - 40,0 15,0 – 165
T. mastichina 2,5 – 19,0 4,5 - 10,5 14,5 – 145 2,5 - 35,0 8,0 - 65,0
Raíz*

A. serpyllifolium 3,3 – 19,0 2,5 - 9,0 10,0 - 80,0 90,0 – 2340 15,0 - 70,0
C. ladanifer 1,4 – 17,0 2,5 - 15,0 25,0 - 350 1,6 - 75,0 5,5 – 140
L. stoechas 1,8 – 20,0 3,5 - 16,0 12,5 - 340 0,8 - 80,0 8,0 - 44,5
T. mastichina 2,5 – 30,0 5,5 - 25,0 14,5 - 235 2,5 - 100 4,0 – 240

*, no hay muestras de raíz de C. multiflorus
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FIGURA 3. Valores medios (±SE, n=3-10) de la concentración de Cr, Mn, Ni y Zn en los distintos órganos 
vegetales de Citisus ladanifer, Lavandula stoechas y Thymus mastichina procedentes de los seis lugares de 
estudio (poblaciones). S=serpentinas UB=ultrabásicas, B=básicas, M=migmatitas, SC=esquistos.
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obtenidos por Vergnano Gambi et al. (1982) 
para Thlaspi rotundifolium, un hiperacumula-
dor de Ni, y significativamente mayores que 
los de A. serpyllifolium de este estudio (18 
mg Cr kg-1).

Las concentraciones de Mn en planta (C. 
ladanifer, L. stoechas y T. Mastichina) eran 
significativamente mayores en las poblacio-
nes procedentes los suelos sobre rocas ácidas 
(M, SC1 y SC2, P<0,05). En C. ladanifer y 
L. stoechas procedentes de SC2 se obtuvieron 
concentraciones de 2000 y 2200 mg Mn kg-1, 
el doble del contenido medio de Mn propues-
to por Brooks (1998) para plantas desarro-
lladas en suelos metalíferos (1000 mg Mn 
kg-1). Para el Zn, no siempre se encontraron 
diferencias significativas entre poblaciones, 
aunque las plantas desarrolladas en B, M 
y, particularmente, SC2 tendían a acumular 

más Zn en su biomasa aérea que el resto de 
las poblaciones. Las mayores concentracio-
nes de Zn se encontraron en C. ladanifer, 
con máximos de 300 mg kg-1 y 500 mg kg-1 
en hoja y tallo, respectivamente (Tabla 5). 
En A. serpyllifolium, L. stoechas y T. mas-
tichina las concentraciones máximas de Zn 
eran del mismo orden (145-255 mg kg-1 en 
hoja y 65-165 mg kg-1 en tallo), excediendo, 
generalmente, la concentración crítica de 
toxicidad para muchas especies vegetales 
(100 mg kg-1 según Adriano et al. 2001). 
En el suelo, la concentración total de Mn 
no tenía una tendencia clara en función del 
material original y la concentración de NiT 
era significativamente mayor en los suelos 
sobre rocas básicas (Tabla 3), sin embargo su 
la biodisponibilidad de estos dos metales era 
significativamentes mayor en SC2.

TABLA 5. Ecuaciones de las curvas que relacionan el contenido de Ni en hoja y suelo (extraído con EDTA 
y NH4NO3) para C. ladanifer, T. mastichina y L. stoechas. 

Extractante Ecuación R2

EDTA 
Cistus ladanifer ln(y) = 3.75 – 2.72/x 0,95
Lavandula stoechas y = 7.98 + 0.05x1.5 0,91
Thymus mastichina y0.5 = 2.61 + 1.02 ln(x) 0,94
NH4NO3
Cistus ladanifer y = 43.60 – 8.92/x 0,87
Lavandula stoechas y = 69.92 – 82.53exp-x 0,84
Thymus mastichina ln(y) = 4.05 – 0.43/x 0,94

La concentración de Cu era generalmente 
baja en todas las especies y poblaciones, con 
valores medios entre 5 y 30 mg kg-1, interva-
lo considerado como normal (Kabata-Pendias 
y Pendias, 1992) y por debajo del nivel crí-
tico de toxicidad de 30 mg kg-1 (Marschner, 
1995). La concentración Co y Pb en planta 
era, en la mayoría de los casos, inferior al 
límite de detección (< 2,5 mg kg-1). 

El transporte de los metales en la planta 
se refleja en las relaciones de concentración 
hoja:raíz (H:R) (Tabla 6). Con pocas excep-
ciones, la concentración de metales en hoja 
era mayor que la concentración correspon-
diente en raíz. Como rasgo característico de 

las plantas hiperacumuladoras, A. serpyllifo-
lium mostraba acumulación de Ni en su bio-
masa aérea, encontrándose relaciones medias 
NiHOJA:NiRAIZ de 10,6 (entre 1,1 y 38,1) y 
11,9 (5,6-19,5) en las poblaciones S y UB, 
respectivamente. En el resto de las especies 
las relaciones medias NiHOJA:NiRAIZ estaban 
generalmente entre 1 y 3, con la excepción de 
las poblaciones UB de C. ladanifer y T. mas-
tichina, especies que mostraron las mayores 
translocaciones de Ni hacia las hojas (valores 
de NiHOJA:NiRAIZ entre 1,1 y 14,0 y entre 1,2 
y 16,4, respectivamente). A. serpyllifolium 
también translocaba Mn y Zn a su biomasa 
aérea, como reflejaban los valores medios de 
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MnHOJA:MnRAIZ de 3,9 y 5,6 y de ZnHOJA:
ZnRAIZ de 1,3 y 1,9 en las poblaciones S y 
UB, respectivamente. Sin embargo, el trans-
porte de Zn era hasta 4 veces mayor en el 
resto de las especies estudiadas, lo que era 
más evidente en C. ladanifer para la que la 
relación ZnHOJA:ZnRAIZ era frecuentemente 
superior a 5 (Tabla 6). Adicionalmente, en 
las poblaciones de serpentinas (S), la trans-
ferencia de Zn del suelo a la planta (Znraiz:
ZnEDTA) era significativamente mayor en C. 
ladanifer (36,3) y T. mastichina (27,9) que en 
A. serpyllifolium (18,5).

La capacidad de translocar metales desde 
las raices a las hojas es una característica 
básica en las plantas para que puedan ser 
utilizadas para técnicas de fitoextracción. 
En este estudio esta característica también 
se cumplía para metales que generalmen-
te se acumulan en la raíz, como Cr o Cu 
(Kabata-Pedias y Pendias, 1992). Las relacio-

nes CrHOJA:CrRAIZ eran <1 en las poblaciones 
S de C. ladanifer, en las poblaciones SC1 y 
SC2 de L. stoechas y en las poblaciones B y 
SC1 de T. mastichina. La relación CuHOJA:
CuRAIZ  también era <1 en la población SC1 
de T. mastichina. Estas relaciones sugieren 
un mecanismo de exclusión para la toleran-
cia a metales en estas poblaciones. Por el 
contrario, A. serpyllifolium, C. ladanifer, L. 
stoechas, y T. mastichina eran capaces de 
translocar eficientemente estos dos metales 
(MetalHOJA:MetalRAIZ > 1). En las pobla-
ciones UB de C. ladanifer, L. stoechas y T. 
mastichina el transporte de Cr a las hojas era 
considerablemente mayor (al menos el doble) 
que en las mismas poblaciones de A. serpylli-
folium (CrHOJA:CrRAIZ de 1,6). La población 
UB de C. ladanifer presentaba el transporte 
más eficaz de los dos metales (CrHOJA:CrRAIZ 
de 12,4 y CrHOJA:CrRAIZ de 2,9) (Tabla 6). 

TABLA 6. Valores medios de la relación MetalHOJA:MetalRAIZ en las seis poblaciones de Cistus ladanifer, 
Lavandula stoechas y Thymus mastichina. S=serpentinas UB=ultrabásicas, B=básicas, M=migmatitas, 
SC=esquistos.

Population Cr Cu Mn Ni Zn
Cistus ladanifer

S 0,9 1,3 1,2 1,2 1,8
UB 12,4 2,9 5,6 6,8 6,5
B 3,1 2,0 2,0 2,0 5,1
M 1,5 1,7 2,4 0,9 6,8
SC1 1,7 2,0 2,6 1,3 2,7
SC2 1,7 2,4 6,9 3,4 5,3
Lavandula stoechas

S 4,6 1,5 2,6 1,6 3,4
UB 3,0 2,0 5,7 1,8 3,4
B 2,0 1,3 6,5 1,2 3,1
M 2,6 1,6 9,9 2,7 3,7
SC1 0,8 1,8 8,2 1,3 3,6
SC2 0,7 1,5 9,9 2,2 3,5
Thymus mastichina

S 1,5 1,1 2,3 1,4 2,6
UB 3,2 1,1 3,2 4,6 4,2
B 1,0 1,0 3,8 1,9 3,9
M 2,2 1,1 2,3 0,9 3,7
SC1 0,8 0,8 1,6 1,9 1,7
SC2 1,0 1,3 6,2 3,0 5,8
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CONCLUSIONES

La gran variedad geoquímica de las rocas 
de la región de Tras Os Montes juega un 
importante papel en el contenido y fracciona-
miento de los metales pesados en el suelo y en 
su acumulación por las plantas. De los meta-
les estudiados, las mayores concentraciones 
de Ni, Cr y Co se asocianban con las rocas de 
composición ultrabásica, especialmente las 
que presentaban rasgos de serpentinización; 
Cu, Zn y Mn se asociaba con las rocas de 
composición básica (granulitas) y Pb con las 
rocas ácidas, especialmente con los esquistos 
y rocas afines. El contenido total de estos 
metales en el suelo, pero no su biodisponibi-
lidad, reflejaba de forma general el contenido 
metálico en los materiales originales. De los 
metales asociados a rocas ultrabásicas, sólo el 
Ni presentaba una elevada biodisponibilidad 
en los suelos derivados de serpentinitas; el 
contenido de Cr biodisponible era siempre 
muy bajo y, en contraste con su contenido 
total, era relativamente mayor en los suelos 
sobre rocas ultrabásicas no serpentinizadas; 
no se obtuvieron diferencias significativas de 
Co biodisponible entre los distintos suelos. 
A diferencia del contenido total en suelos 
y rocas, la mayor concentración de Cu bio-
disponible se encontró en los suelos sobre 
serpentinitas, mientras que de Mn y Zn en los 
suelos sobre esquistos.

Los patrones de absorción y acumula-
ción de estos metales en planta variaban en 
función de la especie vegetal y de las con-
diciones edáficas de su procedencia. Tres 
de las especies este estudio, presentaban 
capacidad de acumular Cr, Mn y Zn en su 
biomasa aérea y de excluir Cu: C. ladanifer, 
L. stoechas, y T. mastichina. En concordan-
cia con la biodiponibilad de estos metales en 
suelo, la acumulación de Mn y Zn era muy 
acusada en las poblaciones recogidas en los 
suelos más ácidos (esquistos), mientras que 
la acumulación de Cr era característica de las 
poblaciones de los suelos sobre ultrabásicas 

(peridotitas). Los resultados de este estudio 
indican que estas tres especies podrían ser 
consideradas para su uso en fitoextracción. 
Además, estas especies están adaptadas a 
limitaciones ambientales muy severas, como 
déficit hídrico y nutritivo, temperaturas ele-
vadas y suelos con escaso desarrollo, lo que 
amplía su interés para la revegetación de 
suelos contaminados. 
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Resumen. La diversidad es considerada como un atributo de las biocenosis, relacionado con impor-
tantes procesos ecológicos, y suele ser usada como un descriptor de la estructura de los ecosistemas, por 
cuanto se piensa que es el resultado de la interacción entre sus especies. Aunque el concepto de diversidad 
parece claro e intuitivo, su cuantificación plantea numerosos problemas y. los procedimientos utilizados 
son muy variados. No obstante pueden ser agrupados en las siguientes categorías: (i) índices de riqueza, 
(ii) modelos de abundancia y (iii) algoritmos basados en la abundancia proporcional de los objetos.

El suelo es un subsistema con entidad propia dentro de los ecosistemas terrestres, que deriva del 
hecho de ser receptor neto de un flujo de energía contenido en la necromasa que se incorpora. Esta cir-
cunstancia da lugar a una gran diversidad estructural de la biocenosis heterótrofa que es capaz de utilizar 
dicha energía, aunque también pueden reconocerse una considerable cantidad de mecanismos funcionales 
que dotan al suelo de una enorme diversidad funcional. Sin embargo, existen muy pocos antecedentes, 
tanto en la literatura ecológica como en la de las CC. de la Tierra, sobre geodiversidad y las relaciones 
entre biodiversidad y diversidad de suelos.

En este trabajo se abordan los aspectos los aspectos metodólogicos más actuales para la medida de 
la diversidad en los ecosistemas, al tiempo que se indican los problemas específicos de su aplicación al 
medio edáfico, aunque se exponen resultados obtenidos en unidades abióticas (paisajes de suelos, eda-
fotaxa o unidades geomorfológicas y litológicas) que son semejantes a los que aparecen en la literatura 
ecológica para los organismos vivos.

Palabras Clave. biodiversidad, suelos, geodiversidad, biodiversidad edáfica, variabilidad espacial 
y variabilidad temporal, leyes potenciales, sistemas no lineales, biogeodiversidad y ambientes medite-
rráneos.

INTRODUCCIÓN AL ESTUDIO DE LA 
DIVERSIDAD

El concepto de diversidad es ampliamen-
te utilizado en el ámbito de la ecología, aun-
que actualmente los especialistas distinguen 
varios tipos de diversidad biológica (Fig. 
1). El enfoque más común suele asociarse 
al estudio del número de especies biológicas 
presentes en un determinado ecosistema, 
bioma, etc., pero cada vez se habla más de 

la diversidad de los recursos genéticos. Otras 
aproximaciones profundizan en diversos 
aspectos estructurales de los ecosistemas. En 
este sentido cabe mencionar que la diversidad 
es considerada como un atributo de las bioce-
nosis, relacionado con importantes procesos 
ecológicos (sucesión, madurez, estabilidad, 
etc.). Así, por ejemplo, para algunos autores, 
la diversidad parece aumentar en muchos 
casos conforme transcurre la sucesión eco-
lógica (Magurran 1988). Adicionalmente, la 
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diversidad suele ser usada como un descrip-
tor de la estructura de los ecosistemas, por 
cuanto se piensa que es el resultado de la inte-
racción entre sus especies (Margalef 1972; 
Patil y Taillie 1979; Williams et al. 1994; 
May 1995). Aunque el concepto de diversi-
dad parece claro e intuitivo, en la práctica su 
cuantificación ofrece numerosos problemas 
(Peet 1974), como veremos posteriormente 
y, en consecuencia, se han propuesto nume-
rosos índices y modelos matemáticos para su 
estudio (Kempton y Taylor 1976; Magurran 
1988). Por otro lado, el concepto de biodiver-
sidad se encuentra más estrechamente vincu-
lado con el inventario y conservación de las 
especies biológicas. Una de las definiciones 
más populares de diversidad ha sido propues-
ta por Roszenweig (1995), que la refiere en 
los siguientes términos: 

“El concepto de diversidad consta de 
dos premisas primarias y dos juicios de valor 
insoslayables. Las premisas consisten en las 
propiedades estadísticas comunes a cualquier 
mezcla de objetos, con independencia de que 
estos sean bolas de colores diferentes, segmen-
tos de DNA que codifican diferentes proteínas, 
especies o cualquier otro rango taxonómico, 
tipos de suelos, hábitats de un paisaje, etc. 
Cada uno de estos conjuntos de objetos pose 
dos propiedades fundamentales: (i) el número 
de diferentes tipos de objetos (p. ej. especies, 
tipos de suelos) que se encuentran mezclados 
en la muestra; y (ii) el número o la abundancia 
relativa de cada uno de estos objetos. Los jui-
cios de valor son: si las clases seleccionadas 
son lo suficientemente diferentes como para 
ser consideradas tipos distintos; y (ii) si los 
objetos pertenecientes a una clase determi-
nada son lo suficientemente similares para 
poderse considerar que pertenecen al mismo 
tipo. Sobre éstos elementos se sustenta la cuan-
tificación de la diversidad biológica.”

A pesar del impacto de estos conceptos 
en el campo de la ecología, desafortunada-

mente apenas se han abordado estudios que 
demuestren su relevancia en el análisis de 
las estructuras abióticas de los ecosistemas 
y paisajes (Ibáñez 1995, 1996; Ibáñez et al. 
1990, 1995a, 1995b, 1997, 1998a, 1998b). La 
caracterización y cuantificación de la diversi-
dad de suelos, fisiografía, litología, etc., como 
recursos no renovables a escala humana, 
debería ser considerada a la hora de estimar el 
valor ecológico de un territorio (Ibáñez 1995; 
Ibáñez et al. 1995a). Paralelamente, este tipo 
de aplicaciones puede ser útil para explorar, 
cuantificar y comparar la complejidad de los 
paisajes de suelos, el modelado terrestre, etc.

Recientemente, estimulados por los 
movimientos conservacionistas y la cober-
tura mediática recibida por la Convención 
sobre Biodiversidad (UNEP, 1992) diversos 
investigadores de las ciencias de la tierra han 
comenzado a abordar el tema de la conserva-
ción de los recursos naturales no biológicos.  
EL Patrimonio Geológico y la Geodiversidad 
adquieren así un valor científico, cultural, 
educativo y/o recreativo, con independencia 
de su naturaleza: formaciones y estructuras 
geológicas, modelados del terreno, depósi-
tos sedimentarios, minerales, rocas, fósiles, 
suelos y otras muchas manifestaciones de 
la geosfera que permiten conocer, estudiar e 
interpretar la historia geológica de la Tierra, 
los procesos que la han modelado, los climas 
y paisajes del pasado y presente y el origen 
y evolución de la vida sobre este planeta. De 
este modo, en la Declaración de Girona sobre 
el Patrimonio Geológico de 1997 se dice: 

“La conservación de los Lugares de 
Interés Geológico es absolutamente necesaria 
e indisociable con la del Patrimonio Natural 
y Cultural en general, (…) Cualquier política 
ambiental y de conservación de la Naturaleza 
que no contemple adecuadamente la gestión 
del Patrimonio Geológico, nunca será una 
política ambiental correcta. Es necesario que 
los responsables de las diferentes adminis-
traciones públicas y centros de investigación, 
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técnicos, científicos, investigadores, ambien-
talistas, naturalistas, ecologistas, periodistas 
y educadores, se movilicen activamente en 
una campaña de sensibilización del conjun-
to de la población a fin de lograr que el 
Patrimonio Geológico, indudable cenicienta 
del Patrimonio, deje de serlo, en beneficio de 
todos”.

Esta tarea comienza a ser abordada por 
iniciativas tales como: 
•  Comisión de Patrimonio Geológico de la 

Sociedad Geológica de España (http://tie-
rra.rediris.es/SGE/)

•  Sociedad Española para la Defensa 
del Patrimonio Geológico y Minero 
(SEDPGYM) (http://www.inicia.es/de/
sedpgym)

•  European Association for the Conservation 
of the Geological Heritage (ProGEO) 
(http://www.sgu.se/hotell/progeo/)

•   El Foro PatriGeo de la Red Iris (MCyT). 

DIVERSIDAD
GENÉTICA

DIVERSIDAD
TAXONÓMICA

DIVERSIDAD
ECOLÓGICA

Megagenoma 
global

Reino (División) Biosfera

↓ ↓ ↓

Comunidad Phylum Bioma
↓ ↓ ↓

Población Clase Paisaje
↓ ↓ ↓

Organismo Orden Ecosistema
↓ ↓ ↓

Célula Familia Ecosistema
↓ ↓ ↓

Orgánulos Género Mosaico
↓ ↓ ↓

Cromosomas Especie Hábitat-Nicho

FIGURA 1. Patrones jerárquicos y escalas de 
diversidad genética, taxonómica y ecológica 
(modificado de di Castri & Younès 1996)

Así, de modo orientativo, algunos de 
los temas abordados en PatriGeo son: (i) 
patrimonio geológico y parques naturales; 

(ii) legislación; (iii) utilización didáctica de 
los lugares de interés geológico; (iv) patri-
monio geológico, ordenación del territorio 
y estudios de impacto ambiental; (iv) geo-
turismo; (vi) geoparques y museos, etc. Del 
mismo modo, la UNESCO estudia crear la 
etiqueta de “Geoparque”, equiparable a la de 
“Reserva de la Biosfera”.

Sin embargo, la práctica totalidad de 
estas iniciativas, al estar en sus comienzos, 
tienen una proyección mayoritaria mera-
mente conservacionista. En otras palabras, 
se basan en el inventario o catalogación de 
lugares de interés que se deberían preservar 
por sus valores intrínsecos y, al contrario 
que en los estudios de biodiversidad, no 
existen líneas de investigación desarrolladas 
para analizar y comparar científicamente los 
patrones espacio-temporales de los recursos 
involucrados y, menos aún, la de éstos y los 
biológicos. Tan solo existe una excepción, 
que corresponde a los suelos.

CUANTIFICACIÓN DE LA 
BIODIVERSIDAD

Los diferentes procedimientos para esti-
mar la diversidad, independientemente del 
sistema natural considerado, pueden ser agru-
pados en las siguientes categorías (Magurran 
1988):

1. Índices de riqueza: número de objetos 
contenidos en un determinado espacio (p. ej. 
número de especies biológicas, edafotaxa, 
tipos de geoformas, unidades litológicas).

2. Modelos de abundancia: modelos de 
distribución que mejor se ajustan para des-
cribir la distribución de determinados tipo de 
objetos (p. ej. series geométricas, logarítmi-
cas, potenciales, exponenciales).

3. Algoritmos basados en la abundancia 
proporcional de los objetos. En este caso la 
diversidad es definida en función del número 
de los diferentes objetos presentes (riqueza) y 
de su abundancia relativa (equitabilidad).
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Índices de Riqueza
Cuando existe la posibilidad de acotar el 

área de estudio en el continuum espacio-tiem-
po, así como de reconocer la totalidad de los 
objetos presentes, la estimación de la riqueza 
es muy útil. Si por el contrario, sólo pode-
mos obtener una muestra de la población, es 
necesario distinguir entre riqueza numérica 
(Kempton, 1979) y densidad de los objetos 
(Hurlbert, 1971). Así, por ejemplo, en el caso 
de los inventarios de suelos y geomorfolo-
gía, la primera consistiría en la razón entre 
el número de diferentes taxa encontrados 
(edafotaxa, unidades geomorfológicas) y el 
de objetos inventariados. Por el contrario la 
densidad da constancia del número de taxa 
por superficie muestreada. El inventario de 
las especies o edafotaxa, por ejemplo, de 
un determinado hábitat o localidad es nece-
sario para la conservación de los recursos y 
el diseño de las reservas naturales que los 
alberguen (McBratney 1992, 1995; Ibáñez 
1995, 1996;Ibáñez et al. 1998b; 2001b). 
Sin embargo existe una gran dificultad, a 
veces insuperable, a la hora de obtener un 
censo completo. Por estas razones se han 
desarrollado diversos algoritmos con vistas a 
estimar aproximadamente la riqueza total de 
la población (Smax), a partir del inventario de 
ciertas muestras representativas de la misma 
(Sobs). Estos índices, por tanto ofrecen una  
valoración de la “integridad” del inventario, a 
la par que permite comparar la riqueza entre 
distintas localidades. La estimación de Smax 
también está justificada para evaluar si, en 
términos esfuerzo y dinero, está justificado 
o no continuar muestreando (cuanto más se 
acerquen los valores de Smax  y Sobs menos 
lo está). Uno de los métodos más simples 
sería el denominado curva de acumulación 
de especies (p. ej. Soberón y Llorente 1993). 
Entre los más conocidos destacan los esti-
madores de Chao  (1984,1987), Chao y Lee 
(1992), los métodos de rarefacción (Heck et 
al. 1975; James y Rathbun, 1981), el denomi-
nado “Jacknife” (Heltshe y Forrester, 1983; 

Palmer 1991). Entre los métodos no paramé-
tricos cabe mencionar el propuesto por Smith 
y van Belle (1984). Colwell y Coddington 
(1994, 1995) y Southwood y Henderson 
(2000) entre otros ofrecen un sumario de los 
índices más utilizados para estimar Smax.

Índices de Diversidad
Los índices basados en la distribución 

proporcional de los objetos son, en cualquier 
caso, los más utilizados en ecología. En ellos, 
la diversidad se divide en dos componentes 
bien diferenciados: riqueza y equitabilidad. 
Esta subdivisión es bastante lógica, por cuan-
to para dos unidades espaciales con el mismo 
tamaño e idéntica riqueza, la más diversa es 
aquella en donde la distribución de objetos 
distintos es equiprobable (todos los objetos 
distintos o taxa tendrían el mismo número 
de elementos o estos ocupan la misma exten-
sión). En este sentido cabe mencionar que 
los distintos índices dan diferente peso a la 
riqueza y equitabilidad. De cualquier modo 
Hill (1973) y Magurran (1988) demuestran 
que la mayor parte de los índices propuestos 
en la literatura están estrechamente correla-
cionados. Así, por citar tan solo uno de los 
múltiples ejemplos, Bulmer (1974) y May 
(1975) demostraron que para muestras gran-
des, el índice de diversidad de Shannon se 
vincula al índice de diversidad α de las series 
logarítmicas mediante la siguiente relación 
matemática H ≅ 0.557 + Lnα, en donde 0.577 
es la constante de Euler. Por estas razones, 
a pesar de la gran cantidad de índices que 
se han propuesto en la bibliografía, tan solo 
expondremos algunos ejemplos.

El índice de diversidad más utilizado pro-
viene de la Teoría de la Información. Se trata 
del denominado índice de Shannon (Shannon 
1948). Desde este contexto, la diversidad 
es equivalente al grado de incertidumbre o 
información existente al extraer al azar, o 
encontrar, un determinado elemento de un 
tipo de objeto determinado (p. ej. taxa) en 
la población muestreada. En otras palabras 
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cuantas más especies se presenten y cuan-
to más equitativamente estén distribuidas, 
mayor será la incertidumbre para encontrar 
un elemento de un tipo determinado dentro 
del espacio muestral. Más aún, el índice de 
Shannon posee estrechas conexiones matemá-
ticas con el desarrollado por Boltzmann, con 
objeto de determinar la entropía estadística de 
los sistemas termodinámicos. Por esta razón, 
Shannon denominó a su algoritmo Índice de 
Entropía. Su expresión matemática es:

donde Hʼ es la entropía negativa, negentropía 
o diversidad, y pi la proporción de indivi-
duos o elementos de una determinada clase 
u objeto (p. ej. especies biológicas, tipos de 
suelos). El verdadero valor de pi no suele 
conocerse (ya que sólo puede estudiarse una 
muestra de la población real), por lo que se 
estima mediante ni/N, donde ni es el número 
de individuos del objeto considerado (o su 
ocupación relativa del espacio), y N el núme-
ro total de individuos (o el área total de la 
unidad espacial muestreada). Los valores de 
Hʼ pueden variar entre 0 (ln de 1), si todos 
los individuos o elementos pertenecen al 
mismo tipo de objeto, y ln N, si el número 
de objetos es igual al número de individuos. 
El índice (S) alcanza valores máximos; para 
una riqueza dada, cuando todos los objetos 
están representados por el mismo número de 
elementos. Un índice semejante y, también 
procedente de la Teoría de la información 
es el de (Brillouin 1956), el cual se calcula 
mediante la ecuación:

La principal diferencia entre estos dos 
índices estriba en que el de Shannon no 
depende del tamaño muestral, al contrario 
que el de Brillouin. Aunque diversos autores 
coinciden en que el segundo es más apropia-
do que el primero, en la práctica la mayoría 

de los autores siguen haciendo uso del índice 
de Shannon debido a la facilidad de su cálcu-
lo (Magurran, 1988). La aplicación del índice 
de Shannon para la estimación de la biodiver-
sidad ha suscitado algunas polémicas (Ibáñez 
et al. 1998a, 1998b; Odeh 1998; Camargo 
1999; Ibáñez y de Alba, 1999, 2000). Desde 
el punto de vista matemático Martín y Rey 
(2000) muestran que no existen razones para 
rechazar su uso, tal como propusieron Ibáñez 
et al. (1990, 1995 y 1998a). Ciertos ecólogos 
como Carmargo (1999) critican la aplicación 
de las herramientas para la estimación de la 
diversidad a recursos naturales (refiriéndose 
concretamente a los suelos) que varían más 
de un modo continuo que discreto por lo que 
sus clasificaciones son artificiales, al con-
trario que las  biológicas que son naturales. 
Algunos edafólogos matemáticos (Odeh y 
Finke, com. pers.) son de la misma opinión. 
Sin embargo, Ibáñez et al. (2001c) respon-
den que el dilema naturalia / artificialia se 
remonta a las controversias ya suscitadas 
entre Linneo y Buffon en el siglo XVIII, sin 
que se haya resuelto hasta la fecha. Más aún 
Ibáñez et al. (2001c) basándose en argumen-
tos epistemológicos y filosóficos, demues-
tran como el mencionado dilema sólo puede 
entenderse en el contexto de una filosofía 
empirista actualmente obsoleta, mientras que 
la esencia de “naturalidad” o “artificialidad” 
es un problema ontológico y no científico, 
como también apuntan diversos taxónomos 
en el campo de la biología, o al discutir sobre 
el concepto de especie. Efectivamente, para 
muchos de ellos los organismos biológicos, 
al menos en muchos taxones, también pueden 
variar de un modo continuo, más que dis-
creto (Sattler 1986; Ibáñez et al. 2001c). En 
consecuencia sus críticas carecen de sentido. 
Por otro lado, si se usan los argumentos del 
continuum edáfico, la cuantificación de la 
diversidad de ecosistemas y biocenosis, por 
ejemplo, también quedaría descartada, por  
variar estos del mismo modo que los suelos 
(Ibáñez et al. 1998b, 2001c). Otros muchos 
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ecólogos de prestigio opinan que existen 
las mismas dificultades conceptuales y epis-
temológicas para estimar la diversidad de 
cualquier recurso, con independencia de su 
naturaleza (ver la definición de Rosenzweig 
1995). Del mismo modo, Ibáñez et al. (1999) 
constatan como la estructura matemática de 
las clasificaciones biológicas (Minelli 1993) 
y edafológicas es exactamente la misma, no 
existiendo argumento alguno para pensar que 
una es más natural que la otra (ver también 
Mosterín 1984). 

Como puede deducirse de lo anterior, las 
herramientas para la estimación de la edafo-
diversidad soslayan la distribución espacial 
de los objetos. Este último aspecto concierne 
a lo que se ha convenido en denominar aná-
lisis de la variabilidad espacial y es objeto de 
estudio de la geoestadística, entre otras dis-
ciplinas (McBratney 2000). En la naturaleza, 
los valores de H  ̓ suelen oscilar entre 1.5 y 
3.5, excediendo raramente de 4.5 bits, cuan-
do la base logarítmica es igual a 2 (Margalef 
1972). La entropía máxima Hmax  para una 
cierta riqueza se da cuando la distribución de 
objetos es equiprobable, es decir, si en térmi-
nos matemáticos se cumple la condición: 

Hʼ= Hmax = lnS

donde S es la riqueza. La relación entre 
negentropía observada y negentropía máxima 
puede utilizarse como estima de la equita-
bilidad E (Magurran 1988), cuya expresión 
matemática sería:

E = H´/Hmax = H´/ lnS

De este modo, E puede adquirir cualquier 
valor entre 0 y 1, donde 1 representa la condi-
ción de equiprobabilidad en la distribución de 
los elementos entre objetos, ya sea en número 
o en área, y 0 la posibilidad menos equitativa. 
Existen otras alternativas para estimar E, sin 

embargo, Magurran (1988) demuestra que, 
como en el caso de la diversidad, todas están 
correlacionadas.

Modelos de distribución de abundancia
Willis (1922) y Willis y Yule (1922) 

constataron como todos inventarios, e inclu-
so la estructura matemática de las taxono-
mías biológicas, se ajustan a un modelo de 
distribución muy general que denominaron 
“Hollow Curves” [curvas huecas] (Figura 2). 
Desde entonces se ha demostrado que este 
modelo es ubicuo, tanto en las estructuras 
bióticas como en las abióticas, así como en 
los aspectos sociales y económicos (May, 
1975; De Cola 1985; Ibáñez y Carrera 1999; 
Ibáñez et al. 2001a). Se trata de una serie 
geométrica, en su sentido más amplio, a la 
que pertenecen todos los modelos que discu-
tiremos a continuación. Ibáñez et al. (2001a) 
comprueban su existencia en la distribución 
de abundancia de los edafotaxa en las islas 
del Egeo (ver más adelante) y en las taxono-
mías edafológicas (Figura 3).

Los modelos de distribución de abun-
dancia (ADMs en su terminología inglesa), 
también denominados relaciones S:N por 
Southwood y Henderson (2000). (p. ej. series 
geométricas, series logarítmicas, distribu-
ciones lognormales, distribuciones gamma, 
leyes potenciales, modelos de palo quebrado 
o bastón roto, etc.) son herramientas estadís-
ticas que los ecólogos han aplicado duran-
te décadas para analizar las regularidades 
intrínsecas en diversas entidades biológicas 
y ecológicas, abstractas o delimitadas en el 
espacio y/o el tiempo (Tokeshi 1993). En 
consecuencia, como en el caso de los índices 
de riqueza y diversidad, resulta interesante 
aplicar estas técnicas en el ámbito de otros 
recursos naturales no biológicos, con objeto 
de detectar las similitudes y diferencias entre 
las entidades de estos recursos (Ibáñez et 
al. 1995, 1998a). Los ADMs son, al menos 
desde el punto de vista matemático, las herra-
mientas que ofrecen una descripción más 
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completa de la información. Sin embargo 
su uso es más complicado de lo que pudiera 
parecer a simple vista,dando lugar a contro-

versias interminables, como en el caso de los 
índices de diversidad (Tokeshi 1993; Ibáñez 
y de Alba, 2000). 

FIGURA 2: Las “Hollow Curves” en los inventarios de biodiversidad

FIGURA 3: Las “Hollow curves” en el mundo edafológico (edafotaxa en las islas del Egeo)



IBÁÑEZ MARTÍ y GARCÍA-ÁLVAREZ336

Más recientemente se han propuesto otro 
tipo de modelos, incorrectamente denomina-
dos biológicos. Estos últimos pueden dividir-
se entre los modelos orientados a la partición 
de nicho y los que no lo son (Tokeshi 1993). 
De acuerdo con este autor, los modelos bio-
lógicos son más útiles que los mencionados 
con anterioridad (a los que denomina estadís-
ticos) en lo que se refiere a la interpretación 
del ensamblaje de especies en comunidades. 
Sin embargo, nuestra opinión, así como la de 
algunos matemáticos que los han analizado 
(p. ej. J Caniego y F. San José de la ETSI 
Agrónomos, UPM) es que éstos sólo constitu-
yen modelos de fragmentación de objetos, ya 
estudiados en el ámbito de las matemáticas, 
por lo que su “significación biológica” es tan 
cuestionable como la de los modelos estadís-
ticos. Más aún, a menudo sus resultados pue-
den formalizarse igualmente mediante ciertos 
modelos de distribución estadísticos. Por otro 
lado, algunos ecólogos están haciendo uso de 
modelos de simulación con vistas a testar los 
modelos previos propuestos en la literatura. 
Finalmente, Frontier (1987) introdujo una 
familia de modelos a los cuales denomina 
de Zipf-Mandelbrot, previamente usados en 
contextos lingüísticos y socioeconómicos y 
posteriormente modificados por Mandelbrot 
con vistas al análisis fractal del contenido 
de información (Zip 1949, 1965, Mandelbrot  
1975; 1977, 1982, Tokeshi 1993).

A pesar de que en la bibliografía se han 
detallado numerosos modelos de distribución 
de abundancia, la mayor parte de los trabajos 
publicados tan solo suelen tener en cuen-
ta cuatro: series geométricas, logarítmicas, 
logaritmo normal y palo quebrado. Las razo-
nes son explicadas por Magurran (1988) y 
según esta autora existe un orden secuencial 
de estos modelos de menor ( en las distribu-
ciones geométricas unos pocos objetos son 
muy abundantes, mientras que la mayoría son 
muy infrecuentes o ocupan escasa extensión) 
a mayor (palo quebrado) grado de equitabi-

lidad de los datos. Las distribuciones loga-
rítmica y normal logarítmica, se caracterizan 
por tener grados de equitabilidad intermedios 
entre las dos anteriores. De acuerdo al mode-
lo de palo quebrado, el número o la exten-
sión ocupada por cada taxa u objeto distinto 
estudiado se distribuiría de manera similar a 
un palo roto, aleatoria y simultáneamente en 
trozos de todos los tamaños (MacArthur y 
Wilson 1963, 1967). 

Al representar los datos en los denomi-
nados gráficos de rango-abundancia (Figs 4 
y 5; ver también resultados y discusion en el 
apartado de geodiversidad), las series geomé-
tricas y logarítmicas tienden hacia líneas 
rectas (Figs 6 y 7), mientras que las distribu-
ciones logaritmo normales y de bastón roto 
(o palo quebrado) se comportan del mismo 
modo cuando los datos de los datos del rango, 
pero no los de abundancia han sido sometidos 
a una transformación logarítmica (Fig 8) 
(Whittaker, 1970,1972, 1977; May 1975).

Mientras el análisis de los patrones de 
abundancia de las especies pueden, en teoría, 
ser estudiados en cualquier tipo de comuni-
dad (Hughes 1986), estos sólo son relevantes 
si se pueden conocer a priori los cambios 
en los mencionados patrones asociados a las 
perturbaciones naturales o las degradaciones 
antrópicas. En otras palabras primero deben 
conocerse los modelos a los que se ajustan 
comunidades “verdaderamente” inalteradas, 
para posteriormente centrarse en los cambios 
debidos a las modificaciones mencionadas. 
Así, por ejemplo, May (1975, 1981) encuen-
tra que la mayor parte de las comunidades 
inalteradas, la distribución de especies suele 
ajustarse con preferencia a la serie normal 
logarítmica. Sin embargo, las comunidades 
pobres en especies (primeros estadios de una 
sucesión ecológica) o sujetas a estrés, suelen 
ajustarse a las series con menor equitabilidad 
(logarítmica y geométrica). Lo mismo parece 
ser cierto para pequeñas muestras de comu-
nidades extensas. De este modo el cambio 
de ajuste de una distribución lognormal a 
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otra geométrica o logarítmica ha sido utili-
zado como indicador indirecto de impactos 
ambientales (Gray, 1979, 1981, 1983; Gray 
y Mirza, 1979; Gray y Pearson, 1982). En el 
caso de las pequeñas muestras tomadas de 
extensos conjuntos de especies, el ajuste a las 
series geométricas y logarítmicas ha sido jus-
tificado por el modo de distribución espacial 
de los organismos vivos (Tokeshi 1993). En 

efecto si los individuos de las especies se dis-
tribuyeran uniformemente o aleatoriamente a 
lo largo de una comunidad el ajuste debiera 
ser a una lognormal. Sin embargo este no 
suele ser el caso, sino que aparecen agrupa-
dos en lo que se denomina “distribuciones 
contagiosas”. Bajo estas circunstancias es 
donde las distribuciones menos equitativas 
desplazan también a las más equitativas.

FIGURA 4. Representación Rango-Abundancia. Distribución de edafotaxa en las islas del Egeo
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FIGURA 5. Representación de los datos de la figura 4 en un gráfico de funciones de distribución

FIGURA 6. Tendencia de la representación en gráficos de rango-abundancia para comunidades marinas 
de peces
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FIGURA 7. Representación en gráficos de rango-abundancia de las series: geométrica (i), logarítmica (ii), 
logaritmo-normal (iii) y el modelo de palo quebrado (iv)

Por otro lado, de los primeros comentarios 
del párrafo anterior se desprende la necesidad 
de (i) elaborar un inventario georreferenciado 
y (ii) monitorizar los cambios acaecidos en 
el tiempo. No es posible una buena monito-
rización sin un inventario previo. Mientras 
en los primeros estudios se trabajaba mayo-
ritariamente sólo con inventarios, debido 
al tiempo requerido para la monitorización, 

actualmente los responsables de las políticas 
científicas sólo desean invertir en ésta últi-
ma, soslayando la necesidad de disponer de 
inventarios (p. ej. de biodiversidad y suelos). 
Se trata de un ejemplo de cómo las políticas 
científicas pueden ser una barrera para el 
avance del conocimiento científico a la par 
que despilfarradores de unos recursos finan-
cieros escasos. 

FIGURA 8. Gráfico de rango-abundancia con el rango en escala logarítmica. Serie: geométrica (i), serie 
logarítmica (ii), distribución logaritmo-normal (iii) y modelo de palo quebrado (iv)



IBÁÑEZ MARTÍ y GARCÍA-ÁLVAREZ340

En el apartado siguiente se detallarán 
las características de diferentes modelos de 
distribución de abundancia (ADMs), y se 
abordará su proyección actual en ecología. 
Seguidamente, en otro apartado, se presen-
tarán ejemplos de su aplicación a ejem-
plos edafológicos concretos (p. ej. Las Islas 
Británicas y del Egeo, así como a la Península 
Ibérica). En otro apartado, se esbozarán cier-
tas consideraciones sobre la posible huella de 
estructuras fractales (p. ej. la ubicuidad del 
exponente z =0.25 de las denominadas curvas 
especies-área o SPARs).

Series Geométricas
Si suponemos que el primer taxa ocupa 

una fracción (K) de un hábitat previamen-
te vacío, y los siguientes taxa colonizan 
secuencialmente la misma fracción K del 
espacio restante dejado por las anteriores, 
hasta terminar por colmatarlo, en un gráfi-
co de rango abundancia obtenemos la línea 
recta que corresponde a una serie geomé-
trica, tal como mostró Motoruma en 1932. 
Este modelo también ha sido denominado 
hipótesis de “apropiación” o “relleno” del 
nicho (niche-pre-emption hypothesis)”. El 
modelo fue muy utilizado en la descripción 

de la diversidad de plantes vasculares en los 
ambientes templados (McNaughton y Wolf 
1970; Whittaker, 1970, 1972). May (1975) 
muestra que la aproximación de Odum et al. 
(1960), que expresa los resultados en térmi-
nos del número de especies y sus respectivas 
abundancias (Fig. 9) en lugar de utilizar un 
gráfico de rango-abundancia, da lugar al 
mismo modelo de distribución. 

Series logarítmicas (o logseries)
Originalmente propuestas por Fisher 

(Fisher et al. 1943), como una de las mejores 
distribuciones para describir la abundancia de 
las especies, ha sido posteriormente criticada 
por la ausencia de bases biológicas (teoría) en 
lo concerniente a la interacción de las espe-
cies (Kempton y Taylor 1974; May 1975). Al 
principio fue ampliamente aceptada, debido 
a que la abundancia en el reino animal, espe-
cialmente de insectos, se ajustaba bastante 
bien a este modelo, cuando se representaba 
en gráficos de rango-abundancia. Las espe-
cies, estarían alineadas de mayor a menos 
abundancia, siguiendo la siguiente serie: 

αx, αx2/2, αx3/3

FIGURA 9. Representación de la serie geométrica en un gráfico de especies-abundancia
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Cabe señalar que α también a sido pro-
puesta por diversos autores como índice 
de diversidad (Magurran 1988). Las logse-
ries también podrían considerarse como una 
aproximación adecuada a las distribuciones 
de tipo gamma, de máxima varianza, poco 
utilizadas en los estudios de biodiversidad y 
de las cuales la binomial negativa es una de 
las más conocidas (Kempton y Taylor 1974). 
Los modelos de tipo gamma suelen aparecer 
como resultado de fenómenos en los que inte-
raccionan dos procesos distintos. May (1975) 
sugiere que las series geométricas, o lo que 
es lo mismo, la hipótesis de “apropiación” 
de nicho, se adaptan a situaciones en las que 
el hábitat se va rellenando secuencialmente, 
suponiendo que las especies alcanzaran dicho 
hábitat a intervalos uniformes de tiempo: Por 
el contrario, la aparición de las logseries ten-
dría lugar cuando las mencionadas especies 
llegaran a intervalos de tiempo irregulares, o 
mejor dicho al azar. (Boswell y Patil 1971). 
Como ya se ha indicado serie se aproxima a 
una línea recta, al representarse en un gráfico 
de rango-abundancia (Fig. 7). En términos 
más formales, la relación entre el número de 
especies S y el de individuos N puede expre-
sarse mediante la siguiente ecuación:

S = α loge [ 1 + N/α],

en donde, como ya comentamos α puede 
considerarse como un índice de diversidad. 
Alternativamente, si se hace más énfasis en el 
parámetro de muestreo X, el número esperado 
de especies en una muestra de N individuos, 
SN, puede obtenerse a partir de la siguiente 
expresión:

αXN/ N

Williams (1947, 1964) elaboró una tabla 
y un gráfico con vistas a estimar α, partiendo 
del número total de especies e individuos 
recolectados (obviamente en aquella época 
no se disponía de computadores).

Distribución logaritmo-normal 
(Lognormal)

Preston (1948) sugirió que las distri-
buciones logaritmo-normales eran las que 
mejor explicaban las pautas de distribu-
ción de abundancia de las especies, bajo las 
siguientes premisas: (i) que los individuos se 
distribuyeran entre las especies normalmente 
(es decir según una campana de Gauss) y (ii) 
que el crecimiento de las poblaciones fuera 
geométrico (ver también Williams, 1964). 
May (1975) detalla el conjunto de “razones” 
biológicas por las que las distribuciones 
logaritmo-normales pueden aplicarse tanto 
a comunidades en equilibrio como a otras 
oportunistas. Preston (1948, 1960, 1962a y 
1962b) analizó el ajuste de numerosos mues-
treos, confeccionando gráficos cartesianos en 
los cuales se representaban las frecuencias de 
las especies frente a sus respectivas clases de 
abundancia en escala logarítmica (Fig. 10). 
Este autor hizo uso de los logaritmos en base 
2, de tal modo que cada clase u “octava” 
significaba una duplicación del tamaño de la 
población. En este tipo de gráfico, la abun-
dancia de las especies en el pico de la curva 
corresponde a la moda de la distribución (N0) 
mientras que las “octavas” (R) se calculan 
mediante la siguiente expresión matemática:

Ri = Log2 (Ni/ N0)

Preston señaló que el tamaño de la mues-
tra suele ser demasiado pequeño para detectar 
las especies que debieran aparecer en las 
octavas, que incluirían las especies más raras. 
Mas concretamente Preston comentaba que 
tales especies quedaban ocultas tras la “línea 
de velo”. En otras palabras, lo más normal es 
que los muestreos sólo recogieran aquellas 
especies que se sitúen a la derecha de la línea 
de velo. En la Fig. 10, puede observarse que, 
si la línea de velo alcanza N0 o cualquiera 
de las octavas de signo positivo, la curva se 
aproxima a una línea recta como se muestra 
en la Fig. 8, con los ejes invertidos. Pero si los 
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FIGURA 10. Representación de la serie logaritmo-normal en un gráfico de especies-abundancia

muestreos fueran lo suficientemente intensos, 
como expuso Southwood (1996) para los 
Heteroptera, se aprecia una curva en campa-
na bastante completa, siendo la clases menos 
abundantes (singletons) las que corresponden 
a las especies denominadas “vagabundas”, 
“turistas” u “ocasionales”, según las prefe-
rencias de vocabulario. Preston reconoció 
que los gráficos de individuos agrupados por 
clase frente a las clases de abundancia (línea 
discontinua de la Fig. 10) podrían no descri-
bir la curva de campana completa, sino que 
quedaría truncada en su cresta la denominada 
“condición canónica”. En estas condiciones, 
RN = Rmax (Fig. 10). Dicho de otro modo, 
según Preston, la distribución logaritmo-nor-
mal truncada finaliza en la mencionada cresta 
(a diferencia de lo que puede observarse en la 
Fig 10), y dificulta el ajuste de los datos. No 
obstante, tanto Bullock (1971) como Gage 
y Tett (1973) si lo consiguieron. Kemtpon 
y Taylor (1974) y Bulmer (1974) mostraron 
que el problema es más fácil de abordar si, 
como en las distribuciones logaritmo-nor-
males de Poisson, se abordan los parámetros 
Sobs y σ2 (la varianza). Como Preston (1948) 

determinó, la constante de dispersión puede 
hallarse mediante la siguiente expresión:

en la que α es independiente del tamaño 
muestral.  En este sentido, una razón estadís-
tica muy útil resulta ser:

Preston (1962) analizó una amplia can-
tidad de datos (en una época en la que no se 
disponía de los potentes ordenadores actua-
les) y comprobó que, para grandes valores 
de Sobs, por término general se cumplía que 
γ ≈ 1. Del mismo modo, y bajo idénticas 
circunstancias (Sobs altos), Hutchison (1953) 
había observado que, en la mayoría de los 
casos, a ≈ 0.2. Una explicación plausible de 
estos resultados fue aportada posteriormente 
por May (1975). En consecuencia los datos 
parecían ajustarse preferentemente a un tipo 
muy concreto de distribución logaritmo-nor-
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mal, denominada canónica truncada. Todos 
estos desarrollos matemáticos son actualmen-
te conocidos bajo la denominación de Teoría 
Lognormal (Rosenzweig 1998, 1999).

Modelo de palo quebrado de MacArthur 
(MacArthur s̓ broken stick model)

Al desarrollar un análisis teórico de 
cómo un nicho ecológico evoluciona median-
te un proceso de fragmentación, que también 
podría aplicarse a una superficie del modela-
do terrestre que, partiendo de unos sedimen-
tos jóvenes, más o menos homogéneos en su 
composición, da lugar a distintos edafotaxa 
según avanza la edafogénesis, MacArthur 
(1957, 1960, 1964, 1965) postuló tres dife-
rentes modelos. Uno de ellos fue el que reci-
bió más atención y se le denomina “broken 
stick model” (traducido al castellano como 
palo quebrado, vara quebrada, bastón roto, 
etc.). Este asume que el nicho se divide como 
un palo que se fragmenta simultáneamente 
al azar en piezas de todos los tamaños. La 
abundancia del trozo más frecuente (especie, 
edafotaxa o cualquier otra categoría) puede 
obtenerse mediante la siguiente expresión:

La estructura matemática del modelo fue 
investigada posteriormente por Webb (1974). 
Este modelo da lugar a una distribución de 
abundancia de especies más equitativa que 
en los descritos anteriormente. La distribu-
ción sólo presenta un parámetro (Sobs). Una 
razón habitualmente calculada en los estudios 
faunísticos es ƒ, la cual puede definirse como 
el número total de individuos (NT) dividido 
por la abundancia de la especie menos fre-
cuente. Del algoritmo anterior se desprende 
que en el modelo de MacArthur tal razón 
correspondería a NT/Nobs y, como May (1975) 
mostró poco después, ƒ = Sobs2. Ibáñez et al. 
(1998a) muestran como la fragmentación de 
la edafosfera a escala global en diferentes 
tipos de edafotaxa, de acuerdo a las Claves 

de Suelos de la FAO (1971/1981), se ajusta 
al 100% a este modelo.

Los problemas de los Modelos de 
Distribución de Abundancia (DAMs)

Ibáñez et al (2001a) resumen las princi-
pales limitaciones de los modelos de distri-
bución de abundancia descritos en ecología 
y edafología. Estas serían: (i) la anarquía 
metodológica existente a la hora de organi-
zar y ajustar los dato en bruto a los distin-
tos modelos propuestos (May 1975; Tokeshi 
1993); (ii) la enorme disparidad y las nota-
bles deficiencias en los diseños de muestreo, 
que dificultan la comparación de resultados 
y, por tanto, la detección de regularidades 
(Tokeshi 1993); (iii) en pocas investigaciones 
se han probado simultáneamente las distintas 
distribuciones propuestas en la literatura; (iv) 
generalmente la elección de los modelos a 
ensayar varía según las épocas, ya que está 
condicionada por teorías de moda y los cri-
terios de autoridad del “stablishment;” (v) la 
dificultad de las pruebas de bondad de ajuste 
a la hora de detectar cuales son los modelos 
que mejor se adaptan a los datos (Magurran 
1988); (vi) establecer que modelos deberían 
utilizarse, en función del tamaño muestral y 
las características de los datos; (vii) la falta 
de criterios para delimitar en el espacio y 
el tiempo las entidades analizadas (Tokeshi 
1993); (viii) la existencia de modelos poten-
ciales de distribución que se ajusten mejor a 
los datos que los utilizados hasta la fecha; (ix) 
el hecho de que los modelos de distribución 
de abundancia a los que se ajustan los datos, 
varían con la intensidad del muestreo, el 
tiempo de observación o el área considerada, 
para entidades cuya delimitación espacial es 
inherentemente ambigua (May 1975; Tokeshi 
1993; Rosenzweig 1995, 1998, 1999).

Debido a  la confusión que existe en la 
bibliografía sobre los modelos de distribu-
ción de abundancia, comenzamos a reexami-
nar el contenido de las publicaciones sobre 
el tema según su cronología. En realidad, 
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como en el caso de los índices de diversidad, 
las conclusiones que pueden extraerse de 
este ejercicio intelectual pertenecen más al 
campo de la sociología de la ciencia, que a 
ésta última. Es imposible detallar aquí toda 
su historia. Tan sólo se harán unos breves 
comentarios. 

En primer lugar, existen dudas razona-
bles de que buscar una “significación bio-
lógica” a los modelos haya sido una actitud 
fructífera. Los escenarios se ajustan a unos 
modelos o no. La significación biológica, 
que en un momento dado parece improbable 
o se desconoce, puede resultar más plausible 
tiempo después. Por estas razones modelos 
que al principio resultaron rechazados fueron 
aceptados con posterioridad. Así por ejemplo, 
el ajuste a una potencial era descartado debi-
do a su falta de “sentido biológico”. Pero con 
la emergencia de la geometría fractal comen-
zaron a encontrarse explicaciones plausibles 
a esta distribución.

Por otro lado, las dificultades de cálculo 
de los primeros tiempos, debido a la ausen-
cia de computadores, sesgaron los modelos 
analizados. Del mismo, modo el peso de las 
diversas escuelas “invisibles” (o criterios de 
autoridad) han condicionado a lo largo de la 
historia las preferencias de los especialistas. 
Más aún, la inercia histórica se ha traducido 
en que sólo se tuvieran en cuenta ciertos 
modelos de distribución, entre todos los 
existentes en la literatura matemática. Así, 
si seleccionamos un conjunto determinado 
de datos que aparecen en la bibliografía y 
utilizamos programas informáticos actuales 
sobre modelos de distribución, al ajustar 
esos datos se comprobará que, generalmente. 
suele haber una o más distribuciones que se 
ajustan mejor que las que los autores daban 
por válidas en su momento. Por ello es muy 
común que datos que parecían ajustarse a una 
distribución logaritmo-normal, a una serie 
geométrica o a una logarítmica, se ajusten 
mejor a una potencial o al modelo Weibull. 
Finamente hay que advertir que los mismos 

datos pueden ajustarse a diferentes distri-
buciones según los programas informáticos 
empleados, los test de bondad de ajuste esco-
gidos, la agrupación de los datos brutos en 
clases, o según la base logarítmica utilizada.

A pesar de todas estas dificultades nadie 
debe dudar que resulta necesario analizar a 
que modelos de distribución se ajustan unos 
datos. El problema es que un buen ajuste 
requiere una cantidad de datos que es inusual 
en a la mayoría de los muestreos realizados 
hasta la fecha y recogido en las diferentes 
publicaciones. En consecuencia los resulta-
dos de los ajustes a modelos de distribución  
deben ser interpretados con suma precaución.

Diversidades α, β y λ
En función de la escala utilizada es posi-

ble distinguir entre varios tipos de diversidad. 
Whittaker (1972,1977) (ver también las ligeras 
modificaciones propuestas por  Southwood y 
Henderson 2000) distingue cuatro tipos distin-
tos: (i) diversidad puntual  o α (que correspon-
dería a la parcela de muestreo representativa de 
una comunidad o habitat y edafológicamente 
a un polipedión), (ii) diversidad β (p ej. bio-
cenosis, asociaciones de suelos o geoformas), 
(iii) diversidad γ (ecosistemas y asociaciones 
de suelos en un paisaje) y (iv) diversidad ε 
(diversidades de tipo regional), La diversidad 
de tipo ε correspondería pues a la interacción 
de las diversidades precedentes.

En la bibliografía ecológica se denomina 
diversidad β a cualquier algoritmo que sirva 
para estimar la distancia o su opuesto, la 
similaridad, entre dos entidades espaciales 
cualesquiera (paisajes de suelos, biocenosis 
etc.) en función de los objetos que las integran 
(especies biológicas, edafotaxa) [ver Tabla 1, 
adaptada al tema de la edafodiversidad]. Con 
tal motivo se ha propuesto una gran cantidad 
de algoritmos distintos (Magurran 1988). Sin 
embargo, cuando se habla de biodiversidad 
no suele tenerse en cuenta la diversidad β. 
Además, hay que mencionar que algunos 
autores restringen el concepto de diversidad 
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β a una medida de la tasa y extensión de los 
cambios en la composición de especies que 

ocurren a lo largo de un gradiente, al pasar de 
unos hábitats a otros

TABLA 1. Ejemplo de aplicación de las diversidades de escala y diversidades β en el ámbito de la carto-
grafía de suelos, a escala 1:250.000 (Ibáñez et al. 1997)

Estructura del 
paisaje

Jerarquía de unidades
cartográficas de suelos

Escala
Diversidad de 

escalas
β diversidad

Micro-hábitat polipedón (10
-4

-10
1 ha)

Diversidad 
puntual

Diversidad entre pedones

Hábitat unidades de mapeo menores (10
2
-10

3
 ha) Diversidad α

Diversidad entre unidades de 
mapeo

Paisaje unidades de mapeo mayores (10
4
-10

5
 ha) Diversidad γ Diversidad ínter paisajística

Región región de suelos (≥ 10
6
 ha) Diversidad ε Diversidad interregional

Existen relaciones implícitas entre estos 
estudios y los análisis de variabilidad espa-
cial mediante técnicas geoestadísticas. Así, 
por ejemplo, suele ser muy frecuente que la 
varianza incremente con el logaritmo de la 
distancia (McBratney 1995). Ciertos trabajos 
parecen demostrar que un aumento del área 
muestral va acompañado de un cambio en 
los modelos de distribución, de tal modo 
que incrementan su equitabilidad (p. ej. de 
las series geométricas y logarítmicas suelen 
cambiar a logaritmo-normales o distribucio-
nes de palo quebrado). Esto parece ser cierto 
tanto para la biodiversidad, como para ciertas 
estructuras abióticas (Magurran 1988; Ibáñez 
et al. 1995a, 1998a). Como ya comentamos 
anteriormente, los estudios sobre la diversi-
dad de las estructuras abióticas del paisaje 
(que denominaremos geodiversidad) apenas 
se han abordado. ¿Existen elementos comu-
nes entre biodiversidad y geodiversidad?. 

LA DIVERSIDAD EN EL ESPACIO Y EL 
TIEMPO

Relaciones especies-área (SPARs) y la 
teoría de la biogeografía insular

El tema de las relaciones entre el número 
de especies y el tamaño del área muestreada, 
también conocido en la literatura anglosajo-

na como curva especies-área (SPARs) es 
una de las líneas de investigación que más 
interés ha despertado en los estudios sobre 
diversidad (Miller y Wiegert 1989; Durrett y 
Levin 1996). Tales relaciones han sido utili-
zadas para estimar las dimensiones mínimas 
requeridas en el análisis de las comunidades 
biológicas y para determinar áreas optimas de 
reservas naturales. Sin embargo, al margen 
de la riqueza, otros índices de diversidad han 
sido poco estudiados en relación con el área. 
En líneas generales, los resultados obtenidos 
hasta el momento parecen demostrar que al 
incrementar el tamaño del área diez veces se 
duplica el número de especies. Es decir se 
presentan funciones potenciales o de escala 
(MacArthur y Wilson 1967). Estos últimos 
autores proponen el siguiente algoritmo:

S = C·Az

donde S es la riqueza, A el área muestreada, 
C una constante empírica y z la pendiente de 
la curva que se obtiene al representar gráfica-
mente el logaritmo del número de especies de 
una muestra frente a su tamaño. C y z varían 
de un grupo taxonómico a otro (p. ej. aves o 
plantas vasculares) y de un área geográfica 
a otra. El valor de z para el conjunto de la 
fauna mundial oscila, según el taxón, entre 
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0.15 y 0.35 (Wilson 1992). Cuanto menor es 
la estimación de z más disminuye el número 
de especies al reducirse el área. Los altos 
valores de z también parecen correlacionarse 
positivamente con la heterogeneidad topográ-
fica del área (Pianka 1983). Probablemente, 
en muchas ocasiones, el área en si misma 
sea menos importante que la “variedad” del 
modelado terrestre u otros factores del medio. 
Debe tenerse en cuenta que, al incrementarse 
el área suelen aparecer nuevos tipos de lito-
logías estilos fisiográficos, tipos de suelos, 
micro y meso climas, etc. En cualquier caso, 
dado que al representar el logaritmo de S 
frente al logaritmo de A los datos se ajustan 
a una recta, sea cual fuere la escala espa-
cial estudiada (Huggett 1995, Roszenweigh 
1995, 1998), esta circunstancia sugiere que al 
menos algunas de las de relaciones pudieran 
ser de naturaleza fractal (la pendiente de tales 
rectas es igual a 1 - D, siendo D la dimensión 
fractal) (Sugihara y May 1990).

Sin embargo, como también ocurrirá en 
las relaciones especies-tiempo, vuelve a apa-
recer el tema de los modelos de distribución 
y, como corolario, el tipo de problemas men-
cionado en el apartado anterior. Hagamos 
pues un poco de historia.

La teoría de la biogeografía insular 
[Theory of Island Biogeography] (McArthur 
y Wilson 1963, 1967) parte de la premisa de 
que el número de especies que residen en una 
isla (o en un hábitat aislado) es el producto  
de un equilibrio entre las tasas de extinción 
y migración de especies que ocurren en ella. 
El objetivo de la teoría consiste en explicar la 
dependencia del número de especies respecto 
a aquellos factores ambientales que lo condi-
cionan (p. ej. el área, la proximidad y mag-
nitud de las áreas fuentes de donde proceden 
las especies, que en el caso de un sistema 
insular podría ser la distancia al continente 
más cercano.

Entre otras predicciones de esta teoría nos 
interesan especialmente dos: (i) que el patrón 
de distribución de abundancia más ubicuo, 

tanto en las islas como en los continentes, es 
la distribución normal logarítmica, canónica 
truncada (McArthur y Wilson, 1965, 1967; 
May, 1975), y (ii) que el incremento del 
número de especies con el área se debe ajustar 
a una ley potencial (p. ej. MacArthur y Wilson 
1967; May 1975, Auerbach y Shmida 1987, 
Williamson 1981, Rosenzweig 1995, 1998).

En la práctica, los datos requeridos para 
corroborar la teoría son bastante difíciles de 
obtener. Si bien es cierto que los primeros 
estudios realizados para comprobar la validez 
de la teoría ofrecieron evidencias empíricas 
que la respaldaban, también es cierto que 
posteriormente fueron detectándose, espe-
cialmente durante las décadas de los 80 y 90, 
anomalías que suscitaron críticas y un inter-
minable debate que incluía su modificación o 
rechazo definitivo (para comprobar la natura-
leza del debate y las distintas posturas pueden 
consultarse entre otras las contribuciones de 
Simberloff 1976; Auerbach y Shmida 1987; 
Rosenzweig 1995, 1998, 1999; Gaston y 
Williams 1996¸OʼNeill, 2000). Al margen de 
estas controversias, muchos ecólogos consi-
deran que existe un “impresionante cuerpo de 
evidencias empíricas” que sustenta la validez 
de sus principios, ecuaciones y predicciones 
(OʼNeill, 2000). Las investigaciones y deba-
tes más recientes se centran sobre varias pre-
misas interrelacionadas, tales como procesos 
estocásticos, dinámica de parches o fragmen-
tos, dinámica de rutas, estados de equilibrio 
vs estados de no equilibrio y diversidad de 
hábitat.

Aunque la teoría fue originalmente pro-
puesta para explicar los patrones de biodi-
versidad en sistemas insulares (tanto para las 
denominadas islas “oceánicas” –de origen 
volcánico- como para las de naturaleza con-
tinental, separadas de los continentes por 
las subidas del nivel del mar), también ha 
dado resultados satisfactorios para “islas” o 
“parches” de fragmentos de bosques en “un 
mar” de tierras agrícolas, charcas, cuevas, 
comunidades relictas de origen glaciar en las 
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cimas montañosas, etc. (Coleman et al. 1982; 
Rosenzweig 1995).

De hecho, las condiciones de equilibrio 
asumida por los autores de la teoría para 
obtener distribuciones logaritmo-normales 
requieren ser corroboradas. Cada vez existen 
más evidencias de que tanto las comunidades, 
como los paisajes de suelos y los geomorfo-
lógicos, por ejemplo, suelen encontrarse per-
manentemente alejados del equilibrio termo-
dinámico. Un problema de esta teoría estriba 
en que las distribuciones logaritmo-normales 
suelen requerir la existencia de grandes y 
heterogéneos ensamblajes de especies. Sin 
embargo esto no significa que en la natura-
leza puedan aparecer pequeñas comunidades, 
con un número relativamente escaso de espe-
cies. Unas situaciones y otras son igualmente 
posibles. Sin embargo la teoría de la bio-
geografía insular tan solo es aplicable a las 
primeras por definición. Sería ilógico pensar 
que, aun en el caso de que se diera el men-
cionado equilibrio (hay muchas evidencias en 
contra) tan solo las comunidades grandes lo 
alcanzaran (Tokashi 1993). Del mismo modo, 
el ajuste a los modelos geométrico y logarít-
mico de las comunidades sometidas a estrés 
(Stenseth 1979), pudiera no ser tan ubicuo 
como se pensó en un primer momento. En 
consecuencia resulta un poco ingenuo plan-
tear la cuestión como una correspondencia 
uno a uno de estas relaciones y reconsiderar 
otras posibilidades.

Finalmente cabe señalar que numero-
sos ecólogos consideran que la Teoría de  
MacArthur y Wilson es corroborada sim-
plemente cuando los datos se ajustan a una 
distribución potencial, y que en el caso de 
las islas este debe tener un exponente z = 
0.25. Ibáñez et al. (2001a) constatan como 
las relaciones edafotaxa-área en sistemas 
insulares se ajustan a esta distribución con 
el exponente mencionado, sin embargo los 
suelos no emigran o se extinguen y, que noso-
tros sepamos, la composición y diversidad 
de los suelos de estas unidades geográficas 

no depende de su distancia a los continentes 
más próximos. 

Las curvas especies-área –SPARs- y la 
teoría lognormal

Ya desde principios de siglo los botánicos 
percibieron que el número de especies tiende 
a incrementarse conforme lo hace el área 
muestreada (Arrhenius 1921, 1923; Gleason 
1922, 1925, Cain 1938). Sin embargo resulta 
más difícil averiguar como varía la impor-
tancia relativa de los procesos implicados y 
como éstos cambian de acuerdo a la escala de 
observación  (Shmida y Wilson, 1985).

Para Tokeshi (1993) los mecanismos 
subyacentes a las relaciones especies-área o 
“SPARs” son, como mínimo, oscuros y pue-
den incluir: (i) la heterogeneidad del habitat, 
ya que cuanto mayor es el área es también 
mayor es el número de microhabitats y, como 
corolario el de las especies albergadas en 
ellos (Bell et al. 1991); (ii) susceptibilidad a 
la extinción (al incrementar el área también 
lo hacen las poblaciones, reduciéndose las 
probabilidades de las extinciones locales); 
y (iii) susceptibilidad a la inmigración (las 
áreas con superficies más extensas reciben 
un mayor número de inmigrantes de las 
áreas colindantes que las nutren. Sin embar-
go, Connor y McCoy (1979) propusieron el 
mecanismo denominado “muestreo pasivo” 
como razón fundamental, ya que al aumentar 
la superficie muestreada se recolectan más 
especies, como una mera consecuencia del 
proceso de muestreo. En consecuencia, esta 
última alternativa carece de significación 
biológica y podría ser responsable también 
del incremento de la diversidad de otros 
recursos (p. ej. de edafotaxa). Sin embargo 
las cosas no parecen ser tan sencillas, por 
cuanto el muestreo pasivo ni elude ni  puede 
refutar los anteriores, que también son bas-
tante razonables (Tokeshi 1993). Siguiendo 
este hilo argumental Tokeshi rechaza que 
para corroborar o refutar el origen biológico 
de las SPARs deba hacerse uso del muestreo 
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pasivo como hipótesis nula, tal como pro-
pusieron Connor y McCoy (1979). Se han 
realizado muy pocos estudios en los que se 
hayan analizado todos estos factores simul-
táneamente. Por otro lado, resulta más lógico 
pensar que sea la interacción de los factores 
previamente mencionados, actuando simultá-
neamente, pero con distinta intensidad según 
las comunidades, taxa, ambientes y escalas, 
la que determina los resultados obtenidos en 
las SPARs (Williamson 1988, Tokeshi 1993). 
Sin embargo, el que obtengamos las mismas 
SPARs al analizar la diversidad de los suelos, 
pone otra vez en entredicho la continua bús-
queda de mecanismos biológicos que realizan 
los ecólogos a la hora de teorizar sobre este 
proceso. Geología, suelos, modelado terres-
tre, clima, etc. son factores interrelacionados 
que no pueden descartarse. Incluso en ciertos 
casos, como las Islas Canarias, bajo todos 
ellos subyace la dinámica de la tectónica de 
placas como mecanismo más plausible que 
da cuenta de la SPARs (Ibáñez et al., pen-
diente de publicación). 

La relación o relaciones matemáticas 
exactas que vinculan las especies S con el 
área A, suponiendo que el resto de los fac-
tores determinantes posibles, tales como la 
localización geográfica y la distancia a las 
fuentes de donde proceden los inmigrantes, 
puedan permanecer constantes, lo cual es 
difícil de demostrar, siguen siendo materia 
de debate (Johnson y Raven 1973; Connor y 
Simberloff 1978; Gilbert 1980; McGuinness 
1984; Williamson 1988). En principio, la 
mencionada relación podría ser expresada 
mediante dos ecuaciones diferentes. Una de 
ellas es una curva exponencial logarítmica 
S = a ln [1 + bN] (Hopkins, 1955) y puede 
acaecer bajo la suposición de que los indivi-
duos recolectados en una región o área con-
creta, constituyen una muestra al azar de una 
población mayor (Preston, 1969). Gleason 
fue el primero en proponerla (Gleason 1922, 
1925) con la siguiente formalización:

S =  G + K log A 
[o en la nomenclatura de May (1975)]

S = α  Log A]

en donde K, G o α son constantes positivas. 
Sin embargo la más popular, o la que cuenta 
con más adeptos y ha recibido más respaldo 
en la literatura científica, es la que refiere 
que el logaritmo de S es proporcional al loga-
ritmo del área más una constante. En otras 
palabras, S es proporcional a la potencia de A 
(Preston 1960, 1962a, 1962b; Kilburn 1963, 
1966; MacArthur y Wilson, 1967; May 1975; 
Schoener 1976; Claridge y Wilson 1978; 
Connor y McCoy 1979; Coleman 1981; 
Sugihara 1981; Lawton y MacGarvin 1986; 
Williamson 1988) y puede expresarse como:

S = cAz       ó       ln S = log c +z ln A

en donde c y z son constantes positivas, igual 
que en la ecuación exponencial logarítmica. 
Esta ecuación fue ya propuesta a principios 
de siglo por Arrhenius (Arrhenius 1921, 
1923).  Las observaciones de campo sirven 
para determinar los parámetros c y z, median-
te un análisis de regresión lineal de la ecua-
ción potencial en su expresión logarítmica, 
aunque lamentablemente solo suele determi-
narse z, por lo que Gould (1979) se lamenta 
de la falta de atención que se ha prestado al 
parámetro c. El mayor énfasis a la hora de 
interpretar los resultados ha consistido en 
argumentar las razones de porqué z cambia 
en función del grupo taxonómico estudiado y 
del grado de aislamiento del área estudiada.

Se ha escrito ad nauseam sobre los valo-
res de z, que es la pendiente de la recta de 
regresión entre el ln S y el ln A. En el caso de 
las islas la relación entre el ln S y el ln A no 
da lugar exactamente a una recta, al asumir 
que el modelo de distribución de abundan-
cia subyacente es una expresión lognormal 
canónica (γ = 1). La regresión lineal puede 
sobre estimar ligeramente las expectativas 
teóricas y, por ejemplo, para Preston (1962b) 
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z = 0.262 y para McArthur y Wilson (1967) 
z = 0.263, mientras que según May (1975) 
el valor exacto de la asíntota debería ser 
teóricamente 0.25 (May, 1975). Pensamos 
que se trata de una discusión bizantina por 
cuanto (i) como ya se ha mencionado no 
suele disponerse de datos suficientes (ii) los 
muestreos siempre son aproximaciones que 
no permiten llegar a discernir cifras al nivel 
de una centésima y (iii) la mayor parte de los 
expertos consideran que los datos corroboran 
la teoría cundo se obtienen valores de z entre 
0.2-0.4 (Preston 1962b: McArthur y Wilson 
1963; 1967; May 1975). Estas circunstancias 
indujeron a Connor y McCoy (1979) a suge-
rir que no podría descartarse que los valores 
fueran el resultado de artefactos matemáti-
cos. Posteriormente Sugihara (1981) ofreció 
pruebas para refutar esta aseveración. Es 
materia de duda si el estrecho rango que 
z alcanza en los sistemas insulares posee 
alguna significación biológica. En cualquier 
caso, los valores de este parámetro en los 
continentes son casi siempre sensiblemente 
menores (Roszenweigh 1995, 1998). Y esto 
es lo que resulta más intrigante, a nuestro 
modo de ver. 

May (1975) observa que los argumentos 
de Preston a favor de la ecuación potencial 
y los rangos de valores detectados para el 
parámetro z en poblaciones con un gran 
número de especies e individuos requerirían 
un modelo de distribución de abundancia 
logaritmo-normal canónico o simplemente 
logaritmo-normal, es decir sin la premisa de 
canonicidad suministrada por el valor del 
parámetro “γ” (al menos si γ está en la hor-
quilla 0.6-1.70) y asumiendo que este perma-
nece constante entre las islas consideradas.

Como ya se ha indicado anteriormente, 
mientras las comunidades compuestas por un 
gran número de individuos y especies suelen 
ajustarse a un modelo logaritmo-normal, las 
submuestras pequeñas de dichas comuni-
dades, las de escaso tamaño y las que están 
sujetas a estrés ambiental, suelen hacerlo a 

las series logarítmicas, en las cuales la clase 
modal  (la más abundante) corresponde  las 
especies que cuentan con un solo individuo 
(Fisher et al., 1943, Williams 1947, 1964). 
Cuando trasladamos este modelo de distribu-
ción de abundancia adimensional a una curva 
especies-área, encontramos que las áreas 
pequeñas sostienen una sobreabundancia de 
especies (Coleman et al. 1982). Resumiendo, 
mientras Fisher et al. (1943) y Williams 
(1947) sostiene que la expresión logarítmica 
de las SPARs es el resultado de una distri-
bución de abundancia logarítmica, bajo la 
premisa de que el incremento del tamaño de 
la población con la superficie muestreada 
del hábitat se escala linealmente, Preston 
(1962a,b), MacArthur y Wilson (1967) y 
May (1975) demuestran que la distribución 
logaritmo-normal canónica, bajo la misma 
asunción de linealidad, da lugar a una SPARs 
que se ajusta generalmente a una ecuación 
potencial. Por tanto las últimas han sido con-
sideradas como las más universales y son, a 
su vez las más ampliamente aceptadas por la 
comunidad científica (ver Connor y McCoy, 
1979; Sugihara, 1981). Además es frecuente 
que las muestras pequeñas se ajusten simul-
táneamente a los dos modelos de SPARs 
mencionados o a la distribución geométrica 
(Taylor 1978; May 1975; Routledge 1980, 
Coleman et al. 1982; Tokeshi, 1993. Merece 
la pena mencionar que muchos de estos auto-
res consideran que el modelo de distribución 
de abundancia logarítmico corresponde, de 
hecho, a una manifestación real de las series 
geométricas que deberían darse en teoría. 
Ambos son parecidos y poco equitables.

Sin embargo, a nuestro modo de ver, 
resulta curioso un hecho que solo suele apa-
recer en la literatura sobre fractales. Se trata 
de que, en la práctica, cuando unos datos 
se ajustan bien a una distribución logarit-
mo-normal, usualmente también lo hacen a 
una ley potencial. (Korvin 1992; Ibáñez et 
al. 1999). ¿Cómo discernir entonces entre 
ambas?. No hay respuesta hasta el momento, 
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si se soslayan las embarazosas interpretacio-
nes biológicas.

Por otro lado, también resulta imperativo 
señalar que el ajuste de las SPARs a una ley 
potencial o a una función de tipo exponen-
cial, como son las series logarítmicas, no 
implica necesariamente que el ensamblaje de 
las especies en un modelo de distribución de 
abundancia obedezca a una logaritmo-normal 
o a una logarítmica respectivamente. No hay 
argumentos matemáticos ni evidencias empí-
ricas suficientes para postular una corres-
pondencia biunívoca de este tipo. (Connor y 
McCoy 1979). 

Las Curvas especies-tiempo o SPTIs
Preston (1960), a partir de evidencias 

empíricas, propone que en realidad las varia-
bles tiempo y espacio son intercambiables. 
Por lo tanto el número de especies recolec-
tados al incrementar el área muestreada o el 
tiempo de duración de un muestreo (de hecho 
una monitorización) dan lugar al mismo tipo 
de curvas o modelos de distribución. Por estas 
razones, diversos ecólogos hablan de cur-
vas especies-tiempo o SPITS- (Rosenzweig 
1998), mientas que la posibilidad de inter-
cambiar tiempo y espacio recibe el termino 
de conjetura ergódica (Rosenzweig 1998).

Existen muchos menos estudios y eviden-
cias sobre este aspecto por lo que la conjetura 
ergódica y las SPITs permanecen como meras 
hipótesis. Rosenzweig (1995, 1998, 1999) 
acumula evidencias, pero en la mayoría de 
los casos trabaja con datos del registro fósil 
y este hecho acarrea numerosas dificultades 
que no son posibles detallar aquí. 

Años antes de que se publicara el índice 
de Shannon, el conocido matemático Volterra 
(1937, en Margalef 1996) propuso el siguien-
te algoritmo:

Como puede observarse, ésta expresión 
es muy similar a la propuesta por Shannon, 

con la excepción de que integra el valor 
de la diversidad para un periodo de tiempo 
determinado. Así, por ejemplo, el intervalo 
temporal podría ser un ciclo anual. Si esto 
fuera así, la ecuación nos daría el valor de la 
diversidad de especies, no de un inventario 
realizado en un espacio concreto y en un 
momento determinado, sino a lo largo de 
todo el ciclo anual, con independencia de 
que las especies estén presentes o no sincró-
nicamente (p. ej. plantas vasculares anuales 
que germinan, crecen y mueren en distintas 
estaciones, o especies de aves migratorias 
que anidan en una misma región pero que no 
cohabitan al mismo tiempo). Si se conside-
rara el tiempo transcurrido a lo largo de una 
sucesión ecológica determinada, la ecuación 
de Volterra nos informaría sobre el conjunto 
de la diversidad que acaecería a lo largo de 
toda la sucesión (algo semejante, por ejem-
plo, al número de especies de plantas vas-
culares que incluye una serie de vegetación, 
según el método sinfitosociológico). Para 
periodos de tiempos geológicos, esta fórmula 
aportaría información acerca del crecimiento 
o decrecimiento de la biodiversidad en el 
devenir evolutivo. Obviamente, existen otros 
intervalos temporales que aportarían infor-
mación sobre procesos biológicos distintos a 
los aquí comentados.

Pero si en lugar de integrar en el tiempo, 
integráramos en el espacio, este algoritmo 
ofrecería información sobre la variación de la 
diversidad en el espacio. Se trata de una línea 
de investigación que no ha sido abordada con 
anterioridad, según la información que dis-
ponemos. Quizás esta perspectiva pudiera ser 
fructífera si llega a ser posible encontrar una 
vía de aproximación mediante técnicas pro-
babilísticas, para el análisis de la variabilidad 
espacial (p. ej. la geoestadística o las cadenas 
de Markov).

Finalmente cabe señalar que para el 
caso de los suelos, Saldaña (1997) analiza 
la edafodiversidad de una cronosecuencia de 
terrazas. De hecho una cronosecuencia esta 
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relacionada, en sentido edafológico, con la 
mencionada hipótesis ergódica, por cuanto 
también espacio y tiempo se consideran en 
muchos aspectos intercambiables. Aunque la 
autora no analiza ni las SPARS ni las SPITs, 
detecta que los patrones de distribución de 
abundancia se ajustan a una logaritmo-nor-
mal, como predice la teoría ecológica. Sin 
embargo, de nuevo, los suelos no son orga-
nismos vivos s.s. Por su parte Phillips (2001), 
al estudiar otra cronosecuencia de terrazas 
detecta ajustes a una ley potencial.

Diversidad y energía
Ciertos autores afirman encontrar evi-

dencias de la existencia de ciertas relaciones 
entre la riqueza de especies y el balance de 
energía del área estudiada. En otras palabras, 
para regiones del mismo tamaño y en ausen-
cia de estrés hídrico, la más diversa sería 
aquella que recibiera una mayor radiación 
solar. Se trata de la denominada hipótesis 
especies-energía (Wright 1983). Una manera 
indirecta de estimar la energía solar recibida 
consiste en calcular la evapotranspiración 
potencial (Currie y Paquin 1987). Los resul-
tados obtenidos tanto por Wright (1983) 
como por Currie y Paquin (1987) inducen a 
pensar que la evapotranspiración, o el insu-
mo energético, puede ser un indicador de la 
producción primaria y, en consecuencia, de 
la energía consumida por las biocenosis. Este 
hecho es consistente con la hipótesis, reitera-
damente mencionada en la bibliografía eco-
lógica, de que los insumos de energía en un 
ecosistema son repartidos entre sus especies 
integrantes y que, por tanto, el total utilizable 
condiciona el número de especies por unidad 
de área (Huggett 1995).

Wyllie y Currie (1993) analizan la 
influencia conjunta del área y el insumo 
de energía sobre la riqueza de especies de 
angiospermas, mamíferos y aves en islas 
mediante el siguiente modelo de regresión 
múltiple:

log S = a + b logA + C logG

en donde S es la riqueza de especies, A el área 
de la isla, G la energía por unidad de área 
y a, b y c coeficientes de regresión. Estos 
autores estiman la energía indirectamente a 
través de distintas variables (radiación solar, 
evapotranspiración, producción primaria neta 
y latitud). Los resultados obtenidos fueron 
bastante satisfactorios.

Obviamente la “intuición” que debió dar 
lugar a estos estudios procede de la observa-
ción de que los ambientes tropicales húmedos 
son los más ricos en especies. ¿Ocurriría 
lo mismo con otras clases de organismos?. 
Recientemente se han expuesto pruebas de 
lo contrario. Así, por ejemplo, ciertos autores 
dicen haber recopilado pruebas de que las 
zonas áridas y semiáridas de los trópicos tie-
nen, en cierto sentido, más biodiversidad de 
especies de mamíferos que las zonas húme-
das ( Mares, 1992).

Cualquier recurso y proceso natural, por 
continua que sea su variación en el espacio 
y/o tiempo,, puede subdividirse en clases dis-
cretas para su análisis, aunque ello conlleve 
una cierta pérdida de información (Ibáñez 
et al. 1998b). Benito (1997, en Ibáñez et al. 
1997) comenta:

“La proporción de trabajo geomorfo-
lógico o de modificación del modelado que 
realizan los eventos de elevada magnitud y 
baja frecuencia, frente a la atribuible a eventos 
frecuentes de baja magnitud (evento medio 
anual) resulta ser especialmente importante 
en zonas de características climáticas áridas y 
semiáridas. En zonas semiáridas la proporción 
de denudación, producto de eventos extremos, 
puede superar en un centenar de veces la 
realizada por eventos medios anuales, y en 
zonas desérticas puede alcanzar hasta más de 
1000 veces. En estas zonas las precipitaciones 
muestran una gran variabilidad estacional 
e interanual, siendo generalmente escasas y, 
cuando se producen, tienen un carácter torren-
cial. En zonas de escasa cubierta vegetal, la 
curva de aforos de sedimentos relaciona la 
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concentración de sedimento en suspensión y el 
caudal, según una ecuación del tipo:

y = aQb

donde y es la carga de sedimentos, Q es el 
caudal y a y b son constantes con valores que 
oscilan entre 2.0 y 3.0 (Leopold et al. 1964)”.

La expresión anterior se trata en todo 
caso de una ecuación potencial.

Ibáñez et al. (1995d) e Ibáñez y Carrera 
(1999), al analizar las relaciones entre leyes 
potenciales y fractales presentan numero-
sos ejemplos de procesos no biológicos que 
suelen seguir leyes potenciales. En conse-
cuencia, que el incremento del número de 
especies con el área o el tiempo se ajuste a 
una ley potencial (como también lo hacen 
la magnitud y frecuencia de los terremotos, 
tormentas y descargas fluviales o el tamaño 
de las islas y lagos en función de su abun-
dancia) es un proceso bastante generalizado. 
Probablemente este hecho deba analizarse no 
intentando buscar interpretaciones biológi-
cas, sino otras de mayor rango en la jerarquía 
[p. ej. dinámica de los sistemas no lineales al 
borde del caos] (Ibáñez et al. 1997; Ibáñez 
y Carrera 1999). También se han propuesto 
modelos fractales basados en leyes poten-
ciales a la hora de explicar la estructura del 
modelado terrestre en función de su erosión 
(Turcotte 1992).

Diversidad taxonómica, diversidad sis-
temática y diversidad filogenética

Toda la discusión precedente se ha cir-
cunscrito a lo que podríamos denominar 
diversidad taxonómica, la más utilizada, 
independientemente del tipo de objeto ana-
lizado (organismos, edafotaxa, tipos litológi-
cos, etc.). Sin embargo resulta obvio, aunque 
no trivial, reconocer que no todos los taxa 
poseen el mismo valor, ni en los estudios de 
biodiversidad, ni en los de biología de la con-
servación. Por ejemplo, no debería asignarse 

la misma diversidad a 10 especies del mismo 
género que a 10 pertenecientes a 10 géneros 
diferentes y lo mismo es cierto para los eda-
fotaxa (Usher 1985). Sin embargo dar distinto 
peso o valor a distintos taxa es una tarea llena 
de problemas. Esta aproximación podría ser 
mejorada si se conociera la distancia o disi-
milaridad taxonómica entre los objetos estu-
diados o, lo que es lo mismo, la diversidad 
sistemática y la diversidad filogenética. Para 
profundizar en este último tema recomenda-
mos la monografía de Hawksworth (1995) y 
los trabajos de Vane-Wright (Vane-Wright et 
al. 1991). De hecho la Unión Internacional 
para la Conservación de la Naturaleza junto 
a otras instituciones (IUCN et al. 1980) reco-
noce la necesidad de tener en cuenta el rango 
taxonómico a la hora de estimar la diver-
sidad, ya que de otro modo se soslayan las 
diferencias de diversidad genética y, en con-
secuencia, la posible pérdida de caracteres en 
las extinciones. No es lo mismo la extinción 
de una especie de una familia pluriespecífica 
que la de otra monoespecífica. Vane-Wright 
et al. (1991) fueron los primeros en proponer 
un índice para estimar la diversidad inter-
taxa, que incluía tanto su rango taxonómico 
como la riqueza de especies. Desde entonces, 
este concepto y las herramientas para su 
estimación han ido refinándose (Williams 
1994, 1996; Williams y Gaston 1994; Gaston 
1996a; Vane-Wright 1996).

Para Humphries et al. (1995) es factible 
asumir que la “moneda” de la diversidad son 
los caracteres (p. ej. en términos edafológicos 
estos podrían ser las propiedades y horizontes 
denominados de diagnóstico) y que los mode-
los de distribución de dichos caracteres entre 
organismos son esenciales para estimarla. 
La estimación de la diversidad de caracteres 
puede ser calculada haciendo uso de indica-
dores tales como los taxones o subrogados 
de estos (en el ámbito de la edafología estos 
indicadores subrogados o indirectos podrían 
ser los propios factores formadores). Saldaña 
e Ibáñez (en preparación) intentan trasladar 
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esta aproximación para la estimación de la 
edafodiversidad o diversidad edafogenética.

Asimismo, para diversos recursos natura-
les (p. ej. suelos, modelado terrestre, clima), 
la aproximación taxonómica podría sustituir-
se por otra que entendiera los recursos como 
una colección de atributos (caracteres) que 
varían en un continuum espacio-temporal 
y no como entidades compuestas de taxa 
discretos. También el mundo vivo puede con-
siderarse como un continuum cuando con-
templamos la filogenia en su conjunto (Green 
1991). Desde esta perspectiva, en edafología 
y ciencias afines puede hacerse uso de las 
técnicas geostadísticas, tales como los vario-
gramas de atributos concretos (Odeh 1998), 
como una medida de distancia (McBratney 
1995). Este modo de proceder permite el cál-
culo de las varianzas de los distintos atributos 
de un área determinada. Cuando se necesitan 
considerar varios atributos conjuntamente 
puede elaborarse un variograma de su com-
binación lineal (McBratney 1995).  Más aún, 
como en el caso de la varianza, el gradiente 
de la relación logaritmo-lineal puede ser útil 
para estimar la diversidad en diferentes loca-
lizaciones. 

DIVERSIDAD Y VARIABILIDAD 
ESPACIAL

Al margen de la diversidad taxonómica, 
las metodologías descritas también pueden 
ser utilizadas para determinar otro tipo de 
elementos, como la diversidad de estratos 
vegetales dentro de una comunidad, así como 
procesos y funciones [diversidad funcional] 
(Magurran 1988).

En un principio podría pensarse que 
debiera existir algún tipo de vínculo entre 
los conceptos de variabilidad espacial y 
diversidad. De hecho en la literatura sobre 
edafodiversidad muchos geoestadísticos uti-
lizan ambos vocablos como sinónimos. Sin 
embargo, como vamos a mostrar, las posibles 
relaciones no son triviales en absoluto. Un 

determinado objeto natural, en un espacio 
concreto, puede ser muy diverso y poseer al 
mismo tiempo escasa variabilidad espacial, 
o viceversa. Con objeto de demostrar esta 
paradoja aparente escogeremos un ejemplo 
concreto.

Saldaña et al. (1993, 1997, 1998) y 
Saldaña e Ibáñez (en fase de publicación) 
realizaron un muestreo anidado de suelos 
a varias escalas en una topo-cronosecuen-
cia del río Henares. Con este propósito se 
abrieron y analizaron más de 300 calica-
tas de suelos. Estos autores comprobaron 
que la variabilidad espacial de las propieda-
des de suelos estudiadas decrece desde los 
depósitos más recientes (terrazas jóvenes 
del Holoceno) a los más antiguos (terrazas 
pliocuaternarias antiguas). De hecho, la esti-
mación de los semivariogramas de algunas 
propiedades edáficas en las terrazas jóvenes 
demostraron albergar un efecto “nugget” 
puro, lo cual implica una total ausencia de 
correlación espacial, o lo que es lo mismo, 
la imposibilidad de predecir los valores de la 
variable entre calicatas separadas por pocos 
metros. Por tanto, no debe extrañar que la 
dimensión fractal “D” de ciertas propieda-
des fuera cercana a 2 (Saldaña et al. 1998). 
Por el contrario, al aumentar la edad de las 
terrazas, decrecía la variabilidad espacial de 
los parámetros analizados, lo que implica un 
proceso de uniformización de las propiedades 
de los materiales edáficos y una correlación 
espacial creciente entre las observaciones. 
De estos datos puede concluirse que el incre-
mento en la edad de las terrazas determina 
que las variables muestren variogramas no 
transitivos, con varianza limitada dentro del 
rango de observación seleccionado (Saldaña 
et al. 1996, 1998). Así mismo, el número de 
modelos standard a los que se podían ajustar 
los semivariogramas de las observaciones, 
decrecía al aumentar la edad de las superfi-
cies muestreadas. Si entendemos tales mode-
los como objetos matemáticos, podría decirse 
que existía una  mayor diversidad de tipos de 
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variabilidad en los paisajes de suelos jóvenes 
que en los maduros. Desde esta perspectiva, 
diversidad y variabilidad espacial se encon-
traban positivamente correlacionadas.

Por el contrario, Saldaña e Ibáñez (en fase 
de publicación) comprueban que la diversidad 
de tipos de suelo aumentaba continuamente 
conforme lo hacía la edad de las terrazas. 
De este modo, la diversidad de edafotaxa y 
la variabilidad espacial de las propiedades 
de suelos se encontraban correlacionadas 
negativamente. Una posible interpretación 
de los resultados sería la siguiente. Sobre las 
superficies recientes, la variabilidad espacial 
de las propiedades analizadas es casi aleato-
ria, lo que implicaría la presencia de mate-
riales deposicionales muy heterogéneos en 
su disposición y composición. Con el tiem-
po, los procesos edafogenéticos uniformizan 
las heterogeneidades iniciales del material 
parental, dando lugar a correlaciones espacia-
les y, como corolario, a una transformación 
de la variabilidad aleatoria en sistemática, 
mucho más fácil de predecir. Por el contrario, 
el incremento de la diversidad de edafotaxas 
con el transcurso del tiempo sugiere un pro-
ceso de cristalización de las heterogeneida-
des espaciales primarias (sistemas altamente 
desordenados) en estructuras más complejas 
y ordenadas, a la par que fácilmente discerni-
bles, dando lugar a la emergencia progresiva 
de edafotaxa diferentes. Es decir, el sistema 
que constituye el continuum edafósférico va 
alcanzando con el tiempo un mayor grado de 
diversidad y complejidad. Se trata de un pro-
ceso característico de los sistemas complejos 
autoorganizativos al borde del caos, caracte-
rizados por la presencia de diversas cuencas 
de atracción.

TEORÍA DE LOS SUBCONJUNTOS 
ANIDADOS EN LOS ESTUDIOS DE 
BIODIVERSIDAD

Como en el caso del incremento del 
número de taxa con el área muestreada, otro 

de los hechos aceptados por los estudiosos de 
la biodiversidad y por los de la biología de la 
conservación, es que todos los recursos natu-
rales, una vez clasificados, no se distribuyen al 
azar por la superficie terrestre. Por el contrario, 
a menudo, unos taxa o unidades tipológicas 
aparecen correlacionados espacialmente con 
los otros, ya sea positiva o negativamente,.

Uno de los patrones más simples y exten-
didos en la distribución de taxa ha sido deno-
minado como “subconjuntos anidados” por 
Patterson y Atmar (1986). Dado un conjunto 
de replicas de un mismo hábitat que varían 
en su riqueza, tales como las especies o los 
edafotaxa en las islas de un archipiélago, 
los hábitats menos diversos tienden a ser 
subconjuntos de los hábitats que ensamblan 
un mayor número de especies. Un grupo de 
hábitats perfectamente anidado, lo cual es 
inusual pues siempre existe una cierta canti-
dad de ruido, sería aquel en el que si un taxa 
está presente en un hábitat o isla de menor 
tamaño, también lo está, necesariamente, en 
los de mayor extensión (que serían los más 
diversos según la teoría de las SPARs). Por 
el contrario, si un taxón se encuentra ausen-
te de un determinado conjunto, también lo 
estará en los menos extensos y, como coro-
lario, también en los menos diversos. Los 
taxa pueden ser ordenados por el número 
de sus respectivas ocurrencias o apariciones 
entre los hábitats muestreados. A su vez, 
estos últimos también pueden  ordenarse de 
acuerdo a su riqueza en taxa. Una matriz 
de presencias-ausencias ordenada de esta 
forma, se caracterizaría, en los hábitats per-
fectamente anidados por poseer una diagonal 
nítida. Este procedimiento de ordenamiento 
es muy semejante al que se elabora en los 
inventarios fitosociológicos. Los patrones 
que se obtienen, aunque con cierta cantidad 
de ruido, han sido documentados para una 
gran cantidad de taxa biológicos en los hábi-
tats, archipiélagos y biomas más dispares, 
cuando se ordenan en orden decreciente de 
tamaños (Patterson 1990; Wright y Reeves 
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1992). También ocurren a escalas especiales 
muy distintas (Patterson 1990).

En los últimos años se han propuesto 
diversos procedimientos para medir el grado 
de ajuste o distancia en las matrices de pre-
sencias-ausencias y poder compararlo con 
el que se obtendría en una matriz perfec-
tamente anidada (ver la revisión de Cutler 
1998). Entre estos procedimientos destacan 
(i) N (Patterson y Atmar 1996); (ii) U (Cutler 
1991); (iii) C (Wright y Reeves 1992); y (iv) 
T (Atmar y Patterson 1993). Cutler (1994) 
analiza las bondades y debilidades de estas y 
otras técnicas de medida.

Generalmente la significación estadística 
de estos patrones, respecto a los perfecta-
mente anidados, se determina comparando 
un índice de anidamiento respecto a matri-
ces aleatorias generadas por los métodos 
de simulación de Monte Carlo. Con vistas 
a calcular la probabilidad de que una deter-
minada matriz se aleje significativamente de 
otra aleatoria (simple ruido) se generan el 
mayor número posible de estas últimas, cuyo 
“calor”, “aleatoriedad” o “entropía” se iguala 
a 100 ºC (siendo la unidad de medida una 
mera convención). El grado en que la “tem-
peratura característica de una matriz” se 
desvía de los 100 ºC depende del su tamaño, 
forma y grado de relleno. Así, por ejemplo, 
tanto las matrices pequeñas, como las muy 
rellenas, las muy vacías o las de formas acu-
sadamente rectangulares (en contraposición 
a las cuadradas) suelen caracterizarse por 
poseer temperaturas frías (muy por debajo de 
los 100 ºC). A 0 ºC, que sería la condición de 
anidamiento u orden perfecto, la mencionada 
diagonal separa nítidamente la parte rellena 
de la vacía en la matriz. Sin embargo, confor-
me incrementa la temperatura característica 
de una matriz, aparecen ausencias y presen-
cias inesperadas, respectivamente, en las cel-
das más cercanas a la diagonal de frontera. Si 
el número de celdas inesperadamente rellenas 
es bajo, se asume que el ruido es aleatorio (en 
contraposición a coherente o estructurado).

El programa informático denomina-
do “Nestedness Temperature Calculator” de 
Atmar y Patterson ( 1993, 1995) parece ade-
cuado, con vistas a explorar diversos rasgos 
subyacentes al anidamiento, incluyendo su 
origen (Figura 11). La temperatura “T,” calcula 
simultáneamente el grado de anidamiento para 
los taxa y sitios (réplicas). Con vistas a realizar 
este análisis, la matriz debe  ser previamente 
“empaquetada”, reordenando filas y columnas 
hasta conseguir maximizar su grado de anida-
miento (o minimizar el número de celdas con 
valores inesperados). Este programa permite 
abordar el aludido empaquetamiento de forma 
automática (nosotros lo hemos comparado 
con empaquetamientos manuales, obteniendo 
resultados muy semejantes).

Cálculo de la temperatura de la matriz
Como ya se ha indicado, los conceptos 

de entropía, información, ruido, calor y esto-
casticidad estadística están estrechamente 
vinculados. Del mismo modo, los índices de 
Shannon y Brillouin procedentes de la teoría 
de la información, no son más que meros 
algoritmos para estimar la entropía del siste-
ma, por lo que también se relacionan con los 
anteriores. Los procedimientos propuestas 
por Patterson y Atmar (1986) para estimar el 
calor o entropía “bio y edafogeográfica” de 
una matriz se sustentan en la distribución de 
las ausencias y presencias inesperadas de la 
matriz empaquetada. En una matriz perfec-
tamente anidada el conjunto de los taxa pre-
sentes en cualquier isla o hábitat sería un per-
fecto subconjunto de los que aparecen en el 
hábitat o isla precedentes (recuérdese que en 
la matriz empaquetada se ordenan de mayor 
a menor tamaño). De acuerdo con Atmar y 
Patterson (1993), la fórmula para una celda 
ij dada, que contiene valores inesperados, es: 
uij = (dij / Dij)2, en donde dij mide la distancia 
de la celda a la diagonal de frontera, mientras 
que Dij es la longitud de la matriz en paralelo 
a la mencionada diagonal. Del mismo modo 
el total de valores inesperados para el con-
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junto de la matriz es: U = 1 / (mn) ∑∑ uij. 
Sumando para las m filas y n columnas, la 
temperatura del sistema bajo estudio se esti-
ma haciendo uso de la constante K, siendo K 
= 100 / Umax, y T = kU. Con objeto de com-

probar la bondad del ajuste de los datos a una 
distribución normal, los autores mencionados 
utilizan los tests de  Shapiro-Wilks = W y de 
Kolmogorov-Smirnov = d .

FIGURA 11. Una de las salidas gráficas del software Nested Calculator. Pueden observarse el empaque-
tamiento de la matriz, la diagonal de frontera y otros datos estadísticos. Los datos se ajustaron significa-
tivamente a un patrón de subconjuntos anidados

Temperaturas idiosincrásicas
Pueden presentarse dos formas de “ruido” 

que elevan la temperatura de una matriz: (i) 
la variación aleatoria de la estocasticidad 
ambiental y (ii) el ruido coherente genera-
do por situaciones bio(edafo)-geográficos 
concretos. Los eventos aleatorios crean una 
banda uniforme, más o menos ancha, a lo 
largo de la diagonal de frontera, a la que 
denominan “ruido gris”. Por el contrario, los 
eventos coherentes producen “picos” idiso-

sincráticos en taxa o hábitats (p. ej. islas), que 
son mucho más calientes (más alejados de la 
diagonal) que los de la temperatura global de 
la matriz. Las idiosincrasias entre los hábitats 
o islas pueden ser una consecuencia de la 
heterogeneidad de un hábitat no detectada, 
por ejemplo en taxa asociados a rasgos fisio-
gráficos o tectónicos muy concretos, tal como 
ocurre con los Fluvisoles y Andosoles en las 
islas del Egeo, o de que el conjunto las uni-
dades ambientales no han sufrido la misma 
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historia bio(edafo) geográfica (p. ej. entre las 
islas del Mar Egeo existen archipiélagos de 
origen continental, oceánico y mixto, lo cual 
marca diferencias en sus sismicidades y vul-
canismos). Los taxa idiosincráticos podrían 
recolonizar una isla en sucesivas ocasiones, 
después de haberse extinguido en las mismas 
previamente. Aunque resulte curioso este 
último argumento también puede aplicarse 
a estructuras abióticas como los suelos. Así, 
por ejemplo, los Andosoles aparecen tras las 
erupciones. Sin embargo, bajo clima medi-
terráneo árido o semiárido, las propiedades 
ándicas son muy inestables. En consecuencia 
los Andosoles pueden “extinguirse” y con-
vertirse en edafotaxa mucho más comunes 
(Cambisoles, Luvisoles). Pero una nueva 
erupción puede dar lugar a la “migración de 
nuevos andosoles”. Lo mismo es cierto para 
los edafotaxa cuya clasificación dependa de 
la presencia de horizontes mólicos o úmbri-
cos, ya que estos pueden dar lugar a otros 
de tipo ócrico por cultivo, sobrepastoreo o 
incendios. Sin embargo los primeros vuelven 
a aparecer tras la restauración de la vegeta-
ción natural o ciertas prácticas agrosilvopas-
torales adecuadas.

EL PROBLEMA DE LA MEDICIÓN 
DEL ÁREA Y SUS VINCULACIONES 
CON EL TIEMPO: UNA PARADOJA 
INESPERADA

El problema de la medida y la escala 
de resolución

Para la mayoría de los biólogos de la 
conservación, una de las observaciones empí-
ricas más importantes es que las superficies 
extensas contienen más especies que las 
pequeñas. Del mismo modo suelen opinar 
que con vistas a entender como se organizan 
las comunidades o para el diseño de reservas 
naturales, con el propósito de mantener la 
biodiversidad, ninguna relación es más infor-
mativa (Preston, 1960; Williamson, 1981; 
Rosenzweig, 1995). Se trata de una triviali-

dad. Sin embargo los mecanismos subyacen-
tes siguen sin entenderse. Por estas razones 
algunos expertos dudan de si es el área per 
se, en sí mismo el mecanismo subyacente 
o si tiene alguna significación biológica (p. 
ej. Usher, 1991; Begon et al., 1990; Huston, 
1994; Rosenzweig, 1995, 1998, 1999; 
Durrent y Levin 1996). Hasta hace poco 
tiempo la Teoría de la Biogeografía de Islas 
(MacArthur 1960, 1965; MacArthur y Wilson 
1963, 1967) ha sido el núcleo de referencia de 
los estudios de biodiversidad y biología de la 
conservación. Desde su publicación, muchos 
ecólogos, han utilizado exhaustivamente los 
archipiélagos como laboratorio natural, con 
vistas a explicar los mecanismos subyacen-
tes a la generación de la biodiversidad, así 
como para ensayar numerosas técnicas para 
su estimación. 

Sin embargo, también existen otras teo-
rías e hipótesis alternativas a la Teoría de 
MacArthur y Wilson y entre las que está reci-
biendo mayores respaldos figura la denomi-
nada “Hipótesis de heterogeneidad del hábi-
tat” Mientras la primera, como se ha visto, 
focaliza su atención en las tasas de migración 
y extinción en una superficie determinada, la 
segunda se fundamenta en la premisa de que 
el número de especies refleja simplemente la 
heterogeneidad del hábitat que tal área puede 
contener. Como corolario, presupone una 
relación unívoca entre extensión superficial 
y número de hábitats, lo cual parece lógico. 
Nuestros resultados al analizar la relación 
edafodiversidad-área fueron los mismos que 
para las SPARs (Ibáñez et al. 2001a). Es 
decir, obtuvimos una ley potencial con z = 
0.25. Este hecho entra en contradicción con la 
Teoría de la Biogeografía de Islas pero no con 
la Hipótesis de Heterogeneidad del Hábitat. 
En principio, por tanto, no parece necesario 
apelar a ninguna interpretación biológica para 
explicar esta relación. Lo que resulta intri-
gante es reconocer si se trata también de un 
artefacto matemático o si, como mentamos, 
en la naturaleza existen unas leyes comunes 
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a la dinámica de los sistemas no lineales, ya 
sean bióticos o abióticos que den cuenta de 
estas regularidades. En cualquier caso resulta 
curioso saber que  MacArthur (1964) expresó 
su sospechaba de si realmente la pendiente 
de las SPARs es una medida indirecta de la 
diversidad de horizontal de los hábitats. Sin 
embargo, ninguno de sus seguidores pareció 
escuchar al progenitor de la Teoría de la 
Biogeografía de Islas. Ahora esta “sospecha” 
la defienden los rivales de su teoría en contra 
de lo que mantienen sus seguidores.

Recientemente algunos ecólogos han 
comenzado a reivindicar la implicación poten-
cial de la diversidad topográfica como otro 
posible mecanismo subyacente en las SPARs 
(Gaston 1996a). De hecho se trata de otra tri-
vialidad, pero al menos comienza a atenderse 
a factores “razonables” a los que antaño no 
se les prestó la debida atención. En muchos 
estudios sobre biodiversidad insular se tuvo 
en cuenta también la altimetría del relieve, 
encontrándose relaciones casi tan satisfac-
torias con la biodiversidad como las encon-
tradas con el área (ver consideraciones de 
Gaston y Williams 1996, a este respecto). La 
cuestión resulta ser menos trivial cuando se 
constata que el área y el relieve no son varia-
bles independientes. Ibáñez et al. (2001a) 
comprueban sorprendentemente, en las Islas 
Británicas y las del Egeo, como al relacionar 
el área y el relieve obtenemos un ajuste a una 
ley potencial con z = 0.25. Este hecho sí es 
sorprendente o enigmático. Pero el tema no 
queda ahí. Quizás las discrepancias que apa-
recen en la literatura de la conservación y los 
estudios sobre diversidad se deban, al menos 
en parte, a que diferentes áreas de estudio 
reflejan diferencias en sus relieves (diversi-
dad topográfica), suelos (edafodiversidad), 
geomorfología, etc. (Ibáñez et al. 1990, 1994, 
1995a, 1995b, 2001b, Gaston y Williams 
1996). No obstante, el problema sigue siendo 
complejo, como veremos posteriormente.

Se puede admitir que al incrementar el 
área se incrementa a la vez el número de 

especies, porque vamos agrupando más hábi-
tats. Pero ¿qué es un hábitat?, ¿cómo puede 
definirse?. Aquí aparece el primer elemento 
clave (Ibáñez et al. 1990, 2001b; Ibáñez y 
Carrera 1999; Gaston, 1996b). Es evidente 
que a mayor heterogeneidad existe un mayor 
potencial de especiación, como mencionan 
algunos autores. Sin embargo, si seguimos 
este hilo argumental, pasamos mutatis mutan-
di del tiempo ecológico al tiempo evolutivo. 
Complicamos, no simplificamos el problema. 
Por otro lado, incluso en los hábitats más 
homogéneos y pequeños, pueden considerar-
se en alguna medida muestras aleatorias (o 
como veremos posteriormente “anidadas)” 
de un hábitat mayor (Preston, 1962a, 1962b; 
Coleman et al. 1982). Aquí el problema 
reside en como definir y cuantificar opera-
cionalmente un hábitat. Con todo seguridad 
diferentes grupos taxonómicos requieren dis-
tintas definiciones de hábitat.

Pero hay que tener en cuenta más cir-
cunstancias ya que, en contra de la opinión 
de especialistas muy afamados (Rosenzweig 
1995), la medida del área no es un problema 
trivial, sino extremadamente difícil y por 
ahora irresoluble. Topamos aquí con lo que, 
en el ámbito de las matemáticas, se denomina 
el “problema de la medida de las superficies 
no rectificables”, y la topografía no lo es. 
Como ya mostró Mandelbrot en su libro 
seminal sobre fractales (1967, 1977, 1982), 
al incrementar la escala de resolución de un 
paisaje vamos inventariando más detalles de 
su topografía y este problema parece entrar 
en el ámbito de la geometría fractal (Frontier 
1987; Ibáñez et al. 1994; Ibáñez y Carrera 
1999; Gaston 1996a). Hasta la fecha tanto 
ecólogos como los edafólogos, así como 
otros estudiosos de los recursos naturales han 
estimado las áreas planimétricamente, cuan-
do de hecho son rugosas y, como corolario, la 
superficie es mayor que su proyección en el 
plano. Actualmente disponemos de modelos 
digitales del terreno que pueden ofrecernos 
unas estimaciones más realistas, aunque tam-
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bién groseras. Hay que reiterar que la medida 
de un segmento de le geosfera aumenta con 
la escala, es decir es mayor a escala 1:10.000 
que a 1:50.000. ¿Cuánto más?: Se desconoce. 
Pero en el límite de precisión sería infinita. 
En un ensayo que realizamos en la Isla de la 
Palma con un modelo digital con resolución 
de hasta 10 metros por píxel (muy grosero 
para muchísimos propósitos como; por ejem-
plo, para una planta herbácea y mucho más 
aún para un microorganismo) detectamos 
que el área era un 15% superior a la que se 
determinaba planimétricamente (Ibáñez et 
al. datos pendientes de publicación). Con 
las matemáticas profundas y el problema del 
infinito hemos topado.

Los problemas de la medida a escala 
geológica. El caso de la erosión y sus reper-
cusiones sobre la biodiversidad

Ibáñez et al. (1994) reconstruyen la evo-
lución de una sección transversal al valle 
del Río Henares durante los últimos 2.5 
millones de años. Los resultados muestran 
que el proceso de erosión fluvial a escala 
geológica, además de incrementar la riqueza 
y diversidad inicial de unidades litológicas, 
geomorfológicas, edáficas y fitosociológicas, 
también genera un aumento en los valores de 
la dimensión fractal de la topografía del tran-
secto estudiado. El incremento de D implica 
que el espacio se ha dilatado por cuanto 
aumenta la rugosidad o heterogeneidad del 
terreno (llano antes de la incisión cuaterna-
ria). En consecuencia se dilata el espacio 
biosférico y edafosférico. De este modo, el 
incremento de biogeodiversidad, la dimen-
sión fractal del modelado y su dilatación 
espacial quedan conectados por un mismo 
proceso: la erosión. Por ello, estos autores 
intentan vincular teoría de la información, 
biodiversidad, geodiversidad, teoría de los 
sistemas complejos (al borde del caos) y geo-
metría fractal.

Otro mecanismo implicado en la expan-
sión del espacio a escala geológica es el del 

crecimiento de las líneas de costa, que ganan 
terreno al mar según se acumulan allí los 
sedimentos transportados por las cuencas de 
drenaje. Por ejemplo, durante el Holoceno, 
se produjo un gran desarrollo deltaico como 
consecuencia de la erosión antrópica (p. ej. 
mediante deforestación) en las cabeceras 
montañosas de las cuencas (Maldonado 1972; 
Marqués 1984). De este modo, al menos a 
largo plazo, las relaciones entre erosión y 
pérdida de suelo no son triviales. Si bien la 
erosión puede generar la redistribución y 
pérdida de materiales edáficos, también lo 
es que incrementa el espacio edafosférico 
o la superficie ocupada por los suelos. Los 
paisajes de suelos iniciales, evolucionados 
y profundos, serían reemplazados por otros 
más someros y superficialmente extensos. 
Sin embargo, si con posterioridad el paisaje 
llega a estabilizarse por el efecto tampón de 
la cobertura vegetal, la edafogénesis avan-
zaría y, como consecuencia, alcanzaríamos 
un estado con mayor superficie y volumen 
de material edáfico. ¿Cuánto tiempo tardaría 
en equilibrar un proceso de incisión fluvial 
la pérdida inicial de suelos?. Se trata de una 
cuestión cuyas repercusiones aún están por 
esclarecer. Así pues, al menos a escala geo-
lógica, los procesos de incisión fluvial actúan 
como mecanismos de diversificación del pai-
saje e incluso como generadores de recursos 
edáficos, a largo plazo. ¿Podría ocurrir algo 
semejante a escalas espacio-temporales más 
breves?. Obviamente cuando la erosión hídri-
ca conduce a procesos de peniplanización y 
pediplanización, el proceso sería inverso al 
de incisión.

LA CONSERVACIÓN DE LOS 
RECURSOS Y LOS MÉTODOS DE 
SELECCIÓN DE LAS ÁREAS A 
PRESERVAR

Uno de los problemas esenciales en bio-
logía de la conservación son los recursos 
limitados, de todo tipo, de los que se dispone. 
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A tal respecto, Vane-Wright y colaborado-
res (Vane-Wright et al. 1991; Vane-Wright 
1996; Williams et al. 1996) reconocen una 
serie de principios a seguir: (i) eficiencia y 
complementariedad (la eficiencia deseada se 
alcanza cuando  se maximiza la complemen-
tariedad (ver más abajo); (ii) vulnerabilidad 
y “triagle”; (iii) viabilidad e imperativo eco-
lógico; y (iv) flexibilidad y redes orientadas 
al objetivo, en donde la flexibilidad podría 
definirse como el grado en que diferentes 
configuraciones de una red pueden satisfa-
cer los objetivos de conservación, para un 
determinado número de sitios o el área total 
a preservar. Existe una abundante literatura 
en lo concerniente a la optimización del 
diseño espacial de reservas individuales o 
redes de reservas (Shafer 1990; Usher 1991; 
Vane-Wright, 1996). Lamentablemente, sin 
embargo, una buena parte de dicha literatu-
ra se basa acríticamente en la Teoría de la 
Biogeografía Insular y su premisa del equi-
librio de las comunidades ecológicas (ver 
revisión de Vane-Wright, 1996). Sin embar-
go, dada la gran cantidad de situaciones que 
pueden acaecer en la naturaleza y la sociedad, 
así como la idiosincrasia inherente a cada 
ecosistema y taxa (cada río, bosque, pradera, 
suelo, etc., pueden atesorar elementos únicos 
merecedores de protección), una metodología 
que integre simultáneamente todos estos fac-
tores, es muy difícil, por no decir imposible, 
de elaborar.

La forma de una reserva  ha sido con-
siderada por muchos expertos como una 
propiedad importante. Nosotros no pensamos 
que esta aseveración sea válida para todos 
los taxa, comunidades, y menos aún para el 
caso de los suelos u otras estructuras abió-
ticas. Para el diseño de reservas extensas la 
forma no suele ser importante. Por el contra-
rio, cuando se requiere el diseño de una red 
de pequeñas reservas, especialmente en los 
países industrializados, esta propiedad puede 
ser crítica en muchas ocasiones. La paradoja 
con que se encuentra el experto es que, en la 

última situación, suele encontrarse con muy 
pocas alternativas, debido al conflicto por los 
usos de un recurso limitado. Y al contrario, en 
las áreas más remotas del mundo, donde las 
reservas de suelo pueden ser muy grandes y 
por ello no generar tales conflictos, la forma 
carece de importancia. Para Game (1980)

“la diversidad de los suelos y otras hete-
rogeneidades del hábitat (p. ej. geomorfología) 
deben ser maximizadas, mientras que ninguna 
forma a priori es mejor que otra”.

El criterio de rareza o singularidad da 
más valor a aquellos taxa que son infrecuentes 
en el área de estudio. Se han propuesto varios 
criterios al respecto (Van der Ploeg, 1986). El 
criterio de naturalidad o representatividad, 
por el contrario hace énfasis en conservar 
el mayor número posible de elementos de 
cualquier ensamblaje a conservar (p. ej. las 
especies de los ecosistemas o los edafotaxa 
de un paisaje de suelos) en un territorio  o 
región concretos. De este modo la represen-
tatividad se despreocupa de aquellas especies 
que no se desarrollan de forma natural en 
el área de estudio (p. ej. especies invasoras, 
antrosoles, etc.). Sin embargo, a largo plazo, 
la percepción de estas últimas puede cambiar 
e incluso invertirse en sus términos(Usher, 
1991). Así, por ejemplo, en ciertos países 
como EE.UU., hoy se conservan los viejos 
vertederos humanos por su valor para los 
estudios antropológicos. Del mismo modo 
ciertos antrosoles indígenas milenarios deben 
conservarse por la información que atesoran. 
Por tanto, los criterios de rareza y representa-
tividad también son importantes, al contrario 
que el de la forma, con vistas al diseño de 
redes naturales de suelos (o de otros recursos 
abióticos) en una determinada región.

Criterios cuantitativos para la selec-
ción de áreas

El diseño de reservas naturales requiere 
elaborar estimaciones de diversidad que nos 
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informen del “donde” y del “como” debemos 
conservar, con vistas a decidir que combina-
ción o combinaciones de enclaves suscepti-
bles de ser conservados optimizan nuestros 
objetivos (Williams 1996). En consecuencia, 
se necesitan elaborar sistemas de medida y 
algoritmos sencillos que nos informen como 
seleccionar las áreas de tal forma que maximi-
cen su “complementariedad” para mantener 
la mayor diversidad posible (Williams et al. 
1996). Vane-Wrigth et al. (1991) fueron los 
primeros autores en formalizar el Principio 
de Complementariedad. Para estos autores 
significa el grado en que enclaves concretos, 
de forma aislada o combinados, albergan la 
mayor diversidad tipológica de un territorio. 
El concepto de complementariedad s encuen-
tra vinculado a los de las diversidades β- y 
δ-. Sin embargo, al reducir la estimación de 
diversidad a un valor numérico, se pretende 
retener toda la información  posible sobre 
los taxa presentes en los enclaves estudiados. 
Para Williams et al. (1996) las potenciali-
dades del análisis cuantitativo de las áreas 
complementarias son dos: (i) fuerzan a los 
expertos a informar de forma explícita sus 
criterios y juicios (lo cual es importante, ya 
que las prioridades dependen de los juicios y 
objetivos de los especialistas, es decir, no son 
universales); y (ii) las herramientas cuantita-
tivas  pueden aportar información adicional a 
la ya mencionada. Es recomendable que estos 
métodos sean flexibles con vistas a que nos 
proporcionen diversas elecciones alternativas 
(combinaciones de enclaves), en función de 
su viabilidad, riesgos y costes [p. ej. conflic-
tos socioeconómicos, competición con otros 
usos de la tierra, etc.] (Williams et al. 1996). 
Si el objetivo de la conservación es mante-
ner todos los atributos y caracteres a través 
de indicadores subrogados, la flexibilidad 
debe ser contemplada como una expresión 
de la complementariedad. En este contexto, 
Pressey et al. (1994) introducen la noción de 
irremplazablidad y una de las preguntas más 
frecuentes que suele realizarse es: ¿cual es el 

número mínimo de enclaves requerido para 
representar todos los habitats y taxa en un 
área o región determinada?. Con este propósi-
to, al menos cada taxa debe estar incluido en 
uno de los hábitats seleccionados. (Williams 
et al. 1996). Esta aproximación presenta en 
la práctica un buen número de obstáculos. 
Estos últimos no solo afectan a los proble-
mas de viabilidad y riesgo / persistencia, sino 
que también conciernen al significado de 
“completo” (conservación de todo; ¿de que 
todo?) (Williams et al. 1994). Obviamente la 
simple presencia de un biotaxa o pedotaxa 
no presenta toda la variabilidad intraespecí-
fica o variación intertaxa de sus caracteres, 
lo cual es un atributo de la población y no 
de sus individuos constitutivos (en términos 
edafológicos el rango de variabilidad per-
misible de las propiedades del suelo en una 
sola unidad taxonómica). La única solución 
viable consiste en conservar todo el territorio 
o región considerada, justamente lo contrario 
que busca el criterio de áreas complementa-
rias, debido a la  irreductible competencia por 
los usos de la tierra. Sin embargo si el objeti-
vo es preservar el mayor número de genes o 
caracteres (propiedades del suelo), al menos 
la selección de un conjunto mínimo de áreas 
que albergue sus subrogados (especies) posee 
al menos la ventaja de que siempre optimiza-
rá la selección respecto a cualquier otro crite-
rio predeterminado que pudiera contemplar el 
mismo número de enclaves (Williams, 2000). 
Este tipo de “eficiencia” es de importancia 
capital. En la práctica, resulta más apropia-
do para maximizar la representación de la 
diversidad, permitiendo también responder 
a cuestiones capitales del tipo: ¿qué encla-
ves que solo contemplen el 1% del área de 
estudio pueden preservar el mayor número 
de taxa posibles? (Vane-Wright et al. 1991; 
Csuti et al. 1997).

La selección de áreas prioritarias para 
la conservación de la diversidad puede rea-
lizarse mediante procedimientos distintos, 
tales como la selección de (i) puntos calientes 
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de riqueza (selección de las áreas más ricas 
en taxa); (ii) puntos calientes de rareza (p. 
ej. endemismos o, en el caso de los suelos, 
edafotaxa singulares al área); y (iii) conjunto 
de áreas complementarias (selección de áreas 
cuya combinación maximiza el número de 
taxa a preservar). McBratney (1992) hizo 
en el ámbito teórico una propuesta similar 
para la conservación de la edafodiversidad 
taxonómica. Los procedimientos de comple-
mentariedad distinguen entre áreas irrempla-
zables y áreas flexibles, lo cual facilita a los 
planificadores el poder suministrar alterna-
tivas a la hora de la negociación (Williams 
et al. 1996). La complementariedad requiere 
también hacer explícito los taxa que justifi-
can la elección de cada enclave a conservar. 
Sin embargo, no resuelve todos los proble-
mas que, de hecho, se dan en la práctica, tales 
como la viabilidad, los riesgos de fracasar 
en el objetivo y los costes de la operación 
(Williams et al. 1996).

El método más popular de los menciona-
dos anteriormente, aunque no probablemente 
el mejor, es el de los puntos calientes de 
riqueza (hotspots of richness). Para utilizar 
este método tan sólo se requieren datos de 
presencia-ausencia por enclave, región (o 
territorio administrativo, como suele ser el 
caso). También posee la ventaja de que basta 
conocer el número y no la identidad de cada 
taxa, por lo que permite extrapolar estimacio-
nes de riqueza utilizando diferentes esquemas 
taxonómicos simultáneamente (“clasificacio-
nes nacionales”). Por el contrario los puntos 
calientes de rareza, también denominados 
endemismos circunscritos (“narrow ende-
mism”), son similares a los puntos calientes 
de riqueza, aunque centran su atención en 
taxa singulares. Este método posee la ventaja 
de requerir tan solo datos de estos últimos 
taxa. Para el caso de el diseño de reservas 
naturales de suelos, y teniendo en cuenta la 
naturaleza de las taxonomías edafológicas, 
esta aproximación no es viable, excepto en 
el caso de abordar estudios alternativos que 

suministran mucha más información que la 
proporcionada por los inventarios de suelos 
basados en taxonomías.  Sin embargo, tam-
bién debe tenerse en cuenta que los suelos 
son bloques de memoria (p. ej. de los cam-
bios ambientales del pasado) por lo que los 
paleosuelos (enterrados o no), deberían ser 
preservados. Esta forma de proceder coincide 
en algunos aspectos con los procedimientos 
denominados puntos calientes de rareza. 

Cuando se identifica y prueba cualquier 
indicador subrogado para la estimación de la 
biodiversidad la aplicación de los métodos 
de complementariedad es igual de factible 
(Vane-Wright et al. 1991). Se trata de una 
práctica muy común en biología de la con-
servación. Como veremos más adelante, la 
edafodiversidad puede utilizarse como subro-
gado de la biodiversidad vegetal y de la del 
suelo. Por ejemplo, en términos edafológicos, 
si un área de la edafosfera está constituida por 
los edafotaxa Luvisol, Cambisol y Vertisol, 
mientras en otra la integran Luvisol, Cambisol 
y Andosol, esta última complementa a la 
primera por la presencia del Andosol (Figura 
12). Conceptualmente, la complementariedad 
es independiente de la escala de resolución a 
la que se trabaje, aunque no lo sea el núme-
ro de caracteres o taxa complementarios. 
Mientras las metodologías de puntos calientes 
de riqueza y rareza suelan fracasar a la hora 
de representar todos los taxa, como mínimo 
en una ocasión, las de complementariedad 
recogen todos los taxa dos o más veces, para 
un porcentaje concreto del área estudiada. 
Obviamente la metodología de los puntos 
calientes de riqueza proveerá un mayor núme-
ro de taxa por cuadrícula o localidad, pero 
muchas de aquellas serán repeticiones de 
los taxa más ubicuos. Comparativamente los 
puntos calientes de rareza y la complemen-
tariedad darán lugar a una representación 
más equitativa de los taxa. Sin embargo la 
complementariedad incrementa el número de 
presencias para la mayor parte de las especies 
raras (Williams et al. 1996).
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Pedotaxa 1 
Pedotaxa 2 

Pedotaxa 3 

Pedotaxa 4 Pedotaxa 5 

FIGURA 12: Un ejemplo elemental sobre el 
concepto de la selección de áreas basado en la 
complementariedad

En la literatura actual sobre biología de 
la conservación se puede constatar la exis-
tencia de diversos algoritmos con vistas a la 
selección de reservas, tales como: algoritmos 
heurísticos basados en la riqueza, algoritmos 
heurísticos basados en dar diferente peso 
(importancia) a las especies raras, algoritmos 
heurísticos como los anteriores en base a 

procesos iterativos, simulación de templan-
zas, algoritmos de ramificación selectiva 
mediante programación lineal, etc. (Csuti, et 
al. 1997). Según Csuti et al. (1997), la mayor 
parte de estos procedimientos son alternativas 
aceptables. En términos generales creemos 
que los algoritmos basados en el concepto 
de áreas complementarias son los más aptos 
para resolver el diseño de redes de reservas 
de suelos. Información sobre los mismos 
puede encontrarse en los trabajos de Vane-
Wright et al. (1991), Vane-Wright (1996), 
Csuti et al. (1997). En la Fig. 13 presentamos 
un ejemplo muy simple retocado a partir de 
otro propuesto por Williams (2000). Como 
puede observarse las áreas 2 + 3 se comple-
mentan perfectamente con vistas a albergar 
todos los taxa entre a y h. En este caso par-
ticular el punto caliente de riqueza sería el 
área 1, pero sería innecesario seleccionarlo. 
En situaciones mucho más complejas y fre-
cuentes, los enclaves que no necesitan ser 
preservados pueden identificarse mediante un 
test de redundancia. 

a b c d e f g h

Áreas

1 • • X X X X X •

2 X X X X • • • •

3 • • • • X X X X

4 X X X • • • • •

5 • • • • • X X X

FIGURA 13: Matriz para la selección de áreas complementarias. Pedotaxa

La creciente popularidad de los procedi-
mientos para la estimación de áreas comple-
mentarias, ha dado lugar a una enorme proli-
feración de técnicas y variantes alternativas. 
En realidad la solución exacta a este problema 
puede alcanzarse mediante procedimientos de 
“búsqueda exhaustiva” de todos los posibles 
conjuntos de combinaciones. Sin embargo, no 

es infrecuente que el número de localidades y 
taxa sea tan numeroso como para generar pro-
blemas de cálculo computacional (Kirpatrick 
1983; Csuti et al. 1997). Técnicas del tipo 
“branch-and-bound algorithms” ofrecen solu-
ciones óptimas, pero aún así pueden tardar 
varios días cuando se trabaja con unos pocos 
cientos de taxa y enclaves, lo que impide cual-
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quier tipo de selección interactiva de las áreas 
prioritarias (Williams et al. 1996). En estos 
casos la alternativa más viable que, aunque no 
da resultados óptimos, si ofrece al menos otros 
muy aceptables son los algoritmos heurísticos 
basados en estimaciones de la rareza.(Csuti et 
al. 1997). La ventaja práctica de las rápidas 
técnicas heurísticas ha llegado a ser apreciada 
por una buena parte de los expertos, como 
también ocurre en el ámbito de la sistemática, 
por cuanto se enfrentan a problemas de opti-
mización similares (Faith, 1992, 1994). Más 
aún, la posible reducción en la eficiencia de 
estas últimas técnicas, al incorporar al procedi-
miento los test de redundancia, es muy escasa 
(Williams 2000).

LA OPCIÓN DE LOS INDICADORES 
SUBROGADOS PARA ESTIMAR 
LA DIVERSIDAD CON VISTAS A 
DISMINUIR LOS COSTES DE LAS 
EVALUACIONES

Si partimos de la premisa de que la mejor 
estimación de la biodiversidad se alcanza a 
nivel de especie, asumiendo que dichas espe-
cies manifiestan la mayor parte de la diversidad 

genética que se relaciona con sus caracteres, es 
evidente que la cuantificación de la biodiver-
sidad es difícil y costosa. En el  caso de que 
nos encontremos ante el reto de disponer de 
escasos recursos económicos, debemos acudir 
a utilizar indicadores subrogados de la biodi-
versidad. Por un lado se pueden utilizar taxa a 
un mayor nivel jerárquico de las taxonomías 
biológicas (géneros, familias, etc.). Por ejem-
plo, Williams y Humphries (1996) constatan 
una correlación positiva satisfactoria entre el 
número de familias y  especies contabiliza-
das en diversos inventarios. También pueden 
utilizarse otros subrogados, como vincular el 
número de ecosistemas y hábitats distintos 
que alberga una región y su diversidad espe-
cífica. Sin embargo, actualmente se debate si 
existen correlaciones claras entre unos y otros, 
especialmente debido a la subjetividad que se 
produce en la práctica para la caracterización 
y cartografía de los ecosistemas (Williams 
1996). En la elección de subrogados (p. ej. 
paisajes de suelos o diversidad de factores 
formadores en lugar de edafotaxa) debe alcan-
zarse un compromiso entre precisión de las 
medidas e información a bajo coste a la que 
puede acceder el experto (Williams 2000) 

TABLA 2: Elección de subrogados con vistas a estimar la biodiversidad (Williams 1996)

TIPO DE SUBROGADO

Ventaja: Precisión 
de la medida de la 

diversidad de carac-
teres

Escala de subrogados para eva-
luar la  diversidad de caracteres

Ventaja: Inventarios no 
costosos y unidades más 
aptas para la conserva-

ción de las especies
Baja Alta

Subrogados ambientales ⇓ Riqueza de ecosistemas ⇑
⇓ Riqueza de tipos climáticos ⇑
⇓ Riqueza en clases del terreno ⇑
⇓ Riqueza de clases de substratos ⇑

Subrogados de
ensamblajes ambientales

⇓ Riqueza de unidades de paisaje ⇑

⇓ Riqueza de hábitats ⇑
Subrogados de

ensamblajes
⇓ Riqueza de tipos de comunidades ⇑

⇓ Riqueza de tipos de vegetación ⇑
Subrogados taxonómicos ⇓ Taxa jerárquicamente superiores ⇑

⇓ Especies / subespecies (riqueza) ⇑

⇓ Taxonómica/filogenética (riqueza) ⇑

⇓ Genes / riqueza de caracteres ⇑

Alta Baja
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A pesar del esfuerzo de los biólogos de la 
conservación, muchas de las relaciones entre 
posibles subrogados y la biodiversidad son 
muy mal conocidas. En consecuencia deben 
usarse con suma precaución, tras realizar los 
test y diseños oportunos, con vistas a detec-
tar si las vinculaciones son aceptables. Una 
consecuencia de esta aproximación es que 
también suministra una “presunta” visión 
unificada de los tres niveles tradicionales de 
percibir la biodiversidad. En efecto, se parte 
de la diversidad genética como pilar de la 
estimación de la diversidad específica (esti-
mación de la riqueza relativa del genoma) 
y de la ecosistémica (riqueza relativa de los 
diferentes procesos, que, en última instancia 
depende de los propios genes de las especies). 
Esta visión, defendida por Williams (1996, 
2000), si bien es interesante a nivel concep-
tual, no nos parece más que un mero ejerci-
cio intelectual. En cualquier caso, el uso de 
indicadores subrogados esta legitimado por 
la necesidad. Como veremos posteriormente, 
los autores han constatado que la edafodiver-
sidad taxonómico es un excelente subrogado 
de la diversidad de especies y comunida-
des vegetales. Efectivamente, disponemos de 
datos aún no publicados que muestran como 
en la Península Ibérica, utilizando las cuencas 
de drenaje como una colección de muestras, 
la diversidad de la vegetación potencial esta 
fuertemente correlacionada con la de edafo-
taxa. En un apartado posterior abundaremos 
sobre otros resultados que apuntan en la 
misma dirección. 

BIODIVERSIDAD EDÁFICA

El suelo es un subsistema con entidad 
propia dentro de los ecosistemas terrestres, 
que deriva del hecho de ser receptor neto de 
un flujo de energía contenido en la necromasa 
que se incorpora (García Álvarez 1989). Esta 
circunstancia tiene un carácter universal, al 
margen de la heterogeneidad de edafotaxa en 
el espacio y el tiempo, y da lugar a una gran 

diversidad estructural de la biocenosis hete-
rótrofa que es capaz de utilizar dicha energía, 
aunque también pueden reconocerse una con-
siderable cantidad de mecanismos funciona-
les que dotan al suelo de una enorme diver-
sidad funcional. La biocenosis edáfica sensu 
stricto está constituida mayoritariamente por 
microorganismos (bacterias, algas, hongos 
y protozoos), por la micro- y mesofauna, y 
por algún grupo conspicuo de macrofauna, 
como es el caso de los lumbrícidos. Según 
estimaciones actuales el número de especies 
de bacterias superaría la cifra de 30.000, los 
hongos incluyen más de 1.500.000 especies, 
las algas 6.000, los protozoos 10.000 y los 
nematodos 500.000 (Hawksworth y Mound 
1991). Otros grupos de la fauna del suelo 
como colémbolos, ácaros u oligoquetos, tam-
bién incluyen miles de especies y cada día se 
desciben otras nuevas para la ciencia de todos 
los grupos mencionados.

A pesar de ello existen grandes compli-
caciones para identificar todas las especies de 
la microflora y la fauna edáficas presentes en 
un determinado suelo y ni la presencia de un 
elevado número de especialistas y la dedica-
ción de una gran cantidad de tiempo, garan-
tizan la identificación total. Todo ello nos da 
idea de la dificultad que presenta determinar 
la biodiversidad edáfica, en términos pare-
cidos a la que se realiza, por ejemplo, con 
las especies vegetales presentes en un área 
determinada. Un problema añadido reside en 
la heterogeneidad espacial de la distribución 
(horizontal y vertical) de la biocenosis edáfi-
ca, que se concentra en los denominados “hot 
spots” de actividad (Coleman y Croosley 
1996). Esta circunstancia se manifiesta hasta 
el extremo de que muestras recogidas a muy 
pocos centímetros de distancia, en un suelo 
con aparente uniformidad en sus propiedades 
físicas y químicas y en la disposición de la 
cobertura vegetal, presentan diferencias sig-
nificativas cuando se realiza el recuento de 
los distintos grupos, sobre todo los más abun-
dantes. Así, la condición de normalidad que 
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asumen muchos los modelos de distribución 
está ausente, y por ello empiezan a adoptarse 
aproximaciones estocásticas, entre ellas los 
métodos Monte Carlo citados con anteriori-
dad, que han sido más utilizadas el estudio de 
variables abióticas.

La creciente necesidad, por parte de polí-
ticos y gestores, de disponer de criterios rele-
vantes para hacer frente al progresivo dete-
rioro y degradación del suelo, ha animado a 
diferentes autores a definir nuevos conceptos 
que, en muchas ocasiones, han sido utilizados 
como vicariantes del término biodiversidad. 
En la última década se han instalado en el 
ámbito de las ciencias del suelo los conceptos 
de calidad del suelo y salud del suelo (Doran 
y Parkin 1994, Larson y Pierce 1994, Doran 
y Safley 1997) que tratan de enlazar con la 
definición de sustentabilidad y resiliencia del 
suelo, basada en las denominadas “funciones 
del suelo” (Blum y Santelises (1994). Dichos 
conceptos utilizan como descriptores cierto 
número de variables bióticas sintéticas (bio-
masa microbiana, respiración del suelo, acti-
vidades enzimáticas, etc.), que están impli-
cadas en procesos edáficos fundamentales, 
junto a otras características físicas y químicas 
del suelo. El concepto de calidad del suelo 
ha llegado a ser propuesto como paradigma 
para valorar la condición de sustentabilidad 
y como guía para las investigaciones y las 
políticas de conservación del suelo (Sojka y 
Upchurch 1999). Sin embargo ha ocasionado 
numerosas controversias y ha sido objeto de 
fuertes críticas (Sojka y Upchurch 1999), 
exponeniendo la inconsistencia de un con-
cepto que busca una aproximación holística 
al medio edáfico y reduce a un corto número 
de variables el criterio para la tipificación en 
suelos de diferente “calidad”, término que 
por otro lado tiene un componente teleológi-
co, muy alejado de la dialéctica de los pro-
cesos naturales y los organismos implicados 
en ellos.

Debido a las dificultades para determinar 
la biodiversidad edáfica, en el sendido en que 

se realiza en otras comunidades en las que el 
muestreo es más accesible, se han desarrolla-
do lineas de trabajo que tratan de dilucidar 
las relaciones entre biodiversidad y funcio-
nes que tiene lugar en el subsistema edáfico 
(aunque no las funciones del suelo que men-
cionábamos anteriormente), asuminendo que 
existe una estrecha relación entre la riqueza 
de especies y los procesos clave que se desa-
rrollan en el suelo, tales como las tasas de 
descomposición de la materia orgánica o el 
reciclado de nutrientes. De este modo se trata 
de conocer la incidencia de impactos sobre 
la microflora y la fauna edáficas, evitando 
algunas de las presunciones admitidas hasta 
el momento que atribuyen, por ejemplo, una 
relación directa entre la pobreza de diversi-
dad de las comunidades epigeas (vegetación, 
avifauna, poblaciones de mamíferos, etc.) y 
la biocenosis del suelo.

ANTECEDENTES DE LOS ESTUDIOS 
DE GEODIVERSIDAD

Existen muy pocos antecedentes, tanto en 
la literatura ecológica como en la de las CC. 
de la Tierra, sobre geodiversidad y las rela-
ciones entre biodiversidad y geodiversidad s. 
l. Por tanto, no resulta muy difícil realizar un 
examen exhaustivo de la misma. Exponemos 
a continuación un breve resumen.

Arnett y Conacher (1973) mostraron que 
la jerarquización de las cuencas de drena-
je (proceso de estructuración temporal que 
podría, en principio, emular al de una suce-
sión ecológica) induce un incremento en la 
riqueza de unidades edafogeomorfológicas 
del sistema. Ibáñez et al. (1990) demostraron 
como la evolución o jerarquización de las 
cuencas incrementa su edafodiversidad  o 
negentropía. Ibáñez et al. (1994) constatan 
que el proceso de incisión fluvial incrementa 
la riqueza y diversidad de los paisajes litoló-
gicos, geomorfológicos y edáficos, a la par 
que aumenta la dimensión fractal de la topo-
grafía. Así mismo, De Alba et al. (1993) com-
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prueban como dentro de una misma cuenca, 
la riqueza y diversidad de unidades geomor-
fológicas aumenta según lo hace el rango o la 
jerarquía del cauce principal. Estos estudios 
han sido realizados en ambientes mediterrá-
neos de Australia y España. En consecuencia, 
todo induce a pensar que según evoluciona un 
sistema con el tiempo, ya sea de carácter bió-
tico o abiótico, se incrementa su diversidad y 
grado de organización espacial (Ibáñez et al. 
1995d), como también predicen las Ciencias. 
del Caos y de la Complejidad. Así pues, al 
menos a escala geológica, la erosión fluvial 
se comporta como un elemento generador de 
complejidad s.l. Dado que las cuencas son 
estructuras fractales, y que los mencionados 
estudios han sido elaborados a varias escalas, 
podemos postular que, desde esta perspecti-
va, los paisajes de suelos pudieran ser estruc-
turas fractales (Ibáñez et al. 1995d).

Ibáñez et al. (1998a) muestran que, como 
en el caso de la biodiversidad, la estima-
ción de la geodiversidad aumenta conforme 
lo hace el área muestreada. También com-
prueban como los modelos de distribución 
de los paisajes de suelos, suelen ajustarse 
preferentemente a las distribuciones loga-
ritmo-normales, como sucede con los datos 
biológicos. Sin embargo, al pasar a escalas 
globales emergen distribuciones más equita-
tivas (Ibáñez et al. 1998a), como en el caso 
de la biodiversidad. Finalmente, al dividir 
la edafosfera en función de la extensión 
ocupada por cada edafotaxa, se obtiene una 
distribución de palo quebrado, es decir la más 
equitativa (Ibáñez et al. 1997; 1998a).

Como puede observarse, al utilizar meto-
dologías procedentes del campo de la eco-
logía al estudio de las estructuras abióticas 
del paisaje, emergen rasgos comunes hasta 
hora insospechados. Estos indicios permiten 
inferir la posibilidad de una existencia de 
regularidades universales comunes a ambos. 
¿Que propiedades organizativas comparten?. 
Probablemente que se trate de sistemas abier-
tos disipativos al borde del caos. Si esto es así, 

podría abordarse la génesis de una nueva sín-
tesis transdisciplinar que abarcara, al menos 
a la mayor parte de las estructuras y procesos 
de la superficie terrestre (Ibáñez y García-
Álvarez 1991, Ibáñez et al.. 1991, 1995a, 
1997, 1998a y b). Al contrario de la opinión 
general (Gell-Mann 1995, Morin 1990)  los 
procesos de autoorganización no parecen ser 
patrimonio de los sistemas biológicos (Ibáñez 
et al. 1991 & 1995a, 2001b, 2001c).

Williamson (1981) detecta la existencia 
de una ley potencial, o lo que es lo mismo 
una relación lineal en escalas logarítmicas, 
entre el número de unidades litológicas dis-
tintas y el área, a partir de mapas geológicos. 
Este autor concluye diciendo que:

“Si este patrón fuera ubicuo, entonces, 
como mínimo, algunas SPARs detectadas  para 
plantas vasculares podrían derivarse directa-
mente de los patrones espaciales del ambiente 
abiótico en las cuales se desarrollan, mientras 
que las SPARs para el mundo animal se debe-
rían también a los patrones bióticos, a los del 
mundo vegetal, o a los de ambos, simultánea-
mente” (ver también los resultados y argumen-
tos expuestos Rafe et al. 1985).

Cody (1983) observa que la diversidad 
de la avifauna en las islas del Golfo de  
California se incrementa con el área mues-
treada, lo cual es un resultado normal en la 
bibliografía ecológica. Este autor sugiere que 
sus resultados podrían deberse a la geomor-
fología de las cuencas de drenaje. Según 
Cody, las islas de mayor tamaño albergan 
cuencas de mayor rango (más estructura-
das y jerarquizadas), en las que aparece un 
mayor número de unidades geomorfológi-
cas de origen fluvial que en las cuencas de 
menor rango, características de las islas más 
pequeñas. Por tanto las primeras también dis-
frutan de más tipos de comunidades riparias. 
Esta misma hipótesis es defendida  para las 
cuencas de drenaje continentales por Ibáñez 
et al. (1990, 1994), Saldaña et al. (1996) e 
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Ibáñez y Carrera (1999) los cuales hacen 
un análisis detallado de las relaciones entre 
rango (complejidad) de las cuencas y la eda-
fodiversidad taxonómica. Aunque Ibáñez et 
al. (1990) no lo explicitan, de los resultados 
que se muestran en sus gráficas se deriva 
también una ley potencial entre el número de 
edafotaxa y el rango y tamaño de las cuen-
cas. Posteriormente, Ibáñez y Carrera (1999) 
encuentran, para el conjunto de le Península 
Ibérica, leyes potenciales similares entre el 
rango y tamaño de las cuencas y la diversi-
dad, tanto de fitocenosis potenciales como de 
edafotaxa. Ibáñez y De Alba (2000) postulan 
que la relación potencial entre el área y la 
edafodiversidad potencial debería ser ubicua. 
Phillips (2001) encuentra evidencias empíri-
cas en ese sentido, al analizar las relaciones 
edafodiversidad-área en una cronosecuencia 
de terrazas en EE.UU. Por su parte, tanto 
Rafe (1983) como Usher (1985) exploran 
las relaciones especies-área en ambientes 
cársticos del Reino Unido, concluyendo que 
las clasificaciones micro-edafo-geomorfoló-
gicas de los hábitats analizados, son mejores 
predictoras del número de especies vegetales 
que el área per se.

Johnson y Simberloff (1974) obser-
van que, al menos en el caso de las Islas 
Británicas, la edafodiversidad de los paisajes 
de suelos predice mejor la riqueza en plantas 
vasculares que el área, latitud, distancia al 
continente, y otras variables abióticas. Estos 
autores sugieren que el papel jugado por los 
suelos en la biodiversidad vegetal podría 
indicar que la heterogeneidad de las estructu-
ras abióticas del hábitat, más que el área en 
si misma, o los postulados de la Teoría de la 
Biogeografía Insular, serían los mecanismos 
subyacentes generadores de la diversidad 
biológica. En consecuencia el área podría 
ser en sí misma sólo un indicador indirecto 
de la diversidad de hábitat. Sin embargo, 
Johnson y Simberloff no se atreven postular 
ninguna hipótesis articulada y sugieren que: 
“las pruebas definitivas deberían esperar 

la investigación de científicos ingeniosos 
que diseñaran un experimento crítico a este 
respecto ”. Ibáñez et al. (2001b), vuelven a 
analizar los datos de Johnson y Simberloff 
(1974), detectando que tanto las SPARs, 
como las relaciones edafodiversidad-área, se 
ajustan a una ley potencial con un exponente 
cercano (plantas vasculares) o igual a 0.25 
(Figura 14), tal como postula la Teoría de 
la Biogeografía Insular. Del mismo modo 
Ibáñez et al. (2001a), para el mismo archi-
piélago, detectan una relación potencial entre 
el área y el relieve (altitud máxima). Estos 
autores también muestran como los índices 
de diversidad incrementan con el área de 
estas islas, mientras que los algoritmos para 
la estimación de la Smax (riqueza máxima) y 
sus representaciones gráficas son idénticas a 
los mostrados para los datos biológicos en 
la literatura. Paralelamente, los modelos de 
distribución de abundancia se ajustan a series 
geométricas (equivalentes a pequeñas mues-
tras) en las islas pequeñas o más erosionadas 
(equivalente a impacto ambiental), mientras 
que los ensamblajes de las islas grandes (y 
del conjunto de todas las islas, equivalente 
a una muestra grande) se ajustan a la dis-
tribución logaritmo-normal, como lo hacen 
los datos ecológicos bajo las mismas cir-
cunstancias. En otras palabras, detectan que 
los argumentos esgrimidos por May (1975) 
respecto a los DAMs para los organismos 
biológicos, también son válidos para entes 
abióticos, como son los suelos. Finalmente, 
Ibáñez et al. (2001a, ) encuentran una rela-
ción potencial, con un exponente de 0.25, 
entre la edafodiversidad taxonómica y el área 
de las Islas del Egeo. Estos autores postulan, 
como Cody, que el incremento del tipo de 
suelos con el tamaño de la isla podría deberse 
al aumento paralelo del número de unidades 
geomorfológicas. Del mimo modo, encuen-
tran relaciones potenciales entre el área y el 
relieve (altitud máxima de las Islas). Estos 
autores constatan la veracidad de los resul-
tados y las conclusiones conocidas bajo el 
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término de ley de Korack (Korack 1938), en 
contra de las manifestaciones de Mandelbrot 
(1982.). Esta ley predice, partiendo también 
de los datos de las islas del Egeo, que la 
abundancia-tamaño de los sistemas insulares 
se ajusta a una ley potencial que, al menos 
para el caso del Egeo, posee un exponente 

de 0.50. También cabe recordar aquí como 
las leyes de Horton  (1945), ampliamente 
contrastadas concernientes a la evolución 
de las cuencas de drenaje también predicen 
que la relación abundancia-tamaño de estas 
unidades geomorfológicas se ajusta a una ley 
potencial.

FIGURA 14: Distribución potencial de los edafotaxa en las islas del Egeo según el rango de tamaños
(z = 0.251)

FIGURA 15: Dendrograma de la diversidad  ε mostrando la relación entre los distintos edafomas en fun-
ción de sus respectivas composiciones en edafotaxa

Por su parte, Ibáñez et al. (1995b, 1995c, 
1998a) abordan un análisis de la diversidad β 
a escala continental, tanto de Europa como a 
escala planetaria. En el primer caso constatan 
como los paisajes de suelos mediterráneos, a 

la par de ser más diversos que los de los cli-
mas templados, poseen estrechas afinidades 
entre sí. A nivel planetario se demuestra la 
existencia de una concatenación latitudinal 
clara, de la que sólo se desmarcan los eda-
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fomas de alta montaña y los mediterráneos, 
teniendo todos los restantes más afinidad con 
sus vecinos que con los más lejanos (Figuras 
15 y 16). 

Finalmente, MacBratney (1992, 1995), 
Ibáñez (1995, 1996) e Ibáñez et al. (1998b, 
2001b) propone el diseño de redes de reser-
vas naturales de suelos, con vistas al mante-
nimiento de la edafodiversidad como parte 
integrante del patrimonio geológico. Ibáñez 
et al. (2001b), a partir de los resultados del 
Egeo ya mencionados, elaboran una metodo-
logía apta para el diseño de redes de reservas 
naturales de suelos capaces de preservar tanto 
la edafodiversidad taxonómica como la bio-
diversidad albergada en los suelos. Así, para 
el caso de los sistemas Insulares del Egeo, 
estos autores comprueban como son suficien-
tes 45 km2 de territorio para conservar  toda 
la edafodiversidad presente en sus más de 
10.000 km2 .

Al margen de lo ya indicado, los ensam-
blajes de edafotaxa en las islas del Egeo 
mostraron ser subconjuntos anidados (Ibáñez 
y Recatalá, datos pendientes de publicación) 
pasando la prueba de los tests estadísticos. 
Resulta sorprendente que en la proposición 
original de la teoría por sus autores se hablara 
de migraciones y extinciones como meca-
nismos generadores de tales subconjuntos. 
Sin embargo estos pueden sustituirse por 
vocablos edafogenéticos sin que se altere el 
resultado.

Como puede deducirse, las regularidades 
detectadas en las entidades abióticas ensaya-
das (paisajes de suelos, edafotaxa, unidades 
geomorfológicas y litológicas) son sorpren-
dentemente semejantes a las mostradas en 
la literatura ecológica para los organismos 
vivos. Debido a que los resultados en ecolo-
gía son interpretados en términos biológicos, 
los antecedentes señalados pueden ser rele-
vantes al menos en tres aspectos diferentes 
(Ibáñez, 2001b): (i) ¿cuáles son las razones 
de las semejanzas y diferencias obtenidas 
entre los recursos bióticos y abióticos? (ii) 

¿deberá la teoría ecológica modificar algunos 
de sus fundamentos una vez comprobadas las 
semejanzas mencionadas? y (iii) ¿cuáles son 
sus implicaciones para la gestión y evalua-
ción ambiental?.

El primer apartado nos conduce a dis-
cernir entre regularidades de bajo nivel (bio-
lógicas, edafológicas) y de alto nivel (p. 
ej. aplicables al conjunto de los sistemas 
superficiales terrestres, tanto bióticos como 
abióticos). Mientras las primeras son nece-
sariamente inconmensurables entre entidades 
de naturaleza tan dispar como edafotaxa 
y biotaxa, las segundas podrían analizarse 
mediante las herramientas disponibles en 
las denominadas ciencias de la complejidad. 
A pesar de ello existen indicios de que en 
ambos casos se comportan como estructuras 
disipativas, con patrones semejantes de auto-
organización espacial y temporal que condu-
cen hacia un incremento de su complejidad 
(Ibáñez et al. 1991 1995d; Phillips 1993, 
1999). Los dos siguientes apartados parecen 
tener una respuesta explícita. Las implica-
ciones para el futuro de la edafología son 
mayores de lo que pudieran imaginarse. El 
análisis comparado de los recursos bióticos 
y edafológicos podría servir para corroborar 
o refutar algunas de las teorías vigentes, 
como la Teoría de la Biogeografía Insular 
(MacArthur y  Wilson 1967), o la denomi-
nada Teoría Lognormal (Preston 1962a, b), 
sobre las cuales ya existen serias polémicas 
(Tokehshi 1993; Rosenzweig 1998) y pro-
posiciones alternativas (Tokeshi 1993). Si 
esto es cierto, serviría para relanzar la eda-
fología en ámbitos del conocimiento que hoy 
disfrutan de un gran prestigio, como lo es la 
conservación de los recursos biogeosféricos. 
Las implicaciones para la gestión y eva-
luación ambiental pueden ser amplias. Así, 
por ejemplo, en ausencia de los inventarios 
biológicos apropiados (muy frecuente en los 
países en vías de desarrollo), los mapas de 
suelos podrían utilizarse como  indicadores 
de la biodiversidad de plantas vasculares 
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o la del propio suelo (Ibáñez et al. 2001b). 
Debe tenerse en cuenta que no existe ningún 
inventario exhaustivo de la biodiversidad del 
sistema edáfico, por cuanto tal tarea requeri-
ría cuantiosas inversiones y la participación 
de un número de especialistas desproporcio-
nado. Por el contrario, los mapas de suelos 
son muy comunes, incluso en los países poco 
desarrollados.

En lo que concierne al diseño de reser-
vas naturales de suelos, nuestras conclusio-
nes, basadas en los resultados previamente 
expuestos, así como por ciertas conside-
raciones teóricas son los siguientes: (i) la 
mejor entidad edafológica a considerar son 
las asociaciones o paisajes de suelos, ya que 
los edafotaxa forman parte de un continuum 
con vinculaciones estructurales y funcionales 
dentro de dichos paisajes, por lo que no tiene 
sentido conservarlos como tal sin riesgo de 
ser alterados; (ii) La unidad geomorfológica 
más apta para conservar los edafopaisajes 
es la cuenca de drenaje, por cuanto canaliza 
y mantiene la funcionalidad en los paisajes 
de suelo de los flujos de energía y materia; 
(iii) es posible maximizar la edafodiversidad 
de una reserva de suelos, seleccionando las 

cuencas con mayor diversidad de edafopaisa-
jes y los edafopaisajes con mayor diversidad 
de edafotaxa. Por razones prácticas, las cuen-
cas seleccionadas deben ser lo más pequeñas 
posibles, pero respetando los criterios (i) y 
(ii). En consecuencia, sugerimos  un simple 
procedimiento anidado de dos pasos. Debe 
tenerse en cuenta que tanto en biología de la 
conservación, como en gestión ambiental, las 
cuencas van adquiriendo paulatinamente un 
mayor reconocimiento. Adicionalmente la 
rareza, por ejemplo algunos paleosuelos muy 
antiguos, y la representatividad son criterios 
adicionales que pueden tener interés en casos 
concretos, pero también son más difíciles 
de detectar debido tanto a la naturaleza de 
las clasificaciones edafológicas como a los 
procedimientos convencionales usados en 
el inventario de los suelos. Sin embargo, la 
naturalidad y la forma sólo son criterios a 
considerar bajo situaciones muy concretas. 
Por su parte, los métodos de selección de 
áreas basados en el concepto de complemen-
tariedad, en la mayor parte de los casos, ofre-
cen más ventajas sobre los sustentados en los 
puntos calientes de riqueza y rareza. 

FIGURA 16: Árbol de conexiones mínimas (un tipo de análisis multivariante que muestra la relación cate-
nal latitudinal de los distintos edafomas en función de su composición de sus respectivas composiciones 
en edafotaxa



IBÁÑEZ MARTÍ y GARCÍA-ÁLVAREZ372

Finalmente hay que indicar, como ya ha 
quedado patente, que los edafotaxa pueden 
ser utilizados como subrogados de la biodi-
versidad. La conservación de edafotaxa bajo 
distintos usos del suelo (vegetación potencial, 
pastos, matorrales, usos tradiciones sustenta-
bles, etc.) permite preservar, sin su conoci-
miento previo, la hasta ahora mal estudiada, 
aunque esencial, biodiversidad de los suelos. 
Un valor añadido en el diseño de reservas 
de suelos, especialmente cuando sobre ellas 
se desarrolla la vegetación potencial, es que 
pueden identificarse y catalogarse “suelos de 
referencia” (benchmark soils), con vistas al 
diseño y desarrollo de programas de moni-
torización de la calidad de los suelos, que 
tan de moda están hoy en día. Obviamente, 
los criterios utilizados para la confección de 
las taxonomías de suelos hasta la fecha, muy 
sesgados por criterios agronómico-produc-
tivistas, son muy mejorables con vistas a la 
conservación de los recursos edafológicos. 
Sin embargo, debido a que son los únicos 
universalmente aceptados y aplicados, espe-
cialmente los de la FAO y la USDA, también 
son los únicos que permiten abordar análisis 
comparativos (Ibáñez et al. 2001b, c). Hasta 
el momento los mapas de atributos o caracte-
res basados en herramientas geoestadisticas 
tan sólo permiten elaborar clasificaciones ad 
hoc, por lo que no cumplen con el criterio 
anteriormente aludido y no se puede compa-
rar la edafodiversidad de distintos hábitats, 
regiones y biomas (Ibáñez et al. 2001c).

BIODIVERSIDAD Y GEODIVERSIDAD 
DE LOS PAISAJES MEDITERRÁNEOS

Los ambientes mediterráneos se encuen-
tran entre los más diversos del planeta en cuan-
to a organismos vivos (Pianka 1983), suelos, 
litología, geomorfología, tipos de regímenes 
fluviales, subtipos climáticos, etc. (Ibáñez et 
al. 1992; 1995c, 1996, 1997, 1998a; Hobbs 
et al.. 1995; Blondel y Aronson 1995). Según 
Rivas Martínez (1993) el clima mediterráneo 

posee el mayor número de subtipos bioclimá-
ticos del mundo. De acuerdo con Paton et al. 
(1995), la distribución de los suelos a escala 
planetaria se encuentra condicionada esen-
cialmente por la tectónica de placas, ya que 
esta última determina también la distribución 
de los materiales litológicos y de los rasgos 
megatopográficos. Desde el punto de vista de 
la tectónica de placas, bajo clima mediterrá-
neo se presentan todos los tipos de segmentos 
litosféricos posibles (Paton 1996): (i) centros 
de placa en Australia, Sudáfrica y Península 
Ibérica; (ii) márgenes compresivos en toda 
la Cuenca Mediterránea, California y Chile; 
(iii) Márgenes tensionales en ciertas áreas 
insulares como las Islas Canarias (Ibáñez et 
al. 1997, 1998a). 

Por su parte, la Península Ibérica es una 
microplaca tectónica en si misma, por lo que 
alberga una enorme diversidad litológica, 
tectónica y fisiográfica. Como consecuencia 
de todo ello, la diversidad de edafotaxa por 
unidad de área, bajo clima mediterráneo, 
es la mayor del globo y la Península es la 
más edafodiversa de la vertiente norte de la 
Cuenca Mediterránea (Ibáñez et al. 1995b, 
1995c,  1997, 1998a). 

La enorme biodiversidad de los ambien-
tes mediterráneos no es discutida por nadie, 
al contrario que su origen. Posiblemente, 
este último obedezca a la acción combina-
da de múltiples causas. Entre ellas cabría 
mencionar tanto la mencionada diversidad 
de clima, litología y suelos, como sus res-
pectivas historias geológica y paleoecológica 
y, finalmente, la milenaria acción antrópica 
que ha actuado a modo de motor de espe-
ciación, condicionando las características de 
su biota en toda la Cuenca Mediterránea 
(Ibáñez et al. 1995c, 1996, 1997; Hobbs et 
al. 1995; Blondel y Aronson 1995). Quizás, 
en este contexto, debiera tenerse en cuenta la 
extraordinaria fragmentación espacial de los 
biomas mediterráneos a escala planetaria, si 
tenemos en cuenta su reducida extensión, así 
como las repercusiones que ello acarrea en 
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los mecanismos de especiación. De hecho, 
Schultz (1995) afirma que se trata del bioma 
más fragmentado de todos. Como consecuen-
cia, la suma de sus historias paleoambientales 
es también enormemente diversa. Así, por 
ejemplo, debido a que los ambientes medite-
rráneos no sufrieron la erosión glaciar pleis-
tocena, permanece un gran número de super-
ficies geomorfológicas antiguas con suelos 
policíclicos. En consecuencia también se 
presentan diversos tipos de cronosecuencias 
(p. ej. glacis encajados, sistemas de terrazas 
fluviales bajo antiguas superficies tercia-
rias, terrazas marinas). Esta alta diversidad 
también es propiciada por la abundancia de 
subtipos climático. 

Adicionalmente a la diversidad especies, 
la diversidad de biocenosis  (β diversidad) 
en los ambientes mediterráneos también es 
excepcional (Hobbs et al. 1995; Blondel y 
Aronson 1995), tanto por la diversidad de 
hábitats (heterogeneidad espacial), como por 
la milenaria presión antrópica (p. ej. frecuen-
cia de incendios intencionados, agricultura de 
rozas en áreas de montaña). Según Blondel 
y Aronson (1995), el mantenimiento de esta 
alta diversidad en mosaico requiere un régi-
men de perturbaciones en el espacio y el 
tiempo, mayoritariamente de origen humano, 
impredecible a corto pero no a largo plazo. De 
hecho, algunos autores consideran que estas 
estructuras paisajísticas se comportan, en si 
mismas, como una metacomunidad (Blondel 
1986, 1987). Desafortunadamente, como ya 
hemos mencionado, no se han investigado las 
posibles interacciones y retroalimentaciones 
entre las diversidades de distintos recursos 
(p. ej. los efectos de la edafodiversidad sobre 
la biodiversidad).

Es necesario precisar que los paisajes de 
suelos en la Cuenca Mediterránea no deben 
considerarse como sinónimos de los que se 
dan bajo climas mediterráneos. Ibáñez et al. 
(1998a) comentan como sobre los centros de 
placa (p. ej. las Mesetas Centrales españolas, 
aunque muy deformadas por los procesos tec-

tónicos), los edafotaxa suelen ser diferentes 
de los que surgen en los márgenes compre-
sivos de la cuenca Mediterránea s.s. En el 
primer caso, cuando no han sufrido la erosión 
de los hielos cuaternarios, aparecen suelos 
muy profundos y evolucionados sobre grue-
sos mantos de alteración. Por el contrario, en 
el segundo caso dominan los edafotaxa más 
someros y poco evolucionados. Sin embargo, 
estos últimos paisajes de suelos son también 
los de mayor edafodiversidad. Por ejemplo, en 
Australia y ciertos enclaves de la microplaca 
Ibérica, aparecen paleosuperficies, como las 
rañas pliocénicas, con suelos muy antiguos 
(Acrisoles, Alisoles, Plintosoles) que cubren 
saprolitas de decenas de metros de profun-
didad. Estas se estructuran verticalmente en 
horizontes de diferente morfología, según su 
grado de alteración. Cuando se localizan en 
piedemontes, los paleopaisajes mencionados 
suelen ir acompañados de corazas ferrugio-
nosas (ferricretas). Se trata de modelados, 
sedimentos y suelos muy semejantes a los de 
los trópicos secos con vegetación sabanoide. 
La antigüedad de estos enclaves sobrepasa la 
edad actualmente estimada para el origen del 
clima mediterráneo (Suc 1982, 1984). Son 
pues paisajes policíclicos que comenzaron 
sus avatares bajo condiciones subtropicales 
secas. Por tanto, resulta difícil identificar 
que suelos son típicos de los climas medite-
rráneos. ¿Existen edafotaxa cuya génesis es 
representativa de los climas mediterráneos?. 
La bibliografía está repleta de vaguedades 
e imprecisiones, al no tenerse en cuenta, la 
acción conjugada de todos los factores for-
madores y regiones mediterráneas del mundo 
simultáneamente (Ibáñez et al. 1997). Ibáñez 
et al. (1997) enfatizan sobre los rasgos más 
relevantes de los paisajes de suelos medite-
rráneos en el contexto global de la edafosfera. 
Ibáñez et al. (1997) y Dazzi y Monteleone 
(1998) sugieren que la acción antrópica ha 
generado una pérdida de edafodiversidad en 
los ambientes mediterráneos. 
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En un trabajo reciente Ibáñez (1997) 
propone utilizar criterios macrofitoclimáticos 
y tectónicos con vistas a la elaboración de 
un mapa de edafomas de Europa a escala 1: 
10.000.000. El producto producido puede 
mejorarse si se segregan, adicionalmente, 
las áreas que sufrieron la erosión glaciar 
cuaternaria de las que no la padecieron. El 
criterio macrobioclimático recoge la acción 
simultánea de los factores formadores como 
clima y vegetación. Por otro lado, la pers-

pectiva tectónica realiza la misma labor con 
la litología y fisiografía e introduce el factor 
tiempo a nivel edafológico, segregando los 
suelos monocíclicos de los policíclicos. Por 
tanto, esta metodología incluye la represen-
tación de todos los factores formadores de 
Jenny (1941, 1961, 1980). En la tabla 3 se 
expone la segmentación de la edafosfera de 
la Península Ibérica sobre la base de los cri-
terios mencionados.

TABLA 3: Edaforegionalización de España (Ibáñez et al. 1997)

VERTIENTES Cantábrica Mediterránea Atlántica Islas Canarias

MACROBIOCLIMAS Templado Mediterráneo Mediterráneo Mediterráneo

SEGMENTOS DE 
PLACA

Compresivo Compresivo Centro de Placa Tensional

Superficie cubierta por 
cada edafotaxa

(%) (%) (%) (%)

Leptosoles 42.81 Calcisoles 37.66 Cambisoles 26.26 Cambisoles1

Regosoles 25.90 Leptosoles 22.36 Calcisoles 22.14 Calcisoles1 42.58

Cambisoles 23.02 Regosoles 11.72 Leptosoles 18.65 Leptosoles2

Luvisoles 3.46 Luvisoles 6.63 Luvisoles 10.24 Regosoles2 42.33

Calcisoles 1.83 Cambisoles 6.56 Regosoles 7.25 Luvisoles 7.78

Podzoles 1.41 Fluvisoles 5.92 Fluvisoles 5.30 Andosoles 5.20

Fluvisoles 0.56 Phaeozems 3.27 Acrisoles 3.35 Solonchaks 1.14

Histosoles 0.53 Gypsisoles 2.81 Vertisoles 2.05 Arenosoles 0.50

Phaeozems 0.48 Solonchaks 2.49 Arenosoles 1.75 Vertisoles 0.47

Vertisoles 0.33 Planosoles 1.02

Acrisoles 0.13 Solonchaks 0.88

Andosoles 0.05 Gypsisoles 0.85

Planosoles 0.04 Phaeozems 0.21

Podzoles 0.03 Podzoles 0.04

Kastanozems 0.01

Riqueza de edafotaxa 9 14 15 9

(1): Cambisoles y Calcisoles suman el 42.58%;  (2): Leptosoles y Regosoles suman el  42.33 %
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9. Tablas
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