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Resumen 

La capacidad de los ecosistemas forestales para almacenar carbono y nutrientes depende de la 

composición y estructura de las masas arbóreas y de su interacción con las propiedades del suelo, el 

clima local y tipo de gestión. En bosques templados, las masas mixtas con especies funcionalmente 

distintas, como coníferas y frondosas, han mostrado mayores stocks de carbono y nutrientes que las 

masas monoespecíficas. Sin embargo, nuestra comprensión del potencial de las masas mixtas para 

promover el secuestro de carbono y aumentar la disponibilidad de nutrientes en bosques 

mediterráneos es aún limitada. El objetivo de este trabajo es evaluar el efecto de la composición y 

estructura forestal de masas mixtas y monoespecíficas de Pinus sylvestris y Quercus pyrenaica en la 

Sierra de Guadarrama en la disponibilidad y/o cantidad de nutrientes del suelo. Los resultados 

muestran diferencias en la disponibilidad de calcio y cantidad de fósforo total del suelo y en la 

actividad fosfatasa mediadas por la composición vegetal. Además, la mayor heterogeneidad en 

tamaño de los individuos en las masas forestales se relacionó con una menor concentración de 

carbono total, nitrógeno y fósforo total en el suelo y una menor actividad de la fosfatasa edáfica. 

Estos resultados tienen implicaciones para la gestión de estas masas forestales, especialmente con 

el objetivo de mejorar su capacidad de almacenamiento de carbono en el suelo y por tanto su papel 

en la mitigación de los efectos del cambio climático en los ecosistemas. 
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1. Introducción 

 

Los bosques proporcionan al ser humano importantes servicios ecosistémicos, como son el 

abastecimiento de recursos, el secuestro de carbono o la regulación de los ciclos del agua y 

nutrientes (PAN et al., 2013; ANDERSON-TEIXEIRA et al., 2015). En este contexto, el suelo forestal 

juega un papel crítico en el ciclo del carbono y nutrientes en estos ecosistemas (PAN et al., 2011) ya 

que condiciona la descomposición y mineralización de la materia orgánica (KIRSCHBAUM, 2000; 

JONES et al., 2009; JANDL et al., 2014). Sin embargo, en las últimas décadas diferentes motores del 

cambio global están alterando estos procesos edáficos claves que regulan el secuestro de carbono y 

la disponibilidad de nutrientes (SALA et al., 2000; ELLISON et al., 2017). Entender cómo la gestión 

forestal puede ayudar a amortiguar el impacto del cambio global en estos procesos es de gran interés 

para el diseño de medidas de adaptación que garanticen la capacidad de secuestro de carbono de los 

ecosistemas forestales. 

 

En los últimos años se ha promovido la diversificación de las masas forestales con el fin de 

aumentar su productividad y resiliencia frente a distintas perturbaciones (HISANO et al., 2018). En 

este sentido, diversos estudios han demostrado que el aumento de la riqueza de especies forestales 

mejora las propiedades fisicoquímicas y biológicas del suelo, como la cantidad de materia orgánica, el 

contenido en nutrientes o la biomasa microbiana (SARDANS & PEÑUELAS, 2013; SCHLEUB et al., 

2014; DHIEDT et al., 2021). La capacidad de secuestro de carbono orgánico y la disponibilidad de 
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nutrientes en los suelos de los ecosistemas forestales están condicionadas por la interacción entre 

distintos factores (SCHLEUB et al., 2014; THOM & KEETON, 2019), como son el tipo de vegetación 

(SARDANS & PEÑUELAS, 2013), las especies dominantes (YESTE et al., 2021), el clima (CHEN et al., 

2021), la humedad edáfica (DÍAZ-PINÉS et al., 2011; VESTERDAL et al., 2013), el tipo de suelo 

(WIESMEIER et al., 2019; MAYER et al., 2020), la estructura de la masa forestal (THOM & KEETON, 

2019) y el tipo de gestión (MAYER et al., 2020). Algunos de estos estudios sugieren que la 

complementariedad de nicho entre especies con características funcionales distintas es uno de los 

principales mecanismos ecológicos que explican el efecto positivo de la riqueza de especies en esos 

procesos edáficos (RICHARDS et al., 2010; VESTERDAL et al., 2013; THURM et al., 2016; NICKMANS 

et al., 2017; DE STREEL et al., 2021; PRETZSCH, 2022). En este sentido, otros estudios sugieren una 

mayor disponibilidad de nutrientes en masas mixtas como consecuencia de una mayor cantidad de 

materia orgánica en el suelo y de procesos de descomposición y mineralización más eficaces. Esta 

mayor disponibilidad de nutrientes podría explicar la relación positiva entre productividad y diversidad 

en los ecosistemas forestales (RICHARDS et al., 2010; ZEUGIN et al., 2010; DE STREEL et al., 2021; 

OSEI et al., 2021). Además, la mayor disponibilidad de los recursos edáficos puede favorecer el 

secuestro de carbono debido a un uso más eficiente de los nutrientes por parte de la vegetación 

(RICHARDS et al., 2010; NICKMANS et al., 2017; DE STREEL et al., 2021). Sin embargo, existen pocas 

investigaciones que hayan comparado la capacidad de almacenamiento de carbono orgánico del 

suelo, la disponibilidad y cantidad de nutrientes o la actividad de microorganismos del suelo en 

masas mixtas y monoespecíficas en bosques mediterráneos, y, además, los resultados de estos 

estudios no muestran un consenso sobre el efecto de la riqueza de especies en estos procesos 

(SARDANS & PEÑUELAS, 2013). 

 

El secuestro de carbono es uno de los principales objetivos de las políticas de gestión forestal 

orientadas a mitigar los efectos del cambio climático (DÍAZ-PINÉS et al., 2011; VESTERDAL et al., 

2013). Los distintos motores del cambio global, y más específicamente el cambio climático, pueden 

afectar tanto positiva como negativamente a las reservas de carbono y a la disponibilidad de 

nutrientes en el suelo debido, esencialmente, a su influencia en la actividad microbiana (JANDL et al., 

2014; STOCKMANN et al., 2013). Una de las estrategias propuestas para la adaptación al cambio 

climático en el ámbito de la gestión forestal es favorecer las masas mixtas (GONZÁLEZ DE ANDRÉS, 

2019; OSEI et al., 2021). De hecho, en las últimas décadas en Europa se está promoviendo la 

diversificación de masas monoespecíficas de coníferas para explotación forestal en una transición 

hacia masas mixtas con especies de frondosas (THURM et al., 2016). Determinar la composición de 

especies más adecuada, así como la estructura de las masas que favorezcan el secuestro de carbono 

y la disponibilidad de nutrientes en el suelo es clave para el desarrollo de estrategias de gestión 

forestal dirigidas a mitigar los efectos del cambio global y aumentar la resiliencia de las mismas.  

 

2. Objetivos 

 

En el presente estudio se ha evaluado el efecto de la composición y estructura de masas 

forestales en la disponibilidad de nutrientes (N, P y Ca) y en los stocks de carbono orgánico del suelo 

en bosques mediterráneos del centro de la Península Ibérica. Más concretamente se han considerado 

masas mixtas y monoespecíficas de Pinus sylvestris L. y Quercus pyrenaica Willd. en la Sierra de 

Guadarrama. Estas especies presentan diferencias en rasgos funcionales como por ejemplo en 

cuanto a la tolerancia a la sombra, el hábito y las características foliares y las estrategias de uso del 

agua, lo que sugieren la existencia de mecanismos de complementariedad entre ellas. La hipótesis 

principal es que la mezcla de especies arbóreas con rasgos foliares contrastados aumentará la 

materia orgánica, los stocks de carbono y la concentración de nutrientes en el suelo. 

 

3. Metodología 

 

3.1. Área de estudio. 
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El área de estudio se encuentra en la ladera norte del Parque Nacional de la Sierra de 

Guadarrama (40° 51' 25" N - 40° 54' 11" N y 3° 59' 13" - 4° 4' 5" O), en la zona de Valsaín 

(Segovia). El rango de altitud de las parcelas es de 1180 a 1356 m. s. n. m. siendo las temperaturas 

medias y precipitaciones anuales de 9.2 °C y 717 mm, respectivamente. Las especies dominantes de 

esta área son Pinus sylvestris L. (pino silvestre o pino de Valsaín) y Quercus pyrenaica Willd (roble o 

rebollo), las cuales, a pesar de presentar preferencias altitudinales diferentes, forman extensas 

masas mixtas en el ecotono entre ambos rangos altitudinales. 

 

Dentro de esta área se han seleccionado cinco localizaciones independientes, mostrando una 

separación media entre ellas de alrededor de 3.2 km. En cada localización se han seleccionado tres 

parcelas circulares de 20 m de radio con distinta composición: una parcela monoespecífica de Pinus 

sylvestris, una monoespecífica de Quercus pyrenaica y una mixta de las dos especies. El suelo es de 

clase textural franco-arenosa (USDA, 2021) y con un pH ligeramente ácido (Tabla 1). 

 
Tabla 1. Resumen de parámetros de la estructura forestal y las propiedades físicas del suelo en función de la composición 

de las parcelas (N=5 para las masas: N=25 para el suelo; Media ± desviación típica). DBHm = Diámetro medio aritmético a 

la altura del pecho; DBHcv = Coeficiente de variación del diámetro a la altura del pecho. 

Letras diferentes indican diferencias significativas entre las masas (p<0,05) 

 Mixtas 
Monoespecíficas 

Pinus sylvestris 

Monoespecíficas 

Quercus pyrenaica 

Estructura de las masas 

Densidad 

(árbol ha-1) 
943 ± 378 a 421 ± 153 a 986 ± 491 a 

Área Basimétrica (AB) 

(m2 ha-1) 
44,86 ± 10,59 a 49,28 ± 11,37 a 26,23 ± 6,45 b 

DBHm (cm) 22,44 ± 6,70 ab 35,55 ± 9,10 b 18,64 ± 4,39 a 

DBHcv 0,62 ± 0,12 a 0,51 ± 0,16 a 0,32 ± 0,16 a 

Suelo (15cm prof.) 

Arcilla (%) 7,15 ± 2,06 a 6,38 ± 1,59 a 6,72 ± 2,25 a 

Limo (%) 24,29 ± 6,40 a 23,09 ± 5,94 a 23,75 ± 8,32 a 

Arena (%) 68,56 ± 7,38 a 70,53 ± 6,16 a 69,53 ± 8,69 a 

pH 5,75 ± 0,39 a 5,86 ± 0,31 a 5,69 ± 0,51 a 
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3.2. Diseño de muestreo. 

 

Dentro de cada una de las 15 parcelas circulares se delimitó en su interior una subparcela de 

10 m de radio para la toma de las muestras de suelo. El diámetro a la altura del pecho (DBH), la 

identidad de la especie y la localización fueron determinados en todos los árboles dentro de la 

parcela de 20 m de radio. En las subparcelas se establecieron cinco puntos de muestreo, uno en el 

centro de la parcela y cuatro a 5 metros del centro en cada uno de los cuatro puntos cardinales. En 

cada punto de muestreo se tomaron tres submuestras de suelo con un cilindro de 15 cm de 

profundidad y 7 de diámetro que se combinaron para su análisis posterior (N=5 sitios x 3 tipos de 

masa x 5 muestras=75). Además, se tomó una muestra de suelo de volumen conocido para 

determinar la densidad aparente. Tras homogeneizar las muestras de suelo y secarlas a temperatura 

ambiente, se tomó la fracción menor de 2 mm y se caracterizó su textura y pH siguiendo métodos 

estandarizados (PERKINS et al., 2013). La disponibilidad de calcio se determinó por complexometría, 

usándose EDTA para la valoración y Patton-Reeder como indicador (PATTON & REEDER, 1956). 

Además, se caracterizaron las concentraciones de carbono, nitrógeno y fósforo total para cada uno de 

los elementos, y la actividad de las enzimas glucosidasa, ureasa y fosfatasa. Estos últimos análisis se 

realizaron en el laboratorio NutriLab (NutriLab, https://nutrilab-urjc.es/).  

 

A partir de los datos de carbono orgánico en suelo se ha calculado el stock de carbono 

utilizando la fórmula: 

Stock C = [C] · DA · prof 

 

Siendo [C] la concentración de carbono del suelo en porcentaje, DA la densidad aparente del suelo y 

prof la profundidad a la que se tomó la muestra (15 cm) (ANDIVIA et al., 2016). 

 

3.3. Análisis de datos. 

 

Con los datos de DBH y la localización de los árboles de las parcelas se ha calculado el área 

basimétrica (AB), la media aritmética del DBH (DBHm), el coeficiente de variación del DBH (DBHcv) y 

la densidad de individuos (D) en un radio de 10 m alrededor de cada uno de los puntos de muestreo 

de suelos. Para los análisis estadísticos se han realizado modelos lineales mixtos, siendo el tipo de 

bosque, el AB, DBHm, DBHcv y D los factores fijos y considerándose la identidad del sitio como factor 

aleatorio. Cuando el tipo de masa tuvo un efecto significativo (p < 0,05) sobre alguna de las variables 

estudiadas, se evaluaron las diferencias entre tipos de masa mediante un t-test. Todos los análisis 

estadísticos se han realizado en R, versión 4.1.1 (R Core Team, 2020). 

 

4. Resultados 

 

Los resultados obtenidos muestran que el tipo de masa y el coeficiente de variación del tamaño 

de los árboles (DBHcv) son las variables explicativas que se relacionan principalmente con las 

variables respuestas estudiadas (Tabla 2). 

 
Tabla 2. Valores de F y p (entre paréntesis) para cada uno de los efectos fijos considerados en los modelos para las 

variables de estudio: carbono y stock de carbono, nutrientes y actividad enzimática del suelo. DBHm = Diámetro medio 

aritmético a la altura del pecho; DBHcv = Coeficiente de variación del diámetro a la altura del pecho; AB = Área basimétrica; 

D = Densidad. 

 Tipo de masa DBHm DBHcv AB D 

Carbono 

(%) 

1,845 

(0,166) 

0,741 

(0,393) 

0,002 

(0,965) 

2,811 

(0,099) 

5,450 

(0,023) 

Stock C 0,143 0,632 0,065 1,194 3,165 
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(Mg ha-1) (0,867) (0,429) (0,798) (0,279) (0,080) 

Nitrógeno 

(mg N Kg-1) 

1,045 

(0,358) 

0,385 

(0,537) 

4,980 

(0,029) 

3,134 

(0,082) 

0,636 

(0,428) 

Fósforo 

(mg P Kg-1) 

7,059 

(0,002) 

0,597 

(0,443) 

11,333 

(0,001) 

0,411 

(0,524) 

0,192 

(0,662)  

Calcio 

(meq ml-1) 

6,783 

(0,002) 

1,741 

(0,192) 

3,785 

(0,056*) 

1,856 

(0,178) 

0,026 

(0,874) 

Actividad enzimática 

Glucosidasa 

(µmol·g-1·h-1) 

1,429 

(0,247) 

1,498 

(0,225) 

8,352 

(0,005) 

1,458 

(0,232) 

0,840 

(0,363) 

Ureasa 

(µmol·g-1·h-1) 

2,427 

(0,096) 

0,467 

(0,497) 

1,396 

(0,242) 

0,804 

(0,373) 

0,899 

(0,347) 

Fosfatasa 

(µmol·g-1·h-1) 

9,893 

(0,0002) 

9,893 

(0,0025) 

5,783 

(0,019) 

1,825 

(0,182) 

3,201 

(0,078) 

1. En negrita se indican las diferencias significativas (p < 0,05). * se considera significativa 

 

Los resultados muestran un efecto significativo de la composición (tipo de masa) sobre la 

concentración de nutrientes del suelo como en el caso del calcio disponible y el fósforo total y sobre la 

actividad de la enzima fosfatasa (Tabla 2). Respecto al fósforo, se observa mayor cantidad en los 

suelos de las masas de roble que en las de pino y mixtas (Figura 1, p = 0,002 y 0,056, 

respectivamente). Sin embargo, las masas de roble mostraron una menor concentración de calcio 

que las de pino y mixtas (Figura 1, p = 0,002 y 0,052, respectivamente). La actividad fosfatasa fue 

también menor en las masas de roble que en las de pino y mixtas (Figura 2, p = 0,018 y 0,001, 

respectivamente). El tipo de masa no tuvo ningún efecto significativo sobre las concentraciones de C y 

N ni sobre la actividad de las enzimas glucosidasa y ureasa (Tabla 1; Figura 2). De igual manera, los 

stocks de C orgánico en el suelo fueron similares entre tipos de masas (Tabla 1; Figura 3). 

 

En cuanto al efecto de la estructura forestal, se observan algunas diferencias significativas en 

la concentración de carbono, nitrógeno total, calcio disponible y fósforo total y en la actividad 

enzimática de la fosfatasa y la glucosidasa, siendo el coeficiente de variación del tamaño de los 

árboles (DBHcv) el parámetro que resultó más veces significativo. En este sentido, el DBHcv tuvo un 

efecto negativo tanto en los nutrientes del suelo (nitrógeno, fósforo y calcio) como sobre la actividad 

microbiana (glucosidasa y fosfatasa). Además, la densidad y el DBHm tuvieron un efecto positivo 

sobre la concentración de C y la actividad de la fosfatasa, respectivamente. Las variaciones en el 

stock de carbono en el suelo y la actividad ureasa no se vieron explicadas por las variables de la 

estructura forestal. La fosfatasa es el parámetro más afectado por las variables de la estructura del 

bosque. 
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Figura 1. Concentraciones medias de carbono y nutrientes (media± SE) por tipo de masa (M = mixta; P = 

monoespecífica de pino; R = monoespecífica de roble). Letras diferentes indican diferencias significativas entre las 

masas (p<0,05). 

Figura 2. Actividad enzimática media (media± SE) por tipo de masa (M = mixta; P = monoespecífica de pino; R = 

monoespecífica de roble). Letras diferentes indican diferencias significativas entre las masas (p<0,05). 
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5. Discusión 

 

Nuestros resultados demuestran un efecto significativo de la composición y estructura de la 

masa forestal sobre el contenido en carbono y nutrientes del suelo en ecosistemas forestales 

mediterráneos. Así, las masas monoespecíficas de Q. pyrenaica mostraron mayores concentraciones 

de fósforo total y menores de calcio que las masas de P. sylvestris, que no se diferenciaron de las 

mixtas. La actividad fosfatasa también fue menor en los robledales. Sin embargo, en contra de 

nuestra hipótesis inicial y de estudios previos, las masas mixtas no mostraron mayores reservas de 

carbono en el suelo que las masas monoespecíficas. 

 

Distintos estudios demuestran un efecto positivo de la riqueza de especies arbóreas en la 

concentración de nutrientes disponibles y en los contenidos de carbono del suelo, especialmente en 

masas mixtas compuestas por especies con rasgos foliares distintos, como coníferas y frondosas 

(VESTERDAL et al., 2013; YESTE et al., 2021; ANDIVIA et al., 2016). Sin embargo, en general, 

nuestros resultados muestran valores intermedios de contenido en C total del suelo y nutrientes en 

masas mixtas que no se diferencian significativamente de las de los pinares. Respecto al fósforo, 

diferentes estudios han demostrado una mayor disponibilidad de fósforo y fósforo total en el suelo en 

masas mixtas, especialmente al compararlas con masas monoespecíficas de coníferas (RICHARDS et 

al., 2010; SCHIMIDT et al., 2015; NICKMANS et al., 2018). En nuestro estudio, los mayores 

contenidos de fósforo total se observaron en los robledales. También encontramos una diferencia 

significativa en la actividad de la fosfatasa, siendo menor en los robledales, lo que no podría explicar 

las diferencias de cantidad de fósforo total encontrado ya que es mayor donde la fosfatasa es menor. 

El propuesto uso complementario y más eficiente de los recursos edáficos en las masas mixtas 

debería diferenciar estas masas de las monoespecíficas, pero en nuestro caso los contenidos de 

nutrientes y actividades microbianas del suelo no diferencian estas masas de los pinos por lo que es 

posible que los rasgos biológicos del pino y el uso que este hace de los recursos sean muy 

dominantes en estos sistemas. Además, las quercíneas presentan asociaciones con micorrizas en sus 

raíces más superficiales (SMITH & READ, 1997; SOUTHWORTH, 2013) lo que también podría explicar 

la mayor concentración de fósforo en estas masas. Es interesante resaltar en estos resultados la 

relevancia del papel del fósforo para diferenciar las masas, ya que se trata del segundo elemento 

más limitante en los ecosistemas terrestres después del nitrógeno (PERKINS et al., 2013) y que es de 

especial importancia en ecosistemas mediterráneos (GALLARDO et al., 2009). Favorecer la presencia 

Figura 3. Stocks de Carbono en el suelo (media ± SE) en función del tipo de masa (M = mixta; P = 

monoespecífica de pino; R = monoespecífica de roble). Letras diferentes indican diferencias 

significativas entre las masas (p<0,05). 
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de robles en masas mixtas y monoespecíficas de pino podría aumentar la disponibilidad de este 

nutriente y la productividad de estos rodales. En este sentido la creciente deposición atmosférica de 

N a la que está expuesta gran parte de Europa puede tener como consecuencia que el P reemplace al 

N como elemento limitante en gran número de ecosistemas (HERUT et al., 1999) por lo que esta 

actuación sería relevante en este contexto de cambio global. 

 

En cuanto al calcio, SCHMIDT et al., (2015) observaron cómo la mezcla de roble con otras 

especies afectó negativamente al Ca en el suelo. Sin embargo, en nuestro estudio las masas mixtas 

mostraron similares concentraciones de Ca que los pinares y mayores que los robledales. Al igual que 

con el P, las masas mixtas se parecen más a los pinares que a los robledales si bien en este caso 

incrementan la disponibilidad de calcio. Distintos estudios han demostrado que las coníferas que 

crecían en rodales mixtos con especies caducifolias presentaban un mejor estado nutricional que las 

de rodales monoespecíficos (ROSENGREN et al., 2005; SLAZAK et al., 2010). Nuestros resultados 

apoyan estos trabajos sugiriendo que la combinación de estas especies puede mejorar el estado 

nutricional de los individuos, especialmente en el caso de los pinos ya que la presencia del roble 

aumenta la cantidad de P en el suelo sin disminuir las de Ca. 

 

La cantidad de nutrientes en el suelo depende fundamentalmente de las características de la 

hojarasca que entra en el mismo, del material parental que ha dado lugar al suelo y de la liberación 

de nutrientes desde estas fuentes por medio de la actividad biológica, química y física. En el presente 

estudio el substrato del suelo es muy similar entre las parcelas, por lo que las diferencias en los 

contenidos en nutrientes tienen que relacionarse con la eficacia en la descomposición de la hojarasca 

de acuerdo con las condiciones ambientales de cada sistema. En este caso, es probable que 

diferencias en la descomposición de la hojarasca en la zona de estudio o en otros determinantes de 

la calidad de la hojarasca, como ocurre con la mayor cantidad de fósforo en la hojarasca de roble, 

puedan explicar las diferencias encontradas (BERG et al., 2017; SANTA REGINA et al., 1997). 

  

De modo similar a la cantidad de nutrientes en el suelo, las reservas de carbono dependen de 

numerosos factores, tanto a gran escala (e.g. el clima, la topografía) como a escala más local (e.g.  

características del material vegetal u hojarasca que entra en el suelo, los organismos edáficos y la 

eficiencia de los procesos de descomposición y mineralización (DÍAZ-PINÉS et al., 2011; WIESMEIER 

et al., 2019). Se ha comprobado que las masas de coníferas acumulan mayor cantidad de carbono en 

el suelo que especies de frondosas (VESTERDAL et al., 2013; ANDIVIA et al., 2016; OSEI et al., 2021), 

al menos en las capas más superficiales del suelo. Por ejemplo, DÍAZ-PINÉS et al., (2011) encontraron 

menores existencias de carbono en el suelo en rodales de roble que en los mixtos con pino. Sin 

embargo, en la capa mineral los stocks de carbono son mayores en masas mixtas y de frondosas 

(OSEI et al., 2021; SLAZAK et al., 2010). En nuestro estudio, no se han observado diferencias 

significativas en los stocks de carbono entre las distintas masas, si bien encontramos una ligera 

mayor concentración de carbono y mayor stock de C en el suelo de masas monoespecíficas de pino 

respecto a las masas mixtas y las monoespecíficas de roble. En este sentido, el almacenamiento de 

carbono en horizontes minerales no tan superficiales, donde el carbono se acumula a más largo plazo 

en componentes orgánicos más estables, haría que la pérdida de carbono del sistema no fuera tan 

sensible a posibles perturbaciones: i.e. incendios o manejo forestal de las masas. 

 

En las masas forestales de nuestra zona de estudio, se ha encontrado que las masas 

monoespecíficas de pino son las que presentan un mayor tamaño de los individuos. Esto puede 

explicar también la tendencia a una mayor cantidad de carbono total y stock de carbono en las masas 

monoespecíficas de pino, ya que un mayor tamaño medio se relaciona con la madurez del rodal y con 

el cierre del dosel, siendo mayores los aportes de hojarasca y más desfavorables las condiciones para 

la descomposición (CHEN et al., 2017). DAWUD et al., (2016) encontraron esta misma relación, pero, 

en capas más profundas del suelo (20-40 cm) y no en las más superficiales (0-20 cm) como es 

nuestro caso. Este mismo estudio, sugiere que es la identidad de la especie en sí es la que explica 
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mejor la cantidad de carbono en las capas superficiales del suelo y no tanto la diversidad de 

especies, por lo que la presencia del pino solo o en la mezcla condicionaría estos valores. Esto podría 

deberse a las diferencias en la eficacia de la descomposición y mineralización de la hojarasca de las 

distintas especies: el roble presenta una hoja con mayor cantidad de carbono que el pino (DÍAZ-PINÉS 

et al., 2011) más fácil de descomponer por los microorganismos (LORENZ et al., 2004; MONTERO et 

al., 2018) lo que puede favorecer la incorporación del carbono orgánico más rápidamente que en las 

acículas de pino en el suelo, que pueden permanecer en el medio más tiempo. Existen estudios que 

han comprobado cómo la masa de las hojas en descomposición de distintas especies varía a lo largo 

del tiempo, siendo significativamente menor en el roble respecto al pino (LORENZ et al., 2004; 

OSONO et al., 2014). 

 

Por otro lado, la diversidad estructural del bosque (DBHcv, heterogeneidad de tamaño de los 

individuos) tuvo un efecto negativo sobre el nitrógeno y fósforo total, el calcio disponible y sobre la 

actividad de la glucosidasa y fosfatasa. Distintos estudios encontraron un mayor stock de carbono en 

bosques con mayor diversidad estructural (HARDIMAN et al., 2011; SILVA PEDRO et al., 2017; THOM 

& KEETON, 2019). THOM & KEETON (2019) asociaron el mayor almacenamiento de carbono en 

masas más diversas estructuralmente debido a mecanismos de complementariedad de nicho 

mediados por el tamaño. Sin embargo, en nuestras masas no existe relación entre las variables 

estructurales y el carbono y los stocks de carbono en el suelo, excepto para la densidad por lo que 

podría deducirse que en nuestro caso es más relevante la cantidad de hojarasca que entra en el 

suelo o tener una masa muy densa que su heterogeneidad. Sin embargo, la heterogeneidad 

estructural de la masa si mostró un efecto mayor que la identidad específica a la hora de determinar 

variaciones en el resto de los parámetros edáficos estudiados. Por otro lado, las masas de roble 

fueron las más densas y con menor área basimétrica y tamaño medio de los individuos. Cabe 

destacar que las diferencias estructurales entre las masas pueden deberse en parte a legados 

heredados de la gestión. Los pinares de este área han sido gestionados tradicionalmente para la 

explotación maderera lo que explicaría su menor densidad en comparación con los robledales que 

han sido aprovechados como monte bajo para la obtención de combustible y madera (FRANCO 

MUGICA et al., 1998; CAÑELLAS et al., 2004; VALBUENA-CARABAÑA et al., 2010).   

 

6. Conclusiones 

 

Los resultados indican que de forma general las masas de pino y las masas mixtas muestran 

características edáficas muy similares entre sí frente a los robledales, si bien la formación mixta suele 

quedar en posición intermedia en algunas variables. Estos resultados sugieren un protagonismo 

destacado del pino a la hora de determinar estas diferencias. Los contenidos de fósforo total y calcio 

son los más afectados por la masa forestal. La ligera mejora en la concentración de fósforo en masas 

mixtas en comparación con pinares monoespecíficos sugiere que favorecer la entrada de roble en 

estas masas podría mejorar el estado nutricional de los individuos y mejorar su productividad, Esta 

mayor productividad podría traducirse en mayor secuestro de carbono si bien no lo hemos detectado 

en los stocks de carbono del suelo mineral. La heterogeneidad de la masa determinada por el DBHcv 

tiene una importante influencia negativa en las variables del suelo destacando la relevancia de la 

estructura del bosque frente a la identidad de las especies. 
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