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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.
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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 



BIODISPONIBILIDAD DE METALES EN SUELOS Y ACUMULACIÓN EN PLANTAS 315

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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