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La heterogeneidad espacial de los factores ambientales y de la vegetación constituye una de las principales características de las zonas 
áridas y semiáridas. Durante décadas, los científicos han descrito esta heterogeneidad y discutido sus causas. Sin embargo, esta 
característica intrínseca de los sistemas áridos y semiáridos apenas ha sido considerada en la gestión y restauración de estos ambientes. 
En el presente artículo se revisan algunos conceptos básicos sobre la relación heterogeneidad-funcionamiento del ecosistema en zonas 
semiáridas, se presentan algunos de los principales marcos conceptuales desarrollados sobre esta relación y se discuten contextos 
prácticos. Un ejemplo de estos últimos son los relacionados con la evaluación del funcionamiento del paisaje o el desarrollo ecotecnológico, 
en los que la incorporación de la heterogeneidad espacial permitiría mejorar la gestión de estos ecosistemas.  

Introducción 

La heterogeneidad espacial de la vegetación y de las condiciones ambientales es una de las principales características de 
las zonas áridas y semiáridas (Schlesinger y Pilmanis, 1998; Breshears et al., 1998). Esta heterogeneidad ha sido 
reconocida y utilizada desde los albores de la historia (Hillel, 1991), aunque no despertó el interés de los científicos hasta la 
popularización del transporte aéreo (Gillett, 1941). La expansión de la series de fotografías aéreas, recogidas de forma 
sistemática a partir de 1950, revelaron la frecuencia y extensión de los patrones espaciales de la vegetación (e.g. 
MacFayden, 1950; Clos-Arceduc, 1956; Greenwood, 1957; Litchfield y Mabbutt, 1962). Estos patrones suponían una 
curiosidad y numerosos trabajos intentaron explicar su génesis y dinamismo. Algunos autores consideraron que se trataba 
del resultado de la degradación provocada por la actividad humana, actividad que había fragmentado una cubierta vegetal 
continua preexistente (Hemming, 1965; Wickens y Collier, 1971). Otros investigadores sugirieron que los patrones reflejaban 
oscilaciones climáticas ocurridas durante el Holoceno (Clos-Arceduc, 1956; Boaler y Hodge, 1964). También se aludió a 
causas bióticas, como el amontonamiento de restos de nidos de termitas desmoronados (MacFayden, 1950). Finalmente, 
las propuestas mejor aceptadas atribuían a procesos geomorfológicos la génesis de la heterogeneidad espacial de la 
cubierta (Litchfield y Mabbutt, 1962). Actualmente, el fenómeno continúa siendo objeto de estudio de ecólogos que trabajan 
en lugares tan distantes como los EE.UU. (Archer, 1990), el Serengueti (Belsky, 1995), Méjico (Montaña, 1992), Argentina 
(Aguiar y Sala, 1999) y Almería (Puigdefábregas et al., 1999). 

Aspectos funcionales de la heterogeneidad 

Otro de los factores causantes de los patrones espaciales de la vegetación en medios áridos y semiáridos, identificado en 
esta fase inicial, es la lluvia. Slatyer (1961) estudió la economía hídrica de un paisaje semiárido del centro del continente 
autraliano, poniendo de manifiesto que el transporte y captura de agua desde las zonas libres de plantas vasculares hacia 
los bosquetes de Acacia eran muy elevados. Días después de la lluvia la evaporación en las zonas desnudas disminuía, y a 
partir de ese momento el agua se perdía mayoritariamente por transpiración, aumentando con ello la eficiencia en el uso de 
agua de todo el sistema. Éste fue probablemente el primer trabajo empírico que relacionó los patrones espaciales con los 
patrones temporales de flujos hídricos, y por ello resultó decisivo para el posterior empleo de estos procesos para interpretar 
el funcionamiento de sistemas semiáridos. Más recientemente, los estudios de Valentin y Bresson (1992) sobre la 
naturaleza y origen de las costras físicas han resultado esenciales para poder explicar los procesos de escorrentía 
superficial en estos ambientes. 
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La lluvia en ambientes semiáridos es escasa e impredictible. La mayoría de los eventos lluviosos son de poca magnitud y 
difícilmente aprovechables por las plantas vasculares. Es por ello que la vegetación debe desarrollar mecanismos no sólo 
para resistir la sequía, sino también para capturar y almacenar el agua aportada por los infrecuentes eventos torrenciales. 
Estos mecanismos tienen un componente individual (concentración de escorrentía cortical, circulación preferencial de agua a 
lo largo de raíces pivotantes profundas, etc.; Slatyer, 1961; Whitford et al., 1997), pero también son resultado de 
interacciones bióticas y abióticas a escala de paisaje. Noy-Meir (1973, 1981) demostró, a partir de un estudio teórico, que la 
producción de biomasa era mayor en medios semiáridos si la lluvia se concentraba en algunas zonas que si ésta se 
distribuía uniformemente. Este fenómeno, que contradice el paradigma clásico de zonas climáticas más lluviosas, supone 
una piedra angular de la ecología del paisaje en zonas áridas. Este nuevo paradigma supone una circulación tridimensional 
de los flujos hídricos, y reconoce la importancia de los umbrales críticos en la disponibilidad de un recurso limitante, en este 
caso el agua. Si las lluvias, suponiendo que son de suficiente magnitud para generar escorrentía, se concentran en 
determinadas zonas, éstas disfrutarán de unas condiciones hídricas más mésicas que lo que el régimen de lluvias podría 
sugerir. Al margen de la magnitud de las precipitaciones, diferencias en las proporciones de escorrentía superficial 
condicionarían la coexistencia de manchas de vegetación leñosa sobre una matriz más o menos contínua de gramíneas 
(bajos niveles relativos de escorrentía superficial), o la supresión de esta última (elevada escorrentía superficial). 

Procesos análogos a los comentados en relación al agua provocan la diferenciación de zonas con elevadas concentraciones 
de otros recursos (nutrientes, materia orgánica) o propágulos (semillas, esporas de hongos, etc.) y la progresiva formación 
de islas o parches de fertilidad (Whitford, 2002). Los aportes locales de lixiviados, desfronde y raíces finas suponen la 
concentración de estos recursos en los niveles superficiales del suelo de las manchas vegetadas. Pero también la 
escorrentía superficial transporta restos orgánicos, sedimentos y nutrientes disueltos (Aguiar y Sala, 1999; Belnap et al., 
2001) que van acrecentando la heterogeneidad espacial del suelo. 

Del patrón al proceso  

 Diversos autores han puesto de manifiesto la necesidad de integrar los flujos de agua, nutrientes y materia orgánica en zonas 
semiáridas (Garner y Steinberger, 1989; Tongway et al., 1989; Ludwig y Tongway, 1995; Schlesinger et al., 1990; Whitford et 
al., 1997). Ludwig y Tongway (1997) propusieron un marco conceptual que, de una manera simple e integrada, contempla la 
amplia gama de procesos involucrados en el correcto funcionamiento de un paisaje. Este marco, denominado por sus autores 
desencadenante-transferencia-reserva-pulso (DTRP), trata los paisajes como entidades biofísicas, y se concentra en aquellos 
procesos que controlan la forma de utilizar los recursos limitantes (Fig. 1). Esta aproximación permite estructurar la 
información procedente de estudios de naturaleza diversa, y con ello la síntesis de información sobre el funcionamiento del 
ecosistema. Un desencadenante, como la lluvia o el viento, da comienzo a los procesos de transferencia, como la escorrentía 
y la erosión, que redistribuyen recursos como el agua, la materia orgánica o las semillas. Algunos de estos recursos se 
pierden, pero otros son almacenados en el suelo (reserva). Algunas zonas del paisaje acumulan más recursos que otras, 
gracias a la dinámica generación-concentración de escorrentía. La reserva se podría considerar como un banco, en sentido 
metafórico, que trabaja con diferentes divisas (agua, nutrientes, semillas, suelo, fauna). Posteriormente se puede producir un 
pulso de mineralización de nutrientes y crecimiento vegetal, cuya magnitud sea proporcional a la magnitud de la reserva. 
Parte del crecimiento podría perderse como consecuencia del fuego o la herbivoría, pero la mayoría de éste pasaría a formar 
parte de la reserva. Por otra parte, el crecimiento de la vegetación afectaría a posteriores procesos de transferencia, a través 
de un bucle de retroalimentación. 

 

Figura 1. Representación gráfica 
del marco conceptual 
desencadenante-transferencia-
reserva-pulso.  
La degradación del paisaje 
(procesos 3 y 4) moverían los 
flujos hacia la izquierda (pérdida 
de recursos excesiva). Los 
mecanismos de 
retroalimientación adecuados 
(procesos 5 y 6) tienden a 
equilibrar las entradas y salidas 
de recursos del sistema. 
Adaptada de Ludwig y Tongway 
(1997). 
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Escalas de heterogeneidad 

En los últimos años numerosos trabajos han destacado la importancia de la escala en los estudios ecológicos (Gardner et 
al., 1989; O?Neill, 1989; Wiens, 1989). La mayoría de estos trabajos se ha limitado a poner de manifiesto los cambios que 
se producen en diversas variables, incluida la heterogeneidad, como consecuencia del cambio de escala. No obstante, esta 
aproximación es insuficiente para poder comprender y gestionar un paisaje, ya que para ello resulta imprescindible conocer 
las leyes que rigen la dinámica de estos procesos. Los sistemas áridos y semiáridos, cuando no se encuentran degradados, 
se caracterizan por una determinada escala, que define la métrica a la que se ajustan los fenómenos de movilización, 
transporte y deposición. Así, en la vegetación en bandas de Acacia antes comentada, la escala es de varios metros, 
mientras que en praderas de medios áridos y otros paisajes de 'grano fino', la escala puede ser de pocos centímetros (Fig. 
2). Pese a la diferencia de magnitud, ambos paisajes son igualmente heterogéneos en la concentración espacial de los 
recursos, a menudo con fronteras muy marcadas. Se ha sugerido que los cambios de escala en un sistema dado serían 
indicativos de desertificación (Schlesinger et al., 1990), aunque si atendemos a la producción vegetal por milímetro de lluvia 
(Le Houérou, 1984), incluyendo la de los arbustos poco palatables, la reorganización de la vegetación y los recursos no 
necesariamente supone una degradación (Huenneke et al., 2001). Ludwig et al. (2002) también han observado que la 
disminución de la heterogeneidad conlleva una disminución de la producción de biomasa. 

 
La heterogeneidad funcional como indicadora 

La idea de que un sistema organizado se caracteriza por una elevada homeostasis y reducida tasa de pérdida (Margalef, 
1978) debiera ser también válida en sistemas semiáridos. La heterogeneidad en paisajes áridos y semiáridos es 
consecuencia, y a su vez causa, de la redistribución de los recursos. Sin embargo, esta redistribución no supone per se una 
pérdida neta de recursos, al menos a escala del paisaje. Un sistema sería funcional cuando las pérdidas totales fueran 
bajas, independientemente de las redistribuciones internas (Ludwig y Tongway, 1997; Ludwig et al., 2002). Sin embargo, la 
evaluación de las pérdidas de recursos suele ser costosa y difícilmente practicable a una escala adecuada para la gestión. 

El término mosaico ha sido utilizado con frecuencia para denominar paisajes heterogéneos. En el caso que nos ocupa el 
término puede llevar a confusión, por lo que supone de aislamiento de las teselas y porque un mosaico sólo resulta 
interpretable a gran escala, cuando se contempla en conjunto. Por el contrario, las unidades de un paisaje heterogéneo 
interactuan entre ellas, siendo funcionales a varias escalas. La cobertura y disposición espacial de las manchas de 
vegetación perenne pueden proporcionar información valiosa sobre el funcionamiento del paisaje (Sánchez y Puigdefábregas, 
1994), de la misma manera que son capaces de reflejar variaciones en la proporción de escorrentía superficial (Ludwig et al., 
2002). En términos operativos, la posibilidad de evaluar indicadores basados en la morfología y distribución de las manchas 
a partir de teledetección resulta muy atractiva por el ahorro que representa. Bastin et al. (2002) han observado que índices 
basados en estos atributos de las manchas de la vegetación pueden ser útiles para evaluar la funcionalidad de un paisaje - 
su capacidad para retener recursos- a partir de imágenes multi-espectrales de alta resolución. 

Una excesiva presión sobre un paisaje puede ir en detrimento de la capacidad de las manchas de vegetación para actuar 
como sumideros de recursos, de manera que el paisaje en su conjunto tendría más 'fugas'. A ello puede contribuir tanto un 
aporte excesivamente rápido o cuantioso, procedente de las zonas desnudas de vegetación vascular perenne, como una 
incapacidad de las manchas para retenerlo, por alteraciones que incluso pueden culminar en su completa desaparición. Wu 

 

Figura 2. Aspecto de una formación abierta dominada por Acacia en Nueva Gales del Sur, Australia 
(izquierda) y de un espartal dominado por Stipa tenacissima en las inmediaciones de Alicante (derecha). 
Ambos paisajes son heterogéneos, aunque a escalas diferentes. 
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et al. (2000) y Ludwig et al. (2002) han propuesto sistemas de evaluación que consideran la disposición espacial de las 
manchas como indicadora de la tendencia a dejar escapar los recursos. Tongway y Hindley (1995) han desarrollado un 
procedimiento de monitorización a partir de la evaluación de la capacidad de parches y zonas intermedias de regular el flujo 
de recursos. Este procedimiento, descrito con más detalle en el siguiente apartado, recoge información a escala de ladera y 
de cada uno de los elementos del conjunto, y ha sido aplicado exhaustivamente en Australia para evaluar el estado de 
degradación de zonas de ganadería extensiva y el éxito en la rehabilitación de canteras (Tongway y Hindley, 2003). 

LFA: un método para analizar el funcionamiento de paisajes áridos y semiáridos

Existen numerosos métodos para evaluar el potencial productivo de un suelo (Tongway y Smith, 1989; Ludwig y Tongway, 
1992), aunque raramente incorporan una perspectiva espacial, lo cual reduce sobremanera su ámbito de aplicación. El 
marco conceptual DTRP, antes descrito, permite obtener una visión integrada de procesos a escala de paisaje y de bucles 
de retroalimentación y conseguir, de forma relativamente sencilla, la estructuración de grandes volúmenes de información. 
Este marco ha servido de referencia para desarrollar un método de evaluación de la funcionalidad del paisaje apto para 
medios áridos y semiáridos, el método LFA (Landscape Function Analysis). En la génesis de este método, inicialmente se 
seleccionó una serie de indicadores de las condiciones del suelo, desarrollados originalmente en un contexto geomorfológico 
(relativo a procesos como erosión, hidrología superficial, formación de costras, etc.). Posteriormente se contrastó su validez 
con ensayos en condiciones controladas (Mücher et al., 1988; Greene, 1992; Greene et al., 1994). Finalmente, tras aplicar 
estos métodos al análisis espacial de diversos paisajes (Ludwig y Tongway, 1995), se desarrolló un procedimiento para 
agrupar estos indicadores y organizar la información (Tongway y Hindley, 1995). Pese a que el proceso de validación de 
estos indicadores aún está en marcha (Tongway y Hindley, 2003), su aplicación en paisajes contrastados ha permitido 
obtener resultados muy prometedores (véase el siguiente apartado). 

El método LFA reúne todas las condiciones que los métodos basados en indicadores deberían cumplir para ser útiles en 
zonas áridas y semiáridas (Whitford, 2002): refleja el estado de procesos ecosistémicos críticos, puede utilizarse en 
ecosistemas diferentes y su aplicación en condiciones de campo es rápida, sencilla y barata. El primer paso de su 
utilización en condiciones de campo consiste en evaluar la organización del paisaje a escala de ladera. Para ello se recoge 
información a partir de transectos orientados en la dirección dominante del flujo de recursos (la dirección de la máxima 
pendiente, o la dirección del viento en paisajes dominados por la erosión eólica). En estos transectos se registran todas 
aquellas características del paisaje que contribuyen a interrumpir, desviar o absorber la escorrentía superficial y los 
materiales transportados, denominados sumideros (ramas secas depositadas en el suelo, arbustos, especies herbáceas 
perennes, etc.). A partir de aquí, se diferencian zonas de ganancia relativa de recursos (los mencionados sumideros) y 
zonas de pérdida relativa (zonas situadas entre sumideros), y se evalúa su importancia relativa. Estos datos sirven de base 
para calcular diversos índices de organización del paisaje, además de proporcionar 'mapas' de los transectos lineales. En 
una segunda fase, cada tipo de zona o cubierta identificadas previamente es caracterizada a partir de 11 indicadores de la 
superficie del suelo (Tabla 1). Con cierta práctica, cada medida puede suponer unos 5 segundos. Por otra parte, las 
medidas no son complejas, por lo que pueden ser realizadas por personas no expertas (incluyendo gestores o estudiantes). 
Las 11 variables que definen el estado del suelo, se combinan entonces en tres índices de calidad del suelo: (1) estabilidad 
o resistencia a la erosión, (2) infiltración o capacidad para almacenar agua y (3) reciclaje de nutrientes. Estos índices no 
permiten clasificar de manera automática un determinado ecosistema en base a su estado de degradación; su utilización 
tiene sentido para comparar lugares con distinto grado de funcionalidad (por ejemplo, una zona degradada frente a una zona 
del mismo ecosistema en buen estado), o para evaluar la respuesta temporal a una perturbación. Los valores de estos 
índices se presentan en forma de porcentaje y su valor es inversamente proporcional al estado de deterioro de una 
determinada función del ecosistema. 

Tabla 1. Variables edáficas superficiales evaluadas para estimar los índices LFA (Landscape Function 
Analysis). Véase Tongway y Hindley (1995) para una descripción más completa del método, del 
protocolo de muestreo de estas variables y de los cálculos que se realizan para obtener dichos índices. 
En la página web http//www.cse.csiro.au/research/SL/EFAtools.htm puede obtenerse una hoja en 
formato Excel® que calcula de forma automática los índices LFA, así como distintos manuales y otra 
información relacionada con la metodología LFA. 
Variable Significado Índice(s) en que se 

emplea 

Cobertura total Estima la vulnerabilidad a la erosión por 
las gotas de lluvia 

Estabilidad 

Cobertura basal de 
especies herbáceas y 
arbustivas 

Evalúa la contribución de la biomasa de 
raices a los procesos de reciclaje de 
nutrientes 

Infiltración 

Reciclaje de nutrientes 

Cobertura de hojarasca, Indica la disponibilidad de materia Infiltración 
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La aplicación del método LFA a los espartales del SE de la Península Ibérica

Los espartales ibéricos dominados por Stipa tenacissima L. presentan una vegetación en mosaico con una estructura 
espacial similar a la de ecosistemas semiáridos de otras regiones del globo (Valentin et al., 1999). En estos ambientes, las 
características de las macollas de esparto - como su tamaño, forma y distribución espacial- juegan un papel fundamental en 
la generación de flujos de agua y sedimentos, así como en el funcionamiento del ecosistema en su conjunto 
(Puigdefábregas et al., 1999). Estos hechos, unidos a una larga historia de uso de este ecosistema ?que ha propiciado la 
existencia de zonas con distinto nivel de degradación- , hacen de los espartales un ecosistema idóneo para evaluar la 
validez del método LFA. Esta tarea ha sido abordada en un reciente estudio que tenía como objetivos caracterizar 
cuantitativamente el estado funcional de estos ambientes y evaluar la relación entre el funcionamiento de los mismos y 
diversas características de la comunidad (diversidad, cobertura y estructura espacial de la vegetación), factores ambientales 
(topografía, propiedades edáficas y climáticas) y anteriores actividades humanas. Dicho estudio se llevó a cabo en 16 
localidades, representando una amplia gama de espartales de S. tenacissima en zonas semiáridas de las provincias de 
Alicante y Murcia. La secuencia ordenada de los índices LFA reveló que las variaciones en esta secuencia no fueron iguales 
para los distintos índices (Fig. 3), sugiriendo que las distintas funciones del ecosistema no se ven afectadas de igual 
manera. Así, el índice de estabilidad mostró claras diferencias entre aquellas localidades con valores inferiores y superiores 
al 60%. Los cambios en la secuencia ordenada de los índices de infiltración y reciclaje de nutrientes fueron más 
escalonados, aunque se observaron claras transiciones en el extremo inferior de dicha secuencia (zonas con índices de 
infiltración y reciclaje de nutrientes por debajo del 25 y 19%, respectivamente). Los atributos de las manchas de vegetación 
(distancia entre manchas consecutivas y anchura de las manchas), la cobertura de arbustos rebrotadores y las variables 
relacionadas con la diversidad (riqueza específica y equitatividad) se relacionaron con los valores de los índices LFA 
(Maestre y Cortina, en revisión). Estos resultados sugieren que el método LFA podría ser apropiado para caracterizar el 
estado funcional de los espartales semiáridos del sudeste ibérico. 

  

origen y grado de 
descomposición 

orgánica superficial para la 
descomposición y el reciclaje de 
nutrientes 

Reciclaje de nutrientes 

Cobertura de costra 
biológica (formada por 
cianobacterias, musgos y 
líquenes) 

Indicador de la estabilidad de la superficie 
del suelo, de su resistencia a la erosión y 
de la disponibilidad de nutrientes 

Reciclaje de nutrientes 

Grado de fragmentación de 
la costra 

Mide la cantidad de costra superficial 
disponible para la erosión hídrica o eólica 

Estabilidad 

Tipo y grado de erosión Estima la naturaleza y severidad de los 
procesos erosivos actuales 

Estabilidad 

Materiales depositados Evalúa la cantidad de depósitos aluviales Estabilidad 

Microtopografía Indicador de la rugosidad de la superficie 
del suelo en base a su capacidad para 
retener agua, sedimentos y semillas 

Infiltración 

Reciclaje de nutrientes 

Resistencia a la 
perturbación 

Estima la probabilidad de perder suelo por 
una perturbación mecánica 

Estabilidad 

Test de humectación Evalúa la estabilidad/dispersión de los 
agregados del suelo cuando está húmedo 

Estabilidad 

Infiltración 

Textura Indicador de la capacidad de infiltración y 
almacenamiento de agua 

Infiltración 
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Figura 3. Valores de los índices LFA obtenidos en los 
distintos espartales a lo largo de un gradiente de degradación. 
Letras distintas indican diferencias significativas entre las 
localidades (P < 0.05; Test b de Tukey después de un ANOVA 
de un factor; los análisis del índice de estabilidad se realizaron 
con los datos transformados con una función potencial). Los 
nombres que aparecen en el eje de abscisas corresponden 
con la abreviatura de las distintas localidades. Los datos 
representan la media ± el error típico (n = 4) y provienen de 
Maestre y Cortina (en revisión). 
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Utilización de la heterogeneidad 

El reducido éxito que los programas de restauración efectuados en ecosistemas semiáridos degradados han tenido 
(Chaparro, 1994; Odera, 1996) resalta la necesidad de aplicar los avances en el conocimiento sobre su estructura y 
funcionamiento en la resolución de los problemas asociados a su gestión y restauración. La distribución espacial de la 
vegetación y las propiedades edáficas puede jugar un papel importante en la restauración de zonas semiáridas degradadas 
(Whisenant, 1999), aunque apenas ha sido utilizada con este fin. Recientes experiencias realizadas en espartales 
semiáridos indican que el microambiente asociado a las macollas de S. tenacissima permite una mejora del estado 
fisiológico y la supervivencia de brinzales de especies arbustivas autóctonas, sugiriendo la existencia de un efecto facilitador 
neto del esparto sobre los arbustos introducidos (Maestre et al., 2001, 2002, 2003a). Salvando los limitantes técnicos y 
logísticos, de acuerdo con estos resultados la restauración de espartales degradados debería realizarse mediante 
plantaciones de bajo impacto, aprovechando el microambiente proporcionado por S. tenacissima. No obstante, estos 
resultados pueden no ser directamente extrapolables a otras formaciones vegetales. Experiencias similares llevadas a cabo 
en masas de pinar (Pinus halepensis) procedentes de repoblación sugieren que el pino carrasco no facilita la instalación de 
las especies arbustivas en ambiente semiárido (Maestre et al., 2003b; Fig. 4), en parte por la competencia entre los 
brinzales introducidos y la vegetación herbácea presente bajo las copas (Maestre, 2002). 

  

 

 

Figura 4. Parcela experimental en repoblación de Pinus 
halepensis en Orgegia (Alicante). La implantación de brinzales 
de especies de arbustos rebrotadores mediterráneos se vió 
impedida bajo la copa de los pinos, en parte por la 
competencia entre las plantas introducidas y la vegetación 
herbácea que medra en estos micrositios. En segundo plano 
se puede observar un ejemplar de pino muerto por la aplicación 
de herbicida. 
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A una escala regional, la variabilidad en el tipo de suelo y clima, especialmente en la duración de la sequía estival, son 
factores que van a influir en la heterogeneidad espacial de la supervivencia de plantaciones efectuadas en zonas semiáridas 
(Vilagrosa et al., 1997; Alloza y Vallejo, 1999). No obstante, existe una notable falta de información sobre el efecto de la 
heterogeneidad espacial a pequeña escala en el desarrollo de los brinzales introducidos durante las actividades de 
restauración. Experiencias realizadas en una parcela cercana a Crevillent, al sur de la provincia de Alicante y caracterizada 
por una cobertura vegetal inferior al 30%, muestran como la distribución espacial de la supervivencia de brinzales de lentisco 
(Pistacia lentiscus) no sigue una distribución aleatoria durante los tres primeros años tras la plantación, encontrándose una 
tendencia hacia una intensificación en el grado de agregación de las zonas de elevada supervivencia con el paso del tiempo 
(Fig. 5). La supervivencia de estos brinzales fue explicada por una serie de propiedades edáficas y del hoyo de plantación 
que incluían la cobertura de suelo desnudo, el contenido en arena, la profundidad del hoyo, la compactación superficial y la 
cobertura de fragmentos rocosos superficiales (Maestre et al., 2003c). Estos resultados indican que la mortalidad de los 
brinzales a pequeña escala está controlada por la distribución espacial de las propiedades edáficas y del hoyo de 
plantación. 

La utilización de la propia heterogeneidad ambiental de las zonas semiáridas con fines de gestión plantea aún numerosos 
retos. La magnitud y dirección del efecto de las manchas de vegetación pre-existentes, así como de la heterogeneidad 
edáfica a pequeña escala, sobre los brinzales puede variar en función de las condiciones abióticas y de las especies 
implicadas (Maestre 2002, Maestre et al. 2003a). Los escasos estudios realizados hasta la fecha sugieren que tanto la 
utilización de la heterogeneidad en las propiedades edáficas como la facilitación por parte de las manchas de vegetación pre-
existentes pueden tener un gran potencial para incrementar la implantación de especies arbustivas en zonas semiáridas. 
Estos resultados deben completarse con nuevos estudios en otras formaciones vegetales que tengan en cuenta, a su vez, la 
variabilidad espacio-temporal de las condiciones abióticas, con el fin de avanzar en el conocimiento sobre la utilización de la 
heterogeneidad ambiental como herramienta de gestión, restauración y conservación de los ecosistemas semiáridos. 

 
Manipulación de la heterogeneidad 

Buena parte de la ecotecnología utilizada para restaurar ecosistemas semiáridos se basa en la manipulación de los flujos de 
recursos, imitando, con frecuencia, procesos e interacciones como los descritos en apartados anteriores. En la Tabla 2 se 
muestran algunas de estas técnicas, asì como el componente del ecosistema que imitan y los procesos a los que afectan. 

 

Figura 5. Mapas del índice de agregación SADIE (Perry et al., 
1999) para la supervivencia de brinzales de Pistacia lentiscus 
plantados en una zona degradada del sur de Alicante 
(Crevillente). Los gráficos indican la distribución espacial de 
las zonas de elevada y baja supervivencia (en rosa y amarillo, 
respectivamente) cuatro meses (abril 1998, gráfico superior) y 
tres años (diciembre 2000, gráfico inferior) después de la 
plantación. Los valores de la escala no tienen unidades. 
Véase Maestre et al. (2003c) para conocer detalles sobre la 
metodología y el análisis de los datos. 
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La lista, sin ser exhaustiva, da una idea del papel que pueden jugar los estudios ecológicos básicos en el diseño de este 
tipo de tecnología. 

Las referencias incluidas en la Tabla 2 proporcionan más información sobre las técnicas y su efectividad. De entre las 
técnicas recogidas en este listado, desconocemos la existencia de estudios que hayan evaluado el efecto de los castilletes 
de piedras, si bien es una práctica generalizada en repoblaciones forestales. Tal como se ha comentado anteriormente, la 
presencia del piedras en el hoyo de plantación se relaciona positivamente con la supervivencia de brinzales introducidos en 
medios semiáridos (Maestre et al., 2003c). Por otra parte, la creación de pavimentos utilizando fragmentos rocosos en la 
superficie del suelo, y con ello la concentración de la escorrentía en las partes inferiores de la ladera, ha sido utilizada desde 
hace milenios en la cuenca mediterránea (E. De Simón, com. pers.). El objetivo de esta técnica era el incremento de la 
producción agrícola, aunque sus efectos serían probablemente análogos en ecosistemas naturales. Por último, las 
cianobacterias son los primeros organismos formadores de costras biológicas que colonizan nuevas superficies (Fig. 6). Su 
aplicación ha sido empleada, incluso a escala de gestión, bien en forma de translocación (transferencia de fragmentos de 
costra), bien mediante la dispersión de inóculos (Belnap, 1993; Davidson et al., 2002). Aunque los principales objetivos de 

Tabla 2. Resumen de algunas técnicas ecotecnológicas utilizadas para restaurar medios semiáridos 
degradados, con los correspondientes componentes del ecosistema que simulan, y proceso o procesos 
que se ven afectados. En la última columna se indican algunas referencias bibliográficas a modo de 
ejemplos. 
Técnica Componente del ecosistema Proceso Refs.* 

Ramaje, fajinas, 
mullidos Sumideros 

Concentración de 
sedimentos, agua, 
semillas. Formación de 
islas de fertilidad 

1,2 

Perchas Reposaderos de aves 
Concentración de 
propágulos y eventualmente 
de agua y nutrientes 

3,4 

Enmiendas orgánicas 
y fertilización Islas de fertilidad Enriquecimiento localizado 

del suelo 5,6 

Castilletes de piedras Acumulación de gravas en la 
parte superior de sumideros 

Conservación de la 
humedad - 

Pavimentos de 
piedras 

Superficies con baja infiltración 
entre las manchas 

Favorecer la escorrentía 
superficial 7,8 

Tubos protectores Vegetación preexistente 
Reducción de la radiación, 
protección frente a 
herbívoros 

9,10 

Micorrización en 
vivero, in óculos 
micorrízicos y 
bacterianos 

Microflora exo y endosimbióntica 

Aumento de la 
disponibilidad de nutrientes, 
protección frente a 
microorganismos 
patógenos. 

11,12,13 

Preparación del 
terreno 
(microcuencas, 
aterrazamientos, etc.) 

Sumideros Concentración de recursos, 
especialmente agua 14,15 

Inoculación de 
cianobacterias Costras biológicas 

Protección del suelo, 
concentración de 
escorrentía 

16,17 

Plantación de 
especies 'nurse' Plantas vasculares Procesos asociados a la 

facilitación 18 

* Referencias: 1Ludwig y Tongway (1996), 2Tongway y Ludwig (1996), 3Bonet (2004), 4Wunderle (1997), 
5Cortina et al. (2001), 6Valdecantos et al. (2002), 7E. De Simón, com. pers., 8Hillel (1991), 9Vallejo et al. 
(2003), 10Bellot et al. (2003), 11Azcón y Barea (1997), 12Caravaca et al. (2003), 13Maestre et al. (2002), 
14Whisenant et al. (1995), 15Boeken y Shachk (1994), 16Buttars et al. (1998), 17Belnap (1993), 
18Vilagrosa et al. (1997). 
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esta técnica han sido la restitución de este componente del ecosistema y la protección del suelo, sería posible aplicarla 
para promover la escorrentía en las zonas sin vegetación y dirigirla a las zonas revegetadas, aumentando así su producción. 

Debemos destacar la importancia de la escala a la hora de aplicar las distintas técnicas ecotecnológicas disponibles. Estas 
intervenciones tienen que ser capaces de aprovechar la funcionalidad persistente de la ladera e incrementar la retención de 
recursos, promoviendo la creación de nuevos sumideros y mejorando los ya existentes. Técnicas como las que intensifican 
la concentración de la escorrentía pueden ser muy adecuadas a una determinada escala, pero nefastas a una escala 
superior. Un buen ejemplo de ello es la creación de terrazas para repoblar laderas en zonas semiáridas degradadas. Con 
frecuencia estas actuaciones han promovido un incremento de la cobertura vegetal en la zona llana, pero han generado una 
disminución de la misma en el conjunto de la ladera, como consecuencia de la escasa regeneración en los taludes creados 
durante la implantación de las terrazas (Chaparro, 1994). 

En muchos casos, la aplicación de estas técnicas en condiciones no experimentales resulta complicada. Por un lado, 
puede suponer un encarecimiento de la actuación, al reducir las posibilidades de mecanización. Por otra parte, puede 
presentar limitaciones técnicas inabordables. Por ello, resulta imprescindible que la fase de investigación, que permite 
desarrollar el conocimiento sobre la dinámica de este tipo de sistemas, vaya seguida de una fase de desarrollo, con la 
implementación de proyectos piloto que incorporen variables relevantes a escala de gestión (costes económicos, dificultades 
logísticas, impacto social, etc), incluyendo evaluaciones a medio y largo plazo. La integración de la heterogeneidad espacial 
en la restauración de medios semiáridos supone desarrollar una práctica más sutil, en la que prime la calidad sobre la 
cantidad, basada en una planificación más completa. 
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Figura 6. Costra biológica caracterìstica de los espacios entre macollas de esparto 
sobre substrato margoso. Se distinguen claramente talos de Squamarina ssp. (gris 
claro), Psora ssp. (rosado) y superfícies cubiertas por cianobacterias (matriz negruzca). 
La foto está tomada en Relleu (Alicante). 
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