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Cas d’estudi 2: la llacuna de La Ricarda
Introducció
La llacuna de La Ricarda està situada a dos quilòmetres de l’actual desembocadura del riu Llobregat 
(Figura 7), al terme municipal del Prat de Llobregat. Té una superfície aproximada de 29 hectàrees, 
amb 1.3 quilòmetres de llarg i una amplada màxima de 150 metres. És una llacuna d’origen natural, 
que antigament havia estat una desembocadura del riu Llobregat i que s’alimentava d’aigua dolça 
procedent d’aquest. En èpoques humides, la llacuna podia rebre una important quantitat d’aigua dolça, 
que provocava una disminució de la salinitat, sobretot en la part alta de la llacuna; a més, el nivell 
d’aigua augmentava de manera brusca durant les crescudes del riu o els temporals, trencant-se la 
barra de sorra que la separa de la mar i produint-se una entrada d’aigua salada. Com a conseqüència, 
durant aquestes etapes, la llacuna presentava salinitats molt més altes prop de la desembocadura. A 
més, en èpoques estivals, amb falta d’aigua de pluja i temperatures elevades, l’entrada d’aigua dolça 
era normalment escassa i l’evapotranspiració augmentava significativament, provocant un augment de 
salinitat de la llacuna (Hernández & Vázquez-Suñé, 1995). D’aquesta manera, la llacuna mantenia una 
dinàmica hídrica que li permetia la renovació de l’aigua i variacions de salinitat que provocaven un 
gradient salí molt ampli.

Figura 7: localització (a dalt) i ampliació (a baix) de la zona d’estudi en l’any 2017. Sobre l’ampliació de la zona 
d’estudi s’han marcat els tres punts de mostreig (R1, R2 i R3) així com les entrades d’aigua dolça provinents 
de l’Aeroport de Barcelona. Font de les fotografies: Google Earth.
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L’ampliació de l’aeroport de Barcelona va suposar la desaparició de la zona agrícola que drenava a la 
llacuna, portant a la pèrdua del principal flux d’aigua dolça de la llacuna (Figura 8); més tard, quan es 
va realitzar el projecte d’ampliació de l’Aeroport de Barcelona, que va finalitzar el 2009, les aportacions 
d’aigua es van tornar pràcticament nul·les i el nivell de la llacuna va disminuir dràsticament. Així, durant 
aquest últim període, la barra de sorra no podia trencar-se a causa del mínim nivell amb què comptava la 
llacuna tot l’any, agreujat per la regressió litoral d’aquest tram de costa. En definitiva, la dinàmica hídrica 
d’aquesta llacuna s’ha vist afectada de manera evident en els últims anys.

Figura 8: fotografies de l’Aeroport de Barcelona en 2001 (a dalt) i 
2016 (a baix). En blanc s’ha marcat la zona agrícola que drenava a 
la llacuna abans de l’ampliació de l’aeroport. Font de les fotografies: 
Google Earth.

En un intent per restablir l’equilibri de la llacuna, l’Aeroport de Barcelona, obligat per la Declaració 
d’Impacte Ambiental de les obres d’ampliació de l’Aeroport, va començar a aportar un flux artificial 
d’aigua dolça a la llacuna de La Ricarda el 2003 (amb aigua de pous i de l’aqüífer profund). Durant 
2008 i 2014 aquestes aportacions van passar a ser d’aigua reutilitzada, i al juliol del 2014 va començar 
a arribar més cabal procedent d’aigües pluvials i bombament d’aigua del freàtic. Al desembre de 2014, 
es va procedir a obrir la barra de sorra, de manera artificial. La barra de sorra va tornar-se a tancar tres 
dies després. El juny del 2015, es va canviar la ubicació del tub que aportava els fluxos artificials d’aigua 
dolça, passant a situar-se a l’entrada per la capçalera de la llacuna (Figura 7). 
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Materials i mètodes
Les dades presentades aquí són un recull de dades generades per la Universitat de Barcelona i el 
Consorci per a la protecció i la gestió dels espais naturals del delta del Llobregat. A més s’han consultat 
dades de les comunitats de macroinvertebrats de la llacuna per al període 2004-2005 (Cañedo-Argüelles 
& Rieradevall, 2010).

Aquest estudi es basa en una campanya de mostreig d’un any de durada (juny 2014-juny 2015). El primer 
mostreig es va realitzar just abans de l’inici de l’aportació artificial d’aigua dolça, per part de l’Aeroport 
de Barcelona. Per tant, es disposen de dades prèvies a l’aportació. Després, es van recollir dades en 
mesos successius. Els mostrejos es prenen en tres punts de la llacuna: un primer punt molt a prop de 
l’embarcador (R1), un segon punt a la part central de la llacuna, on hi ha la confluència dels diferents 
braços de la llacuna (R2) i un tercer punt molt a prop de la desembocadura (R3) (Figura 7).

Anàlisi fisicoquímic de l’aigua

Es van recollir dades de temperatura (ºC), conductivitat (μS·cm-1), conductància específica (SPC, 
μS·cm-1), pH, percentatge de saturació d’oxigen (%), concentració d’oxigen (mg·L-1). Utilitzant una 
sonda multiparamètrica (WTW, multiparameter model 197i). A més es van recollir mostres d’aigua 
per a l’anàlisi d’amoni, nitrats, fosfats, fòsfor total i clorofil·la a al laboratori seguint metodologies 
estandarditzades (Greenberg et al., 2005). 

Identificació i quantificació del plàncton

Se recogieron dos tipos de muestras, las muestras recogidas con un salabre en superficie para proceder 
a la identificación cualitativa de los organismos presentes; y un volumen de 100 ml de agua para proceder 
al análisis cuantitativo de los individuos presentes. Las muestras fueron conservadas en etanol. Para 
proceder a la identificación cualitativa y cuantitativa de los organismos presentes, se utilizó el protocolo 
de sedimentación en cubetas, propuesto en la metodología del establecimiento del estado ecológico de 
las masas de agua, según la directiva Marco del Agua (Comisión Europea, Directiva 2000/60/EC). Una 
vez obtenidos los resultados, se realizó un análisis estadístico SIMPER para establecer qué especies 
contribuyeron en mayor grado en la diferenciación de los grupos. 

Identificació de macroinvertebrats

Es van recollir mostres de sediment del fons de la llacuna, utilitzant una draga; també es van recollir 
mostres superficials amb un salabre. Les mostres es van conservar en formol. A causa de la mínima 
presència de macroinvertebrats en les mostres recollides, es va observar la totalitat del volum de totes 
les mostres recollides. Es van examinar un total de 19 mostres. S’identifiquen els organismes a nivell de 
família, utilitzant la clau taxonòmica de Tachet et al. (2000). Degut al seu gran paper indicador i la seva 
riquesa d’espècies (Cañedo-Argüelles, et al. 2012b), els quironòmids es van identificar a nivell d’espècie 
sota el microscopi, seguint la clau d’Andersen et al. (2013).
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Resultats
El perfil de conductivitat (Figura 8) mostra diferències entre els punts de mostreig al llarg del temps. El 
punt R1, situat a prop de l’embarcador, va presentar durant tots els mostrejos una conductivitat menor 
que R2 i R3, però el rang de variació va ser relativament baix. El punt R1 va presentar valors entre 
6000-7000 (μS·cm-1), mentre que el punt més proper a la desembocadura, R3, va presentar un rang de 
conductivitat entre 7000-9000 (μS·cm-1). El mes de febrer, després de l’obertura de la barra de sorra 
que separa la llacuna del mar, la conductivitat va augmentar considerablement en els tres punts de 
mostreig (R1, R2, R3). Malgrat això, en el següent mostreig, realitzat a l’abril, la conductivitat va baixar 
fins a valors similars als registrats abans de l’obertura de la barra de sorra. Finalment, l’efecte del canvi 
de localització del tub que aporta el cabal d’aigua artificial de la llacuna va ser molt evident en els valors 
de conductivitat del punt R1, just on es produeix l’aportació d’aigua en l’actualitat. La conductivitat en 
aquest punt va disminuir dràsticament en el mostreig de juny de 2015 (quan es va canviar la localització 
del tub), però no es van observar efectes en R2 ni R3.

En general, els valors d’oxigen dissolt van ser baixos durant tots els mostrejos (4-10 mg·L-1, Figura 8), 
excepte en el mes de febrer, després de l’obertura de la barra de sorra (13-17 mg·L-1, figura 9). D’altra 
banda, cal destacar els fenòmens d’anòxia en les capes més profundes, durant el mes d’octubre. En 
l’últim mostreig, el juny de 2015, un cop ja s’havia fet el canvi de localització del tub que subministra el 
cabal d’aigua artificial a la llacuna, el punt R1 va presentar més oxigen dissolt que els punts R2 i R3, a 
diferència del mostreig previ, a l’abril, quan R1 era el punt on es podia observar una menor concentració 
d’oxigen dissolt. 

Figura 9: perfils en profunditat d’oxigen dissolt (a dalt) i conductivitat (a baix) per a cada punt de mostreig a la llacuna de La Ricarda 
al llarg del període d’estudi.
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Les concentracions de fòsfor van ser molt elevades, amb valors entre 0.09 i 0.67 mgP·L-1 (Taula 4). En 
canvi, les concentracions de fosfats van ser molt baixes. La profunditat del disc de Secchi va variar entre 
19 i 50 cm i les concentracions de clorofil·la a entre 1.19-33.5 mg/m3.

Data	 Nivell	 Punt	 Disc de	 Fòsfor	 Fosfats	 Nitrats	 Amoni	 Clorofil·la a	 Relació N/P	
	 embarcador	 de	 Secchi	 total	 (mg·L-1)	 (mg·L-1)	 (mg·L-1)	 (mg·m-3)	
	 (cm)	 mostreig	 (cm)	 (mg·L-1)						    

		  R1	 19	 0,67	 0,0016	 <2	 0,06	 5,37	 3,1

ju-14	 60	 R2	 25	 0,29	 0,0000	 <2	 <0,04	 12,5	 7,0

		  R3	 28	 0,28	 0,0006	 <2	 0,11	 26,9	 7,5

		  R1	 28	 0,39	 0,0003	 <2	 0,14	 10,6	 5,5

jul-14	 60	 R2	 34	 0,31	 0,0005	 <2	 <0,04	 15,8	 6,6

		  R3	 48	 0,3	 0,0003	 <2	 <0,04	 17,3	 6,8

		  R1	 38	 0,34	 0,0008	 1,5	 <0,04	 24,5	 4,5

oct-14	 92	 R2	 33	 0,61	 0,0013	 0	 <0,04	 15,0	 0,1

		  R3	 35	 0,18	 0,0005	 0	 <0,04	 33,5	 0,2

		  R1	 30	 0,35	 0,0003	 0	 <0,04	 28,6	 0,1

des-14	 108	 R2	 38	 0,34	 0,0014	 0	 0,16	 2,77	 0,5

		  R3	 40	 0,27	 0,0003	 0	 <0,04	 23,2	 0,1

		  R1	 32	 0,21	 0,0004	 1,1	 <0,04	 10,9	 5,4

feb-15	 82	 R2	 29	 0,31	 0,0009	 1,2	 <0,04	 18,7	 4,0

		  R3	 35	 0,09	 0,0003	 1,1	 <0,04	 15,4	 12,7

		  R1	 32	 0,22	 0,0003	 0	 0,05	 6,81	 0,2

abr-15	 80	 R2	 33	 0,27	 0,0005	 0,2	 <0,04	 1,19	 0,9

		  R3	 42	 0,22	 0,0008	 0,0	 <0,04	 2,68	 0,2

		  R1	 50	 0,30	 0,0004	 1,0	 0,15	 7,64	 3,8

ju-15	 65	 R2	 30	 0,23	 0,0002	 0,2	 <0,04	 17,1	 1,0

		  R3	 29	 0,13	 0,0002	 0,2	 <0,04	 28,0	 1,8

Taula 4: dades del nivell de la llacuna, disc de Secchi i concentracions de nutrients i clorofil·la a fitoplanctònica, registrats a la llacuna 
de La Ricarda.

Fitoplàncton

Es van identificar un total de 17 espècies de fitoplàncton, sent les més abundants: Chlamydomonas sp. 
pl (abundància relativa del 54.6%), Cryptomonas sp. pl (abundància relativa del 36.6%) i Peridinium sp. 
pl (abundància relativa del 2.5%) (Taula 5). Cal destacar la presència de dues espècies de cianobacteris 
potencialment tòxics: Aphanizomenon sp. pl i Anabaenopsis sp. pl.
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Mostra Aphanizomenon Euglena Euglena Scenedesmus Cyclotella Synechocystis Monoraphidium Katodinium 
 sp. pl sp. pl acus sp. pl sp. pl sp. pl sp. pl sp

R1_Ju14 43,69 8,74 48,06 4,37 26,21 - - -
R2_Jul14 - 17,48 - - 26,21 - - -
R3_Ju14 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74
R1_Oct14 30,58 4,37 - - 52,43 - - -
R2_Oct14 17,48 17,48 - - 13,11 - - -
R3_Oct14 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69
R1_Des14 21,85 - - - - - - -
R2_Des14 - - 136,94 - 109,55 - - -
R3_Des14 - - 82,17 - 82,17 - - -
R1_Feb15 4,37 - - - - - - -
R2_Feb15 - 8,74 78,64 - 13,11 - - -
R3_Feb15 - - - - - - - -
R1_Abr15 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - -
R2_Abr15 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
R3_Abr15 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
R1_Jun15 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
R2_Jun15 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
R3_Jun15 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74

Mostra Anabaenobsis Crucigenia Oscillatoria Phacus Spirulina Goniocloris Peridinium Chlamydomonas Cryptomonas 
 sp. pl tetrapedia sp. pl sp. pl  fallax sp. pl sp. pl sp. pl
R1_Ju14 - - - - - - - 415,07 109,23
R2_Jul14 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
R3_Ju14 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
R1_Oct14 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54
R2_Oct14 - - - - - - 166,03 174,77 43,69
R3_Oct14 - - - - - - - 436,91 3058,39
R1_Des14 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07
R2_Des14 - - - - - - - 7668,8 1095,54
R3_Des14 - - - - -  - 1369,43 5477,71
R1_Feb15 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46
R2_Feb15 - - - - - - - 3932,22 655,37
R3_Feb15 - - - - - - - 436,91 2403,02
R1_Abr15 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43
R2_Abr15 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77
R3_Abr15 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68
R1_Jun15 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
R2_Jun15 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
R3_Jun15 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28

Taula 5: abundància de cada espècie de fi toplàncton observada en un mil·lilitre d’aigua de la llacuna de La Ricarda.

D’acord amb l’anàlisi Simper, la comunitat del punt de mostreig situat a prop de la mar (R3) va ser signifi -
cativament diferent a la de la part mitjana (R2) i la capçalera (R1) de la llacuna. D’altra banda, les espècies 
majoritàries presents en l’època estival i hivernal van ser diferents a les de la resta d’èpoques de l’any i 
semblants entre elles. 

 - 17,48 - - 26,21 - - - - 17,48 - - 26,21 - - -
 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74

 43,69 8,74 48,06 4,37 26,21 - - - 43,69 8,74 48,06 4,37 26,21 - - -

 30,58 4,37 - - 52,43 - - - 30,58 4,37 - - 52,43 - - -
 17,48 17,48 - - 13,11 - - - 17,48 17,48 - - 13,11 - - -
 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69

 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74

 21,85 - - - - - - - 21,85 - - - - - - -
 - - 136,94 - 109,55 - - - - - 136,94 - 109,55 - - -
 - - 82,17 - 82,17 - - - - - 82,17 - 82,17 - - -
 4,37 - - - - - - - 4,37 - - - - - - -

 - 17,48 - - 26,21 - - - - 17,48 - - 26,21 - - -
 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74
 30,58 4,37 - - 52,43 - - - 30,58 4,37 - - 52,43 - - -
 17,48 17,48 - - 13,11 - - - 17,48 17,48 - - 13,11 - - -
 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69

 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74

 - - 136,94 - 109,55 - - - - - 136,94 - 109,55 - - -
 - - 82,17 - 82,17 - - - - - 82,17 - 82,17 - - -

 - 8,74 78,64 - 13,11 - - - - 8,74 78,64 - 13,11 - - - - 8,74 78,64 - 13,11 - - - - 8,74 78,64 - 13,11 - - -

 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - - 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - -
 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 - 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
 4,37 - - 4,37 21,85 - - - 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - - 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74

 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 - 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
 4,37 - - 4,37 21,85 - - - 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - - 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -

 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - - 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - -
 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 - 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
 4,37 - - 4,37 21,85 - - - 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - - 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74

 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 - 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -

 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - - 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74

 - - - - - - - 415,07 109,23 - - - - - - - 415,07 109,23
 13,11 - - - - - - 655,37 218,46 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54
 - - - - - - 166,03 174,77 43,69 - - - - - - 166,03 174,77 43,69
 - - - - - - - 436,91 3058,39 - - - - - - - 436,91 3058,39
 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07
 - - - - - - - 7668,8 1095,54 - - - - - - - 7668,8 1095,54
 - - - - -  - 1369,43 5477,71 - - - - -  - 1369,43 5477,71
 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46
 - - - - - - - 3932,22 655,37 - - - - - - - 3932,22 655,37
 - - - - - - - 436,91 2403,02 - - - - - - - 436,91 2403,02
 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43
 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77
 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68
 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28

 13,11 - - - - - - 655,37 218,46 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54
 - - - - - - 166,03 174,77 43,69 - - - - - - 166,03 174,77 43,69

 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43
 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77

 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69

 13,11 - - - - - - 655,37 218,46 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
 13,11 - - - - - - 655,37 218,46 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83

 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07

 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46

 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43

 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28
 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28
 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28

 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68
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Tenint en compte el factor espacial, les espècies significativament associades a cada grup van 
ser:

R1: Chlamydomonas sp. pl. (47% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més va 
contribuir), Cryptomonas sp. pl, Aphanizomenon sp. pl, Cyclotella sp. pl. 

R2: Chlamydomonas sp. pl. (53% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més va 
contribuir), Cryptomonas sp. pl, Cyclotella sp. pl, Euglena sp. pl, Euglena acus.

R3: Cryptomonas sp. pl. (58% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més va 
contribuir), Chlamydomonas sp. pl., Euglena acus.

Tenint en compte el factor estacional, les espècies significativament associades a cada grup van 
ser:

Hivern: Chlamydomonas sp. pl. (63% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més 
va contribuir), Cryptomonas sp. pl.

Estiu: Chlamydomonas sp. pl. (38% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més 
va contribuir). La contribució en aquest grup està molt més repartida entre les diferents espècies, 
Cryptomonas sp. pl., Cyclotella sp. pl, Aphanizomenon sp. pl, Anabaenopsis sp. pl, Euglena acus.

Macroinvertebrats

En les mostres de sediment de la llacuna (incloent els 3 punts de mostreig i tots els mostrejos), només 
es van trobar 5 individus de macroinvertebrats: un individu pertanyent a la família (R3 30/06/2015) 
Gammaridae i 4 individus de la família (R3 10/12/2014) Planorbidae. En les mostres de litoral recollides el 
29/04/2015 es van registrar un total de 6 famílies: Chironomidae, Gammaridae, Mysidacea, Limonidae, 
Baetidae i Hydrophilidae. Així i tot, només es va trobar un individu de cada espècie, excepte en el cas de 
quironòmids i gammàrids, dels quals es van trobar 10 i 30 individus respectivament.

Les exúvies de quironòmids trobades es van identificar a nivell d’espècie, i es van identificar dues 
espècies: Chironomus nuditarsis, una espècie amb una àrea de distribució àmplia i que es pot trobar en 
masses d’aigua amb baixes concentracions d’oxigen dissolt; i una altra espècie del gènere Cricotopus 
sp., que no es va poder classificar, a causa de la manca del seu òrgan respiratori. 

Discussió 

En primer lloc, és important considerar que l’aportació d’aigua dolça a la llacuna de La Ricarda no va 
ser suficient per augmentar el seu nivell de forma considerable i, en conseqüència, només es va poder 
trencar la barra de sorra que la separa de la mar un cop durant tot el període estudiat. Per tant, el seu 
equilibri hidrològic no es va restablir, ja que dos dels factors que influeixen en aquest equilibri, l’entrada 
d’aigua dolça i de mar (Bird, 1994; Smith, 1994; Rosselli et al., 2013), es veien afectats. La disminució de 
les aportacions d’aigua dolça i el contacte mínim de la llacuna amb el mar afavoreixen el confinament de 
la llacuna (Tett et al., 2003). El desequilibri de la dinàmica hidrològica de la llacuna també afecta al cicle 



164 

dels nutrients i afavoreix els processos eutròfics (Zaldívar et al. 2008). En el cas de La Ricarda, el seu estat 
eutròfic queda reflectit de forma clara per diversos factors. D’una banda, la profunditat del disc de Secchi 
va ser molt baixa, indicant una elevada terbolesa de l’aigua. D’altra banda, es van registrar concentracions 
elevades de nutrients, especialment de fòsfor total, les concentracions del qual van ser entre deu i vint 
vegades superiors a 0.02 mg·m-3, la concentració a partir de la qual es considera que una massa d’aigua 
pot patir problemes d’eutròfia (Vollenweider & Kerekes, 1982). En molts casos, la concentració de fòsfor 
va superar el límit que separa l’eutròfia de la hipertròfia, 0.08 mg·m-3 (Vollenweider & Kerekes, 1982). En 
canvi, la raó fosfats/fòsfor total va ser molt baixa; això sembla indicar que el fòsfor no es trobava dissolt 
en forma de fosfats en l’aigua de la llacuna, sinó que podia estar en altres formes o es podia trobar a 
la matèria orgànica present. Això es podria relacionar amb l’abundància de cianobacteris a la llacuna 
(Aldasoro et al. 2004). 

Criden l’atenció els alts valors d’oxigen mesurats al juliol de 2014 (100-130 %), quan la llacuna es 
trobava en situació eutròfica. En aquell moment, la temperatura era elevada i la concentració de nutrients 
també, la biomassa algar havia crescut exponencialment, produint un període de superproducció 
primària. Això provoca el creixement desmesurat de les algues, comportant un augment de la matèria 
orgànica (Cloern, 2001; Smith, 2003). Més tard, al següent mostreig, a l’octubre, la temperatura havia 
disminuït i molta matèria orgànica morta havia començat la seva fase de descomposició, amb la 
consegüent necessitat d’oxigen. Aquests processos generen una demanda d’oxigen que el sistema 
no pot subministrar i, per tant, es produeixen fenòmens d’anòxia (Cloern, 2001; Smith, 2003) com els 
que s’observen en aquest estudi. La poca profunditat de la llacuna i el fet que el vent la pugui barrejar 
podrien estar afavorint la resuspensió dels sediments del fons de la llacuna i el fòsfor que conté, 
produint la retroalimentació de la fase fosca que pateix. Tot això indicaria un reciclatge intern dels 
nutrients i un grau elevat d’eutròfia de la massa d’aigua. En definitiva, s’ha alterat l’equilibri hidrològic 
de la llacuna i això ha provocat una situació crítica de confinament i un escenari típic d’un ambient 
hipertròfic.

Els nostres resultats mostren importants diferències espacials en les comunitats de fitoplàncton. 
D’una banda, l’elevada conductivitat del punt R3 va donar com a resultat la dominància d’espècies 
eurihalines (p. ex., Cryptomonas sp. pl.) mentre que els punts R1 i R2 van estar dominats per espècies 
més característiques d’aigües dolces (p. ex. Chlamydomonas sp. pl.). La temporalitat també va afectar 
la composició d’espècies i les seves abundàncies. Malgrat aquestes diferències, la gran majoria de les 
espècies presents a la llacuna són típiques d’ambients eutròfics (Aldasoro et al., 2004). És important 
destacar la presència de Aphanizomenon sp. pl i Anabaenopsis sp. pl, dues espècies amb potencial 
tòxic. La seva presència va ser més significativa en les mostres d’estiu i està totalment relacionada amb 
processos eutròfics. Caldria realitzar un estudi específic, per determinar si hi ha la presència de toxines a 
l’aigua de la llacuna o en la xarxa tròfica. 

Les comunitats d’invertebrats reflecteixen l’estat d’eutròfia en què es troba la llacuna. El sediment de la 
llacuna es va trobar pràcticament desproveït d’invertebrats durant tot l’estudi, indicant que les condicions 
d’anòxia en el fons impossibilitaven la supervivència de la fauna aquàtica. Les mostres de litoral també 
van reflectir una comunitat empobrida, dominada per espècies tolerants a la contaminació. És el cas 
del quironòmid Chironomus nuditarsis, capaç de viure en ambients eutròfics amb poca disponibilitat 
d’oxigen (Real et al. 2000). 

En termes generals es pot concloure que la llacuna de La Ricarda es troba en un estat pobre de conservació, 
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sumida en la eutròfia. Aquesta degradació ha estat relativament recent, ja que estudis realitzats durant els 
anys 2004 i 2005 mostraven una bona oxigenació de la columna de l’aigua durant la major part de l’any 
i concentracions molt més baixes de clorofil·la i nutrients (Cañedo-Argüelles et al., 2012a), a més d’una 
comunitat de macroinvertebrats significativament més abundant i rica en espècies (Cañedo-Argüelles 
& Rieradevall, 2010). Per tant, existeix una necessitat urgent de millorar la gestió per revertir el procés 
d’eutrofització. Fet que hauria de succeir, ja que és un espai natural protegit, catalogat en la Directiva 
Hàbitats d’Interès Comunitari europeu (HIC) i declarat Lloc d’Interès Prioritari amb l’objectiu principal de 
conservar-lo.

Conclusions generals
En aquest capítol hem pogut constatar la importància de la hidrologia en la capacitat autodepurativa de 
les llacunes costaneres. En el cas de Cal Tet, el confinament de les seves aigües va portar progressivament 
a una situació de salinització que va provocar un canvi d’estat no desitjat (d’una fase d’aigües clares 
a una fase d’aigües tèrboles). Davant l’absència d’entrades naturals d’aigua dolça de rius i rierols, es 
va optar per revertir la situació utilitzant aigües residuals passades per un filtre verd. Això va portar a 
un augment dràstic de la concentració de nutrients que va afermar la fase d’aigües tèrboles a causa 
del creixement exponencial de les algues fitoplanctòniques. Una fase que perdura fins avui, tot i que 
l’aportació d’aigües residuals es va aturar fa anys. En el cas de La Ricarda, la reducció d’entrades d’aigua 
dolça ha provocat el confinament de la llacuna (incapaç de trencar la barra de sorra que la separa de 
la mar a causa del seu baix nivell d’aigua). A més, el fet que les entrades d’aigua dolça es produeixin 
des d’un únic punt ha portat a la formació d’un marcat gradient salí (aigües dolces en capçalera, aigua 
marina a la desembocadura), impropi d’aquesta llacuna (que antany estava caracteritzada per aigües 
salobres, resultants de la contínua barreja d’aportacions d’aigua dolça i aigua de mar). Tot això ha 
desembocat en una situació d’eutròfia sense precedents, que ha comportat una reducció preocupant 
de la biodiversitat.

Tenint en compte les dades presentades en aquest capítol, sembla obvi que tots dos ecosistemes 
millorarien sensiblement si rebessin aportacions suficients d’aigua dolça de bona qualitat. Això no 
només ajudaria a diluir les actuals concentracions de nutrients i millorar la transparència de l’aigua, 
sinó que a més (en el cas de La Ricarda) dotaria a la llacuna amb l’empenta hidràulica suficient per 
trencar la barra de sorra que la separa del mar. La connexió de les llacunes amb el mar suposa una 
entrada d’aigua ben oxigenada i pobre en nutrients, ajudant enormement a la depuració de l’aigua de 
la llacuna. Tot i que la solució sembla relativament senzilla, és en realitat altament complicada. En un 
món en què l’aigua dels rius és un bé preuat, les aportacions d’aigua dolça que haurien de rebre les 
llacunes costaneres han estat segrestades per agricultors, indústries i ciutats, o reenviades al mar per 
evitar la inundació d’aeroports i zones urbanes. Reclamar aquestes aportacions per salvaguardar la 
salut i integritat d’aquests ecosistemes es fa per tant difícil, ja que això entra en conflicte directe amb 
el manteniment del benestar humà tal com l’entenem avui dia. Potser en un futur, tant de bo no molt 
llunyà, reflexionem sobre els grans beneficis que ens proporcionen aquests ecosistemes, vitals per 
a la biodiversitat d’invertebrats, amfibis, rèptils, peixos i aus. Trobar un balanç entre el manteniment 
d’aquesta extraordinària biodiversitat i la satisfacció de les nostres necessitats és complicat, però no 
impossible. La trobada entre totes les parts implicades en la gestió del territori es fa indispensable per 
millorar la gestió de l’aigua, de manera que les aportacions d’aigua reclamades a aquests ecosistemes 
tornin dins el que sigui possible una vegada que hagin satisfet els usos humans.
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1. Introducció
A la costa de Girona (NE de la Península Ibèrica) hi ha diversos aiguamolls associats a la progradació 
deltaica del riu Ter (Aiguamolls del Baix Ter) i dels rius la Muga i el Fluvià (Aiguamolls de lʼAlt Empordà). 
Entremig de masses d’aigua costaneres amb més o menys influència d’aigua dolça, hi ha algunes 
llacunes salobres o fins i tot hiperhalines, on les entrades continuades d’aigua dolça són inexistents o 
molt escasses. La hidrologia d’aquests ecosistemes salobres està determinada en gran mesura pel mar, 
tot i estar-ne separats durant la major part de l’any, ja que la baixa oscil·lació de la marea en aquesta zona 
afecta poc el nivell d’aigua de les llacunes. A causa del seu aïllament de les entrades superficials d’aigua 
dolça i marina, es defineixen com a llacunes costaneres confinades. La seva hidrologia està dominada 
per entrades sobtades durant els temporals de mar o les inundacions d’aigua dolça, seguides per llargs 
períodes de confinament, sense entrades d’aigua superficials, quan les llacunes tendeixen assecar-se i 
augmentar la seva salinitat (Quintana et al., 1998; Quintana, 2002; Badosa et al., 2006).

Actualment, les llacunes costaneres confinades a Girona són escasses, restringides als dos nuclis 
principals citats (aiguamolls de lʼAlt Empordà i del Baix Ter), ambdós inclosos a la xarxa Natura 2000. 
Tanmateix, és molt probable que aquest tipus dʼecosistemes fos molt més abundant en el passat, no 
només a Girona, sinó també en altres zones de les planes inundables al voltant de la costa mediterrània 
(Britton & Crivelli, 1993; Quintana & Marí, 2004; Quintana et al., 2009). La majoria dʼaquestes masses 
dʼaigua van ser dessecades i substituïdes per urbanitzacions amb fins turístics durant la segona meitat 
del segle XX (Figures 1 i 2). Els factors que probablement ho van facilitar van ser la seva ubicació, 
immediatament darrere de la barra de sorra costanera, i la forma relativament fàcil de dessecar-les (ja 
que són aigües poc profundes, que no són alimentades per entrades continuades dʼaigua). Dʼaquesta 
manera, les llacunes costaneres confinades són segurament un dels ecosistemes aquàtics costaners que 
han patit més reducció i degradació a causa del desenvolupament humà a la costa mediterrània.
 

Figura 1: Mapa que mostra les actuals (verd fosc) llacunes costaneres confinades properes a la costa de 
Girona (primers 100 m ) i i els probables ecosistemes costaners existents el .1950 (verd clar) i i desapareguts 
durant la segona meitat del segle XX.
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Figura 2: Comparació dʼuna vista general del poble de lʼEstartit (Baix Ter) al voltant de 1925 (a dalt) i 
el 2015 (a sota). A indica la posició dʼun edifici representatiu (Casa Salieti) com a referència; B és la 
posició dʼuna llacuna costanera confinada, avui substituïda per una rotonda; C és lʼantiga maresma 
que envoltava aquesta llacuna, també desapareguda i substituïda per edificis. Fotos: Museu de la 
Mediterrània i Josep Pascual.

Les llacunes confinades encara existents conserven les característiques hidrològiques naturals basades 
en un patró dʼinundació-confinament que, al seu torn, determina la dinàmica de nutrients i la composició 
de les espècies dʼaquests hàbitats. A causa de a irregularitat en la inundació, les fluctuacions del nivell 
de lʼaigua són considerables (Figura 3), com és característic dels ecosistemes aquàtics mediterranis 
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(Alvarez-Cobelas et al., 2005; Beklioglu et al., 2007). Les fluctuacions en la salinitat també són 
altes, depenent de la quantitat relativa dʼentrades dʼaigua marina i dolça (Taula 1). En la majoria 
dels ecosistemes costaners de la Mediterrània, la hidrologia pateix fortes modificacions antròpiques 
per les aportacions dʼaigua de regadiu o lʼevacuació dʼaigües residuals (Britton & Crivelli, 1993; 
Morillo & Gonzalez, 1996; Gönenç & Wolflin, 2005). Aquest no és el cas dels ecosistemes costaners 
confinats, ja que la seva hidrologia és menys afectada per les activitats humanes. En conseqüència, 
les llacunes costaneres confinades encara conserven diverses espècies ben adaptades a aquestes 
condicions hidrològiques característiques, espècies que estan en forta regressió a causa de la ràpida 
desaparició dʼaquests ambients durant les darreres dècades (Gosálbez et al., 1994; Quintana & Marí, 
2004; Gesti, 2006; Quintana et al., 2009). La importància dels hàbitats que apareixen en aquests 
ambients ha estat reconeguda per la Comissió Europea, amb la inclusió de la majoria dʼells a la 
Directiva dʼHàbitats (92/43/CEE). Alguns exemples dʼhàbitats que figuren en aquesta directiva amb 
una presència rellevant en ecosistemes costaners confinats són hàbitats de Salicornia i altres anuals 
que colonitzen el fang i la sorra (Hàbitat 1310); prats salins mediterranis de Juncetalia maritimi (Hàbitat 
1410); matollars halòfils mediterranis i termoatlàntics de Arthrocnemetalia fructicosae (Hàbitat 1420); 
i, finalment, les llacunes costaneres (Hàbitat 1150), que es defineixen com a tipus dʼhàbitat prioritari. 
Per tant, la conservació dʼaquests ambients és essencial en un context de conservació global de la 
biodiversitat a Europa.

Figura 3: Variacions del nivell de lʼaigua a la llacuna de Fra Ramon (Aiguamolls del Baix Ter) durant 
11 cicles hidrològics. El nivell de lʼaigua és la cota sobre el nivell del mar de la superfície de lʼaigua. 
El nivell dʼaigua zero correspon al nivell mitjà del mar a la zona entre 1990 i 1995. Les barres repre-
senten la precipitació (en mm). Els augments més pronunciats en el nivell dʼaigua coincideixen amb 
temporals de mar (fletxes).
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2. Característiques ecològiques de les 
llacunes costaneres confinades i la 
maresma associada
2.1. Hidrologia
La hidrologia basada en un patró dʼinundació-confinament és una de les característiques principals 
dʼaquests ecosistemes. En aquestes llacunes, les entrades principals es produeixen durant els temporals, 
quan no només es produeixen entrades superficials, sinó també subsuperficials i subterrànies. Aquests 
episodis es limiten a molts pocs dies, i coincideixen amb els temporals de mar o les grans inundacions. 
Després, les llacunes romanen desconnectades del mar i de qualsevol font dʼaigua dolça superficial. 
Com és típic del clima mediterrani, les inundacions succeeixen a lʼatzar al llarg de lʼany sense un patró 
estacional clar, excepte que són més freqüents a lʼhivern i especialment rares a lʼestiu. La freqüència 
anual dels temporals de mar també és variable i ha augmentat durant les últimes dècades, de 2-3 per 
any durant els anys 70 a 5-6 per any en la primera dècada del segle XXI (Pascual et al., 2012). No hi ha 
més entrades dʼaigua superficials significatives a part de les inundacions, però les aportacions dʼaigües 
subterrànies alimenten les llacunes per un període més llarg (1-2 mesos després de la inundació, depenent 
de la seva intensitat). Les entrades dʼaigua subterrània són molt importants en aquest sistema perquè 
permeten la persistència dʼaquestes llacunes durant períodes secs. Aquestes entrades consisteixen en 
una barreja dʼaigua continental i marina subterrània, que pot suposar, per exemple, entre un 20 i un 60% 
dʼaigua continental a la llacuna de Fra Ramon (Menció et al., 2017).

La major part de lʼany, aquestes llacunes romanen confinades, amb moltes menys entrades dʼaigües 
superficials i subterrànies, especialment a lʼestiu (Figura 4). Durant el confinament, el nivell de lʼaigua 
disminueix i la salinitat augmenta a causa de lʼevaporació. El grau de confinament, juntament amb la barreja 
dʼaigua de mar, aigua dolça i aigua subterrània, determina la salinitat de les llacunes. La salinitat sol variar 
des de salobre (conductivitat a prop de 20 mS·cm-1) fins a hiperhalina (més de 60 mS·cm-1), però també es 
registren valors extrems de <1 i >120 mS·cm-1 (Taula 1). Un alt grau dʼestratificació de salinitat pot aparèixer 
a poca profunditat durant les entrades dʼaigua subterrània que tendeix a desaparèixer amb el confinament 
(Figura 5). Així, són característiques dʼaquest tipus de llacunes no només una alta salinitat, sinó també la 
seva gran variabilitat temporal i espacial (Quintana et al., 1998; Brucet et al., 2005; Badosa et al,. 2006).

2.2. Dinàmica de nutrients
El patró dʼinundació-confinament condiciona molt la dinàmica de nutrients, que està més relacionada amb els 
processos endògens que amb les aportacions externes de nutrients, com és característic dels ecosistemes 
costaners tancats (Gilbert et al., 2010). Durant el confinament, les llacunes concentren matèria orgànica i 
nutrients totals, especialment elevats a lʼestiu (Taula 1). No obstant això, sʼobserven diferents patrons en 
nutrients inorgànics (Quintana et al., 1998; Badosa et al., 2006; López-Flores et al., 2006a; 2014): mentre que 
el fosfat sol acumular-se amb el confinament com la matèria orgànica, les formes inorgàniques de nitrogen 
augmenten amb les inundacions, però desapareixen ràpidament amb el confinament (Figura 6). López-
Flores et al. (2014) van trobar que les taxes de desnitrificació són sempre superiors a les de la nitrificació, 
resultant en una pèrdua neta de nitrogen inorgànic si les entrades externes de nitrogen no la compensen. 
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Figura 4: Vista aèria de les llacunes costaneres dels estanys dʼen 
Túries (aiguamolls de lʼAlt Empordà) en el període anterior a la 
dessecació, quan el confinament és màxim. Foto: Parc Natural 
dels Aiguamolls de lʼEmpordà.
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Dʼaquesta manera, lʼequilibri entre els processos de nitrificació i desnitrificació pot explicar aquestes 
pèrdues de nitrogen. Aquest patró afecta totes les formes inorgàniques de nitrogen, ja que les 
formes nitrogenades reduïdes (com lʼamoni generat amb la mineralització de la matèria orgànica) 
sʼoxiden primer a nitrat a través de la nitrificació, però després es perden a lʼatmosfera mitjançant 
la desnitrificació. Per contra, el fosfat es dilueix durant les inundacions i sol concentrar-se durant el 
confinament. Lʼacumulació simultània de fosfat i la pèrdua de nitrogen inorgànic porten cap a ràtios 
especialment baixes de N/P, la qual cosa sʼha definit com a confinament diferencial de nutrients 
(Quintana et al., 1998). La seva conseqüència és la limitació del nitrogen per al creixement del 
fitoplàncton (López-Flores et al., 2006a; 2009; 2014). També sʼhan observat diferències semblants 
en lʼacumulació dʼaltres compostos conservatius i no conservatius: alguns pesticides persistents i 
metalls pesats tendeixen a concentrar-se durant el confinament, mentre que alguns pesticides més 
degradables només apareixen quan la renovació de lʼaigua és alta a causa de lʼescorrentia (López-
Flores et al., 2003; Salvadó et al., 2006).

Figura 6: Variacions de la concentració de nitrat i de fòsfor total a la llacuna de Fra Ramon (aiguamolls del 
Baix Ter) durant un cicle anual. Adaptat de Badosa et al. (2006).

2.3. Estructura de la comunitat
Les fluctuacions del nivell de lʼaigua, la variabilitat de salinitat i la dinàmica de nutrients resultants 
del patró dʼinundació-confinament condicionen la composició dʼespècies i lʼestructura de la 
comunitat a les llacunes costaneres confinades (Brucet et al., 2005; Gascón et al., 2006; López-
Flores et al., 2006b; Quintana et al., 2006). Encara que moltes espècies dʼaigua dolça o marina 
poden arribar durant els episodis dʼinundació, només assoleixen poblacions estables unes quantes 
espècies eurihalines que toleren les condicions adverses que es troben en aquests hàbitats. Així, 
alguns compartiments de lʼestructura tròfica sovint estan colonitzats per associacions gairebé 
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monoespecífiques. Aquest és el cas dels macròfits, dominats per una sola espècie del gènere 
Ruppia (Gesti, 2006), que adapta el seu comportament reproductiu segons creixi en àrees temporals 
o permanents de la llacuna (Gesti et al., 2005). La vegetació circumdant també està formada per 
poques espècies que toleren la inundació amb aigua salina, com ara Salicornia patula, Sarcocornia 
fruticosa, Juncus acutus, J. maritimus i Halimione portulacoides, organitzades en un gradient 
topogràfic, depenent de la seva tolerància a la durada de la inundació (Gesti, 2006). La manca de 
nitrogen inorgànic a lʼaigua condiciona les espècies de fitoplàncton. Així, dominen la composició 
dʼespècies dels productors primaris planctònics els cianobacteris unicel·lulars tipus Synechococcus, 
que poden fixar el nitrogen atmosfèric, o les espècies mixòtrofes, com ara dinoflagel·lats, haptòfits 
o criptòfits, que poden incorporar el nitrogen consumint bacteris. Els organismes més dependents 
del nitrogen inorgànic dissolt, com ara les diatomees o els cloròfits, són escassos (Quintana & 
Moreno-Amich, 2002; López-Flores et al., 2009, 2014). Lʼestructura de la comunitat microbiana 
tradicionalment sʼha estudiat poc en les llacunes costaneres mediterrànies. Tal com mostra un estudi 
recent (Frederic Gich, dades no publicades), el gen funcional bacterià nosZ implicat en lʼúltim pas 
enzimàtic de desnitrificació i el gen funcional nrfA implicat en la reducció directa de nitrat a amoni 
(DNRA) estan presents a diverses llacunes del Baix Ter en nombre similar de còpia gènica (de 104 a 
107 números de còpia gènica per mil·lilitre). Dʼaquesta manera, es demostra el potencial genètic de 
la comunitat per reduir el nitrat a nitrogen gasós o amoni. Atès que la DNRA es veu afavorida quan 
hi ha una alta disponibilitat de matèria orgànica relativa al nitrat (Fazzolari et al., 1998; Nizzoli et al., 
2010), podem preveure que lʼamonificació tindria importància durant els períodes de confinament. 
Aleshores, les restes de plantes circumdants que contenen macromolècules nitrogenades, tals com 
àcids nucleics, proteïnes i aminosucres, serien degradades a amoni en condicions anòxiques, mentre 
que la desnitrificació seria predominant després de lʼentrada dʼaigua dolça amb nitrat.  

Lʼabsència de peixos en llacunes temporànies o semipermanents fa que les dominàncies de diferents 
espècies dʼinvertebrats es succeeixin al llarg del temps després del gradient dʼinundació-confinament. 
Els rotífers (Synchaeta spp.) dominen en períodes dʼinundació, però són substituïts per copèpodes 
calanoides (principalment Eurytemora velox i Calanipeda aquaedulcis) durant condicions estables. 
Quan el nivell d’aigua s’acosta a la dessecació apareixen rotífers (Brachionus spp.), amfípodes 
(Gammarus aequicauda) o meduses (Odessia maeotica), segons lʼestat tròfic (Figura 7). Els cladòcers 
són absents o molt escassos. Les dominàncies de calanoides que superen el 90% del total dʼindividus 
romanen durant setmanes o fins i tot mesos si les condicions estables no es veuen interrompudes 
per cap pertorbació hídrica (Brucet et al., 2005). Durant les dominàncies de calanoides, la grandària 
corporal esdevé un factor important en lʼestructuració de la comunitat dʼinvertebrats aquàtics (Brucet 
et al., 2006): adults i estadis juvenils de la mateixa espècie tenen un rol tròfic diferent; per tant, 
la competència intraespecífica es redueix quan la disponibilitat de nutrients és escassa (Brucet 
et al., 2008; Quintana et al., 2015). Lʼestructura de la comunitat bentònica no és tan dependent 
del patró temporal dʼinundació-confinament (Gascón et al., 2005). Mentre que el zooplàncton és 
similar en diferents masses dʼaigua, però amb una gran variabilitat temporal, els macroinvertebrats 
bentònics depenen més de les variables relacionades amb lʼespai, com la permanència de lʼaigua o 
la granulometria del substrat (Gascón et al., 2007).

Una de les espècies de peixos més característics de les llacunes costaneres confinades permanents 
és el fartet (Aphanius iberus), un peix ciprinodòntid en perill dʼextinció, endèmic de la Península 
Ibèrica, inclòs en lʼannex I de la Directiva dʼHàbitats (Doadrio et al., 2011).
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Figura 7: Model conceptual de successió del plàncton en llacunes costaneres confinades sense peixos. Dibuix de 
J. Corbera reproduït de Boix et al. (2015) amb permís.

Les poblacions monoespecífiques denses de fartet són freqüents en les comunitats de peixos, 
especialment durant el confinament, quan el nivell de lʼaigua és el més baix i els peixos es 
concentren en refugis dʼaigua permanent  (Moreno-Amich et al., 1999). El fartet sʼadapta molt bé a 
les condicions fluctuants dʼaquestes aigües, atès que tolera un ampli rang de salinitat. També actua 
com a depredador clau, originant una cascada tròfica basada en la grandària corporal (Compte et 
al., 2012), que provoca un augment de la transparència de lʼaigua i de la densitat de macròfits. A més 
de la reducció de lʼhàbitat, un dels principals problemes de conservació del fartet és la presència 
de la gambúsia (Gambusia holbrooki), una espècie invasora nord-americana, introduïda a lʼàrea 
mediterrània a principis del segle XX per a controlar el mosquit i la malària (Doadrio et al., 2011). 
Avui en dia, a causa de la presència de la gambúsia, el fartet està relegat als hàbitats amb elevades 
fluctuacions de salinitat que limiten lʼèxit invasiu de la gambúsia (Alcaraz & Garcia-Berthou, 2007; 
Ruiz-Navarro et al., 2011).
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3. Gestió i restauració de les llacunes 
costaneres confinades
3.1. Regulació del flux a la maresma de l’Alt Empordà i les 
seves conseqüències ecològiques

Lʼany 1989, pocs anys després de la creació del Parc Natural dels Aiguamolls de lʼEmpordà als 
aiguamolls de lʼAlt Empordà, els responsables del nou parc van decidir augmentar la durada de la 
inundació a la maresma. Els arguments eren clars: a la dècada de 1950 es va construir un canal 
de drenatge per drenar la maresma i reduir la durada de la inundació; més tard, als anys 70, es 
va proposar un projecte urbanístic a la zona, que es va aturar gràcies a un gran rebuig popular 
contra la destrucció dʼaquests aiguamolls. Per tant, amb la creació del Parc Natural, arribava lʼhora 
de recuperar la superfície inundada. Amb aquest objectiu, els gestors del parc van instal·lar una 
comporta al canal de drenatge construït als anys 50, desviant així les entrades dʼaigua dolça cap a 
les llacunes costaneres confinades. A causa dʼaquesta regulació de flux, lʼaigua dolça en superfície 
circulava principalment a través de les llacunes costaneres en lloc de drenar directament a lʼestuari 
del riu Fluvià i al mar (Figura 8). Aquest canvi en el patró dʼinundació va causar diversos efectes en 
la dinàmica de nutrients i la composició dʼespècies dʼaquestes llacunes (Quintana et al., 1998, 1999; 
Brucet et al., 2005):

•	 Tal com sʼesperava i desitjava, el nivell de lʼaigua es va mantenir més alt que abans, ampliant 
lʼhidroperíode de la maresma.

•	 La salinitat mitjana tendia a disminuir amb lʼaugment de les entrades dʼaigua dolça, com també 
disminuïa la variabilitat en la salinitat.

•	 Juntament amb les entrades dʼaigua dolça, hi va haver un augment de les entrades de nitrat, que va 
provocar un canvi en la ràtio N/P. Una forta limitació de N abans de la regulació del flux (NO3

-/SRP<1) 
es va canviar per una elevada disponibilitat de N inorgànic durant la inundació dʼaigua dolça 
(NO3

-/SRP>100).

•	 La gran quantitat de nitrat entrant en un sistema limitat per N va provocar una forta eutrofització de 
les llacunes i una major freqüència dʼepisodis dʼhipertròfia durant els períodes de confinament.

•	 La composició dʼespècies va canviar dràsticament, amb una reducció de les espècies adaptades a 
les condicions de confinament i la seva substitució per espècies típiques de les aigües oligohalines 
eutròfiques.

Després de veure aquest efecte negatiu, els gestors del parc van decidir canviar la manera com funciona 
la comporta. Actualment, la comporta sʼutilitza per controlar el nivell de lʼaigua, de manera que evita el 
drenatge excessiu de la maresma, però assegura que lʼexcés dʼaigua dolça flueixi directament cap al mar 
i no es desviï cap a les llacunes confinades.
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Figura 8: Efectes de regulació de flux als aiguamolls de lʼAlt Empordà com a conseqüència de la instal·lació dʼuna comporta 
(SC) al canal de drenatge. La figura mostra la variació estacional de lʼentrada dʼaigua dolça a través del Rec Corredor (A) i les 
concentracions de nitrat i SRP en diferents masses dʼaigua. Aigües dʼalta ràtio N/P provinents del Rec Corredor inundaven aigües 
de baixa ràtio N/P de les llacunes costaneres (B, C i D) provocant eutrofització. El nitrat era màxim durant el període dʼinundació 
(desembre-març), mentre que el fosfat augmentava durant el confinament, coincidint amb episodis dʼhipertròfia. Adaptat de 
Quintana et al. (1999).

3.2. Esforços de conservació del fartet
El fartet és un exemple dʼespècie afectada negativament per la regulació del flux durant els anys 90 a la 
maresma de lʼAlt Empordà (Moreno-Amich et al., 1999). Lʼaugment de lʼeutrofització, així com la reducció 
de la salinitat mitjana i la seva variabilitat, van permetre lʼexpansió de la gambúsia, que sʼadapta millor 
a aquestes noves condicions dʼinundació dʼaigua dolça (Rincón, 2002; Alcaraz & Garcia-Berthou, 2007; 
Ruiz-Navarro et al., 2011). La gestió actual de la comporta i la consegüent reducció del flux dʼaigua dolça 
a les llacunes confinades han aconseguit la recuperació de les poblacions de fartet a la maresma de lʼAlt 
Empordà.

A la maresma de La Pletera, en els aiguamolls del Baix Ter, es van crear tres noves llacunes permanents 
el 2002, en el marc dʼun projecte Life Nature (Life Ter Vell-Pletera, LIFE99NAT/E/00 6386). Lʼobjectiu del 
projecte era augmentar la quantitat de refugis de població de fartet en aquesta zona (Quintana & Marí, 2004; 
Quintana et al., 2009). Les llacunes es van repoblar amb prop de 400 individus de fartet immediatament 
després de la seva creació. La repoblació a curt termini va tenir èxit, i la densitat del fartet va augmentar 
un ordre de magnitud per any (Badosa, 2007). Tanmateix, a llarg termini, la densitat del fartet es va reduir 
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a causa de lʼarribada de la gambúsia, afectant no només a les llacunes creades, sinó també a les naturals 
(Pou-Rovira, 2009). Una gran inundació dʼaigua dolça provocada per fortes precipitacions a lʼoctubre 
de 2005 (Pascual et al., 2006) podria ser la causa de lʼarribada de gambúsies a les llacunes costaneres 
confinades de La Pletera. Des de llavors, el fartet i la gambúsia coexisteixen a la zona, amb fortes 
oscil·lacions poblacionals en ambdues espècies, sent la gambúsia més abundant en aigües oligohalines i 
el fartet en condicions dʼelevades fluctuacions de salinitat. Dʼaquesta manera, una salinitat alta i variable 
és bàsica per a la conservació de les poblacions de fartet a les llacunes on també hi ha gambúsia.
 
Un aspecte rellevant que no es va considerar durant la construcció de les llacunes el 2002 és la importància 
del patró sedimentari i de les aportacions dʼaigües subterrànies. A la maresma de La Pletera, les aigües 
subterrànies poden representar fins al 80 % de la circulació total dʼaigua (Menció et al., 2017). Una 
capa prima de sediment amb molt baixa permeabilitat situada a poca profunditat (entre 30 i 90 cm de 
la superfície) dificulta lʼentrada dʼaigües subterrànies a les llacunes (Geoservei, 2016). La creació de les 
llacunes lʼany 2002 es va basar simplement en la construcció dʼun forat per sota del nivell del mar, per 
garantir la permanència de lʼaigua durant tot lʼany. Tanmateix, no es va contemplar la composició del 
substrat, de manera que la capa impermeable es va eliminar probablement durant les obres. Lʼelevada 
permeabilitat de les noves llacunes pot facilitar lʼentrada dʼaigües subterrànies, amb una salinitat propera 
a 20 mS·cm-1, la qual cosa permet la persistència de la gambúsia.

3.3. Criteris per a la restauració de les llacunes costaneres 
confinades als aiguamolls del Baix Ter

Als aiguamolls del Baix Ter s’ha desenvolupat un nou projecte de restauració a la maresma de La Pletera 
(Life Pletera, LIFE13NAT/ES/001001). Aquesta zona es va veure afectada per la construcció dʼuna 
urbanització a finals dels 80, que després es va aturar als anys 90. Lʼobjectiu del projecte era recuperar 
els valors ecològics dʼaquesta maresma, alterada per les obres. Amb aquest objectiu, s’han desmantellat 
les restes de la urbanització inacabada (passeig marítim, accessos, material de rebliment, escullera i 
materials acumulats) i s’han substituït per un ecosistema costaner. S’han creat diverses llacunes 
costaneres confinades envoltades de la corresponent vegetació de la maresma, separades del mar per 
una duna ben constituïda (Figura 9). Les excavacions s’han dissenyat seguint cinc criteris per a la creació 
de llacunes i lʼeliminació de les restes de la urbanització. El seu ordre era jeràrquic, de manera que no se 
nʼapliqués cap sense complir els criteris anteriors. Aquests criteris són:

1) La conservació de la funcionalitat ecològica de lʼecosistema costaner. La nova estructura de 
la maresma restaurada ha de garantir que els processos ecològics típics de les llacunes (descrits 
a la secció 2) funcionin correctament en el futur. Amb aquest objectiu, lʼecosistema restaurat es va 
organitzar seguint lʼestructura espacial habitual dels aiguamolls costaners confinats en condicions 
naturals, que consisteix en les següents bandes paral·leles a la línia de costa:

•	 una banda de dunes costaneres formades per dunes mòbils i el front dunar;
•	 una banda de gradient que consisteix en una zona de barreja de dunes i maresma;
•	 una banda de llacunes formada per diverses llacunes confinades permanents distribuïdes 

paral·lelament al mar; 
•	 una banda de maresma formada per vegetació halòfila que permet que les llacunes es desbordin 

durant les inundacions. 
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Figura 9: Vista aèria de la zona restaurada de La Pletera (aiguamolls del Baix Ter) abans (dalt) i després (baix) de la 
restauració.
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La hidrologia ha de seguir el patró dʼinundació-confinament sense entrades continuades dʼaigua dolça 
superficials. Això mantindrà la dinàmica de nutrients i lʼestructura de la comunitat característiques 
dʼaquests hàbitats, tal com es descriu a les seccions 2.2 i 2.3.

2) La millora de la colònia existent de fartet amb la creació de més nuclis de població. Aquí es van 
tenir en compte dos aspectes. En primer lloc, diverses masses dʼaigua permanents romanen aïllades 
durant els períodes de confinament, però es connecten durant els episodis dʼinundació. Aquesta 
estructura estimula la diversificació de lʼhàbitat i garanteix la disponibilitat permanent de refugis 
adequats per al fartet, ja sigui durant anys secs o humits. En segon lloc, es van construir masses 
dʼaigua permanents mitjançant lʼexcavació del sediment per sota del nivell del mar, però es va tenir 
en compte el patró sedimentari, i es va assegurar que la capa impermeable no sʼeliminés (Geoservei, 
2016). Això facilita una major salinitat durant el confinament, que és adequada per a la permanència del 
fartet (tal com es detalla a lʼapartat 3.2). 

3) La no intervenció en zones que encara conserven la vegetació de la maresma, ja que el rebliment 
fet durant el procés dʼurbanització no va omplir tota la zona de la maresma. Dʼaquesta manera, sʼhan de 
mantenir les zones que encara resten cobertes per hàbitats costaners inclosos en la Directiva dʼHàbitats 
(com els que figuren en la secció 1).

4) La recuperació dels nivells topogràfics existents abans del procés dʼurbanització. És important 
destacar que aquest no és el principal criteri de restauració, com de fet sí lʼés en la majoria de projectes 
de restauració. Significa que no utilitzem la morfologia de la maresma original com a referència per a 
la construcció de la nova morfologia i només lʼapliquem quan es compleixen els tres criteris anteriors. 
Intentar reproduir lʼantiga morfologia no té sentit quan està tan alterada per les obres de construcció de 
la urbanització. Dʼaltra banda, per crear noves masses dʼaigua, és millor aprofitar lʼexistència de llocs 
ja alterats que acumulen material extern que cal eliminar.

5) El disseny dʼuna nova distribució topogràfica que recordi en el futur lʼexistència dʼun procés 
dʼurbanització inacabat a la zona. No és lʼobjectiu reproduir una maresma primitiva com si mai no 
hagués estat alterada i destruïda, sinó recordar que va haver-hi un procés dʼurbanització fallit i que 
lʼecosistema de la maresma no és un sistema original, sinó restaurat i recuperat. Amb aquesta idea, 
els accessos i passeigs antics es van convertir en llacunes i depressions; les velles rotondes es van 
convertir en separacions entre les masses dʼaigua permanents i un dels antics transformadors elèctrics 
és ara un observatori d’ocells.

3.4. Restauració en un escenari de canvi global
En el context actual de canvi global, lʼàrea de La Pletera ha registrat un augment mitjà del nivell del mar 
de 5 mm·any-1, un augment de la freqüència mitjana dels temporals de mar i un retrocés de la línia de 
costa propera a 1 m·any-1 durant les últimes dècades (Pascual et al., 2012). Les riuades ocasionals, que 
poden regenerar les llacunes confinades, ja no són possibles a la zona, perquè el riu Ter està regulat 
actualment per preses i canalitzat en el seu últim tram amb motes en les dues ribes que impedeixen 
el seu vessament. Avui en dia, les dimensions relativament petites de la zona i la imprevisibilitat dels 
efectes dʼuna inundació del riu desaconsellen facilitar el desbordament ocasional del riu cap a la 
maresma.
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A curt termini (Figura 10), sʼha realitzat una modelització dels possibles efectes dʼun temporal de mar 
intens sobre la zona un cop restaurada, en comparació amb els efectes en presència dels elements de la 
urbanització inacabada. Els resultats dʼaquesta modelització mostren que lʼeliminació de les estructures 
de la urbanització augmenta la capacitat de la maresma de laminar lʼaigua durant els temporals de mar 
i redueix la intrusió dʼaigua de mar en els camps de conreu adjacents (Solà et al., 2016). A llarg termini, 
un dels principals problemes a la costa de Catalunya és la presència dʼinfraestructures properes al mar 
(vies de tren, autopistes, passeigs, esculleres) que no permeten un desplaçament gradual de la costa i 
dels ecosistemes costaners cap a lʼinterior (Sabater et al., 2017). La estructura tova dissenyada, basada 
en bandes paral·leles al mar i amb lʼabsència de qualsevol barrera dura, sembla ser la millor manera de 
mitigar els efectes del canvi climàtic en aquesta costa. 

Figura 10: Resultats del model hidràulic, desenvolupat en el marc dels projectes Life Pletera (LIFE13 NAT/ES/001001) i Life Medacc 
(LIFE12ENV/ES/000536), on es mostren els efectes esperats d’un temporal de mar intens sobre l’àmbit de la maresma de la Pletera 
abans i després de les accions de restauració. La presència de construccions i de material de rebliment  d’origen humà anteriors 
a la restauració (esquerra) evitava la inundació de la maresma i causaven intrusió marina cap als camps de conreu adjacents. En 
canvi, amb la retirada d’aquests elements (dreta) les entrades d’aigua de mar durant un temporal no superen la superfície de la 
maresma. Línia vermella discontínua, límit de la xarxa Natura 2000; línia verda discontínua, límit del domini públic marítim-terrestre. 
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1. Introducció
El Parc Natural de l’Albufera és una zona protegida, parcialment envoltada per la ciutat de València 
i la seva àrea metropolitana, que alberguen milió i mig d’habitants (Figura 1). A grans trets, al parc 
es distingeixen tres tipus d’ecosistemes: 1) un llac som i d’aigua dolça (aprox. 2800 ha), homònim al 
parc i que roman connectat puntualment amb el mar per uns canals artificials anomenats goles; 2) la 
marjal, que envolta el llac pel nord, sud i oest, i que actualment està ocupada gairebé íntegrament 
per arrossars que, al seu torn, funcionen com un aiguamoll en l’època d’inundació del cultiu (finals de 
primavera pel creixement de l’arròs i meitat de tardor fins a principis d’hivern per al seu ús cinegètic); i 
3) una barra sorrenca o restinga situada a l’est del llac separant-lo de la mar Mediterrània. La restinga, 
coneguda com La Devesa del Saler té aproximadament 1 km d’ample i uns 14 km de longitud. Està 
formada per diversos cordons dunars paral·lels a la costa amb les seves respectives depressions 
interdunars. Aquestes fondalades solen acumular aigua durant certs períodes de l’any formant un 
sistema de basses conegudes localment amb el nom de mallades. 

Figura 1. Esquerra: localització de l’àrea d’estudi a la Península Ibèrica (dalt) i al Parc Natural de l’Albufera (baix). Dreta: detall de 
l’àrea amb la localització i codi d’algunes de les mallades estudiades. Els colors indiquen la seva edat de restauració: groc, verd i 
taronja corresponen als projectes de restauració de 2007, 2003 i 1998, respectivament. (Modificat d’Olmo, 2016).
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La declaració de Parc Natural es va fer efectiva el 1986 (Decret 89/1986, de 8 de juliol), sent el primer 
a la Comunitat Valenciana, i el 1989 es va incloure en la Llista Ramsar d’Aiguamolls d’Importància 
Internacional. Tota l’àrea pertany a més a la Xarxa Natura 2000 per ser considerada Lloc d’Interès 
Comunitari (Council Directive 92/43/EEC) i Zona d’Especial Protecció per a les Aus (Council Directive 
2009/147/EC). La protecció del Parc Natural queda regulada per dues normatives autonòmiques, el Pla 
d’Ordenació dels Recursos Naturals (Decret 96/1995) i el Pla Rector d’Ús i Gestió (Decret 259/2004). 
Com moltes altres àrees costaneres mediterrànies i malgrat l’alt nivell de protecció, l’àrea ha estat 
històricament sotmesa a fortes pressions antròpiques per l’alta densitat de població assentada en els 
seus voltants. 

En concret, l’ecosistema de la restinga, La Devesa del Saler, ha sofert diverses transformacions, sent les 
més intenses les que es van donar durant el segle XX (Figura 2).

Figura 2. Fotografies de La Devesa del Saler i de la restauració d’algunes mallades: a) en els anys 60 durant 
el pla d’urbanització; b) vista aèria en 2002; c) treballs de restauració a la mallada R1; d) instal·lació de 
passarel·la a la mallada O4; e) mallada R1 just després de la seva restauració en l’estiu de 2007; i f) mallada 
R1 després del seu primer omplert a l’octubre de 2007. (De: Olmo, 2016).
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A principis d’aquell segle, en ser una àrea endèmica de malària, les mallades van ser considerades 
llocs insalubres on les poblacions de mosquits, vectors de la malaltia, havien de ser eradicades. Per a 
això, aquestes basses van ser perforades, trencant la seva impermeabilitat i afavorint així el drenatge 
cap a capes freàtiques (Llei Cambó de 1918). Més endavant, a la dècada dels 60 es va aprovar un 
projecte urbanístic anomenat: Projecte d’ordenació i d’urbanització de la Devesa, l’objectiu del qual era 
la urbanització intensiva de la restinga que incloïa la urbanització de la zona amb un passeig marítim, 
un sistema de sanejament, aparcaments, carreteres secundàries i un conjunt de complexos residencials 
amb diverses torres d’apartaments, cases unifamiliars, hotels i zones de esbarjo. 

Totes aquestes accions van implicar l’anivellament del terreny, que va donar com a resultat la completa 
desaparició dels cordons dunars propers al mar, juntament amb moltes de les basses associades. Les 
mallades van ser artificialment reblides amb la sorra de les dunes i amb restes (fangs, runes...) de la 
inundació que va patir el 1957 la ciutat de València arran de la crescuda del riu Túria.

A mitjans dels anys 70, el canvi polític a Espanya (de dictadura a democràcia) va propiciar l’aparició 
d’una sèrie de moviments socials i ambientals en contra del projecte d’urbanització, molts dels quals 
van ser promoguts per naturalistes destacats de l’època com el conegut Félix Rodríguez de la Fuente. 
Per això, el projecte d’urbanització de La Devesa del Saler tan sols va arribar a executar-se parcialment. 
La ciutadania valenciana, sota el lema “El Saler per al poble”, va aconseguir la paralització de la major 
part de les infraestructures inicialment plantejades, principalment el gruix de complexos residencials. No 
obstant això, no va ser fins a final dels anys 80 que les polítiques ambientals a nivell europeu, nacional i 
regional van desenvolupar marcs d’actuació per intentar recuperar el valor ecològic de l’àrea (Sanjaume 
1998; Rei Benayas et al. 2003). Des d’aquest moment, es van intentar portar les dunes costaneres i les 
basses soterrades als seus estats previs mitjançant successius projectes de restauració.

El primer d’aquests projectes, entre 1988 i 1998, es va dur a terme per part del govern local, i amb ell es 
va restaurar una part de l’àrea afectada. L’entrada de cofinançament europeu va venir a càrrec de dos 
projectes Life Natura: Life Duna (LIFE00 NAT/E/007339) realitzat entre 2003 i 2005, i Life Enebro (LIFE04 
NAT/E/000044) entre 2007 i 2009. Amb ells es va eliminar la part urbanitzada (vials i altres infraestructures), 
es va restaurar part del cordó dunar costaner i també algunes mallades. Les antigues cubetes estaven 
reblides, encara que en períodes de pluges intenses podien presentar una escassa làmina d’aigua, de 
manera que la vegetació estava dominada per canyís juntament amb altres plantes que toleren cert nivell 
d’inundació, com espècies dels gèneres Inula o Dittrichia. El primer pas per a la restauració de les mallades 
va consistir en demarcar els límits de les cubetes antigues sobre fotografies aèries i altres registres històrics. 
Posteriorment, amb maquinària pesada es van extreure els sediments (Figura 2c), arribant just al límit de la 
capa de llims que marcaria la zona impermeable (entre 50-100 cm des de la superfície). La majoria d’elles 
es van restaurar perquè tinguessin un caràcter temporani (Antón-Pardo & Armengol 2010; Olmo et al. 2016). 
No obstant això, algunes mallades van ser més profundament excavades amb l’objectiu de mantenir una 
columna d’aigua durant tot l’any i crear així reservoris per a les espècies de peixos ciprinodòntids endèmics 
i amenaçats (Benavent Olmos et al. 2004): fartet (Aphanius iberus) i samaruc (Valencia hispanica). En 
algunes d’aquestes mallades permanents es van introduir planters de macròfits submergits (principalment 
dels gèneres Chara i Potamogeton) i exemplars dels peixos citats. Per a la resta de mallades es va optar 
per una recolonització natural d’aquelles espècies vegetals locals adaptades a aquests ambients (Benavent 
Olmos et al. 2004). Les ribes de les basses es van perfilar amb un pendent suau facilitant l’accés de la fauna. 

Les mallades estan catalogades a la Directiva d’Hàbitats (92/43/EEC) com “Humid dune slacks (Code 2190)”. 
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Com a característiques generals, aquestes basses interdunars són endorreiques, somes, lleugerament 
salobres i de mida petita, difícilment superen l’hectàrea d’extensió. En el cas de les temporànies, la columna 
d’aigua es deu a l’aportació que deixen les pluges, mentre que les permanents poden tenir un component 
important d’aigües freàtiques. La temporalitat té una dinàmica anual marcada pel clima mediterrani de 
la regió, on les majors pluges es donen a la tardor i a la primavera, mentre que els estius són secs i molt 
càlids. D’acord amb això, l’any hidrològic començaria al setembre i finalitzaria a l’agost de l’any següent. 
Donada la impredictibilitat del clima mediterrani, les mallades temporànies poden tenir diferents períodes 
(hidroperíodes) alternats d’ompliment i de sequera dins d’un mateix any hidrològic i amb durades diferents. 

En tota La Devesa es poden arribar a localitzar més de 40 cossos d’aigua (Rueda-Sevilla et al. 2006; Rueda 
2015). Les principals mallades, seguint la toponímia establerta i de nord a sud, són: la mallada del Quarter, 
del Saler, de La Rambla, Redona, del Garrofer, Llarga, Mata del Fang, de l’Hospitalet, de la Torre, Malladeta i 
del Canyar. També hi ha una zona amb llacunes restaurades al denominat Racó de l’Olla, una àrea de reserva 
més propera a l’Albufera. La major part de les mallades es troben separades per antics tallafocs; malgrat tot, 
algunes adjacents poden connectar-se en èpoques d’inundació extraordinària (per exemple, l’hivern de 2017 
vam observar que es connectaven les mallades de La Rambla i la Redona i aquesta darrera també amb la del 
Garrofer). Aquestes antigues mallades en alguns casos estan molt fragmentades, i podem trobar-hi cossos 
d’aigua que es mantenen separats; per exemple, després de la restauració realitzada el 2003 (projecte Life Duna), 
on hi havia l’antiga mallada de la Mata del Fang es van configurar 4 mallades, tres d’elles (dues temporànies i una 
permanent) es connecten quan el nivell està molt alt, i una quarta temporània que queda separada d’aquestes 
per un camí. L’últim dels projectes realitzats va restaurar dues d’aquestes mallades temporànies, l’estiu de 
2016, i té previst noves actuacions en algunes que encara romanen soterrades. Actualment, La Devesa del 
Saler és una àrea d’esplai àmpliament freqüentada tant per la població local com per turistes.  

Els sistemes aquàtics del Parc Natural de l’Albufera han estat objecte de diverses investigacions en el 
camp de la limnologia. Des de principis del segle XX molts d’aquests estudis es van centrar en el propi 
llac de l’Albufera (Arévalo 1916, 1918; Blanco 1976). A partir dels anys 80, sota la direcció de la Doctora 
Rosa Miracle, els estudis limnològics es van intensificar (p. ex. Miracle et al. 1984; Oltra & Miracle 1984, 
1992; Oltra 1993; Romo & Miracle 1994) i es van ampliar a altres sistemes aquàtics del Parc Natural com 
els arrossars, les sèquies, les deus (localment conegudes com a ullals) i també es van estudiar algunes 
de les antigues mallades (Sòria & Alfonso 1993; Alfonso 1996; Soria 1997). Més recentment, després 
de les restauracions efectuades pel projecte Life Duna i Life Enebro es van estudiar diversos aspectes 
limnològics de les mallades (Rueda-Sevilla et al. 2006; Antón-Pardo & Armengol 2010; Olmo et al. 2015 
2016; Rueda 2015; Antón-Pardo et al. 2016;  Olmo 2016; Romo et al. 2016). 

En aquest capítol es documenten els efectes que els diferents projectes de restauració han tingut sobre 
les característiques ambientals i sobre les comunitats de zooplàncton de les mallades. Posem especial 
èmfasi en la colonització, establiment i configuració dels diferents grups del zooplàncton en aquests 
hàbitats aquàtics, comparant aquelles mallades restaurades més recentment amb algunes de les que es 
van restaurar en primera instància i que ens serviran com a sistemes de referència. D’acord amb això, hem 
utilitzat una nomenclatura relacionada amb les diferents edats de restauració (Figura 1): R (recentment 
restaurades, el 2007), I (edat de restauració intermèdia, el 2004) i O (de l’anglès old, mallades antigues 
restaurades el 1998). A més, la denominació P es refereix a aquelles mallades de caràcter permanent. 
El zooplàncton és un excel·lent model per a entendre l’ecologia de comunitats i la restauració ecològica 
(Louette et al. 2009; Badosa et al. 2010) i per això, els estudis presentats a continuació aporten una detallada 
informació de com el desenvolupament dels treballs de restauració pot afectar aquestes comunitats.
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2. Efecte de la restauració sobre les 
característiques ambientals de les mallades
Les successives restauracions dutes a terme en les mallades han tingut efectes sobre diverses 
característiques ambientals incloent les limnològiques. Per estudiar els efectes de la restauració sobre les 
característiques ambientals d’aquestes basses costaneres, es va realitzar un estudi exhaustiu durant un 
període de quatre anys hidrològics: des d’octubre de 2007, després del primer ompliment de les mallades 
recentment restaurades, fins a maig de 2011, després de l’assecatge estival de totes les temporànies. En 
el conjunt de 17 mallades estudiades queden ben representades les tres edats de restauració (7 noves, 4 
intermèdies i 6 antigues) i els diferents hidroperíodes: tretze eren temporànies i quatre permanents. 

En el període estudiat les temperatures de l’aire van ser semblants, amb valors mitjans propers als 18 ºC 
(Figura 3). Per contra, les pluges sí que van ser més variables entre els diferents anys hidrològics. En els 
tres primers, la precipitació anual acumulada va ser superior als 650 mm per any, mentre que l’últim any 
hidrològic no va arribar a acumular els 400 mm, any en el qual els hidroperíodes de les basses temporànies 
van ser més intermitents i efímers (Figura 4). En aquelles mallades de caràcter permanent, el nivell de la 
columna d’aigua durant l’últim cicle va arribar a fluctuar amb una variació de 90 cm, indicatiu de l’alta 
variabilitat pluviomètrica estacional i interanual. Des de la primavera de 2011, les mallades temporànies 
van romandre pràcticament seques a causa d’un prolongat període de sequera que va durar més de cinc 
anys. Després d’aquest episodi de xericitat, l’ompliment complet de totes les cubetes va tornar a produir-
se a finals de la tardor de 2016.

Figura 3. Precipitació acumulada (mensual i anual) i temperatura mitjana (mensual i anual) registrada durant els 
quatre anys hidrològics d’estudi (Setembre 2007-Juliol 2011) a l’estació meteorològica de Benifaió, situada a 12 km 
de l’àrea d’estudi. (Modificat d’Olmo, 2016).
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Figura 4. Representació de la durada de l’hidroperíode de les 17 mallades durant el període 2007-2009. En negre els períodes 
d’inundació, en gris els períodes secs i en blanc quan no hi ha disponibilitat de dades.

Durant aquest període de quatre anys hidrològics, es van visitar mensualment les mallades i durant els 
períodes d’inundació es van mesurar una sèrie de variables limnològiques: conductivitat, temperatura 
de l’aigua, pH, oxigen dissolt, profunditat, concentració de clorofil·la a, nitrats i fòsfor reactiu soluble. 
També es van registrar altres variables visualment com el percentatge de cobertura vegetal o la 
presència de macroinvertebrats i aus aquàtiques. 

En el cas de les basses temporànies, la cobertura vegetal va estar gairebé exclusivament constituïda 
per helòfits, mentre que les basses permanents també van desenvolupar macròfits en els llits de les 
seves cubetes. Les mallades temporànies restaurades el 2007 van passar de no tenir vegetació en 
el primer any d’estudi, a aconseguir cobertures del 10-20 % al final dels quatre anys. Les mallades 
temporànies restaurades el 1998 i el 2003 es van mantenir al voltant d’un 75-90 % i un 50-70 %, 
respectivament. D’altra banda, la mallada recent permanent (RP) va assolir fins a un 70 % mentre que 
les permanents de més antiguitat (IP, OP1 i OP2) van tenir al voltant d’un 40 % de cobertura total. 

En termes generals, i malgrat les característiques intrínseques de cada bassa, es va observar que 
les mallades de menor edat van presentar majors nivells de pH, oxigen, conductivitat i profunditat 
(Figura 5).Aquests resultats podrien estar relacionats amb l’increment de vegetació associat amb el 
temps des de la restauració.  L’augment de la cobertura vegetal aporta una major quantitat de matèria 
orgànica al sediment de les cubetes de major edat, i que pot produir dues conseqüències principals: 
1) l’augment de la rapidesa del rebliment, amb la consegüent reducció de profunditat i escurçament 
de l’hidroperíode; i 2) l’augment de la taxa de descomposició, cosa que podria implicar una reducció 
del pH i de l’oxigen dissolt.

En regions calcàries, com la que ens trobem, el pH és regulat pel sistema tamponador dels carbonats 
(Wetzel 2001). No obstant això, altres processos naturals com la respiració, la fotosíntesi, la 
descomposició o la presència de compostos húmics també tenen influència sobre aquesta variable. 
En general, el valor de pH canvia conforme ho fa el balanç entre producció primària i descomposició 
(per la captació o alliberament de CO2 dissolt en l’aigua) i això provoca que el pH pateixi fluctuacions 
diàries, estacionals o interanuals. Si la producció supera la descomposició, el pH serà més elevat; 
per contra, si domina la descomposició, el pH serà menor (Brönmark & Hansson 2010). En el nostre 
sistema de basses, el pH està generalment al voltant de valors de 8 a 9 (Alfonso 1996; Antón-Pardo & 
Armengol 2010). Els menors valors de pH en les mallades de més edat confirmarien la dominància dels 
processos de descomposició (Scheffer 2004) a causa de l’augment de la matèria orgànica provinent de 
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la vegetació. Per contra, en les mallades recents sembla dominar la producció, ja que amb prou feines 
tenen aportacions de matèria orgànica a causa de l’escassa cobertura vegetal. Aquests mateixos 
processos possiblement també siguin els causants de la disminució d’oxigen a mesura que augmenta 
l’edat des de la restauració.

Figura 5. Diagrames de caixes i bigotis de: conductivitat, temperatura, pH, oxigen, clorofil·la a, nitrats i fòsfor reactiu soluble 
per cada mallada durant el període d’estudi. Els límits de les caixes indiquen els percentils 25 i 75; la línia dins de cada caixa 
és la mediana. Les barres d’error indiquen els percentils 90 i 10, sent els punts negres els valors extrems.
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Quant a la conductivitat, les basses costaneres solen concentrar sals per influència de les aigües 
freàtiques, que solen ser salobres, i de l’esprai marí (Reyes et al. 2006). No obstant això, en les mallades 
recents s’observa una reducció de la salinitat des del primer any que van ser restaurades fins al final de 
l’estudi. Els treballs de restauració van deixar al descobert capes de sediment on existia una acumulació 
de sals, fet que possiblement va afavorir que presentessin una elevada conductivitat durant el primer 
hidroperíode, en comparació amb les basses de major edat. En el nostre sistema, la progressiva reducció 
de conductivitat podria ser deguda al rentat i lixiviat de les sals a zones més profundes del sediment. 
Dues de les llacunes més antigues (O4 i OP1) van presentar conductivitats més elevades que la resta. El 
llit de la mallada temporània O4 està sobre una zona antiga amb elevada salinitat. En el cas de OP1,  que 
està propera a la platja, l’elevada conductivitat podria ser deguda als temporals marítims que suposarien 
l’entrada puntual d’aigua marina.

Les variacions en el nivell de l’aigua, tant en aiguamolls permanents com temporanis, teòricament 
són el resultat de la interacció d’un conjunt de complexos processos com ara precipitació, infiltració, 
evaporació i transpiració vegetal (Mitsch & Gosselink, 1993). La morfologia de les cubetes, incloent la 
seva profunditat, té una gran influència en aquestes variacions en el nivell de la columna d’aigua. En 
el nostre sistema, la profunditat de manera general disminueix amb l’edat i això podria també estar 
relacionat amb l’increment de la cobertura de vegetació amb el temps, afavorint així un ompliment 
més accelerat de la cubeta. L’increment de cobertura podria estar contribuint més al dessecat de 
les basses per evapotranspiració i per filtració, ja que els sistemes radiculars alteren i trenquen 
els estrats llimosos impermeables facilitant la pèrdua d’aigua a capes més profundes (Mitsch & 
Gosselink, 1993). 

Per altres variables ambientals però, no es van trobar patrons clarament derivats de l’edat de restauració. 
En totes les mallades, els valors mitjans de clorofil·la a en l’aigua van estar al voltant dels 5 µg L-1, que 
és el límit entre oligotròfia i mesotròfia (OCDE 1982), encara que les llacunes permanents van presentar 
concentracions mitjanes lleugerament superiors (Figura 5). Pel que fa als nutrients dissolts, es van detectar 
nitrats i fosfats en totes les mostres, però amb concentracions molt baixes i sense un patró definit segons 
l’hidrorègim o l’edat de restauració de les basses. 

Per tal d’explorar els patrons generals que mostren les característiques ambientals en el conjunt de 
llacunes es va realitzar una anàlisi de components principals (PCA). El primer eix (CP1) extret en l’anàlisi 
va explicar un 57 % de la variància i va aparèixer relacionat positivament sobretot amb el pH. Va ordenar 
les basses respecte a l’edat de restauració (Figura 6), les llacunes més recents en la part positiva de l’eix i 
les de major antiguitat a la part negativa . El segon eix (CP2) va explicar el 17.8 % de la variància. Aquest 
eix ordena les llacunes segons el seu hidroperíode separant clarament les llacunes permanents (a la zona 
positiva de l’eix) de les temporànies (a la zona negativa). Aquest eix es correlaciona positivament amb la 
profunditat, pH i clorofil·la a i negativament amb la conductivitat.

Altres anàlisis d’ordenació realitzades amb les mostres de les llacunes temporànies i permanents per 
separat van posar de manifest patrons semblants. En primer lloc, en absència del factor hidrorègim 
(permanència vs temporalitat), van ressaltar també la importància del pH en relació amb l’edat de 
restauració, amb valors menors en les llacunes més antigues que es van separar clarament de les recents 
i intermèdies. D’altra banda, les mostres de les llacunes també es van relacionar amb la clorofil·la a 
i la profunditat, sent les més profundes les que menors valors de clorofil·la van presentar, cosa que 
probablement està relacionada amb les variacions estacionals i interanuals.
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Amb aquests resultats podem concloure que l’heterogeneïtat en el nostre sistema de basses ve molt 
marcada pels anys transcorreguts després dels treballs de restauració. El nostre objectiu era esbrinar i 
quantificar els principals factors que expliquen les diferències ambientals entre els grups d’edat, ja que el 
coneixement del context abiòtic ens ajudarà a tenir un millor coneixement sobre el marc biòtic en el qual 
ens centrarem la resta del capítol: la configuració de les comunitats de zooplàncton.

Figura 6. Diagrama d’ordenació de l´Anàlisi de Components Principals de les variables limnològiques a 
les 17 mallades. Cada símbol correspon a la posició mitjana de totes les mostres d’una bassa mesurades 
durant el període d’estudi. Els símbols grisos i els buits corresponen a les mallades permanents i temporals, 
respectivament. COND, conductivitat; TEMP, temperatura; CHLA, clorofil·la a i SRP fòsfor reactiu soluble.

3.- Efecte de la restauració sobre el 
zooplàncton de les mallades
Els resultats relatius al zooplàncton procedeixen sobretot de dos estudis: un preliminar que comprèn 8 
mallades restaurades el 1998 i el 2003, amb mostres en el cicle hidrològic 2006-2007, i un altre que va 
comprendre 17 mallades (incloent-hi les anteriors) que es van estudiar durant el període 2007-2011.

3.1 El zooplàncton de les mallades: Composició i grups 
dominants 
Durant el cicle hidrològic 2006-2007, es va estudiar un grup de mallades que incloïa algunes permanents 
i altres temporànies, tres anys després de la restauració d’algunes mallades amb el projecte Life Duna. En 
aquest treball es van realitzar mostrejos mensuals i es van identificar 100 espècies de zooplàncton entre 
les que van dominar els rotífers, amb 71 espècies, seguits dels cladòcers (15 espècies), els copèpodes 
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(13) i una espècie d’anostraci (Antón-Pardo & Armengol 2010; Antón-Pardo et al. 2016). La riquesa 
acumulada en l’any va tenir els seus valors més elevats en la llacuna permanent d’aigua dolça IP (Taula 
1). Els valors de densitat mitjans van estar al voltant de 200-300 ind L-1 en la majoria de llacunes, tot i que 
van presentar grans fluctuacions, sent  els valors més alts deguts als juvenils de copèpodes ciclòpids 
i als rotífers. Aquest resultat coincideix amb el patró de dominància que s’ha trobat en altres sistemes 
soms mediterranis (Ortega-Mayagoitia et al. 2000, Rodrigo et al. 2003; Brucet et al. 2010). Les espècies 
trobades durant aquest període són generalment cosmopolites, freqüents a la regió i en aquest tipus 
de sistemes litorals mediterranis amb influència salina (p. ex. Antón-Pardo i Armengol 2012 2014) i per 
tant, subjectes a les fluctuacions de salinitat que caracteritzen aquests ecosistemes (Badosa et al. 2005; 
Serrano & Fahd 2005).

	 REFERÈNCIA	 Densitat	 Riquesa	 Riquesa
		  (Ind L-1)	 mitjana	 acumulada
	 IP	 211.8 ± 121.4	 16.8 ± 4.7	 62
	 OP1	 334.8 ± 174.6	 12.4 ± 5.4	 40
	 O3	 117.6 ± 94.7	 14.8 ± 3.8	 39
	 I2	 249.0 ± 377.7	 6.6 ± 2.4	 26
	 O2	 212.6 ± 465.9	 7.9 ± 3.3	 21
	 I1	 231.9 ± 300.5	 7.1 ± 2.2	 19
	 O4	 938.6 ± 865.1	 7.3 ± 2.2	 18
	 O1	 280.5 ± 249.7	 12.3 ± 1.2	 28

Taula 1. Valors mitjans de densitat, riquesa mitjana i riquesa acumulada en 
el conjunt de mallades estudiades durant 2006-07 i que es van utilitzar com a 
sistemes de referència en altres treballs.

Pel que fa a la composició específica, els gèneres de rotífers Lecane i Brachionus van ser els de major 
riquesa i els de Hexarthra, Polyarthra i Keratella, van destacar per presentar les densitats més elevades. 
En els copèpodes van dominar els ciclòpids: l’espècie més abundant va ser Acanthocyclops americanus, 
que encara que havia estat citada amb un altre nom (A. robustus), és molt abundant a tota la zona (Sòria & 
Alfonso 1993; Alfonso 1996; Oltra & Miracle 1992) i tolera les aigües salobres i eutròfiques (Dussart 1969; 
Miracle et al. 2013). També van tenir abundàncies destacables Diacyclops bisetosus, D. bicuspidatus i 
Tropocyclops prasinus, que són també de caràcter eurihalí (Dussart 1969; Alonso 1998). Tan sols una 
mallada (O3) va registrar la presència d’una espècie de copèpode calanoide, el diaptòmid Mixodiaptomus 
kupelweseri, que ja va ser citat prèviament a la zona (Alfonso 1996). Quant als cladòcers, Daphnia magna 
va ser el que es va trobar en més altes densitats, ja que aquesta espècie sol tolerar majors rangs de 
salinitat (Boronat et al. 2001; Ortells et al. 2005). La conductivitat sol presentar una relació negativa amb la 
diversitat de cladòcers, atès que la majoria d’espècies d’aquest grup té escassa tolerància a aquest factor 
(Jeppesen et al. 1994; Moss 1994). També van aparèixer altres espècies de cladòcers menys tolerants 
a la mineralització, com Ceriodaphnia quadrangula, Simocephalus vetulus o Daphnia pulicaria (Alonso 
1998; Boronat et al. 2001). Els resultats d’aquest treball posen de manifest que les llacunes permanents i 
les de major hidroperíode van tenir una major riquesa per mostreig i acumulada en tot el període d’estudi; 
però també destaca la importància que va tenir l’edat de restauració sobre el zooplàncton, a més de la 
conductivitat i aspectes relacionats amb la productivitat del sistema (Antón-Pardo & Armengol 2010; 
Antón-Pardo 2011; Antón-Pardo et al. 2016).
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S’ha constatat en nombrosos estudis que la durada de l’hidroperíode (aquí correlacionat amb la profunditat) 
és el principal factor que determina l’estructura i composició de la comunitat en sistemes aquàtics (p. ex. 
Wellborn et al. 1996; Boix et al. 2001; Eitam et al. 2004). En general, la riquesa d’espècies és major en les 
basses permanents (per ex. Collison et al. 1995; Alonso 1998; Spencer et al. 1999) o en basses temporànies 
amb els hidroperíodes més llargs (per ex. Fahd et al. 2000; Boix et al. 2001). No obstant això, les comparacions 
entre sistemes amb diferent hidroperíode són complicades, ja que en el nombre d’espècies trobat pot 
influir el major nombre de mostrejos realitzats (l’esforç de mostreig) en aquells sistemes permanents 
o amb hidroperíodes més llargs. A més, l’hidroperíode moltes vegades va associat amb variables que 
augmenten l’heterogeneïtat ambiental (profunditat o vegetació aquàtica) o amb l’abundància d’anàtids, 
que poden actuar com a vectors de dispersió del zooplàncton (Figuerola & Green 2002).

La influència de la salinitat en l’estructura de la comunitat de basses també ha estat àmpliament estudiada 
(Williams 1999; Brock et al. 2005; Toumi et al. 2005; Waterkeyn et al. 2008), i de la mateixa manera que 
succeeix en les mallades, aquesta té gran influència en la comunitat zooplanctònica (per ex. Boronat 
et al. 2001; Frisch et al. 2006; Martinoy et al. 2006; Waterkeyn et al. 2008). A banda dels efectes sobre 
la riquesa, que es discutiran en la secció següent, aquesta variable va tenir un efecte positiu sobre 
l’abundància de zooplàncton: les tres basses més salades són les que major abundància mitjana de 
zooplàncton van tenir. La relació entre salinitat i productivitat es coneix des d’antic, ja que són sistemes 
on els nutrients no solen ser limitants i on unes poques espècies ben adaptades poden desenvolupar-se 
molt (Hammer 1986).

Finalment és destacable la presència de l’anostraci Tanymastix stagnalis, espècie rara a la Península 
Ibèrica (Boix 2002), que va ser trobat únicament en una mallada (O2) amb un dels hidroperíodes més 
intermitents. Rueda-Sevilla et al. (2006) troben tres poblacions d’aquesta espècie a la mateixa zona: una 
a O2 i les altres en dos mallades no estudiades en el present treball. Encara que aquesta espècie s’ha 
catalogat com a espècie d’aigües fredes, en aquesta zona apareix en rangs de temperatures majors. 
Els grans branquiòpodes com aquest poden ser competidors més eficients que altres filtradors de 
menor grandària com cladòcers o rotífers (Waterkeyn et al. 2011), però en ser més grans són també més 
susceptibles a la depredació per peixos i invertebrats (Bohonak & Whiteman 1999). Per això, les espècies 
de grans branquiòpodes apareixen habitualment en els sistemes temporanis, on els grans depredadors 
(principalment peixos) estan absents (Schneider & Frost 1996), i d’aquesta manera redueixen el risc de 
depredació. Experiments realitzats amb aquesta espècie van posar de manifest la importància de la 
conductivitat en el manteniment i desenvolupament de les seves poblacions cosa que, juntament al fet 
que potser la seva capacitat dispersiva no sigui tan gran com la d’altres branquiòpodes, ens explicaria el 
fet que presenti poblacions tan fragmentades (Olmo et al. 2015). 

3.2. Efecte de la restauració sobre el zooplàncton en 
llacunes permanents

Tal com hem comentat anteriorment, les mallades permanents van presentar una major riquesa d’espècies 
de zooplàncton, que en el nostre cas pot anar associat a diversos factors: (i) alta heterogeneïtat d’hàbitats 
i condicions ambientals, associats a una diversificació de nínxols, (ii) la permanència anual de l’aigua 
que facilita la successió de comunitats, (iii) la varietat temporal en les condicions que afavoreix diferents 
estímuls d’eclosió, (iv) la constància de columna d’aigua afavoreix l’assentament d’aus aquàtiques les 
quals són importants vectors de dispersió (p. ex., Figuerola & Green 2002) i (v) la presència de poblacions 



205 

de peixos i altres macroinvertebrats depredadors que imposen una forta pressió de depredació, impedint 
la dominància d’unes poques espècies (ex. Spencer et al. 1999) i dificultant l’exclusió competitiva. A 
més, l’ampliació de les antigues cubetes (en àrea i profunditat) i la introducció d’espècies de flora i fauna 
aquàtiques, dutes a terme durant la restauració, poden haver ajudat a incrementar l’efecte d’aquests 
factors. És possible que juntament amb els peixos i plantes introduïts es va poder produir l’entrada de 
diverses espècies de zooplàncton o de les seves formes de resistència , factor que va poder contribuir al 
ràpid augment de la riquesa d’espècies en aquestes llacunes permanents. 

Per comentar l’efecte de la restauració sobre el zooplàncton de sistemes permanents, comentarem dos 
exemples que hem estudiat amb detall: la Mata del Fang (IP), restaurada el 2003, i el cas d’una altra 
llacuna de nova creació, mallada del Canyar (RP).

1. Mallada de la Mata del Fang (IP): aquesta bassa no va ser totalment colgada durant la urbanització de 
la zona en els anys 60, quedant una petita llacuna amb forma de canal d’uns 300 m2 i 1 m de profunditat 
que es feia servir per proporcionar aigua a les obres d’urbanització. El 1987 es va realitzar un estudi durant 
un any d’aquesta bassa (Sòria & Alfonso 1993), que presentava una gran densitat de vegetació emergent 
i baixa qualitat de l’aigua. L’oxigen dissolt era escàs (4.7 ± 2.4 mg L-1) i la concentració de clorofil·la a 
(27.7 ± 10.7 mg L-1), qualificava la bassa com a mesotròfica (OCDE 1982). Com a part del projecte Life 
Duna (en 2003) es va augmentar la superfície de la cubeta (fins a 4000 m2), i es va excavar fins arribar a 
una profunditat aproximada de 2 m. A més, es va dur a terme una introducció de diferents espècies de 
macròfits (Chara hispida, Potamogeton pectinatus i Zannichellia peltata), a més d’exemplars dels peixos 
endèmics anteriorment citats. En els anys posteriors a la restauració (2006 a 2009), es van percebre 
notables canvis tant en les variables ambientals com en les comunitats aquàtiques (Antón-Pardo et al. 
2013). A més del desenvolupament de la vegetació submergida, hi va haver una important colonització 
d’helòfits, principalment dels gèneres Phragmites, Typha, Juncus i Scirpus. Com a conseqüència de 
la nova vegetació submergida i l’augment de la profunditat, es va produir un increment dels nivells 
d’oxigen dissolt. A més, entre tres i sis anys després de la restauració, la concentració de clorofil·la a 
va disminuir a valors mitjans per sota dels 5 μg L-1, passant a un estat d’oligotròfia (OCDE 1982). Pel 
que fa al zooplàncton, la riquesa de tots els grups va augmentar substancialment, cosa que va suposar 
importants canvis en l’estructura de la comunitat (Antón-Pardo 2011; Antón-Pardo et al. 2011). En el 
període comprès entre febrer de 1987 a gener de 1988 (Alfonso 1996), es van trobar un total de 14 
espècies de rotífers, amb una clara dominància de Keratella tropica i tan sols es van observar dues 
espècies de crustacis, el cladòcer Daphnia magna en densitats molt baixes i el copèpode Tropocyclops 
prasinus, els juvenils dels quals (principalment nauplis) van arribar a les màximes densitats. Els anys 
posteriors a la restauració, la mallada va acumular un total de 78 espècies de zooplàncton, amb un 
total de 60 espècies de rotífers, 5 de copèpodes i 13 espècies de cladòcers (Antón-Pardo et al. 2013). 
L’augment d’espècies d’aquest últim grup és particularment rellevant en el funcionament del sistema, 
ja que la seva major eficiència en la filtració de fitoplàncton (comparat amb els microfiltradors rotífers i 
nauplis) ajuda en els processos de clarificació de l’aigua i facilita l’existència de fases clares en hàbitats 
soms (Scheffer et al. 1993). 

2. Mallada del Canyar (RP): En aquest cas la llacuna es va excavar a l’estiu de 2007 en una zona 
on no existia una cubeta prèvia. La creació d’aquesta bassa va ser part del projecte Life Enebro, i 
les seves dimensions finals van ser d’aproximadament 5900 m2 de superfície i 1.5 m de profunditat 
màxima. En aquest cas, a diferència dels sistemes temporanis restaurats, l’excavació sí que va assolir 
el nivell freàtic, per la qual cosa la llacuna va tenir aigua abans de les pluges de la tardor (Figura 7). 
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També es van introduir exemplars de peixos endèmics i vegetació submergida, de composició similar 
a la detallada a la mallada IP. De mica en mica des del seu primer ompliment, la bassa va tenir una 
important colonització d’helòfits (de similar composició a IP) en la pròpia cubeta i en la seva orla 
(Antón-Garrido et al. 2013; Calero et al. 2015). Es va produir un ràpid desenvolupament de la vegetació 
submergida amb la colonització i establiment de noves espècies de macròfits pertanyents als gèneres 
Nitella i Utricularia, les quals van arribar a desenvolupar extenses praderies submergides (Calero et al. 
2015). Les principals variables limnológiques d’aquesta mallada es van mesurar mensualment durant 
quatre anys hidrològics, en els quals els valors de nutrients i de conductivitat van augmentar amb 
el temps, mentre que els d’oxigen es van reduir a partir del segon any i els de clorofil·la a van ser 
generalment baixos. 

Figura 7. (a) Detall dels treballs d’excavació a la mallada permanent RP, a l’estiu de 2007 (abans de les pluges de tardor), on 
s’observa com es supera en profunditat el nivell freàtic; (b) la mateixa mallada a la tardor de 2008.

Nombroses espècies de zooplàncton van colonitzar ràpidament aquesta mallada de nova creació. A la 
Figura 8 es mostra la riquesa acumulada en aquesta bassa durant els quatre anys d’estudi, observant-
se una alta riquesa ja des del primer mostreig (12 espècies de rotífers i una de cladòcer), i un augment 
progressiu de les espècies fins que el pendent se suavitza als dos anys de la seva creació. Després 
dels quatre anys d’estudi, la riquesa acumulada va arribar a les 80 espècies, majoritàriament rotífers 
(61 espècies), seguits dels cladòcers (13 espècies) i finalment, sis espècies de copèpodes. El grup més 
abundant va ser el dels rotífers, sobretot en els primers mesos amb abundàncies superiors als 1000 ind 
L-1. Les espècies més abundants d’aquest grup van ser Anuraeopsis fissa, Polyarthra dolichoptera, K. 
tropica, Hexarthra oxyuris i Trichocerca pusilla. Els cladòcers van presentar abundàncies menors i més 
constants durant tot el període (màxima de 29 ind L-1). En els anys posteriors, els copèpodes van tenir 
una major rellevància, deguda als estadis juvenils, les densitats mitjanes dels quals van passar de 103 
ind L-1 a 406 ind L-1 del primer a l’últim any d’estudi respectivament.
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Figura 8. Dalt: Riquesa acumulada de la mallada RP durant el període setembre 2007 a març 2011 a 
intervals bimensuals, de: rotífers, copèpodes i cladòcers; Baix: variació en la densitat de zooplàncton 
dels tres grups indicats durant el mateix període.

3.3. Efecte de la restauració sobre el zooplàncton en 
llacunes temporànies  
La majoria de llacunes que hem estudiat són temporànies, per  la qual cosa en aquest apartat comentarem 
alguns aspectes destacables en el zooplàncton d’aquest tipus de sistemes sotmesos a restauració, com 
són: la colonització primerenca, el banc d’ous i la successió ecològica. 

1.- Colonització primerenca: Les sis mallades temporànies recentment restaurades pel projecte Life 
Enebro (R1 a R6, Figura 1) es van mostrejar 15 dies després del seu primer ompliment amb les pluges 
de finals de setembre de 2007; precipitacions que en aquest mes es van produir de forma copiosa, 
possibilitant així un ompliment ràpid de les llacunes. Aquesta conjuntura ens va permetre documentar 
la colonització dels principals grups del zooplàncton des de l’inici. A més, vam tenir l’oportunitat de 
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comparar aquestes comunitats pioneres amb les d’un conjunt de 8 mallades restaurades el 1998 i 2003, 
que nosaltres hem considerat de referència i que s’han descrit amb més detall en l’apartat 3.1.

En el primer mostreig realitzat després de la restauració, a les sis mallades recentment restaurades, es 
van identificar 30 espècies: 24 rotífers, quatre copèpodes i dos cladòcers (Figura 9). El valor de riquesa 
en cada mallada va presentar gran variabilitat: des de cinc espècies en R6 a 19 en R1. A excepció de 
dues espècies de rotífers del gènere Cephalodella, la resta ja havia aparegut en les mallades de referència 
a l’hidroperiode anterior (2006-2007). Del total de 100 espècies prèviament aparegudes, un 28 % es 
van detectar en el primer ompliment de les mallades recents (per grups: un 31 % de les 71 espècies de 
rotífers, un 14 % de les 15 espècies de cladòcers, un 27 % de les 13 espècies de copèpodes i no es 
va registrar l’única espècie d’anostraci). En alguna de les mallades es van assolir altes densitats sent 
els rotífers els dominants amb algunes espècies, com H. fennica, P. dolichoptera i B. angularis, que 
presentaren densitats de més de 150 ind L-1. A destacar que les mallades amb baixes densitats van 
presentar també una baixa riquesa (R5 i R6). 

Figura 9. Proporció dels diferents grups de zooplàncton en el primer 
mostreig de les llacunes de recent creació (R1-R6) realitzat a l’octubre 
de 2007. La situació de les gràfiques mostra la posició relativa de 
cada mallada i la seva grandària és proporcional a la densitat de 
zooplàncton.

Aquestes sis mallades no estan connectades entre si ni amb d’altres, de manera que els vectors de 
dispersió més importants per a l’arribada del zooplàncton serien el vent i els animals (incloent humans). 
Des del primer ompliment de les basses es va detectar en algunes la presència d’un gran nombre d’ocells 
aquàtics (principalment ànecs). Com la dispersió sembla no ser un factor limitant per a l’arribada del 
zooplàncton (Antón-Pardo et al. 2016), aquestes mallades noves actuen com a embornals d’immigrants 
que arriben des de les mallades veïnes de major antiguitat, que al seu torn actuen com a font del conjunt 
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regional d’espècies, tal com suggereixen diversos estudis (Caley & Schluter 1997; Leibold et al. 2004; 
Vanschoenwinkel et al. 2007). Les dades d’aquest primer mostreig posen de manifest que la colonització 
del zooplàncton es dona de forma molt ràpida en basses restaurades indicant les bones habilitats 
dispersives d’aquests organismes, d’acord amb altres estudis sobre aquest tema (Louette & De Meester 
2004; Frisch & Green 2007; Badosa et al. 2010). Els resultats confirmarien també la capacitat colonitzadora 
dels organismes amb temps de desenvolupament més curts i una resposta ràpida a l’eclosió, com són 
els rotífers (Brendonck & De Meester 2003, Frisch et al. 2012; Lopes et al. 2014). Així mateix, aquests 
es podrien veure beneficiats de l’absència dels seus competidors directes, els cladòcers, que només 
van ser detectats en dues basses i en molt baixes densitats. Els cladòcers, tot i presentar una diversitat 
regional relativament alta (15 espècies en 2006-2007), tenen temps de generació més llargs, de manera 
que trigarien més temps a colonitzar nous cossos d’aigua (Jenkins & Buikema 1998). 

Tenint en compte que la recolonització natural de sistemes aquàtics restaurats està molt influenciada 
per la presència d’un banc de propàguls a la cubeta (Olmo et al. 2012), no és descartable tampoc el 
reclutament a partir d’un banc d’ous remanent previ a la restauració, tot i que el manteniment d’aquest 
banc no va ser un criteri a considerar als treballs del Life Duna ni Life Enebro. A més, l’aparició primerenca 
de copèpodes adults (fins i tot femelles ovígeres) a les comunitats actives podria estar indicant també 
que el banc d’ous previ a la restauració no va ser retirat per complet en algunes mallades. Segons Frisch 
& Green (2007), els ciclòpids són capaços de colonitzar i fer-se dominants en poques hores després de 
la rehidratació de les seves formes de resistència anhidrobiòtiques. Altre possible indicador d’aquest 
banc romanent serien els resultats obtinguts de l’anàlisi genètica de D. magna. Aquests van revelar que 
algunes mallades recents posseïen una alta riquesa clonal comparable a les mallades de referència i molt 
superior a l’esperable després de la reproducció entre els clons colonitzadors al cap d’una estació de 
creixement (Ortells et al. 2012). 

2.- Banc d’ous: Un curt període de temps després de la restauració hauria de ser suficient perquè una 
bassa acumulés un gran nombre d’espècies ajudada per l’alta taxa de dispersió i el reclutament des del 
banc d’ous (Louette et al. 2006; Badosa et al. 2010). L’inici de l’hidroperíode representa el moment de 
major reclutament d’espècies (Olmo et al. 2012) que configura posteriorment les comunitats (Boix et al. 
2004). En aquests primers estadis després de la inundació, els residents es recluten principalment de 
l’eclosió de les formes de resistència acumulades en el sediment de les cubetes. 

L’acumulació de les formes de resistència (en quantitat i diversitat) augmenta amb el temps, representant 
un arxiu de la biodiversitat local de cada bassa (Hairston 1996; Càceres 1998). L’abundància i diversitat 
del banc de propàguls té un considerable impacte en l’estructura i la dinàmica de les comunitats en aquest 
tipus de basses (Marcus et al. 1994; Hairston 1996; Càceres 1998). Per això, és d’esperar que l’edat de 
restauració (sobre tot en aquest cas on es retira el sediment de la llacuna) actuï com a factor limitant de 
la riquesa en les mallades recentment restaurades davant de les de més antiguitat, que possiblement 
tinguin un banc de formes de resistència més desenvolupat.

A més de l’estudi de les comunitats actives en la columna d’aigua, l’anàlisi dels bancs d’ous és una eina 
útil per a l’estudi de la diversitat de les comunitats de zooplàncton (Vandekerkhove et al. 2004) integrant 
les escales espacials i temporals (Brendonck & De Meester 2003). En aquest sentit, els experiments 
d’eclosió amb el banc d’ous viable són útils per comparar les comunitats de basses amb diferents 
característiques (Frisch et al. 2009). Amb aquesta intenció, el setembre de 2010 vam prendre mostres 
de sediment de tres mallades temporànies de diferent edat de restauració (R1, I1 i O2). Amb mostres de 
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sediment homogeneïtzat de cada bassa es va realitzar un experiment ex situ d’eclosió en aquaris durant 
un mes (octubre-novembre de 2010, al mateix temps que les basses es van inundar). El nombre d’espècies 
eclosionades va ser de 13, 15 i 18 en R1, I1 i O2, respectivament. Tots els aquaris van aconseguir una 
certa estabilització en la riquesa acumulada entre els dies 14 i 18 de l’experiment. No es va registrar 
eclosió de copèpodes, però els ostracodes van ser comuns a tots ells. Els rotífers, de ràpida resposta 
a l’eclosió, van ser el grup dominant en riquesa: set espècies van ser comuns a les tres basses davant 
d’una sola espècie comú de cladòcer, D. magna. Finalment, en tots els casos van dominar les espècies 
de caràcter litoral davant de les úniques quatre de caràcter planctònic (A. fissa, H. fennica, D. magna i T. 
stagnalis). Per contra, el nombre d’espècies exclusives va ser major amb l’edat de restauració: tres, cinc i 
vuit a R1, I1 i O2, respectivament. Entre aquestes espècies exclusives es troba l’anostraci T. stagnalis que 
tan sols va eclosionar en els aquaris amb sediment d’O2, l’única bassa que posseïa una població activa 
d’aquest branquiòpode. A més, es va detectar un retard en el temps d’eclosió (sensu Vandekerkhove et 
al. 2004) associat a l’edat de la mallada. Això concorda amb diversos estudis que suggereixen que l’edat 
del banc d’ous influeix en la taxa d’eclosió ja que els ous de resistència més antics no eclosionen amb 
la mateixa facilitat que els nous (Hairston et al. 1995; Weider et al. 1997). Això és possiblement degut a 
una progressiva degradació dels components fotosensibles que indueixen l’eclosió (De Meester et al. 
1998; Nielsen et al. 2015). Una raó addicional per al retard en l’eclosió de la mallada més vella podria 
recaure sobre un ajustament temporal a causa de la pressió competitiva exercida pel branquiòpode T. 
stagnalis. La presència d’aquest grup pot arribar fins i tot a excloure competitivament a cladòcers, rotífers 
i copèpodes que eclosionarien en fases posteriors de l’ompliment, quan els branquiòpodes desapareixen 
de la columna d’aigua (De Meester et al. 2016). 

3.-Successió ecològica: La successió ecològica es relaciona amb els canvis temporals que es donen en 
les comunitats. Per avaluar els efectes de la restauració sobre la successió en la comunitat de zooplàncton, 
vam seleccionar una mallada recentment restaurada (R1) i comparem la seva comunitat amb la d’altres 
dues mallades més antigues (I1 i O2), restaurades respectivament el 2004 i el 1998, i que hem considerat 
com a sistemes de referència. Les tres mallades van ser mostrejades mensualment durant quatre cicles 
hidrològics: des del primer ompliment de R1 a la tardor de 2007 a l’assecat a la primavera de 2011. A 
més, totes són temporànies i durant el període d’estudi van presentar un hidroperíode similar (Figura 4), 
amb fases de permanència de l’aigua més prolongades en els primers anys i més efímeres l’últim any. 
D’aquesta manera, les diferències en la comunitat de zooplàncton degudes a l’hidroperíode queden 
minimitzades. Com ja s’ha descrit anteriorment, les mallades noves van presentar unes condicions 
ambientals lleugerament diferents a aquelles de més edat. La mallada R1 va tenir majors valors de 
conductivitat, concentració d’oxigen i profunditat. Pel que fa a la riquesa d’espècies per mostreig, les 
diferències més grans es van trobar en la mallada de més edat (17.6 ± 3.7) comparat amb les més recents 
(I1: 10.9 ± 3.4; R1: 10.5 ± 4.2). Les corbes d’acumulació d’espècies (Figura 10), varen mostrar a R1 i a I1 
un increment rellevant en el primer any, mentre que el pendent es va suavitzar en els últims anys. D’altra 
banda, en O2 l’increment pronunciat en el nombre d’espècies es va produir tant en el primer com en 
el segon any. D’aquesta manera, O2 va ser la mallada amb un major nombre d’espècies acumulades 
(60 espècies), comparat amb les 43 d’I1 i les 52 de R1 (Figura 10). Pel que fa a la composició de la 
comunitat de zooplàncton en la mallada nova, el primer any hi havia una dominància de rotífers i juvenils 
de copèpodes, típics organismes pioners (Firsch & Green 2007; Badosa et al. 2010). En canvi, a partir 
del segon any, encara que seguien dominant els juvenils de copèpodes, va augmentar considerablement 
l’abundància de cladòcers, assemblant-se més en les proporcions a les llacunes de major antiguitat en la 
restauració (Figura 11). Aquests resultats van mostrar un augment de la complexitat de la comunitat de 
zooplàncton en R1, que a poc a poc s’anava assemblant a la de les mallades de més edat. Aquest augment 



211 

de la diversitat en R1 també va poder ser afavorit pel desenvolupament progressiu de la vegetació (que 
augmenta la disponibilitat de microhàbitats) i pel canvi en les variables ambientals (Olmo et al. 2016). 
Altres estudis assenyalen que la riquesa d’espècies és major en els hàbitats aquàtics de més edat, a 
causa d’una major acumulació d’ous de resistència al sediment (Badosa et al. 2010; Miguel-Chinchilla et 
al. 2014), com passa en O2. En canvi, la mallada més recent se situa en una posició intermèdia. Aquesta 
mallada va ser ràpidament colonitzada per diferents espècies immediatament després de l’ompliment, 
i segurament el major rang de variació en les condicions ambientals (principalment les variacions en 
conductivitat i clorofil·la) va permetre la presència d’un major nombre d’espècies (una major taxa de 
reemplaçament) que en I1, amb un ambient més estable. Per concloure, podem dir que la restauració a 
R1 va produir una immediata i ràpida transició cap a condicions similars a les trobades en les mallades de 
més edat. Mentre que en el primer any es van observar grans diferències en les comunitats de zooplàncton, 
a partir del segon any, la mallada R1 va mostrar més similituds amb les mallades de referència, amb una 
comunitat més complexa.

Figura 10. Riquesa acumulada de zooplàncton en tres mallades amb diferent edat de restauració: R1 
(recent), I1 (intermèdia) i O2 (antiga) durant quatre cicles hidrològics entre 2007 i 2011. 

Figura 11. Abundància relativa (barres) i densitat mitjana (cercles) dels grups principals de zooplàncton en 
tres mallades amb diferent edat de restauració: R1 (recent), I1 (intermèdia) i O2 (antiga), durant quatre cicles 
hidrològics (1-4) entre 2007 i 2011.
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4. Conclusions generals
Els hàbitats aquàtics restaurats constitueixen una oportunitat única per entendre la resiliència de les 
comunitats que hi habiten i la successió ecològica (De Meester et al. 2005). Els diferents projectes de 
restauració que es van dur a terme a La Devesa del Saler van produir un mosaic d’ecosistemes aquàtics 
que havien estat restaurats en diferents moments, i per tant, amb diferent edat. Aquesta oportunitat va 
permetre el seguiment de les condicions ambientals i del zooplàncton en aquestes basses, especialment 
en aquelles que van ser restaurades el 2007, ja que es va estudiar la colonització i la successió des 
del mateix moment de la restauració dels hàbitats. D’altra banda, els organismes zooplanctònics, amb 
cicles de vida curts i ràpides respostes a variacions ambientals, poden ser utilitzats com a indicadors per 
avaluar l’èxit de la restauració (Jenkins 2003; Williams et al. 2008; Antón-Pardo et al. 2013).

Pel que fa als factors ambientals, les successives restauracions han posat de manifest, d’una banda, 
la rapidesa dels canvis i, de l’altra, un patró clar que es relaciona amb reducció de la conductivitat i una 
ràpida colonització per helòfits, que podria produir una reducció de la profunditat per rebliment i un 
increment de la quantitat de matèria orgànica en el sediment, el que va acompanyat d’una disminució 
de l’oxigen dissolt i del pH. Els nivells de nutrients i de clorofil·la es van mantenir fluctuants però no molt 
elevats.

Pel que fa a les comunitats de zooplàncton, inicialment els nous hàbitats van ser colonitzats per 
espècies amb altes taxes de dispersió i de creixement (principalment rotífers), que a més en la seva 
major part ja estaven presents en el reservori regional d’espècies. Això podria indicar que la colonització 
i establiment de les espècies es va produir des dels hàbitats més antics, però donada la rapidesa amb 
què s’ha realitzat la colonització en alguns casos, no podem descartar la presència d’un banc de formes 
de resistència residual que va romandre viable en el sediment malgrat la colmatació i la restauració, i que 
en aquestes noves condicions ambientals va tornar a eclosionar i recolonitzar els cossos d’aigua. Els 
resultats també posen de manifest la importància que sobre la riquesa d’espècies té l’hidroperíode, ja 
que la riquesa va ser major en els sistemes permanents que en els temporanis i en aquests va ser major 
en els d’hidroperíode més llarg. En el cas dels sistemes permanents, aquesta elevada riquesa podria 
estar afectada per la introducció accidental d’espècies de zooplàncton associades a la repoblació 
amb peixos i macròfits. Altres factors com la conductivitat i aquells relacionats amb la productivitat del 
sistema també tenen importància en l’estructuració de les comunitats de zooplàncton. Finalment, l’edat 
de restauració té un important reflex en les comunitats de zooplàncton, ja que aquest factor va tenir 
gran importància en l’ordenació de les comunitats. A més, la riquesa total va estar molt influenciada 
per l’edat de restauració, però també la riquesa de microcrustacis i en particular de cladòcers. Per 
tant, aquests paràmetres podrien ser bons indicadors de l’èxit en la restauració. Tot i la poca diferència 
d’edat de restauració entre les llacunes, l’estudi de l’eclosió del banc d’ous de zooplàncton va permetre 
distingir l’edat de les mateixes sobre la base de la riquesa, nombre d’espècies exclusives i moment de 
l’eclosió. 

Un aspecte destacable del nostre estudi és la rapidesa amb què han canviat i s’han colonitzat els 
nous cossos d’aigua, tant permanents com temporanis. Això posa de manifest que en aquests 
sistemes, on hi ha bona dispersió del zooplàncton, en pocs anys (tot i que aquests pocs anys 
equivalen a diverses generacions de zooplàncton) les comunitats de les llacunes noves s’assemblen 
a les velles, que podrien ser considerades com a sistemes de referència en absència de llacunes 
naturals o no alterades. 
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Aquests estudis posen de manifest que l’eliminació del sediment (com a forma de restauració) de les llacunes 
colmatades, natural o artificialment, ha millorat les característiques dels sistemes i la seva funcionalitat, 
possibilitant una ràpida colonització pel zooplàncton (i pel conjunt de la comunitat aquàtica). Els canvis 
en les variables ambientals i en la vegetació es van donar de forma ràpida, però en aquests sistemes tan 
succints, donada l’abundància de vegetació emergent, els processos d’ompliment s’acceleren i en pocs 
anys (aproximadament 10-15) les llacunes perden profunditat i queden amb hidroperíodes molt curts. A 
hores d’ara, noves intervencions parcials que retiressin una part del sediment (deixant una altra com a 
font de propàguls) i dels helòfits en algunes zones de la llacuna, permetrien que aquestes mantinguessin 
una elevada heterogeneïtat, major biodiversitat i un millor funcionament limnològic.
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