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Caso de estudio 2: la laguna de La Ricarda
Introducción
La laguna de La Ricarda está situada a dos kilómetros de la actual desembocadura del río Llobregat 
(Figura 7), en el término municipal del Prat de Llobregat. Tiene una superficie aproximada de 29 
hectáreas, con 1.3 kilómetros de largo y una anchura máxima de 150 metros. Es una laguna de origen 
natural, que antiguamente había sido una desembocadura del río Llobregat y que se alimentaba de agua 
dulce procedente del mismo. En épocas húmedas, la laguna podía recibir una importante cantidad de 
agua dulce, que provocaba una disminución de la salinidad, sobre todo en la parte alta de la laguna; 
además, el nivel de agua aumentaba de forma brusca durante las crecidas del río o los temporales, 
rompiéndose la barra de arena que la separa del mar y produciéndose una entrada de agua salada. 
Como consecuencia, durante estas etapas, la laguna presentaba salinidades mucho más altas cerca de 
la desembocadura. Además, en épocas estivales, con falta de agua de lluvia y temperaturas elevadas, la 
entrada de agua dulce era normalmente escasa y la evapotranspiración aumentaba significativamente, 
provocando un aumento de salinidad de la laguna (Hernández & Vázquez-Suñé, 1995). De esta manera, 
la laguna mantenía una dinámica hídrica que le permitía la renovación del agua de la misma y variaciones 
de salinidad que provocaban un gradiente salino muy amplio.

Figura 7: localización (arriba) y ampliación (abajo) de la zona de estudio en el año 2017. Sobre la ampliación de 
la zona de estudio se han marcado los tres puntos de muestreo (R1, R2 y R3) así como las entradas de agua 
dulce provenientes del Aeropuerto de Barcelona. Fuente de las fotografías: Google Earth.
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La ampliación del Aeropuerto de Barcelona supuso la desaparición de la zona agrícola que drenaba a la 
laguna, llevando a la pérdida del principal flujo de agua dulce de la laguna (Figura 8); más tarde, cuando 
se realizó el proyecto de ampliación del Aeropuerto de Barcelona, que finalizó en 2009, las aportaciones 
de agua se volvieron prácticamente nulas y el nivel de la laguna disminuyó drásticamente. Así durante 
este último período la barra de arena no podía romperse debido al mínimo nivel con el que contaba la 
laguna todo el año, agravado por la regresión litoral de este tramo de costa. En definitiva, la dinámica 
hídrica de esta laguna se ha visto afectada de manera evidente en los últimos años.

Figura 8: fotografías del Aeropuerto de Barcelona en 2001 (arriba) y 
2016 (abajo). En blanco se ha marcado la zona agrícola que drenaba 
a la laguna antes de la ampliación del aeropuerto. Fuente de las 
fotografías: Google Earth.

En un intento por restablecer el equilibrio de la laguna, el Aeropuerto de Barcelona, obligado por la 
Declaración de Impacto Ambiental de las obras de ampliación del aeropuerto, comenzó a aportar un flujo 
artificial de agua dulce a la laguna de La Ricarda en 2003 (con agua de pozos y del acuífero profundo). 
Durante 2008 y 2014 estas aportaciones pasaron a ser de agua reutilizada, y en Julio del 2014 empezó a 
llegar más caudal procedente de aguas pluviales y bombeo de agua del freático. En diciembre de 2014, 
se procedió a abrir la barra de arena, de manera artificial. La barra de arena volvió a cerrarse de nuevo, 
tres días después. En junio del 2015, se cambió la ubicación del tubo que aportaba los flujos artificiales 
de agua dulce, pasando a ubicarse en la entrada que se da por la cabecera de la laguna (Figura 7). 
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Materiales y métodos
Los datos presentados aquí son una recopilación de datos generados por la Universidad de Barcelona 
y el Consorci per a la protecció i la gestió dels espais naturals del delta del Llobregat. Además se han 
consultado datos de las comunidades de macroinvertebrados de la laguna para el período 2004-2005 
(Cañedo-Argüelles & Rieradevall, 2010).

Este estudio se basa en una campaña de muestreo de un año de duración (junio 2014-junio 2015). El 
primer muestreo se realizó justo antes del inicio del aporte artificial de agua dulce, por parte del Aeropuerto 
de Barcelona. Por lo tanto, se disponen de datos previos a la aportación. Después, se recogieron datos 
mensuales sucesivos. Los muestreos tienen lugar en tres puntos de la laguna: un primer punto muy cerca 
del embarcadero (R1), un segundo punto en la parte central de la laguna, donde hay la confluencia de 
los diferentes brazos de la laguna (R2) y un tercer punto muy cerca de la desembocadura (R3) (Figura 7).

Análisis fisicoquímico del agua

Se recogieron datos de temperatura (ºC), conductividad (µS·cm-1), conductancia específica (SPC, µS·cm-1), 
pH, porcentaje de saturación de oxígeno (%), concentración de oxígeno (mg·L-1). Utilizando una sonda 
multiparamétrica (WTW, multiparameter model 197i). Además, se recogieron muestras de agua para el 
análisis de amonio, nitratos, fosfatos, fósforo total y clorofila a en el laboratorio siguiendo metodologías 
estandarizadas (Greenberg et al., 2005). 

Identificación y cuantificación del plancton

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. 

Identificación de macroinvertebrados

Se recogieron muestras de sedimento del fondo de la laguna, utilizando una draga; también se recogieron 
muestras superficiales con un salabre. Las muestras se conservaron en formol. Debido a la mínima 
presencia de macroinvertebrados en las muestras recogidas, se observó la totalidad del volumen de 
todas las muestras recogidas, se examinaron un total de 19 muestras. Se identifican los organismos a 
nivel de familia, utilizando la clave taxonómica de Tachet et al. (2000). Debido a su gran papel indicador 
y su riqueza de especies (Cañedo-Argüelles et al. 2012b), los quironómidos se identificaron a nivel de 
especie bajo el microscopio, siguiendo la clave de Andersen et al. (2013).

Resultados
n el perfil de conductividad (Figura 8), se pueden observar diferencias entre los diferentes puntos de 
muestreo a lo largo del tiempo. El punto R1, situado cerca del embarcadero, presentó durante todos 
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los muestreos una conductividad menor que R2 y R3, pero el rango de variación fue relativamente 
bajo. El punto R1 presentó valores entre 6000-7000 (µS·cm-1), mientras que el punto más cercano a 
la desembocadura, R3, presentó un rango de conductividad entre 7000-9000 (µS·cm-1). En el mes de 
febrero, después de la obertura de la barra de arena que separa la laguna del mar, la conductividad 
aumentó considerablemente en los tres puntos de muestreo (R1, R2, R3). Sin embargo, en el siguiente 
muestreo, realizado en abril, la conductividad descendió hasta valores similares a los registrados antes 
de la obertura de la barra de arena. Por último, el efecto del cambio de localización del tubo que aporta el 
caudal de agua artificial a la laguna fue muy evidente en los valores de conductividad del punto R1, justo 
donde se produce la aportación de agua en la actualidad. La conductividad en este punto disminuyó 
drásticamente en el muestreo de junio de 2015 (cuando se cambió la localización del tubo), pero no se 
observaron efectos en R2 ni R3.

En general, los valores de oxígeno disuelto fueron bajos durante todos los muestreos (4-10 mg·L-1, Figura 
8), excepto en el mes de febrero, después de la obertura de la barra de arena (13-17 mg·L-1, Figura 9). Por 
otra parte, hay que destacar los fenómenos de anoxia en las capas más profundas, durante el mes de 
octubre. En el último muestreo, en junio de 2015, una vez ya se había realizado el cambio de localización 
del tubo que suministra el caudal de agua artificial a la laguna, el punto R1 presentó más oxígeno disuelto 
que los puntos R2 y R3, a diferencia del muestreo previo, en abril, cuando R1 era el punto donde se podía 
observar una menor concentración de oxígeno disuelto. 

Figura 9: perfiles en profundidad de oxígeno disuelto (arriba) y conductividad (abajo) para cada punto de muestreo en la laguna de 
La Ricarda a lo largo del período de estudio.
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Las concentraciones de fósforo fueron muy elevadas, con valores entre 0.09 y 0.67 mgP·L-1 (Tabla 4). 
En cambio, las concentraciones de fosfatos fueron muy bajas. La profundidad del disco de Secchi varió 
entre 19 y 50 cm y las concentraciones de clorofila a entre 1.19-33.5 mg/m3.

Fecha	 Nivel	 Punto	 Disco de	 Fósforo	 Fosfatos	 Nitratos	 Amonio	 Clorofila a	 Razón N/P	
	 embarcadero	 de	 Secchi	 total	 (mg·L-1)	 (mg·L-1)	 (mg·L-1)	 (mg·m-3)	
	 (cm)	 muestreo	 (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

dic-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

Tabla 4: datos del nivel de la laguna, disco de Secchi y concentraciones de nutrientes y clorofila a fitoplanctónica, registrados en 
la laguna de La Ricarda.

Fitoplancton
Se identificaron un total de 17 especies de fitoplancton siendo las más abundantes: Chlamydomonas sp. 
pl (abundancia relativa del 54.6%), Cryptomonas sp. pl (abundancia relativa del 36.6%) y Peridinium sp. 
pl (abundancia relativa del 2.5%) (Tabla 5). Cabe destacar la presencia de dos especies de cianobacterias 
potencialmente tóxicas: Aphanizomenon sp. pl y Anabaenopsis sp. pl.
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Muestra 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_Dic14 21,85 - - - - - - -
R2_Dic14 - - 136,94 - 109,55 - - -
R3_Dic14 - - 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

Muestra 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_Dic14 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07
R2_Dic14 - - - - - - - 7668,8 1095,54
R3_Dic14 - - - - -  - 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

Tabla 5: abundancia de cada especie de fi toplancton observada en un mililitro de agua de la laguna de La Ricarda.

De acuerdo con el análisis SIMPER, la comunidad del punto de muestreo situado cerca del mar (R3) fue 
signifi cativamente diferente a la de la parte media (R2) y la cabecera (R1) de la laguna. Por otra parte, las 
especies mayoritarias presentes en la época estival e invernal fueron diferentes a las del resto de épocas 
del año y semejantes entre ellas. 

 - 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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Teniendo en cuenta el factor espacial, las especies significativamente asociadas a cada grupo 
fueron:

R1: Chlamydomonas sp. pl. (47% de contribución a la diferenciación del grupo, siendo la especie que 
más contribuyó), Cryptomonas sp. pl., Aphanizomenon sp. pl, Cyclotella sp. pl. 

R2: Chlamydomonas sp. pl. (53% de contribución a la diferenciación del grupo, siendo la especie que 
más contribuyó), Cryptomonas sp. pl., Cyclotella sp. pl., Euglena sp. pl., Euglena acus.

R3: Cryptomonas sp. pl. (58% de contribución a la diferenciación del grupo, siendo la especie que más 
contribuyó), Chlamydomonas sp. pl., Euglena acus.

Teniendo en cuenta el factor estacional, las especies significativamente asociadas a cada grupo 
fueron:

Invierno: Chlamydomonas sp. pl. (63% de contribución a la diferenciación del grupo, siendo la especie 
que más contribuyó), Cryptomonas sp. pl.

Verano: Chlamydomonas sp. pl. (38% de contribución a la diferenciación del grupo, siendo la especie que 
más contribuyó). La contribución en este grupo está mucho más repartida entre las diferentes especies, 
Cryptomonas sp. pl., Cyclotella sp. pl., Aphanizomenon sp. pl., Anabaenopsis sp. pl., Euglena acus.

Macroinvertebrados

En las muestras de sedimento de la laguna (incluyendo los 3 puntos de muestreo y todos los muestreos), 
solo se encontraron 5 individuos de macroinvertebrados: un individuo perteneciente a la familia (R3 
30/06/2015) Gammaridae y 4 individuos de la familia (R3 10/12/2014) Planorbidae. En las muestras 
de litoral recolectadas el 29/04/2015 se registraron un total de 6 familias: Chironomidae, Gammaridae, 
Mysidacea, Limonidae, Baetidae e Hydrophilidae. Aun así, solo se encontró un individuo de cada especie, 
excepto en el caso de quironómidos y gammáridos, de los cuales se encontraron 10 y 30 individuos 
respectivamente.

Las exuvias de quironómidos encontradas se identificaron a nivel de especie, y se identificaron dos 
especies: Chironomus nuditarsis, una especie con un área de distribución amplia y que se puede encontrar 
en masas de agua con bajas concentraciones de oxígeno disuelto; y otra especie del género Cricotopus 
sp., que no se pudo clasificar, debido a la falta de su órgano respiratorio. 

Discusión 

En primer lugar, es importante considerar que la aportación de agua dulce a la laguna de La Ricarda no 
fue suficiente para aumentar su nivel de forma considerable y, en consecuencia, solo se pudo romper la 
barra de arena que la separa del mar una vez durante todo el periodo estudiado. Por tanto, su equilibrio 
hidrológico no se restableció, ya que dos de los factores que influyen en este equilibrio, la entrada de 
agua dulce y de mar (Bird, 1994; Smith, 1994; Rosselli et al., 2013), se veían afectados. La disminución de 
las aportaciones de agua dulce y el contacto mínimo de la laguna con el mar favorecen el confinamiento 



164 

de la laguna (Tett et al., 2003). El desequilibrio de la dinámica hidrológica de la laguna también afecta al 
ciclo de los nutrientes y favorece los procesos eutróficos (Zaldívar et al. 2008). En el caso de la Ricarda 
su estado eutrófico queda reflejado de forma clara por varios factores. Por un lado, la profundidad del 
disco de Secchi fue muy baja, indicando una elevada turbidez del agua. Por otro lado, se registraron 
concentraciones elevadas de nutrientes, en especial de fósforo total, cuyas concentraciones fueron entre 
diez y veinte veces superiores a 0.02 mg·m-3, la concentración a partir de la cual se considera que una 
masa de agua puede sufrir problemas de eutrofia (Vollenweider & Kerekes, 1982). En muchos casos, la 
concentración de fósforo superó el límite que separa la eutrofia de la hipertrofia, 0.08 mg·m-3 (Vollenweider 
& Kerekes, 1982). En cambio, la razón fosfatos/fósforo total fue muy baja; esto parece indicar que el 
fósforo no se encontraba disuelto en forma de fosfatos en el agua de la laguna, sino que podía estar 
en otras formas o se podía encontrar en la materia orgánica presente. Esto se podría relacionar con la 
abundancia de cianobacterias en la laguna (Aldasoro et al. 2004). 

Llaman la atención los altos valores de oxígeno medidos en julio de 2014 (100-130%), cuando la laguna 
se encontraba en situación eutrófica. En aquel momento, la temperatura era elevada y la concentración 
de nutrientes también, la biomasa algar había crecido exponencialmente, produciendo un periodo de 
superproducción primaria. Esto provoca el crecimiento desmesurado de las algas, comportando un 
aumento de la materia orgánica (Cloern, 2001; Smith, 2003). Más tarde, en el siguiente muestreo, en 
octubre, la temperatura había disminuido y mucha materia orgánica muerta había empezado su fase de 
descomposición, con la consiguiente necesidad de oxígeno. Estos procesos generan una demanda de 
oxígeno que el sistema no puede suministrar y, por lo tanto, se producen fenómenos de anoxia (Cloern, 
2001; Smith, 2003), como los observados en este estudio. La poca profundidad de la laguna y el hecho 
de que el viento la pueda mezclar podrían estar favoreciendo la resuspensión de los sedimentos del fondo 
de la laguna y el fósforo que contiene, produciendo la retroalimentación de la fase oscura que sufre. Todo 
ello indicaría un reciclaje interno de los nutrientes y un grado elevado de eutrofia de la masa de agua. En 
definitiva, se ha alterado el equilibrio hidrológico de la laguna y esto ha provocado una situación crítica 
de confinamiento y un escenario típico de un ambiente hipertrófico.

Nuestros resultados muestran importantes diferencias espaciales en las comunidades de fitoplancton. Por 
un lado, la elevada conductividad del punto R3 dio como resultado la dominancia de especies eurihalinas 
(p. ej. Cryptomonas sp. pl.), mientras que los puntos R1 y R2 estuvieron dominados por especies más 
características de aguas dulces (p. ej. Chlamydomonas sp. pl.). La temporalidad también afectó a la 
composición de especies y sus abundancias. A pesar de estas diferencias, la gran mayoría de las especies 
presentes en la laguna son típicas de ambientes eutróficos (Aldasoro et al. 2004). Es importante destacar 
la presencia de Aphanizomenon sp. pl y Anabaenopsis sp. pl, dos especies con potencial tóxico. Su 
presencia fue más significativa en las muestras de verano y está totalmente relacionada con procesos 
eutróficos. Sería necesario realizar un estudio específico, para determinar si existe la presencia de toxinas 
en el agua de la laguna o en la red trófica. 

Las comunidades de invertebrados reflejan el estado de eutrofia en el que se encuentra la laguna. El 
sedimento de la laguna se encontró prácticamente desprovisto de invertebrados durante todo el estudio, 
indicando que las condiciones de anoxia en el fondo imposibilitaban la supervivencia de la fauna acuática. 
Las muestras de litoral también reflejaron una comunidad empobrecida, dominada por especie tolerantes 
a la contaminación. Es el caso del quironómido Chironomus nuditarsis, capaz de vivir en ambientes 
eutróficos con poca disponibilidad de oxígeno (Real et al. 2000). 
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En términos generales, se puede concluir que la laguna de La Ricarda se encuentra en un estado pobre 
de conservación, sumida en la eutrofia. Esta degradación ha sido relativamente reciente, ya que estudios 
realizados durante los años 2004 y 2005 mostraban una buena oxigenación de la columna del agua durante 
la mayor parte de año y concentraciones mucho más bajas de clorofila y nutrientes (Cañedo-Argüelles et 
al., 2012a), además de una comunidad de macroinvertebrados significativamente más abundante y rica 
en especies (Cañedo-Argüelles & Rieradevall, 2010). Existe por tanto una necesidad urgente de mejorar 
la gestión para revertir el proceso de eutrofización. Hecho que tendría que suceder, puesto que es un 
espacio natural protegido, catalogado en la Directiva de Hábitats como Lugar de Interés Comunitario 
europeo (LIC) y declarado Lugar de Interés Prioritario con el objetivo principal de conservarlo.

Conclusiones generales
En este capítulo, hemos podido constatar la importancia de la hidrología en la capacidad autodepurativa 
de las lagunas costeras. En el caso de Cal Tet, el confinamiento de sus aguas llevó progresivamente a una 
situación de salinización que provocó un cambio de estado no deseado (de una fase de aguas claras a una 
fase de aguas turbias). Ante la ausencia de entradas naturales de agua dulce de ríos y arroyos, se optó por 
revertir la situación utilizando aguas residuales pasadas por un filtro verde. Esto llevó a un aumento drástico de 
la concentración de nutrientes que afianzó la fase de aguas turbias debido al crecimiento exponencial de las 
algas fitoplanctónicas. Una fase que perdura hasta hoy, a pesar de que el aporte de aguas residuales se paró 
hace años. En el caso de La Ricarda, la reducción de entradas de agua dulce ha provocado el confinamiento 
de la laguna (incapaz de romper la barra de arena que la separa del mar debido a su bajo nivel de agua). 
Además, el hecho de que las entradas de agua dulce se produzcan desde un único punto ha llevado a la 
formación de un marcado gradiente salino (aguas dulces en cabecera, agua marina en desembocadura), 
impropio de esta laguna (que antaño estaba caracterizada por aguas salobres, resultantes de la continua 
mezcla de aportes de agua dulce y agua de mar). Todo esto ha desembocado en una situación de eutrofia 
sin precedentes, que ha traído consigo una reducción preocupante de la biodiversidad.

Tomando en cuenta los datos presentados en este capítulo, parece obvio que ambos ecosistemas 
mejorarían sensiblemente si recibieran aportes suficientes de agua dulce de buena calidad. Esto no solo 
ayudaría a diluir las actuales concentraciones de nutrientes y mejorar la transparencia del agua, sino 
que además (en el caso de La Ricarda) dotaría a la laguna del empuje hidráulico suficiente para romper 
la barra de arena que la separa del mar. La conexión de las lagunas con el mar supone una entrada 
de agua bien oxigenada y pobre en nutrientes, ayudando enormemente a la depuración del agua de 
la laguna. A pesar de que la solución parece relativamente sencilla, es en realidad tremendamente 
complicada. En un mundo en el que el agua de los ríos es un bien preciado, los aportes de agua 
dulce que deberían de recibir las lagunas costeras han sido secuestrados por agricultores, industrias y 
ciudades, o reenviados al mar para evitar la inundación de aeropuertos y zonas urbanas. Reclamar estos 
aportes para salvaguardar la salud e integridad de estos ecosistemas se hace por tanto difícil, ya que 
esto entra en conflicto directo con el mantenimiento del bienestar humano, tal y como lo entendemos 
hoy en día. Quizás en un futuro, ojalá no muy lejano, reflexionemos sobre los grandes beneficios que 
nos proporcionan estos ecosistemas, vitales para la biodiversidad de invertebrados, anfibios, reptiles, 
peces y aves. Encontrar un balance entre el mantenimiento de esta extraordinaria biodiversidad y la 
satisfacción de nuestras necesidades es complicado, pero no imposible. El encuentro entre todas las 
partes implicadas en la gestión del territorio se hace indispensable para mejorar la gestión del agua, de 
manera que los aportes de agua reclamados a estos ecosistemas vuelvan a los mismos en la medida de 
lo posible una vez que hayan satisfecho los usos humanos.
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1. Introducción
En la costa de Girona (NE de la Península Ibérica) hay varios humedales asociados con la degradación 
deltaica del río Ter (humedales del Baix Ter) y de los ríos Muga y Fluvià (humedales del Alt Empordà). Entre 
las masas de agua costeras con más o menos influencia de agua dulce, existen algunas lagunas costeras 
salobres o incluso hiperhalinas, donde las entradas continuadas de agua dulce superficial son inexisten-
tes o muy escasas. La hidrología de estos ecosistemas salobres se encuentra altamente determinada 
por el mar, aunque están separadas de este durante la mayor parte del año, ya que la baja oscilación de 
la marea en esta zona afecta poco el nivel de agua de las lagunas. Debido a su aislamiento de las entra-
das superficiales de agua dulce y marina, se definen como lagunas costeras confinadas. Su hidrología 
está dominada por entradas puntuales durante los temporales de mar o las inundaciones de agua dulce, 
seguidas de largos períodos de confinamiento, sin entradas de agua superficiales cuando las lagunas 
tienden a secarse y a aumentar su salinidad (Quintana et al., 1998; Quintana, 2002; Badosa et al., 2006).

Hoy en día, las lagunas costeras confinadas en la costa de Girona son escasas, limitadas a los dos 
núcleos citados (humedales del Alt Empordà y del Baix Ter), ambos incluidos en la red Natura 2000. Sin 
embargo, es muy probable que este tipo de ecosistemas fuera mucho más abundante en el pasado, no 
solo en Girona, sino también en otras zonas de la llanura inundable a lo largo de la costa mediterránea 
(Britton & Crivelli, 1993; Quintana & Marí, 2004; Quintana et al., 2009). La mayoría de estas masas de agua 
fueron desecadas y sustituidas por urbanizaciones con propósitos turísticos durante la segunda mitad 
del siglo XX (Figuras 1 y 2). Los factores que probablemente facilitaron este hecho fueron su ubicación, 
inmediatamente posterior a la banda de dunas costeras, y la forma relativamente fácil de desecarlas (ya 
que son aguas poco profundas, que no se alimentan por entradas continuadas de agua). Así, las lagunas 
costeras confinadas son probablemente uno de los ecosistemas acuáticos costeros que han sufrido más 
reducción y degradación debido al desarrollo humano en la costa mediterránea.

 

Figura 1: Mapa que muestra las actuales (verde oscuro) lagunas costeras confinadas cerca de la costa de Girona (primeros 100 
m) y los probables ecosistemas costeros existentes en 1950 (verde claro) y desaparecidos durante la segunda mitad del siglo XX.
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Figura 2: Comparación de una vista general del núcleo urbano de L’Estartit (Baix Ter) hacia 1925 
(arriba) y en 2015 (abajo). A indica la posición de un edificio representativo (Casa Salieti) como refe-
rencia; B es la posición de una laguna costera confinada, que hoy en día ha sido sustituida por una 
rotonda; C es la antigua marisma que rodeaba esta laguna, también desaparecida y sustituida por 
edificios. Fotos: Museu de la Mediterrània y Josep Pascual.

Las lagunas costeras confinadas que todavía existen conservan las características hidrológicas naturales 
basadas en un patrón de inundación-confinamiento que, a su vez, determina la dinámica de nutrientes 
y la composición de las especies en estos hábitats. Debido a la inundación irregular, las fluctuaciones 
del nivel del agua son intensas (Figura 3), como es característico de los ecosistemas acuáticos 
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mediterráneos (Alvarez-Cobelas et al., 2005; Beklioglu et al., 2007). Las fluctuaciones en la salinidad son 
también importantes, dependiendo de la cantidad relativa de entradas de agua marina y dulce (Tabla 1). 
En la mayoría de los ecosistemas costeros del Mediterráneo, la hidrología sufre fuertes modificaciones 
antrópicas para el abastecimiento de riego o la evacuación de aguas residuales (Britton & Crivelli, 1993; 
Morón & González, 1996; Gönenç & Wolflin, 2005). Este no es el caso de los ecosistemas costeros 
confinados, ya que su hidrología se ve menos afectada por las actividades humanas. En consecuencia, 
las lagunas costeras confinadas aún conservan varias especies particularmente adaptadas a estas 
condiciones hidrológicas características, especies que están en fuerte regresión debido a la rápida 
desaparición de estos ambientes durante las últimas décadas (Gosálbez et al., 1994; Quintana & Marí, 
2004; Gesti, 2006; Quintana et al., 2009). La Comisión Europea ha reconocido la importancia de los 
hábitats que aparecen en estos ambientes, incluyendo la mayoría de ellos en la Directiva de Hábitats 
(92/43/CEE). Algunos ejemplos de hábitats enumerados en la presente Directiva con presencia relevante 
en ecosistemas costeros confinados son hábitats de Salicornia y otras especies anuales colonizadoras 
de arenas fangosas (Hábitat 1310); pastizales salinos mediterráneos de Juncetalia maritimi (Hábitat 1410); 
matorrales halófilos mediterráneos y termoatlánticos de Arthrocnemetalia fructicosae (Hábitat 1420); y, 
por último, las lagunas costeras (Hábitat 1150), que se definen como un tipo de hábitat prioritario. 
Por lo tanto, la conservación de estos ambientes es esencial en un contexto de conservación de la 
biodiversidad global en Europa.

Figura 3: Variaciones en el nivel de agua en la laguna de Fra Ramon (Aiguamolls del Baix Ter) durante 
11 ciclos hidrológicos. El nivel del agua es la cota sobre el nivel del mar de la superficie del agua. 
El nivel de agua cero corresponde al nivel medio del mar en la zona entre 1990 y 1995. Las barras 
representan la precipitación (en mm). Los niveles más altos de agua coinciden con los temporales 
de mar (flechas).
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2. Características ecológicas de las lagunas 
costeras confinadas y marismas asociadas

2.1. Hidrología
La hidrología basada en un patrón de inundación-confinamiento es una de las principales características 
de estos ecosistemas. En estas lagunas, las principales entradas se producen durante los temporales, 
cuando tienen lugar no solo entradas superficiales sino también subsuperficiales y de agua subterránea. 
Estos episodios se restringen a muy pocos días, y coinciden con temporales de mar o fuertes inundaciones. 
Después, las lagunas permanecen desconectadas del mar y de cualquier fuente superficial de agua 
dulce. Como es típico del clima mediterráneo, las inundaciones ocurren al azar a lo largo del año sin un 
patrón estacional claro, excepto que son más frecuentes en invierno y especialmente raras en verano. 
La frecuencia anual de los temporales de mar también es variable y ha aumentado durante las últimas 
décadas, de 2-3 por año durante los años 70 a 5-6 por año en la primera década del siglo XXI (Pascual et 
al., 2012). No hay más entradas de agua superficiales que sean significativas aparte de las inundaciones, 
pero las entradas de agua subterránea alimentan las lagunas durante más tiempo (1-2 meses después 
de la inundación, dependiendo de su intensidad). Las aportaciones de agua subterránea son muy 
importantes en este sistema, ya que permiten la persistencia de estas lagunas durante los períodos 
secos. Estas entradas consisten en una mezcla de agua continental y marina subterránea, que puede 
suponer, por ejemplo, entre el 20 y 60% de agua dulce en la laguna de Fra Ramon (Menció et al., 2017).

La mayor parte del año estas lagunas permanecen confinadas, con entradas muy reducidas de agua 
superficial y subterránea, especialmente en verano (Figura 4). Durante el confinamiento, el nivel del agua 
disminuye y la salinidad aumenta debido a la evaporación. El grado de confinamiento, junto con la mezcla 
de agua de mar, agua dulce y agua subterránea, determina la salinidad de las lagunas. La salinidad oscila 
generalmente entre salobre (conductividad cercana a 20 mS·cm-1) a hiperhalina (más de 60 mS·cm-1), 
pero también se registran valores extremos de <1 y >120 mS·cm-1 (Tabla 1). Puede aparecer un alto grado 
de estratificación de la salinidad a baja profundidad durante las aportaciones de agua subterránea que 
tiende a desaparecer con el confinamiento (Figura 5). Así, son características de este tipo de lagunas no 
solo una alta salinidad sino también su alta variabilidad temporal y espacial (Quintana et al., 1998; Brucet 
et al., 2005; Badosa et al., 2006).

2.2. Dinámica de nutrientes
El patrón de inundación-confinamiento determina la dinámica de nutrientes, que está más relacionada 
con los procesos endógenos que con los aportes externos de nutrientes, como es característico de los 
ecosistemas costeros cerrados (Gilbert et al., 2010). Durante el confinamiento, las lagunas concentran la 
materia orgánica y los nutrientes totales, que son especialmente altos en verano (Tabla 1). Sin embargo, 
se observan patrones diferentes en nutrientes inorgánicos (Quintana et al., 1998; Badosa et al., 2006; 
López-Flores et al., 2006a, 2014): mientras que el fosfato tiende a acumularse con el confinamiento 
como la materia orgánica, las formas inorgánicas de nitrógeno se incrementan con las inundaciones, 
pero desaparecen rápidamente con el confinamiento (Figura 6). López-Flores et al. (2014) observaron 
que las tasas de desnitrificación son siempre superiores a las de nitrificación, lo que resulta en una 
pérdida neta de nitrógeno inorgánico si los aportes externos de nitrógeno no lo compensan. 
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Figura 4: Vista aérea de las lagunas costeras de los Estanys d’en 
Túries (Aiguamolls de L’Alt Empordà) en el período anterior a 
la desecación, cuando el confinamiento es máximo. Foto: Parc 
Natural dels Aiguamolls de l’Empordà.
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Así, el equilibrio entre los procesos de nitrificación y desnitrificación puede explicar estas pérdidas de 
nitrógeno. Este patrón afecta a todas las formas inorgánicas de nitrógeno, ya que las formas reducidas 
de nitrógeno (como el amonio generado por mineralización de la materia orgánica) se oxidan primero a 
nitrato mediante nitrificación, pero luego se pierden a la atmósfera por medio de la desnitrificación. Al 
contrario, el fosfato se diluye durante las inundaciones y tiende a concentrarse durante el confinamiento. 
La acumulación simultánea de fosfato y la pérdida de nitrógeno inorgánico dan lugar a ratios N/P es-
pecialmente bajas, lo que se ha definido como confinamiento diferencial de nutrientes (Quintana et al., 
1998). Su consecuencia es la limitación de nitrógeno para el crecimiento del fitoplancton (López-Flores 
et al., 2006a, 2014). También se han encontrado diferencias similares en la acumulación de otros com-
puestos conservativos y no conservativos: algunos pesticidas persistentes y metales pesados tienden 
a concentrarse durante el confinamiento, mientras que algunos plaguicidas más degradables aparecen 
solo cuando la tasa de renovación del agua es alta debido a la escorrentía (López Flores Et al., 2003; 
Salvadó et al., 2006).

Figura 6: Variaciones en la concentración de nitrato y fósforo total en la laguna de Fra Ramon (Aiguamolls 
del Baix Ter) durante un ciclo anual. Adaptado de Badosa et al. (2006).

2.3. Estructura de la comunidad
Las fluctuaciones del nivel del agua, la variabilidad de la salinidad y la dinámica de nutrientes resultante 
del patrón de inundación-confinamiento condicionan la composición de las especies y la estructura de 
la comunidad en lagunas costeras confinadas (Brucet et al., 2005; Gascón et al., 2006; López-Flores 
et al., 2006b; Quintana et al., 2006). Aunque pueden llegar muchas especies marinas o de agua dulce 
durante las inundaciones, solo alcanzan poblaciones estables unas pocas especies eurihalinas que 
toleran las condiciones adversas encontradas en estos hábitats. Por lo tanto, algunos compartimentos 
de la estructura trófica se encuentran frecuentemente colonizados por asociaciones casi monoes-
pecíficas. Es el caso de los macrófitos, dominados por una sola especie del género Ruppia (Gesti, 
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2006), que adapta su comportamiento reproductivo según crezca en áreas de inundación temporal o 
permanente (Gesti et al., 2005). La vegetación circundante a las lagunas también está compuesta por 
pocas especies que toleran la inundación con agua salina, como Salicornia patula, Sarcocornia fruti-
cosa, Juncus acutus, J. maritimus y Halimione portulacoides, organizadas en un gradiente topográfico, 
dependiendo de su tolerancia a la duración de las inundaciones (Gesti, 2006). La falta de nitrógeno 
inorgánico en el agua condiciona las especies de fitoplancton. Así, dominan la composición de espe-
cies de productores primarios planctónicos las cianobacterias unicelulares tipo Synechococcus, que 
pueden fijar el nitrógeno atmosférico, o las especies mixótrofas, tales como dinoflagelados, haptofitos 
o criptófitos, que pueden incorporar nitrógeno mediante el consumo de bacterias. Los organismos 
más dependientes del nitrógeno inorgánico disuelto, como las diatomeas o las clorofitas, son escasos 
(Quintana & Moreno-Amich, 2002; López-Flores et al., 2009, 2014). Tradicionalmente se ha estudiado 
poco la estructura de la comunidad microbiana en las lagunas costeras mediterráneas. Como revela 
un estudio reciente (Frederic Gich, datos no publicados), el gen funcional bacteriano nosZ involucra-
do en la última etapa enzimática de desnitrificación y el gen funcional nrfA implicado en la reducción 
desasimilatoria del nitrato a amonio (DNRA) están presentes en varias lagunas del Baix Ter en números 
similares de copias génicas (de 104 a 107 números de copias del gen/ml). Así, se demuestra el potencial 
genético de la comunidad para reducir el nitrato a nitrógeno gaseoso o amonio. Dado que se favorece 
la DNRA cuando existe una alta disponibilidad de materia orgánica en relación con el nitrato (Fazzolari 
et al., 1998; Nizzoli et al., 2010), podemos considerar que la amonificación tendría importancia durante 
los períodos de confinamiento. Entonces, los restos de plantas circundantes que contienen macromo-
léculas nitrogenadas, tales como ácidos nucleicos, proteínas y aminoazúcares, serían degradados a 
amonio en condiciones anóxicas, mientras que la desnitrificación sería predominante después de las 
aportaciones de agua dulce con nitrato. 

La ausencia de peces en las lagunas temporales o semipermanentes hace que las dominancias 
de diferentes especies de invertebrados se sucedan a lo largo del tiempo según el gradiente de 
inundación-confinamiento. Los rotíferos (Synchaeta spp.) dominan en períodos de inundación, pero 
son sustituidos por copépodos calanoides (principalmente Eurytemora velox i Calanipeda aquaedulcis) 
en condiciones estables. Cuando el nivel de agua se acerca a la desecación aparecen rotíferos 
(Brachionus spp.), anfípodos (Gammarus aequicauda) o medusas (Odessia maeotica), dependiendo del 
estado trófico (Figura 7). Los cladóceros se encuentran ausentes o son muy escasos. Las dominancias 
de calanoides que superan el 90% del total de individuos se mantienen durante semanas o incluso 
meses si no se interrumpen las condiciones estables por ninguna perturbación hidrológica (Brucet 
et al., 2005). Durante las dominancias de calanoides, el tamaño corporal se convierte en un factor 
importante en la estructuración de la comunidad de invertebrados acuáticos (Brucet et al., 2006): 
adultos y estadios juveniles de la misma especie desempeñan un papel trófico diferente, de modo que 
la competencia intraespecífica se reduce cuando hay poca disponibilidad de nutrientes (Brucet et al., 
2008; Quintana et al., 2015). La estructura de la comunidad bentónica no depende tanto del patrón 
temporal de inundación-confinamiento (Gascón et al., 2005). Mientras que el zooplancton es similar en 
diferentes masas de agua, pero con una alta variabilidad temporal, los macroinvertebrados bentónicos 
dependen más de variables relacionadas con la distribución espacial, como la permanencia de agua o 
la granulometría del sustrato (Gascón et al., 2007).

Una de las especies de peces más características de las lagunas costeras confinadas es el fartet 
(Aphanius iberus), un pez ciprinodóntido en peligro de extinción, endémico de la Península Ibérica, 
incluido en el anexo I de la Directiva Hábitats (Doadrio et al., 2011).
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Figura 7: Modelo conceptual de la sucesión del plancton en lagunas costeras confinadas sin peces. Dibujo de J. Corbera 
reproducido de Boix et al. (2015) con permiso.

Las poblaciones monoespecíficas densas del fartet son comunes en las comunidades de peces, 
especialmente durante el confinamiento, cuando el nivel de agua es el más bajo y los peces se con-
centran en los refugios de agua permanente (Moreno-Amich et al., 1999). El fartet se adapta a las con-
diciones fluctuantes de estas aguas, puesto que tolera un amplio rango de salinidad. También actúa 
como un depredador clave, originando una cascada trófica basada en el tamaño corporal (Compte et 
al., 2012), lo que provoca un aumento en la transparencia del agua y de la densidad de macrófitos. 
Además de la reducción del hábitat, uno de los principales problemas de la conservación del fartet es 
la presencia de la gambusia (Gambusia holbrooki), una especie invasora norteamericana, introducida 
en el área mediterránea a principios del siglo XX con el fin de controlar los mosquitos y la malaria 
(Doadrio et al., 2011). En la actualidad, debido a la presencia de la gambusia, el fartet es relegado a 
hábitats con altas fluctuaciones de salinidad que limitan el éxito invasivo de la gambusia (Alcaraz & 
Garcia-Berthou, 2007; Ruiz-Navarro et al., 2011).

C
on

fin
am

ie
nt

o 
   

   
   

   
   

   
   

   
   

   
   

   
   

   
   

   
   

  I
nu

nd
ac

ió
n

Hipertrofia                                                                         Oligotrofia



183 

3. Gestión y restauración de lagunas
costeras confinadas
3.1. Regulación del flujo en las marismas del Alt Empordà y 
sus consecuencias ecológicas

En 1989, pocos años después de la creación del Parque Natural de los Aiguamolls de L’Empordà en los 
Aiguamolls de L’Alt Empordà, los responsables del nuevo parque decidieron aumentar la duración de 
la inundación en la marisma. Los argumentos eran claros: en la década de 1950 se construyó un canal 
de drenaje para drenar la marisma y reducir la duración de la inundación; más tarde, en los años 70, se 
propuso una urbanización en la zona, a la que puso fin un fuerte rechazo popular contra la destrucción 
de estos humedales. Por lo tanto, con la creación del Parque Natural llegaba el momento de recuperar 
la superficie de inundación. Con este propósito, los gestores del parque instalaron una compuerta en el 
canal de drenaje construido en los años 50, desviando así las entradas de agua dulce superficiales a las 
lagunas costeras confinadas. Debido a esta regulación del flujo, las inundaciones superficiales de agua 
dulce circulaban principalmente a través de las lagunas costeras en lugar de evacuar directamente al 
estuario del río Fluvià y al mar (Figura 8). Este cambio en el patrón de inundación causó varios efectos en 
la dinámica de nutrientes y la composición de las especies de estas lagunas (Quintana et al., 1998, 1999; 
Brucet et al., 2005):

•	 Como era de esperar y deseado, el nivel de agua permaneció más alto que antes, alargando el hidro-
período en la marisma.

•	 La salinidad media tendía a disminuir con el aumento de las aportaciones de agua dulce, así como 
también disminuía la variabilidad de la salinidad.

•	 Junto con las entradas de agua dulce, hubo un fuerte aumento de las entradas de nitrato, lo que 
provocó un cambio en la ratio N/P. Una fuerte limitación de N antes de la regulación del flujo 
(NO3

-/SRP <1) cambió a una alta abundancia de N inorgánico durante la inundación de agua 
dulce (NO3

-/SRP >100).

•	 La alta cantidad de nitrato que entraba en un sistema limitado por N provocó una gran eutrofización 
de las lagunas y causó una mayor frecuencia de los episodios de hipertrofia durante los períodos de 
confinamiento.

•	 La composición de las especies cambió drásticamente, con una reducción de especies adaptadas 
a las condiciones de confinamiento y su sustitución por especies típicas de aguas oligohalinas eu-
tróficas.

Después de ver este efecto negativo, los gestores del parque decidieron cambiar el funcionamiento de la 
compuerta. En la actualidad, la compuerta se utiliza para controlar el nivel del agua, de manera que evita 
el drenaje excesivo de la marisma, pero asegura que el exceso de agua dulce fluya directamente al mar 
y no se desvíe a las lagunas confinadas.
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Figura 8: Efectos de la regulación del flujo en los Aiguamolls de L’Alt Empordà como consecuencia de la instalación de una 
compuerta (SC) en el canal de drenaje. La figura también muestra la variación estacional de la entrada de agua dulce a través del 
Rec Corredor (A) y de las concentraciones de nitrato y SRP en diferentes masas de agua. Aguas de alta ratio N/P del Rec Corredor 
inundaban las aguas de baja ratio N/P de las lagunas costeras (B, C y D) provocando eutrofización. El nitrato era máximo durante 
el período de inundación (diciembre-marzo), mientras que el fosfato aumentaba durante el confinamiento, coincidiendo con los 
episodios de hipertrofia. Adaptado de Quintana et al. (1999).

3.2. Esfuerzos de conservación del fartet
El fartet es un ejemplo de especies afectadas negativamente por la regulación del flujo durante los años 
90 en la marisma de L’Alt Empordà (Moreno-Amich et al., 1999). El aumento de la eutrofización, así 
como la reducción de la salinidad media y de su variabilidad, permitió la propagación de la gambusia, 
más adaptada a las nuevas condiciones de inundación de agua dulce (Rincón, 2002; Alcaraz & García 
Berthou, 2007; Ruiz Navarro et al., 2011). La gestión actual de la compuerta y la consiguiente reducción 
del flujo de agua dulce en las lagunas confinadas ha supuesto la recuperación de las poblaciones de 
fartet en la marisma de L’Alt Empordà.

En la marisma de La Pletera, en los humedales del Baix Ter, se crearon tres nuevas lagunas permanentes 
en 2002, en el marco de un proyecto Life Nature (Life Ter Vell-Pletera, LIFE99NAT/E/006386). El objetivo del 
proyecto fue aumentar el número de refugios de población de fartet en esta zona (Quintana & Marí, 2004; 
Quintana et al., 2009). Las lagunas se repoblaron con cerca de 400 individuos de fartet inmediatamente 
después de su creación. La repoblación a corto plazo tuvo éxito y la densidad de los fartets aumentó 
un orden de magnitud por año (Badosa, 2007). Sin embargo, a largo plazo, la densidad de los fartets 
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disminuyó debido a la llegada de la gambusia, afectando no solo a las lagunas creadas sino también a 
las naturales (Pou-Rovira, 2009). Una gran inundación de agua dulce causada por fuertes precipitaciones 
en octubre de 2005 (Pascual et al., 2006) pudo ser la causa de la llegada de la gambusia a las lagunas 
costeras confinadas de La Pletera. Desde entonces, el fartet y la gambusia coexisten en la zona, con 
fuertes oscilaciones poblacionales en ambas especies, siendo la gambusia más abundante en las aguas 
oligohalinas y el fartet en condiciones de altas fluctuaciones de salinidad. Por lo tanto, una salinidad alta 
y variable es básica para la conservación de las poblaciones de fartet en lagunas donde hay gambusia. 

Un aspecto relevante que no se tomó en consideración durante la construcción de las lagunas en 2002 es 
la importancia del patrón sedimentario y de los aportes de agua subterránea. En la marisma de La Pletera, 
las aguas subterráneas pueden representar hasta el 80% de la circulación total de agua (Menció et al., 
2017). Una capa delgada de sedimento con muy baja permeabilidad situada a poca profundidad (entre 30 
y 90 cm de la superficie) dificulta la entrada de agua subterránea salina en las lagunas (Geoservei, 2016). 
La creación de lagunas en 2002 se basó simplemente en la excavación por debajo del nivel del mar, 
para asegurar la permanencia del agua durante todo el año. Sin embargo, no se valoró la composición 
de sustrato, por lo que probablemente la capa impermeable fue eliminada durante las obras. La alta 
permeabilidad de las nuevas lagunas puede facilitar la entrada de agua subterránea, con una salinidad 
cercana a los 20 mS·cm-1, lo que permite la persistencia de la gambusia.

3.3. Criterios para la restauración de lagunas costeras 
confinadas en los aiguamolls del Baix Ter

En los aiguamolls del Baix Ter se ha desarrollado un nuevo proyecto de restauración en la marisma de La 
Pletera (Life Pletera, LIFE13NAT/ES/001001). Esta zona fue afectada por las obras de construcción de una 
urbanización a finales de los años 80, que luego se interrumpió en los años 90. El objetivo del proyecto ha 
sido recuperar los valores ecológicos de esta marisma, alterados por las obras de la urbanización. Con este 
propósito, los restos de la urbanización inacabada (paseo marítimo, accesos, material de relleno, rompeolas 
y escombros) se han desmantelado y sustituido por un ecosistema costero. Se han creado varias lagunas 
costeras confinadas rodeadas de la correspondiente vegetación de marisma, separadas del mar por una 
duna bien constituida (Figura 9). En las excavaciones, se han aplicado cinco criterios para la creación de 
lagunas y la eliminación de los restos de la urbanización. Su orden era jerárquico, de modo que ninguno de 
ellos se aplicaba a menos que se cumplieran los criterios anteriores. Estos criterios fueron los siguientes:

1) La conservación de la funcionalidad ecológica ecológico del ecosistema costero. La nueva 
estructura de la marisma restaurada debe garantizar que los procesos ecológicos típicos de las lagunas 
(descritos en la sección 2) funcionen correctamente en el futuro. Con este fin, el ecosistema restaurado se 
organizó siguiendo la estructura espacial habitual de los humedales costeros confinados en condiciones 
naturales, que consiste en las siguientes bandas paralelas a la costa:

•	 una banda de dunas costeras compuesta de dunas móviles y del frente dunar;
•	 una banda de gradiente constituida por una zona de mezcla de dunas y marisma;
•	 una banda de lagunas formada por diversas lagunas confinadas permanentes, distribuidas en 

paralelo al mar; 
•	 una banda de marisma formada por vegetación halófila que permita el desbordamiento de las 

lagunas durante las inundaciones. 



186 

Figura 9: Vista aérea de la zona restaurada de La Pletera (Aiguamolls del Baix Ter) antes (arriba) i despuéss (abajo) 
de la restauració.
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La hidrología deberá seguir el patrón de inundación-confinamiento sin entradas continuas de agua dulce 
superficial. Esto mantendrá la dinámica de nutrientes y la estructura de la comunidad características de 
estos hábitats, como se describe en las secciones 2.2 y 2.3.

2) La mejora de la colonia existente de fartet con la creación de más núcleos de población. 
Se tuvieron en cuenta dos aspectos. En primer lugar, varias masas de agua permanentes se mantienen 
aisladas durante los períodos de confinamiento pero se conectan durante las inundaciones. Esta 
estructura promueve la diversificación del hábitat y asegura la disponibilidad permanente de refugios 
adecuados para el fartet, ya sea durante los años secos o húmedos. En segundo lugar, las masas de 
agua permanentes se construyeron excavando el sedimento por debajo del nivel del mar, pero teniendo 
en cuenta el patrón sedimentario, y asegurando que la capa impermeable no se eliminara (Geoservei, 
2016). Esto facilita una mayor salinidad durante el confinamiento, que es adecuada para la permanencia 
del fartet (como se comentó en la sección 3.2). 

3) La no intervención en áreas que todavía mantienen la vegetación de marisma, ya que el relleno 
aportado durante el proceso de urbanización no ocupó toda la zona de marisma. Por lo tanto, deben 
mantenerse las áreas restantes que aún están cubiertas por los hábitats costeros incluidos en la Directiva 
de Hábitats (como los enumerados en la sección 1).

4) La recuperación de los niveles topográficos existentes antes del proceso de urbanización. Es 
importante resaltar que este no es el  principal criterio de restauración, como sucede en la mayoría de los 
proyectos de restauración. Significa que no se utilizó la morfología de la marisma original como referencia 
para la construcción de la nueva morfología y solo se aplica cuando se cumplen los tres criterios anteriores. 
Tratar de reproducir la morfología antigua no tiene sentido cuando está tan alterada por las obras de 
construcción de la urbanización. Por otro lado, para crear nuevas masas de agua es mejor aprovechar la 
existencia de lugares ya alterados que acumulan material externo que debe ser eliminado.

5) El diseño de una nueva distribución topográfica que en el futuro recuerde la existencia de un 
proceso inacabado de urbanización en la zona. No es el objetivo reproducir una marisma primitiva como 
si nunca hubiese sido alterada y destruida, sino recordar que hubo un proceso fallido de urbanización 
y que el ecosistema de marisma no es un sistema original, sino que está restaurado y recuperado. Con 
esta idea, los antiguos accesos y paseos se convirtieron en lagunas y depresiones; las viejas rotondas 
se convirtieron en separaciones entre masas de agua permanentes y uno de los viejos transformadores 
eléctricos alberga un observatorio de aves.

3.4. Restauración en un escenario de cambio global
En el contexto actual de cambio global, el área de La Pletera ha registrado un aumento medio del nivel 
del mar de 5 mm·año-1, un aumento de la frecuencia media de los temporales de mar y un retroceso de 
la costa de aproximadamente 1 m·año-1 durante las últimas décadas (Pascual et al., 2012). Las riadas 
ocasionales, que pueden regenerar las lagunas confinadas, ya no son posibles en la zona, ya que el río 
Ter está actualmente regulado por embalses y canalizado en su último tramo y los terraplenes de ambas 
orillas protegen del desbordamiento. Hoy en día, debido a las dimensiones relativamente pequeñas de 
la zona y la imprevisibilidad de los efectos de las inundaciones, no es aconsejable facilitar la inundación 
ocasional de la marisma con desbordes del río Ter.
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A corto plazo, se ha realizado una modelización de los posibles efectos de un temporal de mar intenso 
en la zona una vez restaurada, en comparación con los efectos sobre los elementos de la urbanización 
inacabada (Figura 10). Los resultados de esta modelización demuestran que la eliminación de las 
estructuras de la urbanización aumenta la capacidad de la marisma de laminar el agua durante los 
temporales de mar y reduce la intrusión de agua de mar en los campos de cultivo adyacentes (Solà 
et al., 2016). A largo plazo, uno de los principales problemas en la costa de Cataluña es la presencia 
de infraestructuras cercanas al mar (vías férreas, autopistas, paseos, rompeolas), que no permiten un 
desplazamiento gradual de la costa y de los ecosistemas costeros hacia el interior (Sabater et al., 2017). 
La estructura blanda diseñada, con las diferentes bandas paralelas al mar y con la ausencia de cualquier 
barrera dura, parece ser la mejor manera de mitigar los efectos del cambio climático en esta costa. 

Figura 10: Resultados del modelo hidráulico, desarrollado en el marco de los proyectos Life Pletera(LIFE13 NAT/ES/001001) y Life 
Medacc (LIFE12ENV/ES/000536), donde se muestran los efectos esperados de un temporal de mar intenso sobre el ámbito de 
la marisma de La Pletera antes y después de la acciones de restauración. La presencia de construcciones y de acúmulos origen 
humano anteriores a la restauración (izquierda) evitaba la inundación de la marisma y causaban intrusión marina hacia los campos 
de cultivo adyacentes. En cambio, con la retirada de estos elementos (derecha) las entradas de agua de mar durante un temporal 
no superan el área de marisma. Línea roja discontinua, límite de la red Natura 2000; línea verde discontinua, límite del dominio 
público marítimo-terrestre.
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1. Introducción
El Parque Natural de l’Albufera es una zona protegida, parcialmente rodeada por la ciudad de Valencia 
y su área metropolitana, que en conjunto albergan alrededor de millón y medio de habitantes (Figura 1). 
A grandes rasgos, en el parque se distinguen tres tipos de ecosistemas: 1) un lago somero y de agua 
dulce (aprox. 2800 ha), homónimo al parque y que permanece conectado puntualmente con el mar por 
unos canales artificiales denominados golas; 2) el marjal, que rodea el lago por el norte, sur y oeste, y que 
actualmente está ocupado casi en su totalidad por arrozales que, a su vez, funcionan como un humedal 
en la época de inundación del cultivo (final de primavera para el crecimiento del arroz y mitad de otoño 
hasta principios de invierno para su uso cinegético); y 3) una barra arenosa o restinga situada al este 
del lago separándolo del Mar Mediterráneo. La restinga, conocida como La Devesa de El Saler tiene 
aproximadamente 1 km de ancho y unos 14 km de longitud y está formada por varios cordones dunares 
paralelos a la costa con sus respectivas depresiones interdunares. Alguna de estas hondonadas suele 
acumular agua durante ciertos periodos del año formando un sistema de charcas conocidas localmente 
con el nombre de malladas. Hay que destacar que actualmente, La Devesa de El Saler es un área de 
esparcimiento ampliamente frecuentada tanto por la población local como por turistas. 

Figura 1. Izquierda: localización del área de estudio en la Península Ibérica (arriba) y en el Parque Natural de l’Albufera (abajo). 
Derecha: Detalle del área con la localización y código de algunas de las malladas estudiadas. Los colores amarillo, verde y naranja 
corresponden a los proyectos de restauración de 2007, 2003 y 1998, respectivamente. (Modificado de Olmo, 2016).
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La declaración de Parque Natural se hizo efectiva en 1986 (Decreto 89/1986, de 8 de julio), siendo el 
primero en la Comunidad Valenciana, y en 1989 se incluyó en el Listado Ramsar de Humedales de 
Importancia Internacional. Toda el área pertenece además a la Red Natura 2000 por ser considerada 
Lugar de Interés Comunitario (Council Directive 92/43/EEC) y Zona de Especial Protección para las Aves 
(Council Directive 2009/147/EC). La protección del Parque Natural queda regulada por dos normativas 
autonómicas, el Plan de Ordenación de los Recursos Naturales (Decreto 96/1995) y el Plan Rector de Uso 
y Gestión (Decreto 259/2004). Como muchas otras áreas costeras mediterráneas y a pesar del alto nivel 
de protección, lo que hoy en día es Parque Natural ha sido históricamente sometido a fuertes presiones 
antrópicas por la alta densidad poblacional en sus inmediaciones. 

En concreto, el ecosistema de restinga, La Devesa de El Saler, ha sufrido diversas transformaciones, 
siendo las más intensas las que se dieron durante el siglo XX (Figura 2).

Figura 2. Fotografías de La Devesa de El Saler y de la restauración de algunas malladas: a) en los años 60 
durante el plan de urbanización; b) vista aérea en 2002; c) trabajos de restauración en la mallada R1; d) 
instalación de pasarela en la mallada O4; e) mallada R1 justo después de su restauración en el verano de 
2007; y f) mallada R1 tras su primer llenado en octubre de 2007. (De: Olmo, 2016).
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A comienzos de ese siglo, al ser un área endémica de malaria, las malladas fueron consideradas 
puntos de agua insalubres donde las poblaciones de mosquitos, vectores de la enfermedad, debían ser 
erradicadas. Para ello, dichas charcas fueron perforadas, rompiendo su impermeabilidad y favoreciendo 
así el drenaje hacia capas freáticas (Ley Cambó de 1918). Ya en la década de los 60 se aprobó un 
proyecto urbanístico denominado: Proyecto de ordenación y urbanización del monte de la Devesa, cuyo 
objetivo era la urbanización de la restinga incluyendo un conjunto de complejos residenciales con varias 
torres de apartamentos, casas unifamiliares, hoteles y zonas de recreo además de infraestructuras que 
incluyeron sistemas de saneamiento, aparcamientos, carreteras secundarias y un paseo marítimo. 

Todas estas acciones urbanísticas implicaron el nivelado del terreno, lo que resultó en una completa 
desaparición de los cordones dunares cercanos al mar, junto con muchas de las charcas asociadas. Las 
malladas fueron artificialmente colmatadas con la arena de las dunas y con restos (fangos, escombros…) 
de la inundación que sufrió en 1957 la ciudad de Valencia a raíz de la crecida del río Turia.

A mediados de los años 70, el cambio político en España (de dictadura a democracia) propició la 
aparición de una serie de movimientos sociales y ambientales en contra del proyecto de urbanización, 
muchos de ellos promovidos por naturalistas destacados de la época como el conocido Félix Rodríguez 
de la Fuente. Gracias a esto, el proyecto de urbanización de La Devesa de El Saler tan solo llegó a 
ejecutarse parcialmente. La ciudadanía valenciana, bajo el lema El Saler per al poble, logró la paralización 
de la mayor parte de las infraestructuras planteadas en inicio, principalmente el grueso de complejos 
residenciales. Sin embargo, no fue hasta final de los años 80 cuando las políticas ambientales a nivel 
europeo, nacional y regional desarrollaron marcos de actuación para tratar de recuperar el valor ecológico 
del área (Sanjaume 1988; Rey Benayas et al. 2003). Desde ese momento, se intentaron llevar las dunas 
costeras y las charcas soterradas a sus estados previos mediante sucesivos proyectos de restauración. 

El primero de estos proyectos, entre 1988 y 1998, se llevó a cabo por parte del gobierno local, y con él se 
restauró una parte del área afectada. Posteriormente se realizaron dos proyectos Life Natura de co-financiación 
europea: Life Duna (LIFE00 NAT/E/007339) entre 2003 y 2005, y Life Enebro (LIFE04 NAT/E/000044) entre 2007 
y 2009. En ellos se eliminaron viales y otras infraestructuras y se restauró parte del cordón dunar costero y 
también algunas malladas. Las antiguas cubetas estaban colmatadas, aunque en periodos de lluvias intensas 
podían presentar una escasa lámina de agua, con lo que la vegetación estaba dominada por carrizo junto con 
otras plantas terrestres que toleran cierto nivel de inundación como especies de los géneros Inula o Dittrichia. 
El primer paso para la restauración de las malladas consistió en demarcar los límites de las cubetas 
antiguas en base a fotografías aéreas y otros registros históricos. Posteriormente, con maquinaria pesada 
se extrajeron los sedimentos (Figura 2c), llegando justo al límite de la capa de limos que marcaría la zona 
impermeable (entre 50-100 cm desde la superficie). La mayoría de ellas se restauraron para que tuvieran 
un carácter temporal (Antón-Pardo & Armengol 2010; Olmo et al. 2016). Sin embargo, algunas fueron más 
profundamente excavadas con el objetivo de mantener una columna de agua durante todo el año y crear así 
reservorios para las especies de peces ciprinodóntidos endémicos y amenazados (Benavent Olmos et al. 
2004): fartet (Aphanius iberus) y samaruc (Valencia hispanica). En algunas de estas malladas permanentes 
se introdujeron planteles de macrófitos sumergidos (principalmente de los géneros Chara y Potamogeton) 
y ejemplares de los peces citados. Para el resto de malladas se optó por dejar la recolonización natural por 
aquellas especies vegetales locales adaptadas a estos ambientes (Benavent Olmos et al. 2004). Las orillas 
de las charcas se perfilaron con una pendiente suave facilitando el acceso de la fauna. 

Las malladas están catalogada en la Directiva Habitats (92/43/EEC) como Humid dune slacks (Code 2190). 
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Como características generales, estas charcas interdunares son endorreicas, someras, ligeramente salobres 
y de pequeño tamaño, superan difícilmente la hectárea de extensión. En el caso de las temporales, la 
inundación se debe al aporte de las lluvias, pero las permanentes pueden tener un componente importante 
de aguas freáticas. Su dinámica anual está marcada por el clima mediterráneo de la región, donde las 
mayores lluvias se dan en otoño y primavera, mientras que los veranos son secos y muy cálidos. De 
acuerdo con esto, el año hidrológico comenzaría en septiembre y finalizaría en agosto del año siguiente. 
Dada la impredecibilidad del clima mediterráneo, las malladas temporales pueden tener diferentes periodos 
de llenado y de sequía (hidroperiodos) dentro de un mismo año hidrológico y con duraciones distintas. 

En toda la Devesa se pueden llegar a localizar más de 40 cuerpos de agua (Rueda-Sevilla et al. 2006; 
Rueda 2015). Las principales malladas, siguiendo la toponimia establecida y de norte a sur, son: la mallada 
del Quarter, del Saler, de la Rambla, Redona, del Garrofer, Llarga, de la Mata del Fang, de l’Hospitalet, 
de la Torre, Malladeta y del Canyar. También existe una zona con charcas restauradas en el denominado 
Racó de l’Olla, un área de reserva más cercana a l’Albufera. La mayor parte de malladas se encuentran 
separadas por antiguos cortafuegos (tallafocs); sin embargo, algunas adyacentes pueden conectarse en 
épocas de extraordinaria inundación (por ejemplo, en invierno de 2017 se observó conexión entre las 
malladas de la Rambla y la Redona, y ésta última también con la del Garrofer). Esas antiguas malladas 
en algunos casos están muy fragmentadas, y podemos encontrar en ellas cuerpos de agua que se 
mantienen separados; por ejemplo, tras la restauración realizada en 2003 (proyecto Life Duna) donde 
estaba la antigua mallada de la Mata del Fang se creó un complejo de cuatro malladas, tres de ellas (dos 
temporales y una permanente) se conectan cuando el nivel está muy alto, y una cuarta temporal queda 
separada de éstas por un camino. El último de los proyectos realizados restauró en el verano de 2016 dos 
de estas malladas temporales (Rambla y Redona) y tiene previsto nuevas actuaciones. 

Los sistemas acuáticos del Parque Natural de l’Albufera han sido objeto de varias investigaciones en el 
campo de la limnología. Desde principios del siglo XX muchos de estos estudios se centraron en el propio 
lago de l’Albufera (Arévalo 1916, 1918; Blanco 1976). A partir de los años 80, bajo la dirección de la Doctora 
Rosa Miracle, los estudios limnológicos se intensificaron (e.g. Miracle et al., 1984; Oltra & Miracle 1984, 
1992; Oltra 1993; Romo & Miracle 1994) y posteriormente se ampliaron a otros sistemas acuáticos del 
Parque Natural como los arrozales, las acequias, los manantiales (localmente conocidos como ullals) y 
también se estudiaron algunas de las antiguas malladas (Soria & Alfonso 1993; Alfonso 1996; Soria 1997). 
Más recientemente, tras las restauraciones efectuadas por el proyecto Life Duna y Life Enebro se estudiaron 
diversos aspectos limnológicos de las malladas (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 este capítulo se documentan los efectos que los distintos proyectos de restauración han tenido sobre 
las características ambientales y sobre las comunidades de zooplancton de las malladas. Hacemos especial 
hincapié en la colonización, establecimiento y configuración de los diferentes grupos del zooplancton en estos 
hábitats acuáticos, comparando aquellas malladas restauradas más recientemente con algunas de las que se 
restauraron en primera instancia y que nos servirán como sistemas de referencia. Conforme a ellos, hemos 
utilizado una nomenclatura relacionada con las distintas edades de restauración (Figura 1): R (recientemente 
restauradas, en 2007), I (edad de restauración intermedia, en 2004) y O (del inglés old, malladas antiguas 
restauradas en 1998). Además, la denominación P se refiere a aquellas malladas de carácter permanente. 
El zooplancton es un excelente modelo para entender la ecología de comunidades y la restauración ecológica 
(Louette et al. 2009; Badosa et al. 2010) por ello, los estudios presentados a continuación aportan una detallada 
información de cómo el desarrollo de los trabajos de restauración puede afectar a estas comunidades.
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2. Efecto de la restauración sobre las 
características ambientales de las malladas
Las sucesivas restauraciones llevadas a cabo en las malladas han tenido efectos sobre diversas 
características ambientales incluyendo las limnológicas. Para estudiar los efectos de la restauración 
sobre éstas, se realizó un exhaustivo estudio durante un periodo de cuatro años hidrológicos; desde 
octubre de 2007, tras el primer llenado de las malladas recientemente restauradas, hasta mayo de 2011, 
tras el secado estival de todas las temporales en su cuarto año. En el conjunto de 17 malladas estudiadas 
(13 temporales y cuatro permanentes) quedan bien representadas las tres edades de restauración (siete 
nuevas, cuatro intermedias y seis antiguas). 

En los cuatro ciclos de estudio, la temperatura del aire fue semejante, con valores medios cercanos a 
los 18 ⁰C (Figura 3), las lluvias fueron más variables entre los diferentes años hidrológicos. En los tres 
primeros, la precipitación anual acumulada fue superior a los 650 mm por año, mientras que el último año 
hidrológico no llegó a los 400 mm, año en el cual los hidroperiodos de las charcas temporales fueron más 
intermitentes y efímeros (Figura 4). En aquellas malladas de carácter permanente, el nivel de la columna de 
agua llegó a fluctuar con una variación de 90 cm, indicativo de la alta variabilidad pluviométrica estacional 
e interanual. Desde la primavera de 2011, las malladas temporales permanecieron prácticamente secas 
debido a un prolongado periodo de sequía; el llenado completo de todas las cubetas volvió a producirse 
a finales del otoño de 2016, tras unas fuertes lluvias.

Figura 3. Precipitación acumulada (mensual y anual) y temperatura media (mensual y anual) registrada durante los 
cuatro años hidrológicos de estudio (septiembre 2007-Julio 2011) en la estación meteorológica de Benifaió, situada 
a 12 km del área de estudio. (Modificado de Olmo, 2016).
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Figura 4. Representación de la duración del hidroperiodo de las 17 malladas durante el periodo 2007-2009. En negro los periodos 
de inundación, en gris los periodos secos y en blanco cuando no hubo disponibilidad de datos.

Durante los cuatro años hidrológicos del estudio, las malladas se visitaron mensualmente y, durante los 
periodos de inundación, se midieron una serie de variables limnológicas: conductividad, temperatura 
del agua, pH, oxígeno disuelto, profundidad, concentración de clorofila a, nitratos y fósforo reactivo 
soluble. También se anotaron otras variables como el porcentaje de cobertura vegetal o la presencia de 
macroinvertebrados y aves acuáticas. 

En el caso de las charcas temporales, la cobertura vegetal estuvo casi exclusivamente constituida por 
helófitos, mientras que las charcas permanentes también desarrollaron macrófitos en el lecho de sus 
cubetas. Las malladas temporales restauradas en 2007 pasaron de carecer de vegetación en el primer 
año de estudio, a alcanzar coberturas del 10-20 % al final de los cuatro años. Las malladas temporales 
restauradas en 1998 y en 2003 se mantuvieron en torno a un 75-90% y un 50-70%, respectivamente. Por 
otro lado, la mallada reciente permanente (RP) alcanzó hasta un 70% mientras que, las permanentes de 
mayor antigüedad (IP, OP1 y OP2) tuvieron en torno a un 40% de cobertura total. 

En términos generales, y a pesar de las características intrínsecas de cada charca, las malladas de 
menor edad presentaron mayores niveles de pH, oxígeno, conductividad y profundidad (Figura 5). 
Estos resultados se podrían relacionar con el incremento de vegetación que conlleva el tiempo desde 
la restauración. El aumento de cobertura vegetal aporta una mayor cantidad de materia orgánica al 
sedimento de las cubetas de más edad, lo cual debería tener como consecuencias principales: 1) 
aumento de la velocidad de colmatación, con la consiguiente reducción de profundidad y acortamiento 
del hidroperiodo; y 2) aumento de la tasa de descomposición, lo que podría implicar una reducción del 
pH y del oxígeno disuelto.

En regiones calcáreas, como en la que nos encontramos, el pH es regulado por el sistema tamponador 
de los carbonatos (Wetzel 2001). Sin embargo, otros procesos naturales como la respiración, la 
fotosíntesis, la descomposición o la presencia de compuestos húmicos también tienen influencia sobre 
esta variable. En general, el valor de pH cambia conforme lo hace el balance entre producción primaria y 
descomposición (por la captación o liberación de CO2 disuelto en el agua) y esto provoca que el pH sufra 
fluctuaciones diarias, estacionales o interanuales. Si la producción supera a la descomposición, el pH 
será más elevado; por el contrario, si domina la descomposición el pH será menor (Brönmark & Hansson 
2010). En nuestro sistema de charcas, el pH está generalmente en torno a valores de 8 a 9 (Alfonso 1996; 
Antón-Pardo & Armengol 2010). Los menores valores de pH en las malladas de más edad, sugerirían la 
mayor importancia de los procesos de descomposición (Scheffer 2004) debido al aumento de la materia 
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orgánica proveniente de la vegetación. Por el contrario, en las malladas recientes parece dominar la 
producción, ya que apenas tienen aportes de materia orgánica debido a la escasa cobertura vegetal. 
Estos mismos procesos posiblemente también sean los causantes de la disminución de oxígeno 
conforme aumenta la edad desde la restauración.

Figura 5. Diagramas de cajas y bigotes de: conductividad, temperatura, pH, oxígeno, clorofila a, nitratos y fósforo reactivo 
soluble para cada mallada durante el periodo de estudio. Los límites de las cajas indican los percentiles 25 y 75; la línea dentro 
de cada caja es la mediana. Las barras de error indican los percentiles 90 y 10, siendo los puntos negros los valores extremos.
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En cuanto a la conductividad, las charcas costeras suelen concentrar sales por influencia de las aguas 
freáticas, que suelen ser salobres, y del spray marino (Reyes et al. 2006). Sin embargo, en las malladas 
recientes se observa una reducción de la salinidad desde el primer año que fueron restauradas hasta el final 
del estudio. Los trabajos de restauración dejaron al descubierto capas de sedimento donde existía una 
acumulación de sales, lo que posiblemente favoreció que presentaran una elevada conductividad durante 
el primer hidroperiodo, en comparación con las charcas de mayor edad. En nuestro sistema, la progresiva 
reducción de conductividad podría deberse al lixiviado de las sales superficiales y su traslado a zonas 
más profundas del sedimento. Dos de las lagunas más antiguas (O4 y OP1) presentaron conductividades 
más elevadas que el resto. La cubeta perteneciente a la mallada temporal O4 se encuentra en parte sobre 
suelos con elevada salinidad. En el caso de OP1, que se sitúa cercana a la playa, la razón de su elevada 
conductividad se debería a los temporales marítimos que supondrían la entrada puntual de agua marina.

Las variaciones en el nivel del agua, tanto en humedales permanentes como temporales, teóricamente son 
el resultado de la interacción de un conjunto de complejos procesos tales como precipitación, infiltración, 
evaporación y transpiración vegetal (Mitsch & Gosselink 1993). La morfología de las cubetas, incluyendo 
su profundidad, tiene una gran influencia en esas variaciones en el nivel de la columna de agua. En nuestro 
sistema, la profundidad de manera general disminuye con la edad y esto podría también estar relacionado 
con el incremento de la cobertura de vegetación con el tiempo, lo que favorecería una colmatación más 
acelerada de la cubeta. El aumento de cobertura podría estar además contribuyendo al desecado de 
las charcas por evapotranspiración y por filtración, ya que, los sistemas radiculares alteran y rompen los 
estratos limosos impermeables facilitando la pérdida de agua a capas más profundas (Mitsch & Gosselink 
1993). 

Para otras variables ambientales no se encontraron patrones claramente derivados de la edad de 
restauración. En todas las malladas, los valores medios de clorofila a en el agua estuvieron alrededor de 
los 5 µg L-1, que es el límite entre oligotrofia y mesotrofia (OCDE 1982), aunque las lagunas permanentes 
presentaron concentraciones medias ligeramente superiores (Figura 5). Con respecto a los nutrientes 
disueltos, se detectaron nitratos y fosfatos en todos los muestreos, pero con concentraciones muy bajas 
y sin un patrón definido según el hidrorégimen o la edad de restauración. 

Con el fin de explorar los patrones generales que muestran las características ambientales en el conjunto 
de lagunas se realizó un análisis de componentes principales (PCA). El primer eje (CP1) extraído en el 
análisis explicó un 57 % de la varianza y apareció relacionado positivamente con el pH. Ordenó las 
charcas respecto a la edad de restauración (Figura 6), y se situaron las lagunas más recientes en la parte 
positiva del eje, y las de mayor antigüedad en la parte negativa. El segundo eje (CP2) explicó el 17.8% 
de la varianza. Este eje ordenó las lagunas según su hidroperiodo separando claramente las lagunas 
permanentes (en la zona positiva del eje) de las temporales (en la zona negativa). Este eje se correlacionó 
positivamente con la profundidad, pH y clorofila a y negativamente con la conductividad. 

Otros análisis de ordenación realizados con las muestras de las lagunas temporales y permanentes 
por separado pusieron de manifiesto patrones semejantes. En primer lugar, en ausencia del factor 
hidrorégimen (permanencia vs temporalidad), resaltó también la importancia del pH en relación con la 
edad de restauración, con valores menores en las lagunas más antiguas que se separaron claramente de 
las recientes e intermedias. Por otra parte, las muestras de las lagunas también se relacionaron con la 
clorofila a y la profundidad, siendo las más profundas las que menores valores de clorofila a presentaron, 
lo que probablemente esté relacionado con las variaciones estacionales e interanuales.
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Con estos resultados podemos concluir que la heterogeneidad ambiental en nuestro sistema de charcas viene 
muy marcada por los años transcurridos tras los trabajos de restauración. Nuestro objetivo era desentrañar y 
cuantificar los principales factores que explican las diferencias ambientales entre los grupos de edad ya que 
el conocimiento del contexto abiótico nos ayudará a tener un mejor conocimiento sobre el marco biótico en 
el cual nos centraremos el resto del capítulo: la configuración de las comunidades de zooplancton.

Figura 6. Diagrama de ordenación del Análisis de Componentes Principales de las variables limnológicas en 17 
malladas. Cada símbolo corresponde a la posición media de todas las muestras de una charca en el periodo 
de estudio. Los símbolos grises corresponden a malladas permanentes y los vacíos a las temporales. COND, 
conductividad; TEMP, temperatura; CHLA, clorofila a y SRP, fósforo reactivo soluble.

3.- Efecto de la restauración sobre el 
zooplancton de las malladas
Los resultados relativos al zooplancton proceden sobre todo de dos estudios: uno preliminar que 
comprende 8 malladas restauradas en 1998 y en 2003, con muestreos en el ciclo hidrológico 2006-
2007, y otro que comprendió 17 malladas (incluyendo las anteriores y otras restauradas en 2007) que se 
estudiaron durante el periodo 2007-2011.

3.1- El zooplancton de las malladas: composición y grupos 
dominantes 
Durante el ciclo hidrológico 2006-2007, se estudió un grupo de malladas que incluía algunas permanentes y 
otras temporales, tres años tras la restauración a través del proyecto Life Duna. En ese trabajo se realizaron 
muestreos quincenales y se identificaron en total 100 especies de zooplancton entre las que dominaron 
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los rotíferos, con 71 especies, seguidos de los cladóceros (15 especies), los copépodos (13) y una especie 
de anostráceo (Antón-Pardo & Armengol 2010; Antón-Pardo et al. 2016). La riqueza acumulada en el 
año estudiado tuvo sus valores más elevados en la laguna permanente dulce IP (Tabla 1). Los valores de 
densidad medios estuvieron en torno a 200-300 ind L-1 en la mayoría de lagunas, aunque presentaron 
grandes fluctuaciones, siendo los valores más altos debidos a los juveniles de copépodos ciclópidos y a 
los rotíferos.  Este resultado coincide con el patrón de dominancia que se ha encontrado en otros sistemas 
someros mediterráneos (Ortega-Mayagoitia et al. 2000, Rodrigo et al. 2003; Brucet et al. 2010). Las especies 
encontradas durante este periodo son generalmente cosmopolitas, frecuentes en la región y en este tipo de 
sistemas litorales mediterráneos con influencia salina (ej. Antón-Pardo & Armengol 2012, 2014) y por tanto, 
sujetas a las fluctuaciones de salinidad que caracterizan a estos ecosistemas (Badosa et al. 2006; Serrano 
& Fahd 2005).

	 REFERENCIA	 Densidad	 Riqueza	 Riqueza
		  (Ind L-1)	 media	 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

Tabla 1: Valores medios de densidad y riqueza, así como de riqueza acumulada 
en el conjunto de malladas estudiadas durante 2006-07 y que se utilizaron como 
sistemas de referencia en otros trabajos.

En cuanto a la composición específica, los géneros de rotíferos Lecane y Brachionus fueron los de mayor 
riqueza y los de Hexarthra, Polyarthra y Keratella destacaron por presentar las densidades más elevadas. 
Entre los copépodos dominaron los ciclópidos: la especie más abundante fue Acanthocyclops americanus, 
que aunque ha sido frecuentemente citada con otro nombre (A. robustus), es muy abundante en toda la 
zona (Soria & Alfonso 1993; Alfonso 1996; Oltra & Miracle 1992) y tolera las aguas salobres y eutróficas 
(Dussart 1969; Miracle et al. 2013). También tuvieron abundancias destacables Diacyclops bisetosus, D. 
bicuspidatus y Tropocyclops prasinus, también de carácter eurihalino (Dussart 1969; Alonso 1998). Tan sólo 
una mallada (O3) registró la presencia de una especie de copépodo calanoide, el diaptómido Mixodiaptomus 
kupelweseri, que ya fue citado previamente en la zona (Alfonso 1996). En cuanto a los cladóceros, Daphnia 
magna fue el que se encontró en más altas densidades, ya que esta especie suele tolerar mayores rangos 
de salinidad (Boronat et al. 2001; Ortells et al. 2005). Sin embargo, la conductividad suele presentar una 
relación negativa con la diversidad de cladóceros, puesto que la mayoría de especies de este grupo tiene 
escasa tolerancia a este factor (Jeppesen et al. 1994; Moss 1994). También aparecieron otras especies de 
cladóceros menos tolerantes a la mineralización, como Ceriodaphnia quadrangula, Simocephalus vetulus o 
Daphnia pulicaria (Alonso 1998; Boronat et al. 2001). Los resultados de este trabajo ponen de manifiesto que 
las charcas permanentes y las de mayor hidroperiodo tuvieron una mayor riqueza por muestreo y acumulada 
en todo el periodo de estudio; pero también destaca la importancia que tuvo la edad de restauración sobre 
el zooplancton, además de la conductividad y aspectos relacionados con la productividad del sistema 
(Antón-Pardo & Armengol 2010; Antón-Pardo 2011; Antón-Pardo et al. 2016).
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Se ha constatado en numerosos estudios que la duración del hidroperiodo (aquí correlacionado con 
la profundidad) es el principal factor que determina la estructura y composición de la comunidad en 
sistemas acuáticos (e.g. Wellborn et al. 1996; Boix et al.2001; Eitam et al. 2004). Por lo general, la riqueza 
de especies es mayor en las charcas permanentes (e.g. Collison et al. 1995; Alonso 1998; Spencer et al. 
1999) o en charcas temporales con los hidroperiodos más largos (e.g. Fahd et al. 2000; Boix et al. 2001). 
Sin embargo, las comparaciones entre sistemas con diferente hidroperiodo son complicadas, ya que en 
el número de especies encontrado puede influir el mayor número de muestreos realizados (el esfuerzo de 
muestreo) en aquellos sistemas permanentes o con hidroperiodos más largos. Además, el hidroperiodo 
muchas veces va asociado con variables que aumentan la heterogeneidad ambiental (profundidad o 
vegetación acuática) o con la abundancia de anátidas, que pueden actuar como vectores de dispersión 
del zooplancton (Figuerola & Green 2002).

La influencia de la salinidad en la estructura de la comunidad de hábitats acuáticos también ha sido 
ampliamente estudiada (Williams 1999; Brock et al. 2005; Toumi et al. 2005; Waterkeyn et al. 2008), y al igual 
que sucede en las malladas, ésta tiene gran influencia en la comunidad zooplanctónica (e.g. Boronat et al. 
2001; Frisch et al. 2006; Martinoy et al. 2006; Waterkeyn et al. 2008). Aparte de los efectos sobre la riqueza, 
que se discutirán a continuación, esta variable tuvo un efecto positivo sobre la abundancia de zooplancton: 
las tres charcas más saladas son las que mayor abundancia media de zooplancton tuvieron. La relación entre 
salinidad y productividad se conoce desde antiguo, ya que son sistemas donde los nutrientes no suelen ser 
limitantes y dónde unas pocas especies bien adaptadas pueden desarrollarse mucho (Hammer 1986).

Por último, es destacable la presencia del anostráceo Tanymastix stagnalis, especie considerada rara en 
la Península Ibérica (Boix 2002), que en nuestro estudio fue encontrada únicamente en una mallada (O2) 
con uno de los hidroperiodos más intermitentes. Sin embargo, Rueda-Sevilla et al. (2006) encontraron tres 
poblaciones de esta especie en la misma zona: una en O2 y las otras en dos malladas no estudiadas en 
el presente trabajo. Aunque esta especie se ha catalogado como característica de aguas frías, en esta 
zona aparece en rangos de temperaturas mayores. Los grandes branquiópodos, como éste, pueden 
ser competidores más eficientes que otros filtradores de menor tamaño como cladóceros o rotíferos 
(Waterkeyn et al. 2011) pero, al ser de mayor talla, son también más susceptibles a la depredación por peces 
e invertebrados (Bohonak & Whiteman 1999). Por este motivo, las especies de grandes branquiópodos 
aparecen habitualmente en sistemas temporales, donde los grandes depredadores (principalmente peces) 
están ausentes (Schneider & Frost 1996). Experimentos realizados con esta especie pusieron de manifiesto 
la importancia de la conductividad en el mantenimiento y desarrollo de sus poblaciones. Esto unido a su 
sexualidad obligada y a que posiblemente su capacidad dispersiva no sea tan grande como la de otros 
branquiópodos, nos explicaría el hecho de que presente poblaciones tan fragmentadas (Olmo et al. 2015). 

3.2. Efecto de la restauración sobre el zooplancton en 
lagunas permanente

Como hemos comentado anteriormente, las malladas permanentes presentaron una mayor riqueza 
de especies de zooplancton, lo que en nuestro caso puede ir asociado a diversos factores: (i) alta 
heterogeneidad de hábitats y condiciones ambientales asociados a una diversificación de nichos (ii) 
la permanencia anual del agua que facilita la sucesión de comunidades, (iii) la variedad temporal en 
las condiciones que favorece distintos estímulos de eclosión, (iv) la constancia de columna de agua 
que favorece el asentamiento de aves acuáticas las cuales son importantes vectores de dispersión 
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(e.g. Figuerola & Green 2002), y (v) la presencia de poblaciones de peces y otros macroinvertebrados 
depredadores que imponen una fuerte presión de depredación, impidiendo la dominancia de unas pocas 
especies (e.g. Spencer et al. 1999) y dificultando la exclusión competitiva. Además, la ampliación de 
las antiguas cubetas (en área y profundidad) y la introducción de especies de flora y fauna acuáticas, 
llevadas a cabo durante la restauración, pueden haber ayudado a incrementar el efecto de estos factores. 
Es posible que junto con los peces y plantas introducidos se pudiera producir la entrada de diversas 
especies de zooplancton o de sus formas de resistencia, lo que pudo contribuir al rápido aumento de la 
riqueza de especies en estas lagunas permanentes. 

Para comentar el efecto de la restauración sobre el zooplancton de sistemas permanentes, vamos a 
presentar el ejemplo de dos malladas que se han estudiado con detalle: la Mata del Fang (IP), restaurada 
en 2003, y el de la mallada de nueva creación, Mallada del Canyar (RP).

1. Mallada de la Mata del Fang (IP): esta charca no fue totalmente aterrada durante la urbanización de 
la zona en los años 60, quedando una pequeña masa de agua en forma de canal de unos 300 m2 y 1 m 
de profundidad que se utilizaba para proporcionar agua a las obras de urbanización de la zona. En 1987 
se realizó un estudio durante un año de esta charca (Soria & Alfonso 1993), que presentaba una gran 
densidad de vegetación emergente y baja calidad del agua. El oxígeno disuelto era escaso (4.7 ± 2.4 mg 
L-1) y la concentración de clorofila a (27.7 ± 10.7 µg L-1), calificaba la charca como mesotrófica (OCDE 
1982). Como parte del proyecto Life Duna (en 2003) se aumentó la superficie de la cubeta (hasta 4000 
m2), y se excavó hasta alcanzar una profundidad aproximada de 2 m. Conjuntamente, se llevó a cabo una 
introducción de diferentes especies de macrófitos (Chara hispida, Potamogeton pectinatus y Zannichellia 
peltata), y de ejemplares de los peces endémicos anteriormente citados. En los años posteriores a la 
restauración (2006 a 2009), se percibieron notables cambios tanto en las variables ambientales como en 
las comunidades acuáticas (Antón-Pardo et al. 2013). Aparte del desarrollo de la vegetación sumergida, 
hubo una importante colonización de helófitos, principalmente de los géneros Phragmites, Typha, Juncus 
y Scirpus. Como consecuencia de la nueva vegetación sumergida y el aumento de la cubeta, se produjo 
un incremento de los niveles de oxígeno disuelto. Además, entre tres y seis años tras la restauración, 
la concentración de clorofila a disminuyó a valores medios por debajo de los 5 μg L-1, pasando a un 
estado de oligotrofia (OCDE 1982). En cuanto al zooplancton, la riqueza de todos los grupos aumentó 
sustancialmente, lo que supuso importantes cambios en la estructura de la comunidad (Antón-Pardo 
2011; Antón-Pardo et al. 2011). En el periodo comprendido entre febrero de 1987 a enero de 1988 (Alfonso 
1996), se encontraron un total de 14 especies de rotíferos, con una clara dominancia de Keratella tropica, 
y tan sólo se observaron dos especies de crustáceos, el cladócero D. magna en densidades muy bajas y 
el copépodo T. prasinus, cuyos juveniles (principalmente nauplios) alcanzaron las máximas densidades. 
Los años posteriores a la restauración, la mallada acumuló un total de 78 especies de zooplancton, con 
un total de 60 especies de rotíferos, 5 de copépodos y 13 especies de cladóceros (Antón-Pardo et al. 
2013). El aumento de especies de este último grupo es particularmente relevante en el funcionamiento del 
sistema, ya que su mayor eficiencia en la filtración de fitoplancton (comparado con los microfiltradores 
rotíferos y nauplios) ayuda en los procesos de clarificación del agua y facilita la existencia de fases claras 
en hábitats someros (Scheffer et al. 1993). 

2. Mallada del Canyar (RP): esta charca se excavó, en el verano de 2007, en una zona donde no existía 
una cubeta previa. Fue parte del proyecto Life Enebro y sus dimensiones finales rondaron los 5900 m2 
de superficie y 1.5 m de profundidad máxima. En este caso, a diferencia de los sistemas temporales 
restaurados, la excavación sí que alcanzó el nivel freático, por lo que la laguna tuvo agua antes de las lluvias 
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de otoño (Figura 7). También se introdujeron ejemplares de peces endémicos y vegetación sumergida, 
de composición similar a la detallada en la mallada IP. Paulatinamente desde su primer llenado, la charca 
tuvo una importante colonización de helófitos (de similar composición a IP) en la propia cubeta y en su orla 
(Antón-Garrido et al. 2013; Calero et al. 2015). Además, se produjo un rápido desarrollo de la vegetación 
sumergida con la colonización y establecimiento de nuevas especies de macrófitos pertenecientes a los 
géneros Nitella y Utricularia, las cuales llegaron a desarrollar extensas praderas sumergidas (Calero et al. 
2015). Las principales variables limnológicas de esta mallada se midieron mensualmente durante cuatro 
años hidrológicos en los que los valores de nutrientes y de conductividad aumentaron con el tiempo 
mientras que los de oxígeno se redujeron a partir del segundo año y los de clorofila a fueron generalmente 
bajos. 

Figura 7. (a) Detalle de los trabajos de excavación en la mallada permanente RP, en verano de 2007 (antes de las lluvias de otoño), 
donde se observa cómo se supera en profundidad el nivel freático; (b) la misma mallada en otoño de 2008.

Numerosas especies de zooplancton colonizaron rápidamente esta mallada de nueva creación. En 
la Figura 8 se muestra la riqueza acumulada en esta charca durante los cuatro años de estudio, 
observándose una alta riqueza ya desde el primer muestreo (12 especies de rotíferos y una de 
cladócero), y un aumento progresivo de las especies hasta que la pendiente se suaviza a los dos 
años de su creación. Tras los cuatros años de estudio, la riqueza acumulada alcanzó las 80 especies, 
en su mayoría rotíferos (61 especies), seguidos de los cladóceros (13 especies) y finalmente, seis 
especies de copépodos. El grupo más abundante fue el de los rotíferos sobre todo en los primeros 
meses con abundancias superiores a los 1000 ind L-1. Las especies más abundantes de este grupo 
fueron Anuraeopsis fissa, Polyarthra dolichoptera, K. tropica, Hexarthra oxyuris y Trichocerca pusilla. 
Los cladóceros presentaron abundancias menores y más constantes durante todo el periodo (máxima 
de 29 ind L-1). En los años posteriores, los copépodos tuvieron una mayor relevancia, debido a los 
estadios juveniles, cuyas densidades medias pasaron de 103 ind L-1 a 406 ind L-1 del primer al último 
año de estudio, respectivamente.
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Figura 8. Arriba: Riqueza acumulada de la mallada RP durante el periodo septiembre 2007 a marzo 
2011, en intervalos bimensuales, de: rotíferos, copépodos y cladóceros; Abajo: Variación en la den-
sidad de zooplancton de los tres grupos indicados durante el mismo periodo.

3.3. Efecto de la restauración sobre el zooplancton en 
lagunas temporales  
La mayoría de malladas tienen carácter temporal por lo que en este apartado vamos a comentar algunos 
aspectos destacables del zooplancton de este tipo de sistemas sometidos a restauración, como son: la 
colonización temprana, el banco de huevos y la sucesión ecológica. 

1.- Colonización temprana: Las seis malladas temporales recientemente restauradas por el proyecto 
Life Enebro (R1 a R6, Figura 1) se muestrearon 15 días después de su primer llenado con las lluvias de 
finales de septiembre de 2007; precipitaciones que en ese mes se produjeron de forma copiosa lo que 
posibilitó un llenado rápido de las lagunas. Esta coyuntura nos permitió documentar la colonización 
de los principales grupos del zooplancton desde el inicio. Al mismo tiempo, tuvimos la oportunidad de 
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comparar estas comunidades pioneras con las de un conjunto de ocho malladas restauradas en 1998 y 
2003, que consideramos de referencia y que se han descrito con más detalle en el apartado 3.1.

En el primer muestreo realizado tras la restauración, en las seis malladas recientemente restauradas, se 
identificaron 30 especies: 24 rotíferos, cuatro copépodos y dos cladóceros (Figura 9). El valor de riqueza 
en cada mallada presentó gran variabilidad: desde cinco especies en R6 a 19 en R1. A excepción de 
dos especies de rotíferos del género Cephalodella, las demás ya habían sido registradas en las malladas 
de referencia en el hidroperiodo anterior (2006-2007). Del total de 100 especies aparecidas en el ciclo 
hidrológico previo, un 28 % se detectó en el primer llenado de las malladas recientes (por grupos: un 
31% de las 71 especies de rotíferos, un 14% de las 15 especies de cladóceros, un 27% de las 13 
especies de copépodos y no se registró la única especie de anostráceo). En alguna de estas charcas, se 
alcanzaron altas densidades siendo los rotíferos los dominantes con algunas especies, como H. fennica, 
P. dolichoptera y B. angularis, que presentaron densidades de más de 150 ind L-1. Por el contrario, las 
malladas con baja riqueza también presentaron bajas densidades (R5 y R6). 

Figura 9. Proporción de los distintos grupos de zooplancton en el primer 
muestreo (octubre 2007) de las lagunas de reciente creación (R1-R6) in-
dicando la densidad (D) y Riqueza (S) de zooplancton. La situación de 
las gráficas muestra la posición relativa de cada mallada, su tamaño es 
proporcional a D.

Estas seis malladas no están conectadas entre sí ni con otras, por lo que los vectores de dispersión más 
importantes para la llegada del zooplancton serían el viento y los animales (incluyendo humanos). Desde 
el primer llenado de las charcas se detectó en algunas de ellas la presencia de un gran número de aves 
acuáticas (principalmente anátidas). Como la dispersión parece no ser un factor limitante para la llegada 
del zooplancton (Antón-Pardo et al. 2016), estas malladas nuevas actúan como sumideros de inmigrantes 
que llegan desde las malladas vecinas de mayor antigüedad, que a su vez actúan como fuente del conjunto 
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regional de especies, tal y como sugieren diversos estudios (Caley & Schluter 1997; Leibold et al. 2004; 
Vanschoenwinkel et al. 2007). Los datos de este primer muestreo ponen de manifiesto que la colonización 
del zooplancton se da de forma muy rápida en charcas restauradas indicando las buenas habilidades 
dispersivas de estos organismos, en concordancia con otros estudios al respecto (Louette & De Meester 
2004; Frisch & Green 2007; Badosa et al. 2010). Los resultados confirmarían también la gran capacidad 
colonizadora de los organismos con tiempos de desarrollo más cortos y una respuesta rápida a la eclosión, 
como son los rotíferos (Brendonck & De Meester 2003, Frisch et al. 2012; Lopes et al. 2014). Asimismo, 
estos pudieron verse beneficiados por la ausencia de sus competidores directos, los cladóceros, que sólo 
fueron detectados en dos charcas y en muy bajas densidades. Los cladóceros, a pesar de presentar una 
diversidad regional relativamente alta (15 especies en 2006-2007), tienen tiempos de generación más 
largos, con lo que tardarían más tiempo en colonizar nuevos cuerpos de agua (Jenkins & Buikema 1998). 

Teniendo presente que la recolonización natural de sistemas acuáticos restaurados está muy influenciada 
por la presencia de un banco de propágulos en la cubeta previa (Olmo et al. 2012) no es descartable 
tampoco el reclutamiento a partir de un banco de huevos remanente, aunque el mantenimiento de este 
banco no fue un criterio que se tuviera presente en los trabajos del Life Duna ni Life Enebro. Conjuntamente, 
la aparición temprana de copépodos adultos (incluso hembras ovígeras) en las comunidades activas 
podría estar indicando también que el banco de formas de resistencia previo a la restauración no fue 
retirado por completo en algunas malladas. Según Frisch & Green (2007) los ciclópidos son capaces 
de colonizar y hacerse dominantes en pocas horas tras la rehidratación de sus formas de resistencia 
anhidrobióticas. Otro posible indicador de este banco remanente serían los resultados obtenidos del 
análisis genético de D. magna. Estos revelaron que algunas malladas recientes poseían una alta riqueza 
clonal comparable a las malladas de referencia, y muy superior a la esperable tras la reproducción entre 
los clones colonizadores al cabo de una estación de crecimiento (Ortells et al. 2012).

2.- Banco de huevos: Un corto periodo de tiempo tras la restauración debería ser suficiente para que una 
charca acumulara un gran número de especies ayudada por una alta tasa de dispersión y el reclutamiento 
desde el banco de huevos (Louette et al. 2006; Badosa et al. 2010). El inicio del hidroperiodo representa 
el momento de mayor reclutamiento de especies (Olmo et al. 2012) lo que configura posteriormente las 
comunidades (Boix et al. 2004). En estos primeros estadíos tras la inundación, los residentes se reclutan 
principalmente a partir de la eclosión de las formas de resistencia acumuladas en el sedimento de las cubetas. 

La acumulación de estas formas de resistencia aumenta con el tiempo (en cantidad y diversidad), representando 
un archivo de la biodiversidad local de cada charca (Hairston 1996; Cáceres 1998). La abundancia y diversidad 
del banco de propágulos tiene un considerable impacto en la estructura y la dinámica de las comunidades 
en este tipo de charcas (Marcus et al. 1994; Hairston 1996; Cáceres 1998). Por ello, cabe esperar que la 
edad de restauración (sobre todo en este caso donde se retiró el sedimento de la cubeta) actúe como factor 
limitante de la riqueza de la comunidad activa en las malladas recientemente restauradas frente a las de 
mayor antigüedad que posiblemente posean un banco de formas de resistencia más desarrollado.

Además del estudio de las comunidades activas en la columna de agua, el análisis de los bancos de huevos 
es una herramienta útil para el estudio de la diversidad de las comunidades de zooplancton (Vandekerkhove 
et al. 2004) integrando las escalas espaciales y temporales (Brendonck & De Meester 2003). En este sentido, 
los experimentos de eclosión con el banco viable son útiles para comparar las comunidades de charcas 
con diferentes características (Frisch et al. 2009). Con esa intención, en septiembre de 2010 tomamos 
muestras de sedimento de tres malladas temporales de diferente edad de restauración (R1, I1 y O2). Con 
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muestras de sedimento homogenizado de cada charca se realizó un experimento ex situ de eclosión en 
acuarios durante un mes (octubre-noviembre de 2010, al mismo tiempo que las charcas se inundaron). El 
número de especies eclosionadas fue de 13, 15 y 18 en R1, I1 y O2, respectivamente. Todos los acuarios 
alcanzaron cierta estabilización en la riqueza acumulada entre los días 14 y 18 del experimento. No se 
registró eclosión de copépodos, pero los ostrácodos fueron comunes a todos ellos. Los rotíferos, de rápida 
respuesta a la eclosión, fueron el grupo dominante en riqueza: siete especies de ellos fueron comunes a 
las tres charcas frente a una sola especie común de cladócero, D. magna. Finalmente, en todos los casos 
dominaron las especies de carácter litoral frente a las únicas cuatro de carácter planctónico (A. fissa, H. 
fennica, D. magna y T. stagnalis). Por el contrario, el número de especies exclusivas fue mayor con la edad 
de restauración: tres, cinco y ocho en R1, I1 y O2, respectivamente. Entre estas especies exclusivas se 
encuentra el anostráceo T. stagnalis que tan solo eclosionó en los acuarios con sedimento de O2, la única 
charca que poseía una población activa de este branquiópodo. Además, se detectó un retraso en el tiempo 
de eclosión (sensu Vandekerkhove et al. 2004) asociado a la edad de la mallada. Esto concuerda con varios 
estudios que sugieren que la edad del banco de huevos influye en la tasa de eclosión puesto que los 
huevos de resistencia más antiguos no eclosionan con la misma facilidad que los nuevos (Hairston et al. 
1995; Weider et al. 1997). Esto es posiblemente debido a una progresiva degradación de los componentes 
fotosensibles que inducen la eclosión (De Meester et al. 1998, Nielsen et al. 2015). Una razón adicional para 
el retraso en la eclosión de la mallada más vieja podría recaer sobre un ajuste temporal debido a la presión 
competitiva ejercida por el branquiópodo T. stagnalis. La presencia de este grupo puede llegar incluso a 
excluir competitivamente a cladóceros, rotíferos y copépodos los cuales eclosionarían en fases posteriores 
del llenado, cuando los branquiópodos desaparecen de la columna de agua (De Meester et al. 2016). 

3.-Sucesión ecológica: La sucesión ecológica se relaciona con los cambios temporales que se dan 
en las comunidades. Para evaluar los efectos de la restauración sobre la sucesión en la comunidad de 
zooplancton seleccionamos una mallada recientemente restaurada (R1) y comparamos su comunidad con 
las de otras dos malladas más antiguas (I1 y O2), restauradas respectivamente en 2003 y en 1998, y que 
hemos considerado como sistemas de referencia. Las tres malladas fueron muestreadas mensualmente 
durante cuatro ciclos hidrológicos: desde el primer llenado de R1 en el otoño de 2007 al secado en la 
primavera de 2011. Todas son de carácter temporal y durante el periodo de estudio presentaron un 
hidroperiodo similar (Figura 4), con fases de permanencia del agua más prolongadas en los primeros años 
y más efímeras el último año. De esta manera, las diferencias en la comunidad de zooplancton debidas al 
hidroperiodo quedan minimizadas. Como ya se ha descrito anteriormente, las malladas nuevas presentaron 
unas condiciones ambientales ligeramente diferentes a aquellas de más edad. La mallada R1 tuvo mayores 
valores de conductividad, concentración de oxígeno y profundidad. En cuanto a la riqueza de especies 
por muestreo, las mayores diferencias se observaron entre la mallada de más edad (17.6 ± 3.7) y las más 
recientes (I1: 10.9 ± 3.4; R1: 10.5 ± 4.2). Las curvas de acumulación de especies (Figura 10), mostraron en 
R1 y en I1 un incremento relevante en el primer año, mientras que la pendiente se suavizó los últimos años. 
Por otro lado, en O2 el incremento pronunciado en el número de especies se produjo tanto en el primer 
como en el segundo año. De esta manera, O2 fue la mallada con un mayor número de especies acumuladas 
(60 especies), comparado con las 43 de I1 y las 52 de R1 (Figura 10). Por lo que respecta a la composición 
de la comunidad de zooplancton en la mallada nueva, el primer año se observó una dominancia de rotíferos 
y juveniles de copépodos, típicos organismos pioneros (Frisch & Green 2007; Badosa et al. 2010). En 
cambio, a partir del segundo año, aunque seguían dominando los juveniles de copépodos, aumentó 
considerablemente la abundancia de cladóceros, asemejándose más en las proporciones a las lagunas de 
mayor antigüedad en la restauración (Figura 11). Estos resultados mostraron un aumento de la complejidad 
de la comunidad de zooplancton en R1, que poco a poco se iría asemejando a la de las malladas de más 
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edad. Este aumento de la diversidad en R1 también pudo estar favorecido por el progresivo desarrollo de 
la vegetación (que aumenta la disponibilidad de microhábitats) y por el cambio en las variables ambientales 
(Olmo et al. 2016). Otros estudios señalan que la riqueza de especies es mayor en los hábitats acuáticos 
de más edad, debido a una mayor acumulación de huevos de resistencia en el sedimento (Badosa et 
al. 2010; Miguel-Chinchilla et al. 2014), como ocurre en O2. En cambio, la mallada más reciente se sitúa 
en una posición intermedia (con valores superiores a I1). Esta mallada fue rápidamente colonizada por 
diferentes especies después del llenado, y seguramente el mayor rango de variación en las condiciones 
ambientales (principalmente las variaciones en conductividad y clorofila), permitieron la presencia de un 
mayor número de especies (por una mayor tasa de reemplazamiento) que en I1, con un ambiente más 
estable. Para concluir, podemos decir que la restauración en R1 produjo una inmediata y rápida transición 
hacia condiciones similares a las encontradas en las malladas de más edad. Mientras que en el primer 
año se observaron mayores diferencias en las comunidades de zooplancton, a partir del segundo año, la 
mallada R1 mostró más similitudes con las malladas de referencia, con una comunidad más compleja.

Figura 10: Cambios en la riqueza acumulada de zooplancton en tres malladas con diferente edad de 
restauración: R1 (reciente), I1 (intermedia) y O2 (antigua) durante cuatro ciclos hidrológicos entre 2007 y 
2011. 

Figura 11: Variación en la abundancia relativa y densidad promedio de los grupos principales de zooplanc-
ton en tres malladas con diferente edad de restauración: R1 (reciente), I1 (intermedia) y O2 (antigua), durante 
cuatro ciclos hidrológicos (1-4) entre 2007 y 2011.
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4. Conclusiones generales
Los hábitats acuáticos restaurados constituyen una oportunidad única para entender la resiliencia 
de las comunidades que en ellos habitan y la sucesión ecológica (De Meester et al. 2005). Los 
diferentes proyectos de restauración que se llevaron a cabo en La Devesa de El Saler produjeron 
un mosaico de ecosistemas acuáticos que habían sido restaurados en diferentes momentos y, por 
tanto, con diferente edad. Esta coyuntura permitió el seguimiento de las condiciones ambientales 
y del zooplancton en esas charcas, especialmente en aquellas que fueron restauradas en 2007, 
ya que se estudió la colonización y la sucesión desde el mismo momento de la restauración de 
los hábitats. Por otro lado, los organismos zooplanctónicos, con ciclos de vida cortos y rápidas 
respuestas a variaciones ambientales, pueden ser indicadores adecuados para evaluar el éxito de 
la restauración (Jenkins 2003; Williams et al. 2008; Antón-Pardo et al. 2013).

Por lo que respecta a los factores ambientales, las sucesivas restauraciones han puesto de 
manifiesto por una parte la rapidez de los cambios y por otra, un patrón claro que se relacionó con 
una reducción de la conductividad y una rápida colonización por helófitos, que podría acarrear la 
reducción de la profundidad por colmatación y un incremento de la cantidad de materia orgánica 
en el sedimento, lo que puede ir acompañado de una disminución del oxígeno disuelto y del pH. 
Los niveles de nutrientes y de clorofila se mantuvieron fluctuantes, pero no muy elevados.

Respecto a las comunidades de zooplancton, inicialmente los nuevos hábitats fueron colonizados 
por especies con altas tasas de dispersión y de crecimiento (principalmente rotíferos), que en su 
mayor parte ya estaban presentes en el reservorio regional de especies. Esto podría indicar que la 
colonización y establecimiento de las especies se produjo desde los hábitats más antiguos, pero 
dada la rapidez con que se realizó la colonización en algunos casos, no podemos descartar la 
presencia de un banco de formas de resistencia residual que permaneció viable en el sedimento de 
algunas malladas a pesar del aterramiento y de la restauración, y que en estas nuevas condiciones 
ambientales volvió a eclosionar y a recolonizar los cuerpos de agua. Los resultados también ponen 
de manifiesto la importancia que sobre la riqueza de especies tiene el hidroperiodo, ya que la 
riqueza fue mayor en los sistemas permanentes que en los temporales y en éstos fue mayor en 
aquellos de hidroperiodo más largo. En el caso de los sistemas permanentes, esta elevada riqueza 
pudo estar influenciada por la introducción accidental de especies zooplantónicas asociadas 
a la repoblación con peces y macrófitos. Otros factores como la conductividad y aquellos 
relacionados con la productividad del sistema también tuvieron importancia en la estructuración 
de las comunidades de zooplancton. Finalmente, la edad de restauración tiene un importante 
reflejo en las comunidades de zooplancton, ya que tuvo gran importancia en la ordenación de las 
comunidades. Además, la riqueza total estuvo muy influenciada por la edad de restauración, así 
como la riqueza de microcrustáceos y en particular de cladóceros. Por tanto, estos parámetros 
podrían ser buenos indicadores del éxito en la restauración. A pesar de la poca diferencia en edad 
de restauración entre las lagunas, el estudio de la eclosión del banco de huevos de zooplancton 
permitió distinguir la edad de las mismas en base a la riqueza, número de especies exclusivas y 
momento de la eclosión. 

Un aspecto destacable de nuestro estudio es la rapidez con que han cambiado y se han colonizado 
los nuevos cuerpos de agua, tanto permanentes como temporales. Esto pone de manifiesto que, 
en estos sistemas, donde existe buena dispersión del zooplancton, en pocos años (aunque estos 
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pocos años equivalen a varias generaciones de zooplancton) las comunidades de las lagunas 
nuevas se asemejan a las viejas, que podrían ser consideradas como sistemas de referencia en 
ausencia de lagunas naturales no alteradas. 

Estos estudios ponen de manifiesto que la eliminación del sedimento (como forma de restauración) 
de las lagunas colmatadas, natural o artificialmente, ha mejorado las características de los sistemas 
y recuperado su funcionalidad ecológica, posibilitando una rápida colonización por el zooplancton 
(y por el conjunto de la comunidad acuática). Los cambios en las variables ambientales y en la 
vegetación se dieron de forma rápida, pero en estos sistemas tan someros, dada la abundancia de 
vegetación emergente, los procesos de colmatación se aceleran y en pocos años (aproximadamente 
10-15) las lagunas pierden profundidad y quedan con hidroperiodos muy cortos. En estos momentos, 
nuevas intervenciones parciales que retirasen una parte del sedimento (dejando otra como fuente 
de propágulos) y de los helófitos en algunas zonas de la laguna, permitirían que estas mantuvieran 
una elevada heterogeneidad, mayor biodiversidad y un funcionamiento limnológico más adecuado.
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