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Since negligence of the environment - which has resulted in lots of harm to the human community - 

came about by ignorance of the very special importance of the environment, I think it is very important 

first of all to instill this knowledge within human beings. 

 

Dalai Lama 
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La liberación al medio de grandes cantidades de multitud de sustancias químicas 

derivadas de las actividades humanas representa uno de los mayores problemas al que 

los seres vivos nos enfrentamos. Estas sustancias complejas, a menudo resistentes a 

los procesos naturales de degradación, pueden llegar interactuar con los seres vivos y 

las fases inertes de los ecosistemas, provocando la aparición de efectos indeseables en 

los mismos. Gracias a la capacidad del medio para absorber y remediar la 

contaminación ambiental, los seres vivos tienden a adaptarse y sobrevivir ante esta 

situación. Sin embargo, cuando la contaminación sobrepasa esta capacidad del medio, 

aparecen los síntomas de degradación y degeneración tales como la  desertificación, el 

efecto invernadero, la lluvia ácida, los declives poblacionales y la extinción de especies, 

etc. Dichos efectos no se limitan a las zonas próximas a las fuentes de emisión, ya que 

muchas de estas sustancias pueden ser transportadas a largas distancias alcanzando 

zonas donde estos compuestos no han sido utilizados. Este es el caso de los 

contaminantes orgánicos persistentes que, debido a sus características físico-químicas, 

pueden trasladarse desde zonas templadas a otras más frías, llegando a alcanzar los 

polos terrestres. 

Algunos de estos contaminantes ambientales se encuentran en el medio 

ambiente desde el origen de la Tierra. No obstante, la actividad humana, sobre todo a 

partir de la Revolución Industrial, ha dado lugar a una mayor exposición de los seres 

vivos y la aparición de nuevas sustancias cuyos efectos a largo plazo no siempre son 

conocidos. En el caso de los metales y los compuestos organohalogenados, diversos 

estudios demuestran que su exposición crónica puede causar alteraciones sobre el 

sistema endocrino, reproductivo y nervioso de los animales, las cuales se han 

relacionado con declives poblacionales de un número importante de especies (Jiménez 

et al., 2005). Este hecho provocó la prohibición de la mayoría de estos compuestos, lo 

que se tradujo en una disminución de los residuos en el medio y los tejidos de los 

animales (Bustnes et al.,  2007; García-Fernández et al., 2008). Sin embargo, debido a 

elevada persistencia y capacidad para bioacumularse y biomagnificarse a través de la 

cadena trófica, las concentraciones ambientales pueden ser todavía lo suficientemente 

elevadas como para suponer un riesgo medioambiental. 

Por este motivo, y con el fin de satisfacer el creciente interés general de conocer 

los niveles de contaminantes ambientales presentes en el medio ambiente y los efectos 



Tesis Doctoral Europea________________________________________Pilar Gómez Ramírez  
 

 8 

que pueden causar a largo plazo sobre los seres vivos se llevan a cabo los programas 

de monitorización ambiental (García-Fernández y María-Mojica, 2000). Cuando se 

miden las concentraciones de los contaminantes en tejidos biológicos o se evalúan los 

efectos relacionados con la exposición en seres vivos, hablamos de biomonitorización. 

El uso de los animales como centinelas viene de tiempos remotos. Ya en época de los 

romanos, los mineros de carbón sabían que las aves eran más sensibles que los 

mamíferos al monóxido de carbono, por lo que se solían utilizarlas para alertar del 

riesgo inminente. De hecho, en 1916, la Oficina de Minas de EEUU recomendaba en 

concreto los canarios para este propósito.  

Entre las ventajas del uso de animales para evaluar el grado de contaminación 

se encuentra el hecho de que permite correlacionar los niveles de contaminantes 

presentes en fluidos, tejidos y secreciones de estos animales con los presentes en el 

medio. Además, el estudio de este tipo de muestras permite obtener datos sobre los 

posibles efectos adversos sobre los animales y, si los animales estudiados pertenecen a 

la parte alta de la cadena trófica, se obtiene una información más real del riesgo de 

exposición en el hombre, así como de los efectos sobre su salud (García-Fernández y 

María-Mojica, 2000). 

  Las aves rapaces, incluidas las nocturnas, se consideran buenas indicadoras de 

la calidad del hábitat y de las posibles alteraciones medioambientales. Esto se debe a 

que, debido a su posición elevada en la cadena trófica, son sensibles a los efectos de 

los contaminantes ambientales, especialmente de aquellos compuestos bioacumulables 

y biomagnificables a través de la cadena trófica. Por este motivo, y porque en general 

estas aves han sido infrautilizadas en este tipo de estudios, algunos autores sugieren la 

necesidad de continuar y mejorar los estudios de biomonitorización en estas especies. 

La información obtenida de estos estudios de monitorización en rapaces puede 

ser utilizada en los procedimientos de evaluación de riesgos regulados por el 

Reglamento 1907/2006 REACH de la Unión Europea (Duke, 2008). Este Reglamento, 

que consiste en un sistema integrado de registro, evaluación, autorización y registro de 

sustancias y preparados químicos, pretende garantizar un nivel elevado de protección 

de la salud humana y el medio ambiente. En este sentido, los resultados obtenidos en la 
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monitorización en rapaces pueden además desencadenar la evaluación de otras que 

pudieran pasar inadvertidas (Duke, 2008). 

 La medición directa de los contaminantes en tejidos y fluidos animales permite 

conocer adecuadamente el grado de exposición, absorción y acumulación de estos 

compuestos. Sin embargo mediante la monitorización de las respuestas biológicas que 

estos contaminantes producen se obtiene una información más directa de las 

alteraciones y posibles consecuencias toxicológicas. Entre los cambios fisiológicos o 

biomarcadores relacionados con contaminantes ambientales, dos han sido los más 

frecuentemente utilizados; por un lado, la inhibición de la ácido δ-aminolevulínico 

deshidratasa (enzima que interviene en la síntesis del grupo hemo de la hemoglobina) 

del eritrocito tras la  exposición a plomo y, por otro lado, la disminución del grosor de 

cáscara del huevo por la exposición crónica a p,p’-DDE. Puesto que los efectos 

adversos sobre algunos órganos como el hígado o el riñón pueden traducirse en 

alteraciones de determinados parámetros bioquímicos, el estudio detallado de  estos 

parámetros permite evaluar de manera indirecta el estado de salud general de los 

individuos y relacionar los residuos de contaminantes con alteraciones bioquímicas de 

los organismos. El incremento de conocimiento en esta materia podría ser de interés en 

la búsqueda de biomarcadores de exposición a estos compuestos. 

Otro tipo de compuestos tóxicos que suponen un riesgo para las aves, 

especialmente para las que se alimentan de roedores como el Búho real, son los 

rodenticidas anticoagulantes.  Mientras que los en España los datos sobre niveles de 

rodenticidas en aves silvestres se refieren a casos de intoxicación aguda por sospecha 

de envenenamiento (María-Mojica et al., 1998) o tras la aplicación masiva intencionada 

para la erradicación de plagas (Olea et al., 2009), estudios previos en Reino Unido y 

EEUU demuestran una elevada frecuencia  de detección, incluso en animales sin 

sintomatología asociada, por lo que actualmente se han incluido en programas de 

biomonitorización (Stone et al., 2003; Walker et al., 2010b). Dado que en nuestra zona 

de estudio el Búho real es una especie relativamente abundante que en ocasiones 

habita ambientes humanizados asociados a zonas de cultivo donde este tipo de 

biocidas pueden aplicarse, el estudio continuado de los niveles de rodenticidas en esta 

especie sería recomendable, pudiendo servir como indicador del tipo de compuestos 

que se están aplicando en la zona.  
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OBJETIVOS 

1. Evaluación de la exposición a metales (Cd, Pb, Cu y Zn) en sangre de 
pollos de Búho real del Sureste de España  

1.1. Conocer los niveles de exposición a cadmio, plomo, cobre y zinc 

en pollos de Búho real nacidos entre 2003 y 2007 en el Sureste de 

España. 

1.2. Evaluar la influencia de la contaminación por metales en los 

individuos nacidos en una antigua zona minera o sus alrededores 

y los posibles efectos adversos asociados. 

2. Evaluación de la exposición a insecticidas organoclorados en sangre de 
pollos de Búho real del Sureste de España  

2.1.  Conocer el grado de exposición a 14 insecticidas organoclorados 

en los pollos de Búho real nacidos entre 2003 y 2007 en el 

Sureste de España.  

2.2.  Evaluar la utilidad de estas muestras como indicador de 

variaciones temporales en los niveles debidos a las restricciones 

legales o cambios en las prácticas agrícolas. 

3. Residuos de compuestos organohalogenados en huevos no eclosionados 
de Búho real: Tendencias espacio-temporales y evaluación del riesgo  

3.1. Evaluar los niveles de contaminantes organohalogenados 

presentes en huevos no eclosionados de Búho real recogidos 

entre 2004 y 2009. 

3.2. Estimar la tendencia de la variación espacio-temporal de los 

niveles de compuestos organohalogenados en la zona de estudio.   

3.3. Establecer posibles relaciones de la exposición a compuestos 

organohalogenados con el fracaso reproductivo.  
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4. Evaluación de la exposición a rodenticidas anticoagulantes en Búho real  
del Sureste de España  

4.1. Conocer el grado de exposición a rodenticidas anticoagulantes en 

el Búho real del Sureste de España mediante la puesta a punto de 

una nueva técnica sencilla, rápida y poco costosa.  

4.2. Relacionar dichos residuos con los productos presentes en el 

mercado español y estimar los riesgos asociados a los residuos 

encontrados. 

5. Estudio de parámetros sanguíneos y su relación con los contaminantes 

ambientales persistentes 

5.1. Proporcionar información sobre los valores de distintos 

parámetros bioquímicos sanguíneos como indicadores del estado 

de salud de los individuos de Búho real. 

5.2. Buscar posibles relaciones entre la exposición a contaminantes 

ambientales y las variaciones de los parámetros bioquímicos. 
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II.1. BIOMONITORIZACIÓN DE CONTAMINANTES AMBIENTALES 

Los programas de monitorización ambiental se llevan a cabo con el fin de 

satisfacer el creciente interés general de conocer los niveles de contaminantes 

ambientales presentes en el medio ambiente y los efectos que pueden causar a largo 

plazo sobre los seres vivos (García-Fernández y María-Mojica, 2000). Dichos 

programas consisten en la recolección repetida de datos durante un periodo de tiempo 

con el fin de determinar tendencias en los parámetros medioambientales (Chapman et 

al., 1987).  

La monitorización de parámetros químicos y físicos en aire, agua, tierra y 

sedimentos nos puede indicar la magnitud de la contaminación en un lugar 

determinado, pero gracias a la biomonitorización, es decir, la medición de 

concentraciones de un contaminante en tejidos o de los efectos relacionados con su 

exposición en seres vivos, podremos conocer además la biodisponibilidad de los 

compuestos tóxicos (Beeby, 2001).  

De forma general, los organismos a través de los cuales se estudia el impacto de 

las sustancias químicas se denominan biomonitores o monitores biológicos. Algunos 

autores como Beeby (2001) matizan algunas diferencias y definen especies monitoras 

como aquellas cuyas alteraciones en sus funciones o rendimiento indican el impacto 

causado por los tóxicos; especies indicadoras como aquellas cuya ausencia o 

presencia indican la magnitud de la contaminación; y especies centinelas como 

aquellas capaces de acumular contaminantes en sus tejidos sin sufrir sus efectos 

adversos. Según esta clasificación, podemos referirnos al Búho real como especie 

monitora. 

 Según el National Research Council (1991), para que una especie sea 

considerada una buena especie centinela debe cumplir los siguientes requisitos: 

- Ofrecer respuesta a los agentes o grupo de agentes objeto de medida: Si se 

trata de especies extremadamente sensibles, el rápido descenso en sus  

poblaciones puede ser una alarma para los investigadores, mientras que si 

las especies estudiadas son más resistentes al cambio, los animales pueden 

ser capturados periódicamente para medir los residuos y evaluar efectos 
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subletales (reproductivos, inmunes, neurológicos). Por ello la especie debe 

ser longeva para que pueda acumular las concentraciones capaces de 

provocar efectos adversos. 

- Habitar en un territorio o rango de influencia que abarque el área de 

monitorización: Cuando se pretende evaluar pequeñas áreas con la intención 

de encontrar el punto de origen de contaminación, no se podrá utilizar una 

especie cuyo área de campeo abarque largas distancias y visite la zona de 

estudio ocasionalmente o visite otras zonas contaminadas. Por este motivo 

se precisan animales que habiten pequeñas áreas, como es el caso de los 

roedores, los reptiles y las aves no migradoras. 

- Ser fácilmente censadas y capturadas: Gracias a estas características se 

podrá llevar a cabo otros tipos de monitorización al permitir indicar la 

localización del animal, sus desplazamientos, comportamiento, etc.  

- Existir un tamaño de población suficiente y una densidad adecuada: Diversos 

motivos desaconsejan la utilización de especies raras o en peligro. Se trata 

de poblaciones cuyos individuos no se localizan con facilidad, se pueden ver 

expuestos a distintos factores de estrés que enmascaren los efectos de los 

contaminantes y además su estado de protección legal puede impedir su 

manejo y la toma de muestras.  

Además, según Moore (1966), se debe escoger una especie cuya edad de los 

individuos muestreados se pueda determinar fácilmente por inspección visual. Cuando 

se requiera evaluar el grado de contaminación reciente se escogerán animales jóvenes 

o de vida corta, mientras que para conocer el grado de bioacumulación, animales más 

longevos serán de elección. 

Aún cuando se identifique una especie como buena biomonitora, existe el 

problema de relacionar los residuos detectados con los efectos biológicos (Forbes y 

Forbes, 1994). 

La correcta interpretación de las concentraciones encontradas en los tejidos de 

animales silvestres nos proporcionará información acerca de la contaminación presente 

en el medio en el que habitan, sus hábitos alimenticios o el grado de biomagnificación 

del contaminante en cuestión. Sin embargo son pocos los autores que cuestionan si las 
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concentraciones encontradas afectan la salud de esos animales (Beyer, 1996). El hecho 

de que los contaminantes puedan ejercer efectos adversos a distintos niveles del 

organismo simultáneamente, que los animales suelan estar expuestos en la naturaleza 

a distintas combinaciones de contaminantes y que la misma concentración de un mismo 

compuesto pueda causar distintos efectos en función de la especie, la edad o el estado 

fisiológico del individuo son algunos factores que dificultan la interpretación de 

resultados (Beyer, 1996).  El estudio de determinados efectos asociados a la exposición 

a determinadas sustancias junto con la información obtenida en estudios de laboratorio 

puede paliar las dificultades de esta interpretación. 

II.1.1. Las aves como biomonitores de contaminación ambiental 

El valor de las aves en los estudios de biomonitorización de contaminantes 

ambientales ha sido ampliamente reconocido, y la existencia de numerosos programas 

de este tipo establecidos por instituciones gubernamentales son la prueba de ello 

(Becker, 2003).  

La inclusión de este grupo de animales en los programas de biomonitorización 

se ve favorecida por una serie de características comunes. En general, las aves son 

animales relativamente fáciles de identificar, suficientemente estudiados y conocidos, 

sobre todo en cuanto a su ecología y comportamiento, lo cual permite obtener datos de 

vigilancia fácilmente incorporables a un programa de biomonitorización. Además los 

niveles de contaminantes presentes en sus fluidos, tejidos y secreciones se pueden 

correlacionar con los niveles del medio y su estudio proporciona información acerca de 

los posibles efectos patológicos que pudieran producir los microcontaminantes sobre 

estos individuos. A su vez los datos recopilados pueden resultar fundamentales en el 

diseño de nuevos programas de biomonitorización cada vez más eficaces (Furness, 

1993).  

Entre las aves, el grupo de las rapaces se consideran especies adecuadas para 

la monitorización de contaminantes bioacumulables y biomagnificables como los 

metales y los compuestos organohalogenados debido a su elevada posición en la 

cadena trófica y capacidad para bioacumular e integrar contaminantes a lo largo del 

tiempo (Furness, 1993). 
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II.1.2. Utilidad de los pollos en biomonitorización 

 Numerosas investigaciones recientes han utilizado pollos como indicadores de 

contaminación local en sus estudios de biomonitorización ambiental (Scharenberg, 

1991; Frank y Lutz, 1999; van Wyk et al., 2001). Por un lado, la toma de muestras de 

pollos resulta más eficiente y menos costosa que la de adultos o la de suelo. Además, 

el alimento consumido por los pollos en desarrollo es obtenido normalmente de zonas 

cercanas al nido y, por tanto, se atribuye a la ingesta limitada por el área de campeo 

de los padres durante un periodo claramente definido. Por otro lado, los niveles en 

pollos tienden a ser menos variables que en adultos porque los pollos suelen ser 

alimentados con dietas selectas muy energéticas, y la posible especialización en la 

dieta de adultos se compensa al ser ambos progenitores los que alimentan a los 

pollos. Por estos motivos, y sobre todo en especies que tienden a reutilizar los nidos o 

zona de cría y posaderos, este tipo de biomonitorización permite estudiar las 

diferencias en la exposición a contaminantes entre años (Frank y Lutz, 1999).  

El pequeño inconveniente podria encontarse en la cuantificación de las 

cantidades de contaminantes transferidos por la madre en huevo, pero es probable que 

se trate de una proporción insignificante puesto que la masa del huevo representa sólo 

un 2-8 % de la masa corporal en pollos desarrollados (Furness, 1993).  

II.1.3. Biomarcadores 

Mientras que la medición directa de los niveles de contaminantes en tejidos y 

fluidos animales refleja adecuadamente el grado de exposición, absorción y 

acumulación de metales y otros contaminantes ambientales, la monitorización de las 

respuestas biológicas que se producen proporciona una información más directa de las 

alteraciones y posibles consecuencias toxicológicas (Vanparys et al., 2008). Estos 

cambios fisiológicos se denominan biomarcadores o marcadores biológicos y son el 

resultado de una alteración inducida por un xenobiótico en los componentes celulares o 

bioquímicos o en los procesos, estructuras o funciones medibles en un sistema 

biológico o su muestra (National Research Council, 1987). 
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Biomarcadores de exposición 

 La medición directa de las concentraciones de un xenobiótico o sus metabolitos 

en cualquier tejido o fluido de cualquier organismo nos indica el grado de impregnación 

y permite hipotetizar el tipo y grado de exposición y sus posibles consecuencias para la 

salud. Ésto no quiere decir que una misma concentración de contaminantes en el mismo 

tejido de animales diferentes sea indicativa del mismo tipo de exposición (Moriarty, 

1999), de lo que se deriva la importancia del conocimiento previo de la cinética del 

compuesto que se va a evaluar y de la medición del mismo en los tejidos que participan 

en mayor grado de esa cinética (García-Fernández, 1994). 

 Cuando el contaminante o sus metabolitos pueden cuantificarse en muestras no 

cruentas como orina, heces, sangre, huevos o leche o bien en muestras de tejidos 

obtenidos en necropsia o biopsia, los biomarcadores de exposición resultan idóneos en 

la monitorización. En ese caso las muestras no cruentas son las más deseables porque 

pueden ser empleadas para determinaciones múltiples a lo largo del tiempo, lo que 

aumenta la utilidad del biomarcador al proporcionar más información y reducir la 

variabilidad (Peakall, 1992).  

Los huevos se han utilizado con éxito en la evaluación de la exposición a 

compuestos organohalogenados en numerosos estudios (Donaldson et al., 1999; 

Norstrom, 2002; Jaspers et al., 2005; Martínez-López et al., 2007; van den Steen et al., 

2009; Morrissey et al. 2010). Su utilidad se basa en la suposición de que las 

concentraciones de dichas sustancias en los huevos reflejan las concentraciones en el 

adulto, ya que durante la producción de huevos se produce un aumento de la síntesis 

de lípidos y movilización de los lípidos almacenados que serán transferidos al huevo. 

Además se trata de muestras fáciles de obtener y almacenar, con composición 

constante, cuya obtención se restringe a la época de cría. Este último hecho conlleva 

poca variabilidad en los niveles de contaminantes. Por estos motivos, los huevos de 

aves han sido utilizados en el análisis de contaminantes ambientales persistentes para 

evaluar el riesgo en multitud de especies de aves (Wiesmüller et al., 2002). El 

inconveniente de este tipo de muestras es que motivos legales y éticos no permiten la 

recolección de huevos viables, lo cual puede limitar el número de muestras disponibles 

(Martínez-López et al., 2007). Este tipo de huevos suelen ser producidos por parejas 
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jóvenes, aves con defectos o afectadas por sustancias tóxicas, por lo que las 

concentraciones de organoclorados que contienen suelen ser atípicas (Becker, 2003). 

Además, normalmente los niveles son mayores en los últimos huevos puestos. Este 

hecho es debido, al parecer, a que el contenido en los primeros huevos procede de la 

dieta, mientras que las reservas corporales contribuyen en mayor medida a los últimos 

huevos (Mineau, 1982).  Sin embargo, siempre teniendo en consideración estos hechos, 

según algunos estudios, los niveles encontrados en los huevos no eclosionados son 

similares a los que llegan a desarrollarse y eclosionar (Furness, 1993). 

Tanto la sangre como el plasma y el suero sanguíneo han sido utilizados con 

éxito para la evaluación de la exposición a compuestos organohalogenados y metales, 

tanto en la especie humana como en las aves, incluso utilizando volúmenes de muestra 

muy pequeños (García-Fernández et al., 1997; Rivera-Rodríguez et al., 2007; Jakszyn 

et al., 2009, Martínez-López et al., 2009; Gómez-Ramírez et al., 2011). El estudio de 

este tipo de muestras en biomonitorización con aves supone una alternativa a los 

huevos u otros tipos de tejidos más críticos (Custer y Custer, 1995). Como resultado se 

obtiene una fotografía de los niveles de contaminantes que refleja, por un lado, la 

exposición a corto plazo (ingesta diaria inmediata) y, por el otro, fenómenos fisiológicos, 

como la movilización de reservas para producir huevos o aumento de volumen 

sanguíneo al inicio de la muda (Furness, 1993; García-Fernández et al., 1995; Martínez-

López et al., 2009).  

Los niveles de metales en sangre son un reflejo de la absorción directa 

inmediata por el alimento consumido en menos de una semana antes de la toma de 

muestra, así como por movilización desde tejidos internos y la eliminación por heces, 

plumas, huevos o acumulación en tejidos (Braune y Gaskin, 1987). En el caso de los 

pollos, la movilización es mínima debido al corto periodo de exposición, por lo que el 

aporte procede principalmente de la dieta (Burger y Gochfeld, 1995). 

Biomarcadores de efecto 

 Por definición se trata de cualquier alteración bioquímica o fisiológica 

cuantificable que se produce como consecuencia de la exposición a los contaminantes. 
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Enzimas del metabolismo de aminoácidos 

Dos enzimas transaminasas, la aspartato transaminasa o AST (antes conocida 

como transaminasa glutámico-oxalacética o GOT), y la alanina transaminasa o ALAT 

anteriormente conocida como transaminasa glutámico-pirúvica (GPT) son de especial 

importancia clínica. Dado que se trata de enzimas intracelulares, sus niveles en suero 

suelen ser bajos pero aumentarán considerablemente ante un daño tisular serio. Estas 

enzimas se localizan principalmente en la mitocondria, en lugar del citosol, por lo que la 

liberación total sólo se producirá cuando las membranas celulares y mitocondriales 

estén dañadas.  

 La enzima de la que se dispone mayor cantidad de información es, sin duda, la 

AST. La liberación de esta enzima al torrente sanguíneo se considera un indicador de 

daño de los hepatocitos, más que de cambios en la función hepática. Gran número de 

sustancias provocan un aumento en los niveles de esta enzima. La gran excepción son 

los metales pesados, ya que se han observado distintas respuestas. Respecto a la 

ALAT, sus niveles aumentan en aves expuestas a plomo, probablemente debido a un 

daño renal (Rozman et al., 1974). 

Enzimas del metabolismo de carbohidratos 

La enzima mejor estudiada es la lactato deshidrogenasa (LDH), encargada de 

regular la conversión del piruvato a ácido láctico. El aumento en los niveles de esta 

enzima suele correlacionarse con la exposición a compuestos organohalogenados 

(Peakall, 1992).  

En ratas expuestas a distintos organoclorados (DDT, clordano, heptacloro y 

endrin), Kacew y Singhal (1974) observaron un aumento del 50% de la glucosa sérica y 

una disminución del 60% del glicógeno hepático respecto a los controles además de un 

aumento de la atividad de cuatro enzimas que intervienen en la gluconeogénesis 

(piruvato carboxilasa, fosfoenolpiruvato carboxikinasa, fructosa 1,6-difosfatasa y G-6-P- 

fosfatasa).  
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Ácido δ-aminolevulínico deshidratasa (δ-ALAD) 

La inhibición de la δ-ALAD del eritrocito como consecuencia de la absorción del 

plomo persistirá durante semanas o meses después de la exposición, en función de las 

concentraciones de plomo presentes en el organismo (Dieter y Finley, 1978; Pain, 

1987).  

 La especie es un factor que puede influir en el grado de inhibición enzimática, al 

igual que en los efectos patológicos consecuentes. Aparentemente las aves acuáticas 

pueden tolerar cierta reducción de la actividad δ-ALAD del eritrocito sin mostrar signos 

de anemia (disminución del hematocrito o concentración de la hemoglobina). Además 

esta anemia puede aparecer en estas especies después de una severa (mayor del 

75%) inhibición de la actividad δ-ALAD en casos de intoxicación aguda (Pain y Rattner, 

1988) o una inhibición ligera prolongada durante el tiempo.  

Patrón de congéneres de PCBs 

Recientemente se ha sugerido que el estudio del patrón de congéneres de PCBs 

en las muestras biológicas puede servir como biomarcador de efecto de estos 

compuestos (van der Brink et al., 2000). Esto se debe a que la fracción de PCBs 

metabolizables se correlaciona negativamente con la exposición a PCBs, reflejando la 

inducción de enzimas que metabolizan estos compuestos, como la CYP1A1 (van der 

Brink et al., 2000). La inducción de la actividad de la enzima se considera un 

biomarcador sensible de los efectos relacionados con la activación del receptor Ah 

(arilo-hidrocarburo) por los PCBs y otros compuestos “tipo dioxina” (Bosveld y van der 

Berg, 1994). Por tanto, la disminución de la fracción de PCBs metabolizables puede 

reflejar la inducción de esas enzimas. 

II.2. CONTAMINANTES AMBIENTALES OBJETO DE ESTUDIO 

Los seres vivos se ven expuestos en su ambiente, a multitud de elementos y 

compuestos tóxicos. Por su amplia distribución, muchos de ellos se consideran 

contaminantes ambientales que pueden afectar negativamente a la salud de los 

individuos expuestos. Precisamente, debido a los efectos que han ocasionado sobre las 

poblaciones de aves silvestres, los compuestos organoclorados en primer lugar, y 
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seguidamente los metales, los rodenticidas anticoagulantes y más recientemente los 

compuestos bromados retardantes de llama son los principales contaminantes 

analizados en los estudios de biomonitorización (Henny y Elliott, 2007) y también objeto 

de estudio de la presente memoria.                        

II.2.1. Contaminantes orgánicos persistentes 

Los contaminantes orgánicos persistentes (COPs) constituyen un grupo de 

compuestos con características físico-químicas comunes que les confieren las 

propiedades de lipofilia, persistencia a la degradación, tendencia a la bioacumulación 

en el medio ambiente y los organismos, toxicidad y transporte atmosférico a largas 

distancias. Esto es debido a que los enlaces que se forman entre el carbono y los 

átomos de elementos halógenos son muy estables a la hidrólisis, por lo que cuanto 

mayor sea el número de halógenos sustituidos, mayor será la resistencia a la 

degradación biológica o fotolítica. Además, aquellos átomos unidos a un anillo 

aromático (benceno) son más estables a la hidrólisis que cuando se unen a estructuras 

alifáticas.  

Dentro del gran grupo de hidrocarburos halogenados, los compuestos 

organoclorados son los más importantes, de los cuales estudiaremos los insecticidas 

organoclorados y bifenilos policlorados.  

II.2.1.1. Insecticidas organoclorados  

El primer insecticida organoclorado, el DDT, fue sintetizado en 1874 por Zeidler. 

El descubrimiento de sus propiedades insecticidas en 1939 por Müller y su gran 

eficacia en el control de plagas que afectaban a la salud humana durante la II Guerra 

Mundial supuso un éxito en el campo de la salud pública (Dikshith, 1991). Sin embargo 

el principal uso de los insecticidas organoclorados ha sido básicamente agrícola. Fue 

durante el auge de la agricultura intensiva de la posguerra cuando obtuvieron gran 

popularidad debido a que, a pesar de ser enormemente tóxicos para los insectos, la 

toxicidad por contacto en humanos y otros vertebrados era aparentemente baja. A esto 

se añadía su bajo coste y estabilidad (Furness, 1993), hecho que estimuló la síntesis y 

desarrollo de nuevos compuestos (Hayes, 1991). Los insecticidas organoclorados se 

incluyen actualmente entre los principales contaminantes ambientales ya que, como 
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consecuencia de las actividades humanas, actualmente se encuentran ampliamente 

distribuidos, tanto en ecosistemas acuáticos como en terrestres (Herrera et al., 1996; 

van Wyk et al., 2001). 

Desgraciadamente, dada su naturaleza química y elevada persistencia tanto en 

el medio como en los seres vivos, la mayoría de estas sustancias han causado efectos 

colaterales perniciosos. Dichos efectos, sobre todo los producidos por compuestos 

ciclodiénicos, no fueron evidentes al principio debido a su modo de aplicación directa 

en cubiertas de semillas en lugar de la dispersión mediante aerosoles (Furness, 1993). 

Sin embargo en los años posteriores se evidenció gran número de incidentes 

relacionados con la acumulación de residuos, mortalidad, disminución del éxito 

reproductivo e incluso desaparición de poblaciones silvestres (Moriarty, 1990; Peterle, 

1991). El impacto de estos compuestos es tal que algunos autores consideran que 

probablemente ningún otro grupo de contaminantes de origen antropogénico ha 

exigido un coste tan elevado al medio ambiente como lo han hecho los insecticidas 

organoclorados (Blus, 2003). De hecho se consideran los compuestos que mayor 

perjuicio han causado a las aves de presa y a todo tipo de fauna silvestre (Newton et 

al., 1993). 

La creciente preocupación por los efectos adversos sobre el medio ambiente y, 

en especial, la aves silvestres condujo a severas restricciones en el uso del DDT en 

muchos países a principios de los 70 (Gips, 1987). Estas prohibiciones han favorecido 

la recuperación de las poblaciones afectadas (Bibby y Nattrass, 1986; Rebecca y 

Bainbridge, 1998). Sin embargo un gran número de estos compuestos, y en concreto 

el DDT, se usan todavía en la actualidad en algunos países (Convenio de Estocolmo, 

2011). 

Compuestos difenilalifáticos 

El dicloro-difenil-tricloroetano o  DDT (Figura II.1) es un compuesto poco volátil, 

insoluble en agua pero soluble en la mayoría de los disolventes orgánicos apolares y 

aceites de petróleo. El DDT técnico empleado en las formulaciones se encuentra en 

mezcla de varios isómeros, siendo el isómero p,p’-DDT (p,p’-diclorodifenil-1,1,1, 

tricloroetano) el más abundante. Como consecuencia del descubrimiento del DDT se 
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procedió a la síntesis de numerosos análogos efectivos (el DDD, el metoxicloro, el 

dicofol y el clorobenzilato), pero menos tóxicos para mamíferos que el DDT (Yu, 2008). 

 

Figura II.1. Estructura química del DDT (fuente Wikimedia Commons) 

El DDD o dicloro-difenil-dicloroetano (Figura II.2), también llamado 

tetraclorodifeniletano o TDE, es un importante metabolito del DDT con acción 

insecticida, por lo que se incluye como tal en los productos comerciales. Sus 

propiedades de solubilidad son similares al DDT. 

 

Figura II.2. Estructura química del DDD (fuente Wikimedia Commons) 

El DDE o dicloro-difenil-dicloroetileno (Figura II.3), también metabolito del DDT, 

es resultado de la degradación por hidrocloración del DDT en los seres vivos. También 

es insoluble en agua y soluble en los disolventes orgánicos, pero no presenta acción 

insecticida. 
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Figura II.3. Estructura química del DDE (fuente Wikimedia Commons) 

Tanto el DDT como el DDD y el DDE son compuestos muy persistentes en el 

medio ambiente que pueden permanecer en el suelo hasta 10-15 años después de su 

aplicación (Keller, 1970).  

El DDT se considera el primer insecticida moderno. Su uso en el campo de la 

salud pública fue fundamental para la erradicación casi completa del paludismo en 

ciertos países (WHO, 2001). La aparición de resistencias y efectos crónicos adversos 

sobre la salud ha dado lugar a que actualmente se sugiera la búsqueda de alternativas 

para luchar contra los vectores en las zonas afectadas por los parásitos del género 

Plasmodium, responsables de la enfermedad (van der Berg, 2009). En agricultura ha 

sido usado con eficacia contra coleópteros, lepidópteros, dípteros, himenópteros y 

otros insectos, fundamentalmente masticadores. Sin embargo su baja eficacia frente a 

chupadores (pulgones, cochinillas) y ácaros  ha conducido a un uso indiscriminado que 

también ha dado lugar a resistencias en algunas especies, como la araña roja 

(Metatetranynchus ulmi).  

En base al Convenio de Estocolmo, el uso del DDT está actualmente 

restringido y sólo se permite en la lucha contra el vector de la malaria en aquellos 

países afectados, siendo India el principal país consumidor (van der Berg, 2009). A 

pesar de esta restricción, el DDT ha sido permitido hasta 2008 para la manufactura de 

dicofol (Di Muccio et al., 1988), un insecticida recomendado para el cultivo de vid, 

sandías, melones y cítricos (Orden de 1 de Febrero de 2006; Resolución de 28 de 

Marzo de 2007; Orden de 26 de Noviembre de 2007) autorizado hasta 2009 en Europa 

(Decisión 2008/764/CE). Todavía en 2008 había registrados en España 34 productos 

cuya concentración de dicofol oscilaba entre 3 y 43% (MAPA, 2008). Dado que el 
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dicofol solía contener residuos de DDT y sus metabolitos, la presencia de DDT en el 

medio ambiente en los últimos años se ha atribuido a la aplicación del dicofol (García-

Fernández et al., 2008). Teniendo en cuenta que desde 1991 las formulaciones de 

dicofol debían contener menos de 0,1% de compuestos difenilalifaticos  (Orden de 1 

de Febrero de 1991) y en base a los datos de comercialización de dicofol en España, 

en 2004 se estimó un total de 66 kg/año de DDT derivados de la fabricación de dicofol 

y el propio uso de este compuesto (Ministerio de Medio Ambiente, 2004).  

Metoxicloro 

Se trata de otro importante análogo del DDT que, al igual que el DDD, es 

sólido, blanco y cristalino. Es relativamente menos tóxico para los animales y menos  

persistente en el medio y en los animales.  

El metoxicloro (Figura II.4) se metaboliza rápidamente en aves y por tanto no 

se acumula en el tejido adiposo (Gardner y Bailey, 1975). Según estudios 

experimentales en gallinas ponedoras este compuesto se acumula poco en huevos y 

dosis de 5000 ppm durante 16 semanas no producen alteraciones reproductivas (Lillie 

et al., 1973). Este insecticida ha sustituido al DDT en varias ocasiones (Wiemeyer, 

1996). 

 

Figura II.4. Estructura química del metoxicloro (fuente Wikimedia Commons) 

Isómeros hexaclorociclohexanos 

El hexaclorociclohexano (1, 2, 3, 4, 5, 6-hexaclorociclohexano, HCH), también 

conocido como hexacloruro de benceno (BHC), fue descubierto simultáneamente en 

1942 en Inglaterra y Francia, de forma independiente. El HCH técnico consiste en una 
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mezcla de 5 isómeros (α, β, γ, δ y ε) (Figura II.5), en la proporción de 65-70% de α, 6-

8% de β, 12-15% de  γ, 2-5% de δ, 3-7% de ε y otros en 2-3%, de los cuales sólo el 

isómero γ posee una marcada actividad insecticida.  

    

Figura II.5. Estructura química de los isómeros α, β, γ, δ y ε de HCH (fuente Wikimedia 

Commons). 

Una limitación para el uso agrícola de HCH técnico es su tendencia a poseer un 

desagradable olor a humedad que se transfiere a los alimentos, por lo que se ha 

utilizado únicamente en cultivos industriales. Dado que el isómero γ purificado, también 

conocido como lindano, es inodoro e insípido, es el utilizado en cultivos destinados a 

consumo humano (Yu, 2008). Además el lindano puede ser aplicado en ámbitos 

diversos, tanto domésticos como agrícolas en el tratamiento de suelos, ya que se 

degrada rápidamente (Copeland y Chadwick, 1979) y generalmente es menos tóxico 

pero más efectivo que otros organoclorados aplicados en semillas (Carnaghan y 

Blaxland 1957; Turtle et al., 1963).    

Tras la ingesta, el lindano se metaboliza rápidamente a clorofenoles y 

clorobencenos, compuestos más hidrosolubles y más fácilmente eliminables, por lo que 

presenta una vida media en huevos y tejidos de aves más corta que otros insecticidas. 

Probablemente debido a ello, el lindano no se ha relacionado con problemas de 

poblaciones de aves silvestres (Blus et al., 1984). Sin embargo, en estudios 

experimentales si se han observado efectos adversos sobre la reproducción de las aves 

(Sauter y Steele, 1972). 

Derivados ciclodiénicos 

Se trata de un importante grupo de hidrocarburos clorados cíclicos que contienen 
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un puente de metileno interno. Ejemplos de dicho grupo son algunos insecticidas 

importantes como clordano, heptacloro, aldrin, dieldrin, endrin y endosulfán. Entre ellos 

encontramos dos pares de estereoisómeros: Aldrin-isodrin y dieldrin-endrin (Dikshith, 

1991). Debido a su tensión de vapor relativamente alta y elevada persistencia en 

suelos, los insecticidas ciclodiénicos fueron importantes agentes para el control de 

termitas e insectos, pero por esta misma razón su uso se prohibió en muchos países 

(Directiva 79/117/CEE; Gips 1987). Únicamente el endosulfán ha sido permitido gracias 

a su menor persistencia (Yu, 2008), aunque también fue prohibido en Europa en el 2007 

(Decisión 2005/864/EC).  

En este grupo se incluyen clordecone, mirex y toxafeno (que no es estrictamente 

un ciclodiénico, sino un terpeno). Aldrin y heptacloro pueden metabolizarse por las 

citocromo P-450 monooxigenasas para convertirse en epóxidos, mucho más estables 

que sus precursores.  

Aldrin 

El aldrin (Figura II.6) tecnológico es un sólido marrón tostado, insoluble en 

agua, soluble en la mayoría de solventes orgánicos y moderadamente en aceite. Se 

metaboliza rápidamente en su epóxido, dieldrin (Figura II.7), tanto en animales (Bann 

et al., 1956; Cohen y Smith, 1961), como en el suelo (Bollen et al., 1958). Por ello la 

toxicidad del aldrin es básicamente la del dieldrin (Dikshith, 1991), y sólo se detecta en 

muestras biológicas de reciente exposición. Con frecuencia se ha aplicado asociado a 

fertilizantes para el tratamiento de suelos. 

 

Figura II.6. Estructura química del aldrin (fuente Wikimedia Commons) 
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Dieldrin 

El epóxido del aldrin es uno de los pesticidas más persistentes que se conocen. 

De hecho sólo se descompone por tratamientos con ácidos fuertes o largas 

exposiciones a luz ultravioleta. Presenta características similares al aldrin en cuanto a 

solubilidad, cualidades físicas y toxicidad.Por ello la conversión del aldrin en este 

epóxido no provoca cambios en la toxicidad, excepto en los peces, para los que es 

más tóxico que el aldrin. En general se considera que los mamíferos son más 

sensibles a la intoxicación por esta sustancia que las aves (Peakall, 1996).  

 

Figura II.7. Estructura química del dieldrin (fuente Wikimedia Commons) 

Isodrin 

Este insecticida es un sólido blanco cristalino. No tiene mucha trascendencia 

puesto que no se ha utilizado mucho y además se transforma rápidamente a endrin 

(Nakatsugawa et al., 1965). 

Endrin 

El endrin (Figura II.8) es un polvo ligeramente tostado, de baja presión de 

vapor, metabolizable a aldehído y cetoaldrin por exposición a altas temperaturas y a la 

luz. Químicamente es muy similar al dieldrin, del cual es isómero y sólo se diferencia 

de éste por la disposición espacial de los dos anillos. Presenta tendencia a depositarse 

en sedimentos, aunque también se ha encontrado en suelos. Presenta una corta vida 

media en los tejidos de mamíferos (Brooks, 1974) y de aves (Heinz y Johnson, 1979). 

Junto con el telodrín, es uno de los organoclorados más tóxicos (Blus, 2003). 
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Figura II.8. Estructura química del endrin (fuente Wikimedia Commons) 

En España y otros países su uso se limitó al cultivo de algodón, siendo muy 

eficaz sobre Earias insulana, plaga que afectó a este cultivo en el mediterráneo. Es 

igualmente eficaz contra roedores de los géneros Pytimus (topillo) y Mus (ratón) que 

afectan a cultivos de frutales (Barberá, 1989) 

Heptacloro 

El 1, 4, 5, 6, 7, 8, 8,-heptacloro-3a, 4, 7,7a-tetrahidro-4,7-metanoindano (Figura 

II.9) es un sólido blanco cristalino. Obtenido por aislamiento del clordano tecnológico, 

su toxicidad en mamíferos es de 4 a 5 veces superior que la del clordano. Es 

pobremente soluble en la mayoría de solventes orgánicos y el menos soluble en agua. 

Se une fácilmente a las partículas sólidas en suspensión y se evapora lentamente. Lo 

más común en los sistemas  biológicos es que el heptacloro se convierta en epóxido, 

más tóxico que el compuesto original (Matsumura, 1985). Este epóxido, también 

formado por metabolismo del clordano, permanece en suelo y agua durante muchos 

años, biomagnificándose a través de la cadena trófica. El heptacloro se ha utilizado 

fundamentalmente contra termitas, hormigas y otros insectos del suelo. También se ha 

empleado en la lucha contra los insectos del algodón, los saltamontes y algunas 

plagas de cultivos, así como para combatir el paludismo. 
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Figura II.9. Estructura química del heptacloro (fuente Wikimedia Commons) 

Clordano 

El clordano (Figura II.10) fue el primero de los insecticidas ciclodiénicos usados 

en agricultura (Eisler, 1990a). Se trata de un insecticida de amplio espectro que se ha 

utilizado en diversos cultivos entre los que se incluyen vegetales, maíz, patatas, 

semillas oleaginosas, caña de azúcar, remolacha azucarera, frutas, algodón, yute y 

frutos secos (Smith, 1991). Físicamente es un líquido marrón, viscoso, insoluble en 

agua pero soluble en la mayoría de solventes orgánicos y aceites de petróleo. Se 

mantiene estable a menos que se exponga a altas temperaturas y luz potente 

(Dickshith, 1991). El clordano técnico contiene unos 45 compuestos, entre los que 

predominan cis-clordano (19%), trans-clordano (24%), isómeros de clordano (21.5%) y 

heptacloro (10%). Oxiclordano y heptacloro-epóxido son dos metabolitos del clordano 

con importancia desde el punto de vista toxicológico (Eisler, 1990a).  

 

Figura II.10. Estructura química del clordano (fuente Wikimedia Commons) 
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Endosulfán 

El producto técnico consiste en una mezcla de 2 isómeros, α y β en proporción 

70:30. Es sólido, marrón cristalino, soluble en solventes orgánicos pero altamente 

insoluble en agua. Se trata de un compuesto menos persistente que el resto de 

organoclorados, con una vida media en agua que oscila entre los 3 y 7 días 

(Eichelberger y Lichtenberg, 1971), aunque puede persistir más tiempo si se une 

fuertemente a partículas sólidas. No parece acumularse en los animales de sangre 

caliente ya que se elimina rápidamente (Wiemeyer, 1996).  

 

Figura II.11. Estructura química del endosulfán (fuente Wikimedia Commons) 

Se trata de un plaguicida muy polivalente. En España ha sido aplicado en 

numerosos cultivos: cítricos, frutales, olivo, viñedo, avellano, maíz, patata, espárrago, 

alfalfa, algodón, sorgo, caña de azúcar, ornamentales (Barberá, 1989). También se 

empleaba en tratamientos de semillas. La prohibición de este insecticida ha sido 

reciente, ya que hasta diciembre de 2007 ha estado autorizado en España para el 

cultivo de avellanas, tomates y algodón (Decisión de la Comisión 2005/864/CE) 

Hexaclorobenceno (HCB) 

El hexaclorobenceno (HCB) (Figura II.12) es un funguicida que se introdujo por 

primera vez en 1945 para el tratamiento de semillas de cebollas, sorgo y cultivos de 

cereales. A pesar de que su uso como funguicida en España está prohibido desde 

1994 (Orden de 4 de febrero de 1994) y en los países firmantes del Convenio de 

Estocolmo (UNEP, 2001), actualmente este compuesto se considera ubicuo, ya que se 

encuentra presente en casi todos los compartimentos del medio ambiente (Barber et 
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al., 2005).   

 

Figura II.12. Estructura química del HCB (fuente Wikimedia Commons) 

Dado que puede producirse una importante liberación desde suelos o 

sedimentos donde se encuentra retenido, una parte importante del HCB detectado en 

la atmósfera se considera procedente de su uso histórico (Bailey, 2001). El resto de 

emisiones pueden deberse a un origen industrial (Arrebola et al., 2009), a la aplicación 

de plaguicidas con trazas de HCB o a la liberación en vertederos de los productos que 

lo contengan. Otras fuentes importantes son los procesos de combustión, ya que casi 

todos producen trazas de HCB (Breivik et al., 2004), y aquellos procesos químicos que 

utilicen cloro como intermediario ya que generan HCB como subproducto y/o impureza 

(Jacoff et al., 1986). 

Mirex  

Físicamente es un sólido blanco cristalino, insoluble en agua pero soluble en 

algunos solventes orgánicos como benceno y xileno. Se utilizó para sustituir al dieldrin 

y heptacloro en el control de hormigas (Baker, 1964) y también como retardante de 

llama (Eisler, 1990b). Se trata de uno de los organoclorados más estables y 

persistentes, siendo productos de su degradación el hexaclorobenceno y clordecona.  
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Figura II.13. Estructura química del mirex (fuente Wikimedia Commons) 

II.2.1.2. Bifenilos policlorados (PCBs) 

La síntesis de los bifenilos policlorados se describió por primera vez en 1881 

pero hasta 1929 no se empezaron a comercializar. Se han utilizado para multitud de 

aplicaciones, principalmente como fluidos dieléctricos en condensadores, 

transformadores y sistemas hidráulicos y de intercambio de calor, aunque también en 

la formulación de aceites lubricantes, pinturas, pesticidas, tintes, ceras o plásticos. 

Además, puesto que en el pasado las emisiones de PCBs se consideraban legales, 

aceptables e incluso libres de riesgo, éstos se liberaron al medio de forma 

intencionada, aplicándose directamente en carreteras con el fin de impedir la 

dispersión de polvo, o incluyéndose como aditivos en algunas formulaciones de 

insecticidas (Hoffman et al., 2001). Las mezclas comerciales se identificaron con 

distintos nombres como Clophen, Kanechlor o Arochlor, siendo este ultimo el más 

conocido. La numeración que acompañaba al nombre indicaba el porcentaje de 

contenido en cloro en peso. La mayor producción tuvo lugar a principios de los 70, 

siendo restringida o prohibida a partir de ese momento en varios países cuando se 

empezó a evidenciar que la exposición crónica podría entrañar riesgos para la salud 

humana y del medio ambiente (Rice et al., 2003). En 1985 solamente España y 

Francia seguían produciendo PCBs (Holoubek, 2001). Actualmente la producción, uso, 

comercio y manejo de los PCBs están regulados bajo las directrices del Convenio de 

Estocolmo y, a pesar de que todos los residuos de PCBs deberán ser eliminados o 

descontaminados en España antes de 2011 (Resolución del 9 de Abril de 2001), existe 

una excepción que permite el uso de equipos que contienen PCBs, principalmente 

transformadores y condensadores eléctricos hasta 2025 (UNEP, 2005).   
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El nombre de estos contaminantes hace referencia a su estructura química que 

consiste en núcleo bifenilo formado por dos anillos de benceno unidos por un enlace 

simple C-C (Figura II.14). Se denominan policlorados porque un número variable de 1 

a 10 átomos de cloro sustituyen el mismo número de átomos de carbono del bifenilo, 

dando lugar a 209 congéneres distintos, de los cuales únicamente entre 100 y 150 han 

sido utilizados y pueden encontrarse en el medio (Rice et al., 2003). El número y 

posición de los átomos de cloro determina las características químicas y biológicas de 

cada isómero. Generalmente, a mayor número de átomos de cloro, mayor 

liposolubilidad y resistencia a la degradación. Esta degradación puede dar lugar a 

productos incluso más tóxicos que los compuestos originales con diferentes 

propiedades fisicoquímicas y distribución medioambiental (Hoffman et al., 2001).  

 

Figura II.14. Estructura química de los PCBs (fuente Wikimedia Commons) 

Los PCBs se clasifican en dos grupos según su grado de eliminación. Los de 

eliminación rápida suelen mostrar baja persistencia y bioacumulación (Hansen et al., 

1983; Hansen, 1987; Norstrom, 1988; Guruge y Tanabe, 1997), parecen metabolizarse 

rápidamente y se eliminan principalmente como metabolitos (Bunyan y Page, 1978; 

Brunn, 1984). Los PCBs persistentes tienden a presentar tasas de eliminación mucho 

más lentas, se pueden eliminar como metabolitos o sin metabolizar y muestran 

elevados factores de bioacumulación en las poblaciones de aves silvestres. La 

eliminación no biliar en heces y la transferencia a huevos constituyen otras vías 

importantes de eliminación de PCBs sin metabolizar, aunque falta información para 

determinar su importancia (Drouillard, 2000). 
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II.2.1.3. Retardantes de llama bromados 

Los retardantes de llama son sustancias utilizadas en la fabricación de 

plásticos, textiles, circuitos electrónicos y otros materiales para evitar la ignición de 

materiales potencialmente combustibles. Dentro de este grupo se encuentran algunos 

compuestos orgánicos bromados, como son los éteres difenílicos polibromados 

(PBDEs), el hexabromociclododecano (HBCD), el tetrabromobisfenol A (TBBPA) y los 

bifenilos polibromados (PBBs). Los retardantes de llama reactivos, como el TBBPA, se 

unen covalentemente a los polímeros mientras que los aditivos, entre los que se 

encuentran los PBBs, los PBDEs y el HBCD, se mezclan con los polímeros sin llegar a 

unirse químicamente, por lo que pueden separarse o liberarse al medio ambiente 

desde la superficie del producto más fácilmente que los reactivos (Bergman, 1989). De 

esta manera el producto pierde la protección frente a las altas temperaturas y además 

la contaminación del medio por estos compuestos es mayor.  

Éteres difenílicos polibromados (PBDEs) 

Los PBDEs constituyen un grupo importante de retardantes de llama. Desde la 

década de los 60 han sido añadidos a los termoplásticos utilizados en la fabricación de 

electrodomésticos, televisores, placas bases y revestimientos de ordenadores y 

materiales de construcción. Estos compuestos se encuentran también en espumas de 

poliuretano, tapicerías de mobiliario doméstico, interior de automóviles y otros medios 

de transporte, alfombras, cortinas y demás tejidos no destinados a ropa (WHO/ICPS, 

1994). En Europa, el principal uso de PBDEs ha sido la fabricación de PVC (Rahman 

et al., 2001). 

A diferencia de los PCBs, cuya emisión al medio suele ocurrir en puntos 

concretos, como es el caso de las fugas accidentales de transformadores eléctricos, 

las mezclas de PBDEs se liberan continuamente durante la vida funcional de los 

productos que los contienen (Hooper y McDonald, 2000). Estos productos se suelen 

eliminar junto al resto de residuos domésticos en vertederos e incineradoras, 

constituyendo así una fuente importante de emisión contínua de PBDEs al medio. 

Desde los vertederos, los PBDEs pueden liberarse y formar parte de los lixiviados 

mientras que durante la incineración darán lugar a dioxinas. Además, algunos PBDEs 
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pueden ser producidos en la naturaleza (Jansson et al., 1987; Faulkner, 1998). 

La estructura (Figura II.15) y propiedades de los PBDEs son similares a los 

PCBs y PBBs (bifenilos polibromados), existiendo también un total de 209 congéneres 

en función del número y posición de los átomos de bromo sustituidos en los anillos 

bifenilo (WHO/ICPS, 1994). Además los congéneres de PBDEs se enumeran de 

acuerdo a las mismas normas de la IUPAC que se utilizan para enumerar los PCBs, en 

función de la posición del átomo de bromo en los anillos.  

 

Figura II.15. Estructura química de los PBDEs (fuente Wikimedia Commons) 

Los PBDEs comerciales son compuestos estables, cuyos puntos de ebullición 

oscilan entre 310 y 425ºC. Son lipofílicos, especialmente los de mayor número de 

sustituciones de bromo. Existen tres mezclas comerciales principalmente: Penta 

(principalmente compuesta por BDE-47 y BDE-99, 38-49% respectivamente, además 

una menor proporción de de otros tri- a hepta-BDEs), octa (una mezcla de hexa- a 

deca-BDEs, dominada por los congéneres hepta- y octa-, cuya proporción exacta varía 

considerable entre los dos productos comercializados) y deca (92-97% de BDE 209- 

deca-,  junto con  nona- y octa-BDEs) (La Guardia et al., 2006 ) 

Dado que el enlace C-Br es más débil que el C-Cl, los PBDEs son más 

fácilmente degradables en el medio ambiente que los PCBs (Hooper y McDonald, 

2000). Esta degradación es cada vez más evidente, ya que, a pesar de que el 

altamente bromado DeBDE (BDE 209) es el compuesto más utilizado, la mayoría de 

PBDEs encontrados en el medio son de menor número de Br, los cuales son más 

bioacumulables y tóxicos que el propio BDE 209 (Söderström et al., 2004; Stapleton et 

al., 2004). De hecho, actualmente no se sabe cuál es la proporción de los congéneres 

tetra a hexa-BDEs que se encuentran en el ambiente como productos de degradación 
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de y cuál es la proporción que procede de las mezclas penta-BDE comerciales 

(Hooper y McDonald, 2000). 

II.2.1.4. Cinética de los compuestos organohalogenados  

Absorción 

Aunque la absorción cutánea y respiratoria son importantes vías de entrada de 

los COPs en aves, la principal es la ingesta de alimento contaminado. Componentes 

de la dieta como la fibra o la grasa y la ingesta total de comida afectan a su absorción 

intestinal (Heath y Vandekar, 1964). Así por ejemplo, el DDT se absorbe hasta 10 

veces más a nivel gastrointestinal si está disuelto en grasas animales o vegetales 

(Keller y Yeary, 1980; Palin et al., 1982). En cualquier caso, la absorción intestinal de 

los lípidos en la mayoría de especies de aves parece ser eficiente, oscilando entre el 

77 a más del 97% (Karasov, 1990), la cual es similar a la encontrada para PCBs 

(Drouillard, 2000). En el caso de otros compuestos organohalogenados, la absorción 

puede depender del compuesto implicado. Así por ejemplo, el DDT es difícilmente 

absorbido por vía cutánea, mientras que el dieldrin sí se absorbe de manera efectiva 

(Smith, 2004). 

Distribución 

La distribución en sangre hacia los distintos órganos tendrá lugar en función del 

grado de irrigación de los tejidos y de la relativa afinidad de los compuestos por los 

componentes de la sangre (Drouillard, 2000). Según estudios experimentales en aves, 

los COPs se distribuyen de forma relativamente rápida entre los compartimentos 

grasos del organismo, llegando a establecerse un equilibrio entre las fracciones 

lipídicas plasmáticas y las del tejido adiposo (Norstrom, 2002), el cual se  alcanza en 

pocos días en aves de pequeño tamaño (Drouillard, 2000). Variaciones en la 

temperatura ambiental y el aumento de reservas corporales previo a la migración o a la 

reproducción provocan cambios en las reservas grasas en respuesta a las demandas 

de energía y por tanto, una alteración en el equilibrio de los contaminantes en el 

organismo, que pueden redistribuirse de nuevo en sangre. Este hecho es 

especialmente importante en las aves, puesto que sufren mayores fluctuaciones a lo 

largo del año en sus reservas grasas que otros vertebrados.  
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Acumulación 

Debido a sus propiedades físico-químicas, estas sustancias se eliminan con 

dificultad y tienden a acumularse en el organismo. De esta manera pueden provocar 

una acción tóxica indefinida y crónica en el individuo. Aunque el almacenaje de estos 

compuestos puede ser explicado parcialmente por sus características lipofílicas, 

existen otros factores a tener en cuenta como son la estructura química que presentan, 

la competencia con los lugares de unión en los tejidos y el ratio metabolismo/excreción 

(Bickel, 1984; Smith, 2004). Al parecer cada compuesto presenta una determinada 

afinidad hacia los distintos órganos, así aquellos compuestos menos apolares 

presentan mayor afinidad por tejidos con mayor proporción de fosfolípidos como es el 

caso del encéfalo  (Kawai et al., 1988). Por ejemplo el DDT y su metabolito DDE se 

acumulan en gran proporción en tejido adiposo, mientras que los isómeros de HCH 

son almacenados en distinto grado en función de su metabolismo. Entre los 

ciclodiénicos también existen diferencias, ya que el dieldrin es ávidamente almacenado 

mientras que el endrin lo hace en poca cantidad. Aunque la acumulación se produce 

principalmente en tejido adiposo, donde se suele acumular el 90 % de los PCBs del 

organismo en individuos sanos (Subramanian, 1986; Borlakoglu et al., 1991), esta 

también tiene lugar y puede producir efectos tóxicos en hígado, encéfalo, riñón y 

glándulas adrenales (Smith, 2004). 

Metabolismo 

Para favorecer su eliminación, el organismo intenta transformar estas 

sustancias en otras menos lipofílicas y más polares mediante reacciones de 

biotransformación. La principal vía es la hidroxilación mediante el sistema microsomal 

citocromo P-450, la cual puede ser inducida en aves y mamíferos por la mera 

presencia de varios de los COPs. La actividad de estas enzimas varía en función de 

muchos factores biológicos entre los que se encuentran la edad, el sexo, la especie, la 

dieta, estados de enfermedad o fatiga (Walker, 1980). Se considera que la capacidad 

de las aves para metabolizar PCBs es intermedia entre los mamíferos y los peces 

(Walker, 1990). Otros mecanismos implican la dehidrocloración, la conversión a 

epóxidos más estables, como la formación del dieldrin a partir del aldrin (Smith, 2004), 

la conjugación con glutation o la formación de glucurónidos. La mayoría de estas 



Tesis Doctoral Europea________________________________________Pilar Gómez Ramírez  
 

 39 

reacciones tiene lugar en el hígado, aunque en algunos organismos son también 

importantes las reacciones producidas en otros órganos como el pulmón, el intestino, 

la piel o los riñones (María-Mojica, 1998). Dado que las reacciones enzimáticas tienen 

especificidad estereoquímica, la presencia de los halógenos en los lugares de acción 

de la enzima impide su metabolismo (Norstrom, 2002). En general los grupos alquilo 

(excepto el metilo) se metabolizan más fácilmente que los anillos aromáticos en los 

animales terrestres endodermos. En los compuestos con múltiples anillos aromáticos, 

como los bifenilos y defeniléteres, el ataque a las posiciones meta/para se ve 

favorecido respecto al orto/meta (Boon et al., 1992; Walker, 1992). Por tanto, la 

sustitución de un solo átomo halógeno en la posición para puede suponer un aumento 

en la resistencia al metabolismo de la molécula.  

Eliminación 

Los compuestos padres se eliminan principalmente por la vía biliar y fecal, 

produciéndose en ocasiones su reabsorción en intestino y transporte a hígado y riñón, 

órganos donde tendrá lugar su biotransformación (Smith, 2004). Aquellos metabolitos 

que presenten alta polaridad, como es el caso de los conjugados glucurónicos, se 

eliminarán por orina. Otra ruta importante de eliminación de organoclorados es la 

leche, la cual está determinada por su alto contenido lipídico (3-5%) y la abundante 

irrigación sanguínea de la glándula mamaria (Jensen, 1983). En las aves (Bargar et 

al., 2001; Ross et al., 2008), peces (Svendsen et al., 2007) y tortugas (Alava et al., 

2006) la transferencia de lípidos al huevo durante su formación supone una importante 

vía de eliminación de COPs del organismo de la hembra adulta. Como consecuencia el 

embrión en formación se verá expuesto a estos contaminantes de origen materno 

(Drouillard, 2000), alcanzando la máxima exposición en el momento de eclosionar o 

poco tiempo después, cuando los lípidos de la yema se hayan absorbido 

completamente (Drouillard et al., 2003). Otras vías complementarias de eliminación de 

COPs son el pelo (Matthews et al., 1976) y, en las aves, las plumas (Espín et al., 2010) 

y las secreciones de la glándula uropígea (van den Brink et al., 1998). 
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II.2.1.5. Factores que afectan a la toxicidad de los compuestos 
organohalogenados  

La presencia de estos compuestos y su toxicidad está determinada por diversos 

factores, tanto extrínsecos, como la alimentación o el clima, como propios del individuo 

como el sexo, la edad y el estado corporal, siendo al parecer éste último, junto con el 

tamaño del animal, los más importantes en relación con la susceptibilidad ante los 

plaguicidas (Dikshith, 1991).  

Sexo 

Según algunos estudios, el sexo determina en cierta medida la actividad de las 

enzimas microsomales del hígado. Conney y Bubns (1962) evidenciaron que esta 

actividad en los animales inmaduros era mayor en el macho que en la hembra. Sin 

embargo, muchos autores han encontrado mayores niveles de organoclorados en 

machos (Tanabe et al., 1989; Donaldson et al., 1999; Wienburg y Shore, 2004), lo cual 

podría explicarse por la transferencia de importantes concentraciones a los huevos 

(Bargar et al., 2001).  

Edad 

En distintos estudios sobre rapaces se ha demostrado que las concentraciones 

de organoclorados aumentan con la edad del animal (Stendell et al. 1989; María-

Mojica, 1996; Wienburg y Shore, 2004). Sin embargo se ha evidenciado que, en 

general, en el transcurso de un año las concentraciones de COPs llegan a alcanzar un 

equilibrio entre el organismo y el medio, en el que la absorción es equivalente a la 

eliminación (Drouillard, 2000). Este equilibrio suele alcanzarse, en las aves, con la 

madurez sexual (Elliott y Shutt, 1993; Bustnes et al., 2003a), momento a partir del cual 

la acumulación de COPs se supone independiente de la edad del animal. 

Las aves en estado embrionario son especialmente sensibles, ya que los 

productos del metabolismo de los compuestos organohalogenados no pueden ser 

excretados y permanecen en el torrente sanguíneo durante todo el proceso de 

incubación (Fry, 1995).  
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Alimentación 

Kunisue et al. (2002) observaron que los niveles de organoclorados más 

elevados se daban en aves piscívoras, seguidas de las insectívoras, omnívoras y 

herbívoras. Otros estudios demuestran que las especies que se alimentan de peces y 

aves son las más afectadas por los compuestos organoclorados y sufren declives 

poblacionales por detrimento de la reproducción a largo plazo o mortandades en 

intoxicaciones agudas (Prestt et al., 1970; Newton y Bogan 1979; Henny y Elliott, 

2007). Además, se ha demostrado que cuanto mayor es el porcentaje de aves en la 

dieta, mayores son los niveles de organoclorados en las rapaces, y que cambios en la 

dieta se traducen en variaciones en la carga de organoclorados en el organismo (van 

Drooge et al., 2008). 

Otros estudios demuestran que ciertos componentes de la dieta como los 

lípidos, las proteínas y las vitaminas influyen significativamente en la toxicidad de los 

plaguicidas (Boyd et al., 1970; Boyd y Krijnen, 1970). 

Especie 

Se ha demostrado en distintos estudios que aquellas especies con dietas más 

especializadas muestran menor actividad monooxigenasa necesaria para el 

metabolismo de xenobióticos lipofílicos (Walker et al., 1987; Fossi et al., 1995).  

Por otro lado, distintos estudios laboratoriales demostraron que las aves de 

presa son menos sensibles a los PCBs que las Codornices (Coturnix coturnix), o las 

Gallinas (Gallus gallus) (Elliott et al., 1990,1997), pero más sensibles que el Charrán 

común (Sterna hirundo) (Hoffman et al., 1998). 

Condición corporal 

El fenómeno de movilización de compuestos organoclorados a partir de los 

depósitos grasos corporales y su relación con las concentraciones tisulares ha sido 

objeto de numerosos estudios (Subramanian et al., 1986; Lambeck et al., 1991; Elliott 

et al., 1996; Kenntner et al., 2003; Wienburg y Shore, 2004). En gavilanes, cernícalos y 

garzas que murieron en Reino Unido en la década de los 90, las concentraciones de 
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PCBs en individuos con poca o ninguna reserva grasa corporal eran hasta 30 veces 

superiores que en los individuos no emaciados de la misma edad y sexo (Wienburg y 

Shore, 2004). De forma similar, las concentraciones totales de difenilalifáticos son 

mayores en aves de muy pobre o moderada condición corporal. Esto se debe a que, 

durante situaciones catabólicas, las reservas grasas se movilizan y junto a ellas los 

contaminantes almacenados, los cuales se redistribuyen vía sanguínea hasta órganos 

de gran actividad metabólica como el hígado (Bogan y Newton, 1977; Elliott et al., 

1996).  

Factores extrínsecos 

Las propiedades físico-químicas de la sustancia, su concentración en el 

producto, el modo de aplicación y la ruta de de exposición son algunos factores que 

también podrían influir en la toxicidad producida por los COPs. También condiciones 

ambientales de humedad y temperatura influyen en la absorción de estas sustancias 

(Dikshith, 1991). Estudios experimentales con animales demuestran que la hipotermia 

favorece la absorción del DDT (Frawley, 1958) y que los organoclorados persisten más 

tiempo en el medio ambiente cuando las temperaturas son más bajas (Ólafsdóttir et 

al., 2005). 

Se deben tener en cuenta, además, las interacciones producidas por el uso 

conjunto de diferentes compuestos, lo que da lugar en ocasiones a sinergismo (lindano 

y heptacloro) o antagonismo (OMS, 1992) en sus efectos.  

Se ha observado que la baja disponibilidad de presas asociada a  

determinados niveles de organoclorados en rapaces puede causar disminución en la 

productividad (Gervais y Anthony, 2003) 

II.2.1.6. Efectos tóxicos de los compuestos organohalogenados sobre las aves  

Los primeros efectos tóxicos de los compuestos organoclorados sobre 

vertebrados superiores aparecieron pocos años después de empezar a usarlos como 

insecticidas. En un principio se evidenciaron efectos de toxicidad aguda, manifestada 

por mortandades de aves silvestres (Hotchkiss y Pough, 1946). En el caso de los PCBs, 

la detección de altos niveles en Gaviotas hiperbóreas (Larus hyperboreus) enfermas o 
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en estado agónico sugirió la posible participación de estos compuestos en la muerte de 

dichos animales (Gabrielsen et al., 1995; Henriksen et al., 2000). Hoy en día sabemos 

que exposiciones crónicas no letales a compuestos organoclorados son capaces de 

afectar la supervivencia y productividad de poblaciones silvestres (Sharma et al., 1976).  

Puesto que en la mayoría de estudios de campo los efectos que se han 

observado se refieren a mezclas de compuestos, a continuación estudiaremos los 

efectos en conjunto, sin hacer distinciones para compuestos concretos, teniendo en 

cuenta que fenómenos de sinergismo o antagonismo entre los propios contaminantes 

podrían alterar dichos efectos. Estas alteraciones a nivel de individuo se pueden 

traducir en declives poblacionales cuando afectan a un elevado porcentaje de la 

población. Dado que el estado de salud de una población puede ser evaluado 

mediante el estudio de la proporción de individuos que se encuentran en diferentes 

estados fisiopatológicos, parece apropiado que los estudios de biomonitorización se 

centren en los efectos de los contaminantes a nivel de individuo (Fox, 1993). 

Alteraciones bioquímicas 

Muchos de los compuestos organohalogenados ejercen efectos tóxicos a nivel 

hepático y renal, lo cual se ve reflejado en las alteraciones de determinados 

parámetros bioquímicos sanguíneos. Así un aumento en los niveles de enzimas 

creatin-kinasa (CK), aspartato amino transferasa (AST) y lactato deshidrogenasa 

(LDH) se ha evidenciado en plasma de aves a las que se les administró 

organoclorados vía oral (Dieter, 1974,1975). En el mismo estudio se observó, además, 

una disminución significativa de la hemoglobina y valor hematocrito en las aves 

tratadas con Aroclor 1254 y un aumento del tamaño del hígado relacionado con la 

exposición a Aroclor 1254 o a DDE. En estudios de campo también se han observado 

alteraciones bioquímicas, encontrando que en gaviotas de los Grandes Lagos los 

niveles de bilirrubina, albúmina, proteínas totales y colesterol eran inferiores en el 

grupo de individuos con altas concentraciones de compuestos organohalogenados que 

en los menos contaminados (Fox et al., 2007). 

Ciertos compuestos organohalogenados, como algunos congéneres de PCBs o 

el HCB, presentan una estructura similar a la de 2,3,7,8- tetraclorodibenzo-p-dioxina 
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(2,3,7,8-TCDD) por lo que se denominan compuestos “tipo dioxinas”. Es una 

estructura coplanar, con uno o ningun átomo de Cl en posición orto, o con 2 átomos de 

Cl adyacentes en posiciones meta y para. Esta estructura les permite unirse al 

receptor Ah del mismo modo que las policlorodibenzodioxinas (PCDD) y los 

policlorodibenzofuranos (PCDF) (Figura II.16), dando lugar a efectos tóxicos similares, 

entre los que se incluyen edema, pérdida de peso, alteraciones en hígado y timo, 

embriotoxicidad, teratogénesis e inmunotoxicidad (Tanabe, 1989). El receptor Ah es un 

factor de transcripción que interviene en la regulación de varios genes entre los que se 

incluyen los que codifican la síntesis de enzimas encargadas del metabolismo de 

xenobióticos, como el citocromo P-450 1A (CYP 1A 1) (Hahn, 1998). Las alteraciones 

en la homeostasis debidas a la inducción de la síntesis de proteínas parecen ser 

responsables de muchos de los efectos tóxicos observados tras la exposición a 

dioxinas y compuestos relacionados, aunque los mecanismos moleculares para la 

mayoría de estos efectos son desconocidos (Bosveld  y van der Berg, 1994; Mandal, 

2005). Algunos de estos efectos pueden deberse a la biotransformación de los 

contaminantes a metabolitos reactivos que pueden interaccionar con los constituyentes 

celulares de diversas formas, iniciándose así una serie de efectos tóxicos (Levy, 1987) 

entre los que se incluyen mutagénesis, carcinogénesis y neurotoxicidad. La inducción 

de CYP1A 1 no se puede considerar per se un efecto tóxico de la exposición a PCDD, 

PCDF y PCBs, pero se trata de una de las respuestas bioquímicas más sensibles de 

las mediadas por el receptor Ah (Bosveld y van der Berg, 1994). Por ello, la medición 

de la actividad de 7-ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD), una enzima está asociada 

a la actividad de CYP1A1 (Rutten et al., 1987), se ha se ha utilizado como 

biomarcador de la inducción del receptor Ah en animales, incluido las aves (Elliott et 

al., 1996). 
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Fig II.16. Mecanismo de activación del receptor Ah (Denison y Nagy, 2003) 

La exposición a determinados organohalogenados, entre los que se incluyen 

PCBs y dioxinas, puede provocar una alteración en la ruta de la síntesis del grupo 

hemo en las aves (Fox et al., 1988; Kennedy et al., 1998). Esta alteración dará lugar a 

una acumulación de porfirinas en hígado (Marks, 1985), cuya medición también se 

considera un buen biomarcador de exposición a estos compuestos (Fox, 1993) 

La medición de niveles de vitamina A también se considera un biomarcador 

sensible de la exposición a compuestos organohalogenados (Peakall, 1992; Fox, 

1993) entre los que se incluyen PCBs (Chen et al., 1992; Palace et al., 1997), PBBs 

(Chen et al., 1992), PCDDs y PCDFs (Spear et al., 1990), dieldrin (Zile, 1992) y PBDEs 

(Fernie et al., 2005b). La inducción de la actividad de enzimas hepáticas específicas 

del catabolismo retinoide (Spear et al., 1992; Zile, 1992; Henriksen et al., 2000) puede 

producir un metabolismo acelerado de la vitamina y sus metabolitos y con ello un 

agotamiento de sus reservas en el organismo (Zile, 1992). Además, aquellos 

compuestos cuya estructura es similar a la tiroxina (T4) como son el DDT, algunos 

PCBs y PBDEs y metabolitos de ambos (Hooper y McDonald, 2000; McDonald, 2002) 

pueden favorecer la excreción del retinol por interferencia, en distinto grado, con la la 

transtiretina (TTR) (Brouwer y van den Berg, 1986), la proteína transportadora de T4 y 
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vitamina A (Goodman, 1980). Dado que la vitamina A es esencial para la diferenciación 

de las estructuras epiteliales y un correcto funcionamiento de la visión y de los 

sistemas inmune y reproductor, su carencia provocará alteraciones a estos niveles. Un 

déficit de esta vitamina se asocia también a mortalidad embrionaria, retraso en el 

crecimiento y deformidades óseas. Además, puesto que la vitamina A tiene función 

antioxidante en el organismo, la exposición a compuestos que inducen la actividad de 

enzimas oxidasas de función mixta, como es el CYP450 que generan radicales libres 

puede favorecer el agotamiento de sus reservas, produciéndose daños en las 

membranas lipídicas, proteínas celulares y ADN de las aves (Hoffman et al., 1998; 

Hoffman y Heinz, 1998).  

Disrupción endocrina 

Los contaminantes ambientales pueden alterar el sistema endocrino mediante 

distintos mecanismos. Pueden afectar directamente órganos implicados, alterar los 

niveles hormonales o bien actuar como disruptores endocrinos (ED). Un ED se define 

como una sustancia o mezcla de sustancias exógenas capaces de alterar la función o 

funciones del sistema endocrino causando efectos adversos sobre la salud de un 

organismo, su progenie o sus poblaciones. La disrupción endocrina puede producir 

interferencias en la síntesis, secreción, transporte, unión, actividad o eliminación de las 

hormonas naturales del organismo que son responsables del mantenimiento de la 

homeostasis, reproducción, desarrollo y/o comportamiento (CSTEE, 1999).  

Son muchos los compuestos organohalogenados considerados ED. En 

concreto clordecona, o,p’-DDT, metoxicloro, endosulfan y dicofol se consideran 

estrogénicos (Bulger et al., 1978; Eroschenko y Palmiter, 1980; Fry et al., 1981; Soto et 

al., 1992), al igual que algunos metabolitos hidroxilados de PCBs (Korach et al., 1988; 

Soontornchat et al., 1994). Estos compuestos son especialmente importantes en el 

caso de aves en desarrollo, ya que la diferenciación de su sistema reproductor es 

estrógeno-dependiente (Fry, 1995). Esto puede explicar el hecho de que la inyección 

de o,p’-DDT en huevos fértiles de gaviotas provocara el desarrollo de tejido ovárico y 

oviductos en embriones machos (Fry y Toone, 1981; Fry et al., 1987; Fry, 1995; Hoyer, 

2001) y anormalidades, tanto en embriones machos  como en hembras (Fry, 1995). 

También en condiciones de campo se ha encontrado una relación entre la 
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contaminación por DDT y feminización de gaviotas de California (Fry y Toone, 1981).  

Probablemente, el primer ejemplo de disrupción endocrina en poblaciones 

silvestres es uno de los más serios y documentados efectos de los compuestos 

orgánicos persistentes en aves silvestres. Se trata del fracaso reproductivo debido a la 

disminución del grosor de cáscara del huevo inducido por p,p’-DDE (Ratcliffe, 1970; 

Peakall et al., 1973; Lundholm, 1997) cuyo mecanismo de acción se descubrió casi 30 

años más tarde (Vos et al., 2000). El p,p’-DDE inhibe la síntesis de prostaglandina E2, 

lo cual se traduce en una disminución de la hormona a nivel de la glándula mucosa de 

la cáscara y como consecuencia un menor transporte de calcio al interior de la 

glándula (Lundholm, 1997).  

Como ya se ha mencionado, algunos de los compuestos organohalogenados o 

sus metabolitos presentan una estructura similar a la T4 (Hooper y McDonald, 2000; 

McDonald, 2002), por lo que pueden actuar como competidores inhibidores de la unión 

de tiroxina a transtiretina, y alterar los niveles de hormona tiroidea transportada en 

sangre y líquido cefalorraquídeo (Letherland, 2000).  

Alteraciones del sistema nervioso y del comportamiento 

La neurotoxicidad producida por los compuestos organoclorados causa efectos a 

nivel motor, sensorial, cognitivo o autónomo (Weiss y Laties, 1975; Geller et al., 1979; 

Evangelista de Duffard y Duffard, 1996). Al parecer el mecanismo de acción consiste en 

cambios en la cinética del sodio y potasio en la membrana de células nerviosas, 

pudiendo estar implicado el transporte del calcio o la actividad de la enzima Calcio- 

ATPasa (Woolley et al., 1985; Smith, 1991, 2004). En el caso de los insecticidas 

ciclodiénicos, su mecanismo consiste en una inhibición de los receptores GABA 

(Narahashi, 2001), los principales receptores inhibidores, lo que se traduce en 

numerosos efectos, incluidas las características convulsiones tónicas. Por ello las aves 

de presa que mueren intoxicadas por ciclodiénicos suelen presentar las garras  cerradas 

(Walker, 2003). Cuando las dioxinas o compuestos “tipo dioxina” se expusieron  in ovo 

en distintas especies de aves domésticas y silvestres se describió desmielinización 

(Henshel, 1998), mientras que la exposición a dieldrin, DDE o PCBs puede causar 

disminución en los niveles de dopamina, serotonina y norepinefrina en el encéfalo 
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(Sharma, 1973; Heinz et al., 1980). 

La disminución de las habilidades motoras y el retraso del desarrollo cognitivo 

por la exposición crónica a organoclorados (Blus, 2011) implica que que las aves sean 

más susceptibles de ser morir al ser depredadas, colisionar contra coches, padecer 

enfermedades o inanición (Frank y Lutz, 1999).  

Fenómenos de disrupción endocrina pueden causar alteraciones en el 

comportamiento ya que determinadas hormonas como los estrógenos (Adkins-Regan et 

al., 1994) y las hormonas tiroideas intervienen en el desarrollo del sistema nervioso del 

embrión (Morreale de Escobar et al., 2000). De hecho, el desequilibrio tiroideo es un 

mecanismo reconocido de desarrollo neuronal deficiente (Morreale de Escobar et al., 

2000; Porterfield, 2000). Por ejemplo, en palomas tratadas con una mezcla de 

organoclorados compuesta por DDE, PCBs (Aroclor 1254), mirex y fotomirex se observó 

una alteración en los niveles hormonales (incluida la T4) y anomalías en el cortejo, 

construcción del nido, incubación y cuidado de los pollos, lo que condujo a un evidente 

fracaso reproductivo (McArthur et al., 1983). Alteraciones similares se observaron en 

Cernícalos americanos (Falco sparverius) adultos expuestos durante cortos periodos de 

tiempo a DE-71, una de las mezclas comerciales de PBDEs (Fernie et al., 2008). En 

estudios de campo también se ha relacionado la contaminación por compuestos 

organohalogenados con alteraciones en el comportamiento reproductor de los padres. 

En charranes que criaban en Green Bay en 1983 se observó abandono del nido por 

parte de los padres, desaparición de huevos y un aumento del periodo de incubación 

respecto a los del Lago Poyga, una zona menos contaminada (Kubiak et al., 1989). En 

gaviotas del Ártico, los niveles de PCBs en sangre se relacionaron con un menor 

cuidado de los padres por disminución del tiempo en el nido (Bustnes et al., 2001) 

Alteraciones del sistema inmune 

La importancia de este apartado radica en que los organismos 

infectocontagiosos se consideran especialmente relevantes en la regulación de las 

poblaciones y la evolución de las especies silvestres (Grenfell y Dobson, 1995; 

Hamilton, 2001), siendo el sistema inmune del hospedador el responsable de la lucha 

contra éstos. Dado que una gran parte de las funciones del sistema inmune están 
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regulados por el sistema endocrino (Fairbrother et al., 2004), los fenómenos de 

disrupción  endocrina causados por los compuestos organohalogenados se pueden 

traducir en alteraciones a este nivel. 

Al parecer la inmunotoxicidad puede ser una de las explicaciones para la menor 

probabilidad de supervivencia evidenciada en aves con altos niveles de 

organoclorados en su organismo (Bustnes et al., 2003b). Se ha demostrado que 

algunos contaminantes ambientales pueden ser llegar a ser inmunotóxicos, 

provocando un aumento de la susceptibilidad al padecimiento de este tipo de 

enfermedades (Vos y Luster, 1989; Grasman et al., 1996). En distintas especies de 

aves se han observado alteraciones de la respuesta inmune humoral y celular por la 

exposición a compuestos organohalogenados, concretamente PCBs, DDE y PBDEs, 

(Grasman et al., 1996; Hoffman et al., 1996; Fernie et al., 2005a). Por otro lado, 

Sagerup et al. (2000), encuentran una relación positiva entre la presencia de 

nematodos y las concentraciones hepáticas de distintos organoclorados, sobre todo de 

congéneres de PCBs. 

Fracaso reproductivo 

Los efectos adversos sobre la reproducción de las aves se han observado 

desde finales de los años cuarenta debido al uso masivo de DDT en agricultura y 

silvicultura  (Kenntner et al., 2003).  

Las alteraciones que pueden finalmente conducir a un fracaso en el éxito 

reproductivo se observan a distintos niveles. En las aves adultas consisten en  

mortalidad, aumento del estrés, disminución de la puesta y del grosor de la cáscara del 

huevo, reducción del tiempo de incubación y menor cuidado de los pollos (Fry, 1995). 

También se ha observado puestas más tardías y aumento de la depredación en el nido 

(Helberg et al., 2005). A nivel embrionario las alteraciones consisten en mortalidad o 

fracaso en la eclosión, malnutrición de los pollos e incapacidad de desarrollarse, 

teratogénesis y alteraciones en el desarrollo del sistema nervioso por disrupción 

endocrina (Fry, 1995). Un claro ejemplo de las alteraciones producidas por 

compuestos organoclorados durante el desarrollo embrionario es el síndrome conocido 

como GLEMEDS (Great Lakes embryo mortality, edema and deformity sindrome) que 
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provocó embriomortalidad, edema y malformación del pico y del esqueleto en 

embriones y pollos de Pigargo americano (Haliaaetus albicilla), cormoranes, gaviotas y 

charranes de la región de los Grandes Lagos, en  Norteamérica. Este síndrome se ha 

correlacionado enormemente con las TEQs de compuestos “tipo dioxina” (Fry, 1995). 

Como consecuencia del fracaso reproductivo causado por los compuestos 

organohalogenados, muchas especies de aves silvestres han sufrido importantes 

declives poblacionales (Mora et al., 1993; Fry, 1995; Henny y Elliott, 2007).  

II.2.1.7. Interpretación de las concentraciones de compuestos organohalogenados 
en aves  

A continuación se describen concentraciones de los compuestos 

organohalogenados de interés en el presente trabajo, tanto en huevos como en sangre 

o plasma de rapaces, especialmente del grupo de las rapaces nocturnas. La 

interpretación de resultados para la evaluación del riesgo se centrará en los niveles 

asociados con el fracaso reproductivo. 

Insecticidas organoclorados 

Según estudios de laboratorio, las rapaces nocturnas parecen ser igual de 

sensibles a los efectos de los insecticidas organoclorados que otras aves de presa 

(Blus, 1996). Sin embargo, al menos en E.E.U.U., las poblaciones silvestres de búhos 

han sufrido pocos problemas serios relacionados con la disminución del grosor de 

cáscara, productividad, mortalidad o declives poblacionales (Blus, 1996), ni siquiera 

durante el auge del uso de estos compuestos (Seidensticker y Reynolds, 1971; Henny, 

1972, Klaas y Swineford, 1976; Klaas et al., 1978; Lincer y Clark, 1978; Springer, 1980; 

Henny et al., 1984; Noble y Elliott, 1990). Esto se ha atribuido al hecho de que las 

rapaces nocturnas se ven generalmente menos expuestas porque su dieta está basada 

en mamíferos e invertebrados que generalmente presentan niveles más bajos de 

contaminantes que las aves (Henny, 1972; Noble y Elliott, 1990).  

Uno de los parámetros más estudiados y útiles en la interpretación de residuos 

de insecticidas organoclorados es la disminución del grosor de la cáscara de huevo 

(Martínez-López, 2005). A pesar de que otros contaminantes o determinados estados 
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fisiológicos pueden provocar esta alteración, se ha comprobado que la exposición a 

DDE es la principal causa (Blus, 2011). Se debe tener en cuenta que el grado de 

disminución del grosor de cáscara es mayor a concentraciones más bajas de DDE 

(Blus, 2011). Así, mientras que valores de 1 μg/g (peso húmedo) de DDE en huevos se 

relacionan con una pérdida entre 5 y 10% de grosor, valores de 59 μg/g están 

relacionados con disminución del 44% (Risebrough, 1972; Blus et al., 1974,1979). 

Además, el grado de disminución causado por una determinada concentración de DDE 

también varía entre las distintas especies de aves, e, incluso dentro del grupo de las 

rapaces, entre especies de la misma familia (Peakall, 1975). Este efecto puede ser 

crucial para las aves silvestres, ya que se estima que si la disminución del grosor de 

cáscara de ≥18% persiste durante varios años, se pueden producir declives 

poblacionales (Blus, 2011). Por otro lado, la dureza de la cáscara también se ve 

comprometida por la exposición a DDE, afectando ambos parámetros a la productividad 

y, por tanto, al éxito reproductivo (Blus, 1984; Henny y Bennett, 1990).  

Aunque la exposición experimental a dieldrin en Lechuzas (Tyto alba) se ha 

correlacionado con una ligera disminución en el grosor de cáscara (Mendenhall et al., 

1983), se considera que los procesos reproductivos de las aves, al igual que de los 

mamíferos, no son sensibles a los efectos del dieldrin, incluso a concentraciones 

relativamente altas (Peakall, 1996; Elliott y Bishop, 2011). Por otro lado, se ha 

observado una correlación entre los niveles de dieldrin en plasma y un aumento de la 

mortalidad de los volantones de Búho americano (Bubo virginianus) (Frank y Lutz, 

1999), un descenso en la productividad en Autillos yanquis (Otus asio) criados en 

cautividad por exposición a endrin (Fleming et al., 1982) y un descenso en la 

productividad de Cernícalos americanos asociada a la exposición a heptacloro epóxido 

(Henny et al., 1983). Sin embargo, en general los efectos adversos producidos por 

ciclodiénicos se han relacionado más frecuentemente con mortalidad directa.  

También el HCB altera la supervivencia y eclosión en aves (Schwetz et al., 

1974; Reed et al., 1977) y se ha asociado a problemas reproductivos en poblaciones 

silvestres (Gilbertson y Reynolds, 1972; Jarman et al., 1996).  
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Tabla II.1. Concentraciones de insecticidas en sangre de distintas especies de aves (μg/L). Datos expresados en medias y rangos. 

Especie 

Año de muestreo 

α-HCH β-HCH Lindano δ- HCH ∑ HCH Endosulfan 
I 

Endosulfan 
II 

Endosulfan 
sulfato 

∑ 
Endosulfan 

Referencia 

Localización 

 

Buitre africano 

(Pseudogyps 

africanus) 

1993-1995 

 

 

 

7,70 

2,98 

3,81 

3,72 

 

 

34,32 

5,04 

36,66 

39,98 

 

 

5,32 

2,10 

23,5 

14,75 

 

 

 

NA 

 

 

 

NA 

 

 

3,38 

3,05 

4,61 

1,67 

 

 

5,09 

ND 

4,82 

2,13 

 

 

11,8 

5,29 

27,1 

3,95 

 

 

20,27 

8,34 

36,52 

7,75 

Van Wyk et al., 

2001* 

Dronfield (n=28) 

Sandveld (n=4) 

Moholoholo (n=6) 

De Wildt (n=22) 

Águila real 

(Aquila 

chrysaetos) 2008 

 

 

NA 

 

0,13-

0,15 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NC 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

Sonne et al., 2010** 

Finnmark, Noruega 

(n=2) 

Azor 

(Accipiter gentilis) 

2008 

 

 

NA 

 

0,12; 

0,07-

0,14 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NC 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

Sonne et al., 2010** 

Troms, Noruega 

(n=16) 

Pigargo europeo 

(Haliaeetus 

albicilla) 

2008 

 

 

NA 

 

 

0,12 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NC 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

153,2 

(45,3-395) 

Sonne et al., 2010** 

Troms, Noruega 

(n=5) 
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Gavilán besra 

(Accipiter virgatus) 

2005-2007 

 

NA 

 

NA 

 

NA 

 

NA 

166,6; 

11,1-

541 

 

NA 
NA NA NA 

Dhananjayan y  

Muralidharan, 2010*** 

India (n=4) 

Milano negro 

(Milvus migrans 

govinda) 

2005-2007 

NA NA NA NA 
77,2; 

<1-619 
NA NA NA 

44,4 

(<1-290) 

Dhananjayan y  

Muralidharan, 2010*** 

India (n=51) 

Lechuza 

(Tyto alba) 

2005-2007 

NA NA NA NA 79,3 NA NA NA 58,3 

Dhananjayan y  

Muralidharan, 2010*** 

India (n=1) 

Águililla calzada 

(Hieraaetus 

pennatus) 

1999-2003 

1,67; 

ND-20 

6,19; 

ND-75 

10,10; 

ND-123 

7,38; 

ND-50 
NA 

43; 

ND-239,03 

16,3; 

ND-90 

29,75; 

ND-216 
NA 

Martínez-López et al., 

2009* 

Región de Murcia 

(n=62) 

Busardo ratonero 

(Buteo buteo) 

2001 

ND 

 

4,05; 

3,4-4,7 

0,76; 

ND-1,4 

11; 

10-12 

15,92; 

13,63-

18,21 

15; 

15-15 

6,15; 

3,7-8,6 

32,35; 

8,7-56 
NA 

Martinez-López, 2005* 

Región de Murcia 

(n=2) 

Busardo ratonero 

(B. buteo) 

2003 

0,62; 

ND-4,02 

3,5; 

ND-

10,31 

0,66; 

ND-3,16 

4,97; 

ND-

17,37 

9,76; 

ND-

24,62 

70,62; 

ND-145,05 

25,92; 

9,05-58,73 

32,95; 

ND-248,4 
NA 

Martinez-López, 2005* 

Región de Murcia 

(n=11) 
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Azor 

(A. gentilis) 

2002-2003 

1,93; 

ND-10 

2,49; 

ND-

6,69 

0,56; 

ND-2,85 

6,52; 

ND-14 

11,5; 

ND-

19,64 

46,1; 

ND-122 

10,4; 

ND-49 

18,16; 

ND-67 
NA 

Martinez-López, 2005* 

Región de Murcia 

(n=11) 

Pigargo americano 

(Haliaeetus 

leucocephalus) 

1990-1994 

NA NA NA NA < LD NA NA NA NA 

Donaldson et al., 

1999** 

Lago Erie  (n=30) 

Lake Huron (n=1) 

Lago Nipigon (n=7) 

Lago Superior (n=11) 

Lago de los Bosques 

(n=2) 

 

*sangre de pollos 

**plasma de pollos 

***plasma de individuos de diferentes edades 

ND= no detectado; NA= no analizado 
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Tabla II.1. Concentraciones de insecticidas en sangre de distintas especies de aves (μg/L). Datos expresados en medias y rangos. 

(Continuación) 

Especie 

Año de muestreo 

Aldrin Dieldrin Endrin Heptacloro Heptacloro 
epóxido 

Referencia 

Localización 

 

Buitre africano 

(P. africanus) 

1993-1995 

 

 

NA 

 

9,07 

4,75 

9,20 

3,75 

 

4,51 

12,16 

3,14 

2,79 

 

 

NA 

 

2,12 

2,82 

32,25 

11,72 

Van Wyk et al., 2001* 

Dronfield (n=28) 

Sandveld (n=4) 

Moholoholo (n=6) 

De Wildt (n=22) 

Águila real (A. chrysaetos)  

2008 

NA NA NA NA 0,092-0,12 Sonne et al., 2010** Finnmark, Noruega 

(n=2) 

Azor (A. gentilis) 2008 NA NA NA NA 0,28; 0,1-0,82 Sonne et al., 2010** Troms, Noruega (n=16) 

Pigargo europeo  

(H. albicilla) 2008 

NA NA NA NA 0,28;  

0,19-0,85 

Sonne et al., 2010** 

Troms, Noruega (n=5) 

Gavilán besra (Accipiter 

virgatus) 2005-2007 

NA 4,7; 

<1-9 

NA NA 21,9; 

<1-45 

Dhananjayan y  Muralidharan, 2010*** 

Ahmedabad, India (n=4) 

Milano negro 

(Milvus migrans govinda) 

2005-2007 

NA 9,1; 

<1-68,5 

NA NA 26,2; 

<1-156 

Dhananjayan y  Muralidharan, 2010*** 

Ahmedabad, India (n=51) 
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Lechuza 

(T.  alba) 2005-2007 

NA 6,3 NA NA 28,1 Dhananjayan y  Muralidharan, 2010*** 

Ahmedabad, India (n=1) 

Águililla calzada 

(H. pennatus) 1999-2003 

3,67;  

ND-27 

6,51; 

ND-81,15 

10,45; 

(ND-117,97 

NA NA Martinez-López, 2005* 

Región de Murcia (n=62) 

Busardo ratonero 

(B. buteo) 2001 

ND 1,85; 

1,3-2,4 

1,89;  

ND-3,6 

0,57; 

ND-1 

2,2; 

1,6-2,8 

Martinez-López, 2005* 

Región de Murcia (n=2) 

Busardo ratonero 

(B. buteo) 2003 

7,5;  

0,1-

46,81 

34,9; 11,61-

93,63 

23,59;ND-

57,73 

9,26; ND-

23,58 

9,81; ND-25,76 Martinez-López, 2005* 

Región de Murcia (n=11) 

Azor 

(A. gentilis) 2002-2003 

4,06;  

ND-24 

7,88; 

ND-18,17 

10,49; 

ND-30 

6,06; 

ND-25 

4,39; 

ND-23 

Martinez-López, 2005* 

Región de Murcia (n=11) 

Pigargo americano 

(H. leucocephalus) 

1990-1994 

 

NA 

3,0; 0,4-11,0 

7,0 

3,1; 1,6-5,5 

5,1; 2,9-11,5 

3,1; 2,6-3,7 

 

NA 

 

NA 

 

NA 

Donaldson et al., 1999** 

Lago Erie  (n=30) 

Lake Huron (n=1) 

Lago Nipigon (n=7) 

Lago Superior (n=11) 

Lago de los Bosques (n=2) 

 

*sangre de pollos; **plasma de pollos; ***plasma de individuos de diferentes edades 

ND= no detectado; NA= no analizado 
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Tabla II.1. Concentraciones de insecticidas en sangre de distintas especies de aves (μg/L). Datos expresados en medias y rangos. 

(Continuación) 

Especie; Año de muestreo p,p’-DDT p,p’- DDD p,p’-DDE ∑ DDT Referencia; Localización 

 

Buitre africano 

(P. africanus) 

1993-1995 

 

 

5,53 

ND 

ND 

14,02 

 

ND 

ND 

ND 

5,97 

 

9,09 

3,95 

5,16 

10,67 

 

Van Wyk et al., 2001* 

Dronfield (n=28) 

Sandveld (n=4) 

Moholoholo (n=6) 

De Wildt (n=22) 

Alimoche 

(Neophron percnopterus) 

1999-2001 

 

19 

1 

0,95 

1,2 

0,22 

 

0,17 

0,16 

0,15 

0,17 

ND 

 

2,1 

0,82 

3,8 

3,9 

6,0 

 

Gómara et al., 2004**** 

Navarra (n=6) 

Segovia (n=3) 

Cádiz (n=3) 

Menorca (n=2) 

Fuerteventura (n=13) 

Águila real (A. chrysaetos) 

2008 
NA NA 0,6-4,88  Sonne et al., 2010** Finnmark, Noruega (n=2) 

Azor (A. gentilis) 2008 NA NA 7,5; 1,77-24,7  Sonne et a.., 2010** Troms, Noruega (n=16) 

Pigargo europeo (H. albicilla) 

2008 
NA NA 5,2; 1,09-10,91  Sonne et al., 2010**Troms, Noruega (n=5) 
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Gavilán besra (A. virgatus) 

2005-2007 

8,6;  

<1-23 

1,1; 

 <1-3,1 

35,2; 

 7-115 
 

Dhananjayan y  Muralidharan, 2010*** 

Ahmedabad, India (n=4) 

Milano negro (M. migrans 

govinda )2005-2007 

19,2;  

<1-227 

8,7;  

<1-57,4 

15,3;  

<1-137 
 

Dhananjayan y  Muralidharan, 2010*** 

Ahmedabad, India (n=51) 

Lechuza (T. alba) 

2005-2007 
74 ND 5,3  

Dhananjayan y  Muralidharan, 2010*** 

Ahmedabad, India (n=1) 

Águililla calzada 

(H. pennatus) 1999-2003 

7,5; 

ND-63 

7,89; 

ND-207,11 

5,6;  

ND-25 
 

Martínez-López et al., 2009* Región de Murcia 

(n=62) 

Busardo ratonero  

(B. buteo) 2001 

5,45; 

3,7-7,2 

1,74;  

ND-3,1 

1,57; 

 ND-3 
 Martinez-López, 2005* Región de Murcia (n=2) 

Busardo ratonero  

(B. buteo) 2003 

11,31;  

ND-31,74 

70,76; 

ND-202,15 

5,53;  

ND-13,99 
 Martinez-López, 2005* Región de Murcia (n=11) 

Pigargo americano 

(H. leucocephalus) 

1990-1994 

 

0,6; ND-2 

4,6 

2,4; 0,6-7,9 

5,6; 1,6-

17,1 

0,1; ND-0,1 

 

NA 

 

22,4; 3,6-139,4 

62,5 

23,9; 12,6-85 

28,0; 7,6-148,4 

54,0; 40,1-72,6 

 

Donaldson et al., 1999** 

Lago Erie  (n=30) 

Lake Huron (n=1) 

Lago Nipigon (n=7) 

Lago Superior (n=11) 

Lago de los Bosques (n=2) 
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Búho americano (Bubo 

virginianus) 2000-2005 
   

 

4,7; 1,4-16,8 

10,7; 6-16,9 

9,4; 5,9-15,2 

 

Strause et al., 2007** Michigan, EEUU 

Zona de referencia (n=3) 

Alto Rio Kalamazoo (n=6) 

Bajo Rio Kalamazoo (n=2) 

* Sangre de pollos; ** Plasma de pollos; *** Plasma de individuos de diferentes edades; **** Suero de individuos de diferentes 

edades; ND= no detectado; NA= no analizado; MG= media geométrica 

Tabla II.2. Niveles de organoclorados en huevos asociados a alteraciones reproductivas en rapaces (μg/g de peso húmedo) 

Especie 

 

Compuesto Concentración 

 

Efecto Referencia 

Búho americano (Bubo virginianus) DDE 5 10% DGR*** Lincer y Clark, 1978 

Lechuza 

(Tyto  alba) 

DDE 12 

41 

20% DGR* 

28% DGR* 

Mendenhall et al., 1983 

Lechuza (T. alba) DDE > 5,3 12-14% DGR*** Klaas et al., 1978 

Cárabo (Strix aluco) DDE 3 19% DGC** Yoccoz et al., 2009 

Lechuza (T. alba) DDE >12 75% DPR* Mendenhall et al., 1983 

Lechuza (T. alba) DDE 3-5 NOEL DGC*** Klaas et al., 1978 

Búho americano 

(B. virginianus) 

∑DDTs 3,6 

12 

NOEL GC, DPR*** 

LOEL GC, DPR, V *** 

Strause et al., 2007 
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Lechuza 

(T. alba) 

Dieldrin 12 

41 

3%  DGC* 

5%   DGC* 

Mendenhall et al., 1983 

Halcón peregrino 

(Falco peregrinus) 

Dieldrin 0,7 DP *** Newton, 1988 

Autillo yanqui (Otus asio) Endrin 0,27 43%  DPR* Fleming et al., 1982 

Autillo californiano 

(O. kennicotti) 

Heptacloro 

epóxido 

3,94 NOEL DP*** Henny et al., 1984 

Cernícalo americano (F.  sparverius) β-HCH 5,5 NOEL DPR*** Henny et al., 1983 

Búho chico (Asio otus) HCB 1,49 NOEL DPR*** Henny et al., 1984 

Cernícalo americano (F. sparverius) HCB 2,4 NOEL DPR*** Henny et al., 1983 

*Dato obtenido por exposición experimental; ** Predicción calculada a partir de resultados de campo; *** Dato obtenido en estudios 

de campo; DGC=disminución del grosor de cáscara; DPR=disminución de la productividad; DP=declive poblacional; V=viabilidad 

embrionaria  
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Tabla II.3. Niveles de Insecticidas organoclorados en huevos de rapaces nocturnas (ng/g). Datos expresados en medias y rangos      

Especie 

Año de muestreo 

Dieldrin Heptacloro 
epóxido 

α-HCH β-HCH γ-HCH HCB Mirex Referencia 

Localización 

Búho americano (Bubo 

virginianus)* 1966-1967 

160;  

110-240 

160; 90-240 NA NA NA NA  Seidensticker y Reynolds, 

1971 EEUU (n=3) 

Autillo yanqui (Otus asio) * 

1973 

130; 100-

240 (n=8) 

100-220 

(n=2) 

NA NA NA 110 

(n=3) 

120 

(n=3) 

Klaas y Swineford, 1976 

Ohio, EEUU 

Lechuza (Tyto alba)* 

1972-1973 

370 ND-100 NA NA NA NA ND-

2200 

Klaas et al., 1978 

Maryland, EEUU (n=41) 

Búho americano 

(B. virginianus)* 1974-1977 

1700 

(600-1500) 

100 

(ND-100) 

NA NA NA 100 

(ND-400) 

NA Springer, 1980 

Ohio, EEUU (n=4) 

Búho chico  

(Asio otus)* 

1993 

ND ND ND ND ND 80 ND Henny et al., 1998 

Región Sarotov, Rusia 

(n=1) 

Búho chico  

(A. otus)* 

1995 

ND ND NC; ND-

70 

40 

(ND-270) 

NA NC 

(ND-410) 

NA Henny et al., 2003 

Región Stavropol, Rusia 

(n=10) 

Autillo europeo 

(Otus scops)** 1995 

ND ND ND ND NA ND NA Henny et al., 2003 

R. Stavropol, Rusia (n=2) 
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Cárabo (Strix aluco)** 

1986-1989 

2001-2004 

 

NA 

 

NA 

 

39,1 

1,76 

 

36,4 

4 

 

16,4 

15,3 

 

290,9 

72 

 

NA 

Bustness et al., 2007 

Noruega (n=12)  

Noruega (n=42) 

Autillo de madriguera 

(Athene cunicularia)* 2002 

3,37; 0,4-

19,4 

Heptacloro 

8,26;0,1-39,6 

NA NA 14,16 

1-25,3 

NA NA García-Hernández et al., 

2006 México (n=8) 

Mochuelo (Athene 

noctua)** 1998-2000 

NA NA 0,4 9,4 17 130 NA Jaspers et al., 2005 Bélgica 

(n= 39) 

* Concentraciones en peso húmedo; ** Concentraciones en peso de lípidos 

Tabla II.4. Concentraciones de difenialifáticos en huevos de rapaces nocturnas (ng/g) 

Especie 

Año de muestreo 

  

DDE 

 

DDD 

 

DDT 

Referencia 

Localización 

Búho americano 

(Bubo virginianus) * 1966-1967 

Media  

(rango) 

700 

(400-1100) 

NA NA Seidensticker y Reynolds, 1971 

Montana, EEUU (n=3) 

Autillo yanqui (Otus asio)* 

1973 

Media  

(rango) 

1290 (330-2800) 

(n = 35) 

120 

(n=2) 

190 (n=1) Klaas y Swineford, 1976 

Ohio, EEUU 

Lechuza (Tyto alba) * 

1972-1973 

 Media; mediana 

3730; 2550* 

Rango 

ND-1,1 

Rango 

0,19-0,65 

Klaas et al., 1978 

Maryland, EEUU (n=41) 

Búho americano  

(B. virginianus)* 1974-1977 

Media  

(rango) 

3000 

(ND-4300) 

100 

(ND-200) 

NA Springer, 1980 

Ohio, EEUU (n=4) 
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Búho chico (Asio otus)* 1993  70 ND ND Henny et al., 1998 Rusia (n=1) 

Búho chico  (A. otus)* 1995 Media; (rango) 410;( 60-4580) ND ND Henny et al., 2003; Rusia (n=10) 

Autillo europeo (Otus scops) * 1995 Media; rango 110; (80-140) ND ND Henny et al., 2003 Rusia (n=2) 

Mochuelo de madriguera 

(Athene cunicularia) * 1996 

Media Geométrica 

(rango) 

8830 

(4160-32820) 

  Gervais and Anthony, 2003 

California, EEUU (n=9) 

Mochuelo de madriguera  

(A. cunicularia)* 1998 

Media Geométrica 

(rango) 

2600 

 (900-10110) 

  Gervais and Anthony, 2003 

California, EEUU (n=21) 

Mochuelo de madriguera  

(A. cunicularia) * 1999 

Media Geométrica 

(rango) 

740  

(60-3110) 

  Gervais and Anthony, 2003 

California, EEUU (n=26) 

Mochuelo de madriguera  

(A. cunicularia) * 2000 

Media Geométrica 

(rango) 

1000  

(200-25560) 

  Gervais and Anthony, 2003 

California, EEUU (n=20) 

Mochuelo de madriguera (A. cunicularia) * 

2001 

Media Geométrica 

(rango) 

1140  

(610-3710) 

  Gervais and Anthony, 2003 

California, EEUU (n=16) 

Mochuelo europeo (Atehene noctua) ** 

1998-2000 

Mediana p,p’-DDE 830 ND o,p’-DDT: ND 

p,p’-DDT: 1,7 

Jaspers et al., 2005 

Bélgica (n= 39) 

Mochuelo de madriguera  

(A. Cunicularia) * 2002 

Media  

(rango) 

22,33  

(3,90-40,8) 

9,25  

(0,1-27) 

16,51 

(0,1-36,2) 

García-Hernández et al., 2006 

México (n=8) 

Cárabo (Strix aluco)  ** 

1986-1989 

Media 9064 NA NA Bustness et al., 2007 

Noruega (n=12) 
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Cárabo (S.aluco) ** 

2001-2004 

Media 1700 NA NA Bustness et al., 2007 

Noruega (n=42) 

Búho americano  

(B. virginianus)* 

2000-2005 

Media Geométrica 

(rango) 

 

 

314; (246–417) 

1269;( 306-4987) 

1305; (618-2013) 

  Strause et al., 2007; EEUU 

Zona de referencia (n=5)  

Alto Rio Kalamazoo (n=5) 

Bajo Rio Kalamazoo  (n=7) 

* Concentraciones en peso húmedo; ** Concentraciones en peso de lípidos 



 

Tesis Doctoral Europea_______________________________________Pilar Gómez Ramírez  
 

65 

Bifenilos policlorados 

La evaluación de los efectos tóxicos producidos por los PCBs es complicada 

debido a varios factores. Por un lado, la toxicidad depende del patrón concreto de 

congéneres acumulados en el individuo y los metabolitos que se forman, lo cual puede 

depender de la localización geográfica, ya que las mezclas comerciales de PCBs 

pueden ser distintas en cada país. Además, la contaminación de los productos 

comerciales de PCBs con PCDFs complica la situación, ya que estos compuestos son 

mucho más tóxicos. A esto hay que añadir que raramente existe una exposición a 

mezclas intactas de PCBs, por lo que los patrones de exposición serán diferentes 

dependiendo de los metabolitos que se formen en cada especie (Rice et al., 2003) 

En el caso de los congéneres “tipo dioxina”, debido al común mecanismo de  

acción con la TCDD y compuestos relacionados, consistente en la unión al receptor 

Ah, la estimación de la toxicidad de mezclas complejas que contengan este tipo de 

compuestos se puede realizar utilizando un factor de equivalencia tóxica (TEF). Este 

factor expresa la toxicidad relativa de determinados compuestos PCBs en relación a la 

2,3,7,8-TCDD a la que se le asigna un TEF de 1. Puesto que se ha evidenciado que 

los efectos son aditivos, para estimar la toxicidad total de los compuestos “tipo dioxina” 

en una muestra, se utilizará la suma del producto de la concentración de cada 

congénere por su respectivo TEF, obteniendo la concentración equivalente tóxica 

(TEQ) (Safe, 1990; van den Berg et al., 1998), valor que se utilizará para la estimación 

del riesgo. 

Tabla II.5. Valores de TEF para aves (van der Berg et al., 1998). 

Congéneres IUPAC Prefijos PCBs TEF Aves

PCB 77 3,3',4,4'-Tetra 0,05 

PCB 81 3,4,4',5-Tetra- 0,1 

PCB 105 2,3,3',4,4'-Penta- 0,0001 

PCB 114 2,3,4,4',5-Penta- 0,0001 

PCB 118 2,3',4,4',5-Penta- 0,00001 

PCB 123 2,3',4,4',5'-Penta- 0,00001 
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PCB 126 3,3',4,4',5-Penta- 0,1 

PCB 156 2,3,3',4,4',5-Hexa- 0,0001 

PCB 157 2,3,3',4,4',5'-Hexa- 0,0001 

PCB 167 2,3',4,4',5,5'-Hexa- 0,00001 

PCB 169 3,3',4,4',5,5'-Hexa- 0,001 

PCB 189 2,3,3',4,4',5,5' -Hepta 0,00001 

 

Aparte de la importante toxicidad de los congéneres “tipo dioxina”, se deben 

tener en cuenta los efectos que determinados metabolitos de PCBs pueden producir  

mediante mecanismos distintos a la unión al receptor Ah o por interaccionacciones con 

algunos congéneres padres. Por tanto, al menos hasta que se desarrollen otros 

procedimientos similares a los usados en los compuestos “tipo dioxina”, es 

recomendable medir el total de congéneres de PCBs en las muestras (Rice et al., 

2003).  

Se ha descrito fracaso reproductivo en aves de distintas especies expuestas 

experimentalmente a distintas mezclas de PCBs, manifestado por embriomortalidad, 

disminución en la tasa de eclosión o del grosor de cáscara (Hoffman et al., 1996). Sin 

embargo, McLane y Hughes (1980) no encontraron efectos en el grosor de cáscara,  

número de huevos, tasa de eclosión o productividad tras la administración de Aroclor 

1248, la mezcla comercial con mayor contenido en el congéner 77 (Anitescu et al., 

2000) a Autillos yanquis en la dieta. Las concentraciones de PCBs en huevos oscilaron 

de 4 a 18 ppm (peso húmedo). No se ha encontrado estudios de laboratorio con 

exposición a esta misma mezcla de PCBs en rapaces, pero la administración en 

gallinas provocó un descenso en la tasa de eclosión y una media de 23 ppm ph en 

huevos (Scott, 1977), ligeramente superior a la de los autillos. 

Siguiendo el criterio establecido por Strause et al. (2007) para la evaluación del 

riesgo por exposición a PCBs en Búho americano, los niveles sin efecto observable 

(NOEL) y niveles más bajos con efecto observable (LOEL) para PCBs se resumen en 

la tabla II.6.  
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Tabla II.6. Valores tóxicos de referencia establecidos por Strause et al. (2007) para 

Búho americano en peso húmedo.  

 Valor 
tóxico de 
referencia 

Parámetro de 
respuesta 

Referencia 

Total PCBs (ng/g) 

NOEL 

LOEL 

 

7000 

21000 

 

DGC, TP, VE, EE 

DGC, TP, VE, EE 

 

McLane y Huges, 1980 

Total TEQs  (pg/g, ph) 

NOEL 

 

LOEL 

 

135 

 

400 

 

IE, VE 

 

IE 

 

Elliott et al., 1996; Elliott et al., 

2000; Woodford et al., 1998 

Elliott et al., 1996 

DGC=Disminución del grosor de cáscara; TP=Tamaño de puesta; VE=Viabilidad 

embrionaria; EE=Éxito de eclosión; EE= Inducción enzimática 

En la tabla II.7 se recopilan los niveles de PCBs encontrados en huevos de 

Strigiformes. 
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Tabla II.7. Niveles de PCBs en huevos de distintas especies de Strigiformes (ng/g)  

 

Congénere 

Cárabo 

(Strix aluco)*a 

1986-1989 

(n=12) 

Media 

Mochuelo 

(Athene noctua)* b 

1998-2000 

(n=40) 

Mediana (rango) 

Cárabo 

(S. aluco)* a 

2001-2004 

(n=42) 

Media 

Lechuza 

(Tyto alba)* c 

2001 

(n=17) 

Media (rango) 

Búho chico 

(Asio otus)* c 

2001 

(n=6) 

Media (rango) 

Cárabo 

(S. aluco)* c 

2001 

(n=1) 

Mochuelo de madriguera 

(A. cunicularia)**d 

2002 

(n = 8)  

Media (rango) 

PCB 8 NA NA NA NA NA NA NA 

PCB 18 NA 1 (ND-11) NA NA NA NA NA 

PCB 28 NA NA NA 1,47 (ND-2,3) 2,03 (1,7-2,3) 2, 3 NA 

PCB 31 NA NA NA NA NA NA NA 

PCB 31/28 NA 49 (5-550) NA NA NA NA NA 

PCB 37 NA NA NA NA NA NA 1,5 (0,3-7,4) 

PCB 44 NA NA NA NA NA NA NA 

PCB 52 NA 4 (ND-68) NA NC (ND-1,3) 1,50 (1,2-19) 2 NA 

PCB 70 NA NA NA NA NA NA NA 

PCB 74 NA 47(7-370) NA NA NA NA NA 

PCB 77 NA NA NA NA NA NA 4,6 (ND-18,5) 

PCB 81 NA NA NA NA NA NA 0,7 (ND-1,8) 
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PCB 87 NA NA NA NA NA NA 651,1 (36,9-1716) 

PCB 95 NA 5(1-24) NA NA NA NA NA 

PCB 99 310,9 100(21-500) 37 NA NA NA NA 

PCB 101 48,4 34 (6-190) 7,42 (ND-1,1) 1,05 (ND-1,3) 1,4 NA 

PCB 105 NA 60 (12-210) NA NA NA NA NA 

PCB 110 NA 11(2-87) NA NA NA NA NA 

PCB 118 254,3 170 (36-480) 42 (ND-1,3) 0,88 (ND-1,1) ND NA 

PCB 126 NA NA NA NA NA NA 3,3 (0,3-5) 

PCB 128 NA 67 (13-370) NA NA NA NA NA 

PCB 132 NA 3(1-7) NA NA NA NA NA 

PCB 138 1616 NA 219,1 9,08 (5,3-13,6) 7,22 (4,8-9,5) 12,6 NA 

PCB 138/163 NA 720(140-4400) NA NA NA NA NA 

PCB 149 NA 59 (10-340) NA NA NA NA NA 

PCB 151 NA NA NA NA NA NA NA 

PCB 153 3338 890 (190-6486) 431,3 12,9 (8,2-17,8) 16,27 (11,9-19,8) 18,4 NA 

PCB 156 NA 58 (12-300) NA NA NA NA NA 

PCB 158 NA  NA NA NA NA 19,5 (4,9-59,4) 

PCB 167 NA 26(6-120) NA NA NA NA  

PCB 169 NA NA NA NA NA NA 0,26 (ND-1,1) 
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PCB 170 713,5 240 (41-2600) 69,2 NA NA NA NA 

PCB 177 NA 33(5-150) NA NA NA NA NA 

PCB 179 NA NA NA NA NA NA 244,7 (ND-1642) 

PCB 180 2498 590 (12-5200) 238,5 7,48 (2,9-10,7) 9,17 (7,3-10,1) 10,3 16,12 (0,7-65,1) 

PCB 183 NA 70(12-410) NA NA NA NA NA 

PCB 187 695,8 440 (93-1800) 141,7 NA NA NA NA 

PCB 195 NA NA NA NA NA NA NA 

PCB 194 403,2 83 (19-570) 37,1 NA NA NA NA 

PCB 196 NA 64(14-240) NA NA NA NA NA 

PCB 199 NA 66(12-240) NA NA NA NA NA 

∑PCBs 9878 3900 (790-23000) 1223 33,94 (20,6-44,4) 38,08 (32-41,9) 47,5 967,6 (125-2815) 

a Bustnes et al., 2007, Noruega Central; b Jaspers et al., 2005, Bélgica; c Kubistova et al., 2003, República Checa; d García-

Hernández et al., 2006, México; * Peso de lípidos;  ** Peso húmedo;  ***Suma de congéneres 8, 28, 37, 44, 49, 52, 60, 66, 70, 74, 

77, 81, 82, 87, 99, 101, 105, 114, 118, 126, 128, 138, 153, 156, 158, 169, 170, 179, 180, 183, 187, 189; NA=no analizado; ND=no 

detectado; NC=no calculado 
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Polibromodifenil éteres 

Los estudios que evalúan la toxicidad por PBDEs en aves son escasos (Chen 

y Hale, 2009) aunque demuestran que la exposición a estos compuestos en 

individuos adultos pueden causar disminución de la fertilidad y del éxito reproductivo 

(Fernie et al., 2009). Esto parece ser debido a alteraciones en el vínculo de la pareja 

y el comportamiento de cortejo en ambos sexos que conllevan un retraso en la 

puesta y disminución del tamaño del huevo y del grosor de cáscara (Fernie et al., 

2008). Según Henny et al. (2009), concentraciones de PBDEs próximas a 1 μg/g de 

peso húmedo en huevos de Águila pescadora (Pandion haliaetus) pueden reducir el 

éxito reproductivo en aves silvestres.  

En el caso de la exposición a Penta-BDE (DE-71) in ovo (18,7 μg/g total 

PBDEs/huevo) y durante el desarrollo (15,6 ng/g peso corporal/dia) en Cernícalos 

americanos se observaron alteraciones en tiroides, niveles de vitamina A, 

homeostasis del glutation, en el sistema inmune y el desarrollo (Fernie et al. 2005a, 

b, 2006). En concreto el congénere BDE-100 se correlacionó positivamente con el 

tamaño, el aumento de peso y el consumo de alimento, por lo que se sugirió que es 

el que tiene mayor influencia sobre el crecimiento de los pollos. Se debe tener en 

cuenta que un mayor tamaño corporal puede ser perjudicial para los individuos por 

implicar un mayor coste energético (Fernie et al., 2006). Sin embargo, según 

McKernan et al. (2009) la inyección de más de 1,8 μg/g (peso húmedo) ó 32 μg/g 

(peso lípidos) de DE-71 en la cámara aérea de huevos en incubación produce 

disminución de la eclosión y efectos subletales en pollos recién nacidos como es la 

inducción de EROD. 

II.2.2. Metales pesados  

La mayoría de los metales forman parte de la composición de la corteza 

terrestre (Dalzeil, 1999) por lo que se encuentran de forma natural y ubicua en el 

medio ambiente. Aquellos que se hallan en niveles traza en la corteza, es decir a una 

concentración de 1000 ppm o inferior, son los principales causantes de problemas de 

toxicidad por metales. Esto es debido a que, aunque muchos de estos metales son 

esenciales para la vida a bajas concentraciones, la mayoría de los organismos no se 

adaptan a ellos cuando se exponen a altas concentraciones (Duffus, 1983). Dado que, 

a diferencia de los compuestos organohalogenados, los metales no son sintetizados ni 

degradados por el hombre, la exposición a niveles excesivos de estos metales traza 
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pueden producirse de modo natural como consecuencia de fenómenos geológicos 

normales. La meteorización de las rocas, la lixiviación de suelos o las erupciones 

volcánicas pueden lograr que estos metales queden disponibles en la biosfera. Sin 

embargo, las actividades humanas, especialmente tras la Revolución Industrial, han 

supuesto un aumento de la redistribución de los metales en los distintos 

compartimentos del medio (Fyfe, 1998), siendo el plomo y el zinc los metales de mayor 

emisión (Díaz Mayans et al., 1993). Serán estos dos metales, junto con el cadmio y el 

cobre los elementos traza objeto de estudio del presente trabajo. 

Desde el punto de vista toxicológico y de salud pública, el cadmio y el plomo 

junto con el mercurio son los metales más peligrosos (Scheuhammer, 1987c; García-

Fernández y María-Mojica, 2000). Por el contrario las aves son en general resistentes 

a la intoxicación por zinc y cobre, aunque la exposición a altas concentraciones que 

excedan los mecanismos de regulación puede dar lugar a efectos adversos (Eisler 

1993, 1998). 

En la tabla II.8 se resumen las principales características físico-químicas de los 

cuatro metales.  

Tabla II.8. Carácterísticas físico-químicas del cadmio, plomo, zinc y cobre. 

Símbolo Cd Pb Zn Cu 

Grupo sistema 
periódico 

IIb IVa IIb Ib 

Nº atómico 48 82 30 29 

Peso atómico 112,4 207,5 65,38 63,55 

Punto de fusión 320,9º C 327,5º C 420º C 1083º C 

P. de ebullición 765º C 1740º C 907º C 2567º C 

 

Generalidades 

 

 

Maleable, dúctil 

 

Gris azulado, 

maleable,  dúctil 

Cristalino, insoluble en 

agua, soluble en 

alcohol, ácidos y álcalis 

Blando, dúctil, 

maleable 

 

 

Presentación 

 

Óxidos, 

sulfuros, 

cloruros, 

bromuros, 

sulfatos 

Sulfuros, 

seleniuros, 

sulfosales, fosfatos, 

arseniatos, silicatos 

Óxidos, carbonatos, 

silicatos, sulfuros 

Sulfuros, 

carbonatos, 

óxidos, cloruros, 

silicatos, 

sulfoantimoniuro 
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II.2.2.1. Cadmio 

Características, usos y fuentes de exposición a cadmio 

El cadmio es un metal relativamente raro en la corteza terrestre, sin función 

fisiológica conocida. A pesar de que normalmente se encuentra a bajas 

concentraciones en suelo y agua, muchas plantas y algunos animales lo absorben 

eficazmente y lo concentran en sus tejidos (Duffus, 1983).  

Es un metal de tardío descubrimiento que no ha sido muy utilizado en industria 

hasta la década de los 90, momento en el que comenzó a emplearse en multitud de 

aplicaciones, principalmente en galvanizados, por sus propiedades anticorrosivas. 

También se ha utilizado como pigmento en pinturas y plásticos y como cátodo en 

baterías. Además es un subproducto de la obtención de zinc, plomo y cobre. Las 

erupciones volcánicas y los incendios forestales se consideran sus fuentes naturales 

de contaminación, mientras que el polvo y humo emitidos en fundiciones, los 

productos de incineración de materiales con cadmio y combustibles fósiles, la 

aplicación de fertilizantes y emisiones de lodos de depuradora y aguas residuales son 

las principales fuentes de contaminación antropogénica. 

Cinética del cadmio 

La edad, el sexo, la forma química ingerida, los hábitos alimenticios, el estado 

nutricional, la época del año, la localización geográfica y la posición en la cadena 

trófica son factores que afectan la toxicocinética del cadmio (García-Fernández et al., 

1996; Burger et al., 2003).  

A pesar de que la absorción pulmonar de cadmio es más eficiente que la 

digestiva (Nordberg, 1974; Goyer, 1996), el alimento contaminado es la principal 

fuente de cadmio en las aves (Cain et al., 1983; García-Fernández et al., 1995). La 

baja absorción gástrica puede deberse a que, sobre todo a bajas concentraciones, la 

mayor parte del cadmio ingerido es retenido en las vellosidades intestinales, (Phillpots, 

1979). Conforme aumenta la exposición, el porcentaje de cadmio retenido disminuye 

(Scheuhammer, 1988), probablemente debido a los efectos tóxicos del metal sobre el 

epitelio intestinal (Richardson y Fox, 1975). De hecho, en aves silvestres se ha 

observado que daños en la mucosa intestinal pueden favorecer la absorción del 

cadmio, aunque dietas pobres en  calcio, zinc o hierro pueden favorecer también la 

absorción de este metal (Scheuhammer, 1987c). 
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El transporte del cadmio en sangre se produce principalmente en el interior de 

linfocitos y eritrocitos (Szadkowski, 1972; Willden, 1973; Bernard y Lauwerys, 1984) y 

en menor grado unido a albúmina o metalotioneínas (Goyer, 1996).  

El 90% del cadmio del organismo se almacena unido a metalotioneínas 

(Friberg et al., 1974). La íntima unión del cadmio a la metalotioneína hace que el metal 

no sea difusible, lo cual impide el desarrollo de sus efectos tóxicos (Goyer, 1996; 

Scheuhammer, 1987c) pero también favorece la acumulación durante la vida del 

animal. Los principales órganos de acumulación son el riñón y el hígado, seguido de 

cerebro y hueso (García-Fernández et al., 1996) aunque la distribución es dosis 

dependiente. Así por ejemplo, se ha observado que la exposición a dosis elevadas en 

poco tiempo en aves produce una acumulación mayor a nivel hepático que renal, 

mientras que si la exposición es continua a bajas dosis (<0.5 mg/Kg) la acumulación 

en riñón es 2-3 veces superior a la hepática (Scheuhammer, 1987c).   

La principal vía de eliminación es la urinaria, aunque sólo una pequeña fracción 

del cadmio absorbido (0,01%) es eliminada por esta vía (Bernard y Lauwerys, 1984). 

El porcentaje de cadmio eliminado por esta vía puede aumentar en caso de daño renal 

por cadmio (Goyer et al., 1984; Goyer, 1996). De forma complementaria, el cadmio 

también se elimina durante el crecimiento de la pluma, mediante la secreción de la 

glándula salina y en hembras, durante la formación del huevo (Burger, 1993; Burger y 

Gochfeld, 1985, 2000).  

II.2.2.2. Plomo 

Características, usos y fuentes de exposición a plomo 

El plomo es el metal tóxico más ampliamente distribuido en la naturaleza. Los 

procesos de obtención de plomo, la fabricación de insecticidas, pinturas, vidrios y 

baterías y el consumo de gasolina con plomo como aditivo antidetonante hasta el 1998 

en España (Directiva 98/70/CE; RD 785/2001) han supuesto las principales fuentes 

antropogénicas de contaminación por plomo. La ingestión de perdigones de plomo ha 

sido descrita como la fuente de exposición más importante en aves, incluidas las 

rapaces, y muchos autores la han considerado como una de las causas que 

contribuyen al descenso de sus poblaciones en todo el mundo (Pattee y Hennes, 

1983; Feierabend y Myers, 1984; Cade, 2007). 
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Cinética del plomo 

El plomo en aves, al igual que el cadmio, se comporta según un modelo 

tricompartimental similar al que sucede en hombre y otros mamíferos (García-

Fernández, 1994).  

La absorción vía digestiva en aves es muy rápida (Pain y Rattner, 1988), 

aunque no supera el 10% del total del plomo ingerido (Booth y MacDonald, 1988; 

Goyer, 1996), mientras que la totalidad del plomo depositado en pulmones es 

absorbido (Danielson, 1970). Ambas vías son las principales en vertebrados terrestres 

(Goyer, 1996). 

Una vez absorbido, la mayor parte del plomo se distribuye por el torrente 

sanguíneo asociado a los eritrocitos, principalmente unido a la hemoglobina (Clemens 

et al., 1975; Lumeij, 1985). En su distribución a hígado, riñón y otros tejidos blandos 

como el cerebro, el pulmón, el corazón y músculo, los niveles de plomo en sangre 

disminuyen progresivamente como consecuencia de su acumulación en tejido óseo, el 

cual se considera el tercer compartimento (Mautino, 1997) y tejido acumulador por 

excelencia (García-Fernández, 1994). De hecho es en hueso donde se hallan las 

concentraciones más elevadas en caso de exposiciones crónicas (Stendell, 1980), a 

diferencia de las exposiciones agudas en las que los niveles más altos se detectan en 

hígado y riñón (Longcore et al., 1974; Pattee et al., 1981; García-Fernández et al., 

1995). Sin embargo, el grado de acumulación de plomo en aves puede estar 

determinado por la edad, el sexo y los hábitos alimenticios (García -Fernández, 1994). 

El plomo se elimina del organismo vía fecal  principalmente (Tsuchiya, 1986), 

eliminándose a mayor velocidad el plomo presente en tejidos blandos que el 

acumulado en hueso (Franson y Pain, 2011). A pesar de que este metal puede 

transferirse a los huevos, varios autores han sugerido que lo hace en baja proporción 

(Furness, 1993). También durante el crecimiento de la pluma se produce transferencia 

de plomo circulante y hepático (Honda et al., 1986). En aves rapaces, la formación de 

egagrópilas permite la eliminación de fragmentos de plomo ingeridos con la presa y 

constituye un mecanismo protector frente a la intoxicación por plomo (Redig y Arent, 

2008).  
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II.2.2.3. Zinc 

Características, usos y fuentes de exposición a zinc 

El zinc es un metal poco abundante en la corteza terrestre que se utiliza en el 

galvanizado del hierro y varias aleaciones como el latón o el bronce. También se 

emplea en pilas, fusibles, funguicidas y materiales de construcción. En cosmética se 

utiliza como pigmento o aditivo antiséptico.  

La contaminación por zinc es principalmente antropogénica (Díaz Mayans et 

al., 1993), como consecuencia de las actividades de electrogalvanizado, procesos de 

fundición y refinería, drenajes de minería, aguas residuales domésticas o industriales, 

consumo de combustibles fósiles y residuos sólidos, aguas de escorrentías, corrosión 

de aleaciones de zinc y superficies galvanizadas.   

Cinética del zinc 

La absorción del zinc procedente de la dieta oscila normalmente entre un 20-

30% (Goyer, 1996). El aumento en la absorción se ha asociado a bajo peso corporal, 

déficit de zinc y presencia de determinadas prostaglandinas, mientras que una menor 

absorción está asociada a un exceso de calcio en la dieta o déficit de piridoxina o 

triptófano (Goyer, 1996). El zinc absorbido pasa rápidamente a plasma y se une a 

albúmina, β2–macroglobulina y aminoácidos (Sternlieb, 1988) para ser transportado a 

hígado, páncreas, riñón, bazo y músculo donde rápidamente se induce la síntesis de  

metalotioneínas (Cao et al., 2002) que secuestran el exceso de zinc, reduciendo así 

los efectos dañinos sobre el organismo. El zinc es un potente inductor de estas 

proteínas y la redistribución del zinc de las enzimas a las metalotionínas constituyen 

un mecanismo  protector que mantiene bajos niveles intracelulares de este metal. En 

exposiciones agudas, el hígado es el órgano que presenta mayores niveles de zinc, 

mientras que en exposiciones crónicas la mayor cantidad de zinc se encuentra en 

hueso.  

En condiciones normales, los complejos de zinc que no pueden ser absorbidos 

por la mucosa intestinal serán eliminados con las heces (NAS, 1979), siendo la 

excreción renal mínima (Casey y Hambidge, 1980).  
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II.2.2.4. Cobre 

Características, usos y fuentes de exposición a cobre 

El cobre es uno de los metales traza más abundantes (Duffus, 1983). Es un  

micronutriente esencial para la mayoría de organismos y su carencia se caracteriza 

por anemia microcítica hipocrómica por alteración en la síntesis de hemoglobina.  

La mayoría del cobre se utiliza en la fabricación de material eléctrico, tuberías y 

maquinaria. Las emisiones de cobre a la atmósfera proceden principalmente de 

actividades antropogénicas como la fundición, minería, industria del chapado, 

acererías y refinerías, eliminación de residuos domésticos y aplicación de fertilizantes, 

lodos de depuradoras, funguicidas y molusquicidas o por consumo de combustibles 

fósiles. En menor medida las emisiones de cobre son de origen natural, procedente de 

erupciones volcánicas, aerosoles marinos, polvo en dispersión o descomposición de 

vegetales. 

Cinética del cobre 

La inhalación o la absorción cutánea son las vías más probables de 

incorporación de altos niveles de cobre en el organismo, ya que permiten el paso sin 

barreras al torrente sanguíneo (ATSDR, 1990), mientras que la absorción 

gastrointestinal está regulada normalmente por las reservas corporales (Sarkar et al., 

1983). El exceso de cobre absorbido se une a las metalotioneínas de las células 

mucosas del tracto gastrointestinal y se elimina cuando estas células mueren y se 

desprenden. Muchos factores intervienen en la absorción del cobre incluyendo la 

competición por lugares de unión con metales como el zinc, la quelación por fitatos y la 

interacción con la vitamina C (USEPA, 1980). El cobre absorbido se transporta en 

suero unido a albúminas y ceruloplasminas y se almacena principalmente en hígado y 

médula ósea, posiblemente unido a metalotioneínas, aunque no es tan buen inductor 

de estas proteínas como el cadmio o el zinc (Goyer, 1996). También se almacena en 

encéfalo, corazón, riñón y músculo. En aves la principal vía de eliminación es la biliar 

(Beck, 1961). 

II.2.2.5. Factores que afectan a la toxicidad de los metales en aves  

Diversos factores, tanto intrínsecos como externos, pueden determinar la 

toxicidad de los metales en las aves (Finley y Dieter, 1978; Custer et al., 1984; 
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Hoffman et al., 1985b; García-Fernández et al., 1995; Burger, 2008). Estos factores a 

menudo interfieren en la capacidad de asimilación de los metales, disminuyendo su 

acumulación en el organismo.  

Especie 

Según estudios, el plomo es mucho más tóxico en pollos de especies altriciales 

como el Cernícalo americano, que en los de especies precociales como las 

codornices, los Ánades reales (Anas platyrhynchos) o los Faisanes (Phasianus 

colchicus) (Hoffman et al. 1985a). También se ha observado que los Busardos 

colirrojos y distintas especies de buitres son capaces de sobrevivir a concentraciones 

de plomo más elevadas que otras aves rapaces (Redig et al., 1991; Carpenter et al., 

2003; García-Fernández et al., 2005a).   

En estudios de exposición in vitro a cadmio y plomo en eritrocitos de distintas 

especies de aves, se ha observado que en el Búho real la acumulación de estos 

metales era mayor que en el Ánade real o el Busardo ratonero (Buteo buteo), 

presentando este último la menor acumulación de cadmio, mientras que sensibilidad a 

los efectos del cadmio fue mayor para esta misma especie (Hernández-García, 2010). 

Edad y sexo 

Se ha observado en distintas especies de aves que los niveles de plomo en 

hembras son mayores que en machos. Esto es probablemente debido a que, durante 

la formación de la cáscara de huevo, el incremento en la demanda de calcio induce 

una mayor absorción intestinal de plomo asociada a la movilización del calcio óseo y 

de la existencia de una absorción común para ambos elementos (Finley y Dieter, 1978; 

Pattee, 1984). Por el contrario, también en distintas especies de aves, son los machos 

los que acumulan mayores niveles de cadmio, cobre y zinc (Gochfeld y Burger, 1987; 

Debacker et al., 2001; Barjaktarovic et al., 2002). 

La edad puede ser un factor importante en los niveles de metales acumulados 

en el organismo. Así, en estudios en gaviotas se ha descrito que los niveles de 

cadmio, plomo y cromo aumentan con la edad, mientras que los de mercurio y selenio 

disminuyen (Gochfeld et al., 1996). Además, al parecer los individuos jóvenes son, en 

general, más sensibles a los efectos del plomo y cadmio que los adultos de la misma 

especie (Hoffman et al., 1985b; Scheuhammer, 1987c).  
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Alimentación  

Distintos autores coinciden en que las concentraciones de plomo y cadmio en 

aves están determinadas por los distintos hábitos alimenticios (Pain y Amiard-Triquet, 

1993; García-Fernández et al., 1995), los cuales a menudo determinan algunas de las 

diferencias encontradas entre especies. 

El hecho de que muchos de los metales pesados presenten, al menos 

parcialmente, la valencia 2+ y que cationes divalentes compitan en su absorción por el 

común mecanismo de transporte, puede ocasionar interacciones, tanto protectoras 

como potenciadoras, de los efectos tóxicos de estos metales (Gochfeld, 1997). Así por 

ejemplo, muchos de los efectos histopatológicos observados en aves intoxicadas por 

cadmio son muy similares a los causados por un déficit de hierro (anemia, hiperplasia 

de médula ósea, hipertrofia cardiaca) o de zinc (hipoplasia testicular) ya que la 

exposición crónica a cadmio en la dieta provoca alteraciones en el metabolismo del 

hierro, zinc y calcio (Freeland y Cousins, 1973; Scheuhammer, 1987c). Igualmente se 

ha observado que determinadas deficiencias nutricionales como dietas bajas en calcio, 

favorecen la absorción y acumulación de plomo y cadmio en aves (Scheuhammer, 

1996). Autores como Longcore et al. (1974), Koranda et al. (1979) y Stendell et al. 

(1979) opinan que dietas ricas en calcio, fósforo y proteína palian los efectos del 

plomo, mientras que la escasez de alimentos los exacerba.  

Cuando el plomo es ingerido con el alimento, determinados grupos químicos se 

unen al plomo dando lugar a una forma insoluble en el intestino (Morton et al., 1985). 

Por otro lado, se ha observado en ánades que la ingestión crónica de cadmio asociada 

a una alimentación restringida produce alteraciones del metabolismo energético, 

además de una mayor acumulación de zinc en riñones (Di Giulio y Scalon, 1985). 

Dietas complementadas con zinc, al igual que hierro, vitamina C, calcio o selenio 

alivian los efectos nocivos del cadmio, mientras que la adición de plomo o mercurio los 

exacerban (Hammons et al., 1978).   

La inyección de zinc en saco vitelino de pollos a los 7 días de incubación 

protege de las deformidades y mortalidad causada por el plomo (Anwer et al., 1988). 

El zinc es además un antagonista del cobre que potencia los efectos de las carencias 

de este metal en ratas y pollos cuando el ratio zinc cobre es extremadamente alto 

mientras que la complementación con cobre en la dieta en cantidades fisiológicas 

contrarresta los efectos de intoxicación por zinc (Tom et al., 1977). 
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Hábitat 

Las aves que habitan zonas de caza tienen mayor probabilidad de intoxicarse 

por la ingesta de perdigones. En el caso de las rapaces, estos perdigones o los 

fragmentos de bala de plomo pueden ser ingeridos junto con la presa si están 

incrustados en el músculo o hueso (García-Fernández et al., 2005a).  

La proximidad a fundiciones o refinerías, plantas de reciclaje de baterías, 

industrias, plantas incineradoras o zonas mineras aumenta también la susceptibilidad 

de intoxicación por metales pesados (Eisler, 1988; Blanco et al., 2003). Además se ha 

observado que las concentraciones de cadmio son superiores en aves silvestres que 

frecuentan o habitan zonas urbanas o industrializadas (Hutton y Goodman, 1980; 

García-Fernández et al., 1995). 

El hecho de que el cadmio, junto al mercurio, sea uno de los principales 

contaminantes de ecosistemas acuáticos (Díaz Mayans et al., 1993; García-

Fernández, 1994), explica que este metal se acumule en peces e invertebrados 

acuáticos, por lo que las aves que dependen de estos ecosistemas se verán 

expuestas de forma crónica al cadmio el cual se acumulará en sus tejidos internos 

(Scheuhammer, 1987c).  

Condiciones climáticas 

Aves expuestas a plomo a bajas temperaturas mostraron mayor sensibilidad y 

mortalidad que las expuestas en ambientes templados (Kendall y Scanlon, 1984; 

Buerger et al., 1986). El mecanismo de esta interacción es desconocido pero se 

sugiere que puede ser un efecto combinado por la simultaneidad de los factores 

estresantes (Selye, 1973), el efecto tóxico directo del plomo sobre el metabolismo 

general que compromete la capacidad del ave para resistir al frío, o ambos (Kendall et 

al., 1996). 

Otros factores 

La condición corporal es un factor que se debe tener en cuenta ya que se ha 

observado que puede aumentar o contrarrestar la toxicidad de los metales no 

esenciales (Furness, 1996; Gochfeld, 1997), además de influir en sus niveles 

(Richards et al., 1987) 
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La forma físico-química del cadmio determina su biodisponibilidad (Prokop et 

al., 2003) y su toxicidad (Nordberg et al., 1975; Cherian y Goyer, 1978). De hecho el 

cadmio ingerido como cadmio-tioneína ejerce un mayor efecto tóxico que la dosis 

equivalente de cadmio inorgánico. Este hecho adquiere mayor importancia en aves 

rapaces ya que que el cadmio que consumen se encuentra en su mayor parte en 

forma de cadmio-tioneína en el interior de las vísceras (sobre todo riñón e hígado) de 

sus presas; y, por tanto, biológicamente incorporado. En cambio Custer et al. (1984) 

opinan que los compuestos orgánicos de plomo, como el acetato, son más tóxicos que 

el plomo biológicamente incorporado; y éste más que el plomo presente en el polvo 

atmosférico. Estos autores consideran que, aunque el plomo biológicamente 

incorporado no es capaz de provocar cuadros de intoxicación, sí contribuye a la 

elevación de los niveles de plomo corporal. 

El tiempo de exposición es especialmente importante en el caso del plomo, ya 

que aves expuestas a dosis relativamente bajas durante un tiempo prolongado pueden 

sufrir efectos tóxicos similares a los observados en aves que presentan intoxicación 

aguda (Franson y Pain, 2011). 

II.2.2.6. Efectos tóxicos de los metales en las aves  

Alteraciones bioquímicas 

Tanto el cadmio como el plomo interfieren en la actividad de varias enzimas, a 

menudo por competencia con otros elementos esenciales como el zinc o el calcio 

(Eisler, 1985; Godwin, 2001).   

En concreto el plomo es un potente inhibidor de enzimas que intervienen en la 

síntesis del grupo hemo del eritrocito (δ-ALAD, ferroquelatasa, coproporfirinógeno 

oxidasa, hemo sintetasa). Entre todas ellas destaca la δ-ALAD porque su inhibición por 

plomo es mayor que en el resto de enzimas y es, además, el primer cambio 

bioquímico cuantificable tras la exposición a plomo (Tola et al., 1973). Una inhibición 

del 45-59% de la actividad de esta enzima es suficiente para provocar anemia en 

pollos de Cernícalos americanos expuestos a plomo (Hoffman et al. 1985b; Henny et 

al., 1994). 

Otras alteraciones de parámetros bioquímicos por exposición a plomo y cadmio 

son la disminución de la actividad fosfatasa alcalina (Rozman et al., 1974; Kertész y 

Hlubik, 2002; Mateo et al., 2003a) y el aumento de la actividad alanina aminotrasferasa 
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(Rozman et al., 1974; Hoffman et al., 1981; Cain et al., 1983). Por otro lado la 

exposición a plomo se ha relacionado con un aumento de la glucosa, la creatinina, el 

colesterol y la creatin quinasa en suero (Hoffman et al., 1981; Mateo et al., 2003a). 

Algunos metales como el cadmio, cobre, plomo y zinc son capaces de producir 

especies reactivas de oxígeno (ROS) en aves mediante distintos mecanismos. Cuando 

la producción de ROS sobrepasa la capacidad antioxidante del organismo, se produce 

estrés oxidativo que es la causa primaria de peroxidación lipídica (Stohs et al., 2000), 

alteraciones de la fluidez de membrana (Bagchi et al., 2000), daño en la cadena de 

ADN (Bagchi et al., 1996), alteraciones en las enzimas antioxidantes (Mateo et al., 

2003b) y finalmente carcinogénesis (Bagchi et al., 1996). Uno de estos mecanismos es 

el derivado de la inhibición de la actividad δ-ALAD por parte del plomo, el cual provoca 

una acumulación del sustrato, el ácido aminolevulínico (ALA) y estimula la producción 

de especies reactivas de oxígeno (Bechara, 1996) produciéndose peroxidación de las 

membranas de los eritrocitos con la consecuente hemólisis (Lawton y Donaldson, 

1996). También la interacción del plomo con la hemoglobina es responsable de la 

formación de ROS (Ribarov y Bochev, 1982). En el caso del cadmio, la interacción con 

los sistemas antioxidantes, también observada en el plomo (Patrick, 2006), parece ser 

el mecanismo responsable de generar radicales libres (Bertin y Averbeck, 2006). En 

eritrocitos de  Búho real y Busardo ratonero expuestos in vitro a cadmio y plomo, la 

actividad peroxidasa, glutation transferasa (GST) y catalasa aumentaron como 

consecuencia del estrés oxidativo (Hernández-García, 2010).  

Inducción de metalotioneínas 

Las metalotioneínas son unas proteínas ricas en cisteína (Cherian y Goyer, 

1978) con un peso molecular de 10000-12000 Da en aves. La síntesis de esta proteína 

es inducida cuando los niveles de metales en el organismo alcanzan cierto nivel. Por 

eso se han propuesto como biomarcadores de exposición a metales, aunque estudios 

recientes indican que también son inducibles por elementos no tóxicos como los 

glucorticoides (Gil y Pla, 2001). La función biológica de estas proteínas no está 

definida, pero al parecer participan en el normal almacenamiento de zinc y cobre y en 

la detoxificación y almacenamiento de de metales no esenciales como el cadmio o el 

mercurio (Scheuhammer, 1987c). 
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Allteraciones celulares y tisulares 

La exposición a cadmio puede inducir una nefropatía caracterizada por 

necrosis de los túbulos proximales, proteinuria, glucosuria, aumento de los niveles de 

cadmio en orina y disminución en riñones, con la presencia de metalotioneínas en 

plasma (Goyer et al., 1984). Hay evidencias de que el mecanismo es similar en aves, 

aunque si la exposición se produce a bajas dosis, es improbable que estas lesiones 

tengan lugar en individuos de vida libre (Scheuhammer, 1987c). Parece ser que la 

disfunción renal asociada a una alteración del metabolismo de la vitamina D es la 

responsable de la osteomalacia, osteoporosis y fracturas espontáneas que se 

producen por altos niveles de cadmio (Bernard y Lauwerys, 1984).  

También el plomo afecta al riñón, principalmente en forma de nefrosis y 

aparición de cuerpos de inclusión intranucleares en aves intoxicadas por plomo (Locke 

et al., 1966; Pattee et al., 1981; Beyer et al., 1988). Este metal produce también 

necrosis miocárdica y necrosis fibrinoide arterial (Pattee et al., 1981). 

La intoxicación aguda por cobre en aves se manifiesta principalmente por la 

erosión de la molleja y el proventrículo (Henderson y Winterfield, 1975; Poupoulis y 

Jensen, 1976; Jensen y Maurice, 1978). 

En el caso de la intoxicación por zinc, la pancreatitis es la lesión característica, 

siendo evidenciada tanto en aves silvestres como de cautividad (Droual et al., 1991; 

Zdziarski et al., 1994; Beyer et al., 2004; Sileo et al., 2004) 

A nivel celular, en estudios experimentales que utilizaron eritrocitos de Ánade 

real se observó que tanto el plomo como el cadmio son capaces de inducir la muerte 

programada de este tipo de células (Romero et al., 2009). 

Alteraciones del desarrollo neurocomportamental y locomotor 

El sistema nervioso es uno de los principales sistemas afectados por el plomo 

(Redig y Arent, 2008). Esta afectación se caracteriza por debilidad muscular, parálisis 

del buche, esófago, proventrículo y molleja, letargia, parálisis de extremidades y cuello 

convulsiones y ceguera (Lumeij, 1985; Mateo et al., 2003b). Se trata de síntomas 

relacionados con desmielinización de sistema nervioso central y periférico (Hunter y 

Haigh, 1978; Hunter y Wobeser, 1980; Platt et al., 1999).  
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Las alteraciones del comportamiento observadas en gaviotas expuestas a 

bajas concentraciones de plomo se manifiestan por anomalías en la locomoción, 

equilibrio, termorregulación, aprendizaje y reconocimiento de individuos (Burger y 

Gochfeld, 1997, 2005). En el caso del cadmio, la exposición en patos de corta de edad 

es capaz de provocar anomalías en el comportamiento de huida (Heinz et al., 1983).  

Por otro lado, altas concentraciones de plomo y cadmio en la dieta provocaron 

pérdida de masa corporal y disminución del consumo de alimento (Di Giulio y Scanlon, 

1984; Beyer et al., 1988).  

Estas alteraciones del comportamiento pueden conllevar una mayor 

probabilidad de depredación, muerte por inanición o el padecimiento de enfermedades 

infecciosas que favorezcan la muerte por otras causas (Heinz et al., 1983; 

Scheuhammer y Norris, 1996; Burger y Gochfeld, 1997).  

Alteraciones reproductivas y del desarrollo 

La atrofia testicular en aves se ha observado por exposición a la misma 

concentración de cadmio que produce daño renal. Sin embargo, mientras que estas 

lesiones renales parecen tener poca influencia en la supervivencia del individuo, la 

alteración de la función testicular puede tener un drástico impacto por la reducción de 

la fertilidad (Furness, 1996).  

También la exposición a plomo produce alteraciones testiculares. En tórtolas se 

ha observado degeneración testicular en adultos expuestos experimentalmente 

(Kendall y Scanlon, 1981; Veit et al., 1982).  

Los efectos de cadmio y plomo sobre el tamaño de puesta y grosor de cáscara 

son contradictorios. Mientras que algunos estudios experimentales describen 

disminución de la puesta y del grosor de cáscara en ánades, gallinas y codornices 

(White y Finley, 1978; Edens y Garlich, 1983), estos no se han observado en rapaces 

en cautividad (Pattee, 1984) ni en aves de vida libre (Scheuhammer, 1987c; Furness, 

1996; Dauwe et al., 2004) 

Se ha demostrado que las sales de cadmio depositadas en el blastodermo de 

embriones de pollos causan alteraciones teratogénicas (Schowing, 1984). Sin 

embargo, dado que las aves no parecen transferir cadmio al huevo, o lo hacen en 

pequeñísimas concentraciones, esta observación no parece tener relevancia para los 
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estudios en aves silvestres (Furness, 1996). Aunque un exceso de zinc causa 

teratogénesis en embriones de ranas y peces, no existe evidencia definitiva de este 

efecto en vertebrados superiores. De hecho, en mamíferos un exceso de zinc puede 

llegar a proteger contra determinados teratógenos (Eisler, 1993). 

Tanto el plomo como el cadmio parecen influir en el crecimiento de aves 

expuestas. En estudios experimentales se ha observado una alteración de la actividad 

de enzimas del metabolismo cerebral relacionada con un retraso en el crecimiento en 

los animales expuestos a plomo (Hoffman et al., 1985b). En garzas expuestas a 

cadmio el crecimiento de huesos fue menor que en las no expuestas (Spahn y Sherry, 

1999). 

Alteraciones del sistema inmune   

Se ha observado que determinados metales, entre los que se incluyen plomo y 

cadmio, pueden causar efectos adversos sobre el sistema inmune de las aves a dosis 

en las que no se observan otros efectos tóxicos (Exon, 1984; Trust et al., 1990; Rocke 

y Samuel, 1991; Fair y Myers, 2002) incluidas las rapaces (Redig et al., 1991). Estas 

alteraciones afectan tanto a la inmunidad humoral como la celular (Koller, 1980; Rocke 

y Samuel, 1991; Snoeijs et al., 2004). 

En general, los metales pesados se consideran inmunosupresores, lo cual 

provoca un aumento de la susceptibilidad a agentes infecciosos. Aunque se sugiere 

que esta alteración puede estar relacionada con efectos citotóxicos directos sobre las 

células del sistema inmune, carcinogénesis, deficiencias nutricionales o respuesta al 

estrés, es necesario seguir investigando acerca de los mecanismos implicados (Exon, 

1984; Grasman y Scanlon, 1995). Al parecer diversos factores como la ruta de 

exposición, dosis, duración de la exposición, edad y características genéticas son de 

vital importancia en la inmunomodulación causada por metales (Exon, 1984; Descotes, 

1988).  

Alteraciones carcinogénicas y mutagénicas 

Tanto el plomo como el cadmio han mostrado suficiente capacidad de inducir 

carcinogénesis en animales de laboratorio (Goyer, 1996). Aunque este hecho no está 

totalmente demostrado en aves, sí que se ha observado genotoxicidad en pollos de 

Milano negro (Milvus migrans) expuestos a bajos niveles de cadmio (hasta 18 μg/dL), 

si bien este efecto se vio potenciado en individuos de pobre condición corporal (Baos 
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et al., 2006). Estos mismos autores encontraron diferencias interespecíficas, siendo el 

Milano real (Milvus milvus) más sensible que la Cigüeña blanca (Ciconia ciconia). 

Se ha demostrado que la inoculación directa de zinc en testículos de aves y 

roedores induce la aparición de tumores testiculares (NAS, 1979; Goyer, 1996), 

aunque este metal no es carcinogénico por cualquier otra vía (Eisler, 1993).  

II.2.2.7. Interpretación de las concentraciones de metales en aves  

Plomo  

Uno de los problemas para establecer niveles que diferencien intoxicaciones 

agudas, crónicas y subletales, a partir de las concentraciones presentes en sangre 

total y tejidos, es conocer las concentraciones de base consideradas como de “no 

exposición” (García-Fernández, 1994). Según Franson y Pain (2011), debido a la 

ubicuidad del plomo procedente de fuentes antropogénicas, los niveles considerados 

“naturales” no existen actualmente en el medio.  Así, se han descrito como niveles de 

fondo aquellas concentraciones encontradas en zonas alejadas de fuentes de 

contaminación (Franson y Pain, 2011). En la tabla II.9 se recopilan algunos datos 

sobre niveles encontrados en distintos tejidos de aves en grupos control de estudios 

experimentales y niveles mínimos en estudios sobre animales de vida libre (modificado 

de García-Fernández, 1994). 
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Tabla II.9. Concentraciones sobre peso húmedo transformadas a partir de las 

concentraciones dadas por los autores sobre peso seco (la concentración sobre peso 

húmedo es aproximadamente 3-4 veces menor que sobre peso seco (Pain y Amiard-

Triquet, 1993).Concentraciones en hueso sobre peso seco. 

Tejido Concentración Especie Referencia 

10 ppb Cernícalo americano (Falco sparverius) Pattee, 1984* 

<300 ppb Cernícalo americano (F. sparverius) Franson et al., 1983* 

70 ppb Cernícalo americano (F. sparverius) Stendell, 1980* 

<100 ppb Cernícalo americano (F. sparverius) Custer et al., 1984* 

Hígado 

<300 ppb Distintas especies de rapaces Pain y Amiard-Triquet, 1993 

Riñón <350 ppm Cernícalo americano (F. sparverius) Custer et al., 1984* 

33 μg/dL Cernícalo americano (F. sparverius) Custer et al., 1984* 

2-4 μg/dL Aguila pescadora (Pandion haliaetus) Henny et al., 1991 

<10 μg/dL Diversas aves Pattee y Hennes, 1983 

Hoffman et al., 1981 

7,6 μg/dL Búho real (Bubo bubo) García-Fernández et al., 1997 

10 μg/dL Cernícalo común (F.  tinnunculus) García-Fernández et al., 1997 

10,8 μg/dL Busardo ratonero (Buteo buteo) García-Fernández et al., 1997 

9,4 μg/dL Mochuelo común (Athene noctua) García-Fernández et al., 1997 

4,8 μg/dL Diversas aves Scheuhammer, 1989 

3,21 μg/dL Aguililla calzada (Hieraetus pennatus) Martínez-López et al., 2004 

2,64 μg/dL Busardo ratonero (Buteo buteo) Martínez-López et al., 2004 

Sangre 

7,60 μg/dL Azor (Accipiter gentilis) Martínez-López et al., 2004 

* Estudios experimentales en los que usan grupos control. 

El diagnóstico de la intoxicación por plomo se puede determinar mediante la 

identificación de las lesiones características asociadas a altos niveles, sin requerir el 

establecimiento de un umbral de toxicidad para cada especie (Franson y Pain, 2011). 

La dificultad aparece cuando se pretende conocer la repercusión de la exposición a 

concentraciones subletales, donde las lesiones o signos clínicos no son tan evidentes. 

Por ello, el estudio de los niveles de plomo en el mayor número de especies, en 

distintos estados fisiológicos, resulta fundamental. En base a estos estudios, en 
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función del grado de severidad, se puede clasificar la exposición en tres niveles 

(Franson y Pain, 2011): 

- Intoxicación subclínica: Corresponde al rango de valores en los cuales 

se producen efectos fisiológicos que son insuficientes para alterar de 

forma severa las funciones biológicas normales ni causar signos 

externos de intoxicación. Ante estas concentraciones, si las aves 

dejan de estar expuestas a plomo, probablemente se recuperarán.  

Niveles de plomo inferiores a este rango se pueden considerar como 

niveles de fondo. 

- Intoxicación clínica: Umbral aproximado en el que comienzan a 

aparecer signos clínicos como la anemia, lesiones tisulares, pérdida 

de peso, incoordinación muscular, diarrea verde y anorexia. Si la 

exposición a plomo persiste, se puede producir la muerte del animal. 

- Intoxicación clínica grave: Umbral aproximado en el que los efectos 

asociados pueden estar amenazando directamente la vida de 

animales de vida libre y/o de experimentación. 

Según Franson y Pain (2011), en base a los estudios encontrados, los niveles 

en  Falconiformes correspondientes a cada nivel son los recogidos en la tabla II.10.  

Tabla II.10. Interpretación de los residuos de plomo (μg/dL peso húmedo) en 

falconiformes  (tomado de Franson y Pain, 2011). 

 Sangre Hígado Riñón Referencias 

Subclínica 20, <50 200, <600 200, <400 Custer et al., 1984; Henny et al., 1991; Kramer 

y Redig, 1997 

Clínica 50-100 600-1000 400-600 Lumeij et al.,1985; Kramer y Redig, 1997 

Clínica grave >100 >1000 >600 Redig et al., 1980; Hoffman et al., 1981; 

Pattee et al., 1981, 2006; Langelier et al., 

1991; Kramer y Redig, 1997 

 

Mientras que los individuos que presentan concentraciones dentro del rango de 

exposición subclínica pueden recuperarse de las alteraciones en el caso de que la 

exposición a plomo no continúe, aquellos expuestos a mayores concentraciones 

pueden padecer efectos severos, con signos clínicos y posiblemente la muerte si la 
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exposición se prolonga. Sin embargo, debe tenerse en cuenta que los umbrales 

descritos son orientativos ya que diversos factores pueden interaccionar y causar 

variaciones en estos niveles (Franson y Pain, 2011).  

Por otro lado, dada la capacidad de bioacumulación del plomo en el organismo, 

la exposición continuada a este metal puede suponer que individuos expuestos a 

concentraciones relativamente bajas durante un largo periodo de tiempo  puedan sufrir 

efectos similares a aquellos expuestos a altos niveles de manera aguda, aún 

presentando bajas concentraciones de plomo en sus tejidos (Franson y Pain, 2011). 

Por tanto, el significado biológico de las concentraciones tisulares de plomo es más 

difícil de determinar si el historial de exposición del ave es desconocido; de ahí que se 

destaque la importancia de la monitorización, entendiéndose como el estudio 

continuado de la exposición en el tiempo (Martínez-López, 2005). 

Si bien la medición directa de los niveles de plomo en sangre se considera un 

método apropiado para la evaluación del riesgo en fauna silvestre (García-Fernández, 

1994), algunos autores opinan que la medición de ciertos parámetros sanguíneos 

como la actividad de la δ-ALAD de eritrocitos o la protoporfirina en sangre son 

indicadores de efecto óptimos para evaluar la exposición reciente a plomo en aves 

(Pain y Rattner, 1988; Scheuhammer, 1989; Martínez-López et al., 2004). En el caso 

de la δ-ALAD, estudios recientes, incluido uno que forma parte de la presente 

memoria, han demostrado que se trata de un biomarcador útil de exposición y efecto a 

bajas concentraciones de plomo en sangre de pollos de rapaces (Martínez-López et 

al., 2004; Gómez-Ramírez et al., 2011). 

En la tabla II.11 se describen los niveles de plomo encontrados en sangre de 

rapaces nacidos en zonas contaminadas y no contaminadas, con los niveles de 

actividad  δ-ALAD asociada.  
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Tabla II.11. Niveles de plomo en sangre y actividad δ- ALAD en sangre de rapaces de zonas contaminadas y no contaminadas 

Niveles de plomo en sangre (μg/dL) Actividad δ-ALAD Referencia 

Especie  
Área contaminada Área no contaminada Área contaminada Área no contaminada  

Búho americano 

(Bubo virginianus) 

Media; 

rango 

3,8; < 5 -14 

(n=10) 
- 

219,7; 93-346* 

(n=10) 
- Henny et al., 1994 

Aguilucho pálido 

(Circus cyaneus) 

Media; 

rango 

6,7; <3,8-67,5 

(n=41) 

4,2; <1,4-14,1 

(n=8) 

399; 174-600* 

(n=41) 

612,6; 529-671* 

(n=8) 
Henny et al., 1994 

Cernícalo americano 

(Falco sparverius) 

Media;  

rango 

24; <5-227 

(n=30) 

8,7; <3,4-35 

(n=22) 

256,6; 51-393* 

(n=30) 

566,1; 383-724* 

(n=22) 
Henny et al., 1994 

Busardo colirrojo 

(Buteo jamaicensis) 

Media;  

rango 

ND 

(n=2) 

ND 

(n=2) 

188,6; 165-313* 

(n=2) 

323,5; 294-353* 

(n=2) 
Henny et al., 1994 

Autillo californiano 

(Megascops kennicottii) 

Media; 

rango 

10; <5-71 

(n=3) 
- 

473,3; 469-478* 

(n=3) 
- Henny et al., 1994 

Búho real  

(B. bubo) 

Media±DE;  

rango 
- 

7,6±2; 6-20 

(n=7) 
- NA 

García-Fernández et 

al., 1997 

Cernícalo común 

(F. tinnunculus) 

Media±DE 

rango 
- 

10±1,3; 5-26 

(n=12) 
- NA 

García-Fernández et 

al., 1997 
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Aguililla calzada 

(Hieraaetus pennatus) 
Media; rango - 18; 15-21 (n=2) - NA 

García-Fernández et 

al., 1995 

Águila perdicera 

(H. fasciatus) 

Media 

rango 
- 

8,75; 4-13,5 

(n=2) 
- NA 

García-Fernández et 

al., 1995 

Busardo ratonero 

(Buteo buteo) 

Media±DE 

rango 
- 

10,8±1,5; 3-17 

(n=5) 
- NA 

García-Fernández et 

al., 1997 

Mochuelo común 

(Athene noctua) 

Media±DE 

rango 
- 

9,4±2; 6-15 

(n=5) 
- NA 

García-Fernández et 

al., 1997 

Milano negro 

(Milvus migrans) 

Media 

rango 

5,4; ND-17,9 

(n=25) 
- NA - 

Benito et al., 1999 

 

Milano negro (M.migrans) 
Media±DE; 

rango 

8,41±5,245; 0,72-22,1 

(n=69) 
- NA - Blanco et al., 2003 

Aguililla calzada 

(H. pennatus) 

Media±DE; 

rango 
- 

3,21±1,98; 1,10-10,57 

(n=27) 
- 

679,1±67; 

537,5-849,1** 

(n=18) 

Martínez-López et al., 

2004 

Busardo ratonero 

(B. buteo) 

Media±DE; 

rango 
- 

2,74±1,04; 1,34-3,54 

(n=4) 
- 

744,2±87,9; 650-852** 

(n=4) 

Martínez-López et al., 

2004 

Azor 

(Accipiter gentilis) 

Media±DE; 

rango 
- 

7,60±3,64; 3,93-11,21 

(n=3) 
- 

584±51,7; 539-640,5** 

(n=3) 

Martínez-López et al., 

2004 
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Gavilán de Cooper 

(Accipiter cooperii) 

Media±DE; 

rango 
- 

0,28±0,04; ND-0,71 

(n=15) 
- 

74,9±2,2; 67,2-84,2 *** 

(n=9) 
McBride et al., 2004 

Milano negro 

(M. migrans) 

Media±DE; 

rango 

 

4,67±3,76; ND-26,52 

(n=89) 
- NA NA Baos et al., 2006 

Águila pescadora 

(Pandion haliaetus) 
Media; rango 

ND; ND-0,8 

(n=10) 

ND; ND-0,38 

(n=12) 
NA NA 

Rattner et al., 2008 

2000 

Águila pescadora 

(P. haliaetus) 

Media 

rango 

1,16; ND-2,04 

(n=14) 

ND; ND-1,94 

(n=12) 
NA NA 

Rattner et al., 2008 

2001 

Águila pescadora 

(P. haliaetus) 
rango ND-1,06 (n=9) ND-1,06 (n=9) NA NA 

Rattner et al., 2008 

2002 

Azor (A. gentilis) Media - ND (n=8) - NA Stout et al., 2010 

* Unidad de actividad definida como el incremento de 0,100 en la absorbancia a 555 nm com 1,0-cm luz/ml eritrocitos/h a 38ºC; ** μmol 

PBG/h/L RBC; *** nmol ALA/min/ml RBC; ND=No detectado; NA= No analizado 
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Cadmio 

Al igual que en el caso del plomo, el tipo habitual exposición a cadmio es la 

crónica a bajas dosis (García-Fernández, 1994) mientras que las intoxicaciones 

agudas ocurren en muy contadas ocasiones (Bernard y Lauwerys, 1984; Blood et al., 

1988). 

El cadmio se acumula principalmente en riñón y la determinación de los niveles 

presentes en este órgano se considera el mejor indicador de exposiciones crónicas 

(Hutton y Goodman, 1980), mientras que la sangre se puede considerar un apropiado 

indicador de exposición reciente a este metal (García-Fernández et al., 1997). Aunque 

se considera que concentraciones de cadmio en sangre inferiores a 0,5 μg/dL 

corresponden a valores de exposición de base en humanos, aún no se ha establecido 

un umbral de toxicidad para cadmio en sangre ni un rango de concentraciones 

correspondientes a contaminación de base en aves (Martínez-López et al., 2005). Sin 

embargo en faisanes a partir de 1,7 μg/dL se observaron efectos adversos (Świergosz 

y Kowalska, 2000). En el caso de los riñones, se ha propuesto como umbral de 

toxicidad de cadmio 40 μg/g, aunque para algunas aves puede ser de tan sólo 10 μg/g 

(Eisler, 1985; Furness, 1996). Ante una exposición a bajas concentraciones de 

cadmio, los niveles de este metal en riñón son mayores que en hígado, siendo el ratio 

hígado: riñón  menor que 1 (Scheuhammer, 1987c). 

Otra forma de evaluar el riesgo por exposición a cadmio se basa en la 

capacidad de unión del cadmio al grupo tiol de las metalotioneínas (7 mol Cd/mol MT, 

Kito et al., 1982). Cuando la ecuación “potencial tóxico-Cd=[Cd]tejido/([MT]tejido*7)” es 

menor que 1, en teoría, todo el cadmio presente en el organismo puede ser retenido 

por estas proteínas (Hollis et al., 2001; Knapen et al., 2004). Según estudios 

experimentales en palomas, una dieta con más de 2 mg/kg de cadmio es capaz de 

aumentar la síntesis inducida de metalotioneínas, con una posible alteración del 

metabolismo del calcio, zinc y hierro en los animales afectados (Scheuhammer y 

Templenton, 1990). 

Aunque los estudios basados en tejidos de necropsia nos pueden proporcionar 

información de utilidad, motivos éticos, legales y científicos indican la necesidad de 

buscar otro tipo de muestras no cruentas y más fáciles de obtener como es el caso de 

la sangre (Martínez-López et al., 2005). La recopilación de datos obtenidos en estudios 

de campo es de gran utilidad para la interpretación de resultados. En la tabla II.12 se 
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recogen los valores de cadmio en sangre encontrados en distintas especies de aves 

habitantes de zonas contaminadas y no contaminadas. 

Tabla II.12. Concentraciones de cadmio en sangre en aves rapaces de zonas 

contaminadas y no contaminadas. 

Especie  
Zona 

contaminada 
Zona no 

contaminada 

Referencia 

 

Aguilucho pálido 

(Circus cyaneus) 
Rango 

0,5-3,6 

(n=16) 
- 

Henny et al., 1994 

 

Cernícalo americano 

(Falco sparverius) 
Rango 

0,6-0,8 

(n=11) 

0,8-1,5 

(n=6); 50% 

Henny et al., 1994 

 

Búho americano 

(Bubo virginianus) 

Media 

Rango 

0,35 

<0,5-0,6 

(n=8) 

- 
Henny et al., 1994 

 

Busardo colirrojo 

(Buteo jamaicensis) 

Media 

Rango 

ND 

(n=2) 

0,9 

ND-2,6 

(n=2) 

Henny et al., 1994 

 

Autillo californiano 

(Megascops kennicottii) 

Media 

Rango 

1,7 

0,6-3,2 (n=3) 
- 

Henny et al., 1994 

 

Búho real 

(Bubo bubo) 

Media±DE 

Rango 
- 

0,1±0,001 

0,04-0,28 (n=5) 

García-Fernández et al., 

1995 

Cernícalo común 

(F.  tinnunculus) 

Media±DE 

Rango 
- 

0,14±0,06 

0,07-0,25 (n=8) 

García-Fernández et al., 

1995 

Busardo 

ratonero (Buteo buteo) 

Media± DE 

Rango 
- 

0,09 

0,06-0,12 (n=4) 

García-Fernández et al., 

1995 

Mochuelo común 

(Athene noctua) 

Media±DE 

Rango 
- 

0,08 

ND-0,12 (n=3) 

García-Fernández et al, 

1995 

Aguililla calzada 

(Hieraaetus pennatus) 

Media± DE 

Rango 
- 

0,11 

0,1-0,12 (n=2) 

García-Fernández et al., 

1995 

Águila perdicera 

(H. fasciatus) 

Media±DE 

Rango 
- 

0,09 

0,01-0,17 (n=2) 

García-Fernández et al., 

1995 
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Milano negro 

(Milvus migrans) 

Media 

Rango 

0,68 

0,1-1,4 (n=25) 
- 

Benito et al., 1999 

1998 

Milano negro 

(M. migrans) 

 

Media±DE 

Rango 

0,183±0,291 

0-1,8 (n=69) 
- 

Blanco et al., 2003 

2001 

Cigüeña blanca 

(Ciconia ciconia) 

 

Media 

Rango 

0,15 

ND-0,9 (n=30) 
- 

Benito et al., 1999 

 

Aguililla calzada 

(H. pennatus) 

Media±DE 

Rango 
- 

0,3±0,3 

ND-1,29 (n=27) 
Martínez-López et al., 2005 

Busardo ratonero 

(B. buteo) 

Media±DE 

Rango 
- 

0,16±0,07 

ND-0,27 (n=4) 
Martínez-López et al, 2005 

Azor 

(Accipiter gentilis) 

Media±DE 

Rango 
- 

0,58±0,79 

ND-1,5 (n=3) 
Martínez-López et al., 2005 

Milano negro 

(M. migrans) 

Media±DE 

Rango 

0,052±0,042 

ND-0,19 (n=89) 
- Baos et al.,  2006 

Águila pescadora 

(Pandion haliaetus) 
Media 

ND (n=10) 

ND (n=7) 

- 

ND (n=12) 

Rattner et al., 2008 

2000 

Águila pescadora 

(P. haliaetus) 
Media 

 

ND (n=14) 

 

ND (n=12) 

Rattner et al., 2008 

2001 

Águila pescadora 

(P. haliaetus) 
Media 

ND (n=9) 

ND (n=9) 
ND (n=9) 

Rattner et al., 2008 

2002 

Azor 

(A. gentilis) 
Media - ND (n=8) Stout et al., 2010 

 

Zinc 

La mayoría de los animales pueden tolerar un exceso moderado de zinc en la 

dieta y regular los niveles en su organismo de forma efectiva (Ewan, 1978; Sileo et al., 

2004). Por este motivo, altas concentraciones de zinc no son alarmantes desde el 

punto de vista toxicológico (Goede, 1985), aunque los mecanismos de homeostasis 

pueden llegar a fracasar cuando las concentraciones de zinc son extremadamente 
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altas (Sileo et al., 2004). En aves intoxicadas los niveles séricos de zinc pueden oscilar 

entre 640 y 3200 μg/dL (Zdziarski et al., 1994; Carpenter et al., 2004; Sileo et al., 

2004), mientras que una media de 271-313 μg/dL corresponde a aves sanas (García-

Fernández et al., 2005). Esta media es similar a la encontrada en cotorras no 

expuestas a zinc 125-229 μg/dL (Ososfki et al., 2001). En un estudio realizado por 

Blanco et al. (2003), los Milanos negros nacidos en zonas contaminadas por metales 

pesados presentaron niveles de zinc solo ligeramente superiores a estos valores 

(Tabla II.13) 

Tabla II.13. Concentraciones de zinc en sangre en aves rapaces de zonas 

contaminadas y no contaminadas 

Especie  Zona contaminada 
Zona no 

contaminada 
Referencia 

Milano negro 

(Milvus migrans)1998 

Media 

Rango 

330 

230-450 (n=25) 
- Benito et al., 1999 

Milano negro 

(M. migrans) 2001 

Media±DE 

Rango 

537±99 

356-863 (n=69) 
- Blanco et al., 2003 

Milano negro 

(M. migrans) 1999 

Media±DE 

Rango 

482±94 

334-958 (n=89) 
- Baos et al., 2006 

Águila pescadora 

(Pandion haliaetus) 

Media 

Rango 

498; 428-580 (n=10) 

462; 310-538 (n=7) 

448; 348-554 

(n=12) 

Rattner et al., 2008 

2000 

Águila pescadora 

(P. haliaetus) 

Media 

Rango 

494; 404-580 

(n=14) 

544; 480-610 

(n=12) 

Rattner et al., 2008 

2001 

Águila pescadora 

(P. haliaetus)  

Media 

Rango 

524;  

470-604 (n=9) 

610; 478-1080 

(n=9) 

Rattner et al., 2008 

2002 

Azor 

(Accipiter gentilis) 

Media±DE 

Rango 
- 

180±41,7 

129-230 (n=7) 
Stout et al., 2010 

 

Cobre 

 A pesar de ser un oligoelemento esencial, la intoxicación por cobre en aves no es 

inexistente y se caracteriza por la aparición de úlceras orales, anemia y necrosis de 

proventrículo y ventrículo (Henderson y Winterfield, 1975; Gilbert et al., 1996).  
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De forma similar al zinc, la bibliografía relacionada con los niveles fisiológicos 

de cobre en aves es escasa. Los valores encontrados en aves sanas ingresadas en 

centros de recuperación oscilan entre 13 y 120  μg/dL (García-Fernández et al., 

2005b), mientras que en cotorras el rango se encuentra entre 7 y 19 μg/dL (Osofsky et 

al., 2001). Sin embargo, en Milanos negros nacidos en zonas contaminadas por 

metales pesados, los niveles de cobre en sangre se encuentran dentro de esos rangos 

(Tabla II.14) 

Tabla II.14. Concentraciones de cobre en sangre en aves rapaces de zonas 

contaminadas y no contaminadas 

Especie  Zona contaminada 
Zona no 

contaminada 
Referencia 

Milano negro 

(Milvus migrans) 

1998 

Media 

Rango 

21,1 

12-30,3 

(n=25) 

- Benito et al., 1999 

Milano negro 

(M. migrans) 2001 

Media±DE 

Rango 

32±7 

19-55 (n=69) 
- Blanco et al., 2003 

Águila pescadora 

(Pandion haliaetus) 

Media 

Rango 

27,6; 23,4-40,4 (n=10) 

21,4; 13,62-25,8 (n=7) 

26; 22-33,4 

(n=12) 

Rattner et al., 2008 

2000 

Águila pescadora 

(P. haliaetus) 

Media 

Rango 
30; 25,4-40 (n=14) 

31,8; 27,2-35,2 

(n=12) 

Rattner et al., 2008 

2001 

Águila pescadora 

(P. haliaetus) 

Media 

Rango 

37,4; 34-42,4 (n=9) 

35; 21,8-41 (n=9) 

38,6; 33,8-42,4 

(n=9) 

Rattner et al., 2008 

2002 

Azor 

(Accipiter gentilis) 

2007 

Media±DE 

Rango 
- 

39,9±7,3 

29,4-48,8 

(n=7) 

Stout et al., 2010 

 

II.2.3. Rodenticidas anticoagulantes 

La lucha contra las plagas de roedores ha supuesto durante muchos siglos un 

gran problema para la humanidad, debido pricipalmente a los perjuicios económicos y 

sanitarios que estos animales pueden causar. Dadas las características fisiológicas y 

etológicas de los roedores, la actuación contra estas plagas ha resultado 
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especialmente difícil, siendo imprescindible en la mayoría de los casos la utilización 

compuestos químicos específicos. Existen multitud de tipos de rodenticidas en cuanto 

a su modo de acción, si bien los más utilizados son los anticoagulantes (Moreno-Marí 

et al., 2004). De hecho, desde la introducción de la warfarina en la década de los 50, 

estos compuestos han sido los más frecuentemente utilizados en la lucha contra los 

roedores (Lawley et al., 2006), y su uso doméstico y profesional está extendido 

actualmente. El hecho de que las dosis utilizadas normalmente no sean perjudiciales 

para los humanos y otros animales y que su toxicidad aguda sea mucho menor que la 

crónica, resulta en una mayor eficiencia, incluso en áreas extensas. Sin embargo la 

aplicación de estos compuestos en zonas rurales supone un riesgo para otras 

especies no diana como pequeños mamíferos, aves granívoras e invertebrados que se 

intoxican por ingestión directa del cebo (intoxicación primaria) o aves rapaces o 

carroñeras que pueden intoxicarse por el consumo de animales que han ingerido el 

cebo (intoxicación secundaria).  

Numerosos casos de intoxicación secundaria por rodenticidas  anticoagulantes 

han sido documentados en distintas especies de rapaces (Newton et al., 1990, 1994, 

1997; Berny et al., 1997; McDonald et al., 1998; Albert et al., 2010). La mayoría de 

estas intoxicaciones están asociadas a rodenticidas de segunda generación (SGARs) 

(Berny et al., 1997), los cuales tienen efecto al cabo de varios días tras la ingestión, 

periodo en el que los roedores pueden seguir consumiendo el cebo si está disponible. 

El hecho de que estos compuestos puedan persistir en el organismo durante meses 

(Eason et al., 1996), y que los individuos puedan desarrollar resistencias, favorecerá 

que las concentraciones acumuladas sean aún mayores (Pelz, 2007). Además, debido 

al efecto de los rodenticidas, estos roedores pasan más tiempo en áreas abiertas, se 

tambalean y permanecen inmóviles antes de morir, por lo que son más susceptibles de 

ser depredados (Cox y Smith, 1992).  

En base a su composición química, los rodenticidas anticoagulantes se pueden 

clasificar en dos grupos: los derivados de la 4-hidroxicumarina y los derivados de la 

indandiona (Tabla II.15). 
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Tabla II.15. Clasificación de los rodenticidas anticoagulantes en base a si composición 

química 

Primera generación 

Cumaclor 

Cumafuril 

Warfarina 

Derivados de 
hidroxicumarina 

Segunda generación 

Brodifacoum 

Bromadiolona 

Difenacoum 

Difetalona 

Flocumafen 

Derivados de 

indandiona 

Clorofacinona 

Pindona 

Valona 

 

A continuación se comentarán algunos aspectos de los rodenticidas 

anticoagulantes estudiados en la presente memoria. 

II.2.3.1. Warfarina y derivados hidroxicumarínicos 

La warfarina o (RS)-4-hidroxi-3-(3-oxo-1-fenilbutil) cumarina (Figura II.17) fue 

el primer rodenticida anticoagulante introducido en el mercado. Su descubrimiento fue 

fruto de la investigación de las intoxicaciones observadas en ganado durante la 

década de los 20 en Wisconsin. Estas intoxicaciones, caracterizadas por una alta 

mortalidad y sangrado, se relacionaron con el consumo de pasto en mal estado. 

Posteriormente se descubrió que se debía a la transformación de la cumarina, 

presente en el trébol de olor blanco (Melilotus alba) del pasto, en dicumarol por 

fermentación fúngica (Last, 2002). Gracias al descubrimiento de las propiedades 

anticoagulantes del dicumarol y su aplicación en la prevención de formación de 

trombos en humanos, se sintetizó la warfarina, una sustancia estable, incolora, inodora 

y básicamente insípida y con mayor actividad anticoagulante, cuyo nombre se debe a 

que fue patentada por la “Wisconsin Alumni Research Foundation”.  
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Debido al uso repetido y extendido de la warfarina en la lucha contra los 

roedores muchas especies desarrollaron resistencia a su acción anticoagulante (Boyle, 

1960), lo que condujo a la comercialización de nuevos compuestos para erradicar las 

plagas, aunque este anticoagulante se sigue utilizando en la profilaxis de la trombosis 

y la embolia.  

Los nuevos compuestos, conocidos como rodenticidas anticoagulantes de 

segunda generación (SGARs), son los más comercializados actualmente. 

Desgraciadamente la mayor eficacia contra los roedores coincide con una mayor 

toxicidad y mayor vida media en el organismo (Eason et al., 1996), características que 

favorecen la capacidad de estos compuestos de causar intoxicaciones secundarias en 

los depredadores (Shore et al., 2003; Walker et al., 2008). 

 

Figura II.17. Estructura química de la warfarina (fuente Wikimedia Commons) 

Brodifacoum o 3-[3-(4’-bromodifenil-4-il)-1,2,3,4-tetrahidro-1-naftil]-4-

hidroxicumarina (Figura II.18) es uno de los más nuevos y potentes SGARs, efectivo 

por ingestión de una única baja dosis (Kaukinen,1982).  Es un polvo beige muy estable 

en el medio que resiste degradación por la luz hasta 30 días (Chalermchaikit et al., 

1993). Es además muy persistente en los tejidos de mamíferos y de aves (Eason et 

al., 2002). En España están autorizados 10 preparados comerciales con 0,005% de 

brodifacoum (MARM, 2011). 
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Figura II.18. Estructura química de brodifacoum (fuente Wikimedia Commons) 

La bromadiolona o 3-[3-(4’-bromodifenil-4-il)-3-hidroxi-1-fenilpropil]-4-

hidroxicumarina (Figura II.19) es un polvo amarillento, estable hasta los 2000ºC 

(Chalermchaikit et al., 1993). Se trata del compuesto más apetecible para los roedores 

aunque, a pesar de ser un SGAR, algunos roedores han desarrollado resistencias en 

Reino Unido y Dinamarca (Rowe et al., 1981). En España hay registrados 11 

productos comerciales con 0.005% de bromadiolona, 1 con 0,01% y 2 con 0,25% 

(MARM, 2011). 

 

Figura II.19. Estructura química de bromadiolona (fuente Wikimedia Commons) 

Difenacoum o 3-(3-difenil-4-il-1, 2 ,3 ,4-tetrahidro-1-naftil)-4-hidroxicumarina 

(Figura II.20) es un polvo de color blanco hueso, más tóxico que la warfarina pero 

menos apetecible. Ocho preparados comerciales con 0,005% de difenacoum están 

disponibles en España para la lucha contra los roedores (MARM, 2011).  
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Figura II.20. Estructura química de difenacoum (fuente Wikimedia Commons) 

II.2.3.2. Derivados de la indandiona 

La clorofacinona (2-(α-4-clorofenil-a-fenilacetil)-1,3-indandiona) (Figura II.21) 

no es efectiva contra las especies resistentes a la warfarina. Se trata de un compuesto  

muy soluble en solventes orgánicos pero moderadamente en agua (Murphy, 2007). En 

España existen tres productos registrados con 0,005% de clorofacinona y dos con 

0,25% de (MARM, 2011). 

 

 

Figura II.21. Estructura química de clorofacinona (fuente Wikimedia Commons) 

 Fue precisamente la clorofacinona una de las sustancias empleada para el 

control de una plaga de Topillo campesino (Microtus arvalis) que tuvo lugar en Castilla-

León entre 2006 y 2007 (Olea et al., 2009). Debido a la presión ejercida por los 

agricultores, el gobierno regional decidió aplicar toneladas de cebos de este 

rodenticida en dos ocasiones consecutivas sin éxito de erradicación de la plaga, pero 
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causando la muerte por intoxicaciones secundarias a distintas especies de animales, 

incluidas aves rapaces (Olea et al., 2009). 

II.2.3.3. Cinética de los rodenticidas anticoagulantes 

La estructura química de los rodenticidas anticoagulantes determina su 

toxicocinética (Murphy, 2007). En general, la vida media de los rodenticidas de primera 

generación en el organismo es menor para que para los de segunda (Erickson y 

Urban, 2004).  

 Aunque la mayoría de las intoxicaciones por rodenticidas anticoagulantes 

tienen lugar tras la exposición oral (Murphy, 2007), estos compuestos se absorben 

también fácilmente a través de la piel y el sistema respiratorio (WHO, 1995). 

 Tras la absorción, los SGARs alcanzan rápidamente altas concentraciones 

en sangre, donde persisten pocos días para acumularse rápidamente en riñón, 

páncreas y sobre todo hígado, el principal órgano de acumulación. Desde el hígado, la 

eliminación de los residuos acumulados se produce de forma bifásica, con una primera 

fase rápida seguida de otra lenta, pudiendo alcanzar una vida media en hígado de 

hasta un año (Erickson y Urban, 2004). Por el contrario, la cinética de los rodenticidas 

anticoagulantes de primera generación es mucho más rápida, ya que la eliminación 

total del hígado puede producirse en tan solo cuatro días (Belville, 1981).  

La mayoría de los rodenticidas anticoagulantes y, sobre todo los SGARs, se 

eliminan principalmente por heces sin metabolizar (Huckle et al., 1989; Huckle y 

Warburton, 1989). Solamente la warfarina es metabolizada en gran proporción y se  

elimina principalmente por orina (Erickson y Urban,  2004).   

La eliminación de los rodenticidas anticoagulantes mediante las egagrópilas 

constituye una vía complementaria de excreción en las especies que no son capaces 

de digerir huesos, plumas ni pelos. En Lechuzas se calcula que hasta un 25% del total 

ingerido se elimina por esta vía (Gray et al., 1994; Newton et al., 1994). Además, 

desde el punto de vista de biomonitorización, la recolección y análisis de egagrópilas 

de rapaces nocturnas se consideran buenos indicadores de la exposición a 

brodifacoum y otros rodenticidas anticoagulantes (Gray et al., 1994; Eadsforth et al., 

1996). 
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II.2.3.4. Mecanismo de acción de los rodenticidas anticoagulantes 

Todos los rodenticidas anticoagulantes, tanto los derivados hidroxicumarínicos 

como los de la indandiona, actúan mediante el mismo mecanismo de acción (Figura 

II.24). Este consiste en una coagulopatía debida a la inhibición de la enzima vitamina 

K1 epóxido reductasa, con una depleción de la vitamina K1 e interferencia en la 

activación de los factores de coagulación II, VII, IX y X (Craciun et al., 1997, 1998). 

Cada uno de estos factores debe unirse al calcio para ser activo en la formación de un 

coágulo. Para poder unirse al calcio necesitan que la vitamina K1 pueda oxidarse a 

vitamina K1 epóxido. Esta oxidación está relacionada con la adición de grupos 

carboxilo a los precursores de factores de coagulación que no presentan suficientes 

ácidos dicarboxílicos para unirse al calcio y necesitan la vitamina K1 hidroquinona 

como cofactor de la carboxilación. En un individuo normal, el epóxido de vitamina K1 

es capaz de regenerarse por reducción. El tiempo que transcurre desde la ingestión 

del rodenticida hasta que aparecen los signos clínicos se debe a la vida media de los 

factores de coagulación en plasma y al mecanismo de acción indirecto (Murphy y 

Talcottt, 2001).  

Factores II, VII, IX, X inactivos
Proteínas S, C, Z

glutamato

Vitamina K1
hidroquinona 
(activa)

Vitamina K1
reductasa

Inhibición

Vitamina K1 quinona (activa)

Inhibición

Carboxilasa
vitamina K-
dependiente

Vitamina K1 epóxido
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Vitamina K1 epóxido reductasa
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Figura II.24. Mecanismo de acción de los rodenticidas anticoagulantes (Buckle, 1994) 
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II.2.3.5. Factores que afectan a la toxicidad de los rodenticidas anticoagulantes 

Especie 

Según estudios experimentales, las diferencias en la sensibilidad a los efectos 

de los rodenticidas puede deberse a la distinta capacidad para metabolizar estos 

compuestos. Se ha demostrado que las rapaces nocturnas tienen muy poca capacidad 

de metabolizar metabolitos de la warfarina adquiridos tras la ingesta de mamíferos 

contaminados. Watanabe et al. (2010) sugieren, por tanto, que este grupo de aves 

tiene poca capacidad de detoxificar rodenticidas anticoagulantes, lo que concuerda 

con la alta frecuencia de envenenamiento encontrada en estas especies. 

En el caso de los SGARs, se han encontrado marcadas diferencias respecto a 

la sensibilidad entre las especies de mamíferos empleadas en laboratorio (WHO, 

1995), mientras que la información respecto a las distintas especies de rapaces es 

escasa (Walker et al., 2008). En el estudio realizado por Riedel y colaboradores (1991) 

se evidenció que los efectos sobre la coagulación de la sangre eran más marcados en 

cárabos que en Busardos ratoneros o cuervos. 

Alimentación 

Determinados hábitos alimenticios pueden favorecer la intoxicación por 

rodenticidas anticoagulantes independientemente de la resistencia que presente cada 

especie (Eason y Spurr, 1995), además de influenciar el tipo de intoxicación. Aunque 

se han observado incidentes de intoxicación secundaria en aves insectívoras (Godfrey, 

1985), este tipo de intoxicación es más frecuente en especies depredadoras o 

necrófagas, especialmente aquellas que se alimentan de las especies de roedores a 

las que van destinados los cebos. Así, la aplicación del brodifacoum dentro o alrededor 

de edificios no afectó a las poblaciones de lechuzas que se alimentaban de roedores 

en zonas alejadas de los edificios (Hegdal y Blaskiewicz, 1984). Por el contrario, las 

aves granívoras presentan mayor riesgo de intoxicación primaria por la forma de 

presentación de los cebos (Eason y Spurr, 1995).  

Edad 

Durante la exposición experimental a clorofacinona en Cernícalos americanos 

se observó que los individuos juveniles eran más sensibles al presentar mayor 
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frecuencia de hemorragias y más temprana aparición de síntomas que los individuos 

adultos (Radvanyi et al., 1988). 

Tipo de compuesto y modo de aplicación 

A diferencia de los mamíferos, en aves existen marcadas diferencias en los 

efectos en función del compuesto implicado (Joerman, 1998). En general, según los 

estudios de evaluación de riesgo realizados por la EPA en base a la información de 

estudios experimentales e incidentes de envenenamiento, los SGARs suponen mayor 

riesgo para la fauna silvestre, sobre todo las aves, que los anticoagulantes de primera 

generación (EPA, 2008). De hecho, los SGARs son aproximadamente 100-1000 veces 

más tóxicos que la warfarina y otros rodenticidas de primera generación  (Newton et 

al., 1999). Entre los SGARs, estudios de exposición en Lechuzas sugieren que el 

brodifacoum es más tóxico que bromadiolona (Mendenhall y Pank, 1980) y el 

difenacoum (Newton et al., 1990), aunque Gray et al. (1994) indican que la toxicidad 

del difenacoum, el brodifacoum y el flocoumufen son similares en esta especie. En 

Ánade real y Codornices, distintos estudios de exposición en laboratorio demuestran 

que la toxicidad aguda del brodifacoum es mayor que la de la bromadiolona, la 

clorofacinona y la difacinona, aunque la exposición subaguda es simimlar (EPA, 1998).  

El particular mecanismo de acción de los rodenticidas anticoagulantes permite 

que los roedores puedan volver a consumir el cebo en repetidas ocasiones, con la 

consecuente acumulación de mayores niveles de anticoagulantes en su organismo 

(Stone et al., 2003) 

Se ha observado que la aplicación ininterrumpida del brodifacoum causa mayor 

mortalidad y acumulación tisular en los roedores, al igual que mayor número de 

intoxicaciones secundarias en Busardos ratoneros, córvidos y cárabos que una 

aplicación intermitente del cebo (Eason y Spurr, 1995). 

Persistencia en el medio ambiente 

En general los rodenticidas son resistentes a la hidrólisis (excepto la difacinona 

que tiene una vida media de 44 días a pH 5), relativamente persistentes a la 

degradación aeróbica en suelo (vida media de 26 a 178 días) y pueden considerarse 

inmóviles en suelo, además de poco hidrosolubles.  
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En base a la información disponible, se supone que hay poca o ninguna 

contaminación de aguas superficiales ni profundas por brodifacoum, clorofacinona o 

difacinona (EPA, 1998).  

Otros factores 

El estrés, cambios en la dieta o el aumento de la actividad pueden favorecer la 

aparición de los efectos de la intoxicación por rodenticidas anticoagulantes (Colvin y 

Wang, 1974, Laliberté et al., 1976; Oliver y Wheeler, 1978). También la presencia de 

pequeñas heridas, incluso previamente a la exposición a rodenticidas, puede causar 

un aumento de la sensibilidad a estos compuestos (Savarie et al., 1979; Mendenhall y 

Pank, 1980).  

II.2.3.6. Efectos tóxicos de los rodenticidas anticoagulantes en aves  

La interferencia en la activación de los factores de coagulación por parte de los 

rodenticidas anticoagulantes implica que, una vez agotadas las reservas de estos 

factores, los animales son susceptibles a padecer hemorragias letales provocadas por 

traumas leves, sobreesfuerzos y posiblemente otras causas (Stone et al., 2003). Estas 

hemorragias pueden aparecer en cualquier parte del cuerpo, incluso en tejido 

subcutáneo y órganos internos. En rapaces nocturnas intoxicadas de forma secundaria 

se observaron hemorragias intracelómicas y miocárdicas con hemopericardio, en 

mesenterios intestinales y grasa perihepática (Stone et al., 2003). Antes de morir, 

sobre todo en casos de hemorragias subletales, la sintomatología puede ser 

inespecífica, con debilidad, letargo, palidez de mucosas, disminución o ausencia de 

apetito, poliuria y polidipsia, taquicardia y polipnea con disnea, fatiga y percepción 

alterada (Valchev et al. 2008). Como consecuencia de estas alteraciones los animales 

pueden ser depredados con mayor facilidad, ser más susceptibles de sufrir accidentes 

traumáticos o padecer enfermedades infecciosas o parasitarias, hipotermia o 

intoxicación por contaminantes organoclorados almacenados en tejido adiposo (Stone 

et al., 2003). 

Se debe tener en cuenta que cabe la posibilidad de que el hígado, el principal 

órgano de acumulación de los rodenticidas anticoagulantes, pueda sufrir efectos 

adversos. Aunque se trata de un aspecto poco estudiado, Kumar y Saxena (1993) 

encontraron necrosis y vacualización de los hepatocitos con agrandamiento y 

deformación del núcleo en ratas tratadas con bromadiolona. 
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La vitamina K interviene en el metabolismo del hueso y es necesaria para la 

síntesis de γ-carboxiglutamato, un componente de proteínas óseas como la 

osteocalcina (Weber, 2001). Estudios realizados en la especie humana han 

demostrado que el tratamiento con warfarina y bajos niveles de vitamina K en la dieta 

están relacionados con una disminución de la densidad ósea, osteoporosis y mayor 

frecuencia de fracturas óseas (Barnes et al., 2005). En cambio no se ha encontrado 

relación entre los niveles de SGARs, la densidad ósea y la resistencia a la fractura en 

Cernícalo común (Falco tinnunculus) y Lechuza común, probablemente debido a que 

los niveles o el tiempo de exposición a SGARs fueron insuficientes (Knopper et al., 

2007).  

II.2.3.7. Interpretación de las concentraciones de rodenticidas anticoagulantes  

La interpretación de niveles de rodenticidas anticoagulantes requiere a menudo 

la pericia del veterinario toxicólogo para poder relacionar la exposición a estos 

compuestos con la susceptibilidad a padecer la enfermedad, el trauma o la colisión 

que le produjo la muerte (EPA, 2008). Esta interpretación se ve dificultada por el hecho 

de que los niveles relacionados con la aparición de efectos adversos y muerte no se 

han establecido para la mayoría de especies de rapaces (Walker et al., 2008). 

Concentraciones totales de rodenticidas superiores a 100-200 ng/g de peso húmedo 

en hígado se consideran potencialmente letales en Lechuzas (Newton et al., 

1998,1999). Sin embargo, Stone et al. (1999) encontraron niveles tan bajos como 10 

ng/g de brodifacoum en un Búho americano con hemorragias subcutáneas y palidez 

de órganos. 

En la tabla II.16 se recopilan los niveles de rodenticidas anticoagulantes 

encontrados en aves con síntomas de intoxicación. 
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Tabla II.16. Concentraciones de encontradas en hígado de aves con síntomas de 

intoxicación por rodenticidas anticoagulantes. Concentraciones en ng/g de peso 

húmedo. Datos expresados en medias y rangos      

Compuesto Especie Concentración Referencia 

Autillo californiano 

(Megascops kennicottii) 

400-800 

 (n=5) 

Hegdal y Colvin, 1988 

Búho americano 

(Bubo virginianus) 

10- 640  

(n=12) 

Stone et al., 1999 

Autillo californiano 

(M.kennicottii) 

340-800  

(n=2) 

Stone et al., 1999 

Águila real 

(Aquila chrysaetos) 

30  

(n=1) 

Stone et al., 1999 

Busardo colirrojo (Buteo 

jamaicensis) 

230-1600 (n=7) Stone et al., 1999 

Brodifacoum 

Lechuza 

(T.alba) 

585  

(n=1) 

Walker et al., 2010c 

Halcón peregrino 

(Falco peregrinus) 

1480  

(n=1) 

Stone et al., 1999 Warfarina 

Pigargo americano 

(Haliaeetus 

leucocephalus) 

1400  

(n=1) 

Stone et al., 1999 

Búho americano 

(B. virginianus) 

670 (140 bromadiolona; 

530 brodifacoum) (n=1) 

Stone et al., 1999 

Lechuza 

(T.alba) 

409 (396 bromadiolona; 

13 brodifacoum) (n=1) 

Walker et al., 2010a 

Milano real 

(M.milvus) 

139 (55 bromadiolona; 

84 difenacoum) (n=1) 

Walker et al., 2010a 

Total rodenticidas 

Lechuza (T.alba) 727 (723 brodifacoum; 4 

difenacoum) 

Walker et al., 2010b 
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Lechuza 

(T.alba) 

694 (663 brodifacoum; 

17difenacoum; 14 

floucumafen) (n=1) 

Walker et al., 2010b 

Milano real 

(M.milvus) 

112-171 (n=8) Walker et al., 2010b 

Lechuza 

(T.alba) 

518 (511 brodifacoum; 7 

difenacoum) 

Walker et al., 2010c 

Milano real 

(M.milvus) 

270-355 (n=2) Walker et al., 2010c 

 

En un principio los análisis de rodenticidas se limitaban casi exclusivamente a los 

casos en los que se sospechaba intoxicación por la presencia de hemorragias profusas 

no asociadas a trauma (Stone et al., 2003) o al posible riesgo por la aplicación de cebos 

(Merson et al., 1984; Hegdal y Colvin, 1988). Posteriormente, debido a la sospecha de 

que las alteraciones en la coagulación causadas por los rodenticidas podrían favorecer 

el desarrollo de otras patologías, y a la necesidad de conocer la frecuencia de 

exposición a estos compuestos en rapaces, los análisis abarcaron un gran número de 

individuos encontrados muertos o ingresados en centros de recuperación (Stone et al., 

2003; Walker et al., 2008). La detección frecuente de rodenticidas en gran variedad de 

especies de fauna silvestre confirma el hecho de que la exposición ambiental a estos 

compuestos efectivamente existe (EPA, 2008).  

En la tabla II.17 se recogen los niveles encontrados en estudios de 

biomonitorización de distintas especies de rapaces.  
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Tabla II.17. Concentraciones de rodenticidas anticoagulantes en hígado de aves en 

estudios de biomonitorización. Concentraciones en ng/g de peso húmedo. Datos 

expresados en medias y rangos      

Compuesto Especie Concentración Referencia 

Búho americano 

(Bubo virginianus) (n=61) 

11 

8-12 
Albert et al., 2010 

Cárabo norteamericano 

(Strix varia) (n=25) 

2,6 

2,5-5 
Albert et al., 2010 Warfarina 

Lechuza 

(Tyto alba) (n=78) 

2,5 

2,5-8 
Albert et al., 2010 

Búho americano 

(B. virginianus) (n=61) 

11 

8-12 
Albert et al., 2010 

Cárabo norteamericano (S. varia) (n=25) 
10 

10-12 
Albert et al., 2010 Difacinona 

Lechuza 

(T.alba) (n=78) 

10 

10-20 
Albert et al., 2010 

Búho americano 

(B. virginianus) (n=61) 

2,9 

2,5-14 
Albert et al., 2010 

Cárabo norteamericano 

(S. varia) (n=25) 

4,3 

2,5-15 
Albert et al., 2010 

Lechuza (T. alba) 

(n=78) 
NA Albert et al., 2010 

Clorofacinona 

Busardo colirrojo 

(B. jamaicensis) (n=1) 
180 Stone et al., 2003 

Búho americano (B. virginianus) (n=61) 
52 

1-609 
Albert et al., 2010 Brodifacoum 

Búho americano (B.virginianus) (n=42) 
210 

7-970 
Stone et al., 2003 
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Cárabo norteamericano 

(S. varia) (n=25) 

74 

1-927 
Albert et al., 2010 

Lechuza (T .alba) 

(n=78) 

27 

10-470 
Albert et al., 2010 

Autillo californiano (Megascops 

kennicottii) (n=8) 

160 

7-470 
Stone et al., 2003 

Busardo colirrojo 

(B. jamaicensis) (n=42) 

210 

6-1280 
Stone et al., 2003 

Gavilán de Cooper 

(Accipiter cooperii) (n=12) 

100 

8-220 
Stone et al., 2003 

Búho americano (B.virginianus) (n=61) 
42 

5-571 
Albert et al., 2010 

Búho americano (B. virginianus) (n=10) 
230 

50-1080 
Stone et al., 2003 

Cárabo norteamericano 

(S. varia) (n=25) 

84 

2-1012 
Albert et al., 2010 

Lechuza (T.alba) (n=78) 
20 

5-720 
Albert et al., 2010 

Autillo californiano (M. kennicottii) (n=3) 
300 

50-500 
Stone et al., 2003 

Busardo colirrojo 

(B. jamaicensis) (n=6) 

230 

80-500 
Stone et al., 2003 

Bromadiolona 

Gavilán de Cooper 

(A. cooperii) (n=5) 

350 

40-600 
Stone et al., 2003 

Busardo colirrojo 

(B. jamaicensis) (n=1) 
340 Stone et al., 2003 

Difacinona 
Gavilán de Cooper 

(A. cooperii) (n=1) 
100 Stone et al., 2003 

Warfarina Gavilán de Cooper (A. cooperii) (n=1) 100 Stone et al., 2003 
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III. MATERIAL Y MÉTODOS 
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III.1. ESPECIE DE ESTUDIO 

Descripción 

El Búho real (Bubo bubo) pertenece al Orden Strigiformes y la Familia 

Strigidae. Se trata de la rapaz nocturna más grande de España, donde su peso puede 

variar entre 1220 y 1770 g en machos y entre 1759 y 2390 g en hembras, con una 

envergadura de 131 a 168 cm y longitud total de 59 a 72 cm (Martínez et al., 2002). 

Estas cifras suelen verse alteradas debido al sexo y la procedencia geográfica, 

aumentando en los países del Norte de Europa, donde el peso medio ronda los 3000 g 

(Mikkola, 1995). 

Morfológicamente destaca su enorme cabeza de la que sobresalen unas 

distintivas “orejas” (Foto III.1). Su color leonado rojizo, moteado de pardo oscuro 

dorsalmente y rayado en el pecho, con grandes ojos de color naranja, es común en 

gran parte de Europa. Por el contrario en zonas más áridas de Eurasia y Oriente 

Medio su plumaje tiende a mimetizarse con el paisaje adoptando una coloración 

mucho más pálida, llegando incluso a tener los ojos amarillos (Mikkola, 1995). Su cola 

es corta y presenta franjas transversales oscuras similares a las de las alas. 

 

Foto III.1. Ejemplar adulto de Búho real (J.F. Calvo) 
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Ecología 

Al igual que otras rapaces nocturnas, el Búho real es sedentario y fuertemente 

territorial durante todo el año, ocupando territorios cuyo tamaño medio y área de caza 

próxima al nido depende sobre todo de la disponibilidad de presas en la zona. Cuando 

el hábitat es favorable, las parejas pueden llegar a estar relativamente cercanas, 

llegando a encontrarse nidos a menos de 2 Km de distancia (Mikkola, 1995).  

En el área mediterránea los roquedos elegidos por esta especie son de 

pequeñas  dimensiones, en zonas de baja pendiente (Foto III.2), coincidentes con el 

hábitat idóneo para el Conejo europeo (Oryctolagus cuniculus) (Blondel y Badan, 

1976; Donázar et al., 1989), pero poco accesibles a las personas. Esto último podría 

ser reflejo de la sensibilidad de la especie a la persecución directa, una de las causas 

más importantes de mortalidad no natural en nuestra zona de estudio y otras áreas del 

Paleártico (Hernández, 1989; Martínez et al., 1992; Mikkola, 1995). Sin embargo son 

varios los autores que han señalado la preferencia del Búho real y el Águila-azor 

perdicera (Hieraaetus fasciatus) por los roquedos de mayores dimensiones en zonas 

abruptas, especialmente en ambientes humanizados (Donázar, 1988; Ontiveros, 1999; 

Sánchez-Zapata, 1999). Por otro lado, la selección de pequeños cortados puede 

deberse a la necesidad de optimizar los costes energéticos durante la caza, puesto 

que el traslado de presas a nidos situados en cortados elevados puede resultar 

energéticamente limitante para esta especie, debido a su considerable carga alar (0,71 

g/cm2; Mikkola, 1995) y a la ausencia de corrientes térmicas durante la noche 

(Donázar, 1988). También Donázar (1988), Beneyto y Borau (1996) y Penteriani et al. 

(2002) han encontrado preferencia por montañas de baja altitud en Europa. 
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Foto III.2. Nido de Búho real en la zona de estudio (M. León) 

Sus hábitos no son estrictamente nocturnos ya que suele cazar al anochecer y 

al amanecer, cuando la luminosidad es tenue, y es visible también de día sobre todo 

en invierno y primavera. Aunque puede cazar en el bosque, tiene preferencia por 

espacios abiertos. 

Alimentación 

Se trata de la rapaz europea más especializada en la captura de conejos 

(Delibes e Hiraldo, 1981; Martínez y Calvo, 2001; Martínez y Zuberogoitia, 2001). 

Cuando las poblaciones de estos lagomorfos  se ven afectadas, más fragmentadas y 

con densidades menores, el Búho real puede verse obligado a capturar otras especies 

de menor valor nutricional como ratas o erizos (Donázar, 1987; Penteriani et al., 2002), 

siendo capaz de comer desde coleópteros hasta crías de corzo (Capreolus capreolus), 

pasando por otras aves como patos, urogallos, búhos de menor tamaño; y lagartos, 

serpientes o ranas (Mikkola, 1995).  

En nuestra zona de estudio también la disponibilidad de conejo determina la 

variedad de presas en la dieta. Así por ejemplo se ha observado que en las sierras del 
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sur de la Región de Murcia (Sierra Minera Cartagena-La Unión, La Muela-Cabo Tiñoso 

y Almenara), el Conejo europeosolamente comprende el 35% de la dieta de esta 

rapaz, consumiendo una proporción similar de Ratas (Rattus rattus y R. norvergicus) 

(23% de la dieta), aparte de palomas (Columba spp.), Perdices (Alectoris rufa), Erizos 

(Erinaceus europeus y Atelerix algirus) y Gaviotas patiamarillas (Larus michahellis). 

Por el contrario, en los territorios localizados en las sierras del norte de la misma 

Región y sur de la provincia de Alicante (Escalona, Altaona, Monte el Valle y 

Columbares), el conejo es muy abundante y por tanto la principal presa (71% de la 

dieta) aunque su alimentación puede complementarse con palomas, perdices, 

cernícalos, liebres (Lepus europaeus) o ratas (León et al., 2008). 

Reproducción 

El Búho real alcanza su madurez sexual en su segundo o tercer año de 

calendario (Mikkola, 1995).  

Los hábitos de nidificación de esta especie son fundamentalmente rupícolas. 

En el sureste español los taludes o roquedos de pequeño o medio tamaño rodeados 

de abundante cobertura boscosa suelen ser de elección, aunque el suelo y los árboles 

pueden ser también lugares apropiados para la puesta (Martínez et al., 2003; Martínez 

y Calvo, 2006). Ésta tiene lugar entre enero y marzo en nuestras latitudes, con un 

tamaño variable de dos a cuatro huevos (Martínez y Calvo, 2006), en ocasiones hasta 

cinco (Pérez-García et al., 2010) puestos a intervalos de 2 a 4 días, por lo que una 

puesta de 3 huevos tarda normalmente siete u ocho días en completarse (Mikkola, 

1995). Al parecer, hembras más jóvenes tienen puestas más pequeñas y más tardías 

(Leibundgut, 1973). No se habían citado segundas puestas, pero sí de reemplazo en el 

caso de fracasos tempranos durante la incubación (Mikkola, 1995; Cramp y Simmons, 

1985; Olsson, 1997). Sin embargo en nuestra zona de estudio se encontró 

excepcionalmente un nido de estas características en el año 2000, favorecido 

posiblemente por la gran abundancia de presas de la zona (Martínez et al., 2003) 

aunque según Donázar (1990) la disponibilidad de alimento tiene mayor efecto sobre 

el número de parejas que intentará criar que sobre el tamaño de  puesta. 
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La hembra comienza a incubar desde el momento en el que pone el segundo 

huevo y continúa durante 34-36 días. Pasado ese periodo los pollos empezarán a 

nacer, también a intervalos, y permanecerán en el nido hasta los 28-35 días de edad 

(Foto III.3) cuando, a pesar de ser incapaces de volar, comienzan a abandonar el nido. 

Los primeros intentos de vuelo ocurren cuando tienen unos 52 días, lográndolo a los 

60 y obteniendo por primera vez su propio alimento a los 70 días. Según Morillo 

(1976), el grupo familiar permanece en el territorio de cría hasta octubre, cuando 

comienza la dispersión de los inmaduros. La productividad (número de pollos que 

llegan a volar en relación al número de parejas controladas) en nuestra zona de 

estudio se estima en 1,58, de 72 parejas controladas (Martínez y Calvo, 2006). 

 

Foto III.3. Pollos de Búho real en nido (P. Gómez-Ramírez) 

Distribución 

La distribución de esta especie es transpaleártica, habitando diversidad de 

ambientes, tanto boreales como templados, mediterráneos, esteparios, desérticos o de 

clima tropical con inviernos secos (Voous, 1960).  

La especie es inexistente en las Islas Canarias y Baleares. La población de la 

Península Ibérica disminuye en las zonas donde el paisaje adopta rasgos más 
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eurosiberianos y de menor relieve, con tendencia a desaparecer en la franja costera 

del Norte peninsular y Galicia (Figura III.1).  

 

Figura III.1. Distribución mundial, española y murciana del Búho real. Según del Hoyo 

et al. (1999), de Juana y Varela (2000) y Martí y del Moral (2003), respectivamente 

(tomado de Martínez y Calvo, 2006) 

La población de Búho real en nuestro área de estudio se ha estimado en 240-

270 parejas aproximadamente, es decir, un 10-12% del total de la población de esta 

especie en España (Martínez y Zuberogoitia, 2003; Martínez y Calvo, 2006). 

Amenazas y estado de conservación 

Tras bruscos declives en las poblaciones europeas durante la primera mitad del 

siglo veinte, principalmente debido a persecución directa, recientemente se ha 

registrado cierta recuperación gracias a la protección legal y proyectos de 

reintroducción a gran escala llevados a cabo en las décadas de los 70 y 80 (Donázar y 

Kalinainen, 1997). Esta tendencia ha continuado y se ha visto reflejada en las 

modificaciones de las medidas de protección para la especie en España y nuestra 

área de estudio. Así, mientras que en el “Libro Rojo de los Vertebrados de España” 

estaba catalogada como “Rara” (Blanco y González, 1992), en el 2004 no se incluyó 

en el “Libro Rojo de las Aves de España” debido a la mejora en sus poblaciones 
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(SEO/Birdlife 2008). Tampoco se ha incluido en “Catálogo Valenciano de Especies 

Amenazadas de Fauna” (Decreto 32/2004), donde anteriormente estaba catalogada 

como “Vulnerable” (Decreto 265/1994). Sin embargo otros catálogos vigentes desde 

1990, como es el “Catálogo Nacional de Especies Amenazadas” (RD 439/1990) y la 

Ley 7/1995 de la Región de Murcia la consideran “Especie de Interés Especial”. A nivel 

mundial está catalogada en la categoría de “Preocupación Menor” (Birdlife 

International, 2009) y en Europa está protegida por el Convenio de Berna (Decisión 

82/72/CEE), la Directiva 2009/147/EC y la Convención sobre el Comercio Internacional 

de Especies Amenazadas de Fauna y Flora Silvestres (CITES).  

 En España las poblaciones de Conejo europeo se vieron disminuidas a causa de 

la mixomatosis, la hemorragia vírica y una gestión cinegética inadecuada (Martínez y 

Zuberogoitia, 2001), hecho importante en su día puesto que la falta de presa podría 

considerarse la principal amenaza en el Búho real en el resto de la Península (Martínez 

y Zuberogoitia, 2001; Martínez y Calvo, 2001). Sin embargo son otros los factores que 

afectan a las poblaciones de nuestra área de estudio: disparos, expolios y 

electrocuciones son los principales desde hace varios años, aumentando cada vez más 

los casos de la última, posiblemente favorecido por la gran envergadura alar de la 

especie. La creencia por parte de los cazadores de que los depredadores naturales son 

responsables de la reducción del número de piezas de caza, ha dado lugar a una 

intensa persecución de estos animales en nuestro territorio. En Alicante, por ejemplo, 

más de 1000 aves de presa incluido búhos sufrieron disparos entre los años 1984 y 

2000 (Martínez et al., 1996, 2001), a pesar de ser especies legalmente protegidas.  

III.2. ÁREA DE ESTUDIO 

Nuestro área de estudio abarca las sierras de Escalona, Altaona, Monte el Valle, 

Columbares, Sierra Minera Cartagena-La Unión, La Muela y Almenara (37º45’N, 

0º57’W), al sur de la provincia de Alicante y Este de la Región de Murcia, en el sureste 

de España (Figura III.2). El clima es Mediterráneo meso-árido, con 275-400 mm de 

precitaciones anuales y temperatura media máxima anual de 19ºC.  
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Figura III.2. Área de estudio. El círculo delimita el área de muestreo y la línea 

discontinua separa la subárea Norte de la subárea Sur. El segmento verde enmarca la 

zona correspondiente a la antigua explotación minera y su área de influencia.  

Debido a que la zona de estudio es relativamente grande y existen diferencias en 

cuanto al uso del suelo, ésta se dividió en dos subáreas. La subárea Norte comprende 

las sierras de Escalona, Altaona, Monte el Valle y Columbares. En esta zona hay balsas 

de riego asociadas al cultivo de regadío, aunque predominan los cultivos leñosos, 

especialmente de cítricos (Foto III.4a). Por el contrario en la subárea Sur la agricultura 

predominante de regadío es destinada a herbáceos, normalmente asociada a un uso 

intenso de plaguicidas (Foto III.4b), si bien la superficie destinada a cultivos es menor 

que en la Norte (CREM, 2011). Además, en esta subárea algunos nidos se encuentran 

en una antigua zona minera, en la “Sierra Minera Cartagena-La Unión”, y otros se 

localizan en un radio de 16 km de distancia de Cartagena, una importante ciudad 

industrial. 
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Foto III.4a. Paisaje correspondiente a los alrededores de un nido de la subárea Norte 

(P.Gómez-Ramírez)        

 

Foto III.4b. Paisaje correspondiente a los alrededores de un nido de la subárea Sur (P. 

Gómez-Ramírez)       
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III.3. METODOLOGÍA DE MUESTREO 

La toma de muestras fue realizada gracias a la colaboración de los grupos de 

investigación “Ecosistemas Mediterráneos” de la Universidad de Murcia y el “Área de 

Ecología” de la Universidad Miguel Hernández. En cada salida de campo participaron al 

menos un veterinario del grupo de investigación de “Toxicología y Veterinaria Forense” y 

un ecólogo de uno de los dos grupos mencionados, además de uno o dos escaladores 

expertos, imprescindibles para el acceso a determinados nidos localizados en zonas 

más abruptas. 

La actividad reproductiva de los Búhos reales fue rigurosamente monitorizada 

por los ecólogos desde diciembre hasta el nacimiento de los pollos, con el fin de 

determinar la edad apropiada para la extracción de sangre (28-30 días de edad).  

Previa evaluación clínica por el veterinario, y tomando las precauciones 

necesarias para evitar el estrés en los individuos, se procedió a la punción de la vena 

braquial con aguja 23 G y jeringuilla para obtener entre 3-5 ml de sangre (Foto III.5). 

Aproximadamente 1,5 ml de sangre se destinaron al análisis de metales pesados, 

insecticidas organoclorados, rodenticidas anticoagulantes y medición de actividad δ-

ALAD. El resto de la sangre se obtuvo sin heparina y se centrifugó en el laboratorio para 

obtener el suero necesario para el estudio de parámetros bioquímicos. Todas las 

muestras se transportaron en refrigeración en bolsas isotérmicas con hielo hasta el 

laboratorio, donde se almacenaron en congelación a -40ºC hasta su análisis. Los 

animales muestreados fueron pesados y medidos con el fin de determinar la edad 

aproximada, información utilizada para la interpretación de resultados. 

Gracias al riguroso seguimiento de la reproducción de la especie durante el 

estudio, 58 huevos que no eclosionaron pudieron ser recogidos entre 2004 y 2009 para 

su análisis de contaminantes. Estos huevos se transportaron en condiciones de 

refrigeración en bolsas isotérmicas con hielo hasta el laboratorio, donde se almacenaron 

en congelación a -40ºC hasta su análisis.  

 



Tesis Doctoral Europea_______________________________Pilar Gómez Ramírez  
 

 124 

 

Foto III.5. Toma de muestras (P. Gómez-Ramírez) 

Con el fin de evaluar el grado de exposición a rodenticidas anticoagulantes en el 

Búho real, entre 2003 y 2010 se tomaron muestras de tejido hepático de búhos 

ingresados muertos o que murieron al cabo de pocos días en el Centro de 

Recuperación de Fauna Silvestre (C.R.F.S.) “Santa Faz” de Alicante y del C.R.F.S. “El 

Valle” de Murcia mediante la realización de necropsia reglada (8 hembras- 4 de ellas 

juveniles- y 3 machos adultos). Estas muestras también fueron conservadas a -40ºC 

hasta su análisis. 

Entre 2007 y 2010 se capturaron 21 individuos adultos, a los que se les extrajo 

sangre siguiendo el mismo procedimiento que para los pollos. Dichas muestras fueron 

utilizadas para el estudio de parámetros bioquímicos y de los residuos de rodenticidas 

anticoagulantes. 

En la tabla III.1 se recoge la totalidad de muestras analizadas en el presente 

trabajo, así como su año y subárea de muestreo.  
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Tabla III.1. Total de muestras de Búho real sometidas a análisis  

Muestra Subárea 2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009 2010 Total

Norte 17 39 62 59 82 29 38 17 343 Sangre 

 Sur - 11 9 17 24 18 12 8 99 

Norte 11 25 63 56 69 93 96 - 413 Suero 

Sur - 5 9 17 16 20 33 - 100 

Norte 1 7 2 - 4 2 1 - 16 Hígado 

Sur - 1 - - - - - 1 2 

Norte - 2 7 2 15 7 9 - 42 Huevos 

Sur - - 1 1 4 2 8 - 16 

 

III.4. DETERMINACIÓN DE METALES PESADOS EN SANGRE 

 Los niveles de cadmio, plomo, cobre y zinc en sangre se determinaron en un 

total de 220 muestras obtenidas en pollos de Búho real nacidos entre 2003 y 2007. 

Técnica analítica y patrones utilizados 

Distintas técnicas analíticas pueden emplearse para la determinación de 

metales pesados. La espectrometría de absorción atómica de llama, electrotérmica, de 

absorción molecular, con cámara de grafito, la espectrometría de masas con fuente de 

plasma de acoplamiento inductivo (ICP-MS) o la voltametría son algunas de ellas.  

En el presente trabajo se ha utilizado la metodología descrita por García-

Fernández et al. (1995) que emplea la voltametría de redisolución anódica de pulsos 

diferencial (DPASV).  
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Soluciones patrón y concentraciones 

A partir de un patrón madre de calidad y riqueza contrastadas de cada uno de 

los metales analizados se prepararon disoluciones de patrón más diluidas utilizando 

como disolvente agua Milli-Q:  

Tabla III.2. Disoluciones patrón utilizadas en el análisis voltamétrico. 

 Concentración 

madre (Sigma®) 

Concentración 
1/10 

Concentración 
1/100 

Concentración 
1/1000 

Cadmio 1025 μg/ml 102,5 μg/ml 10,25 μg/ml 1,025 μg/ml 

Cobre 1000 μg/ml 100,0 μg/ml 10,00 μg/ml 1,000 μg/ml 

Plomo 1050 μg/ml 105,0 μg/ml 10,50 μg/ml 1,050 μg/ml 

Zinc 1050 μg/ml 105,0 μg/ml 10,50 μg/ml 1,050 μg/ml 

 

Para estabilizar las disoluciones y asegurar la suspensión del metal, evitando 

su precipitación, cada disolución fue acidificada con HCl 30% para cadmio, cobre y zinc, 

y con HNO3 65% para plomo. 

Equipo utilizado y condiciones de operación 

Se utilizó un polarógrafo Metrohm® (Foto III.6) formado por un puesto de trabajo 

VA-757 y un ordenador con el software adecuado para procesar los datos. El puesto de 

trabajo consiste en una célula electrolítica, donde se deposita la muestra, y los 

siguientes electrodos: 

- Electrodo de trabajo: electrodo de mercurio multimodo (MME) 

- Electrodo de referencia Ag/AgCl, KCL 3 mol/l. 

- Electrodo auxiliar de platino.  
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Antes de la realización del análisis cuantitativo se realiza un análisis cualitativo, 

llamado exploración o test, el cual permite tener una referencia de los niveles de 

metales presentes en la muestra. De esta forma se puede determinar tanto la 

concentración como el volumen de las disoluciones de patrón a utilizar para la 

determinación cuantitativa. La medida de intensidad de corriente del patrón añadido 

debe ser de 1,5 a 3 veces superior a la intensidad de corriente encontrada en la 

muestra para cada metal en el test. Las condiciones de trabajo se detallan en la 

siguiente tabla (Tabla III.3). 

Tabla III.3. Condiciones de trabajo para el análisis de cadmio, plomo, cobre y zinc por 

voltametría de redisolución anódica. 

Técnica Gota pendiente de mercurio (HMDE) 

Modo de medición Diferencial de pulsos normal 

Purga de N2 inicial 5 minutos 

Tiempo de electrolisis 120 s (Cd, Pb, Cu) 

 30 s Zn 

Tiempo de reposo tras electrolisis 10 s 

Potencial inicial de medición -800 mV (Cd, Pb, Cu) 

-1200 mV Zn 

Potencial final de medición 65 mV (Cd, Pb, Cu) 

-800 mV Zn 

Tiempo de impulso 0,04 s 

Amplitud de impulsos 50 mV 

Velocidad de barrido 15 mV/s 

Incremento de potencial 6 mV 

Tiempo de repetición de impulsos 0,6 s 
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Foto III.6. Polarógrafo Metrohm® (P. Gómez-Ramírez) 

Los límites de detección para el cadmio, plomo, cobre y zinc fueron de 0,012, 

0,6, 0,27 y 0,636 μg/dL, respectivamente. 

Preparación de muestras para el análisis  

 Previamente al análisis, las muestras de sangre fueron tratadas para eliminar 

completamente la materia orgánica que pudiera interferir en los resultados (Oehme y 

Lund, 1979). El tratamiento de las muestras de sangre consistió en una digestión 

húmeda a altas temperaturas con una mezcla de ácidos nítrico, perclórico y sulfúrico 

(8:8:1), siguiendo el método descrito por García-Fernández et al. (1995).  

Reactivos: 

El manejo de la muestra hasta llegar a una digestión completa supone un alto 

riesgo de contaminación que es preciso minimizar. Para ello se utilizaron reactivos de 

calidad idónea y material fungible sometido a un lavado que garantizase niveles 

mínimos de metales. Así, todos los reactivos utilizados en el proceso fueron de calidad 

Suprapur® (Merk, Darmstadt, Alemania) y utilizados en las disoluciones originarias de 

fabricación HNO3 65%, HSO4 96%, HCl 30%, HClO4 70%. Para la dilución del extracto 

de digestión se utilizó agua destilada y purificada en un Milli-Q.  
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Material: 

Los tubos de cuarzo (10x100 mm) empleados en la digestión húmeda fueron 

lavados previamente con agua y jabón, sumergidos en una solución de ácido sulfúrico y 

aclarados con agua destilada para lavarlos con una solución de HNO3 al 2% durante, al 

menos, 24 horas y luego aclarados dos veces con agua bidestilada y secarlos en estufa 

a 100ºC.   

Procedimiento de digestión: 

El proceso de digestión se llevó a cabo en el interior de una cabina extractora de 

humos Captair 5008 UN (Foto III.7) mediante un digestor Selecta® dotado de termostato 

para controlar temperaturas de 10 a 450ºC y un bloque calefactor de aluminio con 

capacidad para 60 tubos de 10 mm de diámetro.  

 

Foto III.7. Cabina extractora de humos (P. Gómez-Ramírez) 

A 200 μl de sangre dispuesta en un tubo de cuarzo se añadieron 0,5 ml de la 

mezcla de ácidos (nítrico, perclórico y sulfúrico, 8:8:1). La mezcla se sometió a un 

aumento progresivo de temperaturas de 40 a 200ºC a intervalos de 5ºC/minuto, seguido 

de una digestión a 200ºC durante 2 horas y un posterior aumento hasta 370ºC a 20ºC/5 

minutos, manteniendo esta temperatura final hasta llegar a  sequedad.  
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Análisis de metales pesados 

La muestra digerida se dejó enfriar y se añadieron 50 μl de HCl como electrolito 

soporte, alcanzando un pH final entre 1 y 2, tal y como requiere la técnica analítica. A 

continuación la muestra se transfirió a la célula electrolítica mediante la adición de 10 ml 

de agua milli-Q al tubo de cuarzo. La concentración de metales en las muestras 

digeridas se calculó mediante dos adiciones de patrón (Sigma, St. Louis, MO) por 

análisis en un volumen constante. La repetitibilidad y reproducibilidad se calcularon 

procesando 10 muestras idénticas de sangre liofilizada reconstituida (European Union 

Reference Standards) CRM195 y alcanzaron 96,5±1,2% y 98,16±1,03% 

respectivamente (García- Fernández et al., 1995). 

III.5. DETERMINACIÓN DE LA ACTIVIDAD DE LA ENZIMA δ-ALAD EN SANGRE 

 La actividad δ-ALAD se determinó en 218 muestras obtenidas entre 2003 y 

2007, empleando la técnica descrita por Scheuhammer (1987b) para aves. En primer 

lugar una alícuota de cada muestra de sangre entera se sometió a hemólisis con 4 

volúmenes de Triton X-100. A continuación a 100 μl del hemolisado se añadieron 100  

μl de ácido morfolinoetanosulfónico (MES) 0,5 M, 50 ml de agua y 50  μl de solución 

de ácido aminolevulínico (ALA) 60 mM. Este proceso se realizó por duplicado para 

cada muestra con el fin de utilizar una de ellas como blanco. A las muestras 

consideradas como blanco se les añadió 200 ml de una solución de TCA 0,4M/Hg2+ 60 

mM.  

 Todas las muestras se incubaron en baño térmico a 42ºC. Al cabo de una hora 

la reacción se detuvo mediante la adición de 200 μl de una solución de TCA/Hg2+. Las 

muestras se centrifugaron a 13000 rpm durante 10 minutos y 400 μl del sobrenadante 

se mezclaron con 750 μl de reactivo de Erlich´s modificado (0,3 g de DMAB se 

disuelven en 9 ml de ácido acético glacial, 4,8 ml de ácido perclórico al 70% y se 

completa hasta 15 ml con ácido acético). La mezcla se dejaba incubar durante 10 

minutos y se procedía a su lectura a 555 nm empleando un espectrofotómetro de luz 

ultravioleta Shimadzu 1603 (Foto III.8), comparándolo con su correspondiente blanco. 

De esta forma la cuantificación se basó en la medición colorimétrica del producto 
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(porfobilinógeno; PBG) que la enzima forma con el dimetilaminobenzaldehido. Para 

calcular la actividad enzimática se usó la siguiente ecuación: 

μmol PBG/h/L de glóbulos rojos (RBC) = (FD x (PBG)-1 x M)/ Hct x100 

donde, 

FD (Factor de dilución)=71,875 

PBG)-1 = (Absorbancia PBG)-1=16,13 

M (Absorbancia de la muestra)=absorbancia medida a 555 nm 

Hct=valor hematocrito 

 

 La actividad  δ-ALAD se expresa en μmol PBG/h/L de glóbulos rojos (RBC). 

 

Foto III.8. Espectrofotómetro de luz ultravioleta (Shimadzu 1603) (P. Gómez-Ramírez) 

III.6. DETERMINACIÓN DE INSECTICIDAS ORGANOCLORADOS EN SANGRE 

En 316 muestras de sangre entera se analizaron hasta 14 insecticidas 

organoclorados (α-HCH, β-HCH, δ-HCH, γ-HCH o lindano, aldrin, dieldrin, endrin, 

endosulfan I, endosulfan II, p,p’-DDT, p,p’-DDD, p,p’-DDE, heptacloro y heptacloro 

epóxido) siguiendo el método descrito por Martínez-López et al. (2009). 
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Procedimiento analítico 

Material: 

 El embudo de placa porosa se limpió con una mezcla de ácido sulfúrico (98%) y 

agua oxigenada (30%), dejando filtrar por gravedad, para destruir cualquier resto de 

materia orgánica y de residuos de contaminantes. Después se lavó con agua y jabón, 

a continuación con agua destilada y, por último, con acetona. Finalmente se dejó secar 

en estufa a 80ºC.  

 El resto del material se limpió de igual forma, exceptuando el paso del ácido 

sulfúrico/agua oxigenada. 

Reactivos:  

Los disolventes orgánicos utilizados (n-hexano, acetona, éter de petróleo, éter 

dietílico) fueron de calidad residuos Pestican (Lab-Scan®), al igual que el sulfato sódico 

anhidro granulado (Merck®). 

Procedimiento de extracción y purificación: 

 La técnica utilizada consiste en una modificación del método descrito por 

María-Mojica et al. (2000), realizada por Martínez-López et al. (2009). 

 Las muestras de sangre fueron descongeladas y homogeneizadas por 

agitación. En un tubo tipo Falcon, un volumen de 200 μl de sangre fue homogeneizado 

con una mezcla de acetona: hexano en una proporción 1:3. Tras la rotura de las 

células mediante la aplicación de ultrasonidos (Labsonic®) durante 3-5 minutos, el 

homogeneizado se filtró al vacío a través de un embudo de placa porosa del nº 4, con 

5 g de sulfato sódico anhidro para evitar que pasase la fase acuosa y permitir recoger 

tan sólo la fase extractante. A continuación, con otros 5 ml de hexano se recogieron 

los posibles restos de organoclorados que podrían haber quedado en las paredes del 

vaso del tubo y del embudo de placa porosa. Este extracto deshidratado se recogió en 

un matraz de 50 ml y se concentró al vacío en el rotavapor (Heidolph®) a una 

temperatura de 40-50ºC a 60 rpm. El extracto seco se redisolvió en 5 ml de n-hexano y 
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se hizo pasar por gravedad a través de una microcolumna de Florisil® (SEP-PAK, 

Waters®), que debía ser activada previamente con 2 ml de n-hexano. Seguidamente se 

preparó una elución con la mezcla éter de petróleo-éter etílico (21:4), recogiendo todo 

el solvente en un matraz de 50 ml, que volvió a ser desecado a vacío en el rotavapor. 

Este último extracto se redisolvió en 5 ml de n-hexano, y se transfirió a un tubo de 

vidrio con tapón de corcho, que se conservó en refrigeración hasta su análisis. 

Determinación cromatográfica: 

Previamente al análisis de las muestras, los extractos se evaporaron a sequedad 

con nitrógeno y se resuspendieron en 1 ml de n-hexano, transfiriéndose a viales de los 

cuales se pinchó 1 μl en el cromatógrafo de gases (Shimadzu® GC 17A), con detector 

de captura de electrones (CG-EDC; Foto III.9). Se utilizó una columna  tipo capilar SPB-

608 (Supelco®) de 30 m de longitud, 0,25 mm de diámetro interno y 0,25 μm de grosor,  

específicamente recomendada por la EPA para los 14 insecticidas organoclorados 

estudiados. Las condiciones cromatográficas se describen en la siguiente tabla (Tabla 

III.4). 

Tabla III.4. Condiciones de trabajo para el análisis de insecticidas organoclorados.  

a) Gas portador  He a 1 ml/min Flujos: 

 b) Make up N2 

Modo de inyección Splitless 

Volumen de inyección autosampler 1 μl 

Temperatura de inyección 290 ºC 

Temperatura del detector 330 ºC 

2 min a 50ºC 

40 ºC/min hasta 150 ºC 

8 ºC/min hasta 290 ºC 

10 min a 290 ºC 

Rango de temperaturas 

Enfriamiento a 50 ºC 

Duración del cromatograma 35 min 
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Foto III.9. Cromatógrafo de gases acoplado a detector de captura de electrones 

(Shimadzu® GC 17A) (P. Gómez-Ramírez) 

 El tratamiento de los datos cromatográficos se realizó mediante el software 

Shimadzu Class-vp. Para identificar los compuestos organoclorados presentes en las 

muestras procesadas se compararon los tiempos de retención (tR) encontrados en las 

mismas con los de un patrón externo, ambos analizados en el CG-EDC con las 

mismas condiciones analíticas. Dicho patrón externo proviene de diluir a 1:25 un 

patrón calidad análisis cromatografico suministrado por Supelco®. El patrón original se 

comercializa en ampollas que contienen 16 compuestos organoclorados disueltos en 1 

ml de metanol-diclorometano (98:2). La dilución se realiza con 24 ml de n-hexano 

calidad residuos en un frasco de 25 ml.  

En todas las muestras, incluido el patrón externo, se añadió 10 μl de metoxicloro 

de  concentración 1 mg/ml, como patrón interno. La sensibilidad obtenida con esta 

técnica y en las condiciones cromatográficas descritas es 0,06 ppb.  

III.7. DETERMINACIÓN DE COMPUESTOS ORGANOHALOGENADOS EN HUEVOS 

NO ECLOSIONADOS 

El análisis de insecticidas organoclorados (α-HCH, β-HCH, γ-HCH (lindano), δ-

HCH, ε-HCH, heptacloro, heptacloro-epóxido, aldrin, isodrin, dieldrin, endrin, endosulfán, 

clordano cis y trans,  op’-DDT, op’-DDD, op’-DDE y pp’-DDT, pp’-DDD, pp’-DDE; 
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hexaclorobenceno (HCB), metoxicloro y mirex), PCBs (metabolizables: 8, 31, 44, 52, 70, 

101, 149, 151 y no-metabolizables PCBs: 28, 105, 153, 138, 180, 195, 194, 118, 170, 

77, 128, 126, 156, 169) y PBDEs (28, 47, 99, 100, 153, 154 y 183) se llevó a cabo en 

los laboratorios de Alterra, instituto de investigación de la Universidad de Wageningen 

(Países Bajos), bajo la supervisión del Dr. Nico van den Brink. En total se analizó el 

contenido de 58 huevos no eclosionados. 

Preparación de muestras 

 En primer lugar se midió la longitud (L) y la anchura (A) de cada huevo con un 

calibrador automático (Instrumentación Científica Técnica SL, Lardero, La Rioja, Spain) 

con un error de 0,01 mm (Foto III.10). Los huevos se abrieron, su contenido se pesó y 

guardó en congelación hasta el momento del análisis. Después de la descongelación, el 

contenido de los huevos se homogenizó y una pequeña parte fue usada para la 

determinación de organoclorados.  

Después de la separación de las membranas internas, las cáscaras se dejaron 

secar hasta obtener un peso constante (más de un mes) y se pesaron (SP). El índice de 

cáscara se calculó como SP/LxA (Ratcliffe, 1970). El grosor de la cáscara se estimó 

como la media de cinco medidas tomadas en el ecuador del huevo con un calibrador 

automático con un error de 0,01mm.  

 

Foto III.10. Obtención de parámetros biométricos de huevos no eclosionados (L.Ramón) 

Algunos autores han sugerido que la putrefacción o el desarrollo embrionario 

pueden conllevar cambios en el contenido de lípidos del huevo y, por tanto, en las 
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concentraciones de contaminantes lipofílicos (Helander et al., 1982). Por este motivo el 

contenido de los huevos fue examinado para determinar el grado de putrefacción y de 

desarrollo embrionario, así como de posibles deformidades. Los huevos sin embrión 

aparente se consideraron infértiles y el desarrollo embrionario se clasificó en cuatro 

estadios: 1=vasos sanguíneos; 2=mórula o blastocisto; 3=embrión en primeros estadios 

de desarrollo; 4=desarrollo embrionario muy avanzado (Foto III.11). 

 

Foto III.11. Embrión en estadio 4 de desarrollo embrionario (P. Gómez-Ramírez) 

Procedimiento analítico 

Material utilizado 

Previamente a su utilización, todo el material utilizado fue lavado en lavavajillas, 

secado y finalmente lavado con acetona y n-Hexano. 

Reactivos 

 Todos los reactivos utilizados fueron de calidad análisis de residuos (ciclohexano 

MERK, 99% pureza; n-hexano Picograde LGC Promochem; decano Aldrich 99+%; 

acetato de etilo ≥ 99,8 % MERK; sulfato sódico, 99% anhidro extra puro Acros organics; 

lana de cuarzo Varian). 

Procedimiento de extracción y purificación 

Una alícuota de aproximadamente 1,5 g de contenido de huevo homogeneizado 

se mezcló con 24 g de Na2SO4 anhidro utilizando un mortero (Foto III.12).  
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Esta mezcla se introdujo en su frasco de extracción correspondiente, cubierta 

por lana de cuarzo y se sometió a extracción con 100 ml de n-Hexano utilizando 

Soxtherm© (Foto III.12) (Gerhardt GmbH & Co. KG©), un proceso automatizado de 

extracción sólido-líquido basado en Soxhlet y Twisselmann, controlado por una unidad 

de control Multistat. Durante este proceso, en primer lugar la muestra se sumergió en 

solvente en ebullición para liberar el material extraíble. A continuación el solvente redujo 

su nivel por debajo del dedal de extracción y el exceso de solvente se acumuló en un 

tanque de recuperación localizado en la parte trasera del equipo. En el tercer paso, el 

material se extrajo mediante un reflujo del solvente y se acumuló en el frasco de 

extracción. Finalmente, la mayor parte del solvente se destiló hacia el tanque trasero 

para su posterior recuperación y los frascos de extracción fueron alzados 

automáticamente para separarlos de la parrilla de calentamiento. Cada 20 muestras se 

incluyó un blanco.  

 

Foto III.12. Procesado de muestras para la extracción de compuestos 

organohalogenados en huevos no eclosionados: homogeneizado de la muestra en 

mortero y extracción con Soxtherm© (P. Gómez-Ramírez) 
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Los extractos resultantes se evaporaron a 1 ml y se les añadió la misma 

proporción de ciclohexano (calidad análisis) para ser purificados mediante cromatografía 

de permeación por gel utilizando una columna Bio Beads SX3 (Bio Rad California, USA) 

(Foto III.13) y una mezcla de ciclohexano y acetato de etilo (1:1 v/v) como  eluyente 

después de añadir PCB 18 y PCB 209 (Dr. Ehrenstorfer GmbH) como patrones internos. 

La recuperabilidad de la purificación fue del 80-90%. A partir de la purificación se 

obtuvieron dos extractos. En el primero se concentró la totalidad de lípidos de la 

muestra (fracción lipídica), por lo que se evaporó a sequedad para determinar por 

gravimetría el contenido lipídico de cada muestra. La segunda fracción se evaporó 

hasta casi sequedad, evitando la evaporación completa mediante la adición de 50 μl de 

decano. Se redisolvió en 1 ml de n-hexano, se transfirió a un vial y se evaporó hasta 0,5  

ml para su análisis. 

 

Foto III.13. Columna de cromatografía de permeación por gel y autosampler (P. 

Gómez-Ramírez) 

Determinación de compuestos organohalogenados 

 Para la detección y cuantificación de los compuestos se utilizó un cromatógrafo 

de gases acoplado a un detector de masas (Agilent 6890 Series GC System; 5973 
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Network Mass Selective Detector, Agilent Technologies, Palo Alto, CA, USA) (Foto 

III.14), con una columna Varian cpsil5-C18 para PCB 100 m x 0,25 m, df = 0,1 μm para 

analizar 21 congéneres de PCBs (PCBs metabolizables: 8, 31, 44, 52, 70, 101, 149, 151 

y no-metabolizables PCBs: 28, 105, 153, 138, 180, 195, 194, 118, 170, 77, 128, 126, 

156, 169) y una columna DB5-MS 30 m x 0,32 mm, df = 0,25 μm para insecticidas 

organoclorados (Hexaclorociclohexanos: α-HCH, β-HCH, γ-HCH (lindano), δ-HCH, ε-

HCH; ciclodienos: heptacloro, heptacloro-epóxido, aldrin, isodrin, dieldrin, endrin, 

endosulfán, clordano cis y trans; difenilalifáticos:  op’-DDT, op’-DDD, op’-DDE y pp’-

DDT, pp’-DDD, pp’-DDE; hexaclorobenceno (HCB), metoxicloro y mirex) y PBDEs 28, 

47, 99, 100, 153, 154 y 183.   

 

Foto III.14. Cromatógrafo de gases acoplado a un detector de masas (P. Gómez-

Ramírez) 

Las condiciones cromatográficas utilizadas se describen en la siguiente tabla 

(Tabla III.5): 
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Tabla III.5. Condiciones cromatográficas para el análisis de compuestos 

organohalogenados. 

Flujos: Gas portador:  He a 1,4 ml/min 

Modo de inyección Splitless 

Volumen de inyección autosampler 5 μl 

Temperatura de inyección 250ºC 

Temperatura del detector 325º C 

1 min a 90ºC 

30ºC/min hasta 225ºC 

45ºC/min hasta 300ºC 

Rango de temperaturas 

25ºC/min hasta 325ºC 

Duración del cromatograma 48,17 min 

 

Los resultados se procesaron con el Software Masshunter Workstation 

(Quantitative analysis for GC-MS, version B.04.00, Agilent Technologies, Palo Alto, CA, 

USA). 

El límite de detección para los PCBs fue de 0,33 ppb, mientras que para los 

insecticidas 0,05 ppb y para PBDEs 0,19 ppb. 

III.8. DETERMINACIÓN DE RODENTICIDAS ANTICOAGULANTES  

 En 18 muestras de hígado y 50 de sangre (9 de adultos capturados entre 2008 y 

2010 y 41 de pollos nacidos entre 2008 y 2010) de Búho real se evaluó la exposición a 

los cinco rodenticidas anticoagulantes más frecuentemente utilizados en la zona de 

estudio (warfarina, clorofacinona, bromadiolona, difenacoum y brodifacoum). 
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Procedimiento analítico 

Material: 

 Previamente a su utilización todo el material utilizado fue lavado con agua y 

jabón y aclarado, primero con agua destilada y seguidamente con acetona. 

Reactivos: 

 En esta técnica el acetonitrilo (Lab-Scan®) de calidad análisis de residuos fue el 

único solvente utilizado. El ácido fórmico (Probus®) empleado para acidificar la muestra 

también cumplía los requisitos de calidad para análisis de residuos. 

Procedimiento de extracción y purificación: 

 La extracción de rodenticidas anticoagulantes se realizó por extracción en fase 

sólida dispersiva mediante una modificación del método Quechers (Quick, Easy, Cheap, 

Effective, Rugged, y Safe), utilizando el kit proporcionado por la empresa Sigma-

Aldrich®. 

Aproximadamente 2 g de sangre o hígado de Búho real fueron mezclados en un 

tubo con 2 ml de acetonitrilo por agitación, y homogeneizados utilizando un 

homogeneizador Heidolph DIAX 900 durante 3 minutos. A continuación, la mezcla se 

sometió a ultrasonidos (Labsonic®) durante 3-5 minutos y se añadió una combinación de 

1,33 g de sulfato magnésico, 0,33 g cloruro sódico y 0,17 g citrato deshidratado. Esta 

mezcla de sales favorece la separación de la fase líquida y estabiliza los compuestos 

que se quieren analizar. La mezcla se agitó vigorosamente manualmente y, 

posteriormente, con el agitador de tubos. A continuación, el tubo se centrifugó a 3000 

rpm durante 5 minutos y se mantuvo en congelación a -4ºC durante, al menos, una 

hora. Transcurrido ese tiempo, con el fin de purificar el extracto, el sobrenadante del 

tubo se transfirió a otro de menor tamaño mezclándolo con 300 mg de sulfato 

magnésico, 50 mg de PSA y 50 mg de DSC-18 (Foto III.15). La mezcla se agitó de la 

misma forma que en el paso anterior y el tubo se volvió a centrifugar a 3000 rpm 

durante 5 min. Finalmente el sobrenadante se transfirió a un vial de cromatografía, 
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donde se evaporó a sequedad y se resuspendió en 1 ml de acetonitrilo acidificado con 

10 μl de ácido fórmico al 5% en acetonitrilo. 

 

Foto III.15. Extractos purificados (P. Gómez-Ramírez) 

Debido a la escasez de muestra de sangre de pollos, se realizó un 

homogeneizado de la obtenida de todos los hermanos del mismo nido, en la misma 

proporción, hasta conseguir 2 g de muestra. 

Detección y cuantificación: 

La detección y cuantificación de los cinco anticoagulantes más comúnmente 

utilizados en la zona se realizó por cromatografía líquida asociada a  espectrometría de 

masas con trampa de iones  (LC-MS/MS) (Agilent VL). La columna utilizada fue una 

Sunfire de Waters C8 de 150mm x 4,6 y 5 micras de tamaño de partícula y se mantuvo 

a 25º C. Para la fase móvil se prepararon (A) agua con acetato amónico 20 mM y (B) 

metanol con acetato amónico 20 mM. Se estableció un flujo de 0,8 ml/min y un 

gradiente en el que a t=0 min, la proporción de B era del 50% y a t=22 min la proporción 

de B era del 95%. 

La ionización se realizó mediante electrospray en modo negativo, seleccionando 

los iones precursores y fragmentándolos en la trampa con flujo de Helio y en modo  

MRM (Multiple Reaction Monitoring). 
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El límite de detección para cada compuesto fue de 5 ppb, excepto para 

difenacoum (0,55 ppb). 

Validación del método analítico 

 Distintas técnicas han sido utilizadas para la determinación de las 

concentraciones de rodenticidas anticoagulantes en tejidos animales (Hunter, 1985; Jin 

et al., 2007; Albert et al., 2010).  

 En el presente trabajo se desarrolló un nuevo método cuyas principales ventajas 

son el menor gasto de solventes y reactivos, además de la rapidez y sencillez del 

procesado de las muestras. Con el fin de validar dicho método, se llevaron a cabo las 

pertinentes pruebas de exactitud y precisión. 

Exactitud del método: 

 Para comprobar la exactitud del método se realizó un estudio de recuperación de 

los rodenticidas en muestras iguales de sangre de perro enriquecida con una mezcla de 

los cinco rodenticidas anticoagulantes de interés (warfarina, clorofacinona, 

bromadiolona, difenacoum y brodifacoum). Para comprobar los residuos de estos 

compuestos en la sangre de perro se realizaron sus correspondientes ensayos control o 

blanco. Para obtener los porcentajes de recuperación, se prepararon 4 replicados de 

muestras fortificadas a 40 ppb antes de realizar la técnica. Una vez realizada la 

determinación analítica, los valores obtenidos fueron comparados con los de las 

disoluciones patrón utilizadas para la fortificación.  

Para el cálculo del porcentaje de recuperación se utilizó la fórmula:  

Recuperación (%) = (Cm/Cp) x100,  

donde  

Cm = la concentración de cada uno de los compuestos en la muestra 

Cp = la concentración de cada compuesto en la disolución patrón. 
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 La recuperación fue del 60% para la warfarina y difenacoum, 52% para 

clorofacinona, 63% para bromadiolona y 46% para brodifacoum. 

Precisión del método: 

La repetibilidad se estudia para comprobar que un método es capaz de dar 

resultados semejantes o alrededor de un valor medio cuando se repite el proceso de 

extracción para un mismo tipo de muestra. Permite determinar la concordancia entre los 

resultados de mediciones obtenidas de forma independiente, para un mismo tipo de 

muestra, bajo unas mismas condiciones experimentales, y por un mismo operador. Se 

evalúa mediante la obtención del coeficiente de variación (CV). Para conocer el valor de 

este parámetro se calculó el CV de 4 replicados de muestras fortificadas a 40 ppb. El 

criterio de aceptación fue que el CV obtenido entre las repeticiones a cada nivel de 

fortificación fuese ≤ 20%. La fórmula utilizada para su cálculo es:  

C.V.(%)=(DE/Xm)x100 

donde  

DE = desviación estándar de la serie de mediciones, cuya media es Xm. 

La reproducibilidad permite determinar el grado de concordancia entre los 

resultados de mediciones obtenidas de forma independiente, para un mismo tipo de 

muestra, bajo las mismas condiciones experimentales pero a distinto tiempo o por 

distintos operadores, ya que puede suponerse que, a lo largo del tiempo, ha podido 

haber cambios en material o instrumentación que afectarán al resultado de los análisis. 

Para este cálculo, se analizaron en diferentes tiempos cuatro muestras iguales de 

sangre fortificada con la mezcla de rodenticidas a una concentración de 40 ppb. Se 

aceptó la reproducibilidad intra-laboratorio como válida cuando el CV fue ≤ 20%. 

 Los coeficientes de variación para ambos parámetros y cada rodenticida fueron 

del 7% para la warfarina y la bromadiolona, 8% para brodifacoum y del 14% para 

clorofacinona y difenacoum. 
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III.9. ANÁLISIS DE PARÁMETROS BIOQUÍMICOS EN SUERO SANGUÍNEO 

 El análisis de albúmina, calcio, fósforo, aspartato transaminasa (AST), fosfatasa 

alcalina (FAL), colesterol, triglicéridos (TGL), creatin quinasa (CK), Gamma-glutamil 

transpeptidasa (γ-GT), glucosa, lactato deshidrogenasa (LDH), proteínas totales (PT) y 

ácido úrico fue realizado mediante un  autoanalizador espectrofotométrico (A25 de 

Atom®, foto III.16) en 485 muestras de pollos de Búho real nacidos entre 2003 y 2009 y 

18 adultos (9 machos y 9 hembras) capturados entre 2007 y 2009. Los reactivos 

utilizados fueron de la marca Biosystem.   

 

Foto III.16. Autoanalizador A25 de Atom® 

El A25® es un analizador automático, fabricado por BioSystems (Barcelona, 

España), de acceso aleatorio y continuo, diseñado para realizar mediciones basadas en 

la espectrometría de absorción molecular. El control del equipo se realiza on line desde 

un ordenador externo y mediante un software específico diseñado en entorno 

Windows®. El analizador prepara las reacciones con la ayuda de un brazo manipulador 

cartesiano de tres ejes (X, Y, Z), que soporta y desplaza una punta dosificadora 

termostatizada para la dispensación de los reactivos y de las muestras. La dosificación 

se realiza mediante una bomba de pistón cerámico de bajo mantenimiento. Las 
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reacciones tienen lugar en un rotor termostatizado a 37ºC en el que directamente se 

realizan las lecturas de absorbancia mediante un sistema óptico integrado. 

III.10. ANÁLISIS ESTADÍSTICO 

Metales pesados en sangre e insecticidas organoclorados en sangre 

El análisis estadístico se realizó utilizando el paquete estadístico SPSS® para 

Windows® (Ver 15.0; SPSS, Chicago, IL, USA).  

 Según la prueba de normalidad de Kolmogorov-Smirnov,  la distribución de las 

concentraciones de metales pesados y de los insecticidas organoclorados en sangre no 

es normal en nuestra población. Por tanto se utilizaron tests no paramétricos para la 

comparación de medias y el estudio de correlaciones entre parámetros (Kruskal-Wallis y 

Spearman, respectivamente). Con el fin de mejorar la significación estadística, los 

valores de plomo y la actividad δ-ALAD en sangre se normalizaron mediante 

transformación logarítmica y posteriormente se correlacionaron aplicando el coeficiente 

de correlación de Pearson. El nivel de significación para todas las pruebas se estableció 

en α=0,05. 

 La variabilidad espacio-temporal en las concentraciones de insecticidas en 

sangre de pollos se estudiaron mediante el programa estadístico R (Maindonald y 

Braun, 2002). Se siguió un enfoque de selección de modelos basado en criterios de la 

teoría de la información (Burnham y Anderson, 2002). Para ello se utilizaron modelos 

lineales y lineales mixtos considerando tres variables explicativas: Territorio, Año y Área 

(Tabla III.8). Las variable “Territorio” fue considerada efecto aleatorio, y las variables 

“Año” y “Subárea” efectos fijos. Las variables de respuesta correspondían a cada uno 

de los compuestos en las muestras de sangre. 

 Para cada una de las variables de respuesta, los modelos se compararon 

utilizado el criterio de información de Akaike, en su versión corregida:  

( ) ( )
1
122ln2AICc

−−
+

++Λ−=
Kn
KKK  
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donde Λ es la función de verosimilitud, K es el número de parámetros del modelo, y n es 

el tamaño muestral. Los modelos se ordenaron en función de: 

minAICcAICc −=Δ ii  

siendo iAICc el valor de AICc del modelo i, y minAICc el mínimo valor de AICc de todos 

los modelos. Para evaluar la importancia relativa de un modelo se utilizaron los pesos 

de Akaike: 
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Valores de wi próximos a 1 evidencian que un determinado modelo representa, 

sin ambigüedad, el “mejor” modelo posible del conjunto de modelos seleccionados. La 

importancia relativa de las variables explicativas ( )( jw+ ) se puede estimar como el 

sumatorio de los pesos de Akaike de aquellos modelos en los que aparece la variable 

Compuestos organohalogenados en huevos no eclosionados 

Los análisis descriptivos se realizaron utilizando el paquete estadístico SPSS® 

para Windows® (Ver 15.0; SPSS, Chicago, IL, USA).  

Las concentraciones de estos compuestos se calcularon en relación al contenido 

lipídico. Este tipo de referencia es bastante frecuente en el estudio de contaminantes 

lipofílicos, a diferencia de la basada en el peso húmedo o seco (van den Berg et al., 

1994). Sin embargo, para poder comparar con otros estudios, algunos datos se 

calcularon también en peso húmedo corregido para la pérdida de humedad siguiendo el 

método descrito por Hoyt (1979). 

Puesto que las concentraciones de contaminantes no presentaron una 

distribución normal (teniendo en cuenta la prueba de normalidad de Kolmogorov-

Smirnov) y algunos de los compuestos presentaron una elevada frecuencia de valores 

por debajo del límite de detección, a los que se asignó cero para el estudio estadístico, 
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los valores estadísticos resumidos se proporcionan como medianas. Las 

correspondientes medias, desviaciones estándar y rango se aportan con el fin de 

comparar con otros estudios. 

 Con el fin de evaluar las tendencias espacio-temporales de los compuestos 

organohalogenados, se calcularon las medias de concentraciones de cada puesta y se 

aplicaron modelos lineales generales (GLMs), aplicando una función de enlace 

logarítmica mediante el paquete estadístico GenStat®, version 13.2 (VSN International, 

Hertfordshire, UK). La evaluación de las tendencias de los porcentajes de la fracción de 

PCBs metabolizables se analizaron usando modelos lineales logarítmicos. 

El nivel de significación para todas las pruebas se estableció en α=0,05. 

Rodenticidas anticoagulantes  

  El análisis estadístico se realizó utilizando la versión 15.0 del paquete 

estadístico SPSS (SPSS Inc., 1989-1999). Según la prueba de normalidad  de 

Kolmogorov-Smirnov  la distribución de las concentraciones de rodenticidas no es 

normal, por lo que los tests de comparación de medias y las correlaciones entre 

parámetros fueron no paramétricos (Kruskal-Wallis y Spearman, respectivamente). 

 El nivel de significación para todas las pruebas se estableció en α=0,05. 

Parámetros bioquímicos 

 El análisis estadístico para el estudio de los parámetros bioquímicos 

medidos en suero se llevó a cabo con el paquete estadístico SPSS® para Windows® 

(Ver 15.0; SPSS, Chicago, IL, USA).  

Según la prueba de normalidad de Kolmogorov-Smirnov estos parámetros 

siguieron una distribución no normal, a excepción de los triglicéridos, la enzima lactato 

deshidrogenasa y el ácido úrico. Por tanto, la comparación de medias entre grupos de 

edad y sexo se realizó mediante el test T de Student para estos tres parámetros 

mientras que para el resto se aplicó el test  de Kruskal-Wallis. El nivel de significación 

para todas las pruebas se estableció en α=0,05. 
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IV.1. EVALUACIÓN DE LA EXPOSICIÓN A METALES (Cd, Pb, Cu y Zn) EN 
SANGRE DE POLLOS DE BÚHO REAL DEL SURESTE DE ESPAÑA  

Debido a la ubicuidad de los metales en todos los compartimentos del medio, la 

exposición a estos elementos puede producirse incluso en zonas consideradas no 

contaminadas. En esas zonas, los animales suelen verse expuestos a bajas 

concentraciones de forma continuada. Como consecuencia de la capacidad de 

bioacumulación de los metales, en algún momento de su vida, los individuos pueden 

llegar a presentar niveles capaces de producir efectos subletales. A diferencia de las 

intoxicaciones agudas por dosis elevadas, los efectos asociados a este tipo de 

exposición son menos conocidos (Martínez-López et al., 2004).  

La medición de metales en sangre ha sido utilizada con éxito para evaluar el 

grado de exposición reciente en aves (García-Fernández et al., 1995, 1996, 1997; 

Martínez-López et al., 2004, 2005). Por este motivo, y con el fin de estudiar los 

posibles riesgos asociados a la exposición a metales pesados, se analizaron los 

niveles de cadmio, plomo, cobre y zinc en sangre de pollos de Búho real nacidos en el 

Sureste de España entre 2003 y 2007, así como su relación con posibles fuentes de 

contaminación asociadas. Cabe mencionar que los niveles de cobre y zinc de un 

individuo fueron extremadamente altos en comparación con el resto de la población 

(2063,33 y 2689,26 μg/dL respectivamente), por lo que fueron excluidos de los análisis 

estadísticos. 

IV.1.1. Evaluación de las concentraciones de metales en sangre de pollos de 
Búho real  

De los cuatro metales estudiados, el cadmio fue el detectado con menor 

frecuencia (35%), con una media para el conjunto de la población de 0,107±0,26 μg/dL 

(Tabla IV.1). Aunque aún no se han establecido niveles de referencia para aves no 

expuestas a cadmio (Martínez-López et al., 2005) estos resultados son similares, o 

incluso inferiores, a los encontrados en rapaces de zonas no contaminadas (Henny et 

al., 1994; García-Fernández et al., 1996; Martínez-López et al., 2005; Tabla II.12) y se 

encuentran dentro del rango de los niveles considerados por García-Fernández et al. 

(1996) para aves expuestas a bajas concentraciones. Tampoco se ha establecido un 

umbral de toxicidad para cadmio en sangre en aves, pero si que se ha descrito la 

aparición de efectos adversos asociados a concentraciones tan bajas como 1,7 μg/dL 

de cadmio en sangre de faisanes (Świergosz y Kowalska, 2000). Sin embargo estos 
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niveles sólo fueron superados por un individuo de nuestro estudio y además, según 

Blanco et al. (2004) y Baos et al. (2006) los niveles que presentan los  individuos de 

nuestra población no se han relacionado con alteraciones del sistema inmune.  

En el mismo sentido, los niveles medios de plomo en sangre del conjunto de la 

población (3,73±4,2 μg/dL; Tabla IV.1) pueden considerarse dentro del rango 

establecido para aves no expuestas (Scheuhammer, 1989; Henny et al., 1991; García-

Fernández et al., 1997; Martínez-López et al., 2004), y similar a los niveles 

encontrados en varias especies de rapaces que habitan zonas no contaminadas 

(Henny et al., 1994; Martínez-López et al., 2004; McBride et al., 2004). Sin embargo, 

aproximadamente un 10% de las muestras presentaron niveles de plomo por encima 

de 10 μg/dL, siendo en 8 individuos (3,6%) próximos o superiores a 15 μg/dL. 

Siguiendo los criterios descritos por Scheuhammer (1989), estos 8 pollos podrían estar 

expuestos a niveles inusuales de plomo.  

Los niveles medios de los dos metales esenciales para el conjunto de la 

población fueron 33,70±84,04 μg/dL para el cobre y 349,46±150,36 μg/dL para el zinc 

(Tabla IV.1). Estos niveles están dentro del rango encontrado en aves sanas (Osofsky 

et al., 2001; García-Fernández et al., 2005b). Sin embargo, aproximadamente el 50% 

de los individuos presentaron niveles de zinc en sangre superiores a ese rango (125-

313 μg/dL), encontrándose en once individuos niveles dentro del rango 

correspondiente a aves intoxicadas (640-3200 μg/dL) (Zdziarski et al., 1994; Carpenter 

et al., 2004; Sileo et al., 2004). No obstante, solo tres individuos presentaban niveles 

de zinc en sangre superiores a los encontrados en otros pollos de rapaces de vida 

libre (Blanco et al., 2003; Baos et al., 2006; Rattner et al., 2008). Por otro lado, la 

mayoría de las animales regulan los niveles de zinc en su organismo de forma efectiva 

y son capaces de tolerar un exceso de zinc en la dieta (Ewan, 1978; Sileo et al., 2004), 

por lo que altas concentraciones de este metal no son alarmantes desde el punto de 

vista toxicológico (Goede, 1985). En relación al cobre, aproximadamente el 9% de los 

individuos de nuestro estudio presentaron niveles superiores a los máximos 

encontrados en otros pollos de rapaces (Benito et al., 1999; Blanco et al., 2003; 

Rattner et al., 2008). No obstante, los niveles en sangre relacionados con la 

intoxicación por cobre son desconocidos y la bibliografía relacionada con los niveles 

de base es escasa. Por otro lado, a pesar de la capacidad de regulación y la 

necesidad del organismo para su normal funcionamiento, se debe tener en cuenta que 

niveles excesivos de estos elementos pueden representar un estrés añadido para 
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aquellos individuos que ya estén sometidos a condiciones estresantes (Pérez-López et 

al., 2008), como es el caso de los animales en crecimiento.  

Tabla IV.1. Niveles de cadmio, plomo, cobre y zinc en sangre de pollos de Búho real 

nacidos entre 2003 y 2007 en el conjunto de la población en el área contaminada y no 

contaminada. Datos expresados en Mediana; Media±DE (Rango), µg/dL en peso 

húmedo 

 Conjunto población 
(n=220) 

Área contaminada (AM) 
(n=22) 

Área no contaminada 
(n=198) 

Cadmio ND; 

0,107±0,26 

(ND-2,34) 

ND; 

0,084±0,15 

(ND-0,56) 

ND; 

0,11±0,27 

(ND-2,34) 

Plomo 2,35; 

3,66±4,18 

(ND-25,61) 

7,42; 

8,61±6,76 

0,49-25,61 

2,09; 

3,11 ± 3,39 

ND-18,37 

Cobre 14,28; 

33,70±84,04 

(1,58-749,69) 

(n=219) 

13,04; 

45,6±137,94 

(2,65-660,82) 

14,38; 

32,37±76,15 

(1,58-749,69)  

(n=197) 

Zinc 328,86; 

349,46±150,36 

(50,95-1035,32) 

(n=219) 

308,31; 

327,47±158,71 

(116,41-823) 

333,46; 

351,92±149,63 

(50,95-1035,32) 

(n=197) 

 

IV.1.2. Evaluación de la exposición a metales en una zona contaminada por una 
antigua explotación minera 

Tal y como se ha mencionado anteriormente, el área de estudio se dividió en 

dos subáreas. Cuando se compararon los niveles medios de plomo en sangre de 

pollos entre estas dos subáreas (3,05±3,4 μg/dL en la Norte y 6,5±5,9 μg/dL en la Sur) 

se evidenciaron diferencias significativas (p<0,001). En la subárea Sur el 10% de los 

nidos se encuentran en una antigua explotación minera y sus alrededores, en la 
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“Sierra Minera Cartagena-La Unión” (Figura IV.1). En estas minas las extracciones de 

metales como el plomo, zinc, cobre, hierro, estaño, manganeso y plata se han llevado 

a cabo durante más de 2500 años (Pavetti et al., 2006), llegando a ser el principal 

suministro de plomo y zinc de España durante el siglo XIX (Estevan-Senís, 1967). 

Según Martínez-Sánchez y Pérez-Sirvent (2009), los niveles de metales pesados en 

los suelos de la zona, son muy elevados, pudiendo sobrepasar en algunos puntos los 

1000 mg/kg de plomo en suelo, valores que superan los límites permitidos en varios 

países (Pavetti et al., 2006). Se debe tener en cuenta además que en algunos puntos 

los suelos son ácidos, hecho que favorece una alta biodisponibilidad de estos metales, 

especialmente después de las lluvias, ya que la oxidación de la pirita transforma los 

sulfuros en sulfatos causando solubilización de los metales pesados y un aumento de 

la contaminación derivada de la lixiviación (Pavetti et al., 2006).  

 

Figura IV.1. Área de muestreo para la evaluación de la exposición a metales pesados 

en pollos de Búho real. La línea de puntos delimita las subáreas Norte y Sur. El 

segmento verde enmarca la zona correspondiente a la antigua explotación minera y su 

área de influencia.  

Las emisiones de metales pesados debidas a las actividades mineras para la 

obtención de metales y minerales suponen una importante fuente de contaminación 
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ambiental y numerosos estudios describen niveles de metales pesados más elevados 

en los animales que habitan zonas mineras que en los de zonas no contaminadas o de 

referencia (Beyer et al., 1985, 2004; Eisler, 2000; Henny et al., 1994, 2003; García-

Fernández et al., 2005c). De hecho, en nuestro estudio, cuando se excluyeron las 

muestras obtenidas en la antigua zona minera y su área de influencia (AM), la media 

del conjunto de la población resultó en 3,11±3,39 μg/dL (Tabla IV.1), un valor 

significativamente menor (p<0,001) que la media de la AM (8,61±6,76 μg/dL) (Figura 

IV.2), y muy similar al encontrado en sangre de pollos de Aguililla calzada y Busardo 

ratonero nacidos en una zona no contaminada de la Región de Murcia (Martínez-

López et al., 2004; Tabla II.11). Además, los valores medios de plomo en sangre de 

los pollos nacidos en la AM (Tabla IV.1) fueron significativamente más elevados que 

los del resto de la subárea Sur (p=0,013). En comparación con otros estudios sobre 

metales pesados en pollos de rapaces de zonas contaminadas, los niveles en sangre 

de los pollos nacidos en la AM son superiores a los de pollos de Búho americano 

nacidos a lo largo del cauce de un río contaminado por una antigua zona minera 

(Henny et al., 1994), pero casi idénticos a los encontrados en pollos de Milano negro 

nacidos cerca de una incineradora de residuos sólidos en Madrid (Blanco et al., 2003).  

Según Franson y Pain (2011), concentraciones de plomo inferiores a 20 μg/dL 

son considerados como niveles de fondo en Falconiformes, mientras que 

concentraciones superiores a este límite pueden sugerir la exposición por la ingesta de 

presas contaminadas o de fragmentos de plomo incrustados en la carne o huesos de 

las presas capturadas por las aves rapaces (Mateo et al., 1999; McBride et al., 2004; 

García-Fernández et al., 2005a). En nuestro estudio, dos muestras superaron este 

límite, las cuales se obtuvieron de pollos nacidos en la AM. La ingestión de fragmentos 

de plomo es una fuente poco probable de contaminación en la población estudiada ya 

que la caza está prohibida durante la época de cría en la zona (Orden de 11 de junio 

de 2008). Sin embargo, es posible que las aves que se alimentan durante largos 

periodos de tiempo en zonas altamente contaminadas por plomo, como son las minas 

de metales, puedan sufrir exposiciones elevadas a este metal sin ingerir fragmentos de 

perdigones de plomo (Benson et al., 1976). Teniendo en cuenta que el 22% de los 

pollos nacidos en la zona contaminada por las antiguas minas presentaron niveles de 

plomo por encima de los 15 μg/dL, se puede sugerir que se debería hacer un mayor 

esfuerzo para monitorizar esta zona, con el fin de evaluar los riesgos asociados en los 

individuos que pueden estar expuestos durante toda su vida.  
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Figura IV.2. Concentraciones medias de plomo en sangre (μg/dL) de la zona 

contaminada (Antigua Zona Minera y su área de influencia) y la zona no contaminada  

 (IC: 95%) (p<0,001) 

En base a estos resultados podemos considerar que, para el caso concreto de 

los metales pesados, el área de estudio se puede dividir en dos áreas: la zona 

contaminada por metales pesados, correspondiente a la antigua zona minera y su área 

de influencia (AM) y la zona no contaminada que incluye el resto de la zona de 

estudio. 

No obstante, al contrario que en el caso del plomo, la comparación de los 

niveles de cadmio, zinc y cobre en sangre de los pollos nacidos en la zona AM con los 

del resto de la población no ofreció diferencias significativas. Además la media de las 

concentraciones de cadmio fue más alta en la zona no contaminada que en la AM 

(Tabla IV.1). Estos resultados coinciden con los encontrados en otros estudios en 

rapaces de vida libre que habitan tanto zonas contaminadas como no contaminadas 

por metales (Benito et al., 1999; Blanco et al., 2003; Baos et al., 2006; Rattner et al., 

2008; Stout et al., 2010). Dado que los metales esenciales pueden ser regulados por el 

metabolismo, los incrementos en sus niveles no están directamente relacionados con 
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su biodisponibilidad, lo que dificulta la capacidad para detectar las variaciones en los 

niveles medioambientales (Walsh, 1990; Wenzel et al., 1996). 

Las actividades industriales pueden suponer otra importante fuente de 

contaminación por metales, que en nuestra zona de estudio deben ser consideradas 

por la proximidad de algunos nidos a Cartagena, una importante ciudad industrial, y 

Murcia, la capital de la Región de Murcia, donde la actividad industrial también tiene 

cierta importancia. Sin embargo, los niveles de metales en los individuos estudiados 

en el presente trabajo no parecen estar influidos por este tipo de contaminación, ya 

que no se han encontrado correlaciones significativas entre los niveles de metales y la 

distancia a ambas ciudades. La falta de correlación entre los niveles de cadmio, zinc y 

cobre en sangre y la proximidad a las posibles fuentes de contaminación se ha 

observado en estudios previos en pollos de Milano negro nacidos cerca de una 

incineradora (Blanco et al., 2003) y en Carbonero común (Parus major) de los 

alrededores de una fundición (Vanparys et al., 2008), aunque en ambos estudios el 

plomo sí que se relacionó con las respectivas fuentes de contaminación posibles.  

IV.1.3. Correlaciones entre metales 

 Las correlaciones entre metales son a menudo debidas a la existencia de rutas 

metabólicas comunes en las que intervienen determinadas proteínas de unión como 

las metalotioneínas (Roesijadi, 1992; Wenzel et al., 1996; Blanco et al., 2003). Sin 

embargo es escasa la bibliografía respecto a las posibles relaciones entre distintos 

metales en sangre de aves (Blanco et al., 2003), aunque son más frecuentes los 

estudios que las realizan analizando órganos internos (Wenzel et al., 1996; Debacker 

et al., 2001; Ek et al., 2004). 

En nuestro estudio las correlaciones entre el cadmio y los metales esenciales 

fueron significativas y positivas (cadmio-cobre: Rho=0,16, p=0,02; cadmio-zinc: 

Rho=0,15, p=0,03). Estos resultados son similares a los encontrados por Blanco et al. 

(2003) en pollos de Milano negro nacidos cerca de una incineradora. Según estos 

autores las correlaciones del cadmio con el zinc y cobre podrían sugerir que los dos 

metales esenciales están involucrados en los procesos de detoxificación del cadmio 

del organismo, los cuales estarían mediados por la inducción a metalotioneínas. 

También coincidiendo con Blanco et al. (2003), la correlación más fuerte en nuestro 

estudio fue la encontrada entre los dos metales esenciales (Rho=0,27, p<0,001), lo 

que sugiere la existencia de un patrón común regulador de metabolismo que puede 
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depender de factores fisiológicos, como la condición general del individuo (Debacker et 

al., 2001; Blanco et al., 2003). La correlación significativa encontrada entre plomo y 

cobre (Rho=0,218, p=0,001) se atribuye al hecho de que el plomo puede inducir un 

aumento de proteínas de unión a otros metales esenciales como las protoporfirinas y 

metalotioneínas (Elliott et al., 1992; Stewart et al., 1996).  

Por otro lado, coincidiendo con estudios previos en sangre de pollos de Aguililla 

calzada (Martínez-López, 2005), se encontró una correlación significativa entre los 

niveles de cadmio y plomo en la sangre de los pollos de Búho real de nuestro estudio 

(Rho=0,145, p=0,03). Sin embargo, mientras que en dicho estudio cadmio y plomo se 

encontraron en una proporción 1:10, en las muestras de Búho real de la zona no 

contaminada la proporción fue 1:30. Estas diferencias podrían estar relacionadas con 

la distinta capacidad de acumulación en el interior de los eritrocitos en las distintas 

especies de aves, descrita por Hernández-García (2010) en estudios de exposición a 

metales pesados in vitro. 

IV.1.4. Inhibición de la actividad δ-ALAD en pollos de Búho real nacidos en una 
antigua zona minera  

El plomo es un potente inhibidor de la actividad de varias enzimas que 

intervienen en la síntesis del grupo hemo, entre las que se encuentran la δ-ALAD, la 

ferroquelatasa, la coproporfirinógeno oxidasa (Warren et al., 1998; Onalaja y Claudio, 

2000) y la hemo sintetasa. El grupo hemo se incorpora a la hemoglobina y a 

citocromos mitocondriales formando parte del citocromo P-450 necesario en algunos 

procesos de detoxificación del hígado (Sassa et al., 1975; Dieter y Finley, 1979). Dado 

que la inhibición de la actividad de la enzima δ-ALAD es mayor que para el resto de 

enzimas y además es el primer cambio bioquímico cuantificable que se produce tras la 

absorción del plomo (Tola et al., 1973), se considera un biomarcador sensible de 

exposición y efecto en aves (Dieter et al., 1976; Scheuhammer 1987a, b). En función 

de las concentraciones de plomo presentes en el organismo esta inhibición puede 

persistir durante semanas o meses tras la exposición (Dieter y Finley, 1978; Pain, 

1987) 

Los efectos de la inhibición de la δ-ALAD en aves pueden ser más severos que 

en mamíferos, ya que los glóbulos rojos nucleados de las aves son metabólicamente 

más activos y requieren la síntesis de las porfirinas, no sólo para la formación de la 

hemoglobina, sino también para las enzimas que contienen el grupo hemo (Brace y 
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Atland, 1956; Allen, 1971). Además, como consecuencia de la inhibición enzimática se 

produce una acumulación del sustrato de esta enzima, el ácido aminolevulínico (ALA), 

que causa un efecto neurológico al actuar como un receptor GABA agonista del 

sistema nervioso (Brennan y Cantril, 1979). Otro efecto de la acumulación del ALA es 

la estimulación de especies reactivas de oxígeno (Bechara, 1996) que producen 

peroxidación de las membranas de los eritrocitos y consecuentemente hemólisis 

(Lawton y Donaldson, 1991), contribuyendo así a la anemia causada por la inhibición 

de la δ-ALAD. 

En 218 muestras de sangre de pollos de Búho real de nuestra población los 

valores de actividad de esta enzima oscilaron entre 3,98 y 661,12 μmol PBG/h/L RBC, 

con una media de 155,67±116,33 μmol PBG/h/L RBC. Teniendo en cuenta las 

diferencias observadas en niveles de plomo sanguíneos entre la zona contaminada 

(AM) y no contaminada, cabría esperar también las diferencias encontradas respecto a 

los niveles de δ-ALAD (65,17±50,19 y 165,83±117,31 μmol PBG/h/L RBC,  

respectivamente), hecho observado en estudios similares (Henny et al., 1994; McBride 

et al., 2004).  

Aunque se desconocen los valores de referencia de actividad δ-ALAD en pollos 

de Búho real, la existencia de correlaciones negativas con los niveles de plomo en 

sangre puede ser suficiente para indicar la existencia de posibles efectos subletales. 

Este tipo de correlación se observó en nuestro estudio de forma significativa  (P=-

0,137, p=0,044) (Figura IV.3), sobre todo cuando los niveles de plomo en sangre 

superaron los 4 μg/dL (P=-0,341, p=0,006).  



Tesis Doctoral Europea_______________________________Pilar Gómez Ramírez  
 

 159 

 

Figura IV.3. Relación entre niveles de plomo en sangre (μg/dL) y actividad δ-ALAD 

(μmol PBG/h/L RBC) en sangre de pollos de Búho real (P=-0,137, p=0,044) 

Esta correlación es indicativa de una inhibición enzimática, la cual llega a ser 

del 55% cuando las concentraciones de plomo en sangre exceden los 15 μg/dL. Sin 

embargo, tal y como se muestra en la Figura IV.3, la  inhibición de la enzima también 

se produce por exposición a inferiores niveles de plomo, incluso por debajo del límite 

establecido por Henny et al. (1994) para Cernícalos americanos y por Martínez-López 

et al. (2004) en Aguililla calzada, Busardo ratonero y Azor (Accipiter gentilis). Cabe 

destacar, además, que niveles de plomo en sangre superiores a 10 μg/dL causaron un 

31% de inhibición enzimática. Además, cuando se compararon las zonas de muestreo 

se observó que el grado de actividad enzimática era un 60% menor en la zona 

contaminada que en la zona no contaminada.  

Dado que la inhibición enzimática causada por el plomo puede diferir entre 

especies, la edad e incluso el estado fisiológico, la patología asociada a dicha 

inhibición puede ser también diferente. En este sentido Beyer et al. (1988) encontraron 

diferente grado de inhibición de la δ-ALAD por plomo en seis especies de aves 

diferentes. Por otro lado, Hoffman et al. (1985a) observaron que el plomo es 

considerablemente más tóxico en pollos de especies altriciales como el Cernícalo 

americano que en pollos de especies precociales como las codornices, los ánades o 

los faisanes. Así, mientras que las aves precociales necesitan una inhibición 

continuada del 80% o mayor de la δ-ALAD en sangre para que disminuya la 
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hemoglobina tras la exposición a plomo (Hoffman et al., 1981; Franson y Custer, 1982; 

Eastin et al., 1983; Pain y Rattner, 1988), en pollos de Cernícalos americanos un 45-

59% puede ser suficiente para producir anemia por una disminución importante de la 

hemoglobina y el valor hematocrito (Hoffman et al., 1985b; Henny et al., 1994). Estas 

diferencias interespecíficas en relación a la inhibición de la enzima δ-ALAD y la 

anemia que produce (Franson et al., 1983) se han encontrado incluso entre especies 

de aves rapaces. En base a todos estos estudios, es posible que algunos individuos 

de nuestra población puedan sufrir anemia por inhibición de δ-ALAD por plomo.  

IV.2. EVALUACIÓN DE LA EXPOSICIÓN A INSECTICIDAS ORGANOCLORADOS 
EN SANGRE DE POLLOS DE BÚHO REAL DEL SURESTE DE ESPAÑA  

 En la especie humana, el estudio de la carga de organoclorados en sangre se 

ha revelado como un indicador válido de la carga total corporal (Radomski et al., 1971) 

y de la carga en tejido graso (Stellman et al., 1998; Botella et al., 2004). Aunque la 

bibliografía relacionada en aves de vida libre es escasa (Martínez-López et al., 2009), 

distintos autores han demostrado la utilidad de la sangre de rapaces en la 

biomonitorización de insecticidas organoclorados (Donaldson et al., 1999; Martínez-

López et al., 2009). Además este tipo de muestras se ha sugerido como una 

herramienta útil para evaluar y monitorizar los resultados de la aplicación de medidas 

restrictivas (Martínez-López et al., 2009). 

IV.2.1. Niveles de insecticidas organoclorados en sangre de pollos de Búho real 

 En general, la frecuencia de detección de los insecticidas organoclorados 

analizados en 316 muestras de sangre de pollos nacidos entre 2003 y 2007 en el 

Sureste de España ha sido baja para el conjunto de la población (<20%), siendo el 

p,p’-DDE, el lindano y la suma de endosulfán I y II los compuestos más frecuentes 

(Tabla IV.2). No obstante, estas frecuencias son mayores en los primeros años de 

estudio, sobre todo para algunos insecticidas como el  lindano (Tabla IV.2).  
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Tabla IV.2. Frecuencia de detección de los insecticidas organoclorados analizados en 

316 muestras de sangre de pollos de Búho real nacidos entre 2003 y 2007 en el 

Sureste de España 

 

2003 

(n=17) 

2004 

(n=50)

2005 

(n=71)

2006 

(n=76)

2007 

(n=102) 

Total población 
(n=316) 

α-HCH 23% 42% 15% 1,6% ND 11,7% 

β-HCH 5,9% 2% ND ND ND 0,6% 

Lindano 94% 48% 8,5% 2,6%  1% 15,8% 

δ-HCH ND 2% 1,4% ND ND 0,6% 

∑HCH 94% 60% 18% 3,94% 1% 20,6% 

Aldrin 1,26% 20% ND ND 1% 4,7% 

Dieldrin 35% 18% 1,4% 10,5% ND 7,6% 

Endrin 17,6% 28% ND ND 1% 5,7% 

Heptacloro 47% 18% ND 4% 4% 7,6% 

Heptacloro epóxido 71% 26% ND ND ND 8% 

∑ Endosulfán I y II 80% 1,4% 1,4% 1,3% ND 18,7% 

∑Ciclodiénicos 99,68% 90% 2,8% 10,5% 5 % 24% 

p,p’-DDT 11,7% 30% 1,4% ND ND 5,7% 

p,p’-DDD 24% 18% ND ND ND 4% 

p,p’-DDE 64,7% 62% 8,45% 4% ND 16% 

∑Difenialifáticos 70% 70% 9,8% 4% ND 18% 

Total insecticidas 94% 96% 28% 12% 6% 31,3% 

 

Dieldrin, la suma de endosulfán I y II, lindano y los difenilalifáticos son los 

compuestos detectados en mayores concentraciones, sobre todo en los primeros años 

de estudio (Tablas IV.3, IV.4, IV.5 y IV.6). 
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Tabla IV.3. Concentraciones de insecticidas organoclorados en sangre de pollos de 

Búho real nacidos entre 2003 y 2007 en el Sureste de España (Mediana; media ± DE, 

mínimo (Nº no detectados)-máximo en μg/L peso húmedo) 

 
2003 

(n=17) 

2004 

(n=50) 

2005 

(n=71) 

2006 

(n=76) 

2007 

(n=102) 

Total 
población 

(n=316) 

∑HCH 

1,82; 

2,99±3,45 

ND(1)-10,91 

0,80 

4,46±13,89 

ND(18)-68,46

ND; 

1,09±3,85 

ND(58)-22,55

ND; 

0,32±2,48 

ND(73)-21,55

1,68 

(1 detectado) 

 

ND; 

1,20±6,16 

ND(251)-68,46 

∑Ciclodiénicos 

19,20; 

58,66±100,05 

ND(1)-418,08 

6,88 

19,84±36,74 

ND(5)-178,09

ND; 

2,80±16,55 

ND(69)-

102,23 

ND; 

11,45±41,72 

ND(68)-

251,16 

ND; 

0,48±2,65 

ND(97)-20,59 

ND; 

9,83±37,19 

ND(240)-418,08 

∑Difenialifáticos 

0,80; 

5,40±12,03 

ND(5)-37,27 

0,92 

2,68±3,59 

ND(15)-14,79

ND; 

7,07±25,18 

ND(64)-

159,86 

ND; 

1,43±8,21 

ND(73)-58,88

ND 

ND; 

2,65±13,18 

ND(259)-159,86 

Total 

insecticidas 

23,28; 

66,59±104,2 

ND(1)-421,15 

12,46 

26,98±51,03 

ND(2)-247,37

ND; 

10,96±29,43 

ND(51)-

159,86 

ND; 

13,20±49,45 

ND(67)-

310,04 

ND; 

0,50±2,65 

ND(96)-0,59 

ND; 

13,45±44,31 

ND(217)-421,15 

 

Hexaclorociclohexanos 

  Coincidiendo con los resultados encontrados en sangre de pollos de Aguililla 

calzada del Sureste de España (Martínez-López et al., 2009), el lindano se detectó con 

mayor frecuencia y en concentraciones más altas que el resto del grupo (Tabla IV.4).  

El lindano es el insecticida del grupo de HCHs de más reciente prohibición (Decisión 

2000/801/EC), por lo que, a pesar de la menor persistencia que el resto de isómeros 

analizados, la detección de sus residuos en sangre de pollos de Búho real en mayores 

concentraciones no es sorprendente. Además, según el Reglamento (CE) 850/2004, el 

lindano ha podido ser utilizado en España hasta Noviembre de 2006 para el 

tratamiento correctivo profesional e industrial de árboles talados, madera y troncos o 

en aplicaciones industriales y domésticas en interiores; y hasta el 31 de Diciembre de 

2007 como insecticida tópico veterinario y para la salud pública. Este tipo de 
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aplicaciones podrían ser la causa de la presencia de residuos de lindano en la sangre 

de los pollos estudiados.  

 Por el contrario los niveles de los isómeros α, β y δ son muy inferiores a los 

detectados en sangre de buitres de África (van Wyk et al., 2001) y de Azor y Busardo 

ratonero del Sureste de España (Martínez-López, 2005; Tabla II.1), donde el isómero β 

fue el más abundante. Nuestros resultados parecen estar en concordancia con el 

hecho de que el uso agrícola del HCH técnico fue prohibido en España en 1994 

(Orden 4 de Febrero de 1994). 

Tabla IV.4. Concentraciones de hexaclorociclohexanos en sangre de pollos de Búho 

real nacidos entre 2003 y 2007 en el Sureste de España (Mediana; media ± DE, 

mínimo (Nº no detectados)-máximo en μg/L, peso húmedo) 

 
2003 

(n=17) 
2004 

(n=50) 
2005 

(n=71) 
2006 

(n=76) 
2007 

(n=102) 
Total población

(n=316) 

α-HCH 

ND; 

0,96±2,31 

ND(13)-8,46 

ND; 

0,33±0,55 

ND(29)-2,68 

ND; 

0,52±1,92 

ND(60)-14,71

21,55 

(1 detectado)
ND 

ND; 

0,29±1,63 

ND(279)-21,55 

β-HCH 

ND; 

0,05±0,22 

ND(16)-0,91 

ND; 

0,02±0,11 

ND(49)-0,81 

ND ND ND 

ND; 

0,01±0,07 

ND(314)-0,91 

Lindano 

1,14; 

1,98±2,18 

ND(1)-8,32 

ND; 

4,07±13,83 

ND(25)-8,46 

ND; 

0,27±1,18 

ND(65)-7,84 

ND; 

0,04±0,29 

ND(74)-2,50 

1,68 

(1 detectado) 

ND; 

0,83±5,70 

ND(266)-68,46 

δ-HCH ND 

ND; 

0,04±0,29 

ND(49)-2,02) 

21,68 

(1 detectado)
ND ND 

ND; 

0,08±1,22 

ND(314)-21,68 

∑HCH 

1,82; 

2,99±3,45 

ND(1)-10,91)

0,80 

4,46±13,89 

ND(18)-68,46 

ND; 

1,09±3,85 

ND(58)-22,55

ND; 

0,32±2,48 

ND(73)-21,55

1,68 

(1 detectado) 

 

ND; 

1,20±6,16 

ND(251)-68,46 
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Ciclodiénicos 

 El endosulfán es uno de los insecticidas de más reciente prohibición en España 

(Decisión 2005/864/EC), por lo que, a pesar de su baja persistencia en el organismo 

de los anímales de sangre caliente (Wiemeyer, 1996), su detección era de esperar en 

nuestro estudio. De forma parecida al lindano, los niveles de endosulfán I y II en los 

pollos de Búho real nacidos en 2003 y 2004 (Tabla IV.5) son similares a los de pollos 

de Aguililla calzada nacidos entre 2001 y 2003 en la Región de Murcia (Martínez-

López et al., 2009; Tabla II.1). 

 En relación al dieldrin, se trata del segundo insecticida detectado en mayores 

concentraciones en el conjunto de la población estudiada (Tabla IV.5). Además, a 

pesar de que, al igual que la mayoría de los insecticidas organoclorados, el uso 

agrícola de dieldrin está prohibido desde 1994 en España (Orden 4 de Febrero de 

1994), las concentraciones en algunas muestras son similares a las encontradas en la 

sangre de pollos de rapaces estudiados por Martínez-López (2005) (Rango=ND-93,63 

μg/L; Tabla II.1), e incluso a las de adultos de Pigargo americano capturados en 1977 

en EEUU (Rango=ND-80 μg/L; Henny et al., 1981).   

Tabla IV.5. Concentraciones de ciclodiénicos en sangre de pollos de Búho real nacidos 

entre 2003 y 2007 en el Sureste de España (Mediana; media ± DE, mínimo (Nº no 

detectados)-máximo en μg/L peso húmedo) 

 
2003 

(n=17) 

2004 

(n=50) 

2005 

(n=71) 

2006 

(n=76) 

2007 

(n=102) 

Total población 
(n=316) 

Aldrin 

ND; 

1,47±2,88 

ND(13)-8,20 

ND; 

0,15±0,38 

ND(40)-

2,22 

ND ND 5,56* 

ND; 

0,12±0,80 

ND(301)-8,20 

Dieldrin 

ND; 

0,96±1,66 

ND(11)-5,25 

ND; 

2,88±10,66

ND(41)-

57,2 

102,23* 

 

ND; 

10,97±39,96 

ND(68)-46,50

ND 

ND; 

3,47±21,20 

ND(292)-246,50 

Endrin 
ND; 

1,44±3,86 

ND; 

0,39±0,74 
ND ND 

 

3,08* 

ND; 

0,15±0,99 
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ND(14)-12,03 ND(36)-2,9  ND(298)-12,03 

Heptacloro 

ND; 

0,65±0,77 

N(9)-2,23 

ND; 

0,82±2,80 

ND(41)-

15,79 

ND 

ND; 

0,37±2,04 

ND(73)-14,85

ND; 

0,39±2,37 

ND(98)-7,5 

ND; 

0,38±2,03 

ND(292)-17,51 

Heptacloro 
epóxido 

0,78; 

2,14±2,95 

ND(5)-8,79 

ND; 

0,25±0,75 

ND(37)-

4,64 

ND ND ND 

ND; 

0,16±0,87 

ND(291)-8,79 

Endosulfán I 

8,63; 

45,68±99,05 

ND(1)-418,08 

ND; 

12,13±26,7

ND(26)-

118,75 

96,34* 7,72* ND 

ND; 

4,71±27,44 

ND(274)-418,08 

Endosulfán II 

3,13; 

5,86±8,14 

ND(3)-31,51 

1,07 

1,94±3,06 

ND(22)-

18,81 

ND ND ND 

ND;0,62±2,62 

ND(274)-31,51 

 

∑ Endosulfán I 
y II 

16,41; 

51,54±98,67 

ND(2)-418,08 

4,92 

14,07±26,4

ND(10)-

118,75 

96,34* 

 
7,72* ND 

ND; 

5,33±27,91 

ND(257)-418,08 

∑Ciclodiénicos 

19,20; 

58,66±100,05 

ND(1)-418,08 

6,88 

19,84±36,7

ND(5)-

178,09 

ND; 

2,80±16,

55 

ND(69)-

102,23 

ND; 

11,45±41,72 

ND(68)-

251,16 

ND; 

0,48±2,65 

ND(97)-

20,6 

ND; 

9,83±37,19 

ND(240)-418,08 

* 1 detectado 

Difenilalifáticos 

 Al igual que en los huevos no eclosionados analizados en el presente estudio, 

el p,p’-DDE fue el difenilalifático más frecuente y abundante en las muestras de 

sangre. Este perfil coincide con el de distintas especies de aves carroñeras, tanto de 

África (van Wyk et al., 2001) como de España (Gómara et al., 2004). Por el contrario, 

en sangre de pollos de Azor, Busardo ratonero y Aguililla calzada nacidos entre 1999 y 
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2003 en el Sureste de España (Martínez-López, 2005; Martínez-López et al., 2009; 

Tabla II.1), el p,p’-DDT y el p,p’-DDD se detectaron, a menudo, en mayores 

concentraciones. Sin embargo nuestros niveles de p,p’-DDE están dentro del mismo 

rango que los individuos de las tres especies mencionadas nacidos en el Sureste de 

España. Se trata de concentraciones muy inferiores a la media de 25,84 mg/kg de p,p’-

DDE citada por Donaldson et al. (1999) en plasma de pollos de Pigargo americano de 

los Grandes Lagos y que no se asocian a problemas reproductivos. 

Tabla IV.6. Concentraciones de difenilalifáticos en sangre de pollos de Búho real 

nacidos entre 2003 y 2007 en el Sureste de España (Mediana; media ± DE, mínimo 

(Nº no detectados)-máximo en μg/L, peso húmedo) 

 
2003 

(n=17) 

2004 

(n=50) 

2005 

(n=71) 

2006 

(n=76) 

2007 

(n=102) 

Total 

población (n=316)

pp’-DDT 

ND; 

1,24±3,52 

ND(15)-11,16 

ND; 

0,78±1,59 

ND(35)-

7,20 

93,54 

(1 

detectado) 

ND ND 

ND; 

0,49±5,36 

ND(298)-93,54 

p,p’-DDD 

ND; 

0,79±2,25 

ND(13)-9,14 

ND; 

0,46±1,15 

ND(41)-

5,15 

ND ND ND 

ND; 

0,12±0,72 

ND(303)-9,14 

p,p’-DDE 

0,71; 

3,36±7,36 

ND(6)-27,27 

0,65 

1,44±2,08 

ND(19)-

8,83 

ND; 

5,76±22,93 

ND(65)-

159,86 

ND; 

1,43±8,21 

ND(73)-

58,88 

ND 

ND; 

2,05±11,88 

ND(265)-159,86 

∑Difenialifáticos 

0,80; 

5,40±12,03 

ND(5)-37,27 

0,92 

2,68±3,59 

ND(15)-

14,79 

ND; 

7,07±25,18 

ND(64)-

159,86 

ND; 

1,43±8,21 

ND(73)-

58,88 

ND 

ND; 

2,65±13,18 

ND(259)-159,86 
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IV.2.2. Evolución espacio-temporal de los residuos de insecticidas 
organoclorados en sangre de pollos de Búho real 

En base al método de selección de modelos basada en la teoría de la selección 

descrita por Burnham y Anderson (2001), como resultado de la aplicación de los 

modelos lineales y lineales mixtos para cada una de las variables de respuesta (los 14 

insecticidas organoclorados y la suma por grupos de compuestos), la variable 

explicativa “Año” sola o en combinación con otras aparecía en el mejor modelo (Tabla 

IV.7), excepto para el δ-HCH. Por tanto se puede considerar que es la variable que 

más influye en los niveles de insecticidas en sangre de los pollos de Búho real 

estudiados. Esta variable explicativa fue también la mejor en el estudio realizado por 

Martínez-López (2005) en la Región de Murcia, en el que se analizaron los niveles de 

los mismos insecticidas organoclorados en sangre de pollos de Busardo ratonero, 

Aguililla calzada y Azor. 

Tabla IV.7. Importancia relativa de los factores (territorio, año y área) en los niveles de 

insecticidas organoclorados en sangre de pollos de Búho real 

   Importancia relativa (w+) 

Compuesto Mejor modelo wi Territorio Año Subárea 

α-HCH Territorio + Año 0,549 0,800 1,000 0,254 

β-HCH Año 0,405 0,236 0,696 0,261 

Lindano Territorio + Año 0,381 0,681 1,000 0,448 

δ-HCH Nulo 0,487 0,251 0,049 0,313 

∑HCH Territorio + Año 0,676 0,959 1,000 0,296 

Aldrin Año 0,448 0,405 1,000 0,243 

Dieldrin Territorio + Año 0,755 1,000 0,983 0,232 

Endrin Año 0,551 0,230 1,000 0,282 

Heptacloro Año 0,525 0,268 1,000 0,281 

Heptacloro epóxido Territorio + Año 0,632 0,869 1,000 0,274 

EndosulfánI Año 0,567 0,229 1,000 0,263 

EndosulfánII Año 0,589 0,230 1,000 0,235 

∑ Endosulfán Año 0,587 0,230 1,000 0,237 

∑Ciclodiénicos Territorio + Año 0,750 1,000 1,000 0,250 

p,p’-DDT Territorio + Año 0,596 0,860 1,000 0,306 

p,p’-DDD Año 0,426 0,445 1,000 0,229 

p,p’-DDE Año 0,586 0,230 1,000 0,238 

∑Difenialifáticos Año 0,508 0,330 1,000 0,242 

Total insecticidas Territorio + Año 0,722 0,998 1,000 0,277 
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Para la comparación de medias de las concentraciones normalizadas se 

aplicaron modelos lineales mixtos, en los que la variable “Territorio” se consideró como 

factor aleatorio. Según estos modelos, los niveles de todos los insecticidas estudiados, 

excepto δ-HCH, mostraron diferencias significativas entre años. Por el contrario, a 

diferencia de los niveles de organohalogenados en huevos, no se encontraron 

diferencias significativas entre subáreas. 

Teniendo en cuenta las frecuencias de detección y eliminando los valores 

extremos encontrados en algunos compuestos, se observa que en general las 

concentraciones de insecticidas muestran una tendencia decreciente (Figuras IV.4, 

IV.5, IV.6, IV.7, IV.8 y IV.9). Este hecho parece lógico debido a que, tal y como se ha 

mencionado, la mayoría de estos insecticidas fueron prohibidos para uso agrícola en 

1994 en España (Orden de 4 de Febrero de 1994). No obstante esta tendencia no se 

ha observado para el heptacloro, cuyas concentraciones se mantienen estables 

(Figura IV.5).  
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Figura IV.4. Evolución de concentraciones de insecticidas en sangre de pollos de Búho 

real nacidos entre 2003 y 2007 (μg/L) en el Sureste de España por grupos de 

compuestos 
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Figura IV.5. Concentraciones de heptacloro y su epóxido en sangre de pollos de Búho 

real nacidos entre 2003 y 2007 (μg/L) en el Sureste de España (IC: 95%) 

Mientras que todos los isómeros de HCHs tendieron a disminuir a lo largo del 

periodo de estudio, esta disminución fue más evidente para lindano, el insecticida del 

grupo de HCHs de más reciente prohibición (Figura IV.6). En los estudios realizados 

por  Martínez-López et al. (2009), también se observó una disminución en los niveles 

de lindano en sangre de pollos de Aguililla Calzada, siendo más marcada en el 2000, 

año en el que se prohibió este insecticida en la zona de estudio. Por otro lado cabe 

mencionar que los niveles encontrados en 2003 en dicho estudio son muy similares a 

la media en sangre de los pollos de nuestra población nacidos el mismo año (1,89 vs 

1,98 μg/L, respectivamente).  
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Figura IV.6. Concentraciones de α-HCH, β-HCH y lindano en sangre de pollos de Búho 

real nacidos entre 2003 y 2007 (μg/L) en el Sureste de España (IC: 95%) 

 Al igual que la mayoría de compuestos, tanto aldrin como endrin tienden a 

disminuir. Sin embargo en el caso del dieldrin, no se ha podido determinar una 

tendencia para el periodo estudiado ya que las desviaciones estándar son muy altas 

(Figura IV.7).  
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Figura IV.7. Concentraciones medias de aldrin, endrin y dieldrin en sangre de pollos de 

Búho real nacidos entre 2003 y 2007 (μg/L) en el Sureste de España (IC: 95%) 

El endosulfán es un plaguicida que se ha utilizado en España para una amplia 

variedad de cultivos de alimentos, incluidos los cítricos, frutas y vegetales (Barberá, 

1989) hasta su prohibición en 2005 (Decisión 2005/864/EC). Aunque se permitió la 

autorización excepcional hasta 2007 para determinados cultivos en algunos países de 

la Unión Europea, en el caso de España esta autorización se limitó al cultivo del 

algodón, tomates y avellanas. El cultivo de este último fruto es inexistente en la zona 

de estudio. En cambio, la comparación de la evolución de la superficie destinada a 

cultivo de algodón (Centro Regional de Estadística de Murcia, 2011) respecto a las 

concentraciones de endosulfán en sangre de los pollos de Búho real nacidos en la 

misma zona, mostró una disminución casi paralela (Figura IV.8). Puesto que la 

disminución observada en nuestro estudio se produjo previamente a la prohibición, el 

descenso en los niveles de endosulfán en sangre podría relacionarse con una menor 

aplicación por una disminución de la superficie destinada a este tipo de cultivos. Por el 

contrario, aunque el tomate también es un producto abundante en la zona, su cultivo 

se ha mantenido en el tiempo de forma estable, por lo que no parece haber influido en 

el descenso del uso del insecticida y ni en la presencia de residuos en las muestras de 

búhos. En este sentido nosotros podríamos concluir que, al igual que se ha observado 

en Aguilillas calzadas (Martínez-López et al., 2009), el uso de sangre de pollos de 
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Búho real podría ser considerada una buena unidad  para monitorizar el uso de 

productos fitosanitarios. 
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Figura IV.8. Evolución de las concentraciones de ∑Endosulfán I y II en sangre de 

pollos de Búho real nacidos entre 2003 y 2007 (μg/L) en el Sureste de España y su 

relación con la superficie de terreno destinado a cultivo de algodón y tomate en el área 

de estudio. 

 Tal y como se observa en las Figuras IV.4 y IV.9, los niveles de ∑Difenalifáticos 

en sangre de la población estudiada tienden a disminuir durante el periodo de estudio.  
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Figura IV.9. Concentraciones medias de p,p’-DDT, p,p’-DDD y p,p’-DDE en sangre de 

pollos de Búho real nacidos entre 2003 y 2007 (μg/L) en el Sureste de España 

Los residuos de DDT y compuestos relacionados (DDT-r) presentes 

actualmente en el medio están supuestamente asociados al uso del dicofol (Martínez-

López et al., 2007; García-Fernández et al., 2008) ya que el DDT es un intermediario 

en la síntesis del dicofol, y pequeñas fracciones de DDT-r podían estar presentes en 

los productos comerciales de este insecticida (Directiva del Consejo 90/533/EEC), y 

por tanto en el medio. En nuestra zona de estudio el dicofol ha sido recomendado para 

combatir plagas de arañas que afectan a cítricos (Orden de 1 de Febrero de 2006; 

Resolución de 28 de Marzo de 2007), y en menor medida a melones y sandías (Orden 

de 26 de Noviembre de 2007) hasta 2009 (Decisión 2008/764/EC). Sin embargo, de 

forma similar al endosulfán, la comparación de los niveles de p,p’-DDT en sangre de 

pollos de Búho real con la superficie de terreno de la zona de estudio destinada a al 

cultivo de cítricos, melones y sandías, muestra una tendencia a la disminución para 

ambos parámetros (Figura IV.11). Por tanto, la disminución observada en los niveles 

de difenialifáticos, y en concreto de p,p’-DDT, podría estar más relacionada con la 

disminución de la superficie destinada a estos cultivos que con la prohibición. Esta 

disminución es más marcada en 2005, año en el que el Servicio de Sanidad y 

Protección Vegetal de la Comunidad Autónoma de la Región de Murcia envió un aviso 

alertando de la reclasificación a mayor grado de toxicidad (de “Tóxicas” a “Muy 



Tesis Doctoral Europea_______________________________Pilar Gómez Ramírez  
 

 174 

Tóxicas”) del dicofol y endosulfán,  entre otras (CARM, 2005). Por tanto la disminución 

observada en ambos compuestos podría estar también relacionada con este hecho. 
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Figura IV.10. Evolución de las concentraciones de p,p’-DDT en sangre de pollos de 

Búho real nacidos entre 2003 y 2007 (μg/L) en el Sureste de España y su relación con 

la superficie de terreno destinado a cultivo de algodón y tomate en el área de estudio. 
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IV.3. RESIDUOS DE COMPUESTOS ORGANOHALOGENADOS EN HUEVOS NO 
ECLOSIONADOS DE BÚHO REAL: TENDENCIAS ESPACIO-TEMPORALES Y 
EVALUACIÓN DEL RIESGO 

La exposición a contaminantes ambientales se ha relacionado con frecuencia  

a determinados mecanismos tóxicos como la embriotoxicidad, la disminución del 

grosor de cáscara o alteraciones del comportamiento que han alterado el éxito 

reproductivo de distintas especies de aves (Gilbertson et al., 1991; Elliott y Martin, 

1994; McCarty y Secord, 1999; Fernie et al., 2008). Como consecuencia de ello, 

numerosas poblaciones de aves han sufrido regresiones (Mora et al., 1993; Fry, 1995; 

Henny y Elliott, 2007). Esta evidencia indujo la adopción de medidas legislativas que 

restringieran o prohibieran el uso agrícola de la mayoría de estos compuestos; lo cual 

se ha traducido en una disminución progresiva de las concentraciones en el medio y 

en los tejidos de aves (Bustnes et al., 2007; García-Fernández et al., 2008). Sin 

embargo, debido a la alta persistencia y capacidad de bioacumulación y 

biomagnificación a través de la cadena trófica, los niveles de estos compuestos en el 

medio pueden ser todavía importantes y suponer riesgos potenciales para los seres 

vivos (van den Steen et al., 2009).  

En estudios previos sobre contaminantes organohalogenados en huevos de 

rapaces de la Región de Murcia se ha descrito un descenso en los niveles de 

insecticidas organoclorados y PCBs entre 1998 y 2004 (Martínez-López et al., 2007). 

El objetivo del presente estudio era evaluar si esta tendencia existe en la zona de 

reproducción del Búho real del Sureste de España, donde la agricultura con aplicación 

de insecticidas ha sido intensa desde hace años y la actividad industrial es también 

elevada en algunas zonas.  

Puesto que es un hecho demostrado que los animales centinelas pueden ser 

útiles para cuantificar la biodisponibilidad de los contaminantes en otras especies 

expuestas a las mismas fuentes de contaminación (Beeby, 2001), la información 

obtenida en el presente estudio también podría ser útil para evaluar los posibles 

riesgos para otras especies más sensibles, incluido el ser humano (National Research 

Council 1991; García-Fernández y María-Mojica 2000). 

En la tabla IV.8 se proporciona la información relativa a los parámetros 

biométricos de los huevos analizados así como el contenido lipídico y el peso del 

contenido.  
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Tabla IV.8. Parámetros biométricos y características de huevos no eclosionados de 

Búho real del Sureste de España obtenidos entre 2004 y 2009 

 Media DE Mínimo Máximo 

Índice de cáscara (mg/mm2) (n = 57) 2,21 0,24 1,73 28,3 

Grosor de cáscara (mm) (n = 58) 0,29 0,03 0,22 0,37 

Peso de cáscara (g) (n = 57) 6,13 0,59 4,95 7,2 

Longitud (mm) (n = 55) 57,98 2 53,4 62,6 

Diámetro (mm) (n = 55) 48,1 1,55 40,2 50,9 

% Lipidos (n = 58) 11,6 5,9 4,64 34,56 

Peso contenido (g) (n = 58) 57,35 5,16 41,49 67,66 

 

A pesar de que distintos autores han descrito un aumento en las 

concentraciones de compuestos lipofílicos  como consecuencia de la disminución del 

contenido lipídico en el huevo durante el desarrollo embrionario (Newton y Bogan, 

1978; Peakall y Gilman, 1979; Helander et al., 2002), en nuestras muestras no se han 

observado alteraciones en el contenido lipídico debido a esta causa. Tampoco la 

putrefacción alteró el contenido lipídico en los huevos analizados. Además, ninguno de 

los compuestos estudiados se correlacionó con la cantidad de lípidos presente en los 

huevos analizados.  

Por otro lado durante el desarrollo embrionario se puede producir una 

disminución del grosor de la cáscara en algunas especies (Kreitzer, 1972; Booth y 

Rahn, 1990), lo cual es previsible ya que el calcio es necesario para la formación del 

tejido óseo del embrión (Helander et al., 2002). Sin embargo en nuestras muestras, 

coincidiendo con los estudios de Pigargo europeo (Haliaeetus albicilla) de Suecia 

(Helander et al., 2002), el grosor de cáscara no fue diferente entre huevos 

embrionados y no embrionados.  
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IV.3.1. Niveles de insecticidas organoclorados en huevos no eclosionados de 
Búho real 

Las concentraciones de insecticidas organoclorados se proporcionan en la 

tabla IV.9. 

Tabla IV.9. Concentraciones de insecticidas organoclorados en huevos no 

eclosionados de Búho real (ng/g, peso lípidos). 

 

 

Compuesto 

 

% 
detección 

Población total 

Mediana; 
Media±DE 

(rango) (n=58) 

Subárea Norte 

Mediana; 
Media±DE 

(rango) (n=42) 

Subárea Sur 

Mediana; Media±DE 

(rango) (n=16) 

α-HCH 6,9 
ND; 2,17±8,23 

(ND-39,14 

ND; 0,6±3,92 

(ND-25,38) 

ND; 6,29±13,80 

(ND-39,14) 

β-HCH 25,9 
ND; 56,30±156,42 

(ND-751,96) 

ND; 66,63±181,31 

(ND-751,96) 

ND; 29,20±45,18 

(ND-127,37) 

Lindano 3,4 
ND; 2,21±12,51 

(ND-86,09) 

ND; 1,01±6,53 

(ND-42,29) 

ND; 5,38±21,52 

(ND-86,09) 

δ-HCH 3,4 
ND; 0,95±5,23 

(ND-34,19) 

ND; 0,81±5,28 

(ND-34,19) 

ND; 1,31±5,25 

(ND-21) 

ε-HCH 19 
ND; 4,60±10,48 

(ND - 42,54) 

ND; 5,94±11,79 

(ND-42,54) 

ND; 1,09±4,36 

(ND-17,44) 

∑HCH  
ND; 66,24±158,34 

(ND-751,96) 

ND; 74,99±183,25 

(ND-751,96) 

26,49; 43,27±51,96 

(ND-158,21) 

Aldrin 3,4 
ND; 0,80±4,51 

(ND - 31,21) 

ND; 1,10±5,29 

(ND-31,21) 
ND 

Dieldrin 34,5 

ND; 

447,67±1776,02 

(ND-9463,71) 

ND; 

591,47±2074,19 

(ND-9463,71) 

ND; 70,21±129,72 

(ND-502,64) 

Isodrin   ND ND 

Endrin   ND ND 

Heptacloro 13,8 
ND; 0,67±2,05 

(ND-11,83) 

ND; 0,43±1,33 

(ND-6,61) 

ND; 1,32±3,25 

(ND-11,83) 
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Heptacloro epóxido 10,3 

ND; 

352,17±1180,20 

(ND-6447,43) 

ND; 

254,95±1110,06 

(ND-6447,43) 

ND; 607,36±1352,35 

(ND-4319,34) 

Clordano-trans 48,3 
ND; 3,34±6,71 

(ND-34,71) 

ND; 3,90±7,71 

(ND-34,71) 

1,11; 1,84±2,29 

(ND-7,12) 

Clordano-cis   ND ND 

Endosulfán 17,2 
ND; 165,79±646,18 

(ND-4629,18) 

ND; 67,90±189,08 

(ND-847,5) 

ND; 422,75±1179,70 

(ND-4629,18) 

∑Ciclodiénicos  

15,55; 

970,43±2116,50 

(ND-9491,44) 

13,765; 

919,75±2276,69 

(ND-9491,44) 

116,11; 

1103,48±1681,83 

(ND-4745,4) 

p,p’-DDE (n=56) 100 

6248,19; 

16290,13±27792,01 

(565,60-129633,67) 

4501,54; 

15366,97±31699,89 

(565,6-129633,67) 

(n=41) 

16621,79; 

18813,43±12409,73 

(4875,8-47151,93) 

(n=15) 

op’-DDE 3,4 
ND; 0,19±1,33 

(ND-10,04) 

ND; 0,03±0,19 

(ND-1,22) 

ND; 0,63±2,51 

(ND-10,04) 

op’-DDD  ND ND ND 

p,p'-DDD 24,1 
ND; 30,54 ± 73,04 

(ND-359,66) 

ND; 28,09±68,28 

(ND-359,66) 

ND; 36,96±86,41 

(ND-267,67) 

op'-DDT 22,4 
ND; 20,97±53,30 

(ND-284,77) 

ND; 18,29±44,37; 

(ND-172,85) 

ND; 28,02±73,09 

(ND-284,77) 

p,p'-DDT 10,3 
ND; 20,47±72,38 

(ND-352,41) 

ND; 14,10±56,64; 

(ND-341,2) 

ND; 37,18±103,56 

(ND-352,41) 

∑Difenilalifáticos  

6248,19; 

16354,07±27843,08 

(584,01-129935,33) 

4462,95; 

15061,61±31455,98 

(53,27-129935,33) 

15015,28; 

17740,38±12868,31 

(552,44-47394,44) 

Metoxicloro 20,7 
ND; 5,34±11,68 

(ND-40,54) 

ND; 5,63±11,50 

(ND-40,54) 

ND; 4,58±12,50 

(ND-36,96) 

Mirex 24,1 

ND;  

1,63±6,39 

(ND-46,3) 

ND;  

0,65±2,17 

(ND-11,79) 

ND;  

4,23±11,49 

(ND-46,3) 
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HCB 100 
ND; 29,34±37,17 

(1,71-239,38) 

16,34; 27,42±38,57 

(1,71-239,38) 

18,11; 34,39±33,85 

(8,25-114,4) 

∑Insecticidas 
organoclorados 

(n=56) 
 

6833,4; 

17307,03±27996,20 

(606,97-131582,61) 

5108,03; 

16090,04±31471,17 

(606,97-131582,61) 

15705,19; 

18930,33±13531,48 

(591,51-47598,16) 

 

Los compuestos más frecuentemente detectados fueron hexaclorobenceno 

(HCB), p,p’-DDE, clordano-trans y dieldrin; mientras que las mayores concentraciones 

se dieron en dieldrin y p,p’-DDE, seguidos de heptacloro epóxido y endosulfán. Por el 

contrario clordano-cis, op’-DDD, isodrin y su epóxido el endrin no se detectaron en 

ninguna muestra.   

De forma similar que en huevos de rapaces nocturnas y diurnas recogidos 

durante la misma década en España y otros países europeos (Henny et al., 2003; 

Mañosa et al., 2003; Jaspers et al., 2005; Bustnes et al., 2007; Martínez-López et al., 

2007), p,p’-DDE, el ubicuo metabolito del DDT, fue el compuesto mayoritario en todas 

las muestras. No obstante, la media de p,p’-DDE de nuestras muestras (16,3 μg/g 

peso de lípidos) fue mayor que la citada en dichos estudios. Esto puede ser debido a 

la mayor actividad agrícola de nuestra zona de estudio, donde la aplicación del DDT 

fue frecuente en el pasado (Sánchez-Gelabert et al., 2008a). Así mismo, en estudios 

realizados con muestras de humanos de la Región de Murcia, se evidenció la 

influencia de las prácticas agrícolas sobre los niveles de insecticidas en el organismo 

(Molina et al., 2005; Jakszyn et al., 2009). Soportando esta misma idea, los niveles 

más altos de p,p’-DDE (media de la puesta=109,27 μg/g peso de lípidos) se dieron en 

los huevos recogidos de un nido rodeado de una extensa área de cultivo de regadío en 

la subárea Norte. 

Tal y como se ha mencionado, los actuales residuos de DDT y compuestos 

relacionados (DDT-r) presentes en el medio están supuestamente asociados al uso del 

dicofol (Martínez-López et al., 2007; García-Fernández et al., 2008), un insecticida 

recomendado para el cultivo de cítricos en nuestra zona de estudio durante el periodo 

estudiado (Orden de 1 de Febrero de 2006; Resolución de 28 de Marzo de 2007) y 

permitido hasta 2009 (Decisión 2008/764/EC). Debido a que el ratio DDT/DDE en 

nuestras muestras fue bajo (0-0,09), se podría decir que la fuente de DDTs es 

relativamente antigua en nuestra área. Sin embargo, basándose en los análisis de 



Tesis Doctoral Europea_______________________________Pilar Gómez Ramírez  
 

 180 

dicofol comercial y muestras de aire de China, Qiu et al., (2005) sugirieron que este 

ratio no es válido en zonas donde la contaminación por dicofol es posible. Por eso 

sugirieron el uso del ratio o,p’-DDT/p,p’-DDT como indicador de “contaminación por 

DDT tipo dicofol”. Así, en las regiones con este tipo de contaminación, este ratio sería 

mayor que en las zonas donde se ha usado el DDT técnico (1,3-9,3 frente <0,1) (de la 

Cal et al., 2008). En nuestro estudio, solamente en un nido,  localizado en la subárea 

Norte, se obtuvo un ratio de 4,6, siendo en el resto de muestras <0,1, o no calculable. 

No obstante, es posible que este ratio se vea alterado en animales debido al 

metabolismo del p,p’-DDT a p,p’-DDE en el hígado (Gold y Brunk, 1982). Se debe 

tener en cuenta, además, que el o,p’-DDT se degrada más rápidamente que el p,p’-

DDT en el medio (Martijn et al., 1993) por lo que ratios bajos no son siempre 

indicativos de uso de DDT técnico (de la Cal et al., 2008). Por tanto, la utilización de 

este ratio en aves requiere mayor investigación. Sin embargo, debido a que estudios 

recientes en pollos de rapaces diurnas de la Región de Murcia correlacionaron los 

niveles de p,p’-DDT en sangre con el uso agrícola del dicofol (Martínez-López, 2005) 

y, teniendo en cuenta que tanto en los huevos como en las muestras de sangre de 

nuestro estudio se han encontrado op’-DDT y p,p’-DDT, podemos sugerir la existencia 

de una fuente reciente de DDTs en la zona de estudio, probablemente debido a la 

aplicación del dicofol. 

A pesar de que el HCB se detectó en todas las muestras, los niveles 

encontrados fueron mucho más bajos que los de los huevos de otras rapaces 

nocturnas de Europa (Jaspers et al., 2005; Bustnes et al., 2007). Aunque el HCB se 

encuentra de manera ubicua en casi todos los compartimentos del medio (Barber et 

al., 2005) y no existe ninguna fuente dominante de emisión (Bailey, 2001), en 

poblaciones humanas de España los niveles más elevados se relacionaron con 

fuentes de contaminación de origen industrial (Arrebola et al., 2009; Jakszyn et al., 

2009). De hecho, los niveles de HCB en los huevos de nuestro estudio fueron más 

altos que los encontrados en huevos de rapaces que nidifican en zonas alejadas de 

influencias urbanas o industriales (Martínez-López et al., 2007).  

El segundo grupo de insecticidas más importante en nuestro estudio fue el de 

los ciclodiénicos, principalmente debido a las altas concentraciones de dieldrin, 

heptacloro epóxido y endosulfán (media=448, 352, 166 ng/g de peso de lípidos, 

respectivamente) (Tabla IV.3). Aunque se ha demostrado que el dieldrin puede 

persistir muchos años después de su prohibición (Martijn et al., 1993), en nuestro 

estudio no era esperable obtener concentraciones tan altas como las encontradas en 
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huevos de rapaces nocturnas de EEUU hace más de 25 años (Henny et al., 1984). El 

endosulfán se detectó, incluso en niveles de ppm (Tabla IV.9), probablemente debido 

a su aún reciente prohibición, por lo que ha sido usado legalmente hasta Junio de 

2007 (Decisión de la Comisión 2005/864/EC). Por el contrario, de forma parecida a 

otros estudios en rapaces diurnas y nocturnas (Henny et al., 1984), el heptacloro-

epóxido se detectó con mayor frecuencia y a concentraciones mayores que las 

descritas en la sangre de pollos y huevos de rapaces diurnas de España (Mañosa et 

al., 2003; Martínez-López et al., 2009), siendo incluso mayores que las 

concentraciones en sangre de los pollos del presente estudio. Respecto al trans-

clordano, aunque se detectó en casi la mitad de las muestras, los niveles fueron muy 

bajos (media=3,34 ng/g peso de lípidos). Puesto que el uso agrícola de este 

insecticida se prohibió en España en 1994, su presencia es indicativa de la elevada 

persistencia en el medio (Dearth y Hites, 1991). 

Entre los hexaclorociclohexanos (HCHs), β-HCH, es considerado el isómero 

más persistente (Li et al., 1998), lo que explica que fuera el más frecuente y abundante 

de nuestro estudio (Tabla IV.9), al igual que en otros estudios de huevos de rapaces 

(Henny et al., 2003; Mañosa et al. 2003). Por otro lado, nuestros niveles fueron más 

elevados que los citados para huevos de rapaces nocturnas de otros países europeos 

(Jaspers et al., 2005; Bustnes et al., 2007). Particularmente elevados fueron los de los 

huevos recogidos en un nido rodeado de un cultivo intensivo en el subárea Norte, 

llegando a una concentración media de la puesta de 607 ng/g peso de lípidos. Al igual 

que el p,p’-DDE, los residuos de β-HCH se han asociado a áreas con intenso o 

moderado uso de insecticidas (Molina et al. 2005; Jakszyn et al. 2009). La restricción 

de uso de HCH tuvo lugar en España en 1994, momento a partir del cual solo se podía 

usar lindano en agricultura con más del 99% de isómero γ (Orden 4 de Febrero de 

1994). Por tanto, la presencia de trazas de β-HCH es indicativa de la alta persistencia 

en el medio. Sin embargo, la baja frecuencia (3,4 %) y niveles de γ-HCH (media=2,21 

ng/g peso de lípidos) en nuestras muestras puede tener su explicación en la 

prohibición total del lindano para uso agrícola en el año 2000 (Decisión 2000/801/EC), 

a lo que hay que unir su rápido metabolismo y eliminación en aves. 

IV.3.2. Niveles de PCBs en huevos no eclosionados de Búho real 

En nuestro estudio se encontraron niveles de PCBs mayores que los descritos 

en huevos de tres especies de rapaces nocturnas de la República Checa recogidos en 

2001 (Kubistova et al., 2003), de Lechuza (Tyto alba) de distintas áreas de  
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Branderburgo (Alemania) puestos en 1995 y 1996 (Wiesmüller et al., 1999) y de 

Cárabo (Strix aluco) de Noruega central puestos entre 2001 y 2004 (Bustnes et al., 

2007). Por el contrario, nuestros niveles fueron mucho más bajos que los de huevos 

de Mochuelos (Athene noctua) recogidos entre 1998 y 2000 en Bélgica (Jaspers et al., 

2005). Con estos datos podríamos pensar que la exposición a PCBs de nuestra 

población se sitúa en niveles intermedios en un contexto europeo.  

Tal y como se muestra en la Tabla IV.10, los congéneres más frecuentemente 

detectados fueron el 52, 138, 153, 170 y 180 y, al igual que en huevos de otras 

rapaces nocturnas y diurnas (Disser et al., 1992; Wiesmüller et al., 1999; Kubistova et 

al., 2003; Jaspers et al., 2005; Bustnes et al., 2007). De ellos, los congéneres 138, 153 

y 180 fueron los más abundantes.  

Tabla IV.10. Concentraciones de bifenilos policlorados en huevos no eclosionados de 

Búho real (ng/g peso lípidos). 

 

 

Compuesto 

 

% 
detección 

Población total 

Mediana; Media±DE 

(rango) (n=58) 

Subárea Norte 

Mediana; Media±DE 

(rango) (n=42) 

Subárea Sur 

Mediana; Media±DE 

(rango) (n=16) 

PCB 8 84,48 
11,27; 10,54±10,02 

(ND-65,20) 

9,22;10,53±10,78 

(ND-65,20) 

12,36;13,22±7,63 

(3,07-31,86) 

PCB 28 60,34 
7,00; 13,06±26,89 

(ND-120,31) 

5,69;15,26±31,23 

(ND-120,31) 

7,14;7,26±5,74 

(ND-19,37) 

PCB 31 63,79 
3,60; 3,93±3,90 

(ND-5,36) 

3,77;3,82±3,85 

(ND-14,08) 

3,37;4,20±4,13 

(ND-15,36) 

PCB 44 84,48 
9,83; 9,00±5,42 

(ND-21,33) 

10,03;8,99±5,46 

(ND-21,33) 

9,24;9,05±5,51 

(ND-17,87) 

PCB 52 98,28 
1,75; 2,33±2,09 

(ND-10,81) 

1,73;2,30±2,11 

(ND-10,81) 

1,80;2,40±2,10 

(0,67-7,83) 

PCB 70 94,83 

7,21;  

15,61±21,18 

(ND-83,07) 

5,93; 

13,86±21,09 

(ND-82,88) 

11,74; 

20,19±21,41 

(2,43-83,07) 

PCB 77 22,4 
ND; 0,86±2,97 

(ND-21,52) 

ND;0,99±3,43 

(ND-21,52) 

ND;0,53±1,07 

(ND-3,66) 
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PCB 101 32,76 
ND; 6,84±35,46 

(ND-269,52) 

ND;2,03±3,81 

(ND-15,45) 

ND;19,45±67,11 

(ND-269,52) 

PCB 105 50 
0,61; 11,71±23,66 

(ND-144,25) 

ND;7,61±15,70 

(ND-60,70) 

10,88;22,46±35,82 

(ND-144,25) 

PCB 118 89,7 

29,80; 

73,49 ± 104,99 

(ND - 438,50) 

20,35; 

48,82±80,85 

(ND-316,44) 

89,00; 

138,26±133,56 

(13,33-438,50) 

PCB 126 53,4 
4,42; 40,05±109,45 

(ND-608,24) 

ND; 10,30±17,85 

(ND-73,88) 

37,67; 118,16±188,84 

(ND-608,24) 

PCB 128 82,8 
7,94; 32,52±84,41 

(ND-449,63) 

4,20;11,79±20,27 

(ND-88,84) 

25,89;86,95±146,93 

(0,69-449,63) 

PCB 138 98,3 

79,20; 

460,78±1329,90 

(ND-7421,41) 

56,86; 

128,39±183,10 

(ND-703,82) 

312,54; 

1333,30±2346,87 

(74,56-7421,41) 

PCB 149 37,9 
ND; 9,34±39,05 

(ND-242,01) 

ND;1,60±3,32 

(ND-12,77) 

3,73;29,63±71,82 

(ND-242,01) 

PCB 151 18,97 
ND; 6,41±31,64 

(ND-183,16) 

ND;0,35±1,05 

(ND-4,45) 

ND;22,31±58,56 

(ND-183,16) 

PCB 153 100 

155,82; 

838,05±2296,37 

(35,63-12137,21) 

121,07; 

243,65±326,75 

(35,63-1290,37) 

532,33; 

2398,34±4020,03 

(162,88-12137,21) 

PCB 156 62,1 
18,68; 55,79±92,77 

(ND-567,74) 

17,88;40,44±56,50 

(ND-185,82) 

53,34;96,06±146,92 

(ND-567,74) 

PCB 169 55,2 
1,19; 31,30±79,64 

(ND- 32,39) 

ND;25,29±79,96 

(ND-332,39) 

16,67;47,05±79,12 

(ND-299,84) 

PCB 170 93,1 

35,95; 

219,52±605,38 

(ND-3358,77) 

28,14; 

61,01±88,14 

(ND-332,50) 

176,42; 

635,61±1056,60 

(ND-3358,77) 

PCB 180 100 

111,08; 

622,38±1683,62 

(23,69-8242,80) 

85,09; 

170,25±221,08 

(23,69-849,06) 

441,51; 

1809,21±2926,26 

(113,82-8242,80) 
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PCB 195 17,2 
ND; 15,76±50,82 

(ND-257,48) 

ND;2,33±14,86 

(ND-96,35) 

5,93;51,02±85,90 

(ND-257,48) 

PCB 194 53,4 
7,76; 92,31±223,80 

(ND-1154,02) 

ND;34,38±70,28 

(ND-347,82) 

94,17;244,39±377,85 

(ND-1154,02) 

∑PCBs 100 

544,67; 

2569,96±658134 

(84,85-34753,94) 

411,21; 

841,69±1046,44 

(84,85-3731,62) 

1943,85; 

7106,67±11457,88 

(472,25-34753,94) 

 

IV.3.3. Niveles de PBDEs en huevos no eclosionados de Búho real 

A diferencia de lo observado en organoclorados, los compuestos bromados se 

detectaron con baja frecuencia y ninguno de los compuestos llegó a ser detectado en 

todas las muestras (Tabla IV.11).  

Tabla IV.11. Concentraciones de PBDEs en huevos no eclosionados de Búho real 

(ng/g peso lípidos). 

 

Compuesto 

% 
detección 

Población total 

Mediana; Media±DE 

(rango) (n=58) 

Subárea Norte 

Mediana; Media±DE 

(rango) (n=42) 

Subárea Sur 

Mediana; Media±DE 

(rango) (n=16) 

BDE 28 36,20 
ND; 0,167±0,27 

(ND-1,26) 

ND;0,18±0,29 

(ND-1,26) 

ND;0,13±0,24 

(ND-0,72) 

BDE 47 75,86 
5,25; 15,83±24,84 

(ND-99,02) 

4,93;12,50±19,47 

(ND-75,18) 

9,87;23,88±33,96 

(ND-99,02) 

BDE 100 81,03 
2,14; 9,14±16,68 

(ND-76,56) 

3,06;8,49±14,97 

(ND-76,56) 

1,88;10,72±20,67 

(ND-67,31) 

BDE 99 75,86 
5,49; 24,31±47,19 

(ND -252,62) 

4,62;15,88±23,18 

(ND-81,34) 

12,23;44,63±77,27 

(ND-252,62) 

BDE 154 60,34 
0,65; 3,14±7,18 

(ND-47,31) 

0,50;3,24±8,19 

(ND-47,31) 

1,14;2,89±3,98 

(ND-11,86) 

BDE 153 46,55 
ND; 4,40±7,78 

(ND-32,73) 

ND;4,16±8,03 

(ND-32,73) 

1,89;4,99±7,31 

(ND-26,77) 
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BDE 183 29,31 
ND; 2,50±4,98 

(ND-21,07) 

ND;2,28± 4,63 

(ND-21,079) 

ND;3,04±5,86 

(ND-19,31) 

∑ BDEs 91,38 
19,58; 50,49±93,79 

(ND-457,19) 

14,41; 46,73±65,21 

(ND-239,58) 

31,97;90,27±138,86 

(ND-457,19) 

 

En comparación con la mayoría de estudios de aves terrestres de otros países 

europeos, incluyendo rapaces nocturnas (Jaspers et al., 2005; Chen y Hale 2010), los 

niveles de PBDEs en los huevos de Búho real fueron muy bajos (mediana 

∑PBDEs=19,58 ng/g peso lípidos). Sin embargo, nuestros resultados son en general 

parecidos a los de huevos de Cárabo de Noruega central recogidos entre 2001 y 2004 

(Bustnes et al., 2007). Estos autores sugirieron que la disminución en los residuos de 

PBDEs en relación al periodo de estudio anterior (entre 1986-1989) fue debida a la 

restricción voluntaria del uso de compuestos de bajo grado de bromación. En nuestra 

zona este tipo de retardantes de llama no ha sido utilizado en los procesos industriales 

(Sánchez-Gelabert et al., 2008c; MARM 2010), por lo que serían los productos que 

contienen PBDEs la posible fuente de contaminación.  

En relación al perfil de frecuencia de detección de congéneres de PBDEs, esta 

es característica de aves terrestres (Chen y Hale, 2010), e incluso coincide con el 

encontrado en huevos de mochuelos de Bélgica (Jaspers et al., 2005), en los que BDE 

99, 47 y 100 también fueron predominantes. 

Según nos consta, aunque los niveles de PBDEs en aves de España han sido 

estudiados previamente (Guerra et al., 2010; Muñoz-Arnanz et al., 2010), este es el 

primer estudio sobre estos compuestos en rapaces nocturnas de nuestro país. 

IV.3.4. Tendencias temporales y espaciales de los compuestos 
organohalogenados en huevos no eclosionados de Búho real 

 Cuando los modelos lineales generales se aplicaron utilizando las 

concentraciones medias de la puesta, se encontraron interacciones significativas entre 

el espacio (subárea Norte y Sur) y el tiempo para el p,p’-DDE (Fprob conjunto analisis=0,027, 

tprob interacción año*subárea=0,025, tprob año=0,014, tprob subarea=0,025), β-HCH (Fprob conjunto 

analisis=0,045, tprob interacción año*subárea=0,072, tprob año=0,011, tprob subarea=0,072), HCB (Fprob 

conjunto analisis=0,002, tprob interacción año*subárea=0,027, tprob año=0,46, tprob subarea=0,027), total 

PCBs (Fprob conjunto analisis<0,001, tprob interacción año*subárea=0,05, tprob año=0,81, tprob subarea=0,05)  
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y total PBDEs (Fprob conjunto analisis<0,001, tprob interacción año*subárea=0,007, tprob año=0,198, tprob 

subarea=0,007).  

Las tendencias de espacio y tiempo encontradas fueron similares para la 

mayoría de estos compuestos. Mientras que las concentraciones en la subárea Sur 

tienden a aumentar a lo largo del periodo de estudio, en la subárea Norte tienden a 

disminuir, excepto para el caso de los PCBs y el HCB que se mantienen estables 

(Figuras IV.11 y IV.12).   

 

Figura IV.11. Interacción entre año y subárea de estudio para p,p’-DDE (Fprob 

conjunto=0,027, tprob interacción año*subárea=0,025, tprob año=0,014, tprob subárea=0,025). p,p’-DDE 

Norte (triángulo ▲) y p,p’-DDE Sur (círculo ●) corresponden a concentraciones medias 

de la puesta para p,p’-DDE para cada subárea. El gráfico representa las tendencias 

estimadas para p,p’-DDE, β-HCH y total PBDEs. 

Teniendo en cuenta lo observado en otros estudios de huevos de rapaces de 

Europa (Helander et al., 2002; Bustnes et al., 2007; Martínez-López et al., 2007), 

cabría esperar una disminución temporal de las concentraciones de contaminantes 

organohalogenados. El DDE podría ser, sin embargo, una excepción, ya que otros 

estudios han encontrado una estabilización e incluso aumento de los niveles en 

muestras de rapaces (Bustnes et al., 2007; García-Fernández et al., 2008). Tal y como 
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ya se ha mencionado, la presencia de DDE y otros compuestos relacionados podría 

deberse al uso del dicofol (Martínez-López et al., 2007; García-Fernández et al., 2008), 

un insecticida recomendado para el cultivo de cítricos en la zona. Este tipo de cultivo 

ha sido especialmente importante en la subárea Norte, pero motivos económicos en 

los últimos años podrían haber propiciado el abandono de las tareas agrícolas, sobre 

todo en limoneros (CARM, 2010; Gomez-Ramírez, Observ. Pers.), lo que ha podido 

ocasionar una disminución de la aplicación de insecticidas. Por tanto, la disminución 

de los niveles de p,p’-DDE en las muestras de la subárea Norte puede ser un reflejo 

del cambio en las prácticas agrícolas. No obstante, si se excluye un valor extremo del 

año 2005, el descenso es menos evidente y se observa una tendencia a la estabilidad,  

similar a la observada en huevos de Cárabo de Noruega central por Bustnes et al. 

(2007). Según estos autores, la estabilización de los niveles a lo largo del periodo 

estudiado puede deberse a un equivalente aporte y eliminación de compuestos 

difenilalifáticos en el medio. Por tanto, el uso del dicofol para cultivos distintos a los 

limoneros podría ser la fuente de DDT-r en nuestra zona. Otra posible explicación 

sería un cambio en la dieta, tal y como otros autores han descrito como causante de 

las variaciones en la carga de organoclorados en rapaces (Gervais y Anthony, 2003; 

Mañosa et al., 2003; van Drooge et al., 2008). Puesto que el metabolismo de los 

compuestos organohalogenados es menor en aves que en mamíferos (Walker, 1983), 

cuanto mayor sea el porcentaje de aves en la dieta, mayores serán los niveles de 

estos compuestos en las aves rapaces (van Drooge et al., 2008). Por tanto una 

disminución en la disponibilidad del Conejo europeo en la zona podría causar un 

incremento en la proporción de aves ingeridas por las hembras, contrarrestando así la 

disminución en el uso de dicofol en la subárea Norte. Sin embargo, no se ha descrito 

ningún descenso en las poblaciones de Conejo europeo en la zona durante el periodo 

de estudio.  

En la subárea Sur, los niveles de pp’-DDE tienden a aumentar (Figura IV.4). En 

esta zona el Conejo europeo es menos abundante, lo que implica el consumo de 

aproximadamente el doble de aves por parte de los búhos que anidan en estos 

territorios (León et al., 2008). Tal y como se ha sugerido en la subárea Norte, un 

aumento del número de aves en la dieta podría explicar el aumento de las 

concentraciones de organoclorados en la subárea Sur. Sin embargo, puesto que los 

niveles de op’-DDT y pp’-DDT también tienden a aumentar en la subárea Sur, 

podemos sugerir que el uso del dicofol en esta subárea pudo aumentar en esta zona. 

Por el contrario, estos dos compuestos tienden a disminuir en la subárea Norte. No 
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obstante, las tendencias de los compuestos padre no son significativas y es necesario 

profundizar en la investigación con el fin de confirmar la causa.  

La supuesta variación en el tipo de presas de la subárea Sur podría explicar 

también el aumento de los niveles de PCBs, HCB y PBDEs (Figuras IV.4 y 5), si bien 

algunas posibles fuentes de contaminación deberían tenerse en cuenta. Cabe 

mencionar que algunas de las concentraciones más altas se han encontrado en nidos 

localizados en un radio de 16 km de distancia de Cartagena, una importante ciudad 

industrial de la Región de Murcia, en la subárea Sur. Además, en el año 2008 se 

autorizó una planta de tratamiento de PCBs en esta ciudad (CARM, 2008), 

convirtiéndose en una de las tres plantas de tratamiento existentes en España. A 

pesar de cumplir las medidas de seguridad obligatorias, el transporte y 

almacenamiento de grandes cantidades de PCBs puede suponer una fuente potencial 

de contaminación en la zona. Se debe añadir que en esta zona se encuentra un alto 

número de “antiguos transformadores” (Sánchez-Gelabert et al., 2008b). Este tipo de 

transformadores se fabricaron antes de 1986 y tienen, por tanto, una mayor 

probabilidad de contener PCBs (Sánchez-Gelabert et al., 2008), por lo que suponen un 

riesgo de contaminación por estos compuestos en caso de fugas. Respecto a los 

PBDEs, mientras que las concentraciones en Europa tienden a disminuir, 

probablemente debido a la reducción del uso y emisiones de compuestos menos 

bromados (Bustnes et al., 2007; Chen y Hale, 2010) la proximidad a Cartagena y la 

liberación de productos que contienen PBDEs en esa ciudad podrían explicar el 

aumento de estos compuestos en la población del Sur.  
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Figura IV.13. Interacción entre año y subárea de estudio para HCB (Fprob conjunto=0,002, 

tprob interacción año*subárea=0,027, tprob año=0,46, tprob subárea=0,027). HCB Norte (triángulo ▲) y 

HCB Sur (círculo ●) corresponden a concentraciones medias de la puesta para HCB 

en cada subárea. HCB Norte estimado y HCB Sur estimado son las tendencias 

predecibles calculadas mediante Modelos Lineales Generales. La tendencia  estimada 

es similar para el total de PCBs. 

En contraposición, el conjunto de los ciclodiénicos mostró un significativo 

descenso a lo largo del periodo en las dos subáreas (Fprob año=0,009, tprob año=0,009) 

(Figura IV.13), probablemente debido a la disminución de los niveles de clordano-trans 

(Fprob año=0,018, tprob año=0,016) pero principalmente del dieldrin (Fprob año<0,001, tprob 

año<0,001), el compuesto más abundante del grupo. Dado que la mayoría de estos 

insecticidas no se ha utilizado desde 1994 en España, el descenso observado era 

previsible. En función de la concentración presente en el suelo, la vida media del 

dieldrin en suelos se ha estimado entre 2 y 15 años, (Beyer y Gish 1980), la cual es 

similar a la calculada para el DDT (Keller, 1970). La tendencia observada es indicativa 

de la degradación de este insecticida sin fuentes recientes de contaminación, al 

contrario que en el caso de los difenilalifáticos.  
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Figura IV.13. Tendencia temporal para los insecticidas ciclodiénicos. Ciclodiénicos 

Norte  (triangulo ▲) y Ciclodiénicos Sur (círculo ●) corresponden a concentraciones 

medias de la puesta para los Ciclodiénicos en cada subárea. Los modelos mostraron 

la una tendencia significativa decreciente en ambas subáreas (Fprob año=0,009, tprob 

año=0,009). 

I.V.3.5. Interpretación de las concentraciones y evaluación del riesgo 

Según el criterio utilizado para evaluar el grado de desarrollo embrionario, el 

50% de los huevos se consideraron fértiles, pero los embriones murieron en diferentes 

estadios de desarrollo. Las medias de los niveles de organohalogenados no fueron 

significativamente diferentes entre los huevos fértiles y los infértiles, excepto para el 

clordano-trans. Sin embargo, las concentraciones de este compuesto fueron 

demasiado bajas (máximo=3,85 ng/g peso húmedo) como para alterar la función 

reproductora (NOAEL=200 ng/g peso húmedo) (Eisler et al., 1990a). En relación al 

desarrollo embrionario, solo las concentraciones de Aldrin fueron significativamente 

más altas en embriones en sus primeros estadios de desarrollo (estadio 3), pero este 

compuesto sólo se detectó en un 3% de las muestras y las concentraciones fueron 

siempre bajas (máximo=4,7 ng/g peso húmedo).  

A pesar de que los niveles de dieldrin en nuestras muestras pueden 

considerarse bajos y no parecen afectar la fertilidad, dos de los huevos contenían 
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niveles próximos al umbral de 700 ng/g de peso húmedo establecido por Newton 

(1988) como causante de declives poblacionales en Halcón peregrino (Falco 

peregrinus).  

Según el criterio utilizado por Strause et al. (2007) para evaluar el riesgo por 

organohalogenados en Búho americano, aproximadamente el 8% de nuestras 

muestras superó el valor umbral de NOAEC para ∑DDTs (3600 ng/g peso húmedo) y 

solamente un huevo presentó concentraciones del total de PCBs por encima del 

NOAEC de 7000 ng/g peso húmedo. Por el contrario, aproximadamente el 36% de los 

huevos superaron el  NOAEC del Total de TEQs (135 pg/g peso húmedo) (Strause et 

al., 2007) y  el 17% de las muestras superaron el LOAEC para el total de TEQs de 400 

pg/g peso húmedo. Estas muestras también presentaron una fracción de PCBs 

metabolizables muy baja, lo que es indicativo de inducción de actividad enzimática, 

normalmente reconocido como una señal temprana de aviso de los efectos tóxicos 

causados por la activación del receptor Ah por parte de los PCBs y otros compuestos 

relacionados (van den Brink et al., 2000). Además se encontró una correlación 

significativa entre los valores de TEQs y las concentraciones de PCBs metabolizables  

(Fprob=0,004) (Figura IV.14). Por otro lado a bajas concentraciones de TEQs, la 

fracción metabolizable fue muy variable, lo cual puede ser debido a diferentes fuentes 

de contaminación, relaciones de la cadena trófica o posiblemente la presencia de otros 

contaminantes.  
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Figura IV.14. Relación entre el total de TEQs (pg/g peso húmedo) y la fracción de 

PCBs metabolizables. Según los Modelos Lineales Generales, ambos factores están 

corrlacionados significativamente (Fprob=0,004) 

La media de las concentraciones de PCBs y TEQ no fue diferente en función 

del éxito reproductivo ni la fertilidad, pero en comparación con la subárea Norte, 

valores significativamente más altos de ∑TEQ (χ2=15,88, p=0,00), ∑DDTs (χ2=8,89, 

p=0,003) y PCBs (χ2=18,02, p=0,00) correspondieron a los huevos recogidos en la 

subárea Sur. En esta subárea la densidad de población del Búho real es menor y se 

han encontrado menos nidos, hechos atribuidos a la menor disponibilidad de conejo  

en esta zona (León et al., 2008). Sin embargo, la mayor capacidad de producir efectos 

tóxicos de los compuestos tipo dioxina encontrados en los huevos de esta subárea 

podrían actuar sinérgicamente en detrimento de la población.  

En general las concentraciones de pp’-DDE están por debajo del NOAEC de 12 

μg/g peso húmedo (Mendenhall et al., 1983). No obstante los valores normalizados por 

transformación logarítmica de este metabolito se han correlacionado de forma 

significativa con una disminución del grosor de cáscara (P=-0,469, p<0,001) (Figura 

IV.15), alcanzando una disminución del 17% cuando las concentraciones de pp’-DDE 

eran mayores 100 μg/g peso de lípidos (8 μg/g peso húmedo). Esto ocurrió en cuatro 

huevos de la misma puesta de un nido rodeado de campos de cultivo intensivo de 

regadío de la subárea Norte. Estos resultados son muy similares a los encontrados en 

estudios experimentales donde se alimentaron lechuzas con dietas enriquecidas con 
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2,83 μg/g de peso húmedo de DDE que presentaron una disminución del grosor de 

cáscara del 20% (Mendenhall et al., 1983). En otros estudios de laboratorio realizados 

con Autillos californianos (Megascops asio), 2,8 μg/g peso húmedo de DDE en la dieta 

provocaron una media del 13% de disminución del grosor de cáscara (McLane y Hall, 

1972). También Newton y Bogan (1974) encontraron una disminución similar 

basándose en el índice de Rattcliffe cuando las concentraciones de DDE en huevos de 

Cernícalo americano fueron de 7 μg/g peso húmedo.  

 

Figura IV.15. Correlación entre las concentraciones de pp’-DDE (ng/g peso de lípidos) 

y el grosor de cáscara (mm) (P=-0,469, p<0,001). 

El Búho real se considera una especie abundante en nuestra zona de estudio 

(Martínez y Calvo, 2006), pero las tendencias poblacionales están todavía bajo estudio 

debido a una carencia de información sobre la especie en la zona en años anteriores 

(León et al., 2008). Por este motivo, la influencia de la disminución del grosor de 

cáscara debe tenerse en cuenta y considerar que, si una disminución del 18% persiste 

durante un periodo de años, puede estar asociada a declives poblacionales (Blus, 

2011). No obstante, declives poblacionales en otras rapaces nocturnas ya han sido 

descritas anteriormente en ausencia de disminución del grosor de cáscara. Por 
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ejemplo, según Gervais y Anthony (2003) la población del Autillo de madriguera 

(Athene cunicularia) disminuyó cuando concentraciones de pp’-DDE mayores de 4 

μg/g se asociaron a una menor biomasa de roedores en la dieta.  

A priori no se esperan efectos adversos debidos a los PBDEs en la población 

estudiada, ya que media del total de estos compuestos de los huevos analizados es 

muy similar a la encontrada en huevos de Cernícalos americanos utilizados como 

control en estudios de laboratorio (Fernie et al., 2008). Nuestra media es además 

aproximadamente 1000 veces menor que el LOEL para PBDEs encontrado en huevos 

de Cernícalos americanos (LOEL=32 μg/g peso lípidos) (McKernan et al., 2009). No se 

debe descartar, sin embargo, que se produzcan interacciones con otros contaminantes 

ambientales y estas sean responsables de efectos adversos sobre la salud. Así por 

ejemplo, se ha observado que estos contaminantes pueden interaccionar con los 

PCBs causando efectos neurotóxicos en ratones expuestos durante un periodo crítico 

del desarrollo del cerebro (Eriksson et al., 2006).  

IV.4. EVALUACIÓN DE LA EXPOSICIÓN A RODENTICIDAS ANTICOAGULANTES 
EN BÚHO REAL DEL SURESTE DE ESPAÑA 

 La aplicación en zonas rurales de rodenticidas anticoagulantes para el control 

de plagas de roedores puede suponer un riesgo para los animales que los depredan, 

sobre todo las rapaces nocturnas (Stone et al., 1999, 2003)  

En un principio los análisis de residuos de rodenticidas anticoagulantes en 

animales silvestres solían limitarse a casos de hemorragias severas en ausencia de 

trauma, pero la sospecha de que una coagulopatía asociada a los rodenticidas podría 

ser un factor asociado a casos más complejos junto con la elevada frecuencia de 

detección de estos compuestos en determinadas especies condujo a su inclusión en 

los programas de biomonitorización (Stone et al., 2003; Walker et al., 2010b). Sin 

embargo, por lo que sabemos, en España no se ha realizado ningún estudio de este 

tipo, y los niveles de rodenticidas encontrados en aves silvestres se refieren a casos 

de intoxicación aguda por sospecha de envenenamiento (María-Mojica et al., 1998) o 

tras la aplicación masiva intencionada para la erradicación de plagas (Olea et al., 

2009).  
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En el Sureste de España, el Búho real es una especie relativamente abundante 

que en ocasiones habita ambientes humanizados asociados a zonas de cultivo donde 

este tipo de biocidas pueden aplicarse.  

Mientras que en las muestras de sangre no se detectó ningún rodenticida 

anticoagulante, el 83% de las muestras de hígado presentaron residuos de estos 

compuestos, siendo el difenacoum y el brodifacoum, seguidos de la bromadiolona los 

más frecuentemente detectados (82%, 64% y 17%, respectivamente). Las diferencias 

encontradas en relación al tipo de muestras puede ser debido a que estos compuestos 

alcanzan rápidamente altas concentraciones en sangre, donde persisten pocos días 

para acumularse en riñón, páncreas y sobre todo hígado. Desde el hígado, la 

eliminación de los residuos acumulados se produce de forma bifásica, con una primera 

fase rápida seguida de otra lenta, pudiendo alcanzar una vida media en hígado de 

hasta un año (Erickson y Urban, 2004).  

La información relacionada con el uso de rodenticidas anticoagulantes en la 

zona de estudio es escasa. Sin embargo, precisamente los compuestos más 

frecuentes en nuestro estudio, difenacoum, brodifacoum y bromadiolona constan en el 

“Registro de Productos Fitosanitarios del Ministerio de Medio Ambiente, Medio Rural y 

Marino de España” (MARM, 2011), y además son los que presentan mayor número de 

productos comercializados en nuestro país (8, 10 y 13 preparados comerciales 

,respectivamente), hecho que sugiere una mayor frecuencia de uso.  

Los niveles de los cinco rodenticidas anticoagulantes encontrados en cada 

individuo se muestran en la Tabla IV.12. 

Tabla IV.12. Residuos de rodenticidas anticoagulantes (ng/g, peso húmedo) en hígado 

de 18 Búhos reales del Sureste de España. ND=no detectado; NC= no calculado 

Individuo 
Causa de 
entrada 

Warfarina Clorofacinona Bromadiolona Difenacoum Brodifacoum Total 

1 Desconocida ND ND ND ND ND ND 

2 Desconocida ND ND ND 1,62 169,64 171,26

3 Colisión ND ND ND 6,18 207,22 213,4 

4 Electrocución ND ND ND ND ND ND 

5 Electrocución ND ND 9,82 0,55 12,03 22,4 

6 Electrocución ND ND 86,65 4,03 4,46 95,14 
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7 Electrocución 10,29 ND ND 41,53 ND 51,82 

8 Electrocución ND ND 46,8 79,53 62,45 188,78

9 Electrocución ND ND ND 4,82 68,1 72,92 

10 Electrocución ND ND ND 62,01 15,14 77,15 

11 Electrocución ND ND ND 1,94 ND 1,94 

12 Traumatismo ND ND ND 8,87 ND 8,87 

13 
Enganchado 

en valla 

metálica 

ND ND ND ND 21,22 21,22 

14 Traumatismo ND 18,92 ND 10,8 ND 29,72 

15 Electrocución ND ND ND 17,99 33,3 51,29 

16 Electrocución ND ND ND 0,99 12,11 13,1 

17 Disparo ND ND ND 9,31 323,47 332,78

18 Electrocución ND ND ND ND ND ND 

Mediana  ND ND ND 4,43 12,07 40,51 

Media  NC NC 7,96 13,90 51,62 75,10 

DE  NC NC 22,56 23,15 90,43 93,13 

Mínimo  ND ND ND ND ND ND 

Máximo  10,29 18,92 86,65 79,53 323,47 332,78

% Detección  5,5 5,5 16,7 77,8 61 83,3 

 

Se considera que los niveles de rodenticidas anticoagulantes asociados a 

efectos tóxicos en rapaces nocturnas oscilan entre 100 y 200 ng/g (Newton et al., 

1998; Newton et al., 1999), si bien concentraciones tan bajas como 10 ng/g de 

brodifacoum se han asociado a hemorragias subcutáneas en Búhos americanos 

(Stone et al., 1999). Más recientemente, Thomas et al. (en prensa) han estimado la 

probabilidad de efectos tóxicos asociados a distintas concentraciones de rodenticidas 

anticoagulantes en hígado de varias especies de rapaces. Según estos autores, 20 

ng/g de rodenticidas anticoagulantes en hígado se puede relacionar con un 5% de 

probabilidad de causar efectos tóxicos en Búho americano, mientras que 70 ng/g se 

relacionaría con un 20% de probabilidades.  

Durante la realización de las necropsias, solo en un individuo se observaron  

síntomas que pudieran tener relación directa con la exposición a estos compuestos, 

concretamente hemorragias en sacos aéreos y un hematoma en una extremidad 
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inferior. Aunque dicho individuo fue el que presentó los niveles de rodenticidas más 

altos (total=332,78 ng/g), dichas lesiones son probablemente debidas al impacto de 

perdigones, ya que un disparo que no le provocó la muerte inmediata fue su causa de 

entrada en el Centro de Recuperación. Sin embargo las concentraciones de 

rodenticidas superaron los 100 ng/g en otros dos individuos sin lesiones asociadas a 

rodenticidas, cuya causa de ingreso en el Centro de Recuperación fue la electrocución 

y traumatismos con lesiones irrecuperables. 

Cabe recordar que el impacto de los rodenticidas anticoagulantes no se limita a 

los casos de muerte por hemorragias agudas, sino que, a menudo, la muerte es el 

resultado de una cadena de eventos asociados o la conjunción de varios factores 

(Stone et al., 2003). Las hemorragias subletales dan lugar a una sintomatología 

inespecífica como debilidad, letargo, palidez de mucosas, disminución o ausencia de 

apetito, poliuria y polidipsia, taquicardia y polipnea con disnea, fatiga y percepción 

alterada (Valchev et al., 2008). Como consecuencia de estas alteraciones los animales 

pueden ser depredados con mayor facilidad, ser más susceptibles de sufrir accidentes 

traumáticos o padecer enfermedades infecciosas o parasitarias, hipotermia o 

intoxicación por contaminantes organoclorados almacenados en tejido adiposo (Stone 

et al., 2003). Las dos principales causas de ingreso de los búhos estudiados en el 

presente trabajo son la electrocución y los traumatismos. Dado que el 72% de los 

individuos estudiados presentaron niveles de brodifacoum superiores a los 10 ng/g 

asociado a hemorragias subcutáneas (Stone et al., 2003), se podría sugerir que estos 

compuestos pudieron tener cierto papel en el desencadenamiento de la muerte de los 

individuos estudiados. 

No se han encontrado diferencias significativas en cuanto a la edad, sexo, año 

ni procedencia de los búhos, ni correlaciones entre los compuestos, aunque un mayor 

número de muestras sería necesario para establecer tendencias. 

IV.5. ESTUDIO DE PARÁMETROS BIOQUÍMICOS SANGUÍNEOS Y SU RELACIÓN 
CON LOS CONTAMINANTES AMBIENTALES PERSISTENTES 

El estudio de los parámetros bioquímicos es un método indirecto de evaluar el 

estado de salud general de los individuos que puede resultar una herramienta útil 

como indicador fisiológico en los programas de conservación de fauna silvestre (de le 

Court et al., 1995, van Wyk et al., 1998). Una adecuada interpretación de resultados 

requiere disponer de los valores de referencia para cada especie, y de forma ideal, 
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para cada estadio vital, ya que ambos factores contribuyen en gran medida en la 

variabilidad de estos parámetros (Stout et al., 2010), teniendo en cuenta además  que 

la edad, el sexo, los ritmos circadianos y la lipemia postpandrial pueden afectar y 

alterar diferentes componentes bioquímicos (van Wyk et al., 1998; Joseph, 1999). 

Aunque en los últimos años existe un interés creciente por conocer los valores 

normales y el rango de variación de estos parámetros en las aves silvestres (Villegas 

et al., 2002), este tipo de información en escasa para la mayoría de los parámetros y, 

en ocasiones, los resultados no pueden ser comparables porque las técnicas utilizadas 

por distintos autores son diferentes (Martínez-López et al., 2004; Gómez-Ramírez et 

al., 2011). Además, la mayoría de trabajos se centran en el estudio de estos 

parámetros en animales en cautividad y los trabajos sobre los niveles en aves 

silvestres que se encuentran en su hábitat natural y, en especial, sobre rapaces siguen 

siendo anecdóticos (van Wyk et al., 1998; Casado et al., 2002; Villegas et al., 2002). 

En este sentido, hemos encontrados algunos datos esporádicos en la bibliografía que 

hacen referencia a parámetros bioquímicos sanguíneos en algunas especies de 

rapaces de vida libre tales como el Buitre africano (Gyps africanus) (Van Wyk et al., 

1998), el Pigargo americano (Bowerman et al., 2000), el Buitre negro (Aegypius 

monachus) (Villegas et al., 2002), el Aguililla calzada (Casado et al., 2002), el Azor 

(Sonne et al., 2010; Stout et al., 2010), el Quebrantahuesos (Gypaetus barbatus) 

(Hernández y Margalida, 2010), el Pigargo europeo y el Águila real (Aquila chrysaetos) 

(Sonne et al., 2010). 

Se debe tener en cuenta que algunos parámetros bioquímicos pueden actuar 

como indicadores secundarios del estrés ocasionado por la presencia de 

contaminantes ambientales persistentes, ya que sus niveles se ven alterados por la 

presencia de éstos (Bowerman et al., 2000). Sin embargo, es escasa la bibliografía 

que relaciona las concentraciones de componentes bioquímicos sanguíneos en 

rapaces con una exposición conocida a contaminantes ambientales persistentes, como 

plomo, cadmio o plaguicidas organoclorados, por lo que la interpretación de los 

resultados se ve aún más dificultada.  

Solo se han encontrado dos estudios sobre parámetros bioquímicos en nuestra 

especie de estudio, por lo que para la interpretación de nuestros resultados se han 

tenido en cuenta los realizados en otras especies de rapaces. En la Tabla IV.13 se 

recogen los valores de los parámetros bioquímicos estudiados en el presente trabajo 

en quince especies de rapaces, tanto mantenidas en cautividad como de vida libre.  
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Tabla IV.13. Parámetros bioquímicos en distintas especies de rapaces. Adaptado de Saimour, 2011.  

 

 

 

Búho real 

(Bubo bubo) d; 

n=20 

Rango 

Búho real 

(B. bubo) b 

n=36 

Media±DE 

Búho 

americano 

(B. virginianus) 

a; n=10 

Media 

Cárabo 

(Strix aluco) h 

Mediana; media

(Rango) n=7 

Pigargo europeo 

(Haliaaetus 

albicilla) g; n=5 

Mediana (Rango) 

Águila real 

(Aquila chrysaetos) 

c, g; n=7, 2 

Rango 

Pigargo americano

(H. leucocephalus) 

a, c; n=8 

Rango 

Águila rapaz 

(Aquila rapax) d 

n=13 

Rango 

Albúmina (g/L) 18,7-22,4 1,19±0,03 12,7 
19,3; 19,8 

(15,3-26,9) 
12,7 (11-14,4) 

-, 

13,9-14,5 
10,9 25,3-28,4 

FAL (U/L) - - 31 

420; 629 

(184-1459) 

n=8 

1247 (974-1632) 
15-36 

1331-1595 
23-30 17,1-69,7 

AST (U/L) - 382,20±26,7 287 
279; 281 

(214-368) n=8 
 

-, 

95-210 
153-370 124-226 

Calcio (mg/dL) 8,64-10,44 9,25±0,18 10,2 
10,48; 10,6 

(9,2-12,32) n=6
9,8 (9,04-10,48) 

7,4-9,52 

9,32-9,88 
8,2-10,6 8,84-10,64 

Colesterol mg/dL 150,93-274,77 180,80±5,5 - 
 

- 

236,46 

(232,59-355,27) 

100,23-190,02, 

162,84-185,76 
150,16-242,26 305,73-414,09 

CK (U/L) - - 977 
13; 86 

(2-344) n=8 
- - 383 - 
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γ-GT (U/L) - - - 
25; 31 

(4-77) n=8 
4,82 (2-8) -, 4-5 - 1,0-2,7 

Glucosa (mg/dL) 243-390,6 403,80±8,80 355,68 

360; 361,8 

(338,4-392,4) 

n=6 

284,4 (279-372,6) 
249,84-407,7 

304,2- 325,8 
284,76-399,6 183,6-261 

LDH (U/L) - - - 
 

- 
- 320- 690 250-580 211-369 

Fósforo (mg/dL) - 6,18±0,35 4,34 
6,44; 7,25 

(3,5-12,7) n=8 
6,19 (4,8-7,56) 

1,9-3,6  

6,35-6,72 
3,03 - 

Proteínas totales 

(g/L) 
30,1-34,5 - 43,3 

34,8; 38,6 

(33,4-54) 

n=8 

27,6  

(23,3-29,4) 

25-39 

 29,8-32,8 
30-41 29-41,4 

TGL (mg/dL) - 337,50±105,1 - - - - 212,4-183,2 - 

Ácido úrico 

(mg/dL) 
- 

 

12±2,2 
13,69 

7,68; 7,68 

(4,74-10,62)n=4

10,26  

(3,48-20,16) 

4,4-11,99  

6,17-16,25 
5,5-14,79 - 

a Altman et al., 1997.  Rango de valores; b García-Rodríguez et al., 1987. Media±desviación estándar; c Ivins et al., 1986. Rango de valores; d Jennings, 

1996. Rango de valores; e Kollias y McLeish 1978. Rango de valores; f Samour y D’Aloia, 1996. Rango de valores; g Sonne et al., 2010. Muestras obtenidas 

de pollos. Mediana (rango); h Spagnolo et al., 2008 
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Tabla IV.13. Parámetros bioquímicos en distintas especies de rapaces. Adaptado de Saimour, 2011 (continuación).  

 

Halcón Borní 

(Falco 

biarmicus) 

d; n=26 

Rango 

Halcón gerifalte 

(Falco 

rusticolus) 

a; n=12 

Media 

Halcón 

peregrino (Falco 

peregrinus) 

a, d; n=55, 14 

Rango 

Halcón sacre 

(Falco cherrug) 

b, f; n=38 

Rango 

Esmerejón 

(Falco 

columbarius) 

d; n=39 

Rango 

Busardo 

colirrojo (Buteo 

jamaicensis) 

a,c,e; n=10 

Rango 

Halcón de 

Harris 

(Parabuteo 

unicinctus) 

c, d; n=17 

Rango 

Azor 

(Accipiter gentilis) 

d, g 

n=24; 16 Rango, 

Mediana (rango) 

Albúmina (g/L) 9,6-16 7,3 8,3-12,5 9-12,3 8,6-16,1 - 21-29,4 
18,0-29,2; 

13 (11,7-14) 

FAL (U/L) 180-510 257 97-350 285-450 54-310 45-90 20-96 
15,6-87,5; 

1381 (740-1451) 

AST (U/L) 30-118 97 50-105 45-95 50-125 113-180 160-348 176-409; - 

Calcio (mg/dL) 8,28-9,8 9,6 8,4-10,24 8,6-10,44 8-9,8 8,4-10 8,4-10,64 8,6-10,76; media= 8 

Colesterol (mg/dL) 116,1-340,56 - 150,93-406,35 174,15-332,82 116,1-301,86 100,23-150,16 
255,42-

506,97 
154,8-445,05; - 

CK (U/L) 350-650 402 357-850 355-651 521-807 1124 224-650 
218-775; 

154,8 (121,91-223,69) 

γ-GT (U/L) - - 0-7 0,8-5,9 - - 2,0-6,9 3,0-7,6; 5 (2-8) 

Glucosa (mg/dL) 198-270 319,5 198-288 216-252 162-216 311,76-411,66 219,6- 282,6 
207-286;  

2,306 
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a Altman et al., 1997.  Rango de valores; b García-Rodríguez et al., 1987. Media±desviación estándar; c Ivins et al., 1986. Rango de valores; d Jennings, 

1996. Rango de valores; e Kollias y McLeish 1978. Rango de valores; f Samour y D’Aloia, 1996. Rango de valores; g Sonne et al., 2010. Muestras obtenidas 

de pollos. Mediana (rango); h Spagnolo et al., 2008 

(257,4-313,2) 

LDH (U/L) 434-897 - 625-1210 551-765 320-630 470-775 160-563 120-906; - 

Fósforo (mg/dL) - 3,57 3,35 - - 1,8 - 4,1 3,0 - 4,4 
-; 

6,19 (5,48-6,84) 

Proteínas totales (g/L) 33-42 28,9 25-40 27-36 27,5-39 33-45 31-45,7 
26,3-42; 

0, 27(25,5-31,2) 

Triglicéridos (mg/dL) - - - 69,92-110,63 - - - - 

Ácido úrico (mg/dL) 0,005-0,012 0,014 0,005-0,011 0,005- 0,013 0,003-0,013 7,49-17,78 0,009- 0,013 
0,008-0,014; 

12,01 (6,17-13,57) 
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 Los resultados de los parámetros bioquímicos estudiados en el presente 

trabajo se muestran en la Tabla IV.14. Las muestras que presentaban signos de 

hemólisis fueron descartadas del análisis estadístico para evitar interferencias en 

algunos parámetros que pueden verse alterados por este efecto como son la LDH, la 

ALT, la AST, el calcio, la albúmina o la CK. 

Tabla IV.14. Mediana; media±DE (mínimo-máximo) de los parámetros bioquímicos 

estudiados en pollos y adultos de Búho real nacidos en el Sureste de España  

 Pollos 2003-2009 Adultos 2007-2009 

Albúmina (g/L) 
16,53; 15,99±3,15 

(1,50-21,94) (n=346) 

17,43; 16,05±3,87 

(6,31-20,44) (n=12) 

FAL (U/L) 
510,13; 525,81±174,44 

(9,81-1162,51) (n=338) 

19,62; 46,19±87,51 

(14,72-323,74) (n=12) 

AST (U/L) 
169,68; 184,28±77,68 

(4,71-471,35) (n=367) 

189,72; 198,46±93,22 

(28,28-362,94) (n=12) 

Calcio (mg/dL) 
10,27; 10,15±3,32 

(0,38-44,40) (n=362) 

9,61; 10,09±1,80 

(7,11-13,70) (n=12) 

Colesterol mg/dL 
205,41; 254,29±302,09 

(7,38-2815) (n=364) 

184,50; 186,14±30,85 

(136,53-233,70) (n=12) 

CK (U/L) 
280,02; 884,00±1031,37 

(2,00-3478,28) (n=301) 

1440,12; 1363,11±663,21 

(322,03-2302,19) (n=6) 

γ-GT (U/L) 
3,73; 10,82±39,01 

(0,11-451,87) (n=290) 

1,50; 15,52±43,60 

(0,44-139,54) (n=10) 

Glucosa (mg/dL) 
438,13; 428,13±73,22 

(4,96-552,14) (n=347) 

395,21; 393,29±81,79 

(252,37-497,05) (n=12) 

LDH (U/L) 
811,48; 825,26±342,24 

(5,39-1967,87) (n=321) 

801,43; 936,04±409,11 

(562,10-1726,53) (n=8) 

Fósforo (mg/dL) 
7,13; 25,68±109,12 

(0,54-918,00) (n=366) 

2,37; 2,91±1,99 

(1,29-8,61) (n=12) 
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Proteínas totales (g/L) 
31,25; 29,76±8,8,2 

(1,01-41,33) (n=368) 

35,28; 32,59±10,59 

(4,03-43,35) (n=12) 

TGL (mg/dL) 
117,09; 119,61±49,61 

(2,31-285,09) (n=359) 

90,36; 89,20±25,96 

(42,00-133,64) (n=12) 

Ácido úrico (mg/dL) 
11,90; 12,10±4,81 

(0,04-30,31) (n=357) 

6,67; 7,66±3,23 

(3,59-13,06) (n=12) 

Urea (mg/dL) 
15,45; 16,00±6,92 

(6,24-32,00) (n=21) 
 

Creatinina (mg/dL) 
0,60; 1,65±2,84 

(0,10-9,71) (n=12) 
 

ALT (U/L) 
51,50; 68,71±55,33 

(2,25-158,00) (n=6) 
 

 

 Tal y como se ha mencionado anteriormente, la edad es un factor que puede 

afectar a los niveles de determinados parámetros bioquímicos (Stout et al., 2010). Así 

los niveles de FAL son más elevados en individuos en crecimiento ya que es una 

enzima sintetizada por los osteoblastos. De hecho, si se comparan los datos 

encontrados en bibliografía, los niveles de FAL son de 10 a 100 veces superiores en 

individuos jóvenes que en adultos (Jennings, 1996; Sonne et al., 2010). También en 

individuos jóvenes el fósforo y el potasio se ven aumentados debido a la hormona del 

crecimiento y la movilización para el desarrollo del hueso y el músculo (Clubb et al., 

1991a, b, c), mientras que la mayor síntesis de proteínas en esta fase vital produce un 

aumento de los niveles de ácido úrico (Hochleithner, 1994). En el caso de la glucosa, 

los niveles en juveniles pueden ser más elevados que en adultos (Hochleithner, 1989). 

En nuestro estudio la mayoría de los parámetros presentaron niveles más altos 

en los pollos que en los adultos, aunque solo de forma significativa para la FAL 

(p<0,001), el fósforo sérico (p<0,001), los triglicéridos p=0,002) y el ácido úrico 

(p=0,001). Por el contrario, en los adultos los niveles de γ-GT fueron significativamente 

superiores (p=0,009).  

Por otro lado, ninguno de los parámetros bioquímicos estudiados mostró 

diferencias significativas debidas al sexo en los individuos adultos ni en los pollos.  
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IV.5.1. Estudio de las correlaciones entre parámetros bioquímicos sanguíneos y 
los niveles de metales pesados en sangre de pollos de Búho real 

La alteración de los parámetros bioquímicos tras la exposición a metales puede 

ser debida a la interferencia con la actividad de diferentes enzimas (Godwin, 2001) o al 

daño que producen en los distintos tejidos (Pattee et al., 1981), si bien este último 

caso suele ocurrir a concentraciones más elevadas. 

 En el presente trabajo algunos de los parámetros bioquímicos estudiados se 

correlacionaron de forma significativa con los niveles de metales pesados en sangre. 

En concreto los niveles de ácido úrico aumentaron con los de cadmio en sangre 

(Rho=0,173, p=0,017). Aunque un incremento en los niveles de ácido úrico en aves 

por encima de 20 mg/dL puede ser indicativo de daño renal (Campbell, 1987) y el 13% 

de las muestras analizadas superan este valor, la correlación encontrada es débil y 

además el umbral de toxicidad para el cadmio en sangre de aves aún no se ha 

establecido (Martínez-López et al., 2005).  

 El hecho de que dietas bajas en calcio favorezcan la absorción y acumulación de 

cadmio en aves (Scheuhammer, 1996) puede ser una explicación para la existencia de 

una correlación negativa entre los niveles de ambos elementos en las muestras de 

sangre analizadas (Rho=-0,21, p<0,01). Sin embargo, los niveles de calcio en suero de 

nuestras muestras (media=9,24 mg/dL) están dentro del rango encontrado en Búhos 

reales mantenidos en cautividad (García-Rodríguez et al., 1987; Jennings, 1996) y de 

otras rapaces, tanto adultas como pollos (Tabla IV.13; Kollias y McLeish, 1978; Ivins et 

al., 1986; Samour y D’Aloia, 1996; Altman et al., 1997; Sonne et al., 2010),  por lo que 

esta correlación parece tener poca trascendencia clínica ante las concentraciones de 

cadmio encontradas.  

 La exposición a plomo puede producir alteraciones en los niveles séricos de 

distintos parámetros como la FAL, LDH, glucosa, triglicéridos, CK, albúmina, proteínas 

totales, colesterol, fósforo y creatinina (Hoffman et al., 1981; Mateo et al., 2003a). 

Algunos de estos efectos coinciden con los observados en nuestro estudio a 

concentraciones de plomo en sangre muy inferiores a las correspondientes a dichos 

estudios (Plomo-albúmina: Rho=0,2, p=0,02 y Plomo-glucosa sérica: Rho=0,19, 

p=0,02). Así por ejemplo, las concentraciones de plomo en sangre de Ánades 

estudiados por Mateo et al. (2003a), que causaron alteraciones de FAL, triglicéridos y 

colesterol, oscilaron entre valores 100 y 1000 veces mayores que los encontradas en 
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nuestro estudio; mientras que concentraciones de plomo en sangre entre 80 y 540 

μg/dL causaron incrementos significativos de la actividad ALT y de los niveles de 

albúmina y glucosa séricos en Pigargos americanos (Hoffman et al., 1981).  

IV.5.2. Estudio de las correlaciones entre parámetros bioquímicos sanguíneos y 
los niveles de insecticidas organoclorados en sangre de pollos de Búho real 

 Las alteraciones que algunos compuestos organohalogenados pueden producir 

sobre determinados órganos puede verse reflejada en una alteración de los 

parámetros bioquímicos sanguíneos, tal y como se ha demostrado en estudios 

experimentales, tanto en mamíferos como en aves (Dieter, 1974; Kutlu et al., 2007; 

Sonne et al., 2008 a,b). En el caso de las enzimas específicas de órganos, la inhibición 

o estimulación pueden ser características de la exposición una determinada clase de 

contaminantes, por lo que su estudio podría llegar a ser suficiente para conocer el tipo 

de contaminación al que los animales se han visto expuestos (Dieter, 1974). Sin 

embargo en condiciones de campo los animales se ven expuestos a diversos 

compuestos, cuyos efectos pueden verse inhibidos o potenciados entre si, por lo que 

este tipo de determinaciones no siempre puede considerarse de forma aislada, pero si 

como complemento de los análisis químicos de contaminantes, sobre todo en sangre 

de animales vivos (Dieter, 1975).  

En general, los parámetros bioquímicos de las aves son difíciles de interpretar 

y la bibliografía que los relaciona con los niveles de compuestos organohalogenados 

en sangre es escasa (Dieter 1974, 1975; Dieter y Wiemeyer, 1978; Sonne et al., 2010), 

por lo que algunos autores aplican algunos de los resultados encontrados en 

mamíferos.  

Entre los parámetros que pueden verse alterados por una exposición a 

compuestos organohalogenados en aves se encuentran el aumento de la actividad de 

las enzimas CK, AST, ALT y LDH (Dieter, 1974, 1975; Dieter y Wiemeyer, 1978), así 

como una disminución de los niveles de ácido úrico, triglicéridos, albúmina, proteínas 

totales, fósforo y calcio (Fox et al., 2007). 

En nuestro estudio, las correlaciones entre los niveles de insecticidas 

organoclorados y parámetros bioquímicos en sangre fueron, en general, débiles y 

negativas (Tabla IV.15). Fue el caso de la actividad de la fosfatasa alcalina, la cual 

disminuyó significativamente conforme aumentaron las concentraciones totales de 
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insecticidas organoclorados estudiados (Tabla IV.15). Si bien las causas son 

desconocidas, este tipo de correlación coincide con la encontrada en tres especies de 

rapaces estudiadas por Sonne et al. (2010). No obstante, de forma similar a los 

efectos observados por  Dieter (1974, 1975), Dieter y Wiemeyer (1977) y Sonne et al., 

(2010) en sus estudios sobre aves, la actividad de algunas enzimas se vio aumentada 

por exposición determinados insecticidas organoclorados (Tabla IV.15, Lindano-AST: 

Rho=0,156, p=0,03; heptacloro epóxido-AST: Rho=0,185, p=0,01 y ∑HCHs-ALT: 

Rho=0,751, p=0,012). Tanto la AST como la ALT son enzimas intracelulares cuyos 

niveles séricos suelen ser bajos, pero que ante daño tisular serio, concretamente del 

hígado pueden aumentar (Hochleithner, 1994). Entre las alteraciones relacionadas con 

la exposición a compuestos organohalogenados se encuentran las que se producen a 

nivel metabólico o endocrino, así como los procesos regenerativos del hígado (Ettinger 

y Feldman, 1995; Thrall et al., 2006).  

A diferencia del estudio realizado por Sonne et al. (2010), los niveles de 

proteínas totales se correlacionaron negativamente y de forma significativa con ∑total 

de insecticidas organoclorados (Tabla IV.15). Sin embargo, Fox et al. (2007) sí que 

encontraron menores niveles de proteínas séricas en las gaviotas de la zona 

contaminada que en las que habitaban la zona no contaminada; resultados que 

coinciden con el estudio de Greichus et al. (1975) en el que se administraron PCBs y 

mezclas de DDT, DDD y DDE a pelícanos. La medición de los niveles de proteínas 

totales se utiliza como indicador del estado general de salud del individuo. Aunque la 

interpretación de este parámetro, al igual que el resto, debe realizarse teniendo en 

cuenta la edad y el estado fisiológico de los individuos, la hipoproteinemia puede 

reflejar una disminución en la síntesis de proteínas debido a hepatopatías crónicas, 

malabsorción por problemas intestinales crónicos, proteinuria por alteraciones renales, 

hemorragias o malnutrición. Sin embargo, el estado general de salud de los individuos 

muestreados era bueno, por lo que podemos sugerir que los insecticidas 

organoclorados presentes en los individuos estudiados han podido alterar los niveles 

de proteínas séricas.  

Los efectos de los compuestos organohalogenados sobre los niveles de 

glucosa y triglicéridos se han descrito en distintos estudios, pero las correlaciones 

encontradas son a menudo opuestas (Gorski y Rozman, 1987; Elliott et al., 2001; Fox 

et al., 2007; Karami-Mohajeri y Abdollahi, 2010; Sonne et al., 2010). En nuestro 

estudio ambos parámetros disminuyeron significativamente conforme aumentaron los 
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niveles de ∑HCHs (∑HCHs-TGL: Rho=-0,203, p=0,007; ∑HCH-glucosa: Rho=-0,189, 

p=0,012).  

Los niveles de γ-GT suelen utilizarse como marcador de daño hepático aunque 

su utilidad en aves es controvertida (Hochleitner, 1994). Sin embargo, y debido a que 

esta enzima interviene en el metabolismo de los conjugados de GSH para detoxificar 

xenobióticos a ácido mercaptúrico, los niveles de γ-GT aumentarían con la exposición 

a contaminantes (Lee y Jacobs, 2009). Esta correlación positiva se ha encontrado en 

humanos expuestos a bajas concentraciones de organoclorados (Lee y Jacobs, 2006). 

En nuestro estudio, las correlaciones encontradas son contradictorias (los niveles de la 

enzima aumentaron con las concentraciones de endosulfán pero disminuyeron con 

pp’-DDE), probablemente debido a que las concentraciones de insecticidas presentes 

en la sangre de nuestros individuos fueron demasiado bajas como para provocar 

alteraciones a estos niveles. 

En base a estos resultados podemos sugerir que existen indicios de que los 

residuos de determinados insecticidas y metales puedan estar afectando 

negativamente la salud de algunos de los individuos estudiados. A pesar de que es 

necesario profundizar en este estudio, ya que las concentraciones encontradas 

pueden ser demasiado bajas o el tiempo de exposición demasiado breve como para 

alterar determinados parámetros. Sin embargo, podemos sugerir que el estudio de los 

parámetros bioquímicos, especialmente de FAL, TGL, AST, γ-GT y proteínas totales 

podrían ser de utilidad para estudiar la evaluación del riesgo asociado a la exposición 

a compuestos organoclorados en sangre de aves, mientras que el estudio de los 

niveles de ácido úrico y calcio podrían servir para evaluar la exposición a cadmio; y la 

albúmina y la glucosa se relacionaría con los niveles de plomo en sangre de aves. 
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Tabla IV.15. Correlaciones entre concentraciones de insecticidas organoclorados y parámetros bioquímicos en sangre de pollos de 

Búho real nacidos entre 2003 y 2007 en el Sureste de España. * < 0,05; **<0,01 

 
FAL  

(U/L) 

AST 

(U/L) 

Calcio 

(mg/dL) 

Colesterol 

(mg/dL) 

γ-GT 

(U/L) 

Glucosa 

(mg/dL) 
PT (g/L) 

TGL 

(mg/dL) 

Urea 

(mg/dL) 

Creatinina 

(mg/dL) 

ALT 

(U/L) 

α-HCH -0,202**     -0,188* -0,236** -0,20**    

Lindano -0,302** 0,156*     -0,407** -0,149*    

∑HCH -0,290**     -0,189* -0,407** -0,203**   0,751* 

Aldrin -0,206**      -0,224**     

Dieldrin -0,163*   -0,176*   -0,250**     

Endrin -0,157*      -0,256**     

Heptacloro -0,163*      -0,27**     

Heptacloroepóxido -0,32** 0,185** 0,161*    -0,346**     

∑ Endosulfán -0,291**    0,182*  -0,495**   -0,624*  

∑Ciclodiénicos -0,214**    0,215**  -0,483**     

DDT -0,18*      -0,237**  0,53*   

DDD       -0,149*     

DDE -0,176*    -0,16*  -0,277**     

∑Difenialifáticos -0,162*    -0,167*  -0,294**     

Total insecticidas -0,170*     -0,228** -0,369**     
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V.1. Assessment of heavy metal exposure (Cd, Pb, Cu y Zn) in blood of Eagle owl 
chicks from Southeastern Spain 

First: The Eagle owl population from South-eastern Spain is exposed to low levels of 

cadmium and lead and presents zinc and copper levels that fall in the range considered 

as physiological.  

Second: The significant correlations between cadmium, zinc and copper could suggest 

that the essential metals are involved in mechanisms of cadmium detoxification in the 

organism.  

Third: The significant differences between blood lead levels in the Eagle owl chicks from 

the abandoned mining area and the rest of the study area suggest that the blood from 

Eagle owl chicks could be a useful tool for biomonitoring environmental contamination by 

this metal.  

Fourth: The negative correlation between lead levels and δ-ALAD activity in blood of 

Eagle owl chicks suggests that the activity of this enzyme could be used as a sensitive 

biomarker for lead exposure and effect in this species, even when blood lead levels are 

below the limit described by other authors as the lowest for δ-ALAD activity inhibition by 

lead. 

V.2. Assessment of organochlorine insecticides in blood of Eagle owl chicks from 

Southeastern Spain 

First: Levels of organochlorine insecticides in blood of Eagle owl chicks are low and 

tend to decrease over time in the study area, with lindane, endosulfan, p,p’-DDE and 

dieldrin being the most frequent and abundant compounds. Among the organochlorine 

insecticides studied, lindane and endosulfan are the most recently banned in the study 

area and p,p’-DDE and diedrin the most persistent compounds in the environment. This 

fact corroborates that the use of raptor chick blood can be considered as a non-

destructive sampling unit for monitoring this type of contaminants.  

Second: Endosulfan and p,p’-DDT levels in blood of Eagle owl chicks decreased 

according to the land surfaces dedicated to crops where dicofol and endosulfan were 
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recommended. This suggests that the blood of chicks from this species can be 

considered as an excellent sampling unit to monitor the use of insecticides.  

V.3. Study of levels of organohalogen compounds in Eurasian Eagle owl 
unhatched eggs: Temporal-spatial trends and risk assessment 

First: PCBs and p,p’-DDE were the most frequent and abundant organohalogen 

compounds in unhatched Eagle owl eggs from South-eastern Spain.  

Second: Temporal-spatial trends were significantly different between subareas for some 

compounds. While concentrations of HCB, p,p’-DDE, β-HCH, PCBs and PBDEs tended 

to decrease through the study period in the Northern subarea, levels of these 

compounds tended to increase in the Southern area. An increase in environmental 

contamination as well as a dietary shift with a greater amount of birds in the diet could be 

the causes for the increasing temporal trend of organohalogen levels in the Southern 

subarea. 

Third: Although mean organohalogen levels in unhatched eggs fell below the toxic 

threshold levels for raptors, these levels were exceeded in some samples. Moreover, the 

negative correlation between TEQs and metabolisable PCBs could be indicative of 

hepatic enzyme induction. This induction is generally regarded as early warning signals 

for the Ah-receptor-related toxic effects of PCBs and related compounds. In addition, the 

eggshell thickness decreased with increasing p,p’-DDE levels, reaching  17%  eggshell 

thinning (a degree of thinning related to population declines in birds) when levels of this 

metabolite exceeded 100 ng/g lipid weight.   

Fourth: Despite the fact that the Eagle owl is considered an abundant species in the 

study area, population trends are currently being studied. Hence, continuing sampling 

and analyses of unhatched eggs are needed to validate the trends in organohalogen 

levels and evaluate the risks that an increase in concentrations could pose for the 

species.  
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4. Assessment of exposure to anticoagulant rodenticides in Eurasian Eagle owls 
from Southeastern Spain  

First: The development of a new, fast, easy and low cost technique has permitted the 

detection of residues of five anticoagulant rodenticides (warfarin, difenacoum, 

brodifacoum, bromadiolone and chlorofacinone) in 83% of the liver samples of adult 

eagle owls that arrived dead or died at the Wildlife Rehabilitation Centre “Santa Faz” 

(Alicante). 

Second: Difenacoum, brodifacoum and bromadiolone were the rodenticides most 

frequently detected in livers of adult Eagle owls. They are also the compounds most 

frequently marketed for agricultural use in Spain. Therefore, we assume that Eagle owls 

are able to reflect the frequency of use of these compounds in rural areas. 

Third: Although it was not possible to relate the presence of anticoagulant rodenticides 

in the liver of Eagle owls with the direct causes of death, it is possible that they could be 

contributing to the death of the individuals studied.   

V.5. Study of serum biochemical parameters and the relation with levels of 
environmental pollutants in blood from Eagle owls 

First: The availability of a great number of serum samples has provided new information 

regarding biochemical parameters in both adults and chicks of free-living Eagle owls. For 

example, alkaline phosphatase, inorganic phosphate, triglycerides and uric acid were 

significantly higher in chicks than in adults. 

Second: Despite organochlorine insecticide and metal concentrations being, in general, 

low in blood of Eagle owl chicks, we can suggest that levels of some biochemical 

parameters, especially alkaline phosphatase, triglycerides, AST, γ-GT and total proteins 

may be useful to evaluate risks associated to organochlorine insecticide exposure. On 

the other hand, uric acid and calcium could be used to evaluate risks associated to 

cadmium exposure and albumin and glucose to lead.   
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La exposición crónica a determinados contaminantes ambientales se ha 

relacionado con declives poblacionales en un número importante de especies. Para 

evaluar el grado de contaminación ambiental por estos compuestos y las consecuencias 

que puedan tener sobre la salud humana y ambiental se llevan a cabo los estudios de 

biomonitorización. El valor de las aves como biomonitores en este tipo de estudios ha 

sido ampliamente reconocido, y la existencia de numerosos programas establecidos por 

instituciones gubernamentales son la prueba de ello. En concreto, las aves rapaces son 

especialmente adecuadas para la monitorización de contaminantes bioacumulables y 

biomagnificables, tales como algunos metales pesados y compuestos 

organohalogenados, principalmente debido a su elevada posición en la cadena trófica y 

su capacidad para acumular e integrar contaminantes a lo largo del tiempo.  

La medición de los contaminantes puede hacerse directamente en muestras de 

origen animal. Sin embargo, la monitorización de las respuestas biológicas que 

provocan mediante el uso de biomarcadores proporciona una información más directa 

de las alteraciones y las posibles consecuencias toxicológicas de estos compuestos. Así 

por ejemplo, la inhibición de la δ-ALAD inducida tras la exposición a plomo o la 

disminución del grosor de cáscara del huevo por exposición crónica a DDE son 

considerados útiles biomarcadores específicos en aves. 

Según las consideraciones hechas por la NRC (1991), el Búho real (Bubo bubo) 

podría ser considerada una buena especie centinela para la monitorización de 

contaminantes ambientales en nuestra zona de estudio, el Sureste español. Por este 

motivo, en el presente trabajo se ha evaluado el grado de exposición a plomo, cadmio, 

zinc, cobre, insecticidas organoclorados, PCBs, PBDEs y rodenticidas anticoagulantes, 

así como las tendencias temporales y espaciales de dicha exposición utilizando 

muestras de sangre (n=366) procedentes de pollos y adultos, huevos no eclosionados 

(n=58) e hígado (n=18) de individuos de esta especie. Además de la actividad δ-ALAD y 

la medición del grosor de la cáscara de huevo, en este trabajo se han obtenido valores 

de diversos parámetros bioquímicos sanguíneos (n=503) con el fin de ampliar la 

información relacionada con el riesgo de efectos como consecuencia de la exposición a 

estos contaminantes en la población de Búho Real. Las muestras utilizadas fueron 

obtenidas entre 2003 y 2010 gracias a la colaboración de los grupos de investigación 

“Ecosistemas Mediterráneos” de la Universidad de Murcia y el “Área de Ecología” de la 

Universidad Miguel Hernández, en dos zonas diferenciadas, principalmente, por los 
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usos agrícolas, las características del terreno y la disponibilidad de presas. Las 

muestras de hígado se obtuvieron de individuos ingresados entre 2003 y 2010 en el 

Centro de Recuperación de Fauna Silvestre “Santa Faz” de Alicante, dependiente de la 

Generalitat Valenciana. 

Puesto que se ha demostrado que los animales centinelas pueden ser útiles para 

cuantificar la biodisponibilidad de los contaminantes ambientales para otras especies 

expuestas a las mismas fuentes, la información obtenida en el presente trabajo podría 

ser de utilidad para evaluar los posibles riesgos para especies más sensibles o en 

situación delicada de conservación. De igual manera, la información podría ser utilizada 

como base de datos útiles en la estimación de riesgos para la especie humana.   

Se puede considerar que el conjunto de la población de pollos de Búho real del 

Sureste de España está expuesta a bajas concentraciones de metales en sangre. Sin 

embargo, en el caso del plomo, los niveles fueron significativamente superiores en los 

individuos nacidos en una antigua zona minera y su área de influencia que en el resto 

del área de estudio. Este hecho sugiere la utilidad de las muestras de sangre de pollos 

de Búho real para la biomonitorización de la contaminación por plomo. Por otro lado, la 

correlación encontrada entre los niveles de plomo y la actividad δ-ALAD en sangre de 

pollos de Búho real, incluso a niveles de este metal inferiores al límite descrito por otros 

autores, sugiere que esta enzima puede ser utilizada como un biomarcador sensible de 

exposición y efecto a plomo en esta especie.  

 En el caso de la exposición a insecticidas organoclorados, las concentraciones 

encontradas en la sangre se consideran bajas y además tienden a disminuir con el 

tiempo, siendo lindano, endosulfán, p,p’-DDE y dieldrín los compuestos más frecuentes 

y abundantes. El hecho de que lindano y endosulfán sean los insecticidas 

organoclorados más recientemente prohibidos, y p,p’-DDE y el diedrín los más 

persistentes en el medio, corrobora la utilidad de la sangre de pollos de rapaces y, en 

concreto, de Búho real como muestra de obtención nada o poco cruenta para evaluar la 

exposición a insecticidas organoclorados. Además, la relación encontrada entre los 

niveles de endosulfán y p,p’-DDT en sangre de pollos de Búho real con la superficie 

destinada a cultivos relacionados con el uso de dicofol y endosulfan, sugiere que la 

sangre de pollos de esta especie puede ser considerada una buena unidad para 

monitorizar el uso de productos fitosanitarios en las prácticas agrícolas. 
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 Respecto a los residuos de compuestos organohalogenados en huevos no 

eclosionados, PCBs y p,p’-DDE son los más frecuentes y abundantes. Al contrario que 

en las muestras de sangre, las tendencias de algunos de estos compuestos fueron 

significativamente diferentes entre subáreas. Mientras que las concentraciones de HCB, 

p,p’-DDE, β-HCH, PCBs y PBDEs tienden a disminuir en la subárea Norte, en la 

subárea Sur tienden a aumentar. Las posibles causas del aumento en el Sur pueden ser 

tanto por un aumento de la contaminación como por un cambio en la dieta con 

incremento en la ingesta de aves.  

En general, los niveles medios de organohalogenados en huevos no 

eclosionados se encuentran por debajo de los límites correspondientes a efectos tóxicos 

en rapaces nocturnas. Sin embargo, estos límites fueron sobrepasados en algunos 

huevos. Además, se encontró una correlación negativa entre los TEQs y la fracción de 

PCBs metabolizables, la cual puede ser indicativa de la inducción de enzimas 

hepáticas, hecho normalmente reconocido como una señal temprana de aviso de los 

efectos tóxicos causados por la activación del receptor arilo por parte de los PCBs y 

otros compuestos relacionados. Por otro lado, el grosor de cáscara de huevo disminuyó 

conforme aumentaron las concentraciones de p,p’-DDE, alcanzando una disminución 

del 17% (disminución relacionada con declives poblacionales en aves) cuando los 

niveles de este metabolito sobrepasaron los 100 ng/g de peso de lípidos.  

Mediante la puesta a punto de una nueva técnica rápida, sencilla y de bajo coste 

se han detectado residuos de cinco rodenticidas anticoagulantes en un elevado 

porcentaje de individuos ingresados en el Centro de Recuperación de Fauna Silvestre 

“Santa Faz” de Alicante. La frecuencia de detección de los tres rodenticidas más 

comercializados en nuestro país (difenacoum, brodifacoum y bromadiolona) parece 

reflejar la frecuencia de uso de estos compuestos en el ámbito rural. Aunque no se ha 

podido atribuir la presencia de rodenticidas anticoagulantes como causa directa de 

muerte de los individuos estudiados, podemos sugerir que los residuos encontrados 

pudieron tener cierto papel en el desencadenamiento de la muerte. 

Gracias a la disponibilidad de un elevado número de muestras de suero de Búho 

real se ha podido proporcionar información sobre parámetros bioquímicos utilizados 

rutinariamente en la evaluación del estado de salud de los individuos en adultos y pollos 

de Búho real de vida libre. A pesar de que la exposición a insecticidas organoclorados y 

metales sea baja en la población estudiada, podemos sugerir que los niveles de algunos 
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parámetros bioquímicos, en especial fosfatasa alcalina, triglicéridos, AST, γ-GT y 

proteínas totales pueden ser de utilidad en la evaluación de riesgos asociados a la 

exposición a organoclorados, mientras que ácido úrico y calcio y albúmina y glucosa 

pueden ser utilizados para evaluar la exposición a cadmio y plomo, respectivamente.   

Aunque el Búho real se considera una especie abundante en nuestra zona de 

estudio, las tendencias poblacionales están todavía bajo estudio. Por tanto la 

continuación del muestreo y análisis en años posteriores serían necesarios para validar 

las tendencias y evaluar el riesgo que puede suponer para la especie un aumento de 

concentraciones de contaminantes.   
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THE EAGLE OWL (Bubo bubo) AS BIOMONITORING SPECIES FOR PERSISTENT 
ENVIRONMENTAL POLLUTANTS IN SOUTHEASTERN SPAIN 

Author: Pilar Gómez-Ramírez 

Promotors: Antonio Juan García-Fernández and Emma Martínez-López 

INTRODUCTION 

Exposure to environmental pollutants like organohalogen compounds and heavy 

metals has frequently been associated to population declines in several bird species 

(Mora et al., 1993; Henny and Elliott, 2007). This has led to legal restrictions and 

subsequent decreases of pollutant concentrations both in the environment and in bird 

tissues (Bustnes et al., 2007; García-Fernández et al., 2008). However, due to their high 

persistence and ability to bioaccumulate and biomagnify through the trophic chain, 

environmental concentrations of these compounds may still be important and exert 

potential risks. Therefore, the need for a knowledge of present levels of environmental 

pollutants and possible long term effects on the environment remains, and this demands 

specific monitoring programs, which are frequently undertaken utilizing sentinel animals 

(García-Fernández and María-Mojica, 2000).  

The value of birds as biomonitors of environmental pollution has been broadly 

recognised and several governmental established monitoring programmes are proof of 

this (Becker, 2003). In the case of Spain, no national monitoring scheme has been 

established and therefore the research carried out has been sporadic in terms of spatial 

and temporal trends (García-Fernández et al., 2008). 

Among birds, raptors are considered especially suitable for monitoring 

bioaccumulable and biomagnificable pollutants, mainly due to their position at the top of 

the trophic chain and their susceptibility to bioaccumulate and integrate contaminants 

over time (Furness, 1993). In our study area, the Eurasian Eagle owl complies with the 

National Research Council requirements (National Research Council, 1991) to be 

considered a suitable sentinel avian species for monitoring environmental pollutants, 

because it is an abundant species, relatively easy to capture and is exposed to 
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environmental pollutants. Moreover, this nocturnal raptor species is territorial year-round 

and long-living, and therefore likely to reflect local pollution. 

Direct measurement of contaminants in fluids and tissues can reflect their 

exposure, absorption and accumulation in organisms. However, monitoring the biological 

responses would give more direct information about their alterations and toxicological 

consequences (Vanparys et al., 2008). These responses induced by xenobiotics are 

called biomarkers and comprise any alteration in cellular or biochemical components or 

processes, structures or functions, which are measurable in a biological system or 

sample (National Research Council, 1987). Ideal biomarkers are detected early and 

show adverse effects before they become irreversible. They include modifications in 

blood composition or specific enzyme activities (Gil and Pla, 2001). This is the case of 

the inhibition on the δ-aminolevulinic acid dehydratase (δ-ALAD) by lead exposure and 

eggshell thinning related to pp’-DDE, which have been described as suitable biomarkers 

in birds (Dieter et al., 1976; Scheuhammer, 1987a,b; Walker et al., 1996). 

Anticoagulant rodenticides have not been routinely included in biomonitoring 

studies. Nevertheless this type of toxicants may pose a risk for birds, especially those 

that mainly feed on rodents. In fact, these compounds have shown a high frequency of 

detection in bird samples from UK and USA, including in animals without haemorrhages 

(Stone et al., 2003; Walker et al., 2010b). In contrast, data regarding rodenticide levels in 

Spanish raptors are restricted to cases of suspected poisoning (María-Mojica et al., 

1998) or after use to eradicate plagues (Olea et al., 2009). Because the Eurasian Eagle 

owl in our study area is an abundant species that may be found close to agricultural 

areas where this type of biocides can be used, continued study of rodenticides is 

suggested.  

It has been proven that sentinel animals could serve to quantify bioavailability of 

contaminants to other species exposed to same sources (Beeby, 2001). Hence the 

information gathered in this study could be useful to assess possible risks for other 

sensitive species, including human beings (National Research Council 1991; García-

Fernández and María-Mojica, 2000). 
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OBJECTIVES 

1. Assessment of heavy metal exposure (Cd, Pb, Cu y Zn) in blood of Eagle 

owl chicks from Southeastern Spain 

1.1. To know the degree of exposure to cadmium, lead, zinc and 

copper in blood from Eagle owl chicks born between 2003 and 

2007. 

1.2. To evaluate the influence of an ancient mining site and the 

surroundings on the levels of metals in blood and estimate the 

possible detrimental effects associated.   

2.  Assessment of organochlorine insecticides in blood of Eagle owl chicks 
from Southeastern Spain 

2.1. To know the degree of exposure to 14 organochlorine insecticides 

in Eagle owl chicks born between 2003 and 2007. 

2.2. To assess the usefulness of blood samples as a monitoring unit to 

indicate changes in levels associated to legal restrictions or shifts 

in agricultural practices.   

3. Study of organohalogen compounds levels in Eurasian Eagle owl 
unhatched eggs: Temporal-spatial trends and risk assessment 

3.1. To know the levels of organohalogen contaminants in Eurasian 

Eagle owl unhatched eggs collected between 2004 and 2009. 

3.2. To assess temporal and spatial trends of organohalogen 

compounds in the study area. 

3.3. To evaluate the relation between organohalogen exposure and 

reproductive failure.  
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4. Assessment of exposure to anticoagulant rodenticides in Eurasian Eagle 
owls from Southeastern Spain  

4.1. To know the degree of exposure to anticoagulant rodenticides in 

the Eurasian Eagle Owls from Southeastern Spain developing a 

new easy, low-cost technique to detect five anticoagulant 

rodenticides. 

4.2. To relate these residues to their availability on the Spanish market 

and to estimate the risks associated in this species. 

5. Study of serum biochemical parameters and the relationship with levels of 
environmental pollutants in blood from Eurasian Eagle owls from 
Southeastern Spain  

5.1. To provide new information regarding levels of serum biochemical 

parameters in adults and chicks Eagle owls. 
5.2. To relate to levels of environmental pollutants in blood to variations 

in biochemical parameters. 

MATERIAL AND METHODS 

Study area and species of study 

The study area comprises the  Escalona, Altaona, Monte el Valle, Columbares, 

Sierra Minera Cartagena-La Union, La Muela-Cabo Tiñoso and Almenara mountains 

(37º45’N, 0º57’W), in the south of the province of Alicante and the east of Region of 

Murcia, in South-eastern Spain. The study area is relatively large and some differences 

in land use are known. Therefore, and for statistical analyses, this area was divided in 

two subareas. In the Northern subarea (Escalona, Altaona, Monte el Valle and 

Columbares), land is mainly dedicated to citrus and dry farming, and the European 

Rabbit (Oryctolagus cuniculus) is very abundant (71% of the Eurasian Eagle owls’ prey) 

(León et al., 2008). In the Southern subarea, some fields are dedicated to irrigation 

farming, with intensive use of pesticides. Most nests are located around 16 Km from 

Cartagena, an important industrial city and some ancient mining sites are found in this 

subarea, in the Sierra Minera de Cartagena-La Unión range. The European Rabbit is 
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less abundant (35% of the Eagle owls’ diet), and the diet is completed with rats (Rattus 

rattus and R. norvergicus), pigeons (Columba spp.), partridges (Alectoris rufa), 

hedgehogs (Erinaceus europeus and Atelerix algirus) and yellow-legged gulls (Larus 

michahellis) (León et al., 2008).  

Eagle owl population in our study area is abundant and has been estimated at 

approximately 240-270 pairs, some 10-12% of the total population of this species in 

Spain (Martínez and Calvo, 2006; Martínez and Zuberogoitia, 2003). 

Sample collection 

The sample collection was performed in collaboration with ecology researchers 

from the “Mediterranean Ecosystems” (University of Murcia) and “Area of Ecology” 

(Miguel Hernández University) research teams. 

Reproductive activity was rigorously monitored from December until fledging, to 

determine the exact ages of the nestlings before blood sampling. A total of 513 blood 

samples were obtained from 28-30 day-old Eurasian Eagle owl chicks born between 

2003 and 2010 in South-eastern Spain. All samples were transported in a cool bag with 

ice and stored frozen in the laboratory at -40°C until processing. These samples were 

analysed for lead, cadmium, zinc, copper, 14 organochlorine insecticides and 5 

anticoagulant rodenticides. 

In order to evaluate anticoagulant rodenticides exposure in older individuals from 

the same species, liver samples were obtained during necropsy from 18 Eagle owls that 

arrived dead or died at the Wildlife Rehabilitation Centre “Santa Faz” (Alicante). These 

samples were stored frozen in the laboratory at -40°C until processing. Additionally, 

blood samples from 9 adult Eagle owls that were caught between 2008 and 2010 were 

also analysed for rodenticides. 

Organohalogen contaminants were studied in fifty-eight unhatched eggs laid 

between 2004 and 2009. These eggs were preserved in the same conditions as the 

blood. 
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Heavy metal analyses  

Following the method described by García-Fernández et al. (1995), cadmium, lead, zinc 

and copper were analysed in 220 blood samples from Eurasian Eagle owl chicks born 

between 2003 and 2007, using an anodic stripping voltammeter (VA-757 Computrace 

Workstation; Methrohm, Switzerland), prior elimination of impurities by a complete high 

temperature  digestion with a mixture of acids. Quality control analyses, linearity, 

recovery and reproducibility were performed previously. 

Determination of δ-aminolevulinic acid dehydratase (δ-ALAD) 

Delta-aminolevulinic acid dehydratase (δ-ALAD) activity was determined in 220 

blood samples from chicks born between 2003 and 2007, using the method described by 

Scheuhammer (1987a,b). Quantification was based on measuring the colour of the 

product the enzyme (porphobilinogen, PBG) forms with dimethylaminobenzaldehyde 

using a UV-spectrophotometer. δ-ALAD activity was expressed in μmol PBG per hour 

per liter of red blood cells (RBC). 

Analysis of organochlorine insecticides in blood 

A total of 14 organochlorine insecticides (α-HCH, β-HCH, δ-HCH, γ-HCH or 

lindane, aldrin, dieldrin, endrin, endosulfan I, endosulfan II, p,p’-DDT, p,p’-DDD, p,p’-

DDE, heptachlor and heptachlor-epoxide) were analysed in 316 blood samples from 

Eagle owl chicks born between 2003 and 2007, following the method described by 

Martínez-López et al. (2009). According to this method, 200 μl of blood were extracted 

with organic solvents. Residues were analysed with a gas chromatograph with an 

electron capture detector (GC-ECD 17 Shimadzu) using a SPB-608 (Supelco®) at 30 m 

long, 0.25 mm i.d. and 0.25 μm film thickness. Quality control analyses, linearity, 

recovery and reproducibility were performed previously. 

Analysis of organohalogen compounds in unhatched eggs 

Egg length (L) and width (W) were measured with a digimatic caliper 

(Instrumentación Científica Técnica SL, Lardero, La Rioja, Spain) to the nearest 0.01 

mm. Eggs were opened and their contents emptied into flasks, weighed, and kept frozen 
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until analysis. Egg shells were dried to constant weight and weighed (SW) The shell 

index was computed as SW/LxW (Ratcliffe, 1970). Eggshell thickness was estimated as 

the average of five measurements taken on the equator of the egg with a digimatic 

caliper to the nearest 0.01 mm. 

Analyses of 58 unhatched eggs contents were performed at Alterra (Wageningen 

UR) in Wageningen (The Netherlands) under the supervision of Dr. Nico W. van den 

Brink.  

After thawing, egg contents were homogenized and a subsample was processed 

with n-Hexane using Soxtherm. Extracts were cleaned up by gel permeation 

chromatography using a Bio Beads SX3 column. Compound residue quantification was 

performed using a gas chromatograph-mass spectrometer (Agilent 6890 Series GC 

System; 5973 Network Mass Selective Detector), with a column Varian cpsil5-C18 for 

PCB 100 m x 0.25 m, df = 0.1 μm, to analyse 21 polychlorinated biphenyls (PCBs) 

congeners (metabolisable: 8, 31, 44, 52, 70, 101, 149, 151 and non-metabolisable: 28, 

105, 153, 138, 180, 195, 194, 118, 170, 77, 128, 126, 156, 169) and a column DB5-MS 

30 m x 0.32 mm, df=0.25 μm for organochlorine insecticides (OCs) 

(Hexachlorocyclohexanes (HCHs): α-HCH, β-HCH, γ-HCH (lindane), δ-HCH, ε-HCH; 

cyclodienes: heptachlor, heptachlor-epoxide (HE), aldrin, isodrin, dieldrin, endrin, 

endosulfan, chlordane cis and trans; diphenylaliphatics: o,p’-DDT, o,p’-DDD, o,p’-DDE 

and p,p’-DDT, p,p’-DDD, p,p’-DDE; hexachlorobenzene (HCB), methoxychlor and mirex) 

and polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) 28, 47, 99, 100, 153, 154 and 183.  Data 

were processed with Masshunter Workstation Software (Quantitative analysis for GC-

MS, version B.04.00, Agilent Technologies). Quality control analyses, linearity, recovery 

and reproducibility were performed previously. 

Anticoagulant rodenticides analyses 

Anticoagulant rodenticides were analysed in 18 liver samples from adult Eagle 

owls that arrived dead or died at the Wildlife Rehabilitation Center “Santa Faz” (Alicante) 

and in 50 blood samples (9 adults caught between 2008 and 2010 and 41 chicks born 

between 2008 and 2010). 
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Two grams of liver or blood were extracted with acetonitrile following a modified 

Quechers (Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged, and Safe) method, with a Sigma-

Aldrich® kit. Compound residue quantification of warfarin, chlorofacinone, bromadiolone, 

difenacoum and brodifacoum was performed using  LC-MS/MS (Agilent VL) with a 

column Waters Sunfire C8 5µm 4.6 x150 mm at 25º C. Mobile phase consisted of  (A)  

water with ammonic acetate 20 mM and (B) methanol with ammonic acetate 20 mM. The 

rodenticides were detected with negative electrospray ionization (ESI) in multiple 

reaction monitoring scanning mode (MRM). Quality control analyses, linearity, recovery 

and reproducibility were performed previously. 

Analyses of biochemical parameters  

Albumin, calcium, inorganic phosphate, aspartate aminotransferase (AST), 

alkaline phosphatase (AP), cholesterol, triglycerides (TGL), creatine kinase (CK), γ-

glutamyltransferase (γ-GT), glucose, lactate dehydrogenase (LDH), total proteins (TP) 

and uric acid in serum were analysed in 513 serum samples (18 adults and 485 chicks) 

using an automated spectrophotometrical analyser (A25 de Atom®).  

Statistical analyses 

Statistical analysis was performed using SPSS v15.0 statistical software (SPSS 

Inc., 1989-1999). According to the Kolmogorov-Smirnov test, all the contaminants and 

most of the biochemical parameters were not normally distributed. Hence, the Kruskal-

Wallis Test was applied in order to compare mean levels between years, nests and 

sampling subarea, with the exception of triglycerides, LDH and uric acid, which were 

normally distributed, and the t-Student test was used. However, in order to correlate δ-

ALAD activity with lead levels, and p,p’-DDE with eggshell thickness, the values were 

log-transformed and Pearson’s correlation coefficient was applied.  

Organochlorine blood levels were also normalised to compare mean values 

between sampling years using mixed linear models, where “territory” was a random 

variable and “year” and “subarea” were fixed variables. Variations due to breeding period 

and nest location were analysed with R statistical software (Maindonald and Braun, 

2002) using model selections based on the information theory of  Burnham and 

Anderson (2002), and considering three explanatory variables: Territory, year (2003-
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2007) and subarea (Northern and Southern). Each of the organochlorines analysed were 

considered as response variables.  

Residual organohalogen compounds in unhatched eggs were calculated on a 

lipid-normalized basis (lipid weight: lw), although for comparison with other studies, 

some data have been calculated in wet weight corrected for moisture loss according to 

Hoyt (1979). Clutch average concentrations were calculated and general linear models 

(GLMs), applying a log-link function, were applied to analyse spatial and temporal trends 

in concentrations, using the statistical package GenStat®, version 13.2 (VSN 

International, Hertfordshire, UK). Trends in percentages for metabolisable-PCB fraction 

were analysed with log-linear models.  

Spearman's rank correlation coefficient was applied to study correlations among 

metals and between contaminants and biochemical parameters. Level of significance 

was set at α=0.05. 

RESULTS AND DICUSSION 

1. Assessment of heavy metal exposure (Cd, Pb, Cu y Zn) in blood of Eagle owl 
chicks from Southeastern Spain 

Cadmium, lead, copper and zinc in blood  

Mean levels of cadmium and lead for the whole population (n=220), (0.11±0.26 

μg/dL and 3.73±4.2 μg/dL respectively) were similar to or lower than in other raptors 

inhabiting unpolluted areas (Henny et al., 1994; García-Fernández et al., 1996, 1997; 

Martínez-López et al., 2004, 2005; McBride et al., 2004). However, about 10% of the 

samples presented lead levels above 10 μg/dL, and in 8 individuals it was close to or 

above 15 μg/dL. According to Scheuhammer (1989), these chicks may be abnormally 

exposed to lead. Although toxic levels have not been established for cadmium in blood 

of birds, adverse effects have been found in pheasants with 1.7 μg/dL of cadmium in 

blood (Świergosz y Kowalska, 2000). Sin embargo, se ha propuesto como umbral de 

toxicidad de cadmio en riñones 40 μg/g, aunque para algunas aves puede ser de tan 

sólo 10 μg/g (Eisler, 1985; Furness, 1996). However, according to Blanco et al. (2004) 
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and Baos et al. (2006) the concentrations of this metal found in our population do not 

seem to affect the immune system. 

Regarding copper and zinc, mean levels for the whole population were 33.70±84.04 

μg/dL and 349.46±150.36 μg/dL, respectively. These concentrations fall within the range 

considered as physiological in birds (Osofsky et al., 2001; García-Fernández et al., 

2005b), although 50% of the samples exceeded the range for zinc. Moreover, levels of 

this essential element were higher than 1000 μg/dL in three chicks and one of them 

presented 2063 μg/dL, which doubled the range of 1120-1660 μg/dL for intoxicated birds 

(Zdziarski et al., 1994; Carpenter et al., 2004). Nevertheless, most animals can tolerate 

an excess of zinc in the diet by regulating the levels in the organism (Ewan, 1978; Sileo 

et al., 2004). Hence, high zinc concentrations are not alarming in terms of toxicological 

effects (Goede, 1985). Copper levels in about 9% of the chicks studied exceeded the 

levels found in chicks of other raptor species (Benito et al., 1999; Blanco et al., 2003; 

Rattner et al., 2008). Although toxic levels have not been established for blood samples, 

and in spite of the capacity to regulate levels of these essential metals in the organism, it 

should be taken into account that high metal levels may pose an additional stress for 

those animals already facing stressful conditions (Pérez-López et al., 2008), like the 

case of growing birds. 

Assessment of heavy metal exposure in an ancient mining site and surroundings  

As mentioned above, the study area was divided in two subareas. When mean 

lead levels were compared, significant differences were found between Northern and 

Southern (p<0.001; 3.05±3.4 μg/dL in Northern and 6.5±5.9 μg/dL in Southern). In the 

Southern subarea some nests (10%) are located in the ‘Sierra Minera Cartagena-La 

Unión’ range or in the surroundings. In this site, lead, zinc, copper, tin, iron, manganese 

and silver had been extracted for more than 2500 years (Pavetti et al., 2006). According 

to Martínez-Sánchez and Pérez-Sirvent (2009), concentrations of heavy metals in some 

points of this ancient mining site (AMS), closed in 1991, are higher than 1000 mg/kg of 

lead in soil, which exceeds the limits allowed by several governments (Pavetti et al., 

2006). Mining industry is an important source of lead contamination and several authors 

have reported significantly higher lead levels in birds inhabiting mining areas than in 

those from unpolluted or reference sites (Beyer et al., 1985, 2004; Eisler, 2000; García-
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Fernández et al., 2005b; Henny et al., 1994). In our study, when the samples obtained in 

the AMS were excluded, mean blood lead levels were 3.18±3.43 μg/dL, which is 

significantly lower than the mean levels found in the AMS (p<0.001) and very similar to 

those found in Booted eagle (Hieraaetus pennatus) and European buzzard (Buteo 

buteo) nestlings inhabiting an unpolluted area in the Region of Murcia (Southeastern 

Spain) (Martínez-López et al., 2004). Moreover, mean lead levels in the chicks born in 

the AMS were still significantly higher than in the rest of the Southern subarea (p=0.013; 

8.61±6.76 μg/dL). In order study heavy metal exposure, the study area was therefore 

divided into one area polluted by heavy metals (the AMS) and an unpolluted area that 

comprises the rest of the study area.  

Unlike the lead levels, mean concentrations of the rest of the metals did not differ 

between the two subareas. This is in agreement with other studies on blood levels in 

polluted and unpolluted areas (Benito et al., 1999; Blanco et al., 2003; Baos et al., 2006; 

Rattner et al., 2008; Stout et al., 2010). This could be because levels of these metals 

can be regulated in the organism, which impedes the detection of environmental 

variations (Walsh, 1990; Wenzel et al., 1996). 

δ-ALAD activity and correlations between lead and δ-ALAD in blood 

Average values of δ-ALAD activity in blood were 155.67±116.33 μmol PBG/h/L 

RBC. Knowledge of the basal activity of δ-ALAD in different species and at different 

moments of the birds’ life cycle remains scarce and our results are not always 

comparable with data found in literature because enzymatic activity has been analysed 

with different techniques. However, differences in enzyme inhibition regarding polluted or 

unpolluted areas coincide with our samples and the existence of negative correlations 

with blood lead levels may be sufficient to indicate possible sub-lethal effects. In our 

study, this negative correlation was found (P=-0.137, p=0.044), showing a more 

significant relation when blood lead levels were higher than 4 μg/dL (P=-0.341, p=0.006). 

These results show an inhibition of the enzyme activity, which reached 55% when lead 

concentrations in blood exceeded 15 μg/dL. However, lower concentrations of lead in 

blood also cause enzymatic inhibition, lower even than the limit established by Henny et 

al. (1994) in American kestrels (Falco sparverius) and by Martínez-López et al. (2004) in 

Booted eagles, Goshawks (Accipiter gentilis) and European buzzards. It is remarkable 
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that 31% of enzymatic inhibition was still found when blood lead levels exceeded 10 

μg/dL. The sampling site also influenced enzymatic activity, since it decreased about 

60% in the polluted area (AMS) in relation to the unpolluted. 

Only a 45-59% decrease in δ-ALAD was sufficient in nestlings of American 

kestrels to cause anaemia due to significant declines in haemoglobin and haematocrit 

(Hoffman et al., 1985b; Henny et al., 1994). Hence it is plausible that some individuals 

from our population could suffer from anaemia. Moreover, behavioural deficits and 

growth retardation has been evidenced in Herring gulls (Larus argentatus) with blood 

lead levels close to the highest found in our population (Burger and Gochfeld, 1996). 

However, because differences in lead accumulation in the erythrocyte were described 

among avian species, further research into the Eagle owl is needed. 

Correlations among metals 

 This type of correlations is usually attributed to common metabolic routes where 

proteins like metallotioneins are involved (Roesijadi, 1992; Wenzel et al., 1996; Blanco et 

al., 2003). While these relations have been frequently studied in tissues (Wenzel et al., 

1996; Debacker et al., 2001; Ek et al., 2004), the bibliography related to blood samples 

of birds is scarce (Blanco et al., 2003). 

Correlations between cadmium and essential metals were significant and positive 

(Cd-Cu: Rho=0.16, p=0.02; Cd-Zn: Rho=0.15, p=0.03) but weaker than between lead 

and copper (Rho=0.218, p=0.001) or between zinc and copper (Rho=0.27, p<0.001). 

These results are similar to those found by Blanco et al. (2003) in Black kite (Milvus 

migrans) chicks born close to a solid-waste incinerator. According to these authors, 

these correlations could suggest that these essential metals could be involved in 

cadmium detoxification mechanisms probably through metallothienein induction. On the 

other hand, the strong correlation between zinc and copper suggests a common pattern 

of metabolic regulation depending on particular physiological features such as general 

condition (Debacker et al., 2001; Blanco et al., 2003). Regarding the correlation between 

lead and copper, this could be due to the fact that lead can induce an increase may 

increase the levels of metal-binding proteins such as protoporphyrins and 

metallothioneins (Elliott et al., 1992; Stewart et al., 1996). 
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On the other hand, and coinciding with the results found by Martínez-López 

(2005) in Booted eagle chicks, a significant correlation was found between cadmium and 

lead in blood of Eagle owl chicks (Rho=0.145, p=0.03). However the relation between 

cadmium and lead in Booted eagles was 1:10 while in the blood of Eagle owls from the 

unpolluted area it was 1:30. This difference could be related to the different ability to 

accumulate metals inside erythrocytes in each avian species, which has been 

demonstrated by Hernández-García (2010) in experimental in vitro studies. 

2. Assessment of organochlorine insecticides in blood of Eagle owl chicks from 
Southeastern Spain 

Levels of insecticides in blood 

 Frequency of detection of the 14 insecticides analysed was in general low 

(<20%), with pp’-DDE, lindane and ∑endosulfan I and II being the most frequent. 

Dieldrin, ∑endosulfan I and II, lindane and diphenylaliphatics were the compounds 

detected at the highest levels (3.47, 5.33, 0.83 and 2.65 μg/dL, respectively). 

Coinciding with the results found by Martínez-López et al. (2009) in Booted eagle 

chicks born in the Region of Murcia Region, lindane was detected in blood more 

frequently than the rest of HCHs isomers studied. Moreover mean levels found in 2003 

in their study were very similar to our mean levels in chicks born in the same year (1.89 

vs 1.98 μg/dL, respectively). Lindane was banned for agricultural used in 2000 (Decision 

2000/801/EC). Nevertheless, traces of this insecticide could also be due to veterinary 

use and industrial, domestic and forestry application, which were allowed until 2007 in 

Europe (Regulation (EC) No 850/2004). 

 Endosulfan was only recently banned in the study area (Decision 2005/864/EC). 

Hence, despite its low persistence in the organisms (Wiemeyer, 1996), the detection in 

our samples was expected. As with lindane, the levels found in samples collected in 

2003 and 2004 were similar to those found in Booted eagle chicks born between 2001-

2003 in the Region of Murcia, (Martínez-López et al., 2009). In spite of the fact that 

dieldrin was banned for agricultural use in 1994 in Spain (Orden 4 de Febrero de 1994), 

the levels found in some samples were similar to other raptor chicks born between 1999-
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2003 in South-eastern Spain (Martínez-López, 2005) and even higher than in Bald 

eagles (Haliaeetus leucocephalus) caught in 1977 in USA (Henny et al., 1981).   

Regarding diphenylaliphatics, p,p’-DDE (mean=2.05 μg/dL) was the most 

abundant and frequent compound, which coincides with the results found in scavenger 

raptors from Africa (van Wyk et al., 2001) and Spain (Gómara et al., 2004), with similar 

levels. Although the profile was different than that in the blood of the European buzzard, 

Goshawk and Booted eagle chicks born between 1999 and 2003 in Murcia Region 

(Martínez-López, 2005; Martínez-López et al., 2009), the Eagle owl p,p’-DDE levels fall 

in the same range. These concentrations are well below the mean found by Donaldson 

et al. (1999) in plasma of Bald eagle chicks without reproductive impairment. 

Spatial and temporal trends in organochlorine insecticides in blood   

According to the model selection based on the information theory described by 

Burnham and Anderson (2002), “year” was the best model in most cases, except for δ-

HCH. Thus “year” is considered the most influential variable in blood levels of the 

compounds analysed. This coincides with the results found by Martínez-López (2005) 

where the same compounds were analysed in blood of chicks of three raptor species 

(Booted eagle, Goshawk and European buzzard).  

According to linear mixed models, where “territory” was considered a random 

variable, significant differences among sampling years were also found for all the 

compounds except for δ-HCH. In general concentrations of insecticides tended to 

decrease, which is in agreement with the ban on most of them for agricultural use in 

1994 in Spain (Orden de 4 de Febrero de 1994). In contrast, levels of heptachlor tended 

to remain stable. 

Although all the HCHs isomers tended to decrease along the study period, the 

decrease was more evident for lindane. This decrease coincides with the results found 

by Martínez-López et al. (2009) in blood of Booted eagle chicks from the Region Murcia, 

whose decrease was more pronounced in 2000, coinciding with the legal prohibition.  
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Like most of the insecticides, levels of aldrin and dieldrin tended to decrease. On 

the contrary, a trend for dieldrin was not established, due to the high standard deviations 

found in our samples. 

Endosulfan was used for a variety of crops in Spain until its ban in 2005, although 

it was permitted in Spain until 2007 for cotton, tomato and hazelnut (Decision 

2005/864/EC). Hazelnut has not been grown in the study area but using agricultural 

surface data of tomato and cotton crops from the Murcia Regional Government (CREM, 

2011) and matching them against concentrations of endosulfan in blood of Eagle owl 

chicks, a simultaneous decrease was found between cotton and the insecticide. 

Because the decrease was appreciated before the legal restriction, the lower levels of 

endosulfan could be attributed to the lower use of insecticides. Accordingly we could 

conclude that, like in Booted eagle chicks (Martínez-López et al., 2009), the use of blood 

from Eagle owl chicks could be considered a suitable monitoring sampling unit to 

evaluate the use of biocides.  

In general, levels of ∑Diphenylaliphatics in blood tended to decrease along the 

period. Current traces of DDT and related compounds (DDT-r) in the environment have 

been suggested as being associated to the use of dicofol (Martínez-López et al., 2007; 

García-Fernández et al., 2008), an insecticide permitted until 2009 (Decision 

2008/764/EC) recommended in our study area for citrus farming (Orden de 1 de Febrero 

de 2006; Resolución de 28 de Marzo de 2007) and melon and watermelon crops (Orden 

de 26 de Noviembre de 2007). As with endosulfan, when mean levels of p,p’-DDT were 

compared with the surface of land devoted to citrus, melon and watermelon farming, the 

trends coincided. Hence the decreasing trend found for ∑Diphenylaliphatics and p,p’-

DDT may not be directly related to the ban, but to the  farming surface. The decrease 

was more evident in 2005, when the “Health and Plant Protection Service” of the Murcia 

Regional Government informed about the new classification of dicofol and endosulfan, 

among other insecticides. According to this, these insecticides that were considered 

“Toxic” are now considered “Very Toxic   (CARM, 2005), which may have contributed to 

the decrease in use of insecticides.   
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3. Study of levels of organohalogen compounds in Eurasian Eagle owl unhatched 
eggs: Temporal-spatial trends and risk assessment 

Organochlorine insecticides, PCBs and PBDEs levels and profile 

As with other raptor eggs collected during the same decade in Spain and the rest 

of Europe (Henny et al., 2003; Mañosa et al., 2003; Jaspers et al., 2005; Bustnes et al., 

2007; Martínez-López et al., 2007), p,p’-DDE was predominant in all the samples. 

Nevertheless, our mean levels (16.3 μg/g lw) were higher than in the studies mentioned, 

which could be related to the greater agricultural activity with common use of  DDT in the 

past in our study area (Sánchez-Gelabert et al., 2008a). As mentioned above, current 

traces of DDT and related compounds (DDT-r) in the environment have been suggested 

as being associated to the use of dicofol (Martínez-López et al., 2007; García-Fernández 

et al., 2008). Because recent studies in raptors from Murcia Region have correlated p,p’-

DDT levels in blood to the use of dicofol (Martínez-López 2005) and o,p’-DDT and p,p’-

DDT have been found in the Eagle owl eggs, we could suggest that application of dicofol 

was a source of DDT-r in our study area. 

Although HCB was detected in all the samples, concentrations were much lower 

than in other owls from Europe (Jaspers et al., 2005; Bustnes et al., 2007) but higher 

than in raptors breeding in a more remote area in Murcia, away from any urban or 

industrial influence (Martínez-López et al., 2007). HCB is ubiquitous in nearly all 

environmental media (Barber et al., 2005) but higher levels of HCB have been related to 

industrial sources in certain Spanish human population (Arrebola et al., 2009; Jakszyn et 

al., 2009). 

The relatively high concentrations of dieldrin, heptachlor epoxide and endosulfan 

(mean concentrations respectively=448, 352, 166 ng/g lw) compared with the rest of 

insecticides analysed, make cyclodienes the second main group. Dieldrin has shown 

long persistence (Martijn et al., 1993), but our mean concentrations were not expected to 

be as high as in owl eggs collected more than 25 years ago in the US (Henny et al., 

1984). Despite the rapid elimination of endosulfan (Wiemeyer, 1996), it was detected, 

and even at ppm levels, in our samples, probably due to its recent restriction (Decision 

2005/864/EC).  
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Among hexachlorocyclohexanes (HCHs), β-HCH, was the most common and 

abundant in our samples which coincides with other studies on raptors’ eggs (Henny et 

al., 2003; Mañosa et al., 2003). Our levels were higher than in owls’ eggs from other 

European countries (Jaspers et al., 2005; Bustnes et al., 2007), especially in the eggs 

collected from a nest surrounded by intensive agricultural fields in the Northern subarea, 

which accounted for the highest levels (clutch average=607 ng/g lw). Like p,p’-DDE, the 

presence of β-HCH has been related to areas of intensive or moderate use of 

insecticides (Molina et al., 2005; Jakszyn et al., 2009). The low frequency (3.4%) and 

levels of γ-HCH (2.21 ng/g lw) in our samples seem to be in agreement with the total ban 

of lindane for agricultural use in 2000 (Decision 2000/801/EC) and the rapid metabolism 

and excretion in birds. 

Compared to other raptors, including owls from other European countries, 

exposure to PCBs can be considered intermediate (Wiesmüller et al., 1999; Kubistova et 

al., 2003; Jaspers et al., 2005; Bustnes et al., 2007). Coinciding with these studies, PCB 

138, 153 and 180 were the most abundant.   

Levels of PBDEs (median ∑PBDEs 19.58 ng/g lw) were very low in comparison 

with other studies on raptor eggs (Jaspers et al., 2005; Chen and Hale 2010) but similar 

to the levels found in Tawny owl eggs from Central Norway collected between 2001 and 

2004 (Bustnes et al., 2007). The profile is characteristic of terrestrial birds (Chen and 

Hale, 2010), and coincides with Little owl eggs from Belgium (Jaspers et al., 2005), 

where BDE 99, 47 and 100 also dominated.     

Temporal and spatial changes of organohalogen compounds  

When GLM were applied, significant interactions between area (Northern and 

Southern subareas) and year were found for concentrations of pp’-DDE (Fprob overall 

analysis=0.027, tprob interaction term year*subarea=0.025, tprob year=0.014, tprob subarea=0.025), β-HCH 

(Fprob overall analysis=0.045, tprob interaction term year*subarea=0.072, tprob year=0.011, tprob subarea=0.072), 

HCB (Fprob overall analysis=0.002, tprob interaction term year*subarea=0.027, tprob year=0.46, tprob 

subarea=0.027), total PCBs (Fprob overall analysis<0.001, tprob interaction term year*subarea=0.05, tprob 

year=0.81, tprob subarea=0.05) and total PBDEs (Fprob overall analysis<0.001, tprob interaction term 

year*subarea=0.007, tprob year=0.198, tprob subarea=0.007). Temporal trends for HCB, pp’-DDE, β-
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HCH, PCBs and PBDEs were significantly different in each subarea. While 

concentrations in the Southern subarea tended to increase through the study period, 

levels in the Northern tended to decrease, except in the case of total PCBs and HCB, 

which remained stable.  

In the light of other studies concerning raptor eggs from Europe (Helander et al., 

2002; Bustnes et al., 2007; Martínez-López et al., 2007), decreasing levels of 

organohalogen contaminants would be expected. However, DDE could be an exception 

since stable or even increasing levels have been found in other studies (Bustnes et al., 

2007; García-Fernández et al., 2008). As mentioned above, current levels of DDE and 

other DDT-r could be due to the use of dicofol for citrus farming. This type of agriculture 

has been especially important in the Northern subarea, but economic causes in recent 

years may have instigated an abandonment of farm work, especially in lemon trees 

(Gomez-Ramírez, pers. observ; CARM 2010), which may have led to a reduced use of 

insecticides. The slightly decreasing levels of p,p’-DDE in the Northern subarea may, 

therefore, reflect  a shift in agricultural practices. However, this decreasing trend is less 

evident if an outlier from 2005 is excluded, showing levelling concentrations in the 

Northern subarea, similar to the trends found in Tawny owl eggs from Central Norway 

(Bustnes et al., 2007). According to these authors, stationary levels of DDE through the 

study period would be caused by equivalent input and elimination of diphenylaliphatics in 

the environment. Hence, the use of dicofol for other crops may be the source for DDT-r 

in the area. Because dietary shifts with a greater amount of birds are suggested as a 

cause for increasing organochlorine loads in raptors (Gervais and Anthony, 2003; 

Mañosa et al., 2003; van Drooge et al., 2008), a decrease in the availability of European 

rabbit, a herbivore species, in the Northern subarea with an increase of the proportion of 

birds ingested by the breeding females, may counteract a decrease of organohalogen 

contaminants. However, no evidence of declining European rabbit populations in the 

area has been reported.  

An increase of birds in the diet of Eagle owls from Southern subarea could also 

explain the increasing levels of p,p’-DDE, PCBs, HCB and PBDEs. Because o,p’-DDT 

and p,p’-DDT levels also tended to increase in the Southern subarea, increases in the 

use of dicofol in this subarea would be suggested. Regarding industrial contaminants, it 

should be mentioned that most of the nests from Southern subarea are located within a 
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16 Km radius from Cartagena, an important industrial city of the Region of Murcia. In this 

city a PCB waste management plant has been authorized since 2008 (CARM, 2008). In 

addition, a greater number of “old transformers” with a high probability of containing 

PCBs are located in this subarea (Sánchez-Gelabert et al., 2008b). The voluntary 

restriction of use of lower brominated compounds could have caused the decrease of 

PBDE levels in Europe (Bustnes et al., 2007; Chen and Hale 2010). Because these 

compounds have not been used in industry in the study area (MARM, 2010; Sánchez-

Gelabert et al., 2008c), the increasing levels of PBDEs in the Southern population could 

be due to release of PBDE containing products used in Cartagena.  

The significant decrease of cycliodienes in both subareas (Fprob year=0.009, tprob 

year=0.009) was expected because most of these insecticides have not been used in 

Spain since 1994 (Orden 4 de Febrero de 1994).  

Residue interpretation and risk assessment 

According to the criteria for risk assessment in Great horned owls (Bubo 

virginianus) (Strause et al., 2007), about 8% of our samples exceeded the NOAEC 

threshold levels for ∑DDTs (3600 ng/g ww) and one egg presented ∑PCB levels above 

NOAEC of 7000 ng/g ww. However, about 36% of the eggs exceeded the NOAEC of 

Total TEQs (135 pg/g ww) and 17% of the samples presented levels above 400 pg/g 

ww, the LOAEC for Total TEQs (Strause et al., 2007). These samples also contained a 

low fraction of metabolisable PCBs, which indicates induction of hepatic enzymes, 

generally regarded as early warning signals for the Ah-receptor-related toxic effects of 

PCBs and related compounds (van den Brink et al., 2000). In addition, a significant 

correlation between TEQs values and concentrations of metabolisable PCBs was found 

(Fprob=0.004). 

Compared with the Northern subarea, significantly higher values of ∑TEQ 

(χ2=15.88, p=0.00), ∑DDT (χ2=8.89, p=0.003) and ∑PCB (χ2=18.02, p=0.00) were 

found in the Southern subarea. In this subarea, the Eurasian Eagle owl density of 

population is lower, fewer nests have been found and the lower European rabbit 

availability has been suggested as the main cause (León et al., 2008). The higher 
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potential for adverse effects of dioxin-like compounds found in the eggs collected from 

this subarea could be acting as a synergistic factor for population detriment.  

Although dieldrin levels in our samples are considered low and did not seem to 

influence fertilization, two eggs approached the threshold of 700 ng/g ww established by 

Newton (1988) for population declines in Peregrine falcons (Falco peregrinus).  

Concentrations of p,p’-DDE were on average below the NOAEC of 12 μg/g ww 

(Mendenhall et al., 1983). Nevertheless, the levels of this metabolite were correlated to a 

significant decrease in eggshell thickness (P=-0.469, p<0.001) reaching a 17% of 

thinning when DDE levels were higher than 100 μg/g lipid weight (8 μg/g ww). This was 

shown in 4 eggs from the same clutch laid in a nest surrounded by irrigation agriculture 

fields in the Northern subarea. Our results are very similar to experimental studies where 

Barn owls (Tyto alba), Eastern screech owls (Megascops asio) and Eurasian sparrow 

hawks (Accipiter nisus) were fed diets with DDE (McLane and Hall, 1972; Newton and 

Bogan, 1974; Mendenhall et al., 1983).  

The Eurasian Eagle owl is considered an abundant species in the study area 

(Martínez and Calvo, 2006), but population trends are under study due to the lack of 

information about the species from previous years (León et al., 2008). For this reason 

the influence of eggshell thinning due to DDE should be taken into account and it should 

be considered that if 18% of eggshell thinning persists over a period of years, it may be 

associated to population declines (Blus, 2011).  

No detrimental effects due to PBDEs are expected in our study because mean 

total PBDEs are very close to those found in the eggs laid by non-exposed American 

kestrels (Fernie et al., 2008) and about 1000 folds lower than the lowest-observed-effect-

level (LOEL=32 μg/g lw) for PBDEs in kestrels eggs  (McKernan et al., 2009). However, 

interactions with other environmental pollutants may occur and may potentially be 

responsible for detrimental health effects (Eriksson et al., 2006). 
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4. Assessment of exposure to anticoagulant rodenticides in Eurasian Eagle owls 
from Southeastern Spain  

In order to fulfil the objectives of this study, levels of the five most commonly used 

anticoagulant rodenticides (warfarin, chlorofacinone, bromadiolone, difenacoum and 

brodifacoum) were analysed in samples from Eagle owls from South-eastern Spain.  

While none of these rodenticides were detected in blood samples, about 83% of 

the liver samples (n=18) presented residues of these compounds, with difenacoum and 

brodifacoum, followed by bromadiolone, being the most frequently detected (82%, 64% 

and 17%, respectively). Information regarding the use of rodenticides in the area is 

scarce. However these most common compounds figure among the highest number of 

products available on the market in Spain (MARM, 2011), which suggests a higher 

frequency of use. The fact that these compounds have not been detected in blood could 

be due to the fast transport to the liver, where they can persist up to a year (Erickson 

and Urban, 2004). 

Levels related to toxic effects in owls have been reported between 100-200 ng/g 

(Newton et al., 1998; Newton et al., 1999), although concentrations as low as 10 ng/g of 

brodifacoum have been related to subcutaneous haemorrhage in Great horned owls 

(Stone et al., 1999).  

At necropsy, only one individual from our study presented haemorrhages. 

Although this owl also presented the highest levels of rodenticides (total=332.78 ng/g), 

the lesions are probable due to a shot, which caused its admission to the Rehabilitation 

Centre, and which was revealed by radiography. Levels above 100 ng/g were found in 

two other owls that died due to electrocution and traumatism.  

It should be recalled that the impact of anticoagulant rodenticides must extend 

well beyond those cases in which acute lethal haemorrhage is the proximal cause of 

death (Stone et al., 1999). In most cases death is the consequence of a chain of events 

or the association of several factors (Stone et al., 2003). Sub-lethal haemorrhages may 

alter locomotion or cause lethargy, predisposing animals to predation, accidental trauma 

or reduced food intake (Stone et al., 1999).  
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Electrocution and trauma were the main cause of admission of the owls studied. 

Because 72% of these individuals presented levels above 10 ng/g associated to 

subcutaneous haemorrhage (Stone et al., 2003), we could suggest that these 

compounds could be involved in the cause of death.   

5. Study of serum biochemical parameters and the relation with levels of 
environmental pollutants in blood from Eagle owls.  

The study of serum biochemical parameters is an indirect method of evaluating the 

health status of the animals but can be useful as physiological indicators in wildlife and 

conservation programmes (de le Court et al., 1995; van Wyk et al., 1998). However a 

correct interpretation of results demands the availability of reference values for each 

species and, ideally, for different life stages, because these parameters may greatly 

differ due to these factors (Stout et al., 2010). For example levels of AP, glucose, uric 

acid and inorganic phosphate are higher in growing animals than in adults (Hochleithner, 

1989, 1994; Clubb et al., 1991a, b, c; Jennings, 1996; Sonne et al., 2010). In our study, 

most biochemical parameters presented higher levels in chicks than in adults, although 

the difference was only significant for AP (p<0.001), inorganic phosphate (p<0.001), 

triglycerides (p=0.002) and uric acid (p=0.001). In contrast, levels of γ-GT were 

significantly higher in adults.  

Interference with enzymatic activities or cell damage caused by heavy metals or 

organochlorines may alter biochemical parameters (Dieter, 1974; Pattee et al., 1981; 

Godwin, 2001; Kutlu et al., 2007; Sonne et al., 2008 a, b). Hence, the study of these 

parameters and the relation to metals and organochlorine insecticides may be useful to 

monitor exposure to environmental pollutants. 

Correlations between serum biochemical parameters and levels of blood metals  

In our study some significant correlations were found between metals and 

biochemical parameters. This was the case of uric acid, whose levels increased with 

levels of cadmium in blood (Rho=0.173, p=0.017). Although an increase of uric acid 

above >20 mg/dL in birds may be indicative of renal damage (Campbell, 1987) and 

about 13% of the samples exceeded this limit, the correlation in our samples is rather 



Tesis Doctoral Europea_______________________________Pilar Gómez Ramírez  
 

 311 

weak and toxicity threshold limits for cadmium in blood of birds have not been 

established yet (Martínez-López et al., 2005).  

 The fact that low dietary calcium availability may result in increased uptake and 

accumulation of non-essential metals like cadmium (Scheuhammer, 1996) may explain 

the negative correlation between both elements in our samples (Rho=-0.21, p<0.01). 

Nevertheless, calcium levels in our owls (mean=9.24 mg/dL) fall within the range found 

for adults and chicks of several raptor species, including Eagle owls (Kollias and 

McLeish, 1978; Ivins et al., 1986; García-Rodríguez et al., 1987; Jennings, 1996; 

Samour and D’Aloia, 1996; Altman et al, 1997; Sonne et al., 2010). Hence, this 

correlation may not be important from a clinical point of view.  

  Several biochemical parameters like AP, LDH, glucose, triglycerides, CK, 

albumin, total proteins, cholesterol and inorganic phosphate have been altered due to 

lead exposure in experimental studies (Hoffman et al., 1981; Mateo et al., 2003a). 

Although the lead levels that caused these effects were many times higher than in our 

study, some of these effects did also appear (Pb-albumin: Rho=0.2, p=0.02 and Pb-

glucose: Rho=0.19, p=0.02). 

Correlations between serum biochemical parameters and levels of organochlorine 

insecticides in blood  

Exposure to organohalogen compounds in birds has been related to changes in 

certain biochemical parameters like CK, AST, ALT, LDH uric acid, triglycerides, albumin, 

total proteins, inorganic phosphate and calcium (Dieter, 1974, 1975; Dieter and 

Wiemeyer, 1978; Fox et al., 2007; Sonne et al., 2010). However, the relationships could 

be variable and increases or decreases of these endpoints may depend on the species, 

exposure route, feeding habits and the specific compound (Arnold et al., 1993; Chu et 

al., 1994; Sonne et al., 2010). 

 In our study, the correlations between organochlorine insecticides and 

biochemical parameters were, in general, weak and negative. This was the case of AP 

activity and total proteins, which decreased with increasing levels of ∑total insecticides. 

Regarding AP, although the mechanism is unknown, the negative correlation with ∑total 

insecticides is similar to that found by Sonne et al. (2010) in chicks of three raptor 
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species. On the other hand, the correlation found in these species for total proteins was 

opposite to ours. However, Fox et al. (2007) found lower levels of proteins in gulls 

breeding in a polluted area than in an unpolluted one, which is similar to the results 

found by Greichus et al. (1975) after feeding pelicans with PCBs and diphenylaliphatics 

mixtures. Although a decrease in serum proteins could also be caused by chronic liver 

disease, chronic enteropathies, renal diseases, haemorrhages or malnutrition, the 

individuals from our study appeared to be healthy. 

 On the other hand, like  the results found by Dieter (1974, 1975), Dieter and 

Wiemeyer (1978) and Sonne et al. (2010) in birds, certain enzymatic activities increased 

due to some insecticides (∑HCH-ALT: Rho=0.751, p=0.012 Lindane-AST: Rho=0.156, 

p=0.03; heptachlor-epoxide-AST: Rho=0.185, p=0.01). Levels of these intracellular 

enzymes are usually low in serum but may increase due to severe liver damage 

(Hochleithner, 1994), which has been described after exposure to organohalogen 

compounds (Ettinger and Feldman, 1995; Thrall et al., 2006).  

The effects of organohalogen compounds on glucose and triglycerides levels 

have been demonstrated in several studies but the relations are sometimes contrary 

(Gorski and Rozman, 1987; Elliott et al., 2001; Fox et al., 2007; Karami-Mohajeri and 

Abdollahi 2010; Sonne et al. 2010). In our samples, both parameters significantly 

decreased with ∑HCHs levels (∑HCHs-TGL: Rho=-0.203, p=0.007; ∑HCH- glucose: 

Rho=-0.189, p=0.012).  

Levels of γ-GT are used as a biomarker for liver damage, although its utility in 

birds is unclear (Hochleithner, 1994). However, because this enzyme is involved in the 

metabolism of GSH conjugates to detoxify xenobiotics, levels of γ-GT would increase 

after exposure to contaminants (Lee and Jacobs, 2009). This positive correlation has 

been found in humans exposed to low levels of organochlorines (Lee and Jacobs, 2006). 

In our study, the relations are contradictory (γ-GT increased with endosulfan but 

decreased with DDE), probably because the levels of organochlorines were too low to 

cause alterations at this level.  

Despite the organochlorine insecticide and metal levels in the chicks of Eagle owl 

from the population studied being low in general, we can suggest that levels of some 
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biochemical parameters, especially alkaline phosphatase, triglycerides, AST, γ-GT and 

total proteins could be useful to evaluate risks associated to organochlorine insecticide 

exposure, while uric acid and calcium and albumin and glucose could be used to 

evaluate exposure to cadmium and lead, respectively.   


