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La contaminación del medio marino es una de las asignaturas pendientes de la 

humanidad más relevantes para el siglo XXI. Hasta hace bien poco, el ser humano creía 

que la eliminación de sus desechos en la gran masa de agua oceánica era la solución más 

aceptable para deshacerse de todo aquello que, por cuestiones económicas o técnicas, no 

era capaz de reciclar o simplemente  inertizar :“La solución está en la dilución” ha sido la 

máxima de la civilización moderna (1Henry y Heinke, 1999), independientemente de su 

grado de industrialización o desarrollo aunque, obviamente, son los países más 

desarrollados los que ejecutan estas acciones con mayor contundencia y por ende con 

mayor grado de impacto sobre el medio ambiente marino (2Cohen, 2002). 

Desde las playas de Dar es Salaam en Tanzania, pasando por la ciudad de Zabwe en 

Zambia hasta el delta del rio Mississippi en Estados Unidos y llegando hasta las frías aguas 

antárticas o al río Yangtze en China (3Floehr et al., 2013), no hay un rincón en el mundo 

en donde no se haya llevado a los océanos al borde del colapso con esta política de la 

“dilución”. 

Pero no todos los contaminantes que se vierten al medio marino flotan en él y se hacen 

visibles al ojo humano, como la Isla de plástico que con una extensión de 1.400.000km2 

flota atrapada en las corrientes circulares del Pacífico Norte (4Eriksen et al., 2014). La 

mayoría (plaguicidas, productos químicos de naturaleza urbana e industrial, fertilizantes, 

derivados del petróleo, etc.), se encuentran diluidos en la columna de agua, adsorbidos 

en el sustrato del fondo oceánico, o ligados a los organismos vivos que en ellos habitan 

(5Fergusson, 1990), originando procesos de bioacumulación y, lo que es más grave, de 

biomagnificación a lo largo de la cadena trófica y retornando, de una u otra forma, hacia 

los seres que los introdujeron alguna vez en ese medio (6PNUMA, 2002). 

Tampoco todos los contaminantes son vertidos a los medios acuáticos de forma directa.  

Algunos de ellos, la mayoría producidos y vertidos en zonas muy alejadas del medio 

marino formando parte del ciclo hidrológico o mediante fenómenos deposición 

atmosférica (“grasshopper effect”), terminan definitivamente depositándose en el mar 

(7Chester et al., 1997). El Mediterráneo, el mar interior más grande del mundo, con 

aproximadamente 2,5 millones de kilómetros cuadrados, alcanza también las tasas más 

elevadas de contaminación, en especial de hidrocarburos vertidos por las industrias 

químicas localizadas a lo largo de sus costas. “Anualmente, el Mediterráneo recibe entre 

400.000 y 500.000 toneladas de petróleo y residuos oleosos” (8Oceana,2010; 9Lapiedra, 

2009). 

Aunque algunos compuestos se encuentran en el medio ambiente desde el origen del 

planeta o se liberan al mismo a consecuencia de fenómenos naturales, es a partir de la 
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Revolución Industrial y de lo que se hizo llamar la Revolución Verde, ideada por el 

ingeniero agrónomo estadounidense Norman Borlaug y denominada así en 1968 por el 

exdirector del USAID William Gaud, cuando el interés por producir más cantidad y más 

barato, tiene como más directa consecuencia el inicio de una escalada de contaminación 

ambiental que ha llegado hasta nuestros días. 

Desde entonces, el diseño y fabricación de nuevas moléculas y procesos productivos ha 

sido continuo, y este fenómeno ha expuesto a los seres vivos a una serie de 

contaminantes cuyos efectos a largo plazo no son bien conocidos aún en la actualidad. 

Así, en el caso de los metales pesados y organohalogenados, diversos estudios 

demostraron que su exposición crónica podía causar alteraciones sobre el sistema 

endocrino, reproductivo y nervioso de los animales, las cuales se relacionaron con 

declives poblacionales de un número importante de especies (10Ratcliffe, 1970; 
11Scheuhammer, 1987; 12Newton y Bogan, 1974; 13Jiménez et al., 2005, 14Bustnes et al., 

2015). La toma de conciencia sobre las consecuencias, en cuanto a efectos para la salud, 

de esta continua exposición, llevó a la implementación de medidas legislativas para 

reducir y minimizar riesgos, con la consecuente disminución de la presencia de dichos 

contaminantes en el medio y en los seres vivos (15Bustnes et al.,  2007; 16García-

Fernández et al., 2008). Sin embargo, debido a su elevada persistencia y capacidad para 

bioacumularse y biomagnificarse a través de la cadena trófica, las concentraciones 

ambientales de estos pueden ser todavía lo suficientemente elevadas como para suponer 

un riesgo para el medio ambiente y la salud pública. 

La prohibición del uso o fabricación de determinados Contaminantes Orgánicos 

Persistentes (COP) en el área mediterránea, se ha traducido en una disminución de las 

concentraciones de estos compuestos a partir de 1970. No obstante, en algunas zonas, el 

nivel de contaminación por metales pesados en especies consideradas como 

bioindicadoras supera los niveles mínimos recomendados. Según una síntesis de medidas 

realizada el año 2006 y según otras medidas, en dos lugares de nuestra costa, la 

concentración de mercurio ha subido entre 1991 y 2003, en lugar de bajar con la tónica 

general (9Lapiedra, 2009). Al mismo tiempo, y hablando más en general, determinados 

organismos marinos presentan concentraciones de COPs, hasta cien millones de veces 

superiores a las de las propias aguas marinas (9Lapiedra, 2009). 

Los estudios sobre biología de la conservación, epidemiologia y toxicología son útiles 

porque ayudan a profundizar en el conocimiento de las respuestas fisiológicas de los 

vertebrados silvestres a los factores bióticos y abióticos (17Wikelski y Cooke, 2006; 
18Cooke et al., 2012). Por este motivo, y con el fin de satisfacer el creciente interés por 

conocer los niveles de contaminantes ambientales presentes en el medio ambiente y los 
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efectos que pueden causar a largo plazo sobre los seres vivos, se llevan a cabo los 

programas de monitorización ambiental (19García-Fernández y María-Mojica, 2000). 

Desde hace décadas se vienen analizando un gran número de contaminantes ambientales 

en aire, agua o sedimentos mediante programas de monitorización ambiental, que dan 

información sobre el grado de contaminación en un lugar determinado. Sin embargo, 

estos estudios no proporcionan información sobre el grado de exposición a los 

compuestos tóxicos, la biodisponibilidad de los mismos y los efectos relacionados con 

dicha exposición en los seres vivos (20Beeby, 2001). 

En los animales de vida libre los primeros estudios sobre la exposición a diferentes 

contaminantes ambientales comienzan a raíz de la observación del declive poblacional de 

ciertas aves rapaces en la década de los años 60. Este declive se relacionó con el uso de 

ciertas moléculas cloradas como el DDT, cuyo uso como insecticida comenzó a extenderse 

a partir de 1940 y en el que se comprobó que su persistencia ambiental y sus efectos a 

largo plazo eran notorias (21Hotchkiss y Pough, 1946; 22Newton y Wyllie, 1992; 
23Newman, 2000; 24García-Fernández, 2014). 

Según el Consejo Nacional de Investigación de los Estados Unidos (25NRC, 1991), los 

objetivos de la monitorización con animales centinela incluyen la recolección de datos 

para estimar riesgos para la salud humana, identificar contaminantes en la cadena 

alimentaria, determinar los niveles de contaminación ambiental, e identificar efectos 

adversos sobre los propios animales. En este sentido, las aves, y más particularmente las 

ligadas a los medios acuáticos, han sido ampliamente utilizadas por su condición de 

predadores selectivos y/o oportunistas, especialmente en el estudio de los  

contaminantes bioacumulables y biomagnificables a lo largo de la cadena trófica 

(26Furness, 1993; 27Burger, 1993, 28,29Espín et al., 2012, 2016). Así, por ejemplo, la 

información obtenida de estos estudios de monitorización en aves puede ser utilizada en 

los procedimientos de evaluación de riesgos regulados por el Reglamento 1907/2006 

REACH de la Unión Europea (30Duke, 2008). Este Reglamento, que consiste en un sistema 

integrado de registro, evaluación, autorización y restricción de sustancias y preparados 

químicos, pretende garantizar un nivel elevado de protección de la salud humana y el 

medio ambiente (31Agencia Europea para la Seguridad y la Salud en el Trabajo, 2006). En 

este sentido, los resultados obtenidos en la monitorización en determinadas aves pueden 

además incentivar el estudio en otras que pudieran pasar inadvertidas (30Duke, 2008). 

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 sus productos, con los presentes en su nicho ecológico (32Rose y 
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Parker, 1982; 33Burger, 1996; 34Dauwe et al., 2000, 35Becker, 2003). Además, el estudio de 

este tipo de muestras permite obtener datos sobre los posibles efectos adversos sobre la 

propia especie, sobre otras cuya conservación se encuentra comprometida y, cuando la 

especie estudiada se sitúa en la parte alta de la cadena trófica, se obtiene también 

información del riesgo de exposición en el hombre, y con ello de los efectos sobre su 

salud (19García-Fernández y María-Mojica, 2000). De hecho, la biomonitorización es una 

herramienta de gran utilidad para la protección de la salud frente a la exposición a 

sustancias químicas a través de un análisis sistemático de contaminantes y/o sus 

metabolitos en muestras biológicas. Actualmente muchos gobiernos están trabajando 

para integrar los programas de biomonitorización en los planes de vigilancia ambiental de 

contaminantes en alimentos, aguas y aire, proporcionando una evaluación más precisa de 

la exposición y caracterización del riesgo en poblaciones derivado de la contaminación 

ambiental (36Roca y Yusá, 2013). 

Ciertas aves acuáticas, como la Gaviota de Audouin (Ichthyaetus audouinii), se consideran 

buenas indicadoras de la calidad del hábitat y de las posibles alteraciones que sobre él se 

producen (249Espín et al., 2016). Esto se debe a que, debido a su carácter predador y en 

ocasiones por su especialización en el uso de los recursos alimenticios, 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(37Burgeot et al., 1996; 38Jaspers et al., 2004; 39Pérez et al., 

2005;40Rattner, 2009). 
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1. Estudio de los efectos del muestreo toxicológico invasivo sobre el bienestar animal 

en la Gaviota de Audouin (Ichthyaetus audouinii). 

1.1. Analizar la temperatura corporal de los pollos, post-captura, debidos al manejo y 

a la desprotección, con el fin de evaluar el grado de estrés al que se somete a los 

mismos. 

2. Estudio de la mortalidad perinatal previa a la intervención de la colonia. 

2.1. Recuento de casos de mortalidad embrionaria e infantil en la colonia de estudio 

principal (Isla Grosa) con el fin de valorar la el sesgo producido por la pérdida de 

ejemplares. 

3. Estudio de la proporción de sexos en la colonia original de nidificación. 

3.1. Análisis genético para determinar el “sex-ratio” de los pollos de la colonia de Isla 

Grosa como medio de valorar de forma indirecta la disponibilidad de recursos 

tróficos. 

4. Evaluación de la exposición a metales (Zn, Cd, Pb, Cu y Hg) en sangre de pollos de 

Gaviota de Audouin en dos colonias de reproducción del Mediterráneo Occidental. 

4.1. Conocer los niveles de exposición a zinc, cadmio, plomo, cobre y mercurio en 

pollos de Gaviota de Audouin nacidos entre los años 2002 y 2006 en la ZEPA 

ES0000200-Isla Grosa (Murcia) y entre 2008 y 2011 en las Salinas de Torrevieja. 

ZEPA ES0000485, Lagunas de la Mata y Torrevieja (Alicante). 

4.2. Evaluar la Influencia del tipo de nicho de nidificación (insular vs continental) sobre 

la exposición a metales. 

4.3. Evaluar la influencia de los metales pesados sobre la productividad de la especie. 

5. Estudio de los residuos de compuestos órganoclorados y metales pesados (Zn, Cd, 

Pb y Cu) en huevos de dos colonias de nidificación. 

5.1. Evaluar  los niveles de contaminantes organohalogenados y metales pesados  

presentes en huevos no eclosionados de la ZEPA Isla Grossa (ZEPAES0000200-Isla 

Grosa. Murcia) e Isla Moltona (ZEPAES0000083-Archipielago de Cabrera. Islas 

Baleares). 

5.2. Establecer posibles relaciones de la exposición a contaminantes metálicos y 

organohalogenados con el fracaso reproductivo. 
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6. Evaluación de la exposición a metales (Zn, Cd, Pb, Cu y Hg) en plumas de Gaviota de 

Audouin en tres colonias reproductivas del Mediterráneo Occidental. Conocer los 

niveles de exposición a zinc, cadmio, plomo, cobre y mercurio en pollos y adultos de 

las colonias establecidas en la ZEPA Isla Grosa (ZEPAES0000200-Isla Grosa) (Murcia),  

Lagunas de la Mata y Torrevieja (ZEPA ES0000485)(Alicante) y Punta de la Banya 

(ZEPA ES0000020-Delta del Ebro)(San Carlos de la Rápita). 

6.1. Estudio de la pluma, de pollos y adultos, como matriz bioindicadora de exposición  

a contaminantes metálicos en la Gaviota de Audouin. 

6.2. Determinar el grado de contaminación metálica en cada territorio a través de los 

contaminantes presentes en las plumas. 
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III.1. MONITORIZACIÓN DE LA DISPONIBILIDAD DE RECUROS TRÓFICOS PARA LA 

GAVIOTA DE AUDOUIN (Ichthyaetus audouinii) EN EL MEDIO MARINO. 

Los recursos tróficos de los mares son limitados. La sobrepesca, el calentamiento global y 

la contaminación de los mares han diezmado las poblaciones piscívoras del planeta. La 

pesca en el Mediterráneo tiene una tradición milenaria. Las referencias a ella son 

abundantes en los clásicos griegos y latinos, y el pescado, o sus productos transformados, 

como el “garum”  eran de consumo habitual (41Azcoytia, 2007). El progreso tecnológico y 

los nuevos artes que se han desarrollado a través de los siglos, han ido incrementando la 

capacidad pesquera de los pueblos costeros. Sin embargo, la generalización del uso del 

motor, hace unos cien años, y los nuevos materiales aparecidos más recientemente, han 

provocado que en el siglo XX la presión pesquera aumentara enormemente, con graves 

consecuencias para el estado de los recursos pesqueros. (42Lleonart, 2011). 

El Mediterráneo se caracteriza, en comparación con el Atlántico adyacente, por su 

pobreza productiva y por la estrechez de sus plataformas continentales. De hecho, desde 

que se tienen datos, las capturas han ido disminuyendo década tras década (en 1950 la 

pesca en el Mediterráneo y Mar Negro suponía el 3,8% de la pesca mundial observándose 

una disminución hasta el 1,7% en 2009) (42Lleonart, 2011). 

Los peces pelágicos pequeños, de los que se alimenta principalmente la Gaviota de 

Audouin (43Witt et al., 1981; 44Ruiz et al., 1996), son un grupo de especies que viven más 

o menos cerca de la superficie sin relación con el fondo marino, son de pequeño tamaño, 

no migradoras y presentan una distribución bastante costera (42LLeonart, 2011). Estos 

peces, constituyen el principal recurso pesquero del Mediterráneo en volumen de 

captura, sustentada básicamente en tres especies: la Sardina (Sardina pilchardus), la 

Anchoa (Engraulis encrasicolus) y la Alacha (Sardinella aurita). Las tres producen cerca del 

40% de las capturas en el Mediterráneo (45GFCM, 2010), siendo la principal la sardina 

(42Lleonart, 2011). La Alacha es una especie de distribución tropical y se captura sobre 

todo en la ribera sur del Mediterráneo. Los pelágicos pequeños se capturan 

principalmente con cerco con luz. Si añadimos los pelágicos de tamaño medio, 

principalmente jureles (Trachurus trachurus) y caballas (Scomber scombrus), la 

importancia del grupo pelágico se incrementa hasta más de la mitad de la captura total. 

Las especies demersales habitan en el fondo marino o viven en estrecha relación con él 

(42Lleonart, 2011). El arrastre de fondo es el arte más importante en nuestras latitudes 

para esta pesca. La trascendencia de este tipo de pesca para la Gaviota de Audouin 

(Ichthyaetus audouinii), viene determinada por los descartes, es decir aquellos peces que 

por talla o por interés comercial no se llevan a lonja, como pequeñas merluzas 

(Merluccius merluccius), salmonetes (Mullus spp.),  bogas (Boops boops) y cefalópodos, 
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los cuales suponen un recurso alimenticio explotado en algunas latitudes por gaviotas y 

otras aves marinas. 

La ecología alimenticia de la Gaviota de Audouin ha sido ampliamente estudiada en las 

aguas del noreste peninsular. Las pesquerías así como los descartes resultantes de las 

mismas son uno de los factores que influyen de forma más importante sobre la ecología 

de esta especie (44Ruiz et al., 1996). De hecho, en la Región de Murcia su principal fuente 

de alimento la constituyen pequeños peces pelágicos que captura activamente durante 

las operaciones que los barcos de pesca realizan en el cerco y con menos intensidad los 

descartes de la flota de arrastre (46 03/Nat/E/000061, Proyecto Life, 2007). 

Desde 1998 se vienen estableciendo vedas para las flotas de arrastre y cerco, lo que 

implica una paralización temporal de las mismas. Así como la flota de cerco realiza sus 

paradas cuando la mayoría del contingente de Gaviota de Audouin se encuentra en sus 

cuarteles de invierno, la flota de arrastre, en la región de Murcia, la realiza entre abril y 

junio de cada año, en pleno periodo reproductivo (47C&C-MEDIO AMBIENTE, 2006). 

Por otro lado, la acuicultura ha adquirido una importancia apreciable en el mediterráneo. 

En los años sesenta apenas suponía un 1% del rendimiento total mientras que en la 

actualidad se ha superado el 20% (42Lleonart, 2011). En la región de Murcia, al finalizar 

nuestro periodo de estudio, había catorce instalaciones dedicadas a la acuicultura marina 

en funcionamiento, siete de ellas en el área de campeo de la Gaviota de Audouin. Se ha 

comprobado cómo esta especie puede visitar para alimentarse las instalaciones de 

maricultura cuando se encuentra en periodo reproductivo (48Álamo, 2009).  

La disponibilidad de recursos tróficos a la hora de concluir con éxito el periodo 

reproductivo es un parámetro a tener en cuenta ya que los parentales, principalmente la 

hembra, deben adoptar una serie de estrategias para garantizar la supervivencia de la 

nidada. 

La teoría de la asignación de sexo predice que, cuando las circunstancias alteran la 

condición física y nutricional de los machos y de las hembras que van a reproducirse, los 

padres deben de manipular el sexo de la progenie para asegurar el máximo de beneficios 

para la salud de esta antes de la puesta (49Trivers y Willard, 1973). Cuando los recursos 

alimenticios son escasos los parentales, por tanto, deben de manipular el sexo de la 

pollada para  producir el sexo menos vulnerable (50Genovart et al., 2003). 

Así por ejemplo, cuando el coste energético de criar machos o hembras varía 

sustancialmente, y la supervivencia del pollo de un sexo determinado es menos 

dependiente, que el del otro sexo, del esfuerzo de los progenitores en su cuidado, las 
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hembras reproductoras tienden a producir más pollos de este sexo, si esas hembras están 

en buena condición física. Por otro lado la condición física de los hijos al final del periodo 

de cuidados parentales se correlaciona con la condición física de la madre durante ese 

periodo  (49Trivers y Willard, 1973;51Clutton-Brock, 1991). 

En aves con dimorfismo sexual, cuyos huevos eclosionan asincrónicamente, los machos 

requieren mayor cantidad de recursos energéticos para su crianza que las hembras 

(52Fiala y Congdon, 1983; Wiebe y Bortolotti, 1992). Por ese motivo, el sex ratio de la 

progenie, además de estar condicionado por la condición física de la madre, también lo 

está por la disponibilidad alimenticia (53Wiebe y Bortolotti, 1992; 54Paterson y Emle, 

1980), ya que la supervivencia de los diferentes miembros de la pollada puede estar 

determinada por la diferencia de crecimiento entre los sexos (55Clutton-Brock et al., 

1985). 

Los pollos macho de Gaviota de Audouin tienen un mayor tamaño que las hembras 

cuando llegan a la edad a la que comienzan a salir las plumas (56Oró, 1998). Estos, merced 

a su mayor tamaño, presentan una mayor demanda de alimento durante su desarrollo 

(52Fiala y Congdon, 1983; 57Anderson et al., 1993). Este hecho ha sido constatado también 

en otras especies de gaviotas (58Alonso-Alvarez y Velando, 2003). Por ello, en una colonia 

en la que los parentales están bien alimentados la proporción de machos debería de ser 

superior a la de las hembras. 

Una razón que justifica la escasez de estudios relevantes que relacionen la condición física 

de la hembra con el sex ratio (relación entre el número de machos y el número de 

hembras) podría ser la dificultad de determinar el sexo en los pollos con precisión, en la 

mayoría de las especies. No obstante, en la actualidad se cuenta con técnicas moleculares 

capaces de investigar el sexo de la progenie incluso de los embriones prácticamente en 

todas las especies, lo que ha incrementado el número de estudios en esta 

materia(58Alonso-Álvarez y Velando, 2003). 

III.2. 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 

(19García-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 (59Schwartz, 2005). 

Muchos  de estos programas de monitorización ambiental se limitan a realizar mediciones 
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sobre parámetros fisicoquímicos en el medio ambiente, durante un periodo de tiempo. 

Esto, nos daría información sobre tendencias en el grado de contaminación del lugar 

estudiado, pero no sobre el grado de exposición a los contaminantes, su biodisponibilidad 

y los efectos relacionados con dicha exposición (20Beeby, 2001). 

Los organismos sobre los que se estudia el impacto de las sustancias químicas con el fin 

de valorar sus efectos y hacerlos extensibles a otras especies animales se denominan 

biomonitores o monitores biológicos (20Beeby, 2001; 60Rombolà et al., 2013). El principio 

que rige la biomonitorización prevé la observación de los efectos biológicos, 

individualmente o sobre las poblaciones (61Ibarluzea et al., 2016). Dichos efectos deben 

ser medibles a través de la observación  de diversos grados de alteración morfológica, de 

comportamiento, fisiológica, celular que en casos extremos conllevan la muerte del 

individuo o la desaparición de una población(62Furness et al., 1993; 35Becker, 2003; 
63Markert et al.,2003). Si se ahonda en la clasificación de los organismos objeto de la 

biomonitorización podemos definir como especies “monitoras” aquellas cuyas 

alteraciones en sus funciones o rendimiento indican el impacto causado por los tóxicos, 

especies “indicadoras” aquellas cuya ausencia o presencia indican la magnitud de la 

contaminación y especies “centinelas” aquellas capaces de acumular contaminantes en 

sus tejidos sin sufrir sus efectos adversos (20Beeby, 2001).  

De acuerdo a los parámetros dictaminados por el 25NRC (1991) para que una especie sea 

considerada una buena especie centinela debe cumplir los siguientes requisitos: 

 Responder a la exposición a los agentes o grupo de agentes de forma medible: En el 

caso de especies extremadamente sensibles, un rápido descenso en sus  poblaciones 

puede ser detectado fácilmente por los investigadores, mientras que si las especies 

estudiadas son más resistentes a dicha exposición, los animales pueden ser 

capturados periódicamente para medir los contaminantes y evaluar los efectos 

subletales (inmunológicos, reproductivos, metabólicos, etc.). Por ello la especie debe 

ser longeva, para que pueda acumular las concentraciones capaces de provocar los 

efectos adversos. 

 Poseer un territorio o área de campeo que esté incluida en el área de monitorización: 

Si la zona que se pretende evaluar es pequeña o está muy localizada, no se podrá 

utilizar una especie cuyo área de campeo abarque muchos kilómetros cuadrados o 

visite la zona de estudio ocasionalmente u otras zonas contaminadas. Por este 

motivo, animales con reducido territorio y las especies no migradoras son las más 

adecuadas pare este tipo de estudios. 



TESIS DOCTORAL      PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

III. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA                                                                                                                                                          17 

 Ser fácilmente censadas y capturadas: Animales pequeños son más fácilmente 

capturables, por el contrario, a los animales grandes se les pueden colocar 

instrumentos de seguimiento con mayor facilidad.  

 Existir un tamaño de población suficiente y una densidad adecuada: Animales 

pertenecientes a una especie rara o en peligro pueden no ser los candidatos más 

adecuados para este tipo de estudios, debido a su baja detectabilidad. Se trata de 

poblaciones cuyos individuos no se localizan con facilidad, pueden verse fácilmente 

influenciados por factores estresantes que enmascaren los efectos de los 

contaminantes y además su estado de protección a nivel legislativo puede plantear 

problemas para su captura y toma de muestras. 

Cuando en el lugar que se pretenda biomonitorizar solo existan especies migradoras, 

dicho problema puede ser evitado utilizando para ello tejidos que sean indicadores de 

exposición reciente como la sangre (64Maceda-Veiga, 2015),  o especies en las que la edad 

se pueda determinar visualmente eligiendo de esta forma a los animales jóvenes o de 

vida más corta (65Moore, 1996).    

No obstante, siguiendo estos preceptos, aunque seamos capaces de identificar a una 

especie como una adecuada biomonitora, todavía existe la dificultad añadida de 

relacionar los contaminantes encontrados con los efectos biológicos observados (66Forbes 

y Forbes, 1994). Una adecuada interpretación de las concentraciones encontradas en los 

diferentes tejidos de los animales nos proporcionará información acerca de los 

contaminantes presentes en su hábitat, sus hábitos alimenticios o la capacidad de 

biomagnificación de dicho contaminante a lo largo de la cadena trófica. Aun así destacar 

que, el hecho de que los contaminantes puedan ejercer sus perjudiciales efectos a 

distintos niveles del organismo simultáneamente, que los animales puedan estar 

expuestos en la naturaleza a distintas combinaciones de los mismos 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 (67Beyer, 1996). 

III.2.1. LA UTILIDAD DE LAS AVES COMO BIOMONITORAS DE CONTAMINACIÓN AMBIENTAL.  

La idea de que las aves pueden ser utilizadas como biomonitoras  no es tan reciente. Ya 

Aristóteles en su “Historia Animalium” escrita en el año 342 A.C. describe como el 

comportamiento de las grullas (Grus grus) era capaz de predecir los cambios climáticos: 

“ellas volarán alto y a gran distancia en el aire para conseguir una gran panorámica; si 

ellas ven nubes y signos de mal tiempo volaran de nuevo abajo y se quedarán quietas”  
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(68Thompson, 1910). 

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

de elevado interés, y la existencia de numerosos programas de este tipo establecidos por 

instituciones gubernamentales  y no gubernamentales, son prueba inequívoca de ello 

(35Becker, 2003; 24García-Fernández, 2014; 69Gómez-Ramirez et al., 2014). Las aves 

ofrecen una serie de ventajas muy particulares como biomonitoras de contaminación 

ambiental. Se sitúan en los escalones superiores de las cadenas tróficas en los 

ecosistemas pudiendo proveernos de información sobre el alcance de la contaminación 

en toda la cadena trófica. Además, su ecología y comportamiento están sobradamente 

estudiados, lo que nos permite obtener datos de vigilancia fácilmente incorporables a un 

programa de biomonitorización. Por otro lado, los niveles de contaminantes presentes en 

sus tejidos, fluidos y excretas, se pueden correlacionar con los niveles del medio que les 

circunda. El estudio de dichos niveles nos proporciona información acerca de los posibles 

efectos patológicos que pudieran producir los diferentes contaminantes sobre estos 

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

nuevos programas de biomonitorización cada vez más eficaces (26Furness, 1993; 24García-

Fernández, 2014). 

Por otro lado, las aves marinas han surgido como una valiosa herramienta en los estudios 

de biomonitorización, siendo buenos integradores espaciotemporales de los niveles de 

contaminantes en estos ecosistemas acuáticos tan importantes para el ser humano 

(70Stewart et al., 1997). Diversos trabajos han mostrado que las concentraciones de 

algunos contaminantes en las aves marinas poseen un menor coeficiente de variación que 

el observado en peces o mamíferos marinos. De esta forma, los intervalos de confianza 

que ofrece el análisis de un número relativamente pequeño de muestras de aves es 

similar al obtenido analizando un número marcadamente superior de otros grupos de 

animales (71Gilbertson et al., 1987). 

III.2.2. UTILIDAD DEL ESTUDIO DE LA DESCENDENCIA EN BIOMONITORIZACIÓN. 

Numerosas investigaciones recientes han utilizado a los pollos de diferentes especies de 

aves, como indicadores de contaminación local en sus estudios de biomonitorización 

ambiental (72Scharenberg, 1991;; 73Van Wyk et al., 2001; 74Baos et al., 2006;  75Gómez-

Ramirez, 2011; 76Espín, 2014, 77De la Casa Resino, 2015). 

Por un lado, la toma de muestras de pollos resulta más eficiente y menos costosa que la 

de adultos. Además, el alimento consumido por los pollos en desarrollo es obtenido 

normalmente de zonas cercanas a la zona de nidificación y, por tanto, se relaciona 
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directamente con el área de campeo de los padres durante el periodo que dura la cría de 

estos. Por otro lado, los niveles en pollos tienen menor variabilidad que en adultos 

porque los pollos suelen ser alimentados con dietas seleccionadas “ex profeso” por los 

progenitores, además, la posible especialización en la dieta de cada uno de los parentales 

se diluye 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 nidificación, este tipo 

de biomonitorización permite estudiar las diferencias en la exposición a contaminantes a 

lo largo de los años (78Frank y Lutz, 1999).  

Sin embargo, en este tipo de estudios, un pequeño inconveniente podría encontrarse en 

diferenciar las cantidades de contaminantes transferidos por la madre al 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 (26Furness, 1993). 

No obstante, este sesgo se puede obviar eligiendo adecuadamente el tejido a investigar 

ya que las concentraciones de metales en sangre reflejarán principalmente la exposición 

local (79Burger y  Gochfeld, 1997) y reciente (80Sanpera et al., 2007, 24García-Fernández, 

2014; 16,81García-Fernández et al., 2008, 2011) y los contaminantes con los que nace el 

pollo se diluyen o desaparecen con el crecimiento de las plumas definitivas o con el 

desarrollo corporal (82Monteiro et al., 2001; 83Fournier et al., 2002; 84Kenow et al., 2007). 

III.2.3. NATURALEZA DE LAS MUESTRAS EN ESTUDIOS DE BIOMONITORIZACIÓN CON ANIMALES Y 

BIOMARCADORES DE EXPOSICIÓN. 

Así como el estudio de los niveles de contaminantes en tejidos y fluidos animales nos 

informa del grado de exposición, de absorción y de acumulación en los organismos vivos, 

el estudio de las respuestas biológicas a dichos contaminantes nos proporciona mayor 

información sobre los efectos toxicológicos de dicha exposición (85 Vanparys et al., 2008). 

Este tipo de cambios en la fisiología de los animales se denominan biomarcadores o 

marcadores biológicos y son el resultado de una alteración inducida por un xenobiótico 

en los compartimentos celulares o en los procesos bioquímicos, estructuras o funciones 

medibles en un sistema biológico o parte del mismo (86Goldstein et al., 1987). 

La medición directa de las concentraciones de un contaminante o sus metabolitos en 

cualquier tejido, fluido o excreta de cualquier organismo nos indica el grado de 

impregnación y permite establecer una hipótesis sobre el tipo y grado de exposición y sus 

posibles consecuencias para la salud (19García-Fernández y María-Mojica, 2000). No 

obstante, una misma concentración de contaminantes en el mismo tejido de animales 

diferentes no tiene por qué ser indicativa del mismo tipo de exposición (87Moriarty, 

1999), lo que nos indica la importancia del conocimiento de la cinética del compuesto 
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objeto de estudio y de la medición del mismo en los tejidos que participan en mayor 

grado de esa cinética (88García-Fernández, 1994). 

Cuando la obtención de muestras para el estudio puede hacerse de forma no cruenta a 

través de muestras como plumas, orina, sangre, heces, huevos, etc., o de tejidos 

mediante necropsia, los biomarcadores de exposición resultan idóneos para la 

monitorización. Las muestras no cruentas son, por tanto, la más apreciadas desde el 

punto de vista de la investigación ya que pueden ser utilizadas para múltiples 

determinaciones a lo largo del tiempo, lo que le da más valor si cabe al marcador por 

proporcionar más información y reducir la variabilidad (89Peakall, 1992). 

 Huevos 

Los huevos se han utilizado de forma exitosa en la evaluación de la exposición a 

contaminantes persistentes en numerosos estudios (90Donaldson et al., 1999; 91Norstrom, 

2002; 92Martínez-López et al., 2007; 93Van den Steen et al., 2009; 94Morrissey et al., 

2010). Su importancia se debe a que las concentraciones de dichas sustancias en el huevo 

pueden ser un reflejo de las concentraciones presentes en los tejidos de los progenitores 

y en el medio ambiente inmediato (95Hashmi,2013), debido a que durante la época de 

puesta se produce una movilización de minerales y lípidos de la madre al huevo para 

formarlo. Otra ventaja es que los huevos, como unidad analítica, son fáciles de obtener, 

transportar, almacenar y conservar.  

Diversos autores (71Gilbertson et al., 1987; 96Becker, 1989; 26Furness, 1993 y 97Becker et 

al., 1998, 29Espín et al.,2016), han discutido las ventajas y desventajas de los huevos como 

unidad de biomonitorización. Entre las primeras están un alto contenido lipídico y por 

tanto una elevada acumulación de compuestos persistentes lipofílicos; una composición 

constante (nos informa de un año y un lugar concreto); refleja la contaminación de las 

hembras reproductoras que componen la parte sana y reproductora de la población;  

estando restringidos a una temporada de cría tienen una reducida variabilidad estacional 

en los niveles de contaminantes debido a que se limita a ese periodo de concreto;  son 

sensibles a las reacciones de las aves durante la puesta y, en los primeros estadios del 

desarrollo del pollo, ante los contaminantes con relevantes efectos de embriotoxicidad  y,  

por tanto, es viable la realización de estudios orientados hacia la relación de 

contaminantes, calidad de la cáscara y éxito reproductor.  

Entre sus principales desventajas  se encuentran,  que en ciertas especies, por motivos 

legales y éticos, no se permite la recolección de huevos fértiles, lo cual puede limitar el 

número de muestras disponibles (92Martínez-López et al., 2007); solo reflejarían la 

exposición a contaminantes en una parte de la población (las hembras reproductoras), y 
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de un momento del año (la época de puesta), así como,  la posible variación de los niveles 

de estos con la secuencia de puesta y  la dificultad de algunos metales pesados para 

acumularse en el huevo (ej. cadmio y plomo). 

35Becker (2003), afirma que cuando se recogen huevos no viables, suelen ser  huevos 

producidos por parejas inexpertas, aves no sanas o afectadas por sustancias tóxicas, por 

lo que las concentraciones de compuestos orgánicos persistentes que contienen pueden 

ser atípicas. Aunque otros autores afirman que los niveles de contaminantes encontrados 

en los huevos no eclosionados son similares a los que llegan a desarrollarse y eclosionar 

(26Furness, 1993), es necesaria la realización de más estudios que aclaren este hecho. 

Algunos estudios sugieren que los huevos pueden ser buenos indicadores de la presencia 

de mercurio en una zona. Por ejemplo, en un estudio realizado sobre 43 huevos de 

Gaviota de Audouin recogidos en las Islas Chafarinas, se comprobó que el mercurio 

hallado en el albumen de los huevos analizados se correlacionaba con el mercurio 

ingerido por la hembra mientras se alimentaba en las áreas de cría. De hecho también 

pudo constatarse que los huevos de gaviotas de las Islas Chafarinas tenían menor 

cantidad de mercurio que los del Delta del Ebro (98Sanpera et al., 2000). 

 Sangre 

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

evaluación de la exposición a compuestos orgánicos persistentes y metales, tanto en la 

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

pequeños (99,100,101García-Fernández et al., 1995, 1996, 1997; 102Rivera-Rodríguez et al., 

2007; 103Jakszyn et al., 2009, 104Martínez-López et al., 2009; 75Gómez-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 (105Custer y Custer, 1995). 

Con muy poco esfuerzo y con el uso de este tipo de muestras obtenemos una imagen 

instantánea 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  durante la muda (26Furness, 1993; 
99García-Fernández et al., 1995; 104Martínez-López et al., 2009). Por tanto podemos decir 

que los niveles de metales en sangre son un reflejo de la absorción inmediata producida 

tras la ingestión del alimento consumido en menos de una semana antes de la toma de 

muestras, así como de la movilización desde tejidos internos (por ejemplo durante la 

migración) despareciendo de esta a través de su eliminación por heces, plumas, huevos o 

acumulación en tejidos (106Braune y Gaskin, 1987). En el caso de los pollos, la movilización 
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desde órganos internos es mínima debido al corto periodo de exposición, por lo que el 

aporte procede principalmente de la dieta (107Burger y Gochfeld, 1995). 

 Plumas 

El uso de las plumas como instrumento de la investigación ha tenido gran importancia en 

diferentes campos de la ciencia. Así por ejemplo el estudio de isótopos estables en 

plumas proporcionan valiosa información sobre los hábitos alimenticios de las aves, su 

origen, sus patrones de migración, etc., (108Hobson, 2005). También las plumas  son 

fuente de información para estudios genéticos (109Poulakakis et al., 2008), y nos permiten 

evaluar los niveles de ciertos contaminantes (27Burger, 1993; 110Jaspers et al., 2011; 
24García-Fernández, 2014; 78,111 García-Fernández et al., 2011, 2013; 29Espín et al., 2016). 

La pluma ha sido muy utilizada como método de biomonitorización no cruento en la 

contaminación por metales pesados, demostrando que puede usarse como alternativa a 

los tejidos internos (27Burger, 1993; 112Burgess et al., 2005; 113Fasola et al., 1998; 
114Garitano-Zavala et al., 2010; 115Hollamby et al., 2004; 116Malik y Zeb, 2009; 117Martínez-

López et al., 2005; 118Zolfaghari et al., 2007; 119Espín et al., 2012). Al contrario que otros 

faneros también ricos en queratina, como pelo o uñas, la pluma no crece continuamente 

estando conectada al torrente circulatorio un cierto periodo de tiempo (38Jaspers et al., 

2004).  Por lo tanto, las plumas pueden contener información sobre las concentraciones 

de contaminentes circulantes en la sangre durante su desarrollo (120Espín, 2013). La 

principal ventaja de la pluma como unidad de biomonitorización es que se puede obtener 

de forma no cruenta de cadáveres, de animales vivos o incluso del nido o suelo, aunque 

también cuenta con el inconveniente de que al tratarse de un recubrimiento externo del 

animal puede estar sometido a fenómenos de contaminación por impregnación o por 

deposición, principalmente atmosférica (111García-Fernández et al.,2013).  

El acicalamiento con las secreciones de la glándula uropígea puede contribuir a esta 

contaminación externa (120Espín, 2013; 111García-Fernández et al., 2013). Algunos factores 

intraespecíficos como la edad, sexo, condición corporal y tipo de pluma (121Furness et al., 

1986; 122Dauwe et al., 2005; 110,123Jaspers et al., 2007, 2011), e interespecíficos como la 

dieta y el comportamiento migratorio (118Zolfaghari et al., 2007;124Behrooz et al., 2009; 
125Rajaei et al., 2011;), pueden afectar a las concentraciones de contaminantes en 

plumas. 
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III.3. EFECTOS DEL MUESTREO SOBRE EL BIENESTAR ANIMAL. 

La captura y el manejo durante su muestreo, puede desencadenar una respuesta aguda 

de estrés en las aves (126Korte et al., 1997). Mientras el agente estresante (inmovilización 

manual) permanece, la temperatura cutánea disminuye merced a la vasoconstricción 

periférica que se produce. Una vez el animal es liberado, el calor acumulado en su interior 

es disipado aumentando la temperatura periférica. Esta técnica puede ser utilizada para 

medir el grado de estrés de un ave debido al manejo (127Herborn et al., 2015). Por otro 

lado, la ausencia de los padres mientras se realizan trabajos científicos en una colonia de 

nidificación, expone a huevos y pollos a la irradiación solar directa o a otros fenómenos 

atmosféricos (viento, lluvia, etc.), que pueden suponer un estrés añadido en los animales 

(estrés térmico). 

Las aves tienen una zona de termoneutralidad relativamente amplia, que oscila entre 10 y 

25ºC en animales adultos (128Barragan, 1989). Se conoce con el nombre de zona neutral 

térmica aquellos límites de temperatura ambiente entre los cuales las aves llevan a cabo 

pequeñísimos cambios en la producción calórica. Es también llamada zona de confort 

térmico (129KPEEP, 2014). 

En situaciones de estrés térmico, los principales mecanismos que se activan en el 

organismo del animal son radiación, convección y evaporación, toda vez que no poseen 

glándulas sudoríparas (130Brossi et al., 2009). El estrés térmico agudo, (denominado 

“golpe de calor”), es el que se produce ya sea por el mantenimiento prolongado de 

temperaturas medias de 30-32ºC (algunas horas), o a temperaturas superiores a 32ºC, 

que llegan incluso hasta 40ºC en un momento determinado (131De Basilio y Cori, 2016). 

A pesar de que las aves jóvenes responden mejor ante temperaturas cálidas (129KPEEP, 

2014),  el tiempo que los científicos pasan en el interior de la colonia evita que los padres 

puedan proteger a los pollos de la exposición directa a la radiación solarl, por lo que es 

importante conocer si la temperatura corporal de los animales aumenta conforme 

avanzaba el tiempo de intervención ya que, el exceso de calentamiento por dicha 

exposición podría impedir la disipación del calor corporal generado por el estrés de la 

captura. 

III.4. CONTAMINANTES AMBIENTALES OBJETO DE ESTUDIO. 

Los seres vivos nos vemos expuestos de forma continua a gran cantidad de 

contaminantes químicos que impregnan a todos los niveles el ecosistema. Por su amplia 

distribución, muchos de ellos son considerados contaminantes ambientales y pueden 

afectar negativamente a la salud de los organismos que lo habitan. Debido a las graves 
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afecciones que, sobre las poblaciones de aves silvestres, han tenido los compuestos 

organoclorados y los metales pesados, estos son los más estudiados en los programas de 

biomonitorización (132Henny y Elliott, 2007).  

III.4.1. METALES PESADOS. 

Merced a la presencia de los metales pesados en todos los compartimentos ambientales, 

la exposición a estos puede producirse, incluso, en lugares considerados no 

contaminados, en donde los animales se encuentran expuestos a bajas concentraciones 

de forma crónica (34Dauwe et al., 2000; 133Evers et al., 2005; 117Martínez-López et al., 

2005; 134Rizzo et al., 2011; 75Gómez-Ramirez, 2011; 135Nava-Diaz et al., 2015).  

Como consecuencia de la capacidad de bioacumulación de estos contaminantes 

metálicos, los individuos en fase de crecimiento pueden llegar a manifestar efectos letales 

y subletales antes de alcanzar su desarrollo (107,136,137Burger y Gochfeld, 1995, 1996, 1997; 

Baos et al., 2006);  y con ellos la imposibilidad de volar y alejarse de la zona de exposición 

(138Henny et al, 2002), por lo que el estudio de los contaminantes en este tipo de 

individuos nos provee, no solo de información sobre la posible influencia de los mismos 

sobre la salud de la colonia, sino también sobre los posibles efectos que se puedan estar 

produciendo sobre su éxito como contribuyente a la conservación y futuro de la especie. 

Por ejemplo, los niveles de mercurio presentes en los peces de muchas regiones de 

Norteamérica, son suficientes para afectar al éxito reproductivo y la salud de aves 

piscívoras como el Colimbo común (Gavia immer) (139Champoux et al., 2006).  A 

diferencia de lo que sucede con los efectos letales que son fácilmente reconocibles y 

cuantificables en una colonia reproductiva, los efectos subletales han sido poco 

estudiados en este tipo de animales y por tanto son poco conocidos (140Martinez-Lopez et 

al., 2004).   

III.4.1.1 CARACTERÍSTICAS DE LOS METALES. 

Los metales son compuestos ubicuos que se encuentran de forma natural en el medio 

ambiente, ya que la mayoría de ellos forman parte de la corteza terrestre 

Aunque muchos de estos metales son esenciales para la vida a bajas concentraciones, la 

mayoría de los organismos sufren alteraciones cuando se exponen a altas dosis de estos 

(141Duffus, 1983). La liberación de estos contaminantes al medio puede producirse de 

modo natural, como consecuencia de fenómenos geológicos normales. La desintegración 

y descomposición de las rocas, la lixiviación de suelos o las erupciones volcánicas pueden 

lograr que estos metales queden disponibles en la biosfera (142Fyfe, 1998; 143Garret, 

2000). No obstante, las actividades humanas más o menos recientes, especialmente tras 
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la Revolución Industrial, han supuesto un aumento de la redistribución de los metales en 

los distintos compartimentos medioambientales (142Fyfe, 1998), siendo el plomo y el zinc 

los metales de mayor emisión (144Díaz-Mayans et al., 1993). 

A continuación se describen las principales características de los 5 metales que serán 

objeto de estudio en la presente tesis (tabla III.1). 

Tabla III.1. Principales características de los metales objeto de estudio 

Metal ZINC CADMIO PLOMO COBRE MERCURIO 

Grupo del Sistema 

Periódico 
IIb IIb IVa Ib IIb 

Símbolo Zn Cd Pb Cu Hg 

Número atómico 30 48 82 29 80 

Peso atómico 65,38 112,4 207,2 63,55 200,59 

Punto de fusión (ºC) 419,5 321 327,4 1083 -38,9 

Punto de ebullición (ºC) 906 765 1725 2595 356,58 

Aspecto 

y 

características 

Azul pálido 

grisáceo, sólido 

a temperatura 

ambiente 

Plateado gris 

metálico, sólido 

a temperatura 

ambiente 

Blanco de plata, 

brillante, sólido 

a temperatura 

ambiente 

Metálico rojizo, 

sólido a 

temperatura 

ambiente 

Plateado, 

líquido a 

temperatura 

ambiente 

Interés fisiológico 

Esencial. 

Cofactor e 

integrante de 

numerosas 

enzimas. 

No esencial No esencial 

Esencial. 

Interviene en 

producción 

energética. 

Forma parte de 

diversas 

enzimas. 

No esencial 

Desde el punto de vista toxicológico y de salud pública, el cadmio y el plomo, junto con el 

mercurio, son los metales más peligrosos (11Scheuhammer, 1987; 19García-Fernández y 

María-Mojica, 2000). De hecho, Pb, Cd, Hg y Zn se encuentran dentro de la lista de los 129 

contaminantes prioritarios de la Agencia de Protección Ambiental (EPA) de Estados 

Unidos (145US EPA, 2014). 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 (146,147Eisler 1993, 

1998).  

 ZINC Y COBRE 

El zinc y el cobre son elementos traza esenciales para los vertebrados superiores. Ambos 

elementos son esenciales para la actividad de numerosas enzimas y funciones fisiológicas. 

También cumplen la función de regular la expresión de numerosos genes (148Cousins y 
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Hempe, 1990; 149O´Dell, 1990; 150Pombo et al., 2001; 151Cousins et al., 2003). El zinc 

además participa en el mantenimiento de la integridad estructural de ciertas proteínas y 

las membranas celulares (152Nöel-Lambot, 1976; 150Pombo et al., 2001; 153Feliu et al., 

2005). Ambos elementos se encuentran en todos los tejidos y fluidos corporales. La 

mayor parte del zinc en el organismo se encuentra en músculos y huesos estando el cobre 

más presente en el encéfalo e hígado (154Cartwright y Wintrobe, 1964; 155Cousins, 1985; 
156King et al., 2000; 150Pombo et al., 2001). 

 En la naturaleza, el zinc es uno de los elementos más abundantes en la corteza terrestre. 

Se conocen más de 50 minerales distintos de cuya composición entra a formar parte. No 

se suele encontrar de forma libre debido a su gran reactividad. Su presencia como 

contaminante en la naturaleza se debe principalmente a la actividad humana (144Díaz-

Mayans et al., 1993). Se emplea en industrias de galvanizado y está presente en 

aleaciones: latón, bronce, alpaca, cuproníquel-zinc, aluzinc, virenium, tombac, etc. 

También se encuentra en pilas, fusibles, funguicidas y materiales de construcción. Es 

empleado también en la industria metalúrgica de metales preciosos y eliminación de la 

plata del plomo. También lo encontramos en piezas de fundición inyectada en industrias 

de automoción. En cosmética se utiliza como pigmento o aditivo antiséptico. 

En aguas dulces (ríos y lagos), la concentración de zinc, oscila entre 0,86 y 200 μg/L y 

entre 0,01 y 0,62 μg/L para agua de mar, mientras que oscila entre 0,1 y 1,7 μg/L en 

partículas aéreas (157Pinto, 2008). 

El cobre es uno de los metales traza más abundantes (141Duffus, 1983). Es un 

micronutriente esencial para la mayoría de los seres vivos. Muy relacionado con la 

síntesis de hemoglobina, su carencia produce una patología denominada anemia 

microcítica hipocrómica (158Castillo et al., 1982; 150Pombo et al., 2001; 159Menéndez et al., 

2007) 

La existencia del cobre como contaminante en la naturaleza está relacionada con la 

fabricación de material eléctrico, tuberías y maquinaria. Otras procedencias son incendios 

forestales, fundiciones, actividades extractivas y de minería, refinerías, acererías, aguas 

residuales industriales y urbanas, aplicación de fertilizantes y en lodos de depuradoras. 

Como fitosanitario se emplea como fungicida y molusquicida. También se encuentra de 

forma apreciable en purines de cerdo ya que es añadido a su alimentación como 

promotor de crecimiento. Con las nuevas tecnologías se ha extendido el uso del cobre 

formando nanopartículas (Nano-CuO) cuyo uso industrial en sensores de gas, 

recubrimientos antimicrobianos, y células fotovoltaicas se está generalizando.(160Pang et 

al., 2013). 
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El cobre, en el interior del organismo de los seres vivos, al contrario de lo que ocurre con 

el zinc, presenta propiedades redox por lo que es capaz de generar radicales libres. 

 Toxicocinética 

La absorción del zinc procedente de la dieta oscila normalmente entre un 20-30% 

(161Goyer, 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 

(162Goyer, 1996; 163Goyer y Clarkson, 2001). Una vez absorbido, el Zn se une 

principalmente a la albúmina en plasma (164Sternlieb, 1988) y es transportado a hígado, 

páncreas, riñón, bazo y músculo (165Cao et al., 2002). El hígado es el órgano que presenta 

mayores concentraciones de zinc en intoxicaciones agudas siendo el tejido óseo su 

órgano diana en exposiciones crónicas. El Zn es excretado principalmente a través de las 

heces (166Gad, 2005). 

En el caso del cobre, la inhalación o la absorción cutánea son las vías más probables de 

incorporación de altos niveles en el organismo, ya que permiten el paso sin barreras al 

torrente sanguíneo (167ASTDR, 2004). La absorción gastrointestinal está regulada 

normalmente por las reservas corporales (168Sarkar et al., 1983). El cobre, cuando ingresa 

en el organismo vía digestiva, es absorbido por el tracto gastrointestinal como cobre 

iónico o unido aminoácidos. Una vez atraviesa la mucosa digestiva se une a 

metalotioneínas y a otras proteínas intestinales (169Evans y LeBlanc, 1976). El cobre unido 

a metalotioneínas puede ser lentamente liberado al torrente circulatorio (170Marceau, 

1970) o es excretado cuando la mucosa intestinal es renovada. El cobre absorbido se 

transporta en  el torrente sanguíneo 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 como el cadmio o el zinc (161Goyer, 1996). También se 

almacena en encéfalo, corazón, riñón y músculo. Estudios realizados en humanos y  

animales evidencian cambios relacionados con la absorción de cobre dependientes de la 

edad. 171Varada et al. (1993) encontraron que la absorción de cobre era lineal y no 

saturable entre los 16 y los 20 días de edad en ratas.  

Finalmente, la mayor parte del Cu acumulado en hígado es excretado por vía biliar 

(aproximadamente un 80%) (172Valko et al., 2005).  

 CADMIO, PLOMO Y MERCURIO 

A pesar de que metales como el Cd, Pb y Hg, están presentes de forma natural en la 

corteza terrestre, gran parte de las emisiones provienen de actividades antrópicas  (173–



TESIS DOCTORAL      PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

III. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA                                                                                                                                                          28 

175Gad, 2005; 161Goyer, 1996; 163 Goyer y Clarkson, 2001). Estos metales pueden ser 

emitidos al medio a través de actividades mineras y operaciones de fundición y refinería 

de metales, quema de combustibles fósiles, incineración de residuos; y fabricación y uso 

de insecticidas, herbicidas y fungicidas que los contengan (173–175Gad, 2005, 2014; 
161Goyer, 1996; 163Goyer y Clarkson, 2001).   

El cadmio es utilizado en el tratamiento de los metales para evitar la corrosión 

(galvanizado), forma parte de la composición de pinturas y plásticos, en cátodos de 

baterías, y es un subproducto de la minería en la obtención de zinc, plomo y cobre. El 

hecho de que el cadmio, junto al mercurio, sea uno de los responsables de la 

contaminación de ecosistemas acuáticos (144Díaz Mayans et al., 1993; 176Sharif et al., 

1993; 88García-Fernández, 1994), hace que este metal pueda ser acumulado en peces e 

invertebrados acuáticos, favorecido además por la capacidad de éstos de acumular dicho 

metal (177Kraak et al., 1991; 26Furness y Greenwood, 1993). Las aves que dependen de 

estos ecosistemas acuáticos se ven expuestas a la ingestión de cadmio de forma crónica, 

el cual termina acumulado en sus tejidos internos (hígado y, principalmente, riñón) 

(11Scheuhammer, 1987; 88García-Fernández, 1994). En Murcia, 99García-Fernández et al. 

(1995) observaron que las especies piscívoras concentran mayor cantidad de cadmio en 

todos los tejidos que las carnívoras e incluso que las carroñeras y omnívoras. 

Una de las principales fuentes de emisión de plomo ha sido el uso de gasolina con Pb 

como antidetonante (174Gad, 2005), la cual fue prohibida en España el 1 de agosto de 

2001 por transposición de la Directiva 98/70/CE mediante el Real Decreto 785/2001 

(178DO L 350, 1998; 179B.O.E. nº 162, 2001) con lo que las emisiones de Pb a la atmosfera 

por esta causa han decrecido drásticamente en los últimos años (180Orío et al., 2013). 

Otra fuente de contaminación son los restos de munición plomada en campos y zonas 

húmedas derivadas de la actividad cinegética (181García-Fernández et al., 2005; 182Mateo, 

2009). Esta se considera la fuente más importante de exposición en aves y muchos 

autores la han considerado como una de las causas que contribuyen al descenso de sus 

poblaciones en todo el mundo (183Pattee y Hennes, 1983; 184Feierabend y Myers, 1984; 
185Cade, 2007; 186Johnson et al., 2013). 

La minería y la combustión del carbón han incrementado la movilización de mercurio 

hacia el medio ambiente aumentando sus concentraciones en la atmósfera, los suelos, las 

aguas dulces y en el medio marino. Además las fundiciones minerales, el refinado de 

petróleo, la producción de cemento y la creciente demanda de oro han colaborado con 

este aumento. A esto hay que sumar la mala gestión de ciertos residuos de uso cotidiano 

como pilas, termómetros, tubos fluorescentes y bombillas de bajo consumo, pesticidas, 

fungicidas, medicinas y cosméticos (187UNEP, 2013). Las emisiones de industrias como la 
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de pulpa de papel y plantas de cloro-álcali también han sido importantes fuentes 

antrópicas de Hg (175Gad, 2005; 161Goyer, 1996). 

Las medidas legislativas adoptadas en la mayor parte de los países industrializados para el 

control de las emisiones de contaminantes, así como, los programas de control de 

emisiones, ha sido un paso importante para contribuir a la disminución de contaminantes 

en el medio ambiente. En nuestro país medidas como el Real Decreto 106/2008, de 1 de 

febrero (188B.O.E. nº 37, 2008), sobre pilas y acumuladores y la gestión ambiental de sus 

residuos, que restringe el uso de cadmio y mercurio en la fabricación de las mismas e 

impone normas para la adecuada gestión de estas como residuos, o el Real Decreto 

1383/2002, de 20 de diciembre (189B.O.E. nº 3, 2003), sobre gestión de vehículos al final 

de su vida útil que prohíbe el uso de plomo, cadmio y mercurio en materiales y 

componentes de vehículos son dos ejemplos de una nueva política de prevención de la 

contaminación ambiental. Los estudios de biomonitorización, en la actualidad, siguen 

siendo un instrumento útil para comprobar la efectividad de las medidas impuestas. Así, 

diversos estudios llevados a cabo en la Región de Murcia (99,101García-Fernández et al., 

1995, 1997, 16García-Fernández et al., 2008; 75Gómez-Ramírez et al., 2011), han puesto de 

manifiesto que la exposición a Pb en aves rapaces ha descendido de forma considerable 

en los últimos años . 

 Toxicocinética 

Diferentes parámetros afectan a cinética del cadmio en el organismo de las aves: 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 (100García-Fernández 

et al., 1996; 190Burger et al., 2004; 24García-Fernández, 2014). La absorción vía respiratoria 

(161Goyer, 1996; 173Gad, 2005) es más eficiente que la digestiva (11Scheuhammer, 1987; 
173Gad, 2005), lo cual puede deberse a que, sobre todo ante bajas concentraciones, la 

mayor parte del cadmio ingerido se queda retenido en las vellosidades intestinales 

(191Phillpotts, 1979; 192Schümann et al., 1990). Conforme aumenta la exposición, el 

porcentaje de cadmio retenido disminuye y aumenta la absorción (11Scheuhammer, 

1987). No obstante, a pesar de su limitada absorción digestiva, la mayor parte del cadmio 

acumulado en aves procede de los alimentos que consumen (193Cain et al., 1983; 99García-

Fernández et al., 1995; 24García-Fernández, 2014). 

El plomo en aves,  se comporta según un modelo tricompartimental, en donde la sangre 

es el primer compartimento y donde los tejidos blandos (el hígado y riñones) son el 

segundo de los tres compartimentos, al igual que sucede en hombre y otros mamíferos 

(88García-Fernández, 1994; 194Mautino, 1997). Se absorbe muy rápidamente vía digestiva 
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(195Pain y Rattner, 1988) aunque no lo hace de manera muy efectiva ya que solo pasa al 

torrente circulatorio el 10% del plomo ingerido (161Goyer, 1996). La via respiratoria es 

mucho más efectiva (174Gad, 2005) y aunque ambas vías son las principales en 

vertebrados terrestres (161Goyer, 1996), posiblemente la vía respiratoria sea menos 

frecuente en aves (183Pattee y Hennes, 1983; 184Feierabend y Myers, 1984; 185Cade, 2007; 
186Johnson et al., 2013). Una vez absorbido, la mayor parte del plomo en el torrente 

sanguíneo se asocia a los eritrocitos, principalmente unido a la hemoglobina (196Clemens 

et al., 1975; 197Lumeij, 1985). En su distribución, primero a hígado, después a riñón y 

otros tejidos blandos, los niveles de plomo en sangre disminuyen progresivamente como 

consecuencia de su acumulación en tejido óseo que es el tejido diana y se considera el 

tercer compartimento (194Mautino, 1997) y tejido acumulador por excelencia (88García-

Fernández, 1994). No obstante, el grado de acumulación de plomo en aves puede estar 

determinado por la edad, el sexo y los hábitos alimenticios (88,24García-Fernández, 

1994,2014). 

La eliminación del plomo del organismo se realiza vía fecal principalmente (198Tsuchiya, 

1986), eliminándose a mayor velocidad el plomo presente en tejidos blandos que el 

acumulado en hueso (199Franson y Pain, 2011). A pesar de que este metal puede 

transferirse a los huevos, varios autores han sugerido que lo hace en baja proporción 

(26Furness, 1993). También durante el crecimiento de la pluma se produce transferencia 

de plomo circulante y hepático (200Honda et al., 1986; 140Martínez-López et al., 2004). En 

ciertas aves como las rapaces y aves acuáticas, la formación de egagrópilas permite la 

eliminación de plomo acumulado en sus presas en forma de munición o depositado en 

sus huesos y plumas. Algunos autores aseguran que esto podría suponer un importante 

mecanismo de protección frente a la exposición  (201Redig y Arent, 2008). 

La absorción de mercurio varía considerablemente dependiendo de la forma del 

compuesto (175Gad, 2005). Así, a temperatura ambiente, el Hg metálico o elemental se 

volatiliza en forma de vapores de Hg (161Goyer, 1996), siendo la absorción inhalatoria de 

un 75% y la digestiva prácticamente nula (175Gad, 2005). El vapor de mercurio es no polar 

(no se disuelve en la membrana mucosa del tracto nasofaríngeo y traqueobronquial) y 

fácilmente penetra la membrana alveolar y pasa a la sangre absorbiéndose un 80% de la 

cantidad inhalada (202Español, 2001). La absorción por la vía digestiva de los compuestos 

inorgánicos de mercurio (insolubles) es del 7% con valores comprendidos entre el 2% y el 

15% dependiendo de la solubilidad del compuesto ingerido (202Español, 2001). La 

absorción del metilmercurio ingerido, la forma de presentación más frecuente en los 

ecosistemas naturales,  es del 90-95% (161Goyer, 1996). En aves como el Colimbo 

grande(Gavia immer) se ha comprobado que el 83% del MeHg ingerido es absorbido 
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(83Fournier et al., 2002) y rápidamente distribuido a los diferentes tejidos (133Evers et al., 

2005). 

Una vez absorbido la mayor parte del Hg presente en la sangre se encuentra unido a la 

albúmina u otras proteínas plasmáticas (172Valko et al., 2005). El mercurio vaporizado, 

dada su liposolubilidad, tiene afinidad por los eritrocitos y el sistema nervioso central 

(161Goyer, 1996), mientras que el Hg en forma de sales inorgánicas se distribuye y 

acumula principalmente en los riñones tanto en mamíferos como en aves 

(11Scheuhammer, 1987) unido a metalotioneínas (203Piotrowski et al., 1974). La 

liposolubilidad del metil mercurio hace que tenga mayor afinidad por el tejido adiposo y 

por los fosfolípidos del encéfalo (175Gad, 2005), presentando una vida media en aves de  

entre 2 y 3 meses, mientras que otros compuestos organomercuriales se descomponen 

rápidamente in vivo a Hg inorgánico (entre 1 y 2 semanas) (11Scheuhammer, 1987). Se ha 

observado en aves marinas (Alca torda) una mayor afinidad de este contaminante por 

ciertos tejidos, pudiendo ordenar dicha afinidad en orden decreciente como 

hígado>barbas de las plumas>riñón>músculo>encéfalo>raquis de la pluma (28Espín et al., 

2012). 

La excreción del  mercurio se produce a través de las heces y la orina (161Goyer, 1996). Las 

plumas en formación también son una vía de excreción importante en las aves (204Burger, 

1993; 28Espín et al., 2012). 

III.4.1.2 FACTORES QUE INFLUYEN EN LA TOXICIDAD DE LOS METALES PESADOS EN AVES. 

Existen multitud de factores intraespecíficos, interespecíficos y ambientales que pueden 

condicionar la toxicidad de los metales en las aves (205Finley y Dieter, 1978; 206Custer et 

al., 1984; 207Hoffman et al., 1985b; 99García-Fernández et al., 1995; 204,208Burger 2002, 

2008). 

 Factores interespecíficos 

En un estudio experimental en el que se expuso a diferentes concentraciones de plomo 

en la dieta a Tordo sargento (Agelaius phoeniceus), Tordo negro (Molothrus ater), Zanate 

norteño (Quiscalus quiscula), Ánade azulón (Anas platirrinchos), Colín de Virginia (Colinus 

virginianus) y Autillo yanqui (Megascops asio), se comprobó como el grado de 

intoxicación por este metal varió entre especies y entre individuos dentro de la misma 

especie, siendo una combinación de factores (anemia, inhibición de la delta-ALAD, 

emaciación, competición con el hierro, etc.), la que lo producía (209Beyer et al., 1988). 

Otros autores han comprobado como los pollos de las especies altriciales como el 
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Cernícalo americano (Falco sparverius), son más sensibles a la exposición a plomo que los 

de Anades azulones o Faisanes (Phasianus colchicus) (210Hoffman et al., 1985). Sin 

embargo, las hembras de especies altriciales suelen tener menos mercurio en su 

organismo que las de especies precociales tras la puesta, ya que sus huevos contienen 

mayor cantidad de albumen y por ello se deshacen de mayor cantidad de metil-Hg debido 

a esta (211Robinson et al., 2012). También se ha comprobado como el Buitre leonado 

puede presentar mayores concentraciones de plomo en sangre que otras especies de 

rapaces, incluidas las necrófagas (212Redig et al., 1991; 213Carpenter et al., 2003; 
16,214García-Fernández et al., 2005, 2008).   

En estudios in vitro en los que se exponía a cadmio y plomo a eritrocitos de diferentes 

especies de aves se observó que en el Búho real la acumulación de estos metales era 

mayor que en Ánade azulón o en Busardo ratonero (Buteo buteo), siendo esta última 

especie la que menor cantidad de cadmio acumulaba al ser más sensible a sus efectos lo 

que provocaba fenómenos de degeneración celular y apoptosis mucho antes 

(215Hernández-García, 2010).  

 Factores intraespecíficos 

Se ha podido comprobar, en diferentes especies de aves, diferencias en la concentración 

de contaminantes en los tejidos dependiendo del sexo. De hecho en algunos casos, los 

machos suelen tener mayores concentraciones que las hembras (216Wiener et al., 1996). 

En principio esto podía estar motivado por la depleción de contaminantes que realiza la 

hembra en la puesta de huevos (211Robinson, et al., 2012), que será mayor cuanto mayor 

número de huevos ponga esta, aunque en un estudio realizado sobre el mercurio en 

Cormoranes orejudos (Phalacrocorax auritus) se argumentó que podría deberse a que las 

hembras consumen peces de menor tamaño y además tienen una mayor capacidad de 

dimetilación (217Lavoie, 2014). También en distintas especies de aves, son los machos los 

que acumulan mayores niveles de cadmio, cobre y zinc (218Gochfeld y Burger, 1987; 
219Debacker et al., 2001; 220Barjaktarovic et al., 2002). Sin embargo, en el caso del plomo, 

se ha observado, en diversas especies de aves, que los niveles en hembras son mayores 

que en machos. Esto puede ser 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 (205Finley y Dieter, 1978; 221Pattee, 1984).  

La edad puede tener también influencia sobre la cantidad de metales que puedan 

encontrarse en el organismo. Así, lo pollos tienen una gran capacidad de eliminar metales 

como el mercurio, el cual es eliminado a través de la pluma mientras esta se está 
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formando (200Honda, 1986), lo que los haría menos sensibles a elevados niveles de 

exposición de este metal (83Fournier et al., 2002). También se ha visto en gaviotas que los 

niveles de cadmio, plomo y cromo aumentan con la edad, mientras que los de mercurio y 

selenio disminuyen (222Gotchfeld et al., 1996). También, los individuos jóvenes parecen, 

en general, más sensibles a los efectos del cadmio y plomo que los adultos de la misma 

especie (207,210Hoffman et al., 1985; 11Scheuhammer, 1987).  

La alimentación también juega un papel importante ya que no solo la disponibilidad de 

recursos alimenticios puede influir sobre la toxicidad de los contaminantes sino también 

el tipo de alimentación (223Pain y Amiard-Triquet, 1993; 99García-Fernández et al., 1995). 

Así, se ha comprobado que la caquexia unida a la falta de alimento influye claramente en 

los niveles de Zn y Cu encontrados en Araos (Uria algae). Al parecer esto se debe a una 

removilización general de los metales pesados como resultado del catabolismo de las 

proteínas que se encuentran unidas a ellos (224Debacker et al., 2000). 

La mayor afinidad que presenta el cobre por los grupos sulfidrilo (-SH) de las 

metalotioneínas hace que en dietas ricas en cobre, este pueda desplazar al zinc siendo 

eliminado más fácilmente (219Debacker et al., 2001). En organismos superiores, el zinc es 

un antagonista del cobre y potencia los efectos de la deficiencia nutricional de cobre en 

ratas y pollitos (147Eisler, 1987). El zinc añadido a un medio acuático, disminuye la  

acumulación de cobre en los tejidos de peces y el cobre añadido al mismo medio dificulta  

la absorción del zinc (225Hilmy et al., 1987). 

La mayoría 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 

(226Freeland y Cousins, 1973; 11Scheuhammer, 1987). Igualmente se ha observado que 

determinadas deficiencias nutricionales como dietas bajas en calcio, favorecen la 

absorción y acumulación de plomo y cadmio en aves (227Scheuhammer, 1996). Autores 

como 228Longcore et al. (1974), 229Koranda et al. (1979) y 230Stendell 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.  

En cuanto al hábitat, se ha comprobado aves que habitan territorios dedicados a la caza, 

tienen mayor probabilidad de intoxicarse por la ingesta de perdigones. En el caso de las 

aves rapaces, tanto los perdigones como los fragmentos de bala con cabeza de plomo, 

pueden ser ingeridos si están incrustados en el tejido muscular u óseo de sus presas 

(231Mateo et al., 1999; 232García-Fernández et al., 2005; 182Mateo, 2009). 
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En especies migradoras se ha comprobado que las concentraciones de mercurio están 

determinadas, no solo por los niveles en sus lugares de reproducción, sino también por 

los de los lugares de invernada, transportando dichos contaminantes (217Lavoie et al., 

2014). También se ha observado una mayor exposición a mercurio de los animales que 

viven en lagunas salinas, acumulando los peces albergados en ellas mayor concentración 

de mercurio que aquellos que viven en aguas abiertas o estuarios (233Eagles-Smith y 

Ackerman, 2014). De hecho, se ha observado que las concentraciones de mercurio en 

sangre de Gaviotas californianas (Larus californicus) adultas capturadas durante la época 

de puesta en una laguna salada contaminada por actividades urbanas e industriales en 

Norteamérica, eran de 65 µg/dl frente a los 26 µg/dl encontrados en la misma especie 

que anidaba en un lago alejado de ese tipo de actividades (234Conover et al., 2009). 

También las fuentes de contaminación local pueden determinar diferentes grados de 

exposición como se ha comprobado en diferentes estudios y especies en la región de 

Murcia (99García-Fernández et al., 1995; 75Gómez-Ramírez et al., 2011; 235Espín et al., 

2014). 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 (147Eisler, 1987; 236Blanco 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 (237Hutton y Goodman, 1980; 
99García-Fernández et al., 1995). 

 Factores ambientales 

En cuanto al clima se ha observado que aves expuestas a plomo en climas fríos mostraron 

mayor sensibilidad y mortalidad que las expuestas en ambientes templados (238Kendall y 

Scanlon, 1984; 239 Buerger et al., 1986). El mecanismo por el que se produce este efecto 

es desconocido pero se sugiere que puede ser por la acción combinada de diferentes 

factores estresantes (240Selye, 1973), el efecto tóxico del plomo sobre el metabolismo 

general del ave que disminuye su capacidad para resistir al frío,  o la acción sinérgica de 

todo en su conjunto (241Kendall et al., 1996). 

También las lluvias pueden transportar los contaminantes lejos de las zonas en las que se 

produjeron arrastrándolos hacia otras en donde pueden aumentar su biodisponibilidad, 

bien por acción de los microorganismos o simplemente por la mayor concentración de 

animales ligados a estos medios, como ocurre en las zonas húmedas que reciben aportes 

a través de ríos y ramblas en zonas en donde las lluvias suelen ser torrenciales 

(242Martínez, 2007; 243García y Muñoz-Vera, 2015).  
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III.4.1.3 EFECTOS DE LA EXPOSICIÓN A CONTAMINACIÓN AMBIENTAL POR METALES EN LAS AVES. 

La exposición a contaminación ambiental por metales pesados en las aves puede 

desencadenar alteraciones metabólicas lo suficientemente intensas que desencadenen la 

muerte de los animales (exposición aguda). En otras ocasiones, son niveles subletales de 

contaminantes los que son capaces de provocar alteraciones difíciles de apreciar por una 

observación eventual. La mayoría de dichas alteraciones son detectadas en los programas 

de monitorización. 

 Alteraciones bioquímicas 

Los metales son importantes inhibidores de enzimas que desempeñan papeles 

importantes a nivel fisiológico. Tanto el Cd como el Pb interfieren en la actividad de varias 

enzimas, a menudo por competencia con otros elementos esenciales como el Zn o el Ca 

(244Eisler, 1985; 245Godwin, 2001). Así, el plomo es un potente inhibidor de enzimas que 

intervienen en la formación del grupo hemo en los eritrocitos (δ-ALAD, 

coproporfirinógeno oxidasa, hemo-sintetasa, ferroquelatasa). Por ejemplo, una inhibición 

del 45-59% de la actividad de δ-ALAD es capaz de producir anemia en pollos de Cernícalo 

americano (207Hoffman et al., 1985; 246Henny et al., 1994). Esta inhibición 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, 1991). 

Diversos estudios han encontrado correlaciones significativas entre los niveles de Pb y la 

actividad enzimática de la δ-ALAD en aves silvestres (140Martínez-López et al., 2004; 
75Gómez-Ramírez et al., 2011; 247Martínez-Haro et al., 2011; 248Espín et al., 2015). No 

obstante otros autores han encontrado un aumento del hematocrito conforme aumenta 

la inhibición de la δ-ALAD en dos especies de aves rapaces (Gyps fulvus y Bubo bubo) 

(248Espín et al., 2015). Estos autores achacan el hecho a una respuesta compensatoria a la 

inhibición de esta enzima.  

Se ha detectado un aumento de enzimas antioxidantes en aves marinas relacionadas con 

la exposición a metales pesados. Así variaciones en los niveles de glutatión (GSH), , 

superóxido dismutasa (SOD) y glutation S-tranferasa (GST) han demostrado ser, juntos o 

combinados, mecanismos de respuesta efectivos frente a la oxidación a nivel celular por 

la liberación de espécies reactivas de oxígeno (ROS) en aves marinas como la gaviota de 

Audouin (Ichthyaetus audounii) y la Gaviota picofina (Chroicocephalus genei)(249Espín et 

al., 2016). 

Otras alteraciones de parámetros bioquímicos por exposición a plomo y cadmio son la 

disminución de la actividad fosfatasa alcalina (250Rozman et al., 1974; 251Kertész y Hlubik, 
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2002; 252Mateo et al., 2003a) y el aumento de la actividad alanina aminotrasferasa 

(250Rozman et al., 1974; 253Hoffman et al., 1981; 193Cain et al., 1983). Por otro lado la 

exposición a plomo se ha relacionado con un aumento de la glucosa, el colesterol y la 

creatinquinasa en suero (253Hoffman et al., 1981; 252Mateo et al., 2003).  

El metilmercurio afecta a diversos parámetros bioquímicos, reduciendo las 

concentraciones de ácido úrico, albúmina, fósforo inorgánico y proteínas totales en 

plasma; aumentando la actividad de la enzima aspartato aminotransferasa; e inhibiendo 

la actividad de la  lactato deshidrogenasa en Garzas blancas (Ardea alba) (254Hoffman et 

al., 2005). 

Las metalotioneínas son unas proteínas ricas en cisteína que se unen a los metales tanto 

esenciales como no esenciales a través de sus grupos tiol (-SH). (255Cherian 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 

(256Gil 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 metales no esenciales como el cadmio o el mercurio 

(11Scheuhammer, 1987). El Zn es un potente inductor de metalotioneínas (166Gad, 2005e).  

 Alteraciones histopatológicas 

Beyer et al. (1988) observó como en Tordo sargento, Tordo negro, Zanate norteño, Ánade 

azulón, Colín de Virginia y Autillo yanqui, alimentados con diferentes cantidades de 

plomo, la intoxicación se manifestaba con lesiones cardiacas, renales o hematológicas. El 

plomo afecta al riñón, principalmente provocando nefrosis y aparición de cuerpos de 

inclusión intranucleares (257Locke et al., 1966; 258Pattee et al., 1981; 209Beyer et al., 1988). 

Este metal produce también necrosis miocárdica y necrosis fibrinoide arterial (258Pattee et 

al., 1981). 

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 (259Romero et al., 2009). 

260Scoville et al. (2013) encontraron anormalidades en la migración de la  capa granulosa 

externa del cerebelo y la membrana de Purkinge en un  Gorrión coliagudo (Ammodramus 

caudacutus) que había muerto accidentalmente y que presentaba altos niveles de 

mercurio en plumas. En Garceta blanca se ha observado vacuolización de los hepatocitos, 
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hepatitis con incrementos en las concentraciones de mercurio en sangre y tejidos. 

Cambios vacuolares e inflamación en nervios periféricos se correlacionaron con los 

niveles de mercurio en sangre y tejidos. También se encontraron alteraciones en las 

células de la serie blanca y depleción linfoidea en la bolsa de Fabricio (261Hoffman et al, 

2009). 

La intoxicación aguda por cobre en aves se manifiesta principalmente por la erosión de la 

molleja y el proventrículo (262Henderson y Winterfield, 1975; 263Poupoulis y Jensen, 1976; 
264Jensen y Maurice, 1978). 

En el caso de la intoxicación por zinc, la pancreatitis es la lesión más característica, siendo 

evidenciada tanto en aves silvestres como de cautividad (265Droual et al., 1991; 
266Zdziarski et al., 1994; 267Beyer et al., 2004; 267Sileo et al., 2004). 

 Alteraciones en el desarrollo y el comportamiento 

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 (146Eisler, 

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 (268Hoffman et al., 1985). En garzas expuestas a cadmio el crecimiento 

de huesos fue menor que en las no expuestas (269Spahn y Sherry, 1999). 

También se han comprobado otros efectos del plomo en los pollitos de aves expuestas 

como la disminución en la intensidad para demandar alimento de los padres, 

incoordinación de movimientos y falta de precisión al coger las cebas de los padres 

(270Burger y Gochfeld, 1994), así como problemas para reconocer a sus hermanos y 

regresar al nido (271Burger, 1998).   

Se ha comprobado experimentalmente efectos teratogénicos como alteraciones en el 

desarrollo embrionario, así como malformaciones musculo esqueléticas, alteraciones en 

ojos y encéfalo, micromelia  y gastrosquisis en embriones de huevos expuestos a MeHg 

(Hoffman y Moore, 1979; 272Heinz et al., 2011). 

 Afecciones sobre el sistema inmune 

Exposiciones a plomo y cadmio pueden afectar al sistema inmune de las aves a niveles 

que no parecen provocar otras alteraciones en el organismo  (273Exon, 1984; 274Trust et 
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al., 1990; 212Redig et al., 1991; 275Rocke y Samuel, 1991; 276Fair y Myers, 2002). Estas 

afecciones se producen tanto sobre la inmunidad humoral como sobre la celular 

(277Koller, 1980; 275Rocke y Samuel, 1991; 278Snoeijs et al., 2004;74Baos et al., 2006). 

Los metales pesados, por regla general, se consideran inmunosupresores, (aumento de la 

susceptibilidad a agentes infecciosos) (279Fairbrother et al., 2004). Aunque algunos 

autores sugieren que esta inmunosupresión puede estar relacionada con efectos 

citotóxicos directos sobre las células del sistema inmune, carcinogénesis, deficiencias 

nutricionales, respuesta al estrés o incluso la estacionalidad, es necesario seguir 

investigando acerca de los mecanismos implicados (273Exon, 1984; 280Grasman y Scanlon, 

1995; Baos et al., 2006). Diversos factores son los que influyen en la inmunomodulación 

provocada por los metales (la ruta de exposición, dosis, duración de la exposición, estatus 

reproductivo, estado nutricional, edad y características genéticas) (273Exon, 1984; 
281Descotes, 1988; 279Fairbrother et al., 2004).  

 Carcinogenicidad y mutagenicidad 

Cadmio y plomo han demostrado poder carcinogénico en animales de laboratorio 

(161Goyer, 1996; Goyer y Clarkson, 2001) y en organismos acuáticos (Black et al., 1996).  

También se ha observado genotoxicidad en pollos de Milano negro (Milvus migrans) 

expuestos a niveles bajos de cadmio (<18 μg/dL) aunque este hecho estaba potenciado 

por una mala condición corporal (282Baos el al., 2006). En este mismo estudio se encontró 

que Milano negro era más sensible que la Cigüeña blanca (Ciconia ciconia). Linfocitos de 

pollos de Cigüeña blanca cuyos nidos se situaban cerca de una zona contaminada por la 

rotura de una balsa con residuos de la minería (As, Cd, Pb y Zn)  presentaban daños en su 

ADN (283Pastor et al., 2001). 

Por otro lado, el elevado estrés oxidativo producido por la exposición a metales pesados 

puede causar un incremento de la mutagenicidad así como inhibir los mecanismos de 

reparación del ADN en aves y formar aductos en las bases de nucleótidos del ADN 

(284Eeva et al., 2006). 

 Efectos sobre la reproducción 

El éxito reproductivo es esencial para la conservación, entendida esta como viabilidad de 

la especie y la colonización de nuevas áreas de nidificación, ya que las parejas que no 

tienen éxito en la reproducción suelen desertar de las zonas de nidificación (285Oró y 

Ruxton, 2001; 286Janssens et al., 2003; 287Becares et al., 2016). Los daños provocados por 

la exposición a metales pesados pueden afectar de manera decisiva a la productividad 

(número de pollos que vuelan/ por número de parejas), de una colonia de aves acuáticas 
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marinas (137Burger y Gochfeld, 1997; 269Spahn y Sherry, 1999; Champoux et al., 2006). 

Alteraciones en el comportamiento prenupcial de los adultos y en la puesta de huevos, 

mortalidad embrionaria (reducción del número de nacimientos), incremento de la 

mortalidad en pollos los primeros días de vida y alteración en el comportamiento de los 

pollos, han sido asociados con elevadas exposiciones a mercurio en aves (288Heinz, 1979; 
289Eisler, 1987; 290Thompson, 1996; 291Nocera y Taylor, 1998; 292,286Janssens et al., 2003). 

Existen datos contradictorios sobre los efectos de cadmio y plomo sobre el tamaño de 

puesta y grosor de cáscara. Mientras que algunos estudios experimentales describen 

disminución de la puesta y del grosor de cáscara en ánades, gallinas y codornices 

(293White y Finley, 1978; 294Edens y Garlich, 1983; 11Scheuhammer, 1987), estos no se han 

observado en rapaces en cautividad (221Pattee, 1984), ni en aves de vida libre 

(11Scheuhammer, 1987; 295Furness, 1996; 286Janssens et al., 2003;  296Dauwe et al., 2004). 

Los metales pesados, cuando son transferidos por la madre al huevo pueden afectar al 

sistema inmune, al desarrollo del sistema nervioso central del embrión y a la eclosión del 

pollito (294Edens y Garlich 1983; 297Nyholm, 1998¸298Bunn et al., 2000).  

Los daños provocados por la exposición a ciertos metales pesados como cadmio, plomo y 

mercurio pueden afectar de manera decisiva a otros aspectos de la productividad de una 

colonia de aves acuáticas marinas (299Evers et al., 2008; 271Burger, 1998; 208Burger, 2008). 

Así, se ha puesto de manifiesto que los pollitos nacidos de gaviotas expuestas a altos 

niveles de plomo, tienen dificultades para reconocer a sus compañeros de nido como sus 

hermanos, abandonándolo o apartándose de ellos, lo que provoca su muerte al ser 

atacados por otras gaviotas adultas que ven como invaden el territorio de sus nidos. En 

otras ocasiones, tienen dificultad para encontrar el nido a la hora de alimentarse ya que 

no utilizan a sus hermanos como referencia (271Burger, 1998.). 

Existen infinidad de patologías que pueden comportarse como un factor limitante de la 

supervivencia de una especie, pero casi todas cobran un mayor interés durante la época 

reproductiva, época especialmente crítica en la vida de los reproductores y de los propios 

neonatos. Aunque sería necesario un estudio continuado de al menos 20 años para poder 

afirmar cual es la tendencia de una población y las causas que influyen en ella y que 

actúan como factores limitantes (300Potts y Aebischer,1991; 301Pelton y Van Manen 1996; 
302Lindenmayer et al., 2009; 303Oró et al., 2014). 
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III.4.1.4 INTERPRETACIÓN DE LAS CONCENTRACIONES DE METALES PESADOS. 

La interpretación de metales de la presente memoria se centrará en  los tejidos y metales 

estudiados. Debido a la limitada información disponible, en distintas ocasiones se tendrán 

en consideración estudios realizados en aves no acuáticas. 

 Metales en sangre de aves 

Se considera vital para detener la inquietante pérdida de biodiversidad del planeta y 

monitorizar la salud de los ecosistemas, la realización de estudios sobre la respuesta de 

los vertebrados a los estresores naturales y antropogénicos (304Maceda-Veiga et al., 

2014). La función de la sangre, como vehículo para el transporte y distribución de 

contaminantes tras su ingreso en el organismo, la convierte en un medio adecuado para 

el estudio de contaminantes en vertebrados. De hecho, las concentraciones ambientales 

de contaminantes, frecuentemente, son correlacionados positivamente con sus niveles 

en sangre (64Maceda-Veiga et al., 2015).   

El estudio de las concentraciones de metales en sangre nos da información sobre la 

exposición reciente a estos contaminantes (99,101,12García-Fernandez et al., 1995, 1996, 

1997; 305Evers y Reaman, 2001; 117,140Martínez-Lopez et al., 2004, 2005; 75Gómez-Ramírez 

et al., 2011). La vida media en sangre del Pb es de 28 a 36 días (194Mautino, 1997), y de 

2,5 meses en el caso del Cd (306Ramírez, 2002). El metilmercurio presenta una vida media 

en sangre de aves, que no estén en proceso de muda o en periodo reproductivo,  de entre 

40 días y 3 meses (11Scheuhammer, 1987; 82Monteiro y Furness, 2001). Por otro lado el 

estudio de la sangre de los pollos de una colonia nos puede dar una idea aproximada del 

grado de exposición al que se encuentran sometidos los padres. De hecho, se ha 

comprobado como los parentales de especies de aves piscívoras pueden llegar a 

presentar concentraciones de  mercurio en sangre de 3,6 a 10,6 veces las de sus pollos 

(133Evers et al., 2005).  

Los metales en sangre provienen, por tanto,  de una exposición local por los alimentos y 

el agua, así como por una movilización de los tejidos internos (307Braune y Gaskin, 1987; 
121Furness et al., 1986, 308Burger y Gochfeld, 1995). Sin embargo, si las aves no movilizan 

sus reservas energéticas a partir de la grasa acumulada, o el calcio de sus huesos, 

entonces las concentraciones de metales en sangre deben reflejar de una manera 

importante la exposición local(79Burger y Gochfeld, 1997) y reciente (309Sanpera et al., 

2007).  Se han relatado diferencias entre las concentraciones de metales presentes en la 

sangre de pollos de gaviota y de los adultos (310Honda et al.,1990). No se conoce con 

seguridad, pero estas diferencias pueden deberse a que las aves adultas dan a sus pollos 

un alimento diferente al que ellas mismas consumen, conocedoras de que estos tienen 
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unas necesidades energéticas mayores, o que ambos, pollos y adultos, tienen diferentes 

capacidades para absorber los contaminantes asociados a estos (311Burger y  Gochfeld, 

1997; 133Evers et al., 2005). 

Para poder interpretar correctamente las concentraciones de metales en sangre y 

establecer de una forma adecuada los niveles de exposición (aguda , crónica, letal o 

subletal) hay que conocer los niveles de contaminación de base del medio considerados 

como de “no exposición” (88García-Fernández, 1994), ya que como algunos autores 

indican, la ubicuidad de ciertos metales en el medio procedentes de las actividades 

antropogénicas hace que no existan niveles que podríamos definir como “naturales” en el 

medio ambiente (199Franson y Pain, 2011). 

Por otro lado, factores como la explotación de los recursos alimenticios pueden 

condicionar el mapa de contaminantes que presenta un individuo o grupo de individuos. 

Así por ejemplo, en aves marinas, especies que se encuentren en la parte más alta de la 

cadena trófica y coman peces más grandes, deberían acumular mayores niveles de 

contaminantes que aquellos que se alimentan de otros recursos o se alimentan de peces 

más pequeños (204Burger, 2002). Las aves deben reflejar los niveles de contaminantes de 

las presas de las que ellas se alimentan, y ya que los peces carnívoros presentan mayores 

niveles que los herbívoros, omnívoros o planctivoros (312Phillips et al., 1980), conforme las 

aves tengan a su disposición un recurso u otro, sus niveles podrían ser diferentes, incluso 

en ejemplares de la misma especie. 

En la tabla III.2.se recogen los valores de metales en sangre encontrados en distintas 

especies de aves que habitan zonas contaminadas y no contaminadas. 



 

III. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA                                                                                                                                                                                                                                                                                      42 

Tabla III.2. Concentraciones en sangre de metales encontrados en diferentes especies de aves (µg/dl peso húmedo). 

AC: área contaminada; ANC: área no contaminada. ND: no detectado 

ESPECIE 
CONCENTRACIÓN MEDIA DE METALES EN SANGRE 

(µg/dl) 
OBSERVACIÓN REFERENCIA 

Águila perdicera 
(Aquila fasciata) 

Pb= 18,00, Cd= 0,09 ANC 
99

García-Fernández et al., 1995 

Águila pescadora 
(Pandion haliaetus) 

Pb= 2-4 ANC 
313

Henny et al., 1991 

Pb= ND; Zn= 448-610; Cd=ND; 
Cu= 31,8-39 

Pb= 1,06-1,16;Zn= 494 524;Cd= ND; 
Cu=27,6-37,4 

ANC 
AC 

314
Rattner et al., 2008 

Pb= 0,89; Cd< 0,5; 
Cu= 29,8; Zn= 315; Hg= 15,1-54,8 

AC Pollos 
315

Langner et al., 2012 

Pigargo americano 
(Haliaeetus leucocephalus) 

Hg= 2 - 25 Pollos 
316

Jagoe et al., 2002 

Águila calzada 
(Aquila pennata) 

Pb= 3,21 ANC 
140

Martínez-López et al., 2004 

Pb= 8,75; Cd= 0,11 ANC 
99

García-Fernández et al., 1995 

Cd= 0,3 
ANC 

Pollos 
117

Martínez-López et al., 2005 

Aguilucho pálido 
(Circus cyaneus) 

Pb= 6,7 
Pb= 4,2 

AC-Pollos 
ANC-Pollos 

246
Henny et al., 1994 

Albatros patinegro  
(Phoebastria nigripes) 

Cd=0,69; Pb= 1,21; Cu= 60,2; Zn= 428; 
Hg= 52. 

Pollos 
317

Ikemoto et al, 2005 

Alimoche común 
(Neophron percnopterus) 

Pb= 0,56-21,73 
Pb= 0,51-178 

Pb= 9,33 
Pb= 2,88 

P. Ibérica 
Islas Canarias 

Temporada caza 
Época veda 

318
Gangoso et al., 2009 

Pb= 14,6; Cd= 0,113; Cu= 0,047; Zn= 361,5  
319

Donázar et al., 2002 

Autillo californiano 
(Megascops kennicottii) 

Pb= 10; Cd= 1,7 AC-pollos 
246

Henny et al., 1994 
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ESPECIE 
CONCENTRACIÓN MEDIA DE METALES EN SANGRE 

(µg/dl) 
OBSERVACIÓN REFERENCIA 

Avoceta americana 
(Recurvirostra americana) 

Hg= 4–68 media geométrica 
320

Eagles-Smith et al. 2008 

Azor común 
(Accipiter gentilis) 

Pb= 7,60 ANC-Pollos 
140

Martínez-López et al., 2004 

Pb= ND; Cd= ND; Cu= 39,9; Zn= 180 ANC 
321

Stout et al., 2010 

Cd= 0,58 ANC-Pollos 
117

Martínez-López et al., 2005 

Búho americano 
(Bubo virginianus) 

Pb= 3,8; Cd= 0,35 AC-Pollos 
246

Henny et al., 1994 

Búho real 
(Bubo bubo) 

Pb= 8,32; Cd= 0,10 ANC 
101

García-Fernández et al., 1997 

Cd= 0,11;Cu= 32,37;Zn= 351,92; Pb= 3,18; 
Cd= 0,08;Cu= 45,6;Zn= 327,47; Pb= 8,61; 

ANC-Pollos 
AC-Pollos 

322
Gómez-Ramírez, 2011 

Buitre leonado 
(Gyps fulvus) 

Pb= 43,07 AC 
181

García-Fernández et al., 2005 

Pb= 37,9; Cd= 0,11 ANC 
99

García-Fernández et al., 1995 

Pb= 10,4; Cd= <1; Hg= <2 
Pb= 14,2; Cd= <1; Hg= 1,2 
Pb= 8,4; Cd= <1; Hg= 1,3 

ANC-Juveniles 
ANC-Subadultos 

ANC-Adultos 

323
Shlosberg et al., 2012 

Pb= 15.32-41,44; Cd= 0.018-0,025; Cu= 20.39-26,85; 
Zn= 332.16-347,12; Hg= 2.27-1,72; 

ANC 
324

Espín et al., 2014 

Burrito cuyano 
(Laterallus jamaicensis) 

Hg=49 Media geométrica 
325

Tsao et al., 2009 

Busardo colirrojo 
(Buteo jamaicensis) 

Pb= ND; Cd=0, 9 
Pb= ND; Cd= ND 

ANC-Pollos 
AC-Pollos 

246
Henny et al., 1994 

Busardo ratonero 
(Buteo buteo) 

Cd= 0,16 ANC-Pollos 
117

Martínez-López et al., 2005 

Pb= 10,8 ANC 
101

García-Fernández et al., 1997 

Pb= 2,74 ANC 
140

Martínez-López et al., 2004 

Pb= 11,80; Cd= 0,09 ANC 
99

García-Fernández et al., 1995 

Cernícalo americano 
(Falco sparverius) 

Pb= 33 
Grupo control estudio 

experimental 
206

Custer et al., 1984 

Pb= 24 (AC) y 8,7(ANC) 
Pb= 46 (AC) y 25 (ANC) 

Pollos 
Adultos 

246
Henny et al., 1994 
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ESPECIE 
CONCENTRACIÓN MEDIA DE METALES EN SANGRE 

(µg/dl) 
OBSERVACIÓN REFERENCIA 

Cernícalo vulgar 
(Falco tinnunculus) 

Pb= 10 ANC 
101

García-Fernández et al., 1997 

Pb= 11,52; Cd= 0,14 ANC 
99

García-Fernández et al., 1995 

Cigüeñuela común 
(Himantopus himantopus) 

Hg= 2–9 Pollos 
326

Tavares et al.,2004 

Cigüeñuela de cuello negro 
(Himantopus mexicanus) 

Hg= 47–183 Media geométrica 
327

Eagles-Smith et al.,2009 

Colimbo grande 
(Gavia immer) 

Hg=35 Pollos 
139

Champoux  et al,2006 

Correlimos común 
(Calidris alpina) 

Hg= 19,3; Cd= ND; Pb= 1,8  
328

Hargreaves et al, 2011 

Correlimos culiblanco 
(Calidris fuscicollis) 

Hg= 34,7; Cd= ND; Pb= 1,9  
328

Hargreaves et al., 2011 

Charrán común 
(Sterna hirundo) 

Hg= 39 Problemas de muda 
329

Gochfeld, 1980 

Charrán sombrío 
(Sterna fuscata) 

Hg= 44.1  
329

Gochfeld ,1980 

Hg= 447; Cd= 85  
330

Stoneburner et al.,1980 

Chorlito gris 
(Pluvialis squatarola) 

Cd= ND; Hg= 37,8; Pb= 1,9  
328

Hargreaves  et al, 2011 

Chorlito semipalmado 
(Charadrius semipalmatus) 

Cd= ND; Hg= 23,5; Pb= 1,4  
328

Hargreaves et al, 2011 

Cigüeña Blanca 
(Ciconia ciconia) 

Cu= 31,97-42,56; Pb= 5,22-7,92; Zn= 0,18-0,33;  
Cd= 0,03-0,07 

AC 
74

Baos et al., 2006 

Cd= ND; Pb= 10,7-14,6; Zn= 231-281; Hg= 2,4-5,3; 
Cd= 0,049; Pb= 0,8; Zn= 26,6; Hg= 8,2 

AC 
ANC 

331
De la Casa-Resino et al, 2014 

Diversas aves 
Pb= <10 ANC 

253
Hoffman  et al., 1981; 

183
Pattee y Hennes, 1983 

Pb= 4,8 ANC 
332

Scheuhammer, 1989 

Eider común 
(Somateria mollissima) 

Hg=23; Cd=0,27-0,66 hembra 
333

Wayland et al., 2001 

Falaropo rojo 
(Phalaropus fulicarius) 

Hg=50,8; Cd=ND; Pb=0,4  
328

Hargreaves et al, 2011 
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ESPECIE 
CONCENTRACIÓN MEDIA DE METALES EN SANGRE 

(µg/dl) 
OBSERVACIÓN REFERENCIA 

Garceta común 
(Egretta garzetta) 

Cd=0,19; Pb=15 
99

García-Fernández, 1995 

Garza Real 
(Ardea cinérea) 

Cd=0,22; Pb=16  
99

García-Fernández, 1995 

Gavilán de Cooper 
(Accipiter cooperii) 

Pb= 6,3 (primavera) y 3,2 (otoño) ANC-Adultos 
334

McBride et al., 2004 

Pb= 2,8 ANC-Juveniles 
334

McBride et al., 2004 

Gaviota argéntea 
(Larus argentatus) 

Cd=0.9-4,7; Pb=9,4-17,6; Hg=7,1-9,5 AC-Pollos 
335

Burger y Gochfeld, 1997 

Cd=1,6; Pb=23,3; Hg=9,3 AC-Adultos 
335

Burger y Gochfeld, 1997 

Hg=5,9 - 8,3 Pollos 
336

Kahle y Becker, 1999 

Gaviota de Audouin 
(Ichthyaetus  audouinii) 

Pb=1,87 ANC-Pollos 
248

Espín et al., 2015 

Gaviota californiana 
(Larus californicus) 

Hg= 28 
Hg= 65 

ANC 
AC 

234
Conover et al., 2009 

Gaviota de Franklin 
(Leucophaeus pipixcan) 

Cd=9,9; Pb=1,2; Hg=2,1 ANC-Pollos 
335

Burger y Gochfeld, 1997 

Cd=0,6; Pb=2,9; Hg=5,6 ANC-Adultos 
335

Burger y Gochfeld, 1997 

Gaviota picofina 
(Larus genei) 

Pb=2,01 ANC-Pollos 
248

Espín et al., 2015 

Milano negro 
(Milvus migrans)  

Pb=5,4; Cd=0,68; Cu=21,1; Zn= 330 AC 
337

Benito et al., 1999 

Pb= 8,4; Cd= 0,18; Cu=32; Zn= 537 AC 
236

Blanco et al., 2003 

Pb= 4,67; Cd= 0,05; Cu= 36,4; 
Zn= 482 

AC 
74

Baos et al., 2006 
74

Baos et al., 2006 

Mochuelo común 
(Athene noctua) 

Pb= 9,4 ANC 
101

García-Fernández et al., 1997 

Pb= 7,93; Cd= 0,08 ANC 
101

García-Fernández et al., 1997 

Ostrero euroasiático 
(Haematopus ostralegus) 

Cd= 5; Hg= 4,1; Pb= 11; 
Cd= 200; Hg= 3,9; Pb= 5,5 

AC 
ANC 

338
Thompson and Dowding, 1999 

Quebrantahuesos 
(Gypaetus barbatus) 

Pb= 2,33 
Pb= 4,56 
Pb= 4,20 
Pb= 5,45 

Pollos 
Juveniles 

Subadultos 
Adultos 

339
Hernández y Margalida, 2009 

Vuelvepiedras común 
(Arenaria interpres) 

Hg= 58,7 ; Cd= ND; Pb= 1,0  
328

Hargreaves et al., 2011 
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El diagnóstico de la intoxicación aguda causada por los diferentes metales, la mayoría de 

las veces, puede establecerse merced a las lesiones patognomónicas que presentan los 

animales sin necesidad de establecer un umbral de toxicidad para cada especie, hecho 

que se ha podido comprobar en el caso del plomo (199Franson y Pain, 2011). No obstante, 

lo que se suele encontrar en los programas de biomonitorización son exposiciones de tipo 

crónico, a dosis subletales (88García-Fernández, 1994), donde las lesiones no son tan 

evidentes. Por ello el estudio de estos niveles subletales en el mayor número de especies 

y en distintos estados fisiológicos resulta fundamental.  

Con el fin de caracterizar diferentes niveles de exposición de acuerdo a las 

concentraciones de plomo encontrado en sangre, 199Franson y Pain (2011) propusieron 

los siguientes niveles:  

- Intoxicación subclínica: Es el rango de valores entre los cuales se producen 

efectos fisiológicos pero que son insuficientes para alterar de forma importante 

las funciones biológicas normales o causar síntomas de intoxicación. En esta 

situación, si desaparece la exposición a plomo las aves, probablemente, se 

recuperarán.  Los niveles de plomo inferiores a este rango se pueden considerar 

como niveles de exposición considerados de base. 

- Intoxicación clínica: Umbral aproximado en el que comienzan a aparecer signos 

clínicos como la anemia, lesiones tisulares, pérdida de peso, incoordinación de 

movimientos, diarrea verdosa y anorexia. Si la exposición persiste, se puede 

desencadenar la muerte del animal. 

- Intoxicación clínica grave: Umbral aproximado en el que los efectos de la 

exposición pueden amenazar directamente la vida del animal. 

Según 199Franson y Pain (2011), en base a los estudios encontrados, los niveles en  

Falconiformes correspondientes a cada nivel son los recogidos en la tabla III.3. 

Tabla III.3. Interpretación de los concentraciones de plomo (μg/dL peso húmedo) en falconiformes  (tomado 

de Franson y Pain, 2011). 

Exposición 
Concentración en 

sangre 
Referencias 

Subclínica 20, <50 
206

Custer et al., 1984; 
313

Henny et al., 1991; 
340

Kramer y Redig, 1997 

Clínica 50-100 
197

Lumeij et al.,1985; 
340

Kramer y Redig, 1997 

Clínica grave >100 

341
Redig et al., 1980; 

253
Hoffman et al., 1981; 

258,342
Pattee et al., 

1981, 2006; 
343

Langelier et al., 1991; 
344

Kramer y Redig, 1997 
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No obstante, diversos factores pueden interaccionar y causar variaciones en estos niveles 

umbral (199Franson y Pain, 2011). Por ejemplo, estudios más recientes mostraron que 

niveles de Pb inferiores a los 15 µg/dl ya se relacionan con efectos subletales como la 

inhibición de la enzima ALAD en rapaces y aves acuáticas (75Gómez-Ramírez et al., 2011; 
247Martínez-Haro et al., 2011; 140Martínez-López et al., 2004). 

Por otro lado, dado que el plomo es un contaminante bioacumulable en el organismo, la 

exposición continuada a este metal podría suponer que individuos expuestos a 

concentraciones relativamente bajas durante un largo periodo de tiempo (crónicas)  

puedan sufrir efectos similares a aquellos expuestos a altos niveles de manera aguda, aun 

presentando, los primeros, bajas concentraciones de plomo en sus tejidos (199Franson y 

Pain, 2011). 

Al igual que en el caso del plomo, el tipo la exposición habitual a cadmio es a bajas dosis 

(88García-Fernández, 1994). La existencia de cadmio en sangre puede ser un buen 

indicador de exposición reciente a este metal (101García-Fernández et al., 1997). 

Concentraciones inferiores a 0,5 µg/dl en sangre, se pueden considerar como valores 

relacionados con exposición de base en humanos. Aún no se ha establecido un umbral de 

toxicidad para Cd en sangre ni un rango de concentraciones correspondientes a 

contaminación de base en aves (117Martínez-López et al., 2005; 208Burger, 2008). Sin 

embargo, se han observado efectos adversos en faisanes a partir de 1,7 µg/dl 

(345Świergosz y Kowalska, 2000). 

En cuanto al mercurio, concentraciones sanguíneas de hasta 0,01 µg/dl en  adultos de 

Colimbo grande no se relacionaron con ningún efecto reproductivo o de comportamiento, 

razón por la cual se consideró este nivel como el NOAEL (nivel sin efecto observado) en 

esta especie (346Evers et al., 2004). En cambio, colimbos con niveles de Hg en sangre entre 

0,01 y 0,03 µg/dl mostraron alteraciones comportamentales, modificaciones en 

parámetros fisiológicos y problemas reproductivos (347Burgess y Meyer, 2008; 299Evers et 

al., 2008). Sin embargo, los efectos a estos niveles no están bien definidos, estableciendo 

como LOAEL (menor nivel con efecto observado), concentraciones de mercurio de 0,03 

µg/dl en sangre para esta especie (348Evers et al., 2004). Esta concentración se relacionó 

con alteraciones del comportamiento reproductor (abandono del nido durante la 

incubación, letargia, tiempo dedicado a la captura de alimento) (299Evers et al., 2008), 

mayores niveles de corticosterona y asimetría en las plumas de vuelo (348Evers et al., 

2004). Además, se observó una reducción del 41% en la productividad (347Burgess y 

Meyer, 2008; 299Evers et al., 2008). Concentraciones por encima de 0,04 µg/dl se 

categorizan como de riesgo muy alto, relacionado con cambios comportamentales  como  
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menores  tiempos  de  incubación  (348Evers et al., 2004). En los pollos de Colimbo de 

entre 4 y 6 semanas,  concentraciones de Hg en sangre a partir de 30 µg/dl se asocian con 

menor número de pollos nacidos o que  sobreviven a las 6 semanas de vida (349Evers y 

Reaman, 1998). 

En lo que respecta a los metales esenciales, el cobre, a pesar de que es un oligoelemento, 

puede producir intoxicaciones en aves (350Gilbert et al., 1994). Los valores de Cu 

encontrados en aves sanas ingresadas en centros de recuperación oscilaron entre 13 y 

120 µg/dl (351García-Fernández et al., 2005). En cuanto al Zn, la mayoría de los animales 

pueden tolerar un exceso moderado en la dieta y regular los niveles en su organismo de 

forma efectiva (352Ewan, 1978; 353Sileo et al., 2003), con el concurso de las 

metalotioneínas, por lo que altas concentraciones de Zn no son alarmantes desde el 

punto de vista toxicológico (354Goede, 1985). No obstante, los mecanismos de control a 

nivel fisiológico pueden llegar a fracasar cuando las concentraciones de Zn son 

extremadamente elevadas (353Sileo et al., 2003). En aves intoxicadas, los niveles séricos 

de Zn, oscilaron entre 640 y 3200 µg/dl (355Carpenter et al., 2004; 353Sileo et al., 2003; 
266Zdziarski et al., 1994), mientras que una media de 271-313 µg/dl correspondió a aves 

sanas según otros autores (351García-Fernández et al., 2005). 

La exposición a diferentes contaminantes metálicos puede provocar daños a nivel celular 

incluso a bajas dosis debido a la sinergia de sus efectos. Así se ha comprobado como en 

gaviota de Audouin concentraciones de 13 µg/dl de mercurio y cobre en sangre, 335 

µg/dl de Zn, o incluso menores en el caso de gaviota picofina, pueden provocar 

peroxidación lipídica en las membranas celulares y liberación de TBARS a pesar de los 

efectos antioxidantes de enzimas como el glutatión (GSH) (249Espín et al., 2016). 

 Metales en cáscara de huevo 

En las aves, a diferencia de lo que ocurre con los mamíferos, el embrión se desarrolla en 

el interior del huevo, una vez este se encuentra fuera de la madre, por lo que no recibe el 

aporte continuo de nutrientes que acontece a través de la placenta en los mamíferos. 

Esto se traduce en que todos los nutrientes, incluidos los minerales requeridos para el 

desarrollo del embrión, son depositados en el interior del huevo durante su formación en 

el tracto reproductor de la hembra (356White, 1991). Al mismo tiempo también se forman 

las membranas encargadas de su protección. La deposición de elementos traza 

(minerales) desde la madre al huevo se realiza por dos vías: desde el ovario hasta el 

contenido (embrión) y desde el oviducto hasta el albumen, membranas terciarias y 

cáscara (357Richards, 1997). 
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No hay demasiados estudios que hayan citado concentraciones de elementos inorgánicos 

en cáscaras de huevo. 358Dauwe et al. (1999) señalaron que algunas especies de 

paseriformes secuestran los metales no esenciales en sus cáscaras. Por otro lado 
359Burger (1994) encontró al estudiar huevos de Gaviota argéntea (Larus argentatus) que 

las concentraciones de Pb, Hg, Se y Cr eran mayores en el interior del huevo que en la 

cáscara mientras el Cd y el Mn era mayor en cáscara que en el interior. 360Morera et al. 

(1997) encontraron en Gaviotas de Audouin concentraciones de elementos como Zn, Cu, 

Mn y Hg, un 80-99% mayor en el interior del huevo que en la cáscara. 

En un estudio sobre la deposición de minerales en el huevo de tortugas se comprobó 

como el zinc que se depositaba en la cáscara suponía solo el 6,9% del total del encontrado 

en el huevo. Respecto a otros metales, 361Mora (2003) comprobó cómo en huevos de dos 

especies de paseriformes (Icteria virens y Empidonax traillii), se encontraban entre 2 y 35 

veces más concentración de minerales (As, Ba, Ni, Sr, Pb y V),  en la cáscara que en el 

interior del huevo. En la primera especie, el zinc se encontraba en una concentración 6 

veces mayor en el interior del huevo que en la cáscara y en la otra no se encontró 

diferencia alguna (361Mora, 2003). Su estudio mostraba que un buen número de 

elementos inorgánicos se acumulan en la cáscara y tienen un efecto potencial sobre la 

estructura y funcionalidad de la misma. Además existe un transporte considerable de los 

sólidos y minerales de las cáscaras hacia el embrión en la segunda mitad de la incubación 

(362Romanoff y Romanoff, 1967),  por lo que contenidos de contaminantes en ella podrían 

suponer un riesgo para el embrión en los últimos estadios del desarrollo y podrían poner 

en peligro la eclosión (361Mora, 2003). 

Existe una relación de los contaminantes ambientales con fenómenos de mortalidad 

perinatal, disminución de la productividad, alteraciones en el comportamiento, 

disminución del grosor de la cáscara del huevo, etc., que influyen sobre el éxito 

reproductor de una especie (363Gilbertson et al., 1991; 364Elliott y Martin, 1994; 
365McCarty y Secord, 1999;366 Fernie et al., 2008). A consecuencia de estos efectos de la 

contaminación, muchísimas especies han sufrido importantes mermas en sus densidades 

poblacionales (367Mora et al., 1993; 368Fry, 1995; 132Henny y Elliott, 2007) incluso hasta 

niveles críticos. Como ya se ha comentado en esta memoria, la Unión Europea viene 

adoptando desde hace años medidas legislativas que limitan el uso y la producción de 

ciertos compuestos que pueden afectar a la salud del ecosistema,  como consecuencia se 

ha producido una disminución progresiva de los niveles de estos contaminantes en el 

medio y por ende en los tejidos de los animales (16García-Fernández et al., 2008). No 

obstante la escasa biodegradación de algunos compuestos sumados a su capacidad de 

bioacumulación y biomagnificación a través de la cadena trófica, hace que la mayoría de 
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ellos sean fácilmente detectables en la naturaleza y en el interior de los organismos vivos, 

lo que pone en riesgo a sus poblaciones (369van den Steen et al., 2009). 

A continuación, en la tabla III.4, se muestran concentraciones de los metales estudiados 

en esta memoria encontradas por otros autores en cáscara de huevo. 

Tabla III.4. Concentraciones medias de cadmio, plomo, cobre y zinc (µg/g peso seco) en cáscara de huevo de 

diversas aves. 

Especie 
Concentración 

Referencia 
Cadmio Plomo Cobre Zinc 

Aguilucho cenizo 
(Circus pygargus) 

4,70 - - 10,49 
370

 Ramón, ,2009 

Albatros colicorto 
(Phoebastria albatrus) 

0,01 0,01 0,77 5,61 
317

Ikemoto et al., 2005 

Albatros patinegro 
(Phoebastria nigripes) 

0,10 0,04 0,78 3,39 
317

Ikemoto et al., 2005 

Carbonero común 
(Parus mayor) 

0,31 15 3,2 28 
358

Dauwe et al., 1999 

Charran embridado 
(Onychoprion 
anaethetus) 

0,002 0,06 1,24  
371

Lam et al.,2005 (media 
geométrica) 

Gaviota argéntea 
americana  
(Larus smithsonianus) 

0,069-0,28 0,54-2,5 - - 
372

Gochfeld, 1997 

Gaviota de Audouin 
(Ichtyaetus audouinii) 

nd nd 2,14 6,58 
360

Morera et al., 1997 

 0,95-4.6 1,86-10,2  
373

Ayafi et al., 2008 

Gaviota japonesa 
(Larus crassirostris) 

0,45 3,10 2,80 52 
374

Kim y Oh, 2014 

Garceta común 
(Egretta garzetta) 

0,001 0,014 6,58  
375

Ayas, 2007 

0,85-1,2 1,09-1,9 0,12-0,29  
95

Hashmi et al., 2013 (media 
geométrica) 

Garcilla Bueyera 
(Bubulcus ibis) 

0,36-1,06 0,13-5,40 0,06-0,11  
95

Hashmi et al., 2013 (media 
geométrica) 

Garza real 
 (Ardea cinérea) 

0,93 6,83 6,76  
375

Ayas, 2007 

Gorrión común 
(Passer domesticus) 

0,01 3,3 1,0  
376

Swaileh y Sansur, 2006 

Herrerillo común 
(Cyanistes caeruleus) 

0,15 7,4 2,8 32 
358

Dauwe et al.,1999 

Martinete (Nycticorax 
nycticorax) 

0,23 1,11 1,69  
375

Ayas, 2007 

Mosqueta saucera 
(Empidonax traillii 
extimus) 

- 0,9 3 46,2 
361

Mora, 2003 

Pingüino Juanito 
(Pygoscelis papua) 

<0,05 0,68 1,24  
377

Metcheva et al., 2011 

Reinita grande 
 (Icteria virens) 

- 0,6 6,2 52,4 
361

 Mora, 2003 
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 Metales en plumas 

El uso de plumas como elemento de estudio en los programas de biomonitorización, 

como ya hemos comentado anteriormente, tiene ventajas sobre el uso de otros tejidos. 

Durante el corto espacio de tiempo en el que la pluma crece, son capaces de acumular 

ciertos metales en proporción a los niveles sanguíneos (378Ansara-Ross, 2013), reflejando 

la exposición a contaminantes durante el tiempo que la pluma está creciendo (27Burger, 

1993; 34Dauwe et al., 2000; 117Martínez-López et al., 2005). La deposición mecánica de 

contaminantes sobre la pluma  puede tener también un importante impacto sobre las 

concentraciones de metales encontrados en ella. Esta contaminación puede producirse 

por deposición atmosférica, contacto directo con el medio (suelo, polvo, agua) o por 

deposición de contaminantes durante el acicalamiento (379Dauwe et al., 2002). 

 En estas estructuras el metal puede llegar a acumularse a niveles superiores a los 

presentes en los tejidos internos del ave (380Grue et al., 1986), constituyendo por tanto 

una muestra no invasiva que permite cuantificar la contaminación metálica del medio sin 

estresar en exceso al ave. En todo caso, estudios recientes demuestran la gran utilidad de 

estas estructuras orgánicas en biomonitorización ambiental, especialmente frente a la 

contaminación por elementos inorgánicos, que tienden a acumularse en la pluma durante 

todo el proceso de crecimiento de ésta (381Lodenius y Solonen, 2013; 29Espín et al., 2016). 

La acumulación de metales en el organismo no solo depende de la dieta. Otros 

parámetros como la edad, género, época del año de la toma de muestras y localización 

geográfica también tienen influencia (382Kim et al., 1998). Algunos autores hipotetizan 

que conforme envejece el animal las concentraciones en sus plumas disminuyen, 

posiblemente por las múltiples mudas en las que los contaminantes van siendo liberados 

(383Grúz et al., 2015). 

En ciertas especies de aves, como las rapaces nocturnas, el cadmio, cobre, plomo y zinc 

son los más frecuentemente encontrados (378Ansara-Ross, 2013). El mercurio también es 

otro de los contaminantes encontrado en plumas debido a su afinidad y fuerte unión a los 

grupos sulfidrilo de la queratina que la conforman (384Burger y Gochfeld, 2001), y alcanza 

especial relevancia en especies relacionadas con el medio acuático (139Champoux et al., 

2006). En la tabla III.5 se recopilan los niveles de metales encontrados en plumas de 

distintas especies de aves. 
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Tabla III.5. Concentraciones medias de cadmio, plomo, cobre y zinc (µg/g dw) en plumas de diversas aves.  

Especie 
Concentración  

Referencia 
Cadmio Plomo Cobre Zinc 

Pigargo americano* 

(Haliaetus leucocephalus) 
0,25 4,6   

 
385

Burger & Gochfeld, 

2009 

Águila pescadora* 

(Pandion haliaetus) 
0,11-026 0,8 6,8-8,1 110 

 
386

Solonen et al., 1999 

Águila pescadora*
1
 0,08 0,3-0,5 5,9-8 69-92 

314
Rattner, 2008 

Aguililla calzada
2 

(Hieraaetus pennatus) 
18,0 0,72   

117,140
Martínez-Lopez et 

al., 2004, 2005 

Arao común* 

(Uria aalge) 
1,93 8,154 0,51 1,93 

39
Perez, 2005 

Alca común* 

(Alca torda) 
2,05 6,38 0,53 4,51 

39
Perez, 2005 

Alca común 0,04 1,21-1,88 7-11,5 112-130 
387

Ribeiro,2009 

Azor
2 

(Accipiter gentilis) 
18,0 0,98   

140,117
Martínez-Lopez et 

al., 2004, 2005 

Frailecillo* 

(Fratercula arctica) 
14,77 3,93 0,55 4,51 

39
Perez, 2005 

Garcilla bueyera 

(Bubulcus ibis) 
2,4-3,1 37,5-76,5 3,7-4,0 134-155 

116
 Malik,2009 

Gaviota de Audouin*
1 

(Ichthyaetus audouinii) 
 

298,35 

1364,68 
  

388
García-Tarrasón, 2013 

Gaviota reidora americana* 

(Leucophaeus atricilla) 
0,19 2,3-2,8   

222
Gochfeld,1996 

Halcón yággar 

(Falco jugger) 
0,10 1,56 0,86 107,4 

389
Movalli, 2000 

Lechuza del cabo 

(Tyto capensis) 
0,063 3,89 2,26 32,4 

378
Ansara-Ross, 2013 

Lechuza común 

(Tyto alba) 

0,38 5,61 2,29 75,1 Ansara-Ross, 2013 

4,2 170 77 877 
390

Denneman,1993 

Busardo ratonero
2 

(Buteo buteo) 

28,1 1,01   
140,117

Martínez-Lopez et 

al., 2004, 2005 

0,12 1,77-1,93   
391

Naccari,2009 

Cisne blanco 

(Cygnus olor) 
0,5 1,11 10,24  

383
Grúz et al, 2015 

1
Pollos; 

2
 datos de la Región de Murcia; *piscívoras.  

 

  



TESIS DOCTORAL        PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

III. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA                                                                                                                                                             53 

Niveles de Hg en plumas de entre 5 y 40 mg/kg se han relacionado con trastornos 

reproductivos en pollos de gaviota reidora (Chroicocephalus ridibundus), (392Lewis y 

Furness, 1991). Estudios realizados con varias especies de aves indican  que 

concentraciones de 40 mg/kg de Hg en plumas se relaciona con problemas de fertilidad, 

trastornos reproductivos, baja tasa de eclosión y de supervivencia de los pollos (393Finley 

y Stendell, 1978; 394Solonen y Lodenius, 1984; 289Eisler, 1987). También 289Eisler (1987), 

refiriéndose al Ánade azulón, indica que valores de 9-11 mg/kg causan déficits 

reproductivos y de comportamiento.  

Por otro lado, 395Bowerman et al., (1994), hacen referencia a valores de mercurio entre 

13-20 mg/kg en Pigargo americano (Haliaeetus leucocephalus), en los que no se 

detectaron problemas reproductivos. 396Scheuhammer, (1991), afirma que valores 

superiores a 20 mg/kg pueden ser la consecuencia de ingestas de alimento con 

concentraciones de mercurio superiores a 1 mg/kg, siendo esta concentración, en 

alimentos, propia de zonas húmedas. En cualquier caso este autor considera normales 

valores de mercurio en plumas de aves rapaces de 1-5 mg/kg. Otros autores consideran 

peligrosos para las aves valores de Hg en plumas sensiblemente más altos, mayores de 5 

mg/kg (137Burger y Gochfeld, 1997; 397Eisler, 2006; 398Albuja et al., 2012).  

270Burger y Gochfeld (1994) sitúan en 4 mg/kg de plomo en plumas los niveles asociados 

con retraso en el reconocimiento parental, problemas de termorregulación, problemas de 

locomoción, pérdida de la percepción de la profundidad y problemas en el 

comportamiento alimenticio de pollos de gaviota, además de estar asociados a con bajos 

niveles de supervivencia en esta misma especie (399Franson, 1996; 270,400Burger y 

Gochfeld, 1994 y 2000).  

Respecto al cadmio, 400Burger y Gochfeld (2000) citaron valores de 2000 μg/kg de cadmio 

en plumas como nivel relacionado con desordenes comportamentales, fisiológicos y 

nutricionales en aves. Entre los desórdenes más importantes se encuentran daños 

hepáticos, alteraciones comportamentales, supresión de la producción de huevos, 

delgadea de la cáscara del huevo y daños testiculares (244Eisler, 1985; 295Furness, 1996).  

III.4.2. COMPUESTOS ORGÁNICOS PERSISTENTES (COPS). 

A este grupo pertenecen los compuestos sintetizados por el hombre o derivados de su 

actividad y que son considerados como los mayores contaminantes del medio ambiente 

en todos los ecosistemas tanto acuáticos como terrestres (401Herrera et al., 1996; 402Jones 

y De Voogt, 1999; 403Van Wyk et  al., 2001). Dentro de este grupo se encuentran los 

plaguicidas organoclorados (OC) y los bifenilos policlorados (PCBs). 
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Los OC comprenden un grupo de compuestos orgánicos de síntesis derivados de 

hidrocarburos complejos en los que un hidrógeno es sustituido por cloro. Las principales 

propiedades físico-químicas de los OC y PCBs son su gran estabilidad química, con una 

gran resistencia a la biodegradación y por tanto persistencia en el medio, y su solubilidad 

en disolventes orgánicos y lípidos (404Álvarez y Cruz, 1989; 405Konstantinou et al., 2000). 

Por otro lado, aunque en un principio no se pensaba que los PCBs supusieran un 

problema para el medio ambiente, el descubrimiento de su peligrosidad apareció tras 

análisis rutinarios de toxicovigilancia de plaguicidas organoclorados en fauna silvestre 

(406Koeman et al., 1969; 407Bogan y Bourne, 1972; 26Furness, 1993). Los compuestos 

organoclorados se acumulan a lo largo de toda la vida de los seres vivos, produciéndose 

en ellos un efecto de biomagnificación, de manera que aquellos que se encuentran en la 

parte más alta de la cadena trófica, almacenarán una mayor cantidad de estos 

compuestos (408Maria-Mójica, 1998; 403Van Wyk et al., 2001). 

El primer insecticida organoclorado, el DDT, fue sintetizado en 1874 por Zeidler, pero no 

fue hasta 1939 que P.H. Müller descubrió y patentó el compuesto por sus importantes 

propiedades insecticidas sobre todo en el campo de la salud pública (lucha antivectorial 

en enfermedades como la malaria y la fiebre amarilla; 409Dikshith, 1991). Sin embargo, el 

principal uso de los OC ha sido básicamente agrícola. Fue durante la Revolución Verde 

tras la Segunda Guerra Mundial cuando se extendió su uso debido a que, a pesar de su 

gran letalidad para los insectos, la toxicidad en humanos y otros vertebrados era 

aparentemente baja. A esto se añadía su bajo coste y estabilidad (26Furness, 1993). Por 

esta razón se hicieron grandes esfuerzos por sintetizar y desarrollar nuevos compuestos 

OC.  

Dada su naturaleza química y elevada persistencia tanto en el medio ambiente como en 

los seres vivos, la mayoría de estas sustancias han causado importantes efectos 

perniciosos. El impacto de estos compuestos fue  de tal magnitud, que algunos autores 

consideran que probablemente ningún otro grupo de contaminantes de origen 

antropogénico ha supuesto un coste tan elevado para medio ambiente como lo han 

hecho los OC (410Blus, 2003). Estos compuestos son considerados por algunos autores 

(411Newton et al., 1993) como los compuestos que más daño han causado a la fauna 

silvestre. 

Los OC pueden ser divididos en cinco grupos (412Smith, 1991): DDT y análogos, 

hexaclorociclohexano (HCH), ciclodienos y compuestos similares, toxafeno y compuestos 

relacionados, y estructuras tipo mirex y clordecona.  
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III.4.2.1 INSECTICIDAS ORGANOCLORADOS. 

Los plaguicidas organoclorados estudiados en la presente memoria se pueden clasificar 

en tres grupos: difenilalifáticos (DDT y análogos), isómeros del hexaciclohexano y 

derivados ciclodiénicos.  

 Compuestos Difenilalifáticos 

El dicloro-difenil-tricloroetano o DDT (figura III.1-a) 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.  

Tras el del DDT se procedió a la síntesis de numerosos análogos de esta molécula menos 

tóxicos para mamíferos pero con gran efecto insecticida (el DDD, el metoxicloro, el dicofol 

y el clorobenzilato) (Yu, 2008). 

El DDD o dicloro-difenil-dicloroetano (Figura III.1-c), también llamado 

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

por lo que lo podemos encontrar como tal en los productos comerciales. Sus propiedades 

de solubilidad son similares al DDT. 

El DDE o dicloro-difenil-dicloroetileno (Figura III.1-b), también metabolito del DDT, es 

resultado de la degradación por hidrocloración del DDT en los seres vivos. Es insoluble en 

agua y soluble en los disolventes orgánicos, pero no presenta acción insecticida. 

 

Figura III.1. Estructura química del DDT (a), DDE (b) y DDD (c). 

(Fuente: GeoScienceWorld) 

Tanto el DDT como el DDD y el DDE son compuestos altamente persistentes en el medio 

ambiente, pudiendo permanecer en los suelos hasta 10-15 años después de su aplicación 

(413Keller, 1970).  
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El DDT es considerado el primer insecticida moderno. Su uso en el campo de la salud 

pública fue fundamental para la lucha contra el paludismo, llegando a casi su erradicación 

en ciertos países (414WHO, 2001). La aparición de resistencias en los insectos y efectos 

adversos de tipo crónico sobre la salud, ha dado lugar a severas restricciones y en algunos 

casos prohibición en multitud de países. De esta forma, en los países de la Unión Europea 

se prohibió el uso del DDT en la agricultura (415Reglamento CE nº 850/2004) aunque esta 

norma jurídica permitía la producción y uso en sistemas cerrados y limitados a un 

emplazamiento para la producción de dicofol hasta enero de 2014. En otros países, 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 (416Van den Berg, 2009). 

Dado que el dicofol suele contener residuos de DDT y de sus metabolitos, la presencia de 

DDT en el medio ambiente, en los últimos años, se ha atribuido a la aplicación del dicofol 

(16García-Fernández et al., 2008). En 2008 había registrados en España 34 productos cuya 

concentración de dicofol oscilaba entre 3 y 43% (417MAPA, 2008). Ese mismo año se 

prohibió la producción de este producto en el último centro industrial que lo fabricaba en 

nuestro país. En la actualidad no existe ningún producto con este principio activo 

registrado en España.  

 Isómeros del hexaclorociclohexano 

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

como hexacloruro de benceno (BHC), fue sintetizado por vez primera en 1942. El HCH 

técnico consiste en una mezcla de 5 isómeros (α, β, γ, δ y ε) (figura III.2), 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 (lindano) posee una marcada actividad insecticida.  

 

Figura III.2. Estructura química de los isómeros α, β, γ, δ y ε de HCH. 

 (Fuente: Wikimedia Commons) 

El característico olor a humedad que transfiere a los productos alimenticios sobre los que 

se usa esta mezcla de isómeros es lo que restringió su uso, aplicándose principalmente a 

cultivos industriales. Actualmente prohibido en Europa, se estuvo utilizando de forma 

controlada como mezcla de isómeros hasta 2007 en nuestro país (418Calvelo, 2008). 
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Cuando estaba autorizado, se buscaba conseguir productos con cada vez más 

concentración del isómero-γ (lindano), el cual pierde esta cualidad. Además el lindano se 

aplicaba en ámbitos diversos, tanto domésticos como agrícolas en el tratamiento de 

suelos, ya que se degradaba rápidamente (419Copeland y Chadwick, 1979) 

transformándose en γ-pentaclorociclohexano, el cual tiene una acción insecticida unas mil 

veces inferior al lindano. El lindano es generalmente menos tóxico pero más efectivo que 

otros organoclorados aplicados en semillas (420Carnaghan y Blaxland, 1957; 421Turtle et 

al., 1963).    

Tras la ingestión, el lindano se metaboliza rápidamente produciendo 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 (422 Blus et al., 1984). No obstante, en estudios 

experimentales si se han observado efectos negativos sobre la reproducción en las aves 

(423Sauter y Steele, 1972). 

 Derivados ciclodiénicos 

Conforman este grupo una serie de hidrocarburos clorados cíclicos que contienen un 

puente de metileno interno. Ejemplos de dicho grupo son algunos insecticidas 

importantes como clordano, heptacloro, aldrin, dieldrín, endrín y endosulfán. Entre ellos 

encontramos dos pares de estereoisómeros: Aldrin-isodrín y dieldrín-endrín (409Dikshith, 

1991). 

Debido a su elevada persistencia en suelos y su elevada presión de vapor este grupo de 

insecticidas fue muy utilizado en el tratamiento de suelos y contra termitas. Todos fueron 

prohibidos en Europa (424Directiva 79/117/CEE) y únicamente el endosulfán se permitió 

hasta 2007 merced a su menor persistencia en el medio (425Decisión 2005/864/EC). Era un  

insecticida muy polivalente que, en España, estuvo autorizado en un gran número de 

cultivos como cítricos, frutales, olivo, viñedo, avellano, maíz, patata, espárrago, alfalfa, 

algodón, sorgo, caña de azúcar, y ornamentales (426Barberá, 1989). 

El aldrín (figura III.3) es insoluble en agua, soluble en la mayoría de solventes orgánicos y 

moderadamente en aceite. En los animales se metaboliza rápidamente convirtiéndose en 

su epóxido dieldrín (427Bann et al., 1956; 428Cohen y Smith, 1961) de igual modo que 

sucede en el suelo (429Bollen et al., 1958). Por ello su toxicidad es básicamente la del 

dieldrín (409Dikshith, 1991). Solo es detectable en tejidos de reciente exposición. 
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Figura III.3. Estructura química del aldrín 

(Fuente: ECHA - European CHemical Agency) 

El dieldrín (figura III.4) es uno de los plaguicidas más persistentes que se conocen. Solo se 

descompone tras la acción de ácidos fuertes a largas exposiciones a radiaciones 

ultravioleta. Presenta cualidades similares al aldrín y solo ha demostrado ser más tóxico 

que su precursor en los peces. Se considera que los mamíferos son más sensibles a la 

intoxicación por esta sustancia que las aves (430Peakall, 1996).  

 
Figura III.4. Estructura química del dieldrín 

(Fuente: ECHA - European CHemical Agency) 

El 1,4,5,6,7,8,8,-heptacloro-3a,4,7,7a-tetrahidro-4,7-metanoindano (figura III.5) es un 

insecticida obtenido por aislamiento del clordano tecnológico. Su toxicidad en mamíferos 

es de 4 a 5 veces mayor que la del clordano. Es muy poco soluble en la mayoría de 

solventes orgánicos y es el menos soluble en agua. Se une fácilmente a las partículas 

sólidas en suspensión y se evapora lentamente. Su transformación en medio en epóxido 

lo hace más toxico que el compuesto original (431Matsumura, 1985). Este epóxido, 

permanece en suelo y agua durante muchos años, biomagnificándose a través de la 

cadena trófica. 

 
Figura III.5. Estructura química del heptacloro 

(Fuente: ECHA - European CHemical Agency) 
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El hexaclorobenceno (HCB) (figura III.6) es un funguicida que se introdujo por primera vez 

en 1945 para el tratamiento de semillas de cebollas, sorgo y cultivos de cereales. Su uso 

como funguicida en España está prohibido desde 1994 (432B.O.E. nº 41, 1994) y en los 

países firmantes del Convenio de Estocolmo (433UNEP, 2001). Actualmente este 

compuesto se considera ubicuo, ya que se encuentra presente en casi todos los 

compartimentos del medio ambiente (434Barber et al., 2005).   

 

Figura III.6. Estructura química del HCB 

(Fuente: ECHA - European CHemical Agency) 

El HCB detectado en la atmósfera en la actualidad debe tener su origen en su utilización 

(435Bailey, 2001), o pueden deberse a un origen industrial (436Arrebola et al., 2009), a la 

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

productos que lo contengan. En procesos de combustíon (incendios) y procesos químicos 

que utilicen cloro como intermediario también puede ser liberado a la atmófera 

(437Breivik et al., 2004; 438Jacoff et al., 1986). 

III.4.2.2 . BIFENILOS POLICLORADOS (PCBS). 

Los bifenilos policlorados son un grupo de compuestos químicos orgánicos clorados 

(organoclorados) de muy alta estabilidad, no corrosivos y de muy baja inflamabilidad. Se 

elaboraron por primera vez, en 1929 a escala comercial. Las formulaciones comerciales 

fueron vendidas bajo una serie de nombres siendo el Arochlor el más común (439Hoffman 

et al., 1996). 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. Como quiera que en el pasado las emisiones de PCBs no estaban 

sujetas a restricciones por el desconocimiento que se tenía  sobre su toxicidad, éstos se 

liberaron al medio de forma deliberada, aplicándose directamente en carreteras con el fin 

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

de insecticidas (440Hoffman et al., 2001). En la mayoría de los países su uso fue restringido 

prohibido a partir de los años 70 cuando se evidenció que la exposición crónica podría 
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entrañar riesgos para la salud humana y del medio ambiente (441Rice et al., 2003). Solo 

España y Francia mantuvieron su producción hasta 1995 (442Holoubek, 2001). 

A pesar de que todos los residuos de PCBs deberían haber sido eliminados o 

descontaminados en España antes de 2011 (443Resolución del 9 de Abril de 2001; 444B.O.E. 

48/2006), existe una excepción que permite el uso de equipos que contienen PCBs, 

principalmente transformadores y condensadores eléctricos hasta 2025 (433UNEP, 2001; 
415Reglamento (CE) nº 850/2004).   

Su estructura química consiste en un núcleo bifenilo formado por dos anillos de benceno 

unidos por un enlace simple C-C (figura III.7). 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). 

 

Figura III.7. Estructura química de los PCBs 

(Fuente: http://www.trediargentina.com.ar) 

Los podemos clasificar en PCBs de eliminación rápida, que suelen mostrar baja 

persistencia y bioacumulación (445Hansen et al., 1983; 446Hansen, 1987; 447Norstrom, 

1988; 448Guruge y Tanabe, 1997), parecen metabolizarse rápidamente y se eliminan 

principalmente como metabolitos (449Bunyan y Page, 1978; 450Brunn, 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 (451Drouillard, 

2000). La hidroxilación de los PCB´s por la acción del citocromo P450 monooxigenasa que 

se traduce en la formación de OH-PCB´s es realizada en el organismo para facilitar su 

detoxificación. No obstante la influencia de este metabolito en la homeostasis de las 

hormonas tiroideas puede suponer un problema añadido de la toxicidad de estos 

compuestos (452Kunisue y Tanabe, 2009). Por otro lado, tampoco la actividad del 

citocromo P450 es igual de efectiva en todas las especies de aves marinas para la 

metabolización y eliminación de los distintos congéneres de PCB´s (453Borgå et al., 2005). 



TESIS DOCTORAL        PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

III. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA                                                                                                                                                             61 

III.4.2.3 CINÉTICA DE LOS COMPUESTOS ORGÁNICOS PERSISTENTES (COPS). 

La principal vía de entrada en las aves es a través de la ingesta de alimentos 

contaminados, no obstante, las vías respiratoria y cutánea son también importantes. 

Dietas ricas en fibra o grasas, así como comidas copiosas influyen sobre su absorción a 

nivel intestinal (454Heath y Vandekar, 1964; 455Dean y Ma, 2007). Así por ejemplo, el DDT 

se absorbe hasta 10 veces más a nivel gastrointestinal si está disuelto en grasas 

independientemente de su naturaleza (456Keller y Yeary, 1980; 457Palin et al., 1982) , al 

aumentar su solubilidad por incorporarse al interior de moléculas anfipáticas de gran 

superficie (458Smith et al., 2012). La importancia y la eficiencia de la absorción dérmica 

varían en función de los diferentes compuestos. De esta forma, el DDT es poco  absorbido 

vía dérmica, mientras que el dieldrín es absorbido de manera  efectiva por la piel 

(459Smith, 2004). 

Su distribución en sangre hacia los distintos órganos variará en función del grado de 

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

de la sangre (451Drouillard, 2000). 91Norstrom (2002), comprobó en un estudio 

experimental con aves que los COPs alcanzan rápidamente un equilibrio entre las 

fracciones lipídicas plasmáticas y los tejidos grasos. Por tanto, una mayor demanda de 

dichas reservas grasas debido a necesidades fisiológicas (migración, ovoposición, periodos 

de ayuno durante la muda, etc.), pueden movilizar y redistribuir de nuevo en sangre los 

COPs allí almacenados (460Henriksen et al., 1996). 

Estas sustancias poseen propiedades bioacumulativas, debido a sus características físico-

químicas, y se eliminan con dificultad del organismo. De esta manera pueden provocar 

una acción tóxica crónica en el individuo. Aunque la bioacumulación 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 (461Bickel, 1984; 459Smith, 

2004). Dependiendo de su polaridad, estos compuestos presentan afinidad por unos u 

otros tejidos. Así compuestos más polares tienen mayor afinidad por tejidos ricos en 

fosfolípidos como es el caso del sistema nervioso central (462Kawai et al., 1988). DDT y 

DDE tienen gran afinidad por el tejido adiposo. También en el tejido adiposo se almacena 

el 90% de los PCBs de organismo (463Subramanian, 1986; 464Borlakoglu et al., 1991), 

aunque también puede acumularse y por ende afectar a SNC, hígado, riñón y adrenales 

(459Smith, 2004). 

Una vez en su interior, el organismo intenta convertir estas sustancias en otras menos 

lipofílicas y más polares para favorecer su eliminación a través de reacciones de 

biotransformación como las reacciones de oxidación. Pueden ser  metabolizados por el 
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sistema microsomal citocromo P 450 a derivados hidroxílicos, por dehidrocloración como 

ocurre en el caso del lindano, o por conversión a epóxidos más estables como es el caso 

de la formación del dieldrín desde el aldrin (459Smith, 2004). En otras ocasiones son 

metabolizados mediante la conjugación con glutatión o la formación de glucourónidos. La 

mayoría de las reacciones de biotransformación se produce a nivel hepático. Sin 

embargo, en algunos organismos también son importantes las reacciones que tienen 

lugar en pulmón, intestino, piel y riñón (408Maria-Mojica, 1998). En general, los grupos 

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

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

bifenilos y difeniléteres, el ataque a las posiciones meta/para se ve favorecido respecto al 

orto/meta (465Boon et al., 1992; 466Walker, 1992). En los congéneres de PCBs, aquellos 

que presentan el átomo de cloro en las posiciones 2 y 6 (orto) son generalmente más 

rápidamente metabolizados en humanos, mientras que aquellos con los átomos en 

posición 4 y 4’ (para) o posición 3, 4 ó 3, 4, 5 en uno o ambos anillos tienden a ser más 

tóxicos y a ser retenidos en  los tejidos (467Eisler, 1986). 

Los compuestos originales 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 (459Smith, 2004). Los metabolitos con 

alta polaridad (conjugados glucurónicos) se eliminarán por la orina. Otra vía de 

eliminación a tener en cuenta es la láctea. La presencia de estos compuestos en la leche 

está determinada por su alto contenido lipídico (3-5%) y el alto flujo sanguíneo que llega 

al tejido mamario durante la lactancia (468Jensen, 1983; 469Gobas et al., 2003; 470Wong et 

al., 2005; 471Lignell et al., 2009). 

Otra vía de excreción es a través de la puesta de huevos en aves (472Bargar et al., 2001; 
473Ross et al., 2008; 474 Van den Steen et al, 2009 ), peces (475Svendsen et al., 2007) y 

reptiles (476Alava 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 (451Drouillard, 2000), alcanzando la máxima exposición en el momento de 

eclosionar o poco tiempo después, cuando los lípidos del saco vitelino se hayan absorbido 

completamente (477Drouillard et al., 2003). Se ha comprobado de forma experimental 

como los huevos puestos en primer lugar tienen mayores concentraciones de PCBs que 

los de puestas de reposición (474Van den Steen, 2009). Otras vías complementarias de 

eliminación de COPs son el pelo (478Matthews et al., 1976) y, en las aves, las plumas 

(479Espín et al., 2010; 111García-Fernández et al., 2013) y las secreciones de la glándula 

uropígea (480van den Brink et al., 1998). 
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III.4.2.4 FACTORES QUE AFECTAN A LA TOXICIDAD DE LOS COPS. 

Factores tanto intrínsecos como extrínsecos condicionan la toxicidad de estos 

compuestos en los organismos vivos, aunque los primeros son los más importantes 

cuando hablamos en términos de susceptibilidad individual (409Dikshith, 1991). 

 Sexo 

La actividad de las enzimas microsomales hepáticas depende en gran medida del sexo 

(481Parkinson et al., 2004; 482Waxman y Holloway, 2009).  Dicha actividad es generalmente 

más alta en el macho que en la hembra en los animales inmaduros (483Conney y Bubns, 

1962; 484Kamataki et al., 1985). Son muchos los autores que han encontrado diferencias 

entre sexos, hallando niveles de COPs más altos en machos (485Tanabe et al., 1989; 
90Donaldson et al., 1999; 486Wienburg y Shore, 2004, 487Pinzone et al., 2015), lo que 

podría explicarse también, en las aves, por la transferencia de importantes 

concentraciones a los huevos en época de puesta (472Bargar et al., 2001).  

 Edad 

Se pensaba que la edad de un animal era el factor más importante relacionado con la 

susceptibilidad ante los plaguicidas (409Dikshith, 1991) y en  distintos estudios sobre 

rapaces se demostró que las concentraciones de organoclorados aumentaban con la edad 

del animal (488Stendellet al. 1989; 489María-Mojica, 1996; 486Wienburg y Shore, 2004). En 

cambio, 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 (451Drouillard, 2000). Este equilibrio 

suele alcanzarse, en las aves, con la madurez sexual (490Elliott y Shutt, 1993; 491Bustnes et 

al., 2003), 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 organoclorados no pueden ser excretados y permanecen 

en el torrente sanguíneo durante todo el proceso de incubación (368Fry, 1995).  

 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 (492Walker et al., 1987; 493Fossi et al., 1995).  

Por otro lado, distintos estudios laboratoriales demostraron que las aves rapaces son 

menos sensibles a los PCBs que las Codornices (Coturnix coturnix), o las Gallinas (Gallus 
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gallus) (494,495Elliot et al., 1990,1997), pero más sensibles que el Charrán común (Sterna 

hirundo) (496Hoffman et al., 1998). 

 Alimentación  

Las variaciones en cuanto a los niveles de residuos PCBs en las mismas especies entre 

áreas geográficas distintas han sido atribuidas a los hábitos alimenticios por diversos 

autores (497Hoshi et al., 1998; 405Konstantinou et al., 2000). 498Kunisue et al. (2002) 

observaron que los niveles de OC 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 OC y sufren declives 

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

intoxicaciones agudas (499Prestt et al., 1970; 12Newton y Bogan, 1974; 132Henny y Elliott, 

2007). También  se ha comprobado que conforme se consumen presas situadas en las 

partes más altas de la cadena trófica se incrementan las concentraciones de PCBs y DDE 

en Pigargo americano (500Elliot et al, 2009).  

La disponibilidad de recursos alimenticios también puede tener influencia sobre la 

toxicidad de los compuestos organoclorados. De hecho se comprobó cómo existía una 

correlación negativa entre la concentración de COPs presente en las hembras  

reproductoras de Skuas (Stercorarius skua) y la condición física de sus pollos, excepto en 

aquellos nidos cuya alimentación era suplementada artificialmente (14Bustnes et al, 

2015). 

 Condición corporal 

La movilización de compuestos organoclorados a partir de los depósitos grasos corporales 

y su relación con las concentraciones tisulares ha sido ampliamente estudiado 

(463Subramanian et al., 1986; 501Lambeck et al., 1991; 502Elliott et al., 1996; 503Kenntner et 

al., 2003; 486Wienburg y Shore, 2004). En gavilanes, cernícalos y garzas que murieron en 

Reino Unido en la década de los 90, las concentraciones de 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 (486Wienburg y Shore, 2004). Esto se debe a que, 

durante situaciones de emaciación, 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 (504Bogan y Newton, 1977; 502Elliott et al., 

1996).  
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 Factores extrínsecos 

Tanto las propiedades físico-químicas de la sustancia, como su concentración en el 

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

que también podrían influir en la toxicidad producida por los COPs. Humedad y 

temperatura ambiental también influyen en su absorción (409Dikshith, 1991). Estudios 

experimentales demuestran que los organoclorados persisten más tiempo en el medio 

ambiente cuando las temperaturas son más bajas (505Ólafsdóttir et al., 2005). También la 

capacidad de actuar de forma sinérgica, como lindano y heptacloro, o antagonizarse debe 

ser tenido en cuenta (506OMS, 1992). 

Se ha observado que la falta de recursos alimenticios, asociada a determinados niveles de 

organoclorados, tiene efectos sobre el éxito reproductivo en aves rapaces (507Gervais y 

Anthony, 2003) 

III.4.2.5 . TOXICIDAD DE LOS COMPUESTOS ORGANOCLORADOS EN LAS AVES. 

 La sociedad tomó conciencia de los efectos que los insecticidas organoclorados tenían 

sobre las aves silvestres poco tiempo después de comenzar a utilizarlos como insecticidas. 

En un principio se evidenciaron efectos de toxicidad aguda, manifestada por mortandades 

de aves silvestres debido al uso masivo de estos compuestos. Ya a mediados de los años 

40, estudios de campo demostraban que tras la aplicación de grandes cantidades de DDT 

se producía una reducción inmediata de la población de pájaros cantores y algunos 

invertebrados del bosque (21Hotchkiss y Pough, 1946). En la actualidad de sobra es 

conocido que la elevada persistencia de compuestos como el DDT no sólo puede 

observarse inmediatamente tras su aplicación sino también muchos años después 

(508Blus, 1996). En el caso de los PCBs, el hallazgo de altos niveles en Gaviotas hiperbóreas 

(Larus hyperboreus) enfermas o agonizantes se relacionó con el uso de estos compuestos 

(509Gabrielsen et al., 1995; 510Henriksen 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 (511Sharma et al., 1977). 

Existe una gran dificultad para diferenciar los efectos de cada uno de los compuestos en 

exposiciones de tipo crónico y más cuando en la mayoría de las ocasiones varios de ellos 

son detectados en un mismo organismo. Es por esto que vamos a proceder a estudiarlos 

de manera conjunta. 
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 Alteraciones sobre el éxito reproductor en las aves 

Los efectos adversos sobre los parámetros reproductivos en las aves debido a estos 

compuestos se vienen observando desde los años 40 y comenzaron con el uso masivo del 

DDT como insecticida (503Kenntner et al., 2003). De hecho, multitud de declives 

poblacionales en aves han sido relacionados con fracasos reproductivos producidos por 

este tipo de compuestos (367Mora et al., 1993; 368Fry, 1995; 132Henny y Elliott, 2007). 

En aves adultas, se han constatado mortandades, aumento de estrés, alteración en el 

número de huevos y en el grosor de la cáscara, alteraciones del comportamiento (cortejo, 

incubación, cuidados parentales, etc.) (368Fry, 1995; 512Fisher et al., 2001). Ciertos autores 

han estudiado los niveles de organoclorados, el grosor de la cáscara de huevo y su 

relación con el éxito reproductivo. Los primeros en documentar esta relación con dietas 

de DDE  en  aves  fueron 513Heath et al. (1969). 514Mason et al. (1997) encontraron una 

correlación negativa entre los valores de DDE y el grosor de la cáscara de huevos con 

valores   de 0.183 µg/g. 515Wiemeyer et al. (1988) describieron que un 15 a 20% de 

adelgazamiento de la cáscara estaba asociado con 4,2 y 8,7 µg/g (peso húmedo), 

respectivamente, de DDE, pero no encontraron asociación con la concentración de PCBs. 
516Gonzalez e Hiraldo (1988) comprobaron como este adelgazamiento podía estar 

relacionado con alteraciones estructurales de la misma cuando estudiaban huevos de 

Águila imperial (Aquila adalberti). Así, constataron como concentraciones de DDE de 2,19 

µg/g peso fresco en huevos, se manifestaron con un adelgazamiento de la cáscara de un 

12,6%, principalmente por la disminución del grosor  de la capa mamilar. También 

encontraron diferencias en la cristalización de dicha capa y la aparición de esferulitas 

sobre la cutícula (concreciones calcáreas de forma globular que eran más frecuentes en 

huevos con mayores concentraciones de DDE). Por otro lado, se ha descrito la presencia 

de cavidades en la zona mamilar de la cáscara en Halcones de cola roja (Buteo 

jamaicensis), por la exposición a diferentes contaminantes como los PCBs y el DDE 

(517Springer, 1980).  518Helberg et al. (2005), en estudios sobre Gaviones (Larus marinus) 

de la costa noruega observaron que las hembras que presentaban altas concentraciones 

de organoclorados en sangre tenían la puesta más tardía, mayor probabilidad de 

predación en el nido y un mayor índice de fallo en la eclosión de los huevos.  

A nivel embrionario, los problemas detectados consisten en mortalidad embrionaria 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 (368Fry, 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 provocó 
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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 (363Gilbertson et al., 1991). Este síndrome se ha 

correlacionado con la concentración equivalente tóxica (TEQ) de compuestos “tipo 

dioxina” (368Fry, 1995). Algunos congéneres de PCBs o el HCB, presentan una estructura 

similar a la de 2,3,7,8- tetraclorodibenzo-dioxina (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), dando lugar a efectos tóxicos similares, 

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

embriotoxicidad, teratogénesis e inmunotoxicidad (485Tanabe, 1989). 

También se han descrito problemas de embriotoxicidad o malformaciones, sobre todo, en 

el caso de los congéneres de PCBs (519Nosek et al., 1993; 520Wiesmüller et al., 2002) 

siendo los congéneres  77, 126 y 169 los más tóxicos en ese sentido (368Fry, 1995). 

En un reciente estudio realizado en diferentes poblaciones de Skuas se comprobó que los 

pollos de madres con mayores niveles de contaminación nacían más tarde, los nidos 

tenían un menor número de huevos eclosionados y se comprobó un relación negativa 

entre la concentración de COPs y la condición física de los pollos (521Bustnes et al., 2015). 

 Disrupción endocrina 

Disruptor endocrino es 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. Así pues, estos compuestos pueden actuar 

disminuyendo o estimulando la producción, secreción, transporte, unión, actividad o 

eliminación de determinadas hormonas del organismo responsables de mantener la 

homeostasis orgánica, de la reproducción y/o del comportamiento (522CSTEE, 1999). 

Existen gran cantidad de disruptores endocrinos. Entre los organoclorados, o,p-DDT, 

dicofol, clordecona, metoxicloro y endosulfán se consideran estrogénicos (523Bulger et al., 

1978; 524Eroschenko y Palmiter, 1980; 525Fry et al., 1981; 526Soto et al., 1992). Algunos 

metabolitos de los PCBs se comportan de igual forma (527Korach et al., 1988; 
528Soontornchat et al., 1994). Este tipo de compuestos cobran gran relevancia en 

animales en desarrollo, ya que es en ese momento cuando se produce la diferenciación 

de su sistema reproductor (368Fry, 1995). En condiciones de campo se ha encontrado una 

relación entre la contaminación por DDT y feminización de gaviotas de California (525Fry y 
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Toone, 1981), y la inyección de o,p’-DDT en huevos fértiles de gaviotas provoca el 

desarrollo de tejido ovárico y oviductos en embriones machos (525Fry y Toone, 1981; 
529Fry et al., 1987; 368Fry, 1995; 530Hoyer, 2001) . 

El más importante ejemplo de disrupción endocrina en aves silvestres y posiblemente el 

más documentados se trata del fracaso reproductivo debido a la disminución del grosor 

de cáscara del huevo inducido por p,p’-DDE (10Ratcliffe, 1970; 531Peakall et al., 1973; 
532Lundholm, 1997) cuyo mecanismo de acción se descubrió algunas décadas más tarde 

(533Vos 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 dicha glándula (532Lundholm, 

1997). 

 Alteraciones bioquímicas 

Los compuestos organoclorados 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 como creatin quinasa (CK), aspartato 

aminotransferasa (AST) y lactato deshidrogenasa (LDH) se ha evidenciado en plasma de 

aves a las que se les administró organoclorados vía oral (534Dieter, 1974, 1975). Otros 

autores han comprobado, además, un aumento en las concentraciones de calcio, sodio, 

creatinina, colesterol, albúmina, proteínas totales, urea, fosfato inorgánico, y en los 

cocientes proteína:creatinina, urea:creatinina y ácido úrico:creatinina así como en la 

fosfatasa alcalina y la enzima alanino amino transferasa (ALT) (535Sonne et al., 

2012).También se ha observado hiperglicemia y disminución de la actividad de la acetil 

colinesterasa (AchE) (536 Garg et al., 2004).  

 Alteraciones sobre el sistema nervioso y el comportamiento 

En las dos últimas décadas se ha incrementado el interés sobre la neurotoxicidad 

producida por algunos compuestos químicos entre los que se encuentran los 

organoclorados. Esta capacidad neurotóxica está caracterizada por afecciones al sistema 

motor, sensorial, cognitivo o autónomo (537Geller et al., 1979; 538Evangelista de Duffard y 

Duffard, 1996). El mecanismo de acción parece consistir 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 (539Woolley et al., 1985; 
412,459Smith, 1991, 2004). En el caso de los insecticidas ciclodiénicos, su mecanismo 

consiste en una inhibición de los receptores GABA (540Narahashi, 2001), los principales 

receptores inhibidores, lo que se traduce en numerosos efectos, incluidas las 

características convulsiones tónicas (541Walker, 2003). Por otro lado se ha observado que 
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cuando huevos de diferentes especies se expusieron a dioxinas o compuestos “tipo 

dioxina”, se produjo desmienilización de los axones de las células nerviosas (542 Henshel, 

1998). Por el contrario, la exposición a dieldrín, DDE o PCBs puede causar disminución en 

los niveles de dopamina, serotonina y norepinefrina en el encéfalo (543Sharma, 1973; 
544Heinz et al., 1980; 545Giesy et al., 1994; 546Barron et al., 1995). 

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

exposición crónica a organoclorados (547Blus, 2011), implica que las aves sean más 

susceptibles de morir por predación, colisionar contra coches, padecer enfermedades o 

por inanición (78Frank y Lutz, 1999).  

La disrupción endocrina también puede tener influencia sobre el comportamiento ya que 

determinadas hormonas como los estrógenos (548Adkins-Regan et al., 1994), y las 

hormonas tiroideas, intervienen en el desarrollo del sistema nervioso del embrión 

(549Morreale de Escobar et al., 2000). 

 Fenómenos de inmunodepresión 

Los agentes infecciosos tienen especial influencia sobre los parámetros poblacionales en 

los animales silvestres así como en la selección genética de los mismos (550Grenfell y 

Dobson, 1995; 551Hamilton, 2001). El responsable de la lucha contra este tipo de 

amenazas bióticas es el sistema inmune y es sabido que algunos contaminantes 

ambientales pueden llegar a ser inmunotóxicos incrementando, por tanto, la 

susceptibilidad al padecimiento de enfermedades infecciosas y parasitarias (552Vos y 

Luster 1989; 553Grasman et al., 1996,). 

La exposición a compuestos organohalogenados, concretamente PCBs, DDE y PBDEs 

provoca alteraciones de la respuesta inmune humoral y celular, en distintas especies de 

aves (553Grasman et al., 1996; 439Hoffman et al., 1996; 554Fernie et al., 2005). De hecho, 
555Sagerup et al. (2000), encontraron una relación positiva entre la presencia de 

nematodos y las concentraciones hepáticas de distintos organoclorados, sobre todo de 

congéneres de PCBs. 

III.4.2.6 . INTERPRETACIÓN DE LAS CONCENTRACIONES DE COMPUESTOS ORGANOCLORADOS EN AVES. 

Resulta bastante complejo hacer una correcta interpretación de los resultados obtenidos 

en las distintos tejidos o muestras de aves, ya que, como se ha mencionado, una de las 

mayores dificultades del estudio de los animales de vida silvestre es que éstos no se 

encuentran expuestos a un único compuesto, sino a mezclas de compuestos 

organoclorados, por tanto, resulta difícil dilucidar qué organoclorado causa el efecto y en 

qué proporción (556Jones y Voogt, 1999; 557, 558Bustnes et al., 2003; 2005). 
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A continuación se describen concentraciones de los compuestos organoclorados de 

interés en el presente estudio en huevos de aves prestando especial interés a aves 

marinas. La interpretación de los resultados para la evaluación del riesgo se centrará en 

los niveles asociados a fracaso reproductivo. Haremos una separación en el tratamiento 

entre insecticidas organoclorados y congéneres de PCBs. 

 Insecticidas organoclorados 

Uno de los parámetros más estudiados y útiles para la interpretación de los efectos 

provocados por los residuos insecticidas organoclorados sobre la reproducción es el 

estudio del grosor de la cáscara del huevo (559,92Martínez-López et al., 2005, 2007; 
560Gómez-Ramirez et al, 2010). A pesar de que otros factores como la exposición a otros 

contaminantes así como determinados estados fisiológicos podrían influir, se ha 

constatado que la exposición a organoclorados, sobre todo DDE, es la causa principal 

(561Blus, 2011). Por ejemplo, se ha relacionado concentraciones de 1µg/g (peso húmedo) 

de DDE en huevos con una pérdida entre 5 y 10% de grosor (562Risebrough, 1972; 563Blus 

et al., 1979), por encima de 2 μg/g una disminución del 15% (92Martínez-López et al. 

2007) y valores de 100 μg/g con una disminución del 40% (564Blus et al., 1974;). También, 
565Gómez-Ramírez et al. (2012), encontraron una disminución del 17% con 

concentraciones de 100 ng/g (peso lípidos), en huevos. Este efecto es de crucial 

importancia para la conservación de las especies, ya que se estima que si la disminución 

del grosor de cáscara de ≥18% persiste durante varios años, se pueden producir declives 

poblacionales (547Blus, 2011). Esta disminución del grosor se traduce en que la dureza de 

la cascara se ve comprometida, afectando ambos parámetros a la productividad y, por 

tanto, al éxito reproductivo (422Blus, 1984; 566Henny y Bennett, 1990). De hecho, 567Clark  

et al. (1998) concluyen, que valores de 12 a 18 µg/g en huevos de Pigargo americano 

están relacionados con un detrimento de la productividad del 50 y 75%, respectivamente. 

Otro organoclorado que puede influir sobre la supervivencia y eclosión en aves es el HCB 

(568Schwetz et al., 1974; 569Reed et al., 1977) el cual está relacionado con problemas 

reproductivos en poblaciones silvestres (570Gilbertson y Reynolds, 1972; Jarman et al., 

1996). Según 571,572Henny et al., (1983, 1984), valores de HCB de 1,49 y 2,4 µg/g en 

huevos de Búho chico (Asio otus) y Cernícalo americano respectivamente, están asociados 

a descenso de la productividad. 

En la tabla III.6 se recopila niveles de insecticidas organoclorados encontrados en huevos 

de distintas especies de aves silvestres, mientras que en la tabla III.7 los niveles se 

relacionan con efectos adversos. 
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Tabla III.6. Concentraciones de compuestos organoclorados en huevos (ng/g) de diversas aves silvestres. 

Especie α-HCH ß-HCH 
Lindano 
ϒ-HCH 

HCB 
Dieldrín 
(HEOD) 

DDT DDE 
TDE 

(DDD) 
Referencia 

Garceta común 
(Egretta garzetta) 

3 4.8 4  7 42 30 79 
113

Fasola et al.,1998 (peso húmedo) 

Martinete 
(Nycticorax nyctcorax) 

2.6 6 3  8 47 14 52 
113

Fasola et al.,1998 (peso húmedo) 

    20  82 160 
113

Fasola et al.,1998 (peso húmedo) 

Cormorán grande 
(Phalacrocorax carbo) 

0,3 
(n=77) 

74.87 
(n=77) 

2.27 
(n=77) 

  0,71 1,12 124,37 
573

Konstantinou et al.,2000 (peso 
húmedo) 

Azor 
(Accipiter gentilis) 

0.6 
(nd-14.6) 

3.5 
(nd-69.3) 

1.7 
(nd-110.9) 

     
574

Mañosa et al.,2003 (peso húmedo) 

16 
(n=16) 

1460 
(n=16) 

nd 
(n=16) 

 257 1975,71 48928,5 1195,7 
520

Wiesmüller et al.,2002 (peso lípidos) 

nd  nd nd nd nd 3172 nd 
559

Martínez-López, 2005 (peso lípidos) 

Ratonero común 
(Buteo buteo) 

1.0 
(nd-21.3) 

10.7 
(nd-2739.5) 

1.4 
(nd-23.5) 

     
574

Mañosa et al.,2003 (peso húmedo) 

Gaviota audouin 
(Larus audouinii) 

 

nd nd 0,49-0,87 1,31-2 nd 1,38-1,88 
11,54-
21,88 

0,15-0,19 
575

Morales et al., 2012 (peso húmedo) 

      2,4-2,6  
González et al, 1991 (uds. 
desconocidas) 

1-11 
(n=58) 

155-309 
(n=58) 

2-4 
(n=58) 

  
18-39 
(n=58) 

1-11 
(n=58) 

253-2833 
(n=58) 

576
Goutner et al.,2001 (peso lípidos) 

   
80 

(n=56) 
 ∑DDTs (DDT+DDE+DDD)= 4610 

577
Pastor et al., 1995 (peso seco) 

Gaviota patiamarilla 
(Larus michaelis) 

nd nd 0,35-0,73 
1,17-
2,21 

Nd 0,88-1,23 
19,31-
27,08 

0,07-0,12 
575

Morales et al., 2012 (peso húmedo) 

Fulmar 
(Fulmarus glacialis) 

   330   2800  
578

Fängström et al. 2005 (peso lípidos) 

Gavilán 
(Accipiter nisus) 

nd 448 146.6  150200 3183,3 4480 3566 
520

Wiesmüller et al.,2002 (peso lípidos) 

Alcotán 
(Falco subbuteo) 

nd 
(n=7) 

82 
(n=7) 

nd 
(n=7) 

 24900 6274,2 211,66 535 
520

Wiesmüller et al.,2002 (peso lípidos) 
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Especie α-HCH ß-HCH 
Lindano 
ϒ-HCH 

HCB 
Dieldrín 
(HEOD) 

DDT DDE 
TDE 

(DDD) 
Referencia 

Halcón aplomado 
(Falco femoralis) 

   
25-

57,89 
  

5864-
19372 

 
579

Mora et al.,2008 (peso lípidos) 

Buho real 
(Bubo bubo) 

2,17 
(n=58) 

56,3 
(n=58) 

2,21 
(n=58) 

29,34 447,67 41,44 16290,13 30,54 
322

Gómez-Ramirez, 2011 (peso lípidos) 

Gaviota del caspio 
(Larus cachinans) 

0,57-3,20 
(n=45) 

188,16-
473,24 
(n=45) 

5,80-32,74 
(n=45) 

 
0,03 

(n=45) 
 

 
4,54-4,73 

(n=45) 
619,08-786,25 

(n=45) 
580

Albanis et al.,2003 (peso lípidos) 

Garza imperial 
(Ardea purpurea) 

0,1-1.2 1-7,7 0,4-0,9 4,3-35  3,5-18,1 220-660 3,3-8,8 
581

Huertas et al, 2015 (peso húmedo) 

Arao aliblanco 
(Cepphus grylle) 

∑HCH(α,β,ϒ)=170 390  ∑DDTs (DDT+DDE+DDD)= 1300 
582

Vorkamp et al. (2004) (peso lípidos) 

Gaviota marfil 
(Pagophila ebúrnea) 

 172,25  714,75 435,66 309,5 17325 6,9 
583

Miljeteig et al.,2009 (peso lípidos) 

Gaviota hiperbórea 
(Larus hyperboreus) 

   205 216 ∑DDTs (DDT+DDE+DDD)= 3559 
584

Verreault et al.,2005 (peso lípidos) 

   2254  325 24497  
510

Henriksen et al., 2000 (peso lípidos) 

Arao común 
(Uria aalge) 

 7,2-260  260-380   
1100-
16000 

 
585

Jörundsdóttir et al., 2009 (peso 
lípidos) 

 600     10000  
586

Jörundsdóttir et al., 2006 (peso 
lípidos) 

 170  620   10000  
587

Bignert et al.,2008 

Águila calzada 
(Aquila pennatus) 

nd nd  5,13 192,54 nd 11081 26,64 
559

Martínez-López, 2005 (peso lípidos) 

Pigargo Europeo 
(Haliaeetus albicilla) 

      160-170  
588

Helander et al., 2002. (peso lípidos) 

*nd: no detectado; **corrección a peso lípidos utilizando datos del autor. 
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Tabla III.7. Niveles de organoclorados en huevos asociados a alteraciones reproductivas en rapaces (μg/g en peso húmedo). 

Especie Compuesto Concentración Efecto Referencia 

Búho americano 
(Bubo virginianus) 

DDE 5 10% DGR*** 
589

Lincer y Clark, 1978 

Lechuza 
(Tyto  alba) 

DDE 
12 
41 

20% DGR* 
28% DGR* 

590
Mendenhall et al., 1983 

DDE > 5,3 12-14% DGR*** 
591

Klaas et al., 1978 

Cárabo 
(Strix aluco) 

DDE 3 19% DGC** 
592

Yoccoz et al., 2009 

Lechuza 
(Tyto  alba) 

DDE >12 75% DPR* 
590

Mendenhall et al., 1983 

DDE 3-5 NOEL DGC*** 
591

Klaas et al., 1978 

Búho americano 
(Bubo virginianus) 

∑DDTs 
3,6 
12 

NOEL GC, DPR*** 
LOEL GC, DPR, V *** 

593
Strause et al., 2007 

Lechuza 
(Tyto  alba) 

Dieldrín 
12 
41 

3%  DGC* 
5%   DGC* 

590
Mendenhall et al., 1983 

Halcón peregrino 
(Falco peregrinus) 

Dieldrín 0,7 DP *** 
594

Newton, 1988 

Autillo yanqui 
(Otus asio) 

Endrín 0,27 43%  DPR* 
595

Fleming et al., 1982 

Autillo californiano 
(O. kennicotti) 

Heptacloro-
epóxido 

3,94 NOEL DP*** 
572

Henny et al., 1984 

Cernícalo americano 
(F. sparverius) 

β-HCH 5,5 NOEL DPR*** 
571

Henny et al., 1983 

Búho chico 
(Asio otus) 

HCB 1,49 NOEL DPR*** 
422

Henny et al., 1984 

Cernícalo americano 
(F. sparverius) 

HCB 2,4 NOEL DPR*** 
571

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; NOEL= nivel sin efecto observable; LOEL= nivel 
mínimo con efecto observable 
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 Bifenilos policlorados 

La evaluación de los efectos reproductivos de los PCBs es algo complejo ya que depende 

del patrón de congéneres de PCBs, y de sus metabolitos, presentes en cada individuo. 

Además este patrón puede variar entre ejemplares dependiendo de su localización 

geográfica en el momento de la exposición. En adición a esto, los PCBs comerciales 

pueden estar contaminados con otra serie de compuestos como los PCDFs 

(dibenzofuranos policlorados) que en ocasiones tienen mayor poder tóxico (441Rice et al., 

2003). 

En los congéneres de PCBs “tipo dioxina”, debido a que poseen un mecanismo de  acción  

común con la TCDD y compuestos afines (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, tabla III.8). El TEF 

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 debe utilizar la suma del producto de la concentración de cada congénere por su 

respectivo TEF, obteniendo TEQ (596Safe, 1990; 597Van den Berg et al., 1998). Este valor 

(TEQ) es el utilizado para la estimación del riesgo en animales y seres humanos (598Van 

den Berg et al., 2006; 599D.O.U.E. nº 323; 600D.O.U.E. nº 364). 

Tabla III.8. 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 

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 
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Según 441Rice et al (2003), merced a los efectos que determinados metabolitos de PCBs 

pueden producir mediante mecanismos distintos a la unión al receptor Ah o por 

interacciones con algunos congéneres padres, 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. 

Se han descrito diferentes problemas reproductivos en aves de distintas especies 

expuestas experimentalmente a distintas mezclas de PCBs, manifestados por mortalidad 

prenatal, disminución en la tasa de eclosión o del grosor de cáscara (601Hoffman et al., 

1996). Sin embargo, existe controversia en cuanto a los diferentes grados de afección 

sobre los parámetros reproductivos con distintas mezclas de PCBs. Así por ejemplo, 
601Hoffman et al. (1996) resumen estas alteraciones tras una revisión de distintos 

tratamientos experimentales con mezclas de PCBs en aves, así  con Aroclor 1242 y 1254 la 

tasa de nacimiento en pollos se redujo cuando los residuos estaban por encima de 1 y 4 

ppm, respectivamente. El Aroclor 1254 redujo el porcentaje de eclosión y la atención 

parental de palomas durante la incubación cuando la media total de residuos de PCBs en 

huevos de palomas era de 16 ppm, y en cerebro de adultos de 5,5 ppm. 467Eisler (1986) 

indica que la reproducción puede estar afectada cuando los niveles de PCBs en huevos 

exceden de 16 ppm. Sin embargo, 602McLane y Hughes (1980), no encontraron efectos en 

el grosor de cáscara,  número de huevos, tasa de eclosión o productividad tras la 

administración, a Autillos yanquis en la dieta, de Aroclor 1248, la mezcla comercial con 

mayor contenido en el congénere 77 (603Anitescu et al., 2000). Las concentraciones de 

PCBs en huevos oscilaron de 4 a 18 ppm (peso húmedo).  

La “Lista Oficial de concentraciones máximas permitidas de sustancias tóxicas en 

alimentos” de Alemania (Verordnung über Höchstmengen an Schadstoffen in 

Lebensmitteln 1988), denomina “PCBs indicadores” o “target” a una lista de PCBs cuya 

existencia en un  alimento nos hace presumir una amplia contaminación por este tipo de 

compuestos clorados. Esta lista está compuesta por los congéneres de PCB 28, 52, 101, 

118, 138, 153 y 180 (604Bachour et al., 1988) 

En la tabla III.9 se muestran las concentraciones encontradas en huevos de distintas 

especies de aves silvestres. 

  



TESIS DOCTORAL        PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

III. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA                                                                                                                                                          76 

Tabla III.9. Concentraciones de PCBs en huevos (ng/g) de distintas aves silvestres 

Especie ∑ PCB Referencia 

Garceta común 

(Egretta garzetta) 
0,077 

113
Fasola et al., 1998 

Martinete 

(Nycticorax nctcorax) 
0,044 

113
Fasola et al., 1998 

Cormoran grande  

(Phalacrocorax Carbo) 

12,75 

10,91 

4,75 

6,69 

405
Konstantinou et al., 2000 

Azor  

(Accipiter gentilis) 

232,0 (31,3-848) 
574

Mañosa et al., 2003 

16135 (n=16) 
520

Wiesmüller et al., 2002 

Ratonero común  

(Buteo buteo) 
290,1 (132,8-1838) 

574
Mañosa et al., 2003 

Pigargo americano  

(Haliaeetus leucocephalus) 
139,5 

567
Clark et al., 1998 

Gaviota audouin  

(Larus audouinii) 

461 

516 

338 

576
Goutner et al., 2001 

Cernícalos vulgar  

(Falco tinnunculus) 
40,65 

605
Kubistova et al., 2003 

Milano negro  

(Milvus migrans) 
35,23 

605
Kubistova et al., 2003 

Aguilucho lagunero 

 (Circus aeruginosus) 
45,1 

605
Kubistova et al., 2003 

Águila imperial  

(Aquila heliaca) 
66,4 

605
Kubistova et al., 2003 

Lechuza  

(Tyto alba) 
33,94 

605
Kubistova et al., 2003 

Búho chico  

(Asio otus) 
38,08 

605
Kubistova et al., 2003 

Cárabo  

(Strix aluco) 
48 

605
Kubistova et al., 2003 

Aguila pescadora  

(Pandion haliaetus) 
780 (95,3-3675,1) (n=13) 

606
Henny et al., 2003 

Gavilán  

(Accipiter nisus) 
11049 (n=3) 

520
Wiesmüller et al., 2002 

Alcotán  

(Falco subbuteo) 
9517 (n=7) 

520
Wiesmüller et al., 2002 
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IV.1. ESPECIE OBJETO DE ESTUDIO. 

 Descripción 

La Gaviota de Audouin (Ichtyaetus audouinii), recientemente incluida en el género 

Ichthyaetus, fue descrita por Payraudeau en 1826. Es un ave perteneciente al Orden de 

los Charadriiformes y a la familia Laridae. 

 

Foto IV.1: Gaviota de Audouin (Ichthyaetus audouinii) adulta. 

Se trata de una elegante gaviota de mediano tamaño (48-52 cm), de 120 a 138 cm de 

envergadura alar (1Muntaner , 2003), de un color gris pálido en la parte superior de sus 

alas, y cabeza y pecho blancos. Las plumas primarias de sus alas son de color negro 

manchadas de blanco en sus extremos. Los adultos tienen un llamativo pico rojo cuyo 

extremo es negro y es rematado en la punta con una mancha amarilla. Por último, 

destacan sus patas oscuras que las distingue claramente de otras gaviotas con las que 

comparte el hábitat como la Gaviota patiamarilla (Larus michaellis y L. cachinnans), 

aunque también es cierto, que esta última es de mayor tamaño. Su peso oscila entre 500 

y 750 g, no obstante, en esta especie existe dimorfismo sexual, siendo los machos más 

grandes que las hembras (2Ruiz et al., 1998; 3Genovart et al., 2003; 1Muntaner, 2003;). 

 Distribución 

La Gaviota de Audouin es endémica del Mediterráneo, su presencia en las costas 

atlánticas se limita a las zonas del norte de África y suroeste de la península ibérica donde 

se suele verse durante el periodo invernal (imagen IV.1). Es por tanto una especie 

migratoria, con reproducción en las costas mediterráneas entre los meses de mayo y julio 

realizando una migración posteriormente, hacia los cuarteles de invierno, cruzando el 

estrecho de Gibraltar  hacia el norte y oeste del continente africano (4De Juana et al., 

1987). Dicho movimiento migratorio post-nupcial se realiza en los meses de julio y agosto. 

Tras el periodo invernal las gaviotas, principalmente las reproductoras, comienzan su 
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viaje de vuelta al mediterráneo llegando a sus colonias de reproducción en el mes de 

marzo (5Becares et al., 2016).  

Su población ha crecido notablemente en las últimas décadas. En los años 60 se estimaba 

una población a nivel global de 800 a 1000 parejas (aunque estos datos pueden estar 

subestimados), pasando a una población actual estimada de 21.300-22.300 parejas, de las 

cuales más de 19.000 crían en España (6BirdLife International 2016). 

Se distribuye como reproductora por todo el Mediterráneo (imagen IV.2), aunque 

podemos distinguir dos poblaciones, que como veremos en este estudio, se pueden 

considerar diferenciadas en cuanto a la exposición a contaminantes. Una población 

Oriental ubicada principalmente en las Islas Griegas y con pequeñas colonias en Croacia, 

Turquía, Chipre y Líbano, y otra occidental mucho más numerosa donde se concentra el 

90% de la población reproductora mundial (7IUCN , 2017). 

Esta población occidental está representada por las colonias ubicadas en España (la más 

numerosa), Francia, Italia, Túnez, Argelia, Marruecos y Portugal (este país contiene las 

únicas colonias de cría que no se encuentran en el Mediterráneo). 

 

Imagen. IV.1. Área de distribución de la gaviota de Audouin a nivel global. 

Fuente: 
7
IUCN (2017). European Red list of Birds. 
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Imagen IV.2. Colonias de cría de gaviota de Audouin en el Mediterráneo occidental. 

(El tamaño del círculo indica la importancia según el número de parejas). 

Fuente: 
5
Becares et al., 2016. 

 Situación en la Región de Murcia 

La Gaviota de Audouin mantiene una población escasa pero estable en la Región de 

Murcia. Descubierta por primera vez en 1992 (Witt, 1992 en 8De Juana, 1994), durante un 

censo primaveral de aves acuáticas en la Isla Grosa realizado en 1993 se constata la 

presencia de al menos 153 nidos con un total aproximado de 400-500 parejas 

reproductoras (Guardiola et al., en 8De Juana, 1994). Su población llegó a superar las 1200 

parejas reproductoras convirtiéndose en la tercera colonia reproductora más importante 

del Mediterráneo (9LIFE03 NAT/E/000061). 

En el año 2008, el grueso de la colonia se trasladó a los aledaños de una explotación 

salinera en Torrevieja (Alicante), quedando una docena de parejas en Puerto Mayor (La 

Manga del Mar Menor)(com. pers.). 

En la actualidad la Región de Murcia cuenta con una colonia de 300 parejas 

reproductoras, que representa en torno al 1,5 de la población mundial, asentada en el 

Parque Regional de Las Salinas y Arenales de San Pedro del Pinatar (10Benito, 2017). 

 Ecología 

La población global de la Gaviota de Audouin en el Mediterráneo debe ser entendida 

como una metapoblación en la que los individuos pueden ser reclutados por otras 

colonias diferentes a las de su nacimiento al alcanzar la madurez sexual, y donde la 

inmigración es el fenómeno demográfico más importante relacionado con el crecimiento 

de una colonia (11Oró y Ruxton, 2001). Aunque otros parámetros demográficos como la 
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productividad tienen menor efecto sobre el sostenimiento poblacional de una colonia, 

aquellas con una alta productividad pueden atraer migrantes de otras colonias. En esta 

especie, la capacidad para cambiar de colonia dentro de la metapoblación parece ser  

muy alta (12Oró y Martinez-Vilalta, 1994). 

Durante el periodo reproductor todas las gaviotas adultas se encuentran en las zonas de 

cría, ubicadas en las costas del mar Mediterráneo. En cambio, una proporción variable de 

ejemplares jóvenes permanece en las costas atlánticas africanas. La zona de invernada se 

prolonga desde la península Ibérica (especialmente en el tercio sur; golfo de Cádiz-

Alborán), hasta las costas de Senegal y Gambia, y es especialmente importante el sur de 

Marruecos y Sahara Occidental (sobre todo la península de Dakhla). Durante el invierno, 

la proporción de jóvenes es mayor cuanto más al sur. Los adultos repiten zonas de 

invernada cada año, mientras que los jóvenes desplazan sus zonas de invernada hacia el 

norte hasta estabilizarlas una vez alcanzan la madurez (5Becares et al., 2016). 

 Alimentación 

Se trata de un ave eminentemente marina que se alimenta principalmente de peces 

pelágicos (clupeiformes), que captura en superficie asociada con otros depredadores 

marinos (túnidos, delfines, etc.), mediante las migraciones verticales que realizan las 

especies pelágicas durante la noche o asociándose a artes de pesca como el cerco o el 

arrastre (13P.03/Nat/e/000061 Proyecto Life; 14Ruiz et al., 1996; 5Becares et al., 2016). 

Respecto a los hábitos alimenticios, es una gaviota fundamentalmente nocturna (15Witt et 

al., 1981). 

Además, también puede alimentarse de otras presas, sobre todo durante la época de cría, 

aportando un valor proteico añadido a la dieta de los pollos, existiendo diferencias entre 

la dieta de los parentales y de su descendencia (16Pedrocchi et al., 1996). En esta dieta 

incluiría cangrejo de río, aves, roedores, insectos e incluso lagomorfos (14Ruiz et al., 1996; 
17Becares et al., 2015). Para aprovechar estos recursos tróficos las gaviotas de Audouin se 

desplazan de los nidos una media de 29 km (máximo 189,7 km), recorriendo una distancia 

media durante esta actividad de campeo de 81,2 km (máximo 771,4 km) (5Becares et al., 

2016). 

 Reproducción 

Alcanza la madurez reproductora a los tres años de edad (4º año de calendario) (12Oró y 

Martínez-Vilalta, 1994; 18Oró et al., 2014). Para reproducirse utiliza islas e islotes, salinas, 

zonas arenosas o terrenos abandonados sin vegetación o con vegetación escasa (5Becares 

et al., 2016). El periodo reproductivo comienza a finales de abril y se puede alargar hasta 
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el mes de julio, con las puestas más tardías o de reposición.  Su tamaño medio de puesta 

es de 2-3 huevos (19Oró, 1996).   

Los pollos nacidos presentan dimorfismo sexual siendo los machos más grandes que las 

hembras (20Oró, 1998). Morfológicamente son muy parecidos a los pollos de otras 

gaviotas con las que comparten el hábitat (Gaviota patiamarilla), aunque el plumaje suele 

ser más oscuro en los pollos de Gaviota de Audouin.  

 Estatus de amenaza y estado de conservación 

Con el crecimiento poblacional que ha experimentado en los últimos años el grado de 

amenaza a nivel global según los criterios de la UICN ha pasado de “Casi Amenazada” (NT) 

a “Preocupación Menor” (LC), aunque no hay que olvidar que sigue siendo una especie de 

ámbito geográfico reducido y con una población global relativamente pequeña, por lo 

que no se debe de bajar la guardia en cuanto a su vigilancia (5Becares et al., 2016). 

Se entiende por tanto que en la actualidad la Gaviota de Audouin esté incluida en varios 

listados internacionales y nacionales:  

 Anexo I de la Directiva Aves (21Directiva 2009/147/CE) 

 Anexo II del Protocolo sobre las áreas especialmente protegidas y la diversidad 

biológica del Mediterráneo, en el marco del 22Convenio de Barcelona (SPA/BD)   

 Anexos I y II del Convenio de Bonn, como especie considerada “En Peligro” 

(protección de áreas para sus migraciones)(23Decisión 82/461/CEE) 

 Anexo III del Convenio de Berna (24B.O.E. nº 235, 1986) por lo que se deberán 

tomarán medidas de conservación sobre su hábitat 

 Catálogo Español de Especies Amenazadas considerada como “Vulnerable” 

(25B.O.E. nº 46, 2011) 

 Libro Rojo de las Aves de España también considerada como “Vulnerable” 

(26Madroño et al., 2004). 
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IV.2. ÁREA DE ESTUDIO. 

Las diferentes tomas de muestras para la realización de este estudio se realizaron en la 

colonia de reproducción de Isla Grosa (Murcia), entre los años 2000 a 2006 inclusive, en 

las Salinas de Torrevieja (Alicante) entre 2008 y  2011, en la Isla Moltona (Islas Baleares) 

en 2004 y en el Delta del Ebro 2004. 

 ISLA GROSA 

La Isla Grosa (imagen IV.3) es un cono volcánico de 17,5 hectáreas, muy escarpado que 

supera los 96 m de altitud sobre el nivel del mar y que se encuentra a una distancia de 2,5 

km. de tierra al norte de la Manga del Mar Menor (San Javier).  

Esta isla junto al Farallón, un saliente rocoso de pequeño tamaño situado al este de la 

misma, forma parte de los restos del vulcanismo cuaternario que acaeció en toda la zona 

del campo de Cartagena hace aproximadamente 7 millones de años, durante el mioceno. 

Están formados por rocas volcánicas de la serie calcoalcalina potásica en concreto son 

andesíticas piroxénicas que contienen enclaves corticales de otras rocas de diversa 

naturaleza formadas a gran profundidad, incluso en el manto terrestre. La isla forma un 

cono volcánico perfecto pero bastante erosionado. En los acantilados de la cara sur 

pueden observarse disyunciones columnares producidas por el enfriamiento de la lava 

volcánica en su ascenso a la superficie. La isla está tapizada no de forma muy abundante 

por diferentes especies de flora muy singulares como el cambrón (Lycium intricatum), 

oroval (Withania frutescens) y algunas especies nitrófilas como las salsolas. Bajo la 

superficie del mar se encuentra la pradera más extensa de Posidonia oceánica de todo el 

litoral murciano. Está declarada Zona de Especial Protección para las Aves (ZEPA) 

(21Directiva 2009/147/CEE) y fue objeto del desarrollo de un proyecto LIFE Naturaleza 

(Conservación de Larus audouinii en España. Isla Grosa. Murcia) durante los años 2004 a 

2007, año en el que la colonia reproductora abandono dicho enclave (27Biovisual, 2007; 
9LIFE03 NAT/E/000061).  

Esta isla se encuentra protegida dentro del espacio natural denominado “Islas e Islotes 

del Litoral Mediterráneo de la Región de Murcia”  mediante la Ley 4/92, de 30 de julio,  de 

Ordenación y Protección del Territorio de la Región de Murcia (28B.O.E. nº 22, 1993) y 

cuenta con otras figuras de protección como, 

 Zona Especial Protegida de Importancia para el Mediterráneo (ZEPIM) (22Convenio 

de Barcelona para la protección del Mar Mediterráneo, 1975). 

 Área de Protección de la Fauna Silvestre “Isla Grosa, Hormigas y de las Palomas” 

(29Ley 7/1995, de 21 de abril, de fauna silvestre de la Región de Murcia).  
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 Lugar de Importancia Comunitaria (LIC) “ES6200007 Islas e Islotes del litoral 

Mediterráneo” (30Directiva 92/43/CEE, de 21 de mayo de 1992, relativa a la 

conservación de los hábitats naturales y de la fauna y flora silvestres).  

 Lugar de Importancia Comunitaria (LIC) “ES6200029 Franja litoral sumergida de la 

Región de Murcia” (30Directiva 92/43/CEE). 

 Zona de Especial Protección para las Aves (ZEPA) “ES0000200 Isla Grosa” (Directiva 

79/409/CEE derogada por la 21Directiva 2009/147/CE, del Parlamento Europeo y 

del Consejo, de 30 de noviembre de 2009, relativa a la conservación de las aves 

silvestres). 

 

Imagen IV.3. Ubicación de la colonia de nidificación de Isla Grosa hasta 2007 (en rojo). 

Fuente: CARM. Elaboración Propia. 

 SALINAS DE TORREVIEJA 

A 27,47 km. al norte de Isla Grosa se encuentra el Parque Natural de las Lagunas de La 

Mata y Torrevieja (imagen IV.4). Este paraje cuenta con 3.743 hectáreas (más de la mitad 

de esta superficie corresponde a láminas de agua), fue declarado Parque Natural por el 

Gobierno valenciano el 27 de enero de 1989 (31D.O.G.V. nº 993, 1989), y se encuentra en 

la comarca de la Vega Baja del Segura, al sur de la provincia de Alicante. Dicho parque 

pertenece a cuatro municipios, Los Montesinos, Torrevieja, Guardamar del Segura y 

Rojales. 

Su interior alberga dos grandes lagunas: la de Torrevieja (1400 ha) y la  de La Mata (700 

ha). Ambas están comunicadas por un canal artificial. También cada una de ellas está 



TESIS DOCTORAL        PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

IV. MATERIAL Y MÉTODOS                                                                                                                                                             132 

comunicada con el mar, conformando así una única unidad de explotación salinera. 

Dentro del municipio de Torrevieja se encuentra la laguna más grande del parque, la 

laguna de Torrevieja.  Al sureste de dicha laguna se ubica la empresa dedicada a la 

explotación salinera (NCAST S.A.). Junto a ella, en una parcela sin urbanizar, que hace las 

veces de escombrera, se sitúa la que en la actualidad es la segunda colonia de gaviota de 

Audouin más poblada del mundo (más de 3.300 parejas). 

 

Imagen IV.4. Ubicación de la colonia reproductora de gaviota de Audouin en las Salinas de Torrevieja (en 

amarillo). Fuente: Google Earth. Elaboración propia. 

En este Parque Natural existen distintos entornos de particular interés protegidos por la 

Directiva Hábitats 92/43/CEE (30D.O.C.E. nº L 206, 1992):  

1. Estepas salinas mediterráneas de Limonietalia. Se trata de zonas del litoral 

temporalmente encharcadas por aguas salinas y sujetas a desecación en verano. 

En estas zonas es frecuente encontrar plantas halófitas o crasas, conocidas en 

algunas zonas como almarjos, que son capaces de soportar condiciones extremas 

de salinidad. En las zonas más secas se observan especies del género Limonium.  

2. Lagunas Costeras, que son medios acuáticos desde salobres a hipersalinos aislados 

o parcialmente comunicados con el mar. Se trata de extensiones cubiertas por una 

lámina de agua más o menos somera. 

3. Vegetación pionera en Salicornia, que son formaciones compuestas 

principalmente o mayoritariamente por terófitos anuales en particular gramíneas 

y Chenopodiáceas del genero Salicornia, pertenecientes a las asociaciones Thero-
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Salicornieta, Frankenieta pulverulentae, Sagnietea maritimaw que aparecen 

colonizando las llanuras de arena y limo inundadas periódicamente en los niveles 

inferiores de la laguna o marisma. 

Este entorno cuenta con varias figuras de protección merced a su riqueza ecológica: 

 Parque Natural de la Comunidad Valenciana por el Decreto 189/1988 de 12 de 

diciembre (31D.O.G.V. nº 993, 1989) y el Decreto 237/1996 de 10 de diciembre del 

Consell de la Generalitat Valenciana (32D.O.G.V nº 2892, 1996). 

 Incluido en el CONVENIO RAMSAR de Humedales de Importancia Internacional para las 

Aves (33B.O.E. nº 110, 1990).  

 Incluido en la Lista de Zonas Húmedas de Europa y el Norte de África del Proyecto 

Internacional Mar (1985). Incluido en la RED NATURA 2000:  

o LIC: Lugar de Importancia Comunitaria ES0000059. Directiva Hábitats (30Directiva 

92/43/CEE del consejo de 21 de mayo de 1992 relativa a la conservación de los 

hábitats naturales y de la fauna y la flora silvestre).  

o ZEPA: Declarado Zona de Especial Protección para las aves, ES0000059. Directiva 

Aves (Directiva 79/409/CEE derogada por la 21Directiva 2009/147/CE, del 

Parlamento Europeo y del Consejo, de 30 de noviembre de 2009, relativa a la 

conservación de las aves silvestres). 

 Incluido en el Inventario Nacional de zonas húmedas (34B.O.E. nº 71, 2011). Incluido en 

el Catálogo de Zonas Húmedas de la Comunidad Valenciana, aprobado por el Acuerdo 

del 10 de septiembre de 2002 del Gobierno Valenciano (35D.O.G.V. nº 2423, 2002). 

 DELTA DEL EBRO (Península de Banya) 

La península de la Baña (imagen IV.5), es una pequeña península situada en el extremo 

meridional del Delta del Ebro, Parque Natural cuya figura de protección fue declarada en 

1986 (36D.O.G.C. nº 799, 1986). Se extiende frente a la costa de San Carlos de la Rápita, 

municipio al que pertenece. La Banya está unida al Delta del Ebro a través del Istmo del 

Trabucador. Todo ese conjunto delimita el espacio marítimo que se conoce como Bahía 

de los Alfaques y a la vez constituye el puerto natural más grande de Europa. Es una 

península situada en el hemidelta sur de 2.640 ha, una parte de las cuales (979 ha), se 

encuentran bajo explotación salinera (Salinas de La Trinidad). Tiene un relieve muy plano 

y suele inundarse con las subidas del nivel del mar y los temporales. Las zonas más 

elevadas están formadas por dunas cuya vegetación está conformada por comunidades 
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psamófilas. Según la Directiva 92/43 de la Unión Europea relativa a la conservación de los 

hábitats naturales y de la fauna y flora silvestres (30D.O.U.E. 206, 1992), este paraje está 

definido como dunas marítimas de las costas mediterráneas de interés comunitario: 

dunas móviles embrionarias; dunas fijas de litoral del Crucianellion maritimae y dunas con 

céspedes del Malcomietalia. 

Las partes más bajas las ocupan extensas comunidades halófilas, destacando los 

salicorniares herbáceos y arbustivos, juncales, espartizales y crasifoliares, así como 

comunidades de limonium. Es especialmente interesante la presencia de la sosa de flor 

(Zigophylum álbum). Según la Directiva 92/43 (30D.O.U.E. 206, 1992), se caracterizan por 

poseer: vegetación anual pionera con Salicornia y otras especies de zonas fangosas o 

arenosas; pastizales de Spartina (Spartinion maritimae); pastizales salinos mediterráneos 

(Juncetalia maritimi); matorrales halófilos mediterráneos y termoatlánticos 

(Sarcocornetea fruticosi); estepas salinas mediterráneas (Limonietalia) y llanos fangosos o 

arenosos que no están cubiertos de agua cuando hay marea baja. Bajo la superficie del 

agua existe una gran pradera  de Cymodocea nodosa (95 ha). 

Esta zona forma parte del espacio del PEIN "Delta del Ebro", del Parque Natural y del 

espacio de la Red Natura 2000 "Delta del Ebro" (37Bota et al., 2014). Asimismo, toda la 

punta del Cuerno es Reserva natural parcial desde el año 1986. En la actualidad, el 60% de 

la población mundial se reproduce en esta zona (más de 12.000 parejas). 

 

Imagen IV.5. Localización de la colonia de gaviota de Audouin en la península de Banya (en rojo). 

Fuente: https://www.google.es/maps. Elaboración propia. 
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 ISLA NA MOLTONA (SES SALINES) 

La Isla Na Moltona (imagen IV.6), es un islote de 6 ha y 9 m de altura máxima, situado a 

300 m de la costa sur de Mallorca y poca distancia de los islotes de Na Guardis y de Na 

Pelada (39º18’N 3º00’E). Es el mayor de este grupo de islotes y, al igual que los demás 

islotes del sur, está a poca distancia del archipiélago de Cabrera.  

Es muy llano o con pendientes muy suaves y tiene un recubrimiento vegetal muy variado, 

con matorral mediterráneo en la zona central y norte, menos expuestas al mar, y con un 

cinturón de vegetación halófila en la parte externa.  

Está incluida en un Área Natural de Especial Interés y es ZEPA y LIC (38B.O.E. nº 103, 

1991), pero carece, como el resto de los islotes, de vigilancia, lo cual crea un problema de 

conservación por ser una zona muy frecuentada, especialmente a final de la primavera y 

en verano  (1Muntaner, 2003). 

 

 

 

 

 

Imagen IV.6. Isla Moltona. Situación de la Isla en Mallorca. Fuente del mapa: 
39

McMinn y Rodriguez, 2010. 

IV.3. ESTUDIOS PRELIMINARES. 

Durante el tiempo que duró la captura y muestreo de los pollos de Isla Grosa el 14 de 

junio del año 2001 (entre las 9:20 y las 11:10 horas), se realizó la toma de su temperatura 

corporal. Para ello, se seleccionaron un total de 37 pollos a los que se les fue tomando la 

temperatura conforme se iban liberando. Según los registros de la estación meteorológica 

ICAO/OACI (LELC): 84330, la temperatura mínima el día de la realización del estudio fue 

de 18ºC con una temperatura media de 25,6ºC y temperatura máxima de 31ºC. La 

humedad relativa del aire fue del 62%. 

Para la captura de los animales, los anilladores se acercaban a los nidos cogiendo los 

ejemplares de cada pollada e introduciéndolos en una caja de cartón mientras se les 

medía, pesaba y anillaba. Posteriormente el equipo de extracción de muestras cogía al 

azar un pollo de cada pollada para evitar pseudoreplicaciones en los datos.  
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Mientras el pollo de gaviota era sujetado por un ayudante, el veterinario realizaba la 

toma de muestras (sangre, torundas cloacales y plumas). Con posterioridad,  se devolvía a 

su nido con sus hermanos y pasados entre 10 y 20 segundos, se procedía a tomar la 

temperatura en la membrana interdigital de dicho animal utilizando un termómetro de 

infrarrojos  (IRT-infrared termography) (Raytec® Raynger ST. USA), a la menor distancia 

posible sin asustar a los animales. 

IV.4. METODOLOGÍA DE RECOGIDA DE MUESTRAS Y CONSERVACIÓN. 

 SANGRE DE POLLOS DE GAVIOTA DE AUDOUIN 

La recolección de muestras de sangre de pollos de gaviota de Audouin se realizó en 

periodo 2002-2006, en la colonia de reproducción de la Isla Grosa en la Región de Murcia 

y en los años 2008-2011 en las Salinas de Torrevieja, al haberse trasladado hasta aquí la 

práctica totalidad de las parejas reproductoras en Isla Grosa. La totalidad de las muestras 

recolectadas, así como los años correspondientes de muestreo, están recogidos en la 

tabla IV.1. 

Tabla IV.1. Muestras utilizadas en la presente memoria 

AÑO Nº DE MUESTRAS NATURALEZA DE LA MUESTRA PROCEDENCIA 

2000 5 Huevo Isla Grosa 

2001 5 Huevo Isla Grosa 

2002 
29 
6 
1 

SANGRE POLLO 
PLUMA ADULTO 
PLUMA POLLO 

ISLA GROSA 

2003 

44 
4 
2 

11 

SANGRE POLLO 
PLUMA ADULTO 
PLUMA POLLO 

HUEVO 

ISLA GROSA 

2004 

40 
8 

10 
12 
9 

SANGRE POLLO 
PLUMA ADULTO 
PLUMA ADULTO 
PLUMA POLLO 

HUEVO 

ISLA GROSA 
ISLA GROSA 
DELTA EBRO 
DELTA EBRO 

ISLA MOLTONA 

2005 34 SANGRE POLLO ISLA GROSA 

2006 21 SANGRE POLLO ISLA GROSA 

2008 24 SANGRE POLLO TORREVIEJA 

2009 30 SANGRE POLLO TORREVIEJA 

2010 30 SANGRE POLLO TORREVIEJA 

2011 
29 
6 

61 

SANGRE POLLO 
PLUMA POLLO 
PLUMA POLLO 

TORREVIEJA 
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En 2007 no se pudo tomar muestras ya que los técnicos de la Dirección General del Medio 

Natural de la extinta Consejería de Industria y Medio Ambiente, a pesar de contar con 

autorización para ello, no permitió el acceso a la colonia a nuestro grupo de investigación 

hasta que los pollos ya eran demasiado grandes para su captura. 

El manejo de los pollos se realizó aprovechando las campañas de anillamiento científico 

en cada una de las colonias mencionadas. Los anilladores en primera instancia capturaban 

a los pollos los anillaban, median y pesaban para posteriormente introducirlos en una caja 

de cartón para que no escaparan minimizar el estrés por manejo (foto IV.2). El equipo de 

extracción de muestras que acompañaba a cada equipo de anilladores procedía a escoger 

al azar un pollo, de aproximadamente 25 días de edad, de cada pollada para evitar 

pseudoreplicaciones en los datos. 

 

Foto IV.2. Pollo seleccionado para la extracción sanguínea. 

Mientras un ayudante mantenía al animal en decúbito supino, un veterinario procedía a 

realizar la extracción de sangre. La muestra de sangre extraída no podía suponer nunca 

más del 1% del peso del animal. Teniendo en cuenta que el peso de los pollos 

muestreados osciló de 331 a 401 gramos, se estimó extraer una cantidad de 3 ml de 

sangre a cada pollo. 

 
Foto IV.3. Imagen en la que se ve a un equipo de trabajo durante el anillamiento y la extracción de muestras 

en Isla Grosa. 
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La sangre fue extraída mediante punción de la vena ulnar o braquial del ala de los pollos 

mediante jeringuilla de 2,5 ml, heparinizada en ese mismo momento  con heparina de 

litio y utilizando aguja de 0,5x16mm (25G) o de 0,6x25mm (23G), dependiendo del 

tamaño del pollo (foto IV.4.a). Posteriormente la sangre fue dispensada en un tubo 

Eppendorf® (foto IV.4.b)  y mantenida en refrigeración hasta su llegada al laboratorio a las 

pocas horas. Una vez en el laboratorio del Grupo de Investigación de Toxicología de la 

Universidad de Murcia, las muestras fueron conservadas en congelación a -80ºC hasta su 

análisis.  

  

Foto IV.4. a) Proceso de extracción de la muestra de sangre. Torrevieja. b) Dispensando la sangre en los 

tubos Eppendorf® para análisis de contaminantes y en tubos especiales para bioquímica. 

Las muestras recogidas fueron empleadas para el análisis toxicológico de metales pesados 

(Cd, Pb, Cu, Zn y Hg), así como para sexado y bioquímica sanguínea, este último no objeto 

de esta tesis doctoral. 

 MUESTRAS DE PLUMAS DE POLLOS Y ADULTOS DE GAVIOTA DE AUDOUIN 

Las muestras procedentes de Isla Grosa, Delta del Ebro y Torrevieja se obtuvieron en 

diferentes años. Así las muestras recogidas en Isla Grosa se corresponden con los años 

2002-2004; las recogidas en el Delta del Ebro se corresponden con el año 2004 y las 

recogidas en Torrevieja se corresponden con el año 2011 (tabla IV.1). La colonia del Delta 

del Ebro fue utilizada como control. 

Una vez extraída la muestra de sangre a los pollos de gaviota y previamente a ser 

liberados se procedía a recolectar varias plumas de la zona interescapular extrayéndolas 

directamente del folículo ejerciendo una leve tracción (foto IV.5). La elección de esta 

pluma se debe a que se ha comprobado como las plumas interescapulares presentan 

menos variabilidad en cuanto a las concentraciones de metales pesados, como el 

mercurio, que otras plumas (19Furness et al., 1986). Se seleccionaban aquellas que habían 

alcanzado su total desarrollo y por lo tanto ya no recibían aporte sanguíneo.  

a) b) 
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Foto IV.5. Toma de muestras de plumas interescapulares en pollos de gaviota. 

En el caso de los adultos se recogieron plumas de los cadáveres encontrados en la colonia 

que habían fallecido tras quedar inmovilizados por atrapamiento con artes de pesca 

(anzuelos, sedales, etc.) (fotos IV.6 y IV.7). 

 

Foto IV.6. Extrayendo un anzuelo (potera) de la pata de un adulto reproductor, una de las causas principales 

de muerte detectadas en los cadáveres encontrados en las colonias prospectadas. 

Para ello se seleccionaron plumas primarias del ala, las cuales fueron extraídas por 

tracción para conservar toda la estructura de la pluma. Posteriormente a su extracción, 

las plumas fueron introducidas en bolsas de plástico, las cuales en el caso de los pollos se 

rotularon con el número de su anilla y en los adultos se les asignó un código correlativo. 

Una vez debidamente precintadas las bolsas estas fueron trasladadas al laboratorio de 

Toxicología y mantenidas a temperatura ambiente, en lugar fresco y seco (en oscuridad) 

hasta su análisis. 

 

Foto IV.7. Cadáveres de adultos atrapados con artes de pesca en las cercanías del nido (Isla Grosa). 
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Las plumas recogidas fueron empleadas para análisis toxicológico de metales pesados 

(Cd, Pb, Cu, Zn y Hg). 

Por tratarse de aves coloniales no se pudo establecer relación de parentesco entre las 

plumas de pollos y de adultos. 

 MUESTRAS DE HUEVOS 

Los huevos que se han utilizado para esta investigación han sido recolectados en Isla 

Grosa en los años 2000, 2001 y 2003 aprovechando las campañas de anillamiento 

científico. Como control se utilizaron huevos recolectados en la Isla Moltona en 2004 

(tabla IV.1). 

Los huevos fueron recolectándose de nidos que presentaban fallos reproductivos y 

habían sido abandonados (foto IV.8). Para comprobar si los huevos estaban siendo 

incubados se les tomaba la temperatura y si esta estaba cercana a la temperatura 

ambiental se consideraba que los padres habían abandonado la puesta. 

Se recolectó un huevo de cada nido para evitar pseudoreplicaciones en los resultados. 

  

Foto IV.8. Huevo abandonado de gaviota de Audouin en Isla Grosa. 

Para ello un miembro del equipo de anillamiento y toma de muestras recogía cada uno de 

los huevos seleccionados los cuales eran introducidos en una duquesita. Este se mantenía 

en refrigeración hasta su llegada al laboratorio. Una vez allí fueron mantenidas en 

congelación (-40ºC) hasta su procesado. 

Las muestras obtenidas fueron destinadas a tres tipos de análisis. Por un lado los huevos 

completos fueron sometidos a estudios biométricos (peso, volumen, longitud, anchura, 

grosor de cáscara, etc.), posteriormente fueron abiertos para extraer su contenido y en 

ese momento estudiar el grado de desarrollo embrionario. Los contenidos de los huevos 

que carecían de desarrollo embrionario, o este no había llegado al 5º día, eran 

homogeneizados y congelados a -80ºC hasta su análisis. Dichos contenidos fueron 
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destinados posteriormente a análisis de OC y PCB´s. Las cáscaras de todos los huevos 

recolectados fueron destinadas a análisis toxicológicos de metales pesados (Cd, Pb, Cu y 

Zn), en el momento de su descongelación (foto IV.9). 

 

Foto IV.9. Huevos en descongelación para su posterior procesado. 

IV.5. DETERMINACIÓN DEL SEXO DE LOS POLLOS. 

Para este estudio, en los laboratorios del Departamento de Zoología y Antropología Física 

de la Universidad de Murcia bajo la dirección del Dr. José Galián Albaladejo, se analizaron 

un total de 147 muestras de sangre de pollos de aproximadamente 25 días de edad 

capturados en la colonia de Isla Grosa durante las campañas de anillamiento de 2002 a 

2005. Los resultados de las muestras de 2004 no fueron determinantes, al no poder 

interpretarse con claridad los resultados revelados tras la electroforesis, por lo que se 

optó por estudiar los datos obtenidos de los otros tres años (95 muestras). 

Para la realización del estudio se empleó la técnica de amplificación de los fragmentos de 

los genes CHD1 mediante la reacción en cadena de la polimerasa (PCR). Para su 

realización, previamente, 5 l de sangre de pollo de gaviota fue digerida con 100 l de 

NaOH durante 10 minutos a 95 grados en termociclador Ependorf. 

Para la realización de la PCR, 0,5 l del DNA obtenido fue añadido a una dilución 100 nM 

de los Primers P2 (5´-TCTGCATCGCTAAATCCTTT-3´) y P8 (5´-CTCCCAAGGATGATRAAYTG-

3´) (40Griffiths et al, 1998) a razón de 0,3 l de cada primer hasta completar un volumen 

total de 12,5 l tras añadir una mezcla de Buffeer (Tampón 10X); MgCl2 50mM; dNTP 

50mM; Ecotaq (DNA polimerasa); Agua purificada.  

La reacción de PCR se realizó en Termociclador PTC-10 (MJ Research, Waltham, MA, USA) 

siguiendo al secuencia 2 minutos a 96ºC; 30 segundos a 96ºC; 30 segundos a 50ºC; 1 

minuto a 72ºC, repitiendo desde el paso dos de la secuencia 35 veces más. 
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Posteriormente se sometió durante 10 minutos a 72ºC y se finalizó el proceso 

manteniéndolo a 15ºC. 

Para la electroforesis se tomaron 6 l de la PCR obtenida y tras ser mezclada con una 

cantidad igual de Azul de Bromofenol se analizó por electroforesis en Gel NuSieve® GTC 

Agarosa al 6% al que se la añadió Bromuro de Etidio en su preparación. El producto fue 

visualizado y fotografiado bajo luz ultravioleta. Para su interpretación, se tuvo en 

consideración que la banda del gen CHD1-Z de 340 pb (pares de bases) aparece en ambos 

sexos, mientras las hembras tienen una segunda banda CHD1-W de 370 pb (imagen IV.7). 

 
Imagen IV.7. Electroforesis en la que se observan señalados con flechas ejemplares machos                 

(gen CHD1-Z) y hembras (gen CHD1-Z y gen CHD1-W). 

IV.6. ANÁLISIS DE METALES PESADOS EN MUESTRAS BIOLÓGICAS. 

Los niveles de cadmio, plomo, cobre, zinc y mercurio en sangre se determinaron en un 

total de 281 muestras obtenidas en pollos de Gaviota de Audouin nacidos entre 2002 y 

2011. Del mismo modo se determinaron dichos metales en un total de 110 muestras de 

pluma de adultos y pollos de gaviota en los años 2002, 2003, 2004 y 2011.  

Por otro lado se determinaron las concentraciones de metales pesados (Cd, Pb, Cu y Zn) 

en 30 huevos colectados en los años 2000, 2001, 2003 y 2004.  

IV.6.1. TÉCNICA ANALÍTICA.  

En el presente trabajo se ha utilizado la metodología descrita por 41García-Fernández et 

al. (1995), que emplea la voltamperometría de redisolución anódica de pulsos diferencial 

(DPASV) para la determinación de los metales cadmio, plomo, cobre y zinc. A pesar de 

que la determinación de metales como el plomo y el cadmio se realiza normalmente por 

métodos de absorción atómica, 42Oehme y Lund (1979), sostienen que DPA es un método 

que puede competir, como método de rutina en laboratorios, en sensibilidad y coste por 
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análisis con la absorción atómica y, además, tiene la ventaja de poder determinar varios 

metales simultáneamente. 

Para la determinación de mercurio se utilizó la espectrofotometría de absorción atómica 

mediante el uso de un analizador directo de mercurio Milestone DMA-80 (43Espín et al, 

2012). 

 VOLTAMPEROMETRÍA DE REDISOLUCIÓN ANÓDICA 

 Soluciones patrón y concentraciones 

A partir de un patrón madre de calidad y riqueza contrastadas (Sigma®), de cada uno de 

los metales que iban a ser analizados (Cd, Pb, Cu y Zn) se prepararon diferentes 

disoluciones con concentraciones decrecientes de cada metal utilizando como disolvente 

agua ultrapurificada (Milli-Q). 

Para la adición de los patrones se utilizaron micropipetas Biohit Proline® y puntas de 

micropipeta desechables libres de metales. 

Tabla IV.2. Disoluciones patrón utilizadas en el análisis voltamétrico 

Metal 
Concentración madre 

(Sigma) 

Concentración  
1/10 

Concentración 1/100 Concentración 1/1000 

CADMIO 1025 g/ml 102,5 g/ml 10,25 g/ml 1,025 g/ml 

COBRE 1000 g/ml 100,0 g/ml 10,00 g/ml 1,000 g/ml 

PLOMO 1050 g/ml 105,0 g/ml 10,50 g/ml 1,050 g/ml 

ZINC 1050 g/ml 105,0 g/ml 10,50 g/ml 1,050 g/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 IV.10), 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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Foto IV.10. Polarógrafo Metrohm®. 

Antes de la realización del análisis cuantitativo, se realiza un análisis cualitativo, llamado 

análisis exploratorio, 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 que se añadirá a cada muestra digerida 

debe ser de 1,5 a 3 veces superior a la intensidad de corriente encontrada en la muestra, 

durante el análisis exploratorio, para cada uno de los metales. Las condiciones de trabajo 

se detallan en la siguiente tabla: 

Tabla IV.3. Condiciones de trabajo para el análisis de cadmio, plomo, cobre y zinc por voltamperometría de 

redisolución anódica. 

Técnica Gota pendiente de mercurio (HMDE) 

Modo de medición Diferencial de pulsos normal (DP) 

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 y Cu) 
-1200 mV (Zn) 

Potencial final de medición 65 mV (Cd, Pb y 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 

Electrolito soporte 50µl HCL 
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 Identificación y cuantificación. Límites de detección 

Con los patrones y condiciones de trabajo descritas anteriormente, se identificaron los 

metales objeto de este estudio encontrándose los valores mostrados en la siguiente 

tabla: 

Tabla IV.4. Rango de potencial de verificación para los diferentes metales 

METAL Potencial de verificación 

Zinc -990±20mV 

Cadmio -585±20mV 

Plomo -380±20mV 

Cobre -80±40mV 

De esta forma, programando el barrido en el intervalo de potencial que va desde –1200 a 

+60 mV y utilizando las condiciones descritas con anterioridad, sólo se pueden detectar 

los cuatro metales pesados anteriormente citados. 

La cuantificación de los niveles de metales pesados en la muestra se determina tras la 

adición de volúmenes constantes de cada una de las disoluciones patrón mediante 

regresión lineal. 

Los límites de detección para cada metal se calcularon bajo la premisa de que la altura de 

un pico fuera como mínimo el triple del valor encontrado para una muestra blanco 

purificada y digerida de la misma forma que las muestras problema. Para su 

establecimiento, se analizaron disoluciones patrón de concentraciones decrecientes hasta 

obtener respuestas inferiores a los valores mínimos según el método descrito por 
44Martínez-López (2005). De esta forma los límites de detención encontrados se muestran 

en la tabla IV.5. 

Tabla IV.5. Límites de detección 

METAL Límite de detección 

Zinc 0,3 mg/L 

Cadmio 0,025 µg/L 

Plomo 1,22 µg/L 

Cobre 0,04 mg/L 
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IV.6.2. METODOLOGÍA ANALÍTICA. 

 Acondicionamiento de las muestras para el análisis voltamétrico 

Según 42Oehme y Lund (1979), la muestra que se introduzca en la célula electrolítica para 

su análisis debe estar exenta de impurezas orgánicas para no interferir en la 

determinación por DPASV. Es necesario, por tanto,  que la matriz biológica objeto de 

estudio sufra una digestión completa. Con este fin, se utilizó una digestión húmeda de las 

muestras (41García-Fernández et al., 1995). El método consiste en una digestión a altas 

temperaturas de la muestra con una mezcla de ácidos nítrico, perclórico y sulfúrico en una 

proporción 8/8/1 en el caso de las muestras de sangre. Las muestras de plumas y cáscaras 

de huevo sufren una predigestión previa, con una proporción de 8/4/1 de los ácidos, 

según el método descrito por 45Martínez-López et al (2004). 

 Reactivos utilizados 

Para minimizar el riesgo de contaminación de la muestra durante su acondicionamiento y 

digestión 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 procedente de la digestión se utilizó agua destilada y purificada en 

un sistema Milli-Q® adicionada de HCl como se explica posteriormente.  

Los patrones de adición se prepararon mediante diluciones a partir de soluciones 

estándar de cadmio, plomo, cobre y zinc de Sigma® y agua purificada (Milli-Q®). 

 Instrumentación y Material 

Los tubos de cuarzo, de 10 x 100 mm y un volumen aproximado de 5ml, 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. Posteriormente, fueron aclarados dos veces 

con agua bidestilada y secados en estufa a 80ºC.   

Para llevar a cabo la digestión se utilizó un digestor Selecta ® con termostato y control de 

temperatura de 10 a 450 ºC, equipado con un bloque de aluminio con capacidad para 60 

tubos de 10 mm de diámetro. El digestor está colocado en el interior de una cabina 

extractora de humos Captair 5008 UN (foto IV.11). 
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Foto IV.11. Puesto de digestión. Cabina extractora de humos y bloque digestor. 

Para minimizar la contaminación y pérdida de analitos, todas las muestras fueron pre-

digeridas directamente en los tubos de cuarzo con la solución ácida anteriormente 

mencionada.  

 Procedimiento de digestión 

a) MUESTRAS DE SANGRE TOTAL 

A 200 µl de sangre dispuesta en un tubo de cuarzo se le añaden 0,5 ml de  la mezcla de 

ácidos (nítrico, perclórico y sulfúrico, 8:8:1). La muestra así preparada es sometida, en el 

digestor, al siguiente tratamiento térmico, pudiéndose aumentar los tiempos según las 

características de cada muestra (tabla IV.6). 

Tabla IV.6. Tratamiento térmico para la digestión ácida 

TEMPERATURA (ºC) TIEMPO (Minutos) 

40 15 

60 20 

80 10 

100 10 

110 20 

120 10 

130 10 

160 10 

190 120 

250 5 

300 5 

340 5 

380 HASTA SEQUEDAD 
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b) MUESTRAS DE PLUMAS 

b.1) Lavado de las plumas 

Las plumas se sometieron a un lavado con acetona para eliminar la grasa y 

posteriormente un lavado con tritón X- 100 diluido en una proporción de 1:400. Una vez 

hecho esto, se lavaron con una solución de HNO3 al 5%. Tras el proceso de lavado, las 

plumas fueron cortadas y desecadas en estufa a 80ºC durante al menos 12 horas. 

b.2) Predigestión de las plumas 

Las plumas fueron cortadas en trozos de muy pequeño tamaño y todos los trozos fueron 

homogeneizados. 0,1 g de dicho homogeneizado de cada pluma en el caso de las aves 

adultas o de varias plumas en el caso de los pollos, fue introducido en un tubo de cuarzo 

al que se le añadió 1 ml de  la mezcla de ácidos (nítrico, perclórico y sulfúrico, 8:4:1).  Las 

muestras se mantuvieron 24 horas en predigestión dentro de la cabina extractora, 

cerrada, para evitar contaminaciones. 

b.3) Digestión de las plumas 

Posteriormente al proceso de predigestión, las muestras fueron sometidas a un 

tratamiento térmico en el digestor, con un protocolo de temperatura idéntico al 

empleado para las muestras de sangre. 

c) MUESTRAS DE CÁSCARA DE HUEVO 

c.1) Lavado de las cáscaras de huevo 

Una vez abiertos los huevos y separado su contenido, las cascaras se sometieron a un 

lavado con acetona y posteriormente un lavado con tritón X- 100 diluido en una 

proporción de 1:400. Una vez hecho esto se lavaron con una solución de HNO3 al 5%. 

c.2) Predigestión de las cáscaras 

Se tomaron pequeños trozos de la cáscara en varios puntos del ecuador de cada huevo. 

0,1 g de cáscara de cada huevo fue introducido en un tubo de cuarzo al que se le añadió 1 

ml. de  la mezcla de ácidos (nítrico, perclórico y sulfúrico, 8/4/1).  Las muestras se 

mantuvieron 24 horas en predigestión dentro de la cabina extractora, cerrada, para evitar 

contaminaciones. 

c.3) Digestión de las cáscaras 

Posteriormente al proceso de predigestión, las muestras fueron sometidas a un 

tratamiento térmico en el digestor, con un protocolo de temperatura idéntico al 

empleado para las muestras de sangre. 
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IV.6.3. ANÁLISIS DE METALES PESADOS. 

Tras llevar la muestra a sequedad se deja enfriar y se añaden 50µl de ácido clorhídrico 

como electrolito de soporte. Finalmente, se redisuelve con agua destilada y purificada en 

milli-Q® (5+5 ml en dos fases) y se pasa por un baño ultrasónico. Posteriormente se 

trasvasa a la célula electrolítica (volumen total 10 ml). El pH de la disolución final a 

analizar debe estar entre 1 y 2. 

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 (41García- Fernández et al., 1995). 

 ESPECTROFOTOMETRÍA DE ABSORCIÓN ATÓMICA 

El mercurio total se analizó en un analizador directo de mercurio DMA-80 de Milestone 

mediante espectrofotometría de absorción atómica con un límite de detección de 0,005 

ng.  

Las muestras de sangre (100 l peso húmedo) o de plumas ya limpias y troceadas según el 

método descrito en el apartado anterior (0,1 g de peso seco), se cargaron en una navecilla 

de níquel y se analizaron. La curva de calibración se calculó con once puntos (por 

duplicado), de 0 a 1004 ng de mercurio. 

La precisión y la exactitud del método fueron probadas utilizando materiales de 

referencia certificados (Mercury Standard para AAS, Fluka, 1000 mg / L Hg en ácido nítrico 

al 12%, preparados con Hg metal de alta pureza, HNO3TraceSELECT® y agua 

TraceSELECT®Ultra). La recuperación del mercurio total de siete repeticiones de CRM 

diluido a 1 ppm fue de 98.14 ± 3.52% (media ± desviación estándar). El coeficiente de 

variación para la repetibilidad fue del 3,58%. 

Las concentraciones de mercurio fueron expresadas en peso seco. 

IV.7. ANÁLISIS DE COMPUESTOS ORGANOCLORADOS Y CONGENERES DE PCB´s EN 

MUESTRAS DE GAVIOTA DE AUDOUIN. 

IV.7.1. TÉCNICA ANALÍTICA.  

Las muestras de huevos no eclosionados se procesaron en los laboratorios del Centro de 

Ecología e Hidrología de Monks Wood (Reino Unido), bajo la supervisión del Dr. Richard 
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Shore y con la colaboración de la Dra. Emma Martínez López, donde se analizaron 

compuestos organoclorados y PCB´s siguiendo la metodología descrita por 46Newton et al. 

(1999) y 47Wienburg y Shore (2004). 

 Reactivos 

Todos los reactivos utilizados fueron de calidad para análisis de residuos: acetona 

(Rathburn  ), n-hexano 99% (Rathburn ), sulfato sódico anhidro (BDH ), arena lavada 

con ácidos  (BDH) y óxido de alúmina desactivado, neutro, brockman grado 1 (BDH ). 

 Preparación del material 

Previa mente a su utilización a su uso, el material de vidrio utilizado (probetas, vasos de 

precipitado, pipetas Pasteur, matraces, etc.) fueron lavados 5 veces con una mezcla 

hexano:acetona (1:1). La alúmina, el sulfato de sodio anhidro y la arena de 

homogenización fueron tratadas siguiendo los métodos descritos a continuación: 

Oxido de aluminio (Alúmina) (BDH): Primeramente se sometió a un tratamiento térmico a 

800ºC durante 4 horas en un horno mufla. A continuación, se dejó enfriar durante 12 

horas y se le añadió 5% de agua desionizada. Finalmente, se mantuvo en agitación 

constante durante 60 minutos. 

Arena y Sulfato de sodio anhidro (BDH): Se sometió a tratamiento térmico en horno mufla 

durante 4 horas a una temperatura de 700ºC. A continuación, se dejó enfriar durante al 

menos 12 horas y el sulfato se trituró hasta pulverización. 

IV.7.2. METODOLOGÍA ANALÍTICA. 

 Preparación de las muestras 

Se tomaron diversas medidas biométricas de cada huevo (longitud y la anchura) con un 

calibrador digital con un error de 0.01 mm. Los huevos fueron abiertos y el contenido fue 

pesado y guardado a temperatura de congelación (-80ºC) hasta el momento del análisis. 

Después de la descongelación, el contenido de los huevos fue homogeneizado tomando 

una pequeña muestra (2g) para la determinación de organoclorados. Las cáscaras se 

dejaron secar hasta obtener un peso constante (más de 30 días) y posteriormente se 

pesaron. El índice de cáscara se obtuvo mediante la fórmula (48Ratcliffe, 1970): 

Índice de cáscara (
𝑚𝑔

𝑚𝑚2
) =

𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑐á𝑠𝑐𝑎𝑟𝑎

𝐿𝑜𝑛𝑔𝑖𝑡𝑢𝑑 𝑑𝑒𝑙 ℎ𝑢𝑒𝑣𝑜 (𝑚𝑚) 𝑥 𝑑𝑖á𝑚𝑒𝑡𝑟𝑜 𝑑𝑒𝑙 ℎ𝑢𝑒𝑣𝑜 (𝑚𝑚)
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como ya se explica en el apartado correspondiente de esta memoria. El grosor de la 

cáscara se obtuvo calculando la media de cinco medidas tomadas en el ecuador del huevo 

con un calibrador digital con un error de 0.01 mm. 

 Proceso de extracción 

Dos gramos de muestra fueron homogeneizados y secados químicamente al hacerlos 

atravesar una capa de sodio sulfato anhidro en un embudo de placa porosa. Como 

extractante se utilizó una mezcla  de hexano:acetona en una proporción 1:1. Volúmenes 

constantes (10 ml), se fueron añadiendo al homogenizado hasta obtener un volumen final 

de 50 ml. 

 Determinación de lípidos 

La determinación de lípidos se realizó tomando como base 25 ml del extracto, calculando 

el peso resultante tras la evaporación durante 48 horas y la desecación en un desecador 

de solventes. 

 Purificación 

Se resuspendieron los lípidos en 5 ml de hexano. A continuación, 1 ml de extracto fue 

purificado mediante una columna cromatográfica de alúmina (0.8 g), eluyendo con n-

hexano hasta conseguir un volumen de 5 ml. 

Para la calibración, a cada muestra se le añadió como estándar interno Dichlorobenzil 

(Sigma-Aldrich®). 

IV.7.3. ANÁLISIS DE OC Y PCB´S. 

La determinación se realizó mediante un cromatógrafo de gases Agilent 6890 equipado 

con un detector de captura de electrones (Agilent Micro ECD) y un autosampler Agilent 

7673. La columna utilizada fue del tipo capilar (SGE HT8) de 50 m, 0.22 mm de diámetro 

interno y 0.25 m de grosor, usando como gas portador helio y como make up nitrógeno. 

Las condiciones cromatográficas se detallan en la tabla IV.7. 

La identificación de los picos se realizó a través del paquete informático (Scientific 

Software Inc, Cambridge, UK), mediante la comparación de los tiempos de retención de 

picos desconocidos con aquellos de compuestos estándar (Greyhound Ltd, Birkenhead, 

UK).  

La cuantificación se realizó a través de un standard de calibración multilevel. Se 

determinaron 7 insecticidas organoclorados (HCB, a-HCH, -HCH, HEOD, DDE, TDE, DDT) y 

36 congéneres de PCBs (números de IUPAC 8,18, 28, 29, 31, 52, 77, 81, 101, 105, 114, 
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118, 123, 126, 128, 138, 141, 149, 153, 156, 157, 163, 167, 169,170, 171, 180, 183, 187, 

189, 194, 199, 201, 205, 206 y 209). 

Tabla IV.7. Condiciones cromatográficas. 

Flujos                             Gas portador 

                                                Make up 

He a 1 

ml/min  

N2 a 25 ml/min 

Condiciones de inyección Temperatura inicial 20 ºC 700 ºC/min hasta 

240ºC 10 min a 240 ºC 

Temperatura del detector 325ºC 

Rango de temperaturas 2 min a 50 ºC 

45 ºC/min hasta 200 ºC 

2 ºC/min hasta 285 ºC 

50 ºC/min hasta 325 ºC 

10 min a 325 ºC  

Duración del cromatograma 58,63 min 

Volumen de inyección Autosampler 4 µl 

 Límites de detección y test de recuperabilidad 

Los límites de detección para los distintos congéneres  de PCBs osciló entre 0.007 µg/g a 

0.019 µg/g peso húmedo y de 0.009 µg/g a 0.024 µg/g para los insecticidas 

organoclorados. Como control de calidad, se analizó con cada grupo de muestras,  

muestras de huevos enriquecidos con una cantidad conocida de organoclorados y PCBs. 

Los valores de recuperabilidad oscilaron entre 58.8- 87.5 %. 

IV.8. ESTUDIO DE LA ULTRAESTRUCTURA DE LA CÁSCARA DE LOS HUEVOS. 

El estudio de la ultraestructura de la cáscara de los huevos se realizó mediante 

microscopia electrónica de barrido utilizando para ello un microscopio electrónico de 

barrido Jeol modelo 6.100. 

IV.8.1. TÉCNICA DE FIJACIÓN Y PREPARACIÓN DE LAS MUESTRAS.  

Se recogieron muestras del ecuador de la cáscara del los huevos de Isla Grosa una vez 

estas habían sido lavadas, siguiendo el mismo procedimiento descrito para el análisis de 

metales pesados. Las muestras así obtenidas, se fijaron en tetroxido de osmio al 1% 

durante 1-2 horas y se dejaron secar toda una noche en líquido lavador (tampón 

cacodilato más sacarosa). La deshidratación se efectuó mediante pases en alcohol etílico 

de gradación creciente, absoluto y acetona al 100% y el secado de las muestras se realizó 
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mediante el método del punto crítico en baño de acetona y CO2 (líquido-gaseoso), en una 

cámara CPDO2 Balzers Union. El recubrimiento se realizó con oro (sputtering), de unos 

200 Å de espesor en un vaporizador Bio-Rad Polaron Division. 

IV.8.2. CAPTURA DE IMÁGENES. 

Las imágenes fueron capturadas con el programa Link-Isis (Oxford Instrumets-Reino 

Unido), y pasadas a fotografía en la Unidad de Estudio y Proceso Digital de Imagen de la 

Universidad de Murcia, usando una cámara Polaroid CI5000S  acoplada a un ordenador 

personal. 

IV.9. ANÁLISIS ESTADÍSTICO DE LOS RESULTADOS. 

El análisis estadístico se realizó usando el paquete estadístico IBM SPSS® v.15.0 para 

Windows (Ver 15.0; SPSS, Chicago, IL, USA). El nivel de significación para todas las pruebas 

se estableció en α=0,05. 

IV.9.1. ESTUDIOS PRELIMINARES. 

Para estudiar como afectaba el tiempo que los investigadores pasaban en la colonia con 

el estrés que sufrían los pollos se realizó una confirmación previa de la normalidad de la 

muestra usando el test Kolmogorov–Smirnov. Tras comprobar que los datos se ajustaban 

a la normalidad se utilizó el cálculo del coeficiente de correlación de Pearson para 

estudiar la relación entre las variables tiempo de estancia de los investigadores en la 

colonia y temperatura corporal de los pollos. 

Se quiso comprobar si existían diferencias entre la temperatura corporal de los pollos 

dependiendo de si el nido se encontraba al sol, en sol y sombra o a la sombra (a esta 

variable le llamamos “grado de insolación”). Para ello, primeramente, realizamos la 

prueba de homogeneidad de varianzas de Levene. Si se comprobaba que no existían 

diferencias entre las varianzas procedíamos, entonces, se realizó ANOVA unifactorial. En 

caso de encontrar diferencias entre las varianzas, realizábamos la prueba robusta de 

igualdad de las medias de Welch. Posteriormente, para comprobar donde se encontraban 

las diferencias, realizamos pruebas Post Hoc. La prueba de la diferencia honestamente 

significativa de Tukey se realizó cuando asumimos igualdad de varianzas y la prueba de 

comparaciones múltiples de Games-Howell cuando asumimos que existían diferencias 

entre las varianzas. 

En el estudio de la determinación del sexo en los pollos de gaviota de Audouin (sex-ratio) 

durante los cuatro primeros años de muestreo en Isla Grosa y con el fin de estudiar si la 
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proporción de sexos variaba según el año de muestreo se realizó una tabla de 

contingencia al tratarse de variables categóricas. Posteriormente con la prueba de Chi-

cuadrado estudiamos si el sex-ratio estaba relacionado con el año en el que se realizó el 

muestreo. Dado que cada año la disponibilidad de recursos alimenticios puede verse 

influenciada por diferentes factores, de esta forma podríamos inferir cuan de importante 

era dicha variación para alterar el sex-ratio.  

Finalmente se comparó la productividad (nº de pollos nacidos/ pareja) entre colonias 

utilizando U de Mann-Whitney. 

IV.9.2. METALES PESADOS EN SANGRE. 

Para el estudio de la concentración de metales en sangre, del total de los pollos 

muestreados (281) se han eliminado 10 por considerarlos “outlier” (valor atípico) tras ver 

cómo se ajustaban los datos de sus concentraciones a la recta en un gráfico Q-Q.  

Se realizó una confirmación previa de la normalidad de la muestra usando el test 

Kolmogorov–Smirnov. Como las variables no se ajustaban a una distribución normal se 

realizó la transformación logarítmica de las mismas, lo cual no corrigió este hecho. 

Definitivamente se optó por la realización de pruebas no paramétricas  para el análisis de 

los datos.  

Los valores descriptivos se proporcionan como medianas. Las correspondientes medias, 

desviaciones estándar y rango se aportan con el fin de comparar con otros estudios  

Las diferencias en la concentración de metales en sangre debidas al sexo y se estudiaron 

mediante U de Mann-Whitney. Para estudiar las correlaciones entre metales se calculó el 

coeficiente de correlación (Rho) de Spearman. 

Para el estudio espacio temporal de las concentraciones de metales se utilizó la prueba 

no paramétrica de Kruskal Wallis y posteriormente la U de Mann Whitney. 

Con el fin de evaluar la influencia de los diferentes metales sobre la productividad de cada 

una de las colonias estudiadas se llevaron a cabo modelos lineales generalizados (GLM), 

en los que los diferentes metales actuaban solos o asociados a otros de forma aditiva o 

interactiva. Para ello aplicamos el enfoque metodológico de información descrito por 
49Burnham and Anderson (2002) basados en los criterios de información de Akaike, en su 

versión corregida:  
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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  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. 

IV.9.3. ESTUDIOS DE PARÁMETROS BIOLÓGICOS EN HUEVOS. 

Previo al estudio de los contaminantes en los huevos se realizó un estudio sobre 

diferentes parámetros biológicos (biométricos principalmente) relacionados con la 

viabilidad de los embriones y por tanto con la productividad de la colonia. Para ello se 

estudiaron índice de Ratcliffe (48Ratcliffe, 1970), grosor de la cáscara, peso de la cáscara, 

longitud del huevo, diámetro del huevo, volumen del huevo y porcentaje de lípidos del 

contenido. 

Se realizó una confirmación previa de la normalidad de la muestra usando el test 

Kolmogorov–Smirnov comprobando que los datos todas las variables estudiadas se 

ajustaban a una distribución normal. Por tanto, la comparación de medias entre 

poblaciones se realizó mediante el test T de Student.  

IV.9.4. METALES PESADOS EN CÁSCARA DE HUEVOS NO ECLOSIONADOS. 

Según la prueba de normalidad de Kolmogorov-Smirnov, la distribución de las 

concentraciones de metales pesados en cáscara de huevo no seguía una distribución 

normal en nuestra población de estudio para los metales Cd y Zn. Con el fin de mejorar la 

significación estadística, los valores de Cd y Zn en sangre se normalizaron mediante 

transformación logarítmica.   
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Para la comparación de las dos poblaciones estudiadas en cuanto a los contaminantes 

presentes en las cáscaras de huevos se utilizó la prueba de Levene sobre la igualdad de 

varianzas y pruebas T de Student de varianzas combinadas y separadas sobre la igualdad 

de las medias. De la misma forma se empleó la T de Student para comparar las 

concentraciones de metales pesados en huevos embrionados y no embrionados. 

Los diferentes metales se correlacionaron entre si aplicando el coeficiente de correlación 

de Pearson de la misma manera que se hizo entre estos y los parámetros biométricos. 

IV.9.5. COMPUESTOS ORGANOCLORADOS EN HUEVOS NO ECLOSIONADOS. 

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 (50van 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 
51Hoyt (1979). 

Como algunos de los compuestos presentaron una elevada frecuencia de valores por 

debajo del límite de detección (α-HCH), se les asignó cero para el estudio estadístico.  

Puesto que las concentraciones de contaminantes presentaron una distribución normal 

(tras aplicar la prueba de normalidad de Kolmogorov-Smirnov), las comparaciones entre 

colonias se realizaron mediante la prueba T de Student. 

Para estudiar las relaciones entre las concentraciones de organohalogenados y los 

parámetros que determinan el éxito reproductivo se calculó el coeficiente de correlación 

de Pearson. 

IV.9.6. METALES PESADOS EN PLUMAS. 

Según la prueba de normalidad de Kolmogorov-Smirnov, la distribución de las 

concentraciones de metales pesados en plumas no seguía una distribución normal en 

nuestra población de estudio para el metal mercurio en las plumas de los pollos y para los 

metales Cd, Zn Y Pb en las plumas de los adultos. Con el fin de mejorar la significación 

estadística, los valores de dichas variables se normalizaron mediante transformación 

logarítmica. Se eliminaron para el tratamiento estadístico tres ejemplares con valores 

atípicos (outlier).  

Para comparar las concentraciones de metales en plumas entre pollos y adultos de cada 

una de las colonias por separado se realizó la prueba T de Student. Para comparar las 
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concentraciones medias de metales en plumas entre los pollos de las diferentes 

localidades y entre los adultos de las diferentes localidades, se realizó la prueba de 

ANOVA unifactorial, excepto para el metal mercurio en el caso de los pollos ya que en una 

de las localidades se carecía de datos sobre la misma (Delta del Ebro). En este caso se 

realizó la prueba T de Student. Para ello, primeramente realizamos la prueba de 

homogeneidad de varianzas de Levene. Si se comprobaba que no existían diferencias 

entre las varianzas procedíamos, entonces, a realizar la ANOVA unifactorial. Esto nos 

permitía comprobar si existían diferencias entre nuestras poblaciones de estudio.  

En caso de encontrar diferencias entre las varianzas, en la prueba de homogeneidad de 

varianzas, realizábamos la prueba robusta de igualdad de las medias de Welch. 

Con el fin de evaluar la influencia de la localización geográfica de la colonia y la edad de 

los individuos se llevaron a cabo modelos lineales generalizados (GLM), en los que la 

localización de la colonia (colonia) o la edad de los sujetos de estudios (pollo o adulto) 

actuaban solos o asociados entre ellos de forma aditiva o interactiva. Para ello aplicamos 

el enfoque metodológico de información descrito por 49Burnham and Anderson (2002) 

basados en los criterios de información de Akaike, en su versión corregida al igual que se 

explica en el apartado IV.9.2. 

Posteriormente, para comprobar donde se encontraban las diferencias,  realizamos 

pruebas Post Hoc. La prueba de la diferencia honestamente significativa de Tukey se 

realizó cuando asumimos igualdad de varianzas y la prueba de comparaciones múltiples 

de Games-Howell cuando asumimos que existían diferencias entre las varianzas. 

El coeficiente de correlación de Pearson fue el utilizado para estudiar la relación entre las 

concentraciones de mercurio en plumas y en sangre de pollos nacidos en la colonia de 

Torrevieja en 2011, con el fin de averiguar como de útil puede ser la pluma de los pollos 

de gaviota de Audouin para el estudio de la exposición, durante el periodo de cría, a 

metales pesados. Para realizar el estudio de contaminantes metálicos en plumas y cáscara 

de huevos se realizó la prueba T de Student tras realizar la transformación logarítmica de 

la variable concentración de Cu ya que tras realizar la prueba de normalidad de 

Kolmogorov-Smirnov se comprobó que los datos no seguían una distribución normal. 
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V.1. ESTUDIOS PRELIMINARES EN LAS COLONIAS DE GAVIOTA DE AUDOUIN. 

V.1.1. EFECTOS DEL MUESTREO SOBRE EL BIENESTAR ANIMAL. 

Como ya hemos mencionado anteriormente, consideramos que era fundamental para 

nuestro estudio eliminar cualquier factor que pudiera incrementar el estrés de los pollos 

de gaviota que eran sometidos a las prácticas propias del anillamiento científico. 

La extracción de sangre de los pollos que estaban siendo anillados, actividad ya de por si 

estresante pero no evitable, podría incrementar el tiempo de actuación, quedando los 

animales expuestos a las rigurosidades climatológicas, principalmente a los efectos de la 

insolación directa, ya que los padres abandonan los nidos nada más acceder a la colonia y 

durante el tiempo que dura la actuación científica. Por tanto, al abordar el estudio de la 

colonia de Gaviota de Audouin de Isla Grosa, en el año 2001, se nos plantearon una serie 

de incógnitas que considerábamos que debían ser resueltas antes de dar continuidad a 

nuestros trabajos de investigación. Para ello, llevamos a cabo una serie de análisis en la 

misma durante la primera sesión de anillamiento. 

Por un lado queríamos valorar hasta qué punto nuestra actuación de toma de muestras, 

durante el anillamiento científico de los pollos, podría suponer un riesgo añadido de 

estrés para los mismos debido a que esta podría aumentar el tiempo de manipulación en 

la colonia. 

También queríamos saber qué tipo de individuos objeto de estudio se encontrarían, ya 

que, al acceder a la colonia entre la tercera y la cuarta semana posterior a la eclosión de 

los primeros huevos, podríamos encontrar solo a pollos supervivientes, dado que aquellos 

que tuvieran mayor estrés debido a una privación alimentaria o cualquier patología 

incluida la exposición a contaminantes podrían haber desaparecido. 

Por otro lado queríamos conocer si la disponibilidad de alimentos para los pollos podría 

alterar los datos de productividad y por ende dificultar la interpretación de los resultados. 

Estudiando por separado la temperatura de los pollos según la localización del nido (sol, 

sol y sombra o sombra), se comprobó mediante el test de correlación de Pearson como 

no existía relación significativa entre la temperatura corporal de los pollos y el tiempo de 

actuación en la colonia.  

Sin embargo, existían diferencias significativas (p<0,001), en las temperaturas corporales 

de los pollos dependiendo que se encontraran los nidos al sol (Tª media= 33,4ºC), 

sol/sombra (Tª media= 30,8ºC), o sombra (Tª media= 27,9ºC). Se comprobó por tanto que 
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los pollos que se encontraban al sol presentaban mayor temperatura corporal que los que 

se encontraban entre sol y sombra (p=0,04), y que los que se encontraban a la sombra 

(p<0,001). También se constató que los que se encontraban entre sol y sombra 

presentaban temperaturas superiores a los que se encontraban a la sombra (p=0,007), 

(tabla V.1 y gráfico V.1). 

La exposición directa al sol pareció tener más importancia en la temperatura corporal de 

los animales que el grado de estrés al que fueron sometidos. No obstante, la temperatura 

corporal de los animales nunca llegó a alcanzar valores preocupantes para la salud de los 

mismos. A pesar de que, en los pollos que se encontraban al sol la temperatura llegó a 

superar los 32ºC, considerado el umbral para el padecimiento de estrés térmico en aves 

(1De Basilio y Cori, 2016), no apreciamos que se mantuviera un tiempo suficiente para 

considerarla un riesgo, ya que los pollos no mostraron en ningún momento mecanismos 

de termorregulación, como jadeos, letargia o extensión de las alas (2Lara y Rostagno, 

2013), que nos hiciesen suponer lo contrario, salvo en un ejemplar en el que se registró 

una temperatura de 37,8ºC, el cual presentaba taquipnea y pico abierto. Por tanto, este 

es un factor a tener en cuenta cuando se trabaje en colonias de aves en las que los 

animales no cuenten con protección a la radiación solar, de manera que en estas 

condiciones, el tiempo de intervención en la colonia debe de ser el mínimo posible. 

Tabla V.1. Temperatura corporal de los pollos dependiendo de su exposición solar. 

GRADO DE INSOLACIÓN 
TEMPERATURA CORPORAL (ºC) 

n  + sd Mediana (mín - máx) 

SOL 10 33,4 ± 2,56 32,7 (30,2-37,8) 

SOL/SOMBRA 8 30,8 ± 1,68 30,5 (28,6-33,4) 

SOMBRA 19 27,9 ± 2,10 28 (23,5-31,3) 

Gráfico V.1 Temperatura corporal de los pollos dependiendo de su exposición solar 
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V.1.2. FALLOS REPRODUCTIVOS PREVIOS A LA INTERVENCIÓN EN LA COLONIA. 

Es habitual que cuando se realizan estudios toxicológicos en pollos de especies de aves 

coloniales, los muestreos se realicen sobre los pollos sobrevivientes encontrados en el 

momento de la intervención. Son estos, por tanto, los que son objeto de estudio. 

Este hecho, puede infravalorar los datos obtenidos, sobre todo si los parámetros 

estudiados pueden influir sobre la supervivencia de los neonatos. Queríamos saber si la 

mortalidad perinatal podría cuestionar los resultados obtenidos y de esta manera poder 

valorar desde un punto más objetivo dichos resultados. 

Durante la temporada reproductiva de 2001, mientras se realizaba el anillamiento 

científico, se anotaron todos los casos de mortalidad perinatal encontrados en la colonia 

de cría de Isla Grosa. Para ello se recogieron todos los cadáveres y huevos no 

eclosionados para posteriormente ser estudiados. Se contabilizaron un total de 144 

eventos mortales, de los cuales 88 fueron huevos no eclosionados con mortalidad 

embrionaria (61,97%), 40 fueron pollos de 0 a 7 días de edad (28,16%), 9 fueron pollos de 

7 a 21 días de edad (6,33%) y 5 resultaron ser pollos de más de 21 días de edad (3,52%), 

(gráfico V.2). 

A la vista de estos resultados, parece ser que, los eventos mortales se producen 

principalmente durante la incubación, seguido de los animales con menos de 7 días de 

edad. En estos estadíos tempranos del proceso reproductivo se producen el 90% de las 

bajas. Este hecho está en consonancia con lo encontrado por 3Oró et al. (1996), en una 

colonia de cría en el Delta del Ebro, a la cual le afectó la moratoria (veda) para la pesca de 

arrastre en el periodo pre-puesta y nacimiento de los pollos. En este caso, la mayor parte 

de las muertes perinatales se produjeron durante la incubación y en los pollos de 7 días 

de edad o menos. Esta moratoria, en el Delta del Ebro, donde las Gaviotas de Audouin 

consumen principalmente descartes procedentes de la actividad pesquera, supone una 

privación alimenticia tanto para los parentales como para los pollos en sus primeros días 

de vida (3Ruiz et al., 1996), lo que puede suponer un problema para la supervivencia tanto 

de embriones, posiblemente por falta de cuidados de la puesta, como de los mismos 

pollos. 

En Isla Grosa las gaviotas no se alimentan de descartes de la flota de arrastre sino de los 

peces en el levantamiento de redes de la flota de cerco, por lo que suponemos que otro 

problema pudo influir en la supervivencia perinatal este año.  

El año que se llevó a cabo este estudio, la productividad de la colonia fue similar (0,67 

pollos/pareja), a otras colonias del entorno en años posteriores (4Sarzo et al., 2011), por 
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lo que no era de esperar un elevado número de fallos reproductivos. Aunque el número 

de eventos no resulta relevante posiblemente por la imposibilidad de detectar todos los 

acaecidos, si es importante conocer cómo se distribuyen las mismas. Según esto, una vez 

que los pollos alcanzan los siete días de edad sus posibilidades de supervivencia son altas 

en relación con las clases de edad más bajas. Ya que nuestro muestreo se realiza sobre 

animales con aproximadamente 21 días de edad, se presume que estos son los animales 

más fuertes o cuyas patologías no tienen la suficiente relevancia como para causarles un 

grave deterioro de su salud (menos patógenos, menos contaminantes, mejor 

alimentados, etc.). Este hecho hay que tenerlo en cuenta a la hora de la interpretación de 

los resultados de este tipo de estudios. Lo que podemos concluir, es que la incubación y 

los primeros 7 días de edad son los periodos más sensibles durante la reproducción de 

esta especie y que la exposición a contaminantes en los pollos de Gaviota de Audouin 

están subestimados y por tanto, la relación de dicha exposición con el éxito reproductivo. 

Gráfico V.2. Mortalidad perinatal dependiendo de la edad. 

 

V.1.3. DETERMINACIÓN DEL SEXO EN POLLOS DE GAVIOTA DE AUDOUIN. 

Durante los años 2002 a 2005, se recolectaron muestras de sangre de pollos menores de 

25 días, de la colonia de reproducción ubicada en la Isla Grosa, con el fin de intentar 

determinar si existían limitaciones en la disponibilidad de recursos tróficos de los 

progenitores antes de la puesta. Esta acción era importante a la hora de dilucidar la 

posible influencia de la restricción alimenticia de los adultos reproductores sobre la 

“productividad” de la colonia, ya que si estos no están bien alimentados, difícilmente 
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podrán cuidar bien de la progenie poniendo en peligro su supervivencia. De ser así, por 

tanto, esta condición podría influir a la hora de analizar los resultados sobre la afección de 

los contaminantes ambientales sobre ese parámetro reproductor. 

Posiblemente por una mala conservación de las muestras, los resultados de los análisis 

del año 2004 no fueron concluyentes. Aunque para la realización de técnicas genéticas en 

sangre se recomienda la utilización de ácido etilendiaminotetracético (EDTA) como 

anticoagulante, descartamos que fuera el uso de tubos para hematología adicionados con 

heparina de litio, lo que alteró el ADN de las muestras sanguíneas ya que el mismo 

protocolo fue empleado cada año durante la extracción. Por tanto, solo se sexaron con 

éxito un total de 95 pollos nacidos en 2002, 2003 y 2005, con un resultado de 58 machos 

y 37 hembras (probabilidad de ser macho: hembra, 1,63: 1).  

Se observó que para el año 2002, el 48,3% de los pollos fueron hembras frente al 51,7% 

que fueron machos, para el año 2003 el resultado fue de 31,8% hembras frente 68,2% 

machos y en 2005 se encontraron 40,9% de hembras frente a un 59,1% de machos (tabla 

V.2 y gráfico V.3) 

Tabla V.2. Número de pollos por sexos en los diferentes años estudiados (entre paréntesis de muestra el 

porcentaje para cada año). 

 HEMBRA MACHO PRODUCTIVIDAD 

2002 (n=29) 14 (48,3%) 15 (51,7%) 0,12 

2003 (n=44) 14 (31,8%) 30 (68,2%) 1,70 

2005 (n=22) 9 (40,9%) 13 (59,1%) 1,09 

Tras realizar las tablas de contingencia para los diferentes sexos encontrados en cada año 

de muestreo, se realizó la prueba Chi-cuadrado de Pearson para ver si la proporción de 

sexos era independiente del año en el que se muestrearon los pollos o por el contrario los 

sexos variaban dependiendo del año. En dicha prueba obtuvimos un p=0,361, por lo que 

aceptamos nuestra hipótesis nula de que no existieron diferencias en la proporción de 

sexos debidas al año de muestreo.  
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Gráfico V.3. Número de hembras y machos en la Colonia de Isla Grosa entre los años 2002-2005. 

 

Por tanto, durante el periodo comprendido entre 2002 y 2005, la colonia reproductiva se 

comportó de una manera similar en cuanto a la selección del sexo de los pollos. A la vista 

de estos resultados se podría predecir que los parentales habían previsto disponer de 

suficiente alimento para la cría de su progenie, por lo que el sex-ratio de la misma estaba 

desviado claramente hacia los machos.  

No obstante, en esta especie, cuyo tamaño medio de puesta es de tres huevos y estos 

eclosionan asincrónicamente, no todos los pollos de una misma nidada tienen el mismo 

sexo de manera que se ha comprobado que en una población saludable, la probabilidad 

de que el primer huevo sea macho es del 50%, si la puesta se realiza a principio de la 

temporada de cría, y va aumentando conforme avanza esta, siempre que los recursos 

alimenticios en la época pre-reproductiva sean suficientes. El segundo y tercer huevo 

suele ser hembra al principio y al final de la temporada reproductiva aunque son machos 

hacia la mitad del periodo reproductivo (5Genovart et al, 2003).  

Nuestros resultados pueden estar en consonancia con este hecho,  ya que la toma de 

muestras se realizó el 14 de junio y se estimó como fecha de eclosión de los pollos 

muestreados alrededor del 24 de mayo, es decir, a mitad del periodo reproductivo, en el 

cual se espera una mayor proporción de machos que de hembras. Por tanto,  el sex ratio 

se comportó como era de esperar en una colonia reproductiva, en principio, bien 

alimentada. 

No obstante destacar que, si la condición corporal de los padres no se ve seriamente 

mermada por la falta de alimento, no se activa el mecanismo adaptativo de selección de 

sexos por parte de los parentales ya que existen mecanismos, como la reducción del 
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tamaño de la puesta, que pueden implementarse antes de que esto suceda (6Genovart et 

al., 2003). 

Lo que si pudimos observar es que cuando la productividad de la colonia aumenta, la 

diferencia a favor de los machos se hace más evidente (gráfico V.4). Esto parece apuntar 

en el sentido de cierta selección de sexos, “a priori” por parte de los padres o “a 

posteriori” (por ejemplo con mayor mortandad de machos que de hembras), por otros 

factores que intentaremos identificar en esta memoria. De hecho, como ya se ha indicado 

anteriormente, en un conteo sobre el fracaso reproductivo realizado en dicha colonia, se 

contabilizaron un total de 144 eventos que comprendían: muerte embrionaria sin 

eclosión (61,97%), pollos fallecidos en los primeros siete días de vida (28,16%), pollos 

fallecidos entre el día 7 y el 21 (6,33%) y pollos fallecidos con más de 21 días (3,52%). Esto 

supone que cuando se realiza la toma de muestras la mayoría de los eventos relacionados 

con los fallos reproductivos ya han sucedido, por lo que nuestra percepción del problema 

se ve alterada.  

Es posible, por tanto, que en años con muy baja productividad la posibilidad de encontrar 

machos en el día 21 sea menor que en periodos reproductores con productividad más 

alta, ya que al ser los machos el género que más necesidad de cuidados parentales 

precisa, por su mayor tamaño en relación a las hembras, se pueden ver afectados de una 

manera más importante por la escasez de recursos alimenticios y por la exposición a 

contaminantes. 

Gráfico V.4. Proporción de hembras y machos en la Colonia de Isla Grosa entre los años 2002-2005 de 

acuerdo a la productividad de la colonia. 
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V.2. EVALUACIÓN DE LA EXPOSICIÓN A METALES EN POLLOS DE GAVIOTA DE 

AUDOUIN DE DOS COLONIAS DE REPRODUCCIÓN DEL SURESTE DE ESPAÑA. 

Para comprobar en qué grado se encuentra expuesta esta especie a la contaminación por 

metales pesados y si existen riesgos asociados a su exposición, se analizaron los niveles de 

zinc, cadmio, plomo, cobre y mercurio de pollos procedentes de dos colonias de cría 

cercanas pero situadas en dos hábitats bien distintos, una en un islote de origen volcánico 

situado a 2,5 km (1,35 millas marinas) de la costa (Isla Grosa) y la otra en una escombrera 

situada en los terrenos anexos a una explotación salinera en tierra (Salinas de Torrevieja). 

Ambos lugares de nidificación se encuentran alejados uno del otro  una distancia de 28 

km. La primera colonia (Isla Grosa), se estudió durante el periodo comprendido entre 

2002 y 2006 y la segunda (Torrevieja), entre 2008 y 2011. Mencionar que en el año 2002 

no se analizaron las concentraciones de cobre por lo que para los estudios estadísticos 

realizados con este metal, dicho año no ha sido tenido en cuenta.  

 

Imagen V.1. Localización de las colonias reproductivas de Torrevieja (flecha arriba) e Isla Grosa (flecha 

abajo). FUENTE: Elaboración propia. 

El análisis estadístico se realizó usando el paquete estadístico IBM SPSS v.15.0 para 

Windows. Las concentraciones de metales son representadas mediante la 

media±desviación típica, mediana, y rango (mínimo y máximo). 

Se realizó una confirmación previa de la normalidad de la muestra usando el test 

Kolmogorov–Smirnov. Como las variables no se ajustaban a una distribución normal se 

realizó la transformación logarítmica de las mismas, lo cual no corrigió este hecho. 

Definitivamente se optó por la realización de pruebas no paramétricas  (U de Mann-

Whitney)  para el análisis de los datos. 

V.2.1. METALES PESADOS (Cd, Pb, Cu, Zn y Hg)  EN SANGRE DE POLLOS DE GAVIOTA DE AUDOUIN. 

Para el estudio de la concentración de metales en sangre, del total de los pollos 

muestreados (281), se han eliminado 10 por considerarlos “outlier” (valor atípico), tras 
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ver cómo se ajustaban los datos de sus concentraciones a la recta en un gráfico Q-Q. Los 

tres ejemplares excluidos para el metal zinc presentaban niveles por encima de 2131 

µg/dl. Se trató de tres pollos de Isla Grosa, dos del año 2004 y uno del año 2005. El único 

excluido para el metal cadmio presentó una concentración por encima de 11,5 µg/dl y se 

trataba de un pollo de Torrevieja del año 2011. Los dos excluidos para el metal plomo 

presentaban concentraciones por encima de 53 µg/dl; dos pollos de Isla Grosa, uno del 

año 2004 y otro del año 2005. Para el metal cobre, los dos excluidos presentaron 

concentraciones por encima de 258 µg/dl; un pollo del año 2003 de Isla Grosa y otro del 

año 2010 de Torrevieja. Por último, para el metal mercurio los dos excluidos presentaron 

concentraciones por encima de 410 µg/dl y fueron dos pollos de la colonia de Torrevieja 

uno del año 2009 y otro del año 2010. 

 Cadmio 

De los cinco metales estudiados el cadmio fue el menos detectado (48,2%), con una 

media para el conjunto de las muestras estudiadas de 0,23±0,51µg/dl (tabla V.3). Aunque 

los niveles de referencia para aves no expuestas a contaminación por cadmio no están en 

la actualidad establecidos, estos resultados son similares e incluso más bajos a los 

encontrados por otros autores en Garza real (Ardea cinerea) y Garcilla bueyera (Bubulcus 

ibis; 7García-Fernández et al., 1995) y en Gaviota Argéntea (Larus argentatus) y Gaviota 

de Franklin (Larus pipixcan; 9Burger y Gochfeld, 1997), de zonas supuestamente no 

contaminadas, por lo que podríamos considerar que se trata de aves sometidas a 

exposición de base. Aunque no se han establecido los niveles de toxicidad para este metal 

en aves, se ha observado la aparición de efectos subletales a niveles no demasiado 

elevados (1,7µg/dl) en faisanes (22Swiergosz-Kowaleska, 2000). Estos valores solo fueron 

superados por siete individuos, uno en 2004 (3,03 µg/dl), tres en 2005 (1,81 µg/dl; 2,80 

µg/dl; 3,90 µg/dl) en Isla Grosa y tres en 2011 en las Salinas de Torrevieja (11,58 µg/dl; 

2,27 µg/dl; 3,80 µg/dl). No obstante, si exceptuamos a estos animales, en general, en 

ninguna de las colonias observamos niveles superiores a los encontrados por 8Baos et al. 

(2006) en Cigüeña blanca (Ciconia ciconia) y Milano negro (Milvus migrans) (máximo 9,85 

µg/dl) y que estos autores no pudieron correlacionar con alteraciones del sistema 

inmune.   

 Plomo 

En el mismo sentido, los niveles medios de plomo en sangre del conjunto de la población, 

6,97±6,13 μg/dl (tabla V.3), pueden considerarse dentro del rango establecido para aves 

no expuestas (< 15 µg/dl) (9Hoffman et al., 1981; 10Pattee y Hennes, 1983, 
11Scheuhammer, 1989; 12Henny et al.,1991; 13García-Fernández et al., 1997; 14Martínez-
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López et al., 2004,), y por debajo de los niveles encontrados en gaviotas de áreas 

contaminadas (9,4-17,6 µg/dl) (15Burger y Gochfeld, 1997). A pesar de ello, hay autores 

que apuntan la posibilidad de la existencia de efectos adversos sobre procesos 

bioenzimáticos, como por ejemplo la inhibición de la enzima δ-ALAD, por encima de 

4μg/dl  (12Henny et al.,1991; 14Martínez-López et al.,2004; 16Gómez-Ramírez et al., 2011) 

y en el caso de pollos de Gaviota de Audouin se ha sospechado la aparición de efectos de 

inhibición enzimática por encima de 3 μg/dl de Pb en sangre, infiriendo la posibilidad de 

que las afecciones producidas por la exposición a plomo ambiental podrían depender de 

la especie y la edad del animal estudiado (17Espín et al., 2015). Por otro lado, 30 pollos, el 

10,67% de las muestras, superaron los 15 μg/dL. Siguiendo los criterios descritos por 
11Scheuhammer (1989), estos pollos podrían estar expuestos a niveles inusuales de 

plomo. Nueve pollos, el 3,20% de las muestras,  superaron los 20 μg/dl considerados por 

el mismo autor como valores de exposición a plomo moderadamente altos. 

 Mercurio 

Los niveles medios de mercurio en sangre para el conjunto de la población estudiada 

fueron de 35,58±37,81μg/dl (tabla V.3). Este resultado se encuentra bastante alejado del 

valor de 100 μg/dl que se describía como inductor de la aparición de efectos 

reproductivos o comportamentales en Colimbo grande (Gavia immer), razón por la cual se 

consideró este nivel como el NOAEL (nivel sin efecto adverso observado) en esta especie 

(18Evers et al., 2004). Concentraciones en sangre de 30 µg/ml o mayores en colimbos 

juveniles de 4 a 6 semanas de edad, se asocian con menor número de pollos nacidos o 

que  sobreviven a las 8 semanas de vida (19Evers y Reaman, 1998). En relación a esto cabe 

destacar que 76 pollos, lo que representa el 27,04% de las muestras, superaron este 

umbral. 

 Zinc y cobre 

Los niveles medios de los dos metales esenciales para el conjunto de la población fueron 

496,61±236,51 μg/dl para el zinc y 23,79±28,33 μg/dl para el cobre (tabla V.3). Aunque 

los niveles de zinc no llegan a alcanzar los descritos para aves intoxicadas (20Zdziarski et 

al., 1994; 21Carpenter et al., 2004; 22Sileo et al., 2003) están por encima de los que 

algunos autores consideran que son más propios de aves sanas (23Osofski et al., 2001; 
24García-Fernández et al., 2005). 25Blanco et al. (2003) encontraron niveles similares en 

Milanos negros (Milvus migrans) de zonas contaminadas. Además, cabe señalar que 63 

aves, el 22,41% de las muestras, se encuentran dentro del rango 640-3200 μg/dl de zinc 

en sangre descritos por los autores anteriormente citados para aves intoxicadas. No 

obstante, la mayoría de las animales regulan los niveles de zinc en su organismo de forma 
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efectiva y son capaces de tolerar un exceso de zinc en la dieta (26Ewan, 1978; 22Sileo et al., 

2003), por lo que altas concentraciones de este metal no son alarmantes desde el punto 

de vista toxicológico (27Goede, 1985). La concentración media de cobre en sangre se 

encuentra entre los valores normales para las aves (24García-Fernández et al., 2005) y no 

superan los valores encontrados en otras aves en zonas no contaminadas (28Rattner et al., 

2008; 29Gomez-Ramirez, 2011; 30Langner et al., 2012) salvo en 40 ejemplares, lo que 

supone un 14,23% de las muestras analizadas. Solo seis de los pollos estudiados (el 2,13% 

de la muestra) superaron los 120 μg/dl considerado como el límite para aves sanas por 
31García-Fernández et al. (2005). 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. A pesar de la capacidad homeostática del organismo para regular estos 

elementos una exposición extraordinaria a ellos pueden representar un problema 

añadido para aquellos individuos que ya estén sometidos a condiciones estresantes 

(32Pérez-López et al., 2008), como es el caso de los animales en desarrollo. 

Tabla V.3. Estadísticos descriptivos de la concentración media de metales pesados en sangre (μg/dl) de  

pollos de Gaviota de Audouin del conjunto de la población estudiada. ( =Media; sd=desviación estándar; n = 

271; nd= no detectado). 

Metales  + sd Mediana (mínimo-máximo) 

Cadmio 0,23 ± 0,51 0,02 (nd (132)-3,90) 

Plomo 6,97 ± 6,13 5,87 (nd (2)-41,75) 

Cobre 23,79 ± 28,33 18,50 (6,40-261,50) 

Zinc 496,61 ± 236,51 447,50 (33,81-1608) 

Mercurio 35,58 ± 37,81 18,50 (6,40-261,50) 

V.2.2. DIFERENCIAS EN NIVELES DE METALES EN SANGRE ENTRE COLONIAS DE REPRODUCCIÓN DE 

GAVIOTA DE AUDOUIN. 

Tras el tratamiento estadístico de los datos se observó que las concentraciones medianas 

de plomo y cadmio eran significativamente mayores (p<0,01) en Isla Grosa (Pb = 6,95 y Cd 

= 0,15 µg/dl) que en Torrevieja (Pb = 2,75 µg/dl y Cd = n. d.) (tabla V.4.). Además, las 

concentraciones de plomo y cadmio en los pollos de Isla Grosa fueron superiores a las 

encontradas en pollos de cigüeña blanca del Parque Nacional de Doñana (33Baos, 2006), 

tras la rotura de la balsa de lodos de una mina en  Aznalcoyar (Sevilla), con altas 

concentraciones de As, Cd, Cu, Pb y Zn (34Bernal et al., 2007) y en Milanos negros y Búhos 

reales de otras zonas contaminadas por incineradoras de residuos sólidos urbanos y 

minería (35 Benito et al., 1999; 25 Blanco et al., 2003; 8Baos et al., 2006; 16Gomez-Ramirez, 

2011).  
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Tabla V.4. Estadísticos descriptivos de la concentración (μg/dl) de metales pesados en sangre de pollos de 

Gaviota de Audouin de las colonias de cría de Isla Grosa (n = 162) y Salinas de Torrevieja (n= 109). ( =Media; 

sd=desviación estándar; nd = no detectado; * diferencias estadísticamente significativas. P<0,01). 

Metales 

ISLA GROSA SALINAS DE TORREVIEJA 

n  + sd 
Mediana 

(mín-máx) 
n  + sd 

Mediana 
(mín-máx) 

Cadmio * 162 0,31 ± 0,54 
0,15 

(nd (60)-3,90) 
109 0,12 ± 0,43 

nd 
(nd(76)-3,80) 

Plomo * 162 8,89 ± 6,66 
6,95 

(0,49-41,75) 
109 4,12 ± 3,75 

2,75 
(nd(2)-21,14) 

Cobre 162 28,45 ± 34,62 
16,58 

(4,33-173,23) 
109 18,97 ± 25,51 

16,86 
(3,20-74,26) 

Zinc * 162 455,87 ± 207,12 
414,65 

(33,81-1608) 
109 557,17 ± 264,01 

493,20 
(166-1403,06) 

Mercurio * 162 20,99 ± 21,34 
16,05 

(6,40-185,37) 
109 52,29 ± 48,01 

28,11 
(7,03-261,50) 

En el gráfico V.5 se representan las concentraciones medias de metales en cada colonia 

de reproducción. Las barras representan las concentraciones medias. También se 

representan las barras de error se expresan con un intervalo de confianza del 95%.  

Gráfico V.5. Diversos gráficos donde se muestran las concentraciones medias de metales en sangre de cada 

colonia de reproducción. 
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Tal y como ya se comentó anteriormente, este estudio se realizó sobre una colonia 

reproductiva de Gaviota de Audouin que en primera instancia se encontraba establecida 

en una isla situada a 2,5 Km de la costa (Isla Grosa, San Javier, Murcia). Dicha colonia 

cambió su ubicación en el año 2007 a una escombrera situada, a 28 km, anexa a una 

explotación salinera y a una estación depuradora de aguas residuales (EDAR), en la 

población de Torrevieja (Alicante), por razones que desconocemos. La escasez de 

alimento y la edad de los progenitores podría haber influenciado dicha migración como, 

se ha comprobado, ha sucedido en otras colonias reproductivas (6,5Genovart et al., 2003). 

No obstante, por considerarse la población mediterránea de esta especie como una 

metapoblación, estas colonias sufren inmigraciones y emigraciones de parejas 

continuamente, que intercambian con otras colonias más o menos lejanas (36Oró,2004). 

Este intercambio de animales errantes podría explicar, en algún caso,  la existencia de 

diferencias en las concentraciones de metales entre algunos de los pollos muestreados,  

por los contaminantes que pudieran haberle transferido las madres al huevo previo a la 

ovoposición. No obstante, difícilmente podrían  tener, en general, mucho más peso sobre 

las concentraciones encontradas ya que, el tipo de alimento así como la disponibilidad del 

mismo, son variables que, se ha observado, tienen más relevancia en esta especie 

(37García-Tarrasón, et al., 2013). De hecho en colonias de Gaviota de Audouin con gran 

cantidad de parejas en la que se forman subcolonias, se han encontrado diferencias 

reproductivas (volumen de los huevos, éxito reproductivo, etc.), entre estas, a pesar de 

encontrarse ubicadas en el mismo área (5Genovart et al., 2003). 

La Gaviota de Audouin estaba considerada una especie eminentemente piscívora que se 

alimentaba principalmente de especies pelágicas lejos de la costa (38Witt, 1977), pero 

recientes observaciones demuestran que se alimenta regularmente a lo largo de la costa 

sobre la plataforma continental en batimetrías medias de 50 m, donde la actividad 

pesquera de cerco es más importante (39Becares et al., 2015), (imagen V.2). Su dieta está 

basada, principalmente, en peces (especialmente clupeidos) y cefalópodos, pero 
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pequeños mamíferos, artrópodos, crustáceos, aves y materia vegetal forman también 

parte de ella (38Witt, 1977; 40Ruiz et al., 1996; 39Becares et al., 2015). Las colonias de cría 

en la costa oeste del Mediterráneo se sitúan tradicionalmente en lugares con aguas poco 

salobres y alta abundancia de clupeidos (41Witt et al., 1981). No obstante, ya se había 

advertido que dependían de una forma importante de la actividad pesquera. De hecho en 

un estudio recientemente publicado (39Becares et al., 2015), en una colonia reproductiva 

situada en el Delta del Ebro, se comprobó que las gaviotas tienen un comportamiento 

alimentario muy ligado a la actividad de la flota de pesca de arrastre y de cerco. De esta 

forma, las gaviotas no van a salir al mar, a alimentarse, en las zonas en donde se 

encuentra en vigor la moratoria de pesca o durante los fines de semana cuando la flota 

permanece amarrada. Durante la actividad de pesca de cerco (nocturna), las gaviotas 

aprovechan la iluminación de los barcos, pescando por ellas mismas o aprovechando los 

descartes, de hecho es una especie adaptada a la pesca de cupleiformes durante la noche 

(42Wallace, 1969; 41Witt et al., 1981). No obstante la sobre-explotación del stock de peces 

pelágicos de pequeño tamaño así como de sus depredadores como el atún (que durante 

sus cacerías hacen que estos suban a la superficie), reduce la posibilidad de alimentación 

de las especies de aves marinas no buceadoras, teniendo estas que recurrir a otros 

recursos alimenticios (39Becares et al., 2015). Algunos autores aseguran que la Gaviota de 

Audouin, en la actualidad, obtiene el 75% del alimento que necesita para la cría de sus 

pollos y su propia alimentación, de los descartes de la pesca de arrastre (43Arcos, 2001; 
44Oró et al., 2013). 

 

Imagen V.2. Área de campeo (alimentación) de los ejemplares de una colonia reproductiva de Gaviota de 

Audouin en el Delta del Ebro. (El punto rojo indica la situación de la colonia. Extraída del artículo 

de 
39

Bécares et al., 2015). 
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En la Isla Grosa los nidos se sitúan en un cono volcánico, resto del vulcanismo cuaternario 

acaecido durante el mioceno, cuyos suelos están constituidos por andesitas, 

principalmente, y calcarenitas (45Enclave Ambiental, 2017). En las salinas de Torrevieja se 

sitúan sobre una planicie en donde una empresa extractiva de sal marina arroja los lodos 

yesíferos procedentes de la explotación, así como toda clase de residuos (escombros, 

restos de barcazas, etc.) (46Arroyo y Ramos, 2003). 

Las grandes diferencias en cuanto a las concentraciones de plomo observadas, podrían 

estar influenciadas por la existencia de ciertas cantidades de plomo fundido en lingotes y 

galena argentífera existentes en los yacimientos arqueológicos fenicios y romanos 

sumergidos en las proximidades de la isla (imagen V.3) (47Mederos y Ruiz, 2004), o por la 

constitución del propio suelo en el que se asienta la colonia y sus alrededores ya que 

estas concentraciones son similares a las encontradas en pollos de Búho real 

(Pb=8,61±6,76), cuyos nidos se encuentran en zonas mineras de la Región de Murcia, 

relativamente próximas a la Isla Grosa (16Gomez-Ramirez et al, 2011). La galena 

argentífera, cuya fórmula química es PbS, es un sulfuro de plomo que se encuentra tanto 

en rocas metamórficas como en depósitos volcánicos de sulfuros. La fórmula PbS 

contiene 86,6% de plomo con pequeñas cantidades de cadmio, antimonio, bismuto, cobre 

y plata. La importancia de estos pecios como fuente de contaminación ambiental 

adquiere relevancia si tenemos en cuenta que de un solo barco fenicio de pequeñas 

dimensiones recuperado en Mazarrón se extrajeron 2.120 Kg de plomo procedente de la 

posible copelación de galena argentífera (47Mederos y Ruiz, 2004). 

Otra posible fuente de contaminación de la zona es el emisario submarino que eliminaba 

las aguas residuales urbanas de La Manga del Mar Menor, frente a la isla Grosa (imagen 

V.3). Aunque es necesario caracterizar adecuadamente cada emisión procedente de las 

actividades antrópicas para conocer con exactitud los contaminantes asociados a las 

mismas, por regla general las aguas procedentes del alcantarillado (agua residual urbana) 

presentan como contaminantes principales bacterias fecales, compuestos orgánicos 

(detergentes, plaguicidas, disolventes, aceites y PPCPs) e inorgánicos (N, P, Cu, Pb, Fe, Zn 

y Mn) (48Lledó, 2002). Las aguas residuales urbanas están formadas por aportes de 

diferentes naturalezas: efluentes domésticos, aguas de drenaje, efluentes de comercios, 

deposiciones atmosféricas, emisiones procedentes de vehículos (restos de ferodos del 

sistema de frenado, aceites y combustibles, compuestos de las ruedas, asfaltos, etc.) 

vertidos directamente al sistema de alcantarillado o arrastrados por el agua de lluvia 

dentro del sistema  (49US EPA, 1986). En un estudio realizado por 50Karvelas et al.,(2003) 

en aguas de depuradora procedentes de vertidos domésticos y urbanos, se comprobó 

que dichos vertidos contenían diversas concentraciones de Fe, Mn, Cr, Pb, Ni, Cd y Zn. La 
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liberación al medio acuático tras la depuración variaba entre un 37% para el Fe y por 

encima del 77% para el Mn. Respecto al Cr, Pb, Ni, Cd y Zn, el 50 % de los aportes diarios a 

la depuradora acababa en el fango y el otro 50 % era vertido directamente al medio 

acuático. En La Manga del Mar Menor, durante el tiempo que la colonia de Gaviota de 

Audouin se encontraba en Isla Grosa, la red de alcantarillado estaba conectada a seis 

emisarios que enviaban el efluente sin tratamiento alguno al mar Mediterráneo. Estos 

estaban situados a lo largo de diversas urbanizaciones y su longitud variaba según las 

diferentes profundidades de la zona. Todos ellos vertían sus residuos entre diez y doce 

metros de profundidad, sin ningún procedimiento de tratamiento para su regeneración 

(51Morales, 2013).   

Por otro lado, la salida del Mar Menor al Mar Mediterráneo por el canal del Estacio,  a 2,7 

km frente a Isla Grosa, puede suponer un riesgo de contaminación por metales pesados 

para nuestra población, ya que contaminantes como el Zn y el Pb procedentes de la Sierra 

Minera Cartagena-La Unión, son encauzados hacia esta laguna marina por diferentes 

ramblas (52García y Muñoz-Vera, 2015). Son esas mismas ramblas las que vierten también 

otros contaminantes metálicos procedentes de las explotaciones agrícolas y los suelos 

que rodean la laguna.  

 

Imagen V.3. Fuentes de contaminación en la zona: a) y b) emisario de aguas residuales de La Manga del Mar 

Menor (Fuentes: 
53

García-Ayllon, 2010; Ministerio de Medio Ambiente) y c) localización de los pecios 

sumergidos en los alrededores de Isla Grosa (Lám. de José Rodríguez Iborra. 2010). 

a) 

b) c) 
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También hemos de tener en cuenta que los fondos marinos de la costa cercana (Bahía de 

Portmán y Cartagena) están considerados altamente contaminados por cadmio y plomo y 

ligeramente por mercurio merced a la actividad minera extractiva de zinc y plomo, llevada 

a cabo desde época romana en las minas de La Unión (Cartagena), cuyos estériles fueron 

sistemáticamente arrojados al mar desde 1958 a 1990 por la empresa Peñarroya-España 

(foto V.1). En un estudio realizado por 54Benedicto et al., (2008), con mejillón (Mytilus 

galloprovincialis) y salmonete de fango (Mullus barbatus) durante el periodo 1991-2005, 

se constató que las concentraciones de Cd, Zn, Hg, Cu y especialmente Pb, se 

encontraban por encima de los valores de referencia establecidos para la costa de Murcia 

(6 veces en el caso del Pb) así como para la costa mediterránea ibérica (17 veces en el 

caso del Pb) al principio del estudio. En 2005, aunque estas concentraciones habían 

decrecido, la bahía de Portmán todavía podía considerarse como una de las áreas más 

contaminadas por Pb y Cd de toda la costa mediterránea española, estando también 

moderadamente contaminada por Hg. No se observaron diferencias, sin embargo, en las 

concentraciones de metales en salmonete de fango en 2004 respecto a las 

concentraciones encontradas en 1990 (54Benedicto et al., 2008). Estas concentraciones 

indicaban un mayor grado de exposición a Hg, Cd y Pb que en otras áreas del litoral 

mediterráneo del S y SE de España y por tanto, se presuponía, también de la costa de 

Torrevieja. El consumo de diferentes recursos alimenticios por parte de los componentes 

de ambas colonias, en definitiva, podría condicionar el diferente mapa de contaminantes 

encontrado en la sangre de los pollos analizados. Así, se ha comprobado como los 

organismos vivos acumulan menor cantidad de cadmio en zonas húmedas con alta 

salinidad (55Frazier, 1979), lo que podría avalar también los resultados más bajos 

observados en los pollos de gaviota nacidos en Torrevieja frente a los de Isla Grosa. 

 

Foto V.1. Vertidos del lavadero Roberto a la Bahía de Portmán procedente de la actividad minera de La 

Unión. (Autor: desconocido).  

Por otro lado, las concentraciones medianas de mercurio en sangre fueron 

significativamente superiores en los pollos procedentes de Torrevieja que de Isla Grosa 
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(Torrevieja = 28,11 µg/dl; Isla Grosa = 16,05 µg/dl; p<0,01) al igual que sucedió con las de 

zinc (Torrevieja = 493,20 µg/dl; Isla Grosa = 414,65 µg/dl; p<0,01). Las concentraciones de 

mercurio en los pollos de la colonia de Torrevieja fueron similares a las de los pollos de 

rapaces piscívoras que vivían en áreas fuertemente contaminadas por residuos mineros 

(30Langner et al., 2012) y bastante superiores a las encontradas en otras especies de 

gaviotas (L. argentatus, L. pipixcan. L. genei), en áreas consideradas contaminadas y no 

contaminadas (56Burger y Gochfeld, 1997; 57Kahle y Becker, 1999; 17Espín et al., 2015). De 

hecho, para especies con similares hábitos alimenticios a la Gaviota de Audouin, como el 

Charrán de Forster (Sterna forsteri), las concentraciones de mercurio en sangre no 

superaron los 33µg/dl en pollos y los 166 µg/dl en adultos en una zona contaminada 

como es la Bahía de San Francisco en California(58,59Ackerman et al., 2008a; 2008b). Por 

otro lado, la mortalidad asociada con la contaminación por mercurio suele ocurrir 

durante la primera semana desde el nacimiento, lo que indica que los efectos del 

mercurio acumulado en el huevo pueden ser particularmente evidentes durante los 

primeros días post-nacimiento (60Ackerman et al., 2009). Después del nacimiento, si los 

animales no se exponen a altos niveles de mercurio en la dieta, las concentraciones de 

mercurio declinan rápidamente con la edad y diluyen su concentración en el organismo a 

través del crecimiento y la formación y desarrollo de las plumas (61Monteiro y Furness, 

2001). Por tanto, nuestros resultados podrían indicar una exposición a este contaminante 

después del nacimiento en las gaviotas de Torrevieja debido a la presa aportada por los 

progenitores. 

Al igual que sucede con el Cd, Pb y Zn, las diferencias en los niveles de Hg entre las 

colonias pueden deberse a una diferente explotación de los recursos alimenticios por 

parte de las gaviotas en ambas áreas de nidificación. De hecho, en septiembre de 2005 se 

inauguró uno de los mayores polígonos de maricultura del sureste de España dedicado a 

la cría y engorde de dorada (Sparus aurata), lubina (Dicentrarchus labrax) y corvina 

(Sciaena umbra). Situada en la localidad de San Pedro del Pinatar (Murcia), a 9,5 km de la 

Isla Grosa y a 19 km. de Torrevieja, situada entre ambas localizaciones, no estaba 

disponible como posible fuente de alimentación para las gaviotas hasta la temporada 

reproductiva de 2006, momento a partir del cual supuso otra fuente de obtención de 

alimento para la especie junto con otra instalación ubicada en Guardamar del Segura 

(Alicante) situada a 16 km al norte de la colonia de Torrevieja (foto V.2). De hecho, en un 

estudio realizado sobre el impacto de las aves marinas sobre este tipo de instalaciones en 

la costa de Alicante (realizado entre otras, en las instalaciones de Guardamar del Segura), 

se comprobó que la Gaviota de Audouin aparecía en las instalaciones para alimentarse en 

el mes de abril y su número permanecía constante hasta el mes de agosto, periodo que 

coincide con la vuelta desde sus cuarteles de invierno hasta finalizar la temporada de cría 
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(62Becares et al., 2016). Su mayor presencia tenía lugar en el mes de septiembre, cuando 

los pollos nacidos ese año ya tienen capacidad de volar, dejando de visitar las 

instalaciones en el mes de noviembre (fecha en la que se han marchado a  los cuarteles 

de invierno) (63Álamo, 2009). 

 
Foto V.2. Gaviota de audouin en una piscifactoría. (

63
Álamo, 2009). 

Algunos estudios han puesto de manifiesto la importancia de las granjas de acuicultura 

como fuente de contaminación por metales en el medio marino. En un estudio realizado 

sobre el impacto de las granjas de maricultura sobre el ecosistema marino, se comprobó 

que el pienso del cual se alimentaban los peces allí albergados (Sparus aurata y 

Dicentrarchus labrax) contenía metales pesados en su composición, algunos como parte 

fundamental de su composición y otros sobrevenidos por la contaminación de las 

materias primas (Cd=0,24±0,02 µg/g; Cu=8,48±0,33 µg/g; Pb=0,15±0,02 µg/g;  

Zn=83,02±0,77 µg/g; 64Navarete-Mier et al., 2010). En otro estudio se puso de manifiesto 

que peces de maricultura alimentados con pienso con concentraciones de mercurio de 

0,038 µg/g peso seco, presentaban mayores concentraciones en músculo de este metal 

que peces carnívoros salvajes de la misma zona (65Qiu y Wan, 2016).   

Por otro lado, también se ha observado una mayor exposición a mercurio de los animales 

que viven en lagunas salinas sometidas a explotación, como es el caso de las que se 

encuentran junto a la colonia reproductiva de Torrevieja, acumulando los peces 

albergados en ellas mayor concentración de mercurio que aquellos que viven en aguas 

abiertas o estuarios (66Eagles-Smith y Ackerman, 2014). De hecho, se ha observado que 

las concentraciones de mercurio en sangre de Gaviotas californianas (Larus californicus) 

adultas capturadas durante la época de puesta en una laguna salada contaminada por 

actividades urbanas e industriales en Norteamérica, eran de 65 µg/dl frente a los 26 µg/dl 

encontrados en la misma especie que anidaba en un lago alejado de ese tipo de 

actividades (67Conover et al., 2009). Esta podría ser, en definitiva, otra fuente de 

exposición a este contaminante, cuando las aves de Torrevieja capturan los peces que 
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puedan quedar atrapados en las charcas de concentración de sal (foto V.3). 

 

Foto V.3. Gaviotas de audouin alimentándose en uno de los canales de distribución de agua entre las 

diferentes balsas de las salinas de Torrevieja. 

En relación a los metales esenciales, zinc y cobre, aunque para el metal cobre no se 

encontraron diferencias estadísticamente significativas, las diferencias podrían estar 

determinadas por un mejor o peor estado nutricional de los pollos en cada colonia 

reproductiva. 68Blanco et al., (2004) comprobaron la existencia de una correlación 

positiva entre la concentración media de zinc en sangre y el estado nutricional de pollos 

de Milano negro en un área contaminada por la incineración de RSU (residuos sólidos 

urbanos). Del mismo modo encontró una correlación negativa entre la concentración 

media de cobre en sangre y el estado nutricional, hecho que ha sido relacionado por otros 

autores con largos periodos de ayuno (69Debacker et al., 2001).  Este hecho podría avalar 

la posibilidad de que los pollos en Isla Grosa no estuviesen alimentados adecuadamente 

lo que podría haber motivado el traslado de la colonia hacia una zona donde la 

diversidad, abundancia y disponibilidad de los recursos alimenticios fuese mayor.  

También se ha relacionado de forma negativa la inmunidad mediada por células con las 

concentraciones de cobre en sangre en pollos de cigüeña blanca, lo que significa que 

aquellos pollos, en zonas contaminadas por metales que presentan mayores 

concentraciones de cobre en sangre, no solo tendrán peor condición corporal sino 

también peor respuesta inmune (8Baos et al., 2006). En definitiva, el mejor estado 

nutricional de los pollos de gaviota de la colonia de Torrevieja, no parece ser suficiente 

motivo para explicar las grandes diferencias en los niveles encontrados de zinc en la 

sangre de las gaviotas de ambas zonas de reproducción, lo que podría implicar la 

existencia de un foco de contaminación de este metal en el área de campeo de las 

Gaviotas de Torrevieja. No obstante hay que tener en cuenta que en algunos casos en los 

que la contaminación por metales es elevada, se pueden detectar mayores 

concentraciones de los metales denominados oligoelementos (Zn y Cu), al utilizar estos 
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las mismas rutas metabólicas que aquellos metales considerados contaminantes 

(73Wenzel et al., 1996; 25Blanco et al., 2003). 

La peor condición física de los pollos de Gaviota de Audouin de Isla Grosa se podría  deber 

a que la flota pesquera de cerco durante los años 2005 y 2006 faenaba principalmente en 

la costa alicantina (imagen V.4), mientras en la costa murciana la actividad principal era la 

pesca de arrastre la cual estuvo inactiva durante dos meses en pleno periodo 

reproductivo (imagen V.4). En un estudio sobre la asociación de las aves marinas con las 

pesquerías comerciales en la Región de Murcia se comprobó que la Gaviota de Audouin 

prefiere capturar su alimento aprovechando el momento en el que los pescadores 

“cercan” a los peces (en el arte de cerco), que al consumo de descartes procedentes de la 

flota de arrastre, al contrario que sucede en otras colonias del mediterráneo 

(7003/Nat/E/00006 Proyecto Life; 39Becares et al., 2015). Una vez la colonia se 

estableciera en las salinas de Torrevieja, tendría mejor acceso a las granjas de maricultura 

y a la flota de cerco, además de tener una posible área de pesca en las balsas y canales de 

las salinas donde las aguas son someras.  

 

 

Imagen V.4. a) Actividad pesquera según el tipo de arte empleado y b) moratoria para el arrastre durante 

los años 2005 y 2006 en las costas del Sur de Alicante y Murcia (
71

Sallent et al., 2006). La zona señalada en 

verde es el área de pesca de cerco. Los círculos rojos señalan la localización de las colonias.  

  

a) 

b) 
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V.2.3. ESTUDIO DE LAS 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 (72Roesijadi, 1992; 73Wenzel et al., 1996; 25Blanco et al., 2003). Sin 

embargo es escasa la bibliografía respecto a las posibles relaciones entre distintos 

metales en sangre de aves (25Blanco et al., 2003), aunque son más frecuentes los estudios 

que las realizan analizando órganos internos (73Wenzel et al., 1996; 69Debacker et al., 

2001; 74Ek et al., 2004). 

Para comprobar la correlación existente entre las concentraciones de metales en sangre, 

se analizaron ambas colonias por separado ya que, como se comprobó en el apartado 

anterior, existían diferencias significativas entre ambas colonias. Para ello se calculó el 

coeficiente Rho de Spearman, pudiendo comparar los metales entre sí. En las tablas V.5 y 

V.6 se presentan los resultados en los que se encontraron correlaciones significativas. 

V.2.3.1 ESTUDIO DE LAS CORRELACIONES ENTRE METALES EN ISLA GROSA. 

La correlación entre metales esenciales y no esenciales puede indicar similares u opuestos 

patrones de acumulación y la existencia de mecanismos de detoxificación (69Debacker et 

al., 2001; 25Blanco et al., 2003).  

Tabla V.5.  Correlación de Spearman entre metales en Isla Grosa. 

 PLOMO COBRE MERCURIO 

ZINC  -0,209** -0,243** 

CADMIO 0,304** 0,187* 0,262** 

PLOMO  0,323**  

      **La correlación es significativa al nivel 0,01 (bilateral).  

                         *La correlación es significativa al nivel 0,05 (bilateral). 

En la colonia de cría de Isla Grosa se observó una correlación negativa significativa, 

aunque débil, entre las concentraciones de los dos metales esenciales (zinc-cobre:      

Rho=-0,209, p=0,008) (tabla V.5). Un hecho similar ya fue observado por 68Blanco et al., 

(2004) cuando se estudiaba la relación entre estos dos metales esenciales y la condición 

física (estado nutricional) de pollos de milano negro en zonas contaminadas. Esta 

correlación negativa puede venir determinada por la mayor afinidad que presenta el 

cobre a los grupos sulfidrilo (-SH) de las metalotioneínas lo que desplazaría al zinc siendo 

este eliminado más fácilmente o por la excreción de zinc en periodos largos de 

ayuno(69Debacker et al., 2001). En organismos superiores, el zinc es un antagonista del 

cobre y potencia los efectos de la deficiencia nutricional de cobre en ratas y pollitos 
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(75Eisler, 1988). El zinc añadido a un medio acuático, disminuye la  acumulación de cobre 

en los tejidos de peces y el cobre añadido al mismo medio dificulta  la absorción del zinc 

(76Hilmy et al., 1987).  

Por otro lado, también se encontró una correlación negativa entre las concentraciones de 

zinc y mercurio (Rho=-0,243, p=0,002) (tabla V.5). Así como se han encontrado 

mecanismos mediante los cuales metales esenciales como el zinc y contaminantes 

metálicos como el plomo y el cadmio interactúan compitiendo entre ellos por su unión a 

hemoenzimas o a metalotioneínas (77Goyer, 1997), no se ha encontrado ningún 

mecanismo de interacción entre el mercurio y el zinc. Es posible por tanto que la 

correlación encontrada este más relacionada con la relación de las gaviotas de Isla Grosa 

con la explotación de los recursos alimenticios. 

El cobre se correlacionó positivamente con cadmio y con plomo (cobre-cadmio: Rho= 

0,187 p=0,017; cobre-plomo: Rho= 0,323, p<0,01) (tabla V.5).  Esto podría estar 

determinado por la capacidad que tienen dichos metales de inducir el aumento de 

proteínas de unión a otros metales como son las protoporfirinas y metalotioneínas. 

(78Elliot et al., 1992; 79Stewart et al., 1996).  

Las concentraciones de plomo y cadmio también se correlacionaron positivamente de 

forma significativa (plomo-cadmio: Rho=0,304, p<0,001), lo que podría explicarse por un 

patrón similar de exposición. De hecho si la fuente de contaminación es antropogénica 

(residuos de la minería, vertidos de aguas residuales u otra fuente de contaminación en la 

que tanto el cadmio como el plomo estén presentes), sería lógico pensar que las 

concentraciones de estos en sangre están correlacionadas positivamente ya que ambos 

metales no compiten entre sí por su unión a metalotioneínas o hemoenzimas (Gochfeld, 

1997; Blanco et al., 2003). 

V.2.3.2 ESTUDIO DE LAS CORRELACIONES ENTRE METALES EN LAS SALINAS DE TORREVIEJA. 

En los pollos de la colonia de las Salinas de Torrevieja se observaron las siguientes 

correlaciones entre las concentraciones de metales (tabla V.6). 

Tabla V.6. Correlación de Spearman entre metales en Torrevieja. 

 CADMIO COBRE MERCURIO 

ZINC -0,323**  0,623** 

CADMIO  0,395** -0,425** 

PLOMO  0,482** 0,208* 

**La correlación es significativa al nivel 0,01 (bilateral).  

  *La correlación es significativa al nivel 0,05 (bilateral). 
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Al igual que sucedió en la Isla Grosa, se encontró una correlación positiva entre las 

concentraciones de cobre y las concentraciones de cadmio y plomo (cobre-cadmio: Rho= 

0,395 p<0,001; cobre-plomo: Rho= 0,482, p<0,001). 

En este caso no se encontró correlación significativa entre las concentraciones de los 

metales esenciales zinc y cobre, aunque si se encontró una correlación positiva entre las 

concentraciones de cadmio y cobre, como ya hemos señalado en el párrafo anterior y 

negativa entre las concentraciones de cadmio y zinc (Rho= -0,323, p=0,001). Un aumento 

en los niveles de cadmio tiene un mayor efecto sobre polladas en peor condición física 

(los cuales también tienen menores niveles de zinc y mayores de cobre) que sobre 

polladas en buen estado físico. Esto también podría indicar que el zinc juega un papel 

importante en la protección de la absorción de cadmio (68Blanco et al., 2004).  

Las concentraciones de mercurio además de correlacionarse negativamente con las de 

cadmio (mercurio-cadmio: Rho=0,425, p<0,001), también se correlacionaron 

positivamente con las concentraciones de zinc y con las concentraciones de plomo 

(mercurio-zinc: Rho=0,623, p<0,001; mercurio-plomo: Rho=0,208, p=0,030). La relación 

del zinc con el mercurio puede tener que ver con la capacidad de desorción de los 

metales presentes en los suelos contaminados hacia la columna de agua conforme 

aumenta la salinidad de esta (80Du Laing et al., 2009), lo que favorecería una exposición 

conjunta de los diferentes metales en las aves. Por otro lado, aunque se comprobó una 

correlación entre las concentraciones de mercurio y plomo, esta no fue significativa. 

V.2.4. RESULTADO POR SEXOS DE LAS AVES MUESTREADAS. 

Para estudiar si existían diferencias en la concentración de metales en sangre entre los 

machos y las hembras, se estudiaron un total de 85 pollos de los años 2002, 2003 y 2005. 

Para ello se procedió a realizar pruebas no paramétricas (U de Mann-Whitney), y se 

comprobó que existían diferencias significativas entre machos y hembras solo para la 

concentración de zinc en sangre (p=0,034), siendo mayor dicha concentración en 

hembras que en machos (machos=383,54 mg/dl vs hembras=464,61 mg/dl) (tabla V.7). 

Cabría esperar una mayor concentración de contaminantes en machos que en hembras, 

ya que esta especie presenta dimorfismo sexual, siendo los pollos machos de gaviota de 

mayor tamaño que las hembras cuando comienzan a emplumarse (81Oró, 1998), por lo 

que necesitan consumir mayor cantidad de alimento y por lo tanto la exposición 

alimenticia debe de ser mayor. No obstante, son por esta razón también más sensibles a 

la escasez de alimento (82Genovart et al., 2003).  Este hecho supondría que en los machos 
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pudiéramos advertir una mayor concentración de cobre y menor de zinc que en las 

hembras (68Blanco et al.,  2004).  

En un estudio realizado en Araos comunes (Uria aalge) que se encontraban varados en 

una playa desnutridos, se comprobó como en los machos se encontraban mayores 

uniones de zinc a metalotioneínas, a nivel hepático, que en hembras (69Debacker, 2001), 

con lo que las posibilidades de que este elemento se encuentre en sangre circulante, en 

vez de estar unido a estas proteínas a nivel tisular, debería de ser mayor en hembras que 

en machos, lo que explicaría nuestros resultados. En otro estudio realizado en diferentes 

especies de aves acuáticas las hembras presentaban mayores concentraciones de zinc en 

hígado que los machos (83Taggart et al., 2006), sin embargo tras analizar la sangre de 11 

especies de aves que se alimentaban en una zona contaminada por la rotura de una balsa 

de residuos mineros no se encontró relación entre el sexo y la concentración de metales 

en sangre (35Benito et al., 1999).  

Tabla V.7. Estadísticos descriptivos de la concentración (μg/dl) de metales pesados en sangre de pollos de 

Gaviota de audouin por sexos. Se muestran con asterisco aquellas relaciones con significación estadística. 

(Media ± desviación estandar, mediana (mínimo-máximo), nd=no detectado). 

MACHOS (n=57) HEMBRAS (n=37) 

Zinc* 
383,74 ±  217,46 464,61 ± 194,38 

344,00 (33,81-1608,00) 419,69 (223,20-995,90) 

Cadmio 
0,21 ± 0,25 0,29 ± 0,38 

0,16 (nd(16)-1,15) 0,20 (nd(8)-1,81) 

Plomo 
7,62 ± 3,95 7,58 ± 3,79 

6,73 (1,91-22,45) 6,83 (2,46-18,11) 

Cobre 
34,33 ± 41,04 31,75 ± 45,80 

20,82 (nd(23)-173,23) 8,55 (nd(17)-173,01) 

Mercurio 
20,90 ± 9,94 28,53 ± 33,78 

19,10 (7,73-55,70) 19,50 (8,57-185,37) 

* Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,05 

V.2.5. DIFERENCIAS ESPACIO - TEMPORALES EN LOS NIVELES DE METALES EN SANGRE. 

En las tablas V.8 y V.9 se muestran los estadísticos descriptivos para cada año. Como ya se 

ha comentado, en los años 2002 a 2006 el muestreo se realizó en la Isla Grosa y los años 

2008 a 2011 en las Salinas de Torrevieja. Para el caso del metal cobre no existen datos 

para el año 2002 por no haberse analizado dicho metal ese año, con lo que se ha excluido 

para  los cálculos estadísticos, como ya se comentó anteriormente. 
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Tabla V.8. Estadísticos descriptivos de la concentración (μg/dl) de metales pesados en sangre de pollos de 

Gaviota de Audouin en la Colonia de Isla Grosa para cada año de muestreo. (Media±desviación estandar, 

mediana (mínimo-máximo,  nd=no detectado). 

 CONCENTRACIÓN DE METALES EN SANGRE EN ISLA GROSA 

 Año n  + sd Mediana (mín-máx) 

Zinc 

2002 29 593,49 ± 271,49 586,70 (86,23-1608) 

2003 44 287,55 ± 69,80 297,39 (33,81-432,09) 

2004 40 406,69 ± 104,56 404,01 (217,71-794,95) 

2005 34 480,80 ± 143,65 485,82 (243,01-870,84) 

2006 21 659,13 ± 207,46 616,18 (277,33-1021,86) 

Cadmio 

2002 29 0,39 ± 0,11 0,24 (0,02-1,22) 

2003 44 0,15 ± 0,12 0,15 (nd(12)-0,46) 

2004 40 0,48 ± 0,67 0,11 (nd(16)-3,03) 

2005 34 0,45 ± 0,86 0,15 (nd(15)-3,90) 

2006 21 0,021 ± 0,049 nd (nd(17)-0,19) 

Plomo 

2002 29 6,65 ± 3,70 5,36 (1,91-18,67) 

2003 44 7,61 ± 3,14 7,37 (2,99-17,65) 

2004 40 13,43 ± 9,36 10,26 (1,59-41,75) 

2005 34 9,88 ± 7,57 7,15 (3,62-40,93) 

2006 21 5,11 ± 2,22 5,34 (0,49-9,07) 

Cobre 

2002 29 -- --- 

2003 44 69,26 ± 48,03 65,44 (nd(11)-173,23) 

2004 40 26,98 ± 17,08 22,21 (10,45-97,86) 

2005 34 23,20 ± 10,95 23,18 (8,30-55,28) 

2006 21 9,10 ± 4,60 7,47 (4,33-22,46) 

Mercurio 

2002 29 24,41 ± 13,20 20,50 (10,50-68,10) 

2003 44 26,64 ± 17,24 24,80 (11,40-125,80) 

2004 40 20,97 ± 24,55 15,60 (10,60-163,60) 

2005 34 16,48 ± 31,04 10,07 (7,64-185,37) 

2006 21 11,60 ± 2,95 11,60 (6,40-18,50) 
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Tabla V.9. Estadísticos descriptivos de la concentración (μg/dl) de metales pesados en sangre de pollos de 

Gaviota de Audouin en la Colonia de las Salinas de Torrevieja para cada año de muestreo. 

(Media±desviación estandar, mediana (mínimo-máximo,  nd=no detectado). 

 CONCENTRACIÓN DE METALES EN SANGRE EN TORREVIEJA 

 Año n  + sd Mediana (mín-máx) 

Zinc 

2008 24 491,44 ± 69,40 492,64 (338-621) 

2009 30 648,65 ± 267,98 618,09 (166,02-1403,067) 

2010 30 736,51 ± 314,94 617,24 (319,60-1393,26) 

2011 29 339,43 ± 75,48 324,01 (211,56-525,63) 

Cadmio 

2008 24 0,07 ± 0,05 0,08 (nd(6)-0,19) 

2009 30 0,02 ± 0,07 nd (nd(27)-0,31) 

2010 30 0,01 ± 0,05 nd (nd
(28)

-0,28) 

2011 29 0,37 ± 0,81 nd (nd(15)-3,80) 

Plomo 

2008 24 6,88 ± 4,70 5,59 (2,65-21,14) 

2009 30 3,97 ± 2,26 3,23 (1,01-9,43) 

2010 30 4,16 ± 4,33 2,24 (1,34-18,20) 

2011 29 1,86 ± 1,07 1,78 (nd(2)-4,77) 

Cobre 

2008 24 26,45 ± 11,52 24,90 (16,20-74,36) 

2009 30 16,33 ± 11,94 13,76 (7,96-68,14) 

2010 30 12,81 ± 11,85 9,67 (3,20-68,23) 

2011 29 13,23 ± 6,27 14,09 (3,60-27,29) 

Mercurio 

2008 24 21,49 ± 7,86 20,82 (14,52-54,42) 

2009 30 74,21 ± 39,70 66,12 (23,49-204,36) 

2010 30 94,52 ± 52,66 82,15 (22,00-261,50) 

2011 29 13,75 ± 3,17 14,04 (7,03-20,52) 

Mediante la prueba de Kruskal-Wallis, se comprobó que existían diferencias en las 

concentraciones en sangre de los diferentes metales entre los diferentes años. 

Posteriormente, y con el fin de encontrar las diferencias entre años realizamos el test de  

Mann-Whitney comparando los años por parejas en cada una de las localidades 

investigadas. 

Así se pudo comprobar como las concentraciones medias de zinc se situaron, en los años 

2006 en Isla Grosa y 2009 y 2010 en Torrevieja, en niveles por encima de los encontrados 

por algunos autores en aves procedentes de áreas contaminadas (28Rattner et al., 2008; 
29Gómez-Ramírez, 2011; 84Van der Merwe et al., 2011). No obstante, no se llegaron a 
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encontrar en ningún año concentraciones medias propias de animales intoxicados 

(Zdziarski et al., 2004; 21Carpenter et al., 2004).  

El cobre, el otro metal esencial, presentó sus mayores concentraciones medias en 2003 

(mediana= 65,44µg/dl). Además, los niveles de Cu para ese año fueron superiores a los 

encontrados en pollos de búho real nacidos entre 2003-2007 en la mencionada 

anteriormente “Sierra Minera Cartagena-La Unión” (29Gómez-Ramirez, 2011). También 

fueron superiores a los encontrados en Cigüeñas blancas (Ciconia ciconia) y Milanos 

negros de zonas contaminadas en España (68Blanco et al., 2003; 8Baos et al., 2006).  

Los años 2002 y 2011 fueron los años que presentaron las mayores concentraciones 

medias de cadmio. Nunca llegaron a alcanzar las concentraciones que causan efectos 

subletales en aves (85Swiergosz-Kowaleska, 2000), ni los encontrados en pollos de otras 

gaviotas menos piscívoras en áreas contaminadas (15Burger y Gochfeld, 1997). No 

obstante, los niveles se asemejaron a los encontrados en pollos de rapaces piscívoras de 

zonas contaminadas (30Langner et al., 2012) y en pollos de Aguililla calzada (Hieraaetus 

pennatus), Azor (Acipiter gentilis) y Busardo ratonero (Buteo buteo) de la región de 

Murcia procedentes de áreas no contaminadas (86Martínez López et al., 2005). 

En cuanto al plomo, la concentración media más elevada se encontró en el año 2004 

(mediana= 10,26µg/dl) Esta concentración fue superior a la encontrada en pollos de 

Cigüeña blanca (33Baos et al., 2006) y fue similar a las de pollos de Gaviota argéntea, 

ambas de zonas contaminadas (15Burger y Gochfeld, 1997). También fue similar, aunque 

un poco menor, a las encontradas en Garza real y Garceta común en la región de Murcia 

(7García-fernández, 1995). Es importante destacar que la concentración de plomo en 

2004 superó a las encontradas en rapaces que se alimentan de especies de caza menor 

como el Búho real (16Gómez-Ramírez et al., 2011; 87Gangoso et al., 2009) las cuales, se 

entiende, tienen mayor exposición a este metal al alimentarse principalmente de conejos 

que pueden contener perdigones de plomo en su interior. 

En lo que se refiere al mercurio, 2009 y 2010 fueron los años en los que se hallaron 

mayores concentraciones medias de mercurio en sangre. Los niveles en esos dos años 

(2009: mediana= 66,12 µg/dl; 2010: mediana= 82,15 µg/dl ), no llegaron a 100 µg/dl, 

NOAEL para adultos de Colimbo grande (88Evers et al., 2004). Aunque las altas 

concentraciones de mercurio en aves adultas está relacionada con la pérdida de 

productividad a causa de mortalidad embrionaria y perinatal (89Evers y Reaman, 2001), en 

estos años no se llegaron a sobrepasar los niveles considerados sin efecto sobre el 

desarrollo o la supervivencia de pollos de Colimbo grande obtenidos durante un ensayo 

experimental (330 µg/dl) (90Kenow et al, 2002). Esta mayor resistencia de los pollos 
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durante el desarrollo se debe a la capacidad de estos de desprenderse del metil-mercurio 

durante la formación de la pluma. Los animales pierden dicha capacidad una vez han 

completado el plumaje y comienzan a volar, por tanto estos altos niveles en los pollos 

pueden reflejar aún más altos niveles en los parentales. De hecho se ha comprobado 

como en ciertas especies de aves piscívoras como el Águila pescadora, los niveles de 

mercurio en las plumas de los padres pueden llegar a ser hasta cuatro veces los 

encontrados en sus pollos (91Cahill et al., 1998). 

Los  gráficos V.6 a V.15, representan las medias de la concentración de cada uno de los 

metales para cada año. 

V.2.5.1 ESTUDIO ESPACIO-TEMPORAL EN  LA COLONIA DE ISLA GROSA. 

Comparando las concentraciones medianas de metales entre los diferentes años, 

mediante la relización de test U de Mann-Whithney, se encontraron diferencias 

estadísticamente significativas (p<0,01). No obstante, se detectaron similitudes entre las 

concentraciones de plomo para los años 2002-2003, 2002-2006, 2003-2005. Para el metal 

cadmio las similitudes encontradas fueron entre los años 2002-2004, 2003-2004, 2003-

2005 y 2004-2005. En el caso del cobre solo se encontraron concentraciones similares  

entre los años 2004-2005. Para el mercurio estas similitudes fueron encontradas entre los 

años 2002-2003, 2002-2006 y 2005-2006.   

Como se puede comprobar, el metal en el que se observaron más similitudes fue el 

cadmio, cuya concentración en sangre, a la vista de los resultados,  fue más estable a lo 

largo de los años en Isla Grosa. Los valores más altos se encontraron en los años 2004 y 

2005, disminuyendo drásticamente hacia 2006. 

Gráfico V.6. Comparación de concentraciones de cadmio por años en Isla Grosa (se representan las 
medianas). Los años señalados con el mismo número presentaron las mismas concentraciones. Se muestra 
la línea de tendencia. 
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El plomo fue el segundo metal con mayor cantidad de similitudes. Su comportamiento fue 

similar al cadmio, con mayores concentraciones en 2004 y 2005 disminuyendo estas en 

2006. 

Gráfico V.7. Comparación de concentraciones de plomo por años en Isla Grosa (se representan las 

medianas). Los años señalados con el mismo número presentaron las mismas concentraciones. Se muestra 

la línea de tendencia. 

 

En cuanto al comportamiento de los metales esenciales, zinc y cobre,  no presentan muchas 

similitudes entre años pero ambos siguen una evolución inversa con el paso de los años, 

conforme aumento la concentración de zinc disminuyó la de cobre. 

Gráfico V.8. Comparación de concentraciones de zinc por años en Isla Grosa (se representan las medianas). 

Los años señalados con el mismo número presentaron las mismas concentraciones. Se muestra la línea de 

tendencia. 
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Gráfico V.9. Comparación de concentraciones de cobre por años en Isla Grosa (se representan las medianas). 

Los años señalados con el mismo número presentaron las mismas concentraciones. El año 2002 no se 

representa al no haberse analizado este metal. Se muestra la línea de tendencia. 

 

El mercurio presentó niveles más altos en los primeros años del estudio en Isla Grosa 

2002 y 2003  que tendieron a la baja en los últimos años de estancia de las gaviotas en 

dicha isla (durante los años 2005 y 2006). 

Gráfico V.10. Comparación de concentraciones de mercurio por años en Isla Grosa (se representan las 

medianas). Los años señalados con el mismo número presentaron las mismas concentraciones. El año 2002 

no se representa al no haberse analizado este metal. Se muestra la línea de tendencia. 
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embargo en el plomo que permaneció prácticamente invariable aunque experimento un 

aumento significativo hacia la mitad del estudio para volver a los niveles de origen y el 

zinc que se comportó de forma inversa al plomo.  

V.2.5.2 ESTUDIO ESPACIO-TEMPORAL EN  LA COLONIA DE LAS SALINAS DE TORREVIEJA. 

Al igual que sucedió en Isla Grosa, en este estudio hemos encontrado que las 

concentraciones de metales son diferentes para cada año excepto para la concentración 

de cadmio entre los años 2008 y 2011, zinc, cadmio, plomo y mercurio entre los años 

2009 y 2010 y cobre  entre los años 2009 y  2011 y entre los años 2010 y 2011. 

En esta colonia observamos que son cadmio y cobre los que muestran mayor número de 

similitudes entre años. El mayor número de similitudes se produjeron en los años 

centrales de nuestro estudio (2009 y 2010), en los que las concentraciones de metales en 

sangre fueron similares excepto para el metal cobre. 

El cadmio presentó una tendencia a disminuir con los años del estudio. 

Gráfico V.11. Comparación de concentraciones de cadmio por años en Torrevieja (se representan las 

medianas). Los años señalados con el mismo número presentaron la misma mediana. Se muestra la línea de 

tendencia. 
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Gráfico V.12. Comparación de concentraciones de cobre por años en Torrevieja (se representan las 

medianas). Los años señalados con el mismo número presentaron la misma mediana. Se muestra la línea de 

tendencia. 

 

Las concentraciones de los metales zinc y mercurio tuvieron un comportamiento similar a 

lo largo del estudio, aumentando en los años centrales y disminuyendo hacia el final.  

Gráfico V.13. Comparación de concentraciones de zinc por años en Torrevieja (se representan las medianas). 

Los años señalados con el mismo número presentaron la misma mediana. Se muestra la línea de tendencia. 
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Gráfico V.14. Comparación de concentraciones de mercurio por años en Torrevieja (se representan las 

medianas). Los años señalados con el mismo número presentaron la misma mediana. Se muestra la línea de 

tendencia. 

 

El plomo, al igual que cadmio y cobre, se comportaron de una forma, partiendo de altas 

concentraciones y con una tendencia decreciente a lo largo de los años. 

GráficoV.15. Comparación de concentraciones de plomo por años en Torrevieja (se representan las 

medianas). Los años señalados con el mismo número presentaron la misma mediana. Se muestra la línea de 

tendencia. 
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V.2.6. EVALUACIÓN DE EFECTOS DE LOS METALES SOBRE LA PRODUCTIVIDAD. 

En el estudio que nos ocupa hemos investigado la influencia que tienen los metales zinc, 

cadmio, plomo, cobre y mercurio, sobre un parámetro reproductivo tan importante como 

la productividad (número total de pollos que vuelan/número total de parejas). A pesar del 

sesgo que puede suponer que aquellos pollos con mayores concentraciones de 

contaminantes hayan muerto en los primeros días de vida o ni siquiera hayan llegado a 

nacer (92Ackerman et al., 2008), la concentración de metales en sangre es posible que 

pueda asociarse con descensos de productividad. De esta forma podemos evaluar la 

importancia de la exposición a estos metales para la viabilidad de la especie.  

En la tabla V.10 se muestran los estadísticos descriptivos para cada colonia de cría. En los 

gráficos V.16 y V.17, se representa la productividad (nº de pollos que vuelan/nº total de 

parejas) y número de parejas en cada año de estudio respectivamente. 

Tabla V.10. Estadísticos descriptivos sobre productividades medias y número de parejas en cada colonia 

durante los años de estudio (datos cedidos por la Dirección General de Medio Ambiente de la CARM y 

93Sarzo et al., 2011). 

  N Media 
Desviación 

estándar. 
Mínimo Máximo 

ISLA GROSA 
PRODUCTIVIDAD 168 0,92 0,60 0,12 1,70 

Nº DE PAREJAS 168 988,02 125,32 836 1175 

SALINAS DE 

TORREVIEJA VIEJA 

PRODUCTIVIDAD 113 0,77 0,24 0,39 1,05 

Nº DE PAREJAS 113 2772,60 1141,02 700 3823 

TOTAL 
PRODUCTIVIDAD** 281 0,86 0,49 0,12 1,70 

Nº DE PAREJAS** 281 1705,67 1139,54 700 3823 

**Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,01   

Gráfico V.16. Datos sobre productividad en cada área de reproducción. Isla Grosa-Torrevieja. 
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Gráfico V.17. Datos sobre número de parejas en cada área de reproducción. Isla Grosa-Torrevieja. 
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encontrados están más relacionados con una exposición ambiental que con una 

respuesta fisiológica al estrés alimenticio.  

Tabla V.11. Correlación de Spearman entre las concentraciones de metales y la productividad. 

CORRELACIÓN ENTRE LA CONCENTRACIÓN DE METALES Y LA PRODUCTIVIDAD 

METAL N Rho de Spearman Sig. Bilat. 

ZINC 281 -0,330** 0,000 

COBRE 241 0,325** 0,000 

MERCURIO 281 -0,246** 0,000 

** La correlación es significativa al nivel 0,01 (bilateral). 

A continuación se presentan los gráficos correspondientes a las correlaciones calculadas 

para cada metal (gráficos V.18, 19 y 20). 

Gráficos V.18, V.19 y V.20: Productividad en función de la concentración de metales zinc, cobre y mercurio 

en sangre (µg/dl) de pollos de Gaviota de Audouin. 

 

 

Para evitar interferencia en los datos debido a que presumiblemente los animales en las 

diferentes colonias se ven expuestos a diferentes fuentes de contaminación, se procedió 

a analizar cada colonia por separado.  
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V.2.6.1 CORRELACIONES ENTRE PRODUCTIVIDAD Y CONCENTRACIÓN MEDIA DE METALES EN LOS 

INDIVIDUOS PROCEDENTES DE  ISLA GROSA. 

En Isla Grosa se observó como la productividad se relacionaba negativamente con las 

concentraciones de zinc y cadmio en sangre y positivamente con las de cobre 

(productividad-Zn: Rho= -0,422, p<0,01; productividad-Cd: Rho= -0,290, p<0,01; 

productividad-Cu: Rho= 0,478, p<0,01) (tabla V.12). A pesar de que algunos autores citan 

una relación directa de las concentraciones de zinc e inversa de las concentraciones de 

cobre con el estado nutricional de los pollos de ciertas aves (68Blanco et al., 2004), estos 

mismos autores indican que pollos con niveles más bajos de cobre en sangre y peor 

estado nutricional sufren mayor estrés inmunológico provocado por cadmio, lo que 

indicaría un efecto protector del cobre frente a este tipo de contaminantes. Además, es 

conocido el antagonismo entre el zinc y otros elementos como el calcio, el cobre, el hierro 

y el fósforo cuando el zinc se ingiere en elevadas concentraciones (94Eisler, 1993). La 

importancia de un exceso de consumo de zinc en la dieta de los pollos se debe a que 

puede interferir con el metabolismo del calcio y del hierro, además de inducir deficiencias 

en cobre. De hecho, este exceso puede estimular la reabsorción ósea y la inhibición de la 

formación de huesos en pollos (95Kaji et al., 1988). No obstante la correlación encontrada 

entre la productividad y las concentraciones de cobre en sangre fue baja y moderada para 

la productividad y las concentraciones de zinc, por lo que no se puede afirmar que uno 

solo de los metales analizados tengan una verdadera influencia sobre la productividad en 

la Isla Grosa. 

TablaV.12. Correlación de Spearman entre las concentraciones de metales y la productividad en Isla Grosa. 

CORRELACIÓN ENTRE LA CONCENTRACIÓN DE METALES Y LA PRODUCTIVIDAD  
EN ISLA GROSA 

METAL N Rho de Spearman Sig. Bilat. 

ZINC 162 -0,422** 0,000 

CADMIO 162 -0,290** 0,000 

COBRE 162 0,478** 0,000 

** La correlación es significativa al nivel 0,01 (bilateral). 

V.2.6.2 CORRELACIONES ENTRE PRODUCTIVIDAD Y CONCENTRACIÓN MEDIA DE METALES EN LOS 

INDIVIDUOS PROCEDENTES DE TORREVIEJA. 

En la colonia de Torrevieja se observaron correlaciones negativas entre la productividad y 

las concentraciones de zinc, plomo, y mercurio,(productividad-Zn: Rho = -0,603,p<0,01; 

productividad-Pb: Rho = -0,244,p<0,05; productividad-Hg: Rho = -0,767,p<0,01) y positiva 

entre la productividad y la concentración de cadmio (productividad-Cd: Rho = 
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0,359,p<0,01 (tabla V.13). En esta colonia el zinc se comportó de la misma forma que en 

Isla Grosa lo que parece ser concluyente para esta especie y cobra relevancia la 

importante relación de este metal con la productividad. No obstante, la correlación más 

fuerte fue la encontrada para las concentraciones de mercurio en sangre y la 

productividad lo que parece avalar la influencia de este contaminante como una de las 

principales causas de pérdida de productividad en Gaviota de Audouin. Este hecho ya ha 

sido comprobado en otras especies de aves acuáticas incluidas (96Finley y Stendell, 1978; 
97Brasso y Cristol, 2008; 89,98Evers et al., 2008). De hecho, se ha comprobado que una 

concentración de 0,7 µg/g  de mercurio en la sangre de los progenitores en paseriformes 

pueden causar una disminución de un 10% del éxito reproductivo por abandono del nido 

aumentando un 10% más de fracaso con cada incremento de 0,5 µg/g de mercurio en 

sangre(99Jackson et al., 2011). Además se trata de concentraciones mucho más bajas de 

las esperadas en los progenitores de Torrevieja, teniendo en cuenta que los parentales de 

especies de aves piscívoras pueden llegar a presentar concentraciones de mercurio en 

sangre de 3,6 a 10,6 veces las de sus pollos (100Evers et al., 2005), y las concentraciones 

que se detectaron en 2009 y 2010 se podrían, situar siguiendo esta proporción en valores 

de 267µg/dl y 340 µg/dl respectivamente.  

Respecto a la correlación positiva encontrada entre la concentración de cadmio y la 

productividad, señalar que puede ser debida a que, como ya dijimos anteriormente, se ha 

comprobado como los organismos vivos acumulan menor cantidad de cadmio en zonas 

húmedas con alta salinidad (55Frazier, 1979). Esto posiblemente fuera la causa de las 

concentraciones más bajas observadas en los pollos de gaviota nacidos en Torrevieja 

frente a los de Isla Grosa y de que estas bajas concentraciones no tuvieran un efecto 

adverso sobre la productividad en dicha localidad. 

Tabla V.13. Correlación de Spearman entre las concentraciones de metales y la productividad en Torrevieja. 

CORRELACIÓN ENTRE LA CONCENTRACIÓN DE METALES Y LA PRODUCTIVIDAD 

METAL N Rho de Spearman Sig. Bilat. 

ZINC 109 -0,603** 0,000 

CADMIO 109 0,359** 0,000 

PLOMO 109 -0,244* 0,010 

MERCURIO 109 -0,767** 0,000 

** La correlación es significativa al nivel 0,01 (bilateral). 
* La correlación es significativa al nivel 0,05 (bilateral). 
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V.2.7. MODELIZACIÓN DEL EFECTO DE LOS METALES FRENTE A LA PRODUCTIVIDAD. 

Según se desprende del apartado anterior, resulta complicado cuando se estudian varios 

contaminantes averiguar cuál de ellos tiene mayor influencia sobre los parámetros 

reproductivos ya que, según hemos visto, varios de ellos pueden tener influencia sobre 

dichos parámetros, solos o sinérgicamente. 

Con el fin de acercarnos al conocimiento de cómo actuaron los diferentes metales 

estudiados a la hora de influir sobre la productividad de cada una de las colonias 

estudiadas se realizaron modelos lineales generalizados, en los que los diferentes metales 

actuaban solos o asociados a otros de forma aditiva o interactiva. 

Para ello aplicamos el enfoque metodológico de información descrito por 101Burnham y 

Anderson (2002) para estudiar la variación de la productividad en relación la 

concentración de cada uno de los metales los cuales fueron añadidos al modelo como 

covariables. Las comparaciones de los modelos fueron basados en los criterios de 

información de Akaike (101Burnham y Anderson, 2002). Ordenamos los modelos 

basándonos en la diferencias de AIC (Δi) y el peso de Akaike (wi). 

La tabla V.14 muestra la clasificación de los modelos usados para explicar las variaciones 

en la productividad ante el efecto de la exposición a los diferentes metales. Los modelos 

se han construido hacia atrás, es decir introduciendo en el modelo todos los predictores y 

extrayéndolos uno a uno. Los mejores modelos (Δi<7), incluyen diferentes combinaciones 

de los cinco predictores considerados tabla V.15, (concentración de zinc, cadmio, plomo, 

cobre y mercurio en sangre).  

De esta forma pudimos comprobar como para la Isla Grosa los modelos que alcanzan una 

alta plausibilidad son Pb+Cu+Zn (wi=0,432), Pb+Cu (wi=0,274)  y Cu+Zn (wi=0,181), y el 

metal que mejor explica en solitario la productividad es el Cu (wi=0,211). Es decir que la 

productividad en la Isla Grosa viene determinada por la combinación de los efectos 

aditivos de los metales plomo, cobre y zinc. Por otro lado, en la colonia de Torrevieja el 

único modelo que tuvo un (Δi<7)  fue el modelo que contenía como única covariable con 

influencia sobre la productividad a Hg (wi=0,749). De tal forma que es el mercurio el 

único que podría explicar la pérdida de productividad en Torrevieja. A pesar de haber 

comprobado en el apartado anterior la fuerte correlación existente entre el metal zinc y 

la productividad, este fue eliminado del modelo, para esta colonia,  de acuerdo a la falta 

de significación estadística (Contraste Omnibus p=0,08).  
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Tabla V.14. Hipotética combinación de modelos usados para examinar las variaciones espacio-temporales y 

tróficas en las concentraciones de metales en sangre de los pollos de Gaviota de Audouin. El símbolo * 

implica interacción en los modelos (los modelos incluyen la interacción entre los dos factores). 

NOTACIÓN DEL MODELO DESCRIPCIÓN DEL MODELO 

Zn Concentración de zinc en sangre 

Cd Concentración de cadmio en sangre 

Pb Concentración de plomo en sangre 

Cu Concentración de cobre en sangre 

Hg Concentración de mercurio en sangre 

Metal + Metal Efecto aditivo de ambos metales 

Metal * Metal Interacción entre ambos metales 

Null Intersección 

Tabla V.15. Clasificación de los modelos usados para explicar las variaciones de la productividad en sangre 

de pollos de Gaviota de audouin, basados en los criterios de información de Akaike (AIC). 

ISLA GROSA 

PRODUCTIVIDAD K AIC Δi wi ER 

Pb+Cu+Zn 4 285,56 0,00 0,432 1,000 

Pb+Cu 3 286,47 0,91 0,274 1,576 

Cu+Zn 3 287,30 1,74 0,181 2,387 

Cu 2 288,67 3,11 0,091 4,735 

Cu*Zn 2 292,57 7,01 0,013 33,281 

Zn+Pb 3 295,18 9,62 0,004 122,732 

Zn*Cd*Hg 2 296,28 10,72 0,002 212,725 

Cu*Hg 2 296,36 10,80 0,002 221,406 

Cu*Zn*Hg 2 296,68 11,12 0,002 259,823 

Null 2 300,67 15,11 0,000 1910,270 

SALINAS DE TORREVIEJA 

PRODUCTIVIDAD K AIC Δi wi ER 

Hg 10 164,54 0,00 0,749 1,000 

Null 12 166,73 2,19 0,251 2,986 
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V.3. METALES PESADOS Y COMPUESTOS ORGANOCLORADOS EN HUEVOS NO 

ECLOSIONADOS DE GAVIOTA DE AUDOUIN: TENDENCIAS ESPACIO-TEMPORALES Y 

EVALUACIÓN DEL RIESGO. 

Existe una relación de los contaminantes ambientales con fenómenos de mortalidad 

perinatal, disminución de la productividad, alteraciones en el comportamiento, 

disminución del grosor de la cáscara del huevo, etc., que influyen sobre el éxito 

reproductor de una especie (102Gilbertson et al., 1991; 103Elliott y Martin, 1994; 
104McCarty y Second, 1999; 105Fernie et al., 2008). A consecuencia de estos efectos de la 

contaminación, muchísimas especies han sufrido importantes mermas en sus densidades 

poblacionales (106Mora et al., 1993; 107Fry, 1995; 108Henny y Elliott, 2007), incluso hasta 

niveles críticos. Como ya se ha comentado anteriormente en esta memoria, la Unión 

Europea viene adoptando desde hace años medidas legislativas que limitan el uso y la 

producción de ciertos compuestos que pueden afectar a la salud del ecosistema. Como 

consecuencia se ha producido una disminución progresiva de los niveles de estos 

contaminantes en el medio y por ende en los tejidos de los animales (109García-Fernández 

et al., 2008). No obstante la escasa biodegradación de algunos compuestos sumados a su 

capacidad de bioacumulación y biomagnificación a través de la cadena trófica, hace que la 

mayoría de ellos sean fácilmente detectables y permanezcan en la naturaleza y en el 

interior de los organismos vivos, lo que pone en riesgo a sus poblaciones (110Van den 

Steen et al., 2009). 

Aunque no hay estudios previos realizados sobre huevos de gaviotas en la Región de 

Murcia, de ahí  la importancia de este estudio, si existen en otro tipo de aves como la 

Aguililla calzada, Azor  y Búho real, pudiendo ser utilizados como referencia. De hecho 
111Martínez-López et al. (2007) encontraron una disminución en los niveles de ciertos 

contaminantes clorados entre 1998 y 2004 en huevos de esta especie, hecho que no fue 

corroborado por otros autores entre 2005 y 2009 en el que se encontró una estabilización 

y en ocasiones un aumento para ciertos contaminantes en huevos de búho real 

(112Gómez-Ramírez et al., 2012). 

Cada vez más, los animales están siendo usados como centinelas de exposición a 

contaminantes en seres humanos y como indicadores de degradación medioambiental. 

Además, suponen un problema para la conservación de las poblaciones de animales 

silvestres (113O’Connor and Dewling, 1986; 114Rapport, 1989; 115Peakall, 1992; 116National 

Research Council, 1993). Es por esta razón que hemos abordado el estudio de la 

concentración de contaminantes en huevos de Gaviota de Audouin en esta memoria. 
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V.3.1. ESTUDIO DE PARÁMETROS BIOMÉTRICOS DE HUEVOS NO ECLOSIONADOS DE GAVIOTA DE 

AUDOUIN. 

En la tabla V.16 se proporciona la información relativa a los parámetros biométricos de 

los huevos analizados en ambas colonias de cría. 

 

Tabla V.16. Parámetros biométricos de huevos no eclosionados de Gaviota de Audouin de dos Islas del 

Mediterráneo (Isla Grosa e Isla Moltona). Media ± desviación estandar, mediana (mínimo-máximo).  

 Isla Grosa (n=21) Isla Moltona (n=9) 

  + sd Mediana (min-max)  + sd Mediana (min-max) 

Índice de Ratcliffe 

(mg/mm
2
)*  

2,81 ± 0,26 2,83 (2,32-3,39) 2,57 ± 0,18 2,62 (2,22-2,80) 

Grosor de cáscara (mm)  0,29 ± 0,02 0,30 (0,24-0,34) 0,28 ± 0,01 0,28 (0,26-0,30) 

Peso de cáscara (g)** 3,96 ± 0,31 3,97 (3,41-4,68) 3,60 ± 0,26 3,58 (3,11-3,93) 

Longitud (mm)  62,11 ± 2,03 62,13 (57,44-65,46) 60,47 ± 3,23 59,74 (56,31-65,86) 

Diámetro (mm)  44,01 ± 1,43 44,12 (41,91-46,85) 43,12 ± 1,54 43,60 (40,50-45,18) 

Volumen (mm
3
) 59,42 ± 5,50 58,66 (50,13-69,68) 54,72 ± 6,26 55,36 (45,11-62,80) 

Porcentaje de lípidos 9,31 ± 1,77 8,74 (7,5-15,25) 8,73 ± 0,89 8,83 (7,53-10,05) 

** Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,01 

* Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,05 

Se encontraron diferencias significativas entre los huevos de Isla Grosa e Isla Moltona en 

cuanto al peso de la cáscara (t=2,986, p<0,01). Esto implica una diferencia en el índice de 

Ratcliffe (t=2,471, p<0,05), ya que el peso de la cáscara es el numerador de la fórmula 

para calcular este. El peso de la cáscara fue mayor en Isla Grosa que en Isla Moltona y ya 

que esta diferencia no pareció estar relacionada con el tamaño del huevo o el grosor de la 

cáscara, la diferencia debería de estar asociada a la composición química de la cáscara del 



TESIS DOCTORAL        PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

V. RESULTADOS Y DISCUSIÓN                                                                                                                                                         210 

huevo, posiblemente el grado de mineralización y los compuestos que puedan formar 

parte del mismo (Ca, P, S-2, Pb, Cd, y otros minerales) (117González e Hiraldo, 1988). De 

hecho, 117González e Hiraldo (1988) encontraron diferencias en la composición química 

de la cáscara de huevos de Águila imperial ibérica (Aquila adalberti) entre huevos 

embrionados y no embrionados.  El porcentaje de huevos embrionados en Isla Moltona 

(44,4%) fue superior a Isla Grosa (33,3%), no obstante el número de huevos analizados es 

demasiado bajo para obtener conclusiones determinantes (n=9 y n=21 respectivamente). 

El volumen de los huevos de Gaviota de Audouin ha sido utilizado como un indicador 

fiable del estado de nutrición de la hembra reproductora durante la época de puesta 

(3Oró, 1996; 118Oró et al., 1999; 5Genovart et al., 2003). Menor volumen de huevos se 

asocia a peor estado nutricional de los padres. El volumen medio de los huevos de Isla 

Grosa (59,42±5,50 mm3) fue similar al encontrado por otros autores en esta especie en el 

Delta del Ebro (Cataluña) (59,1±2,9 a 60,8±3,2 mm3), cuando la flota de arrastre estaba 

activa en el periodo anterior a la puesta (pre-puesta; 5Genovart et al., 2003). Como ya se 

ha indicado con anterioridad en este estudio, la principal fuente de alimento de la Gaviota 

de Audouin en el Delta del Ebro son los descartes procedentes de la pesca de arrastre 

(39Becares et al., 2015), por lo que se supuso que no existió restricción alimenticia en las 

gaviotas de dicha población durante el tiempo que duró el estudio. Esto nos indicaría, por 

tanto, la existencia de suficientes recursos alimenticios en Isla Grosa durante los años en 

los que se realizó el estudio (2000, 2001 y 2003). Señalar que  no se observaron 

diferencias en el volumen de los huevos entre Isla Grosa e Isla Moltona, por lo que 

estimamos que la disponibilidad de recursos alimenticios fue similar.  

 

Hay un gran número de factores, además de por la exposición a contaminantes, por los 

que se puede producir una variación en el grosor de la cáscara del huevo. Entre otras, la 

diferente localización geográfica (119,120Anderson y Hickey, 1970, 1972), la genética, 

fisiología, dieta en las hembras o el orden en el que los huevos son puestos (121Romanoff 

y Romanoff, 1949) y el tamaño de la puesta (122Rothstein, 1972). También, durante el 

desarrollo embrionario se puede producir una disminución del grosor de la cáscara en 

algunas especies (123Kreitzer, 1972; 124Booth y Rahn, 1990) por transferencia de sólidos y 

minerales hacia el embrión, sobre todo en la segunda mitad de la incubación 
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(125Romanoff y Romanoff, 1967), lo cual es previsible ya que el calcio es necesario para la 

formación del tejido óseo del embrión (126Helander et al., 2002). En nuestro estudio, no 

encontramos diferencias estadísticamente significativas ni en el grosor, ni en el peso de la 

cáscara, entre huevos embrionados y no embrionados, coincidiendo con los estudios de 

Pigargo europeo (Haliaeetus albicilla) en Suecia (Helander et al., 2002) y de búho real del 

sureste de España (127Gómez-Ramírez et al., 2012). 

Por el contrario, como ya se ha mencionado,  si se encontraron diferencias 

estadísticamente significativas entre ambas poblaciones en cuanto al peso de la cáscara 

(t=3,34, p<0,01) y por tanto en el índice de Ratcliffe (128Ratcliffe, 1970) (t=2,96, p<0,01). 

Esto se pudo traducir en una peor calidad de la cáscara del huevo en la Isla Moltona 

(menor peso) que en  Isla Grosa. A veces este menor peso puede venir determinado por 

la existencia de cavidades en la zona mamilar de la cáscara como ocurrió con huevos de 

Halcón de cola roja (Buteo jamaicensis) que presentaban elevadas concentraciones de 

organohalogenados (129Springer, 1980).  

La relación 𝒙 =
𝒅𝒊𝒂𝒎𝒆𝒕𝒓𝒐 𝒅𝒆𝒍 𝒉𝒖𝒆𝒗𝒐 (𝒎𝒎)

𝒍𝒐𝒏𝒈𝒊𝒕𝒖𝒅 𝒅𝒆𝒍 𝒉𝒖𝒆𝒗𝒐 (𝒎𝒎)
  aumenta con la edad de la madre (130Warham, 

1990). Huevos de diferentes nidadas pueden presentar diferencias en las concentraciones 

de metales, probablemente relacionado con la edad de la hembra reproductora o con 

otros parámetros fisiológicos (131Barret et al., 1985; 132Becker et al., 1989). Se investigó, 

por tanto, este cociente en ambas colonias comprobando que no existían diferencias 

entre ambas poblaciones respecto a las edades de las madres. También se investigó la 

posible relación entre la edad de la madre y el grosor y el peso de la cáscara del huevo 

con la finalidad de averiguar si hembras de mayor edad mejoran la calidad de la cáscara o 

por el contrario este es un factor que condiciona dicha calidad, no encontrando ninguna 

relación estadísticamente significativa. 

V.3.2. ESTUDIO DE LAS CONCENTRACIONES DE METALES EN LA CÁSCARA DE HUEVO. 

El estudio de contaminantes en la cáscara de huevo no está muy documentado, aunque 

algunos autores, cuando analizan huevos en busca de contaminantes, intentan 

correlacionar las concentraciones encontradas en la cáscara con las encontradas en el 

interior (Kim y Oh, 2014; Mora, 2003). Se sabe que los metales pesados presentes en el 

medio ambiente pueden ser acumulados por las gaviotas y transferirlos a sus huevos 

(133Furness, 1993). Los metales pesados se depositan en los sedimentos marinos y en los 

peces pelágicos, los cuales son la principal fuente de alimentación de las Gaviotas de 

Audouin (134Arinc y Sen, 1999). 135Burger (1994) comprobó que una de las principales vías 

de depleción de metales del organismo en Gaviota argéntea americana era la puesta de 
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huevos. Por otro lado, 136Scheuhammer (1987) apuntó que el paso de metales pesados  a 

los huevos de las aves solo se produce cuando hay una excesiva concentración de estos 

en los órganos de las aves adultas. 

Tras el estudio preliminar de los datos, se optó por eliminar siete huevos (todos de Isla 

Grosa) por presentar estos, niveles de contaminantes que mostraban signos de una fuerte 

exposición metálica (cuatro huevos por presentar niveles por encima de 1,04 µg/g de 

cadmio, un huevo que presentaba niveles de plomo por encima de 0,4 µg/g, un huevo por 

presentar niveles de cobre por encima de 3 µg/g y un huevo por presentar niveles de zinc 

por encima de 79 µg/g ).  Una vez eliminados aquellos valores considerados extremos, se 

procedió a realizar el tratamiento estadístico de los datos. Las concentraciones de los 

metales pesados (Zn, Cd, Pb y Cu)  en la cáscara de huevo para el total de los huevos 

estudiados, se muestran en la tabla V.17. 

Tabla V.17. Concentraciones de metales pesados en cáscara de huevo (µg/g). Media ± desviación estandar, 

mediana (mínimo-máximo).  

Metal n  ± sd Mediana (max-min) 

Zinc  29 7,67 ± 4,71 5,27 (2,86-20,11) 

Cadmio  26 0,002 ± 0,002 0,002 (5x10
-4

-0,006) 

Plomo  28 0,16 ± 0,08 0,14 (0,07-0,39) 

Cobre 26 1,16 ± 0,49 0,97 (0,41-2,11) 

 

El contenido en metales de la cáscara de huevo puede proporcionarnos una buena 

estimación de la cantidad que se encuentra en el interior del huevo (137Ayaş et al., 2008). 

Sin embargo, en algunos estudios se comprobó como la concentración de metales en el 

interior del huevo era de entre 2 y 35 veces inferiores a las encontradas en la cáscara 

(138Mora, 2003). La cáscara de huevo está compuesta principalmente por calcio, y 

diversos autores han comprobado que metales traza como el cadmio y el plomo pueden 

interactuar con los patrones metabólicos del calcio (136Scheuhammer, 1987). De esta 

forma, estos metales se incorporan más fácilmente a la cáscara de huevo que al 

contenido. Sin embargo, zinc y cobre están embebidos en la estructura cuaternaria de 

algunas proteínas y el contenido del huevo tiene mayor concentración de proteínas que la 

cáscara, por lo que son encontrados con mayor concentración en este lugar (139Dauwe et 

al., 1999). Aunque las concentraciones de los metales en la cáscara pueden variar entre 

zonas contaminadas y no contaminadas, las concentraciones en el interior del huevo no 

muestran esas diferencias, de lo que se deduce que las concentraciones de zinc y cobre 

son homeostáticamente controladas en el interior del huevo (139Dauwe et al., 1999). 
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Los cuatro metales estudiados fueron detectados en todas las muestras. La concentración 

más alta encontrada fue para el metal zinc, lo que también se ha comprobado en otras 

especies de aves marinas como el Albatros (Phoebastria albatrus y P. nigripes) 

(140Ikemoto et al., 2005) y las Gaviotas colinegras (Larus crassirostris) (141Kim y Oh, 2014), 

siendo el cadmio el detectado en concentraciones más bajas. Respecto a los dos metales 

esenciales, las concentraciones encontradas para el metal zinc (7,67±4,71µg/g), son 

superiores a las encontradas por 142Morera et al., (1997), en cáscara  de huevos de 

Gaviota de Audouin del  Delta del Ebro hace dos décadas (6,58±2,12 µg/g), y a las 

encontradas en otras especies marinas piscívoras como el Albatros colicorto (Phoebastria 

albatrus) (5,61±4,74 µg/g) y el Albatros patinegro (Phoebastria nigripes) (3,39±3,11 µg/g) 

(140Ikemoto et al.,2005). No obstante, como ya se ha mencionado, el metal zinc se 

acumula mucho más en el interior del huevo que en la cáscara. De hecho los niveles de 

zinc encontrados por 142Morera et al., (1997) en Gaviota de Audouin, fueron 10 veces 

superiores en el interior del huevo que en la cáscara. Respecto al metal cobre, la 

concentración media encontrada (1,16±0,49µg/g) fue la mitad de la encontrada en 

cáscara de Gaviota de Audouin por 142Morera et al., (1997; 2,14±0,70 µg/g) y también fue 

inferior a la encontrada por 137AyaŞ (2008) en la misma especie en Turquía (>1,85±2,57 

µg/g). Los niveles  de cobre en la cascara de esta especie suelen ser similares a los 

encontrados en el interior del huevo. 142Morera et al., (1997) encontraron 2,58 y 2,14 

µg/g en contenido de huevo y cáscara respectivamente al igual que 143Richards (1997), 

que en huevos de Pavo (Meleagris gallopavo) encontró, prácticamente, las mismas 

concentraciones en el interior del huevo que en la cáscara y sus membranas. Sin embargo 

en otras especies como el Albatros colicorto y el Albatros patinegro, la concentración de 

cobre en la cáscara no supuso más del 2,3% de la cantidad total en huevo (Ikemoto et al., 

2005) y en Carbonero común (Parus mayor) y Herrerillo común (Cyanistes caeruleus) la 

concentración en contenido se situó entre 1,7 y 1,9 veces el encontrado en la cáscara 

(139Dauwe et al., 1999). 

Respecto a cadmio y plomo destacar que ambos metales pueden interactuar con las vías 

metabólicas del calcio y en consecuencia estos metales se incorporan más fácilmente a la 

cáscara del huevo (136Scheuhammer ,1987). 142Morera et al., (1997) no encontraron  

ninguno de estos metales en la cáscara de los huevos analizados de Gaviota de Audouin. 

Estos autores atribuyeron este hecho a la baja contaminación por cadmio y plomo del 

medio circundante en el momento de la puesta, siguiendo el criterio de 136Scheuhammer 

(1987) que advertía que la movilización de metales al huevo solo se produce cuando 

existen elevados niveles de contaminación en el medio. En nuestro estudio se 

encontraron concentraciones bajas de cadmio (0,002±0,002 µg/g). Estas concentraciones 

fueron inferiores a las encontradas en otras especies de gaviotas omnívoras como la 
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Gaviota argéntea americana (Larus smithsonianus) o la Gaviota japonesa, las cuales 

suelen alimentarse, además de peces y crustáceos, de carroña y residuos sólidos urbanos 

(144Gochfeld,1997; 141Kim y Oh, 2014). No obstante, las concentraciones de cadmio en 

nuestro estudio, fueron similares a las encontradas en especies eminentemente 

piscívoras como el Pingüino juanito (Pygoscelis papua) en la Antártida (<0,05 µg/g; 
145Metcheva et al., 2011), o el Charrán embridado (Onychoprion anaethetus) en las islas 

de la costa este de Hong Kong  (0,002 µg/g;  146Lam et al.,2005), lo que corrobora cierta 

especialización en la dieta de la Gaviota de Audouin. Las concentraciones de plomo 

encontradas (0,16±0,08 µg/g), son muy inferiores a las encontradas en cáscara de huevo 

de Gaviota de Audouin en el mediterráneo oriental (0,95±1,0µg/g) y en el Mar Egeo 

(4,6±5,8 µg/g) por 137AyaŞ et al. (2008) y superiores a las encontradas en otras aves 

piscívoras como el Albatros colicorto (0,01 µg/g; 140Ikemoto et al., 2005), Albatros 

patinegro (0,04 µg/g; 140Ikemoto et al., 2005) y Charrán embridado (0,06 µg/g; 147Lam et 

al., 2005). 148Leonzio et al., (1989) en una zona fuertemente contaminada por mercurio e 

hidrocarburos en el Archipiélago Toscano (Italia) encontraron concentraciones de plomo 

en huevos por encima de 0,1 µg/g en gaviotas de Audouin. Esto parece avalar la 

posibilidad de una menor contaminación por plomo y cadmio en las aguas del 

mediterráneo occidental frente a las de otras latitudes como el mediterráneo oriental, 

aunque esta contaminación parece haber aumentado en las últimas dos décadas. No 

obstante, estos niveles no parecen suponer un problema extraordinario de exposición a 

los metales estudiados.  

Los metales pesados tienden a concentrarse más en la cáscara del huevo que en el 

contenido del mismo, a excepción de los oligoelementos metálicos (Zn y Cu) (142Morera 

1997; 138Mora, 2003), por lo que también podemos concluir que las concentraciones de 

metales en el contenido de los huevos de ambas colonias de reproducción (Isla Grosa e 

Isla Moltona) debían ser menores o iguales a las concentraciones encontradas en sus 

cáscaras excepto para Cu y Zn.  

Las aves de ecosistemas acuáticos indican claramente tendencias espaciales de 

contaminación a pequeña o gran escala (149Becker, 2003). De hecho se han observado 

diferencias entre colonias de diferentes lagos e incluso entre diferentes lugares de cría en 

el mismo lago (150Mineau et al., 1984; 151,152Weseloh et al., 1989,1990; 153,154Ryckman et 

al., 1997,1998). También, 144Gochfeld (1997) comprobó como a pesar de que varias 

colonias de Gaviota argéntea americana no se encontraban a una gran distancia unas de 

otras, los patrones de contaminación que exhibían sus huevos eran muy diferentes. Esto 

se lo achacó a la diferente contaminación en los alrededores de la colonia de cría. Este 

dato puede ser de utilidad cuando hablamos de especies coloniales eminentemente 
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piscívoras como la Gaviota de Audouin, ya que su patrón de contaminantes estará 

fuertemente determinado por las emisiones de contaminantes en los alrededores de la 

colonia, sumado a la variabilidad por la composición de la dieta. 

V.3.2.1 DIFERENCIAS EN CONCENTRACIONES DE METALES EN HUEVOS ENTRE COLONIAS DE 

REPRODUCCIÓN. 

Tras comparar ambas colonias de reproducción entre sí (mediante la prueba de Levene 

sobre la igualdad de varianzas y pruebas t de varianzas combinadas y separadas sobre la 

igualdad de las medias), no se encontraron diferencias estadísticamente significativas 

para ninguno de los metales estudiados (tabla V.18), lo que parece indicar similares 

patrones de exposición en ambos lugares, a pesar de la gran distancia entre ellos (199 

millas náuticas; gráfico V.21). Ya que los huevos reflejan la absorción de contaminantes 

debida a la alimentación de la hembra cerca de la colonia de cría pocos días antes de la 

puesta, incluso en especies migratorias como esta (149Becker, 2003), parece que la gaviota 

de Audouin recurre a presas similares y expuestas a las mismas concentraciones de 

metales en ambas islas, ya que diferentes grados de exposición a través de las presas 

deberían de reflejarse en las cáscaras al menos para los metales cadmio y plomo como 

comprobó 139Dauwe et al., (1999) en Carbonero común (Parus major) y Herrerillo común 

(Cyanistes caeruleus). 

De hecho, la dependencia principalmente de la pesca de cerco y el aprovechamiento de 

los descartes pesqueros es similar en ambas localidades (155Muntaner, 2003; 
7003/Nat/E/000061, Proyecto Life), al contrario de lo que sucede en la colonia del Delta 

del Ebro donde su gran dependencia de los descartes procedente de la pesca de arrastre 

ha sido ampliamente documentada (156Lambertini et al., 1994 157Pedrocchi et al., 2002; 
39Becares et al., 2015). 

Tabla V.18. Concentraciones de metales pesados en cáscara de huevo  en cada colonia de cría (µg/g). Media 

± desviación estandar, mediana (mínimo-máximo).  

 Isla Grosa Isla Moltona 

 n  + sd Mediana (min-max)  + sd Mediana (min-max) 

Zinc  21 7,78 ± 4,05 5,24 (2,86-20,11) 7,44 ± 3,53 6,07 (3,29-12,83) 

Cadmio  17 0,002 ± 0,002 0,002 (5x10
-4

-0,006) 0,002 ± 0,001 0,002 (7x10
-4

-0,004) 

Plomo  19 0,18 ± 0,08 0,16 (0,07-0,39) 0,13 ± 0,05 0,11 (0,08-0,23) 

Cobre 17 1,21 ± 0,53 0,96 (0,48-2,11) 1,08 ± 0,42 0,98 (0,41-1,89) 

140Ikemoto y colaboradores (2005) encontraron una relación inversa entre la edad de la 

madre y las concentraciones de cadmio y otros contaminantes en Albatros patinegro. Con 
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la finalidad de averiguar si existía alguna relación entre el tamaño de los huevos (medida 

indirecta de la edad de la madre) (ver apartado V.3.1) y la concentración de metales en la 

cáscara, se hizo un estudio de correlaciones simple, no observándose relación 

estadísticamente significativa. 

Gráfico V.21. Comparativa del patrón de contaminantes metálicos en las dos zonas de estudio: Isla Grosa e 

Isla Moltona. 

 
V.3.2.2 DIFERENCIAS EN CONCENTRACIONES DE METALES ENTRE HUEVOS EMBRIONADOS Y NO 

EMBRIONADOS DE LA COLONIA DE ISLA GROSA. 

Se analizó el grado de desarrollo embrionario en los huevos no eclosionados de gaviota y 

posteriormente se estudió si existían diferencias en cuanto a la concentración de metales 

en la cáscara. Se comprobó que, excepto para el metal zinc (t= 2,423; p<0,05), en el que 

las concentraciones fueron mayores en huevos embrionados que en no embrionados 

(Media=10,37±4,39 y 6,25±4,32 µg/g respectivamente), para el resto de metales no 

existían diferencias. Destacar que en el caso de los huevos embrionados, los pollos se 

encontraron en diferentes estadíos de desarrollo. 143Richards (1997) afirmaba que en 

pollos de Pavo los niveles de zinc hepático en los embriones descendían drásticamente 

desde el día 14 al 28 de incubación, disminuyendo su concentración a la mitad. Las 

concentraciones de cobre aumentan hacia el día 23, manteniéndose elevadas hasta el día 

de la eclosión. Por otro lado, como ya hemos comentado, las concentraciones de zinc en 

el contenido del huevo en Gaviota de Audouin puede llegar a ser hasta 10 veces el 

encontrado en la cáscara (142Morera et al., 1997), por lo que en nuestros huevos 

embrionados la concentración de zinc en el interior del huevo podría haber llegado a  ser 

de 100 µg/g frente a los 52,82 µg/g encontrados por este autor. Puede ser por tanto, que 

huevos con elevados niveles de zinc favorezcan el desarrollo del embrión frente a 
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aquellos con niveles más bajos, pero llegado el día 14 de incubación los niveles en el 

huevo puedan resultar letales al competir por la unión a metalotioneinas con el cobre 

embrionario impidiendo que este pueda realizar su función. De esta forma, huevos con 

concentraciones altas de zinc, pero no lo suficientemente tóxicas, habrían producido, la 

eclosión a término y sin embargo, en aquellos huevos con niveles tóxicos el embrión 

habría muerto entre el día 14 y el 28. 

V.3.2.3 ESTUDIO DE LAS CORRELACIONES ENTRE METALES EN HUEVOS DE LA COLONIA DE  ISLA GROSA.  

Para comprobar las correlaciones entre metales y a la vista de que no se observaron 

diferencias estadísticamente significativas entre ambas colonias, se analizaron los 

resultados obtenidos de ambas colonias conjuntamente observando correlaciones 

positivas entre todos los metales (PPb-Cd =0,538, p<0,01; PPb-Cu=0,760, p<0,01; PPb-Zn=0,627, 

p<0,01; PCu-Cd=0,770, p<0,01; PCu-Zn=0,568 p<0,01; PCd-Zn=0,691, p<0,01). 142Morera et al. 

(1997) no encontraron ninguna correlación entre los diferentes metales en cáscara de 

huevo de Gaviotas de Audouin aunque dichos autores no detectaron cadmio ni plomo en 

dichas cáscaras. Nuestros datos sugieren una fuente común de contaminación para todos 

los metales.  

Como ya se ha mencionado, existen dos fuentes extraordinarias de contaminación frente 

a Isla Grosa. El canal del Estacio que comunica la laguna del Mar Menor con el 

Mediterráneo, la cual se encuentra contaminada con metales pesados (158Martínez-

Menchón, 2007), y los seis emisarios que envían el efluente sin tratamiento alguno al mar 

Mediterráneo. Estos están situados a lo largo de diversas urbanizaciones y su longitud 

varía según las diferentes profundidades de la zona. Todos ellos vierten sus residuos entre 

diez y doce metros de profundidad, sin ningún procedimiento de tratamiento para su 

regeneración (51Morales, 2013).   

 
Imagen V.5. Fuentes de contaminación en la zona: emisario de aguas residuales de La Manga del Mar 

Menor (Fuente: Ministerio de Medio Ambiente) 
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159Palanques y Díaz (1990) estudiando la contaminación por dos efluentes fluviales y un 

emisario submarino procedente de una depuradora en la plataforma continental de 

Barcelona, observaron una fuerte correlación entre cromo, cobre, níquel, cadmio y 

plomo, cuando se caracterizaron los contaminantes de los sedimentos superficiales. Estos  

autores indicaron que los sedimentos de la zona estudiada se veían afectados por la 

contaminación de los cincos metales en su conjunto y que la correlación entre ellos nos 

mostraba un paralelismo en su comportamiento así como una fuente común de 

contaminación. 

Tabla V.19. Correlaciones entre los metales estudiados en cáscara de huevo. 

 ZINC CADMIO COBRE 

CADMIO 0,691**   

COBRE 0,568** 0,770**  

PLOMO 0,627** 0,538** 0,760** 

      **La correlación es significativa al nivel 0,01 (bilateral) 

V.3.2.4 ESTUDIO DE LAS CORRELACIONES ENTRE METALES Y PARÁMETROS BIOMÉTRICOS. 

En nuestro estudio de los huevos de Isla Grosa encontramos una correlación negativa 

entre la concentración de cobre y el tamaño de los huevos (Pearson Cu-longitud= -614; 

p<0,01; Pearson Cu-Diámetro= -0,517; p<0,05; Pearson Cu-Volumen= -0,601, p<0,05) (gráfico 

V.22). 3Oró et al., (1996) comprobaron como el volumen de los huevos de Gaviota de 

Audouin estaba asociado al estado nutricional de la madre en la época prepuesta (mejor 

estado nutricional significaba mayor volumen de los huevos). Este volumen es 

independiente del sexo del pollo ya que la determinación sexual estaba más relacionado 

con la fecha de nacimiento del pollo (más o menos avanzada la temporada de cría) y si el 

huevo del que nacía era el puesto en primer, segundo o en tercer lugar (Genovart et al., 

2003).  

En principio, mayor disponibilidad de alimento durante la época de prepuesta debe 

mejorar la condición física de las hembras colaborando esta circunstancia con la puesta 

de huevos de mayor volumen. Teniendo esto en cuenta, es fácil de asociar mayor 

disponibilidad de alimentos en la época de prepuesta con un mayor volumen en los 

huevos y una menor concentración de cobre en su cáscara. La relación entre el cobre y el 

volumen del huevo fue comprobado por 160Eeva y Lehikoinen (1995) cuando estudiaron 

los  huevos de poblaciones de Papamoscas cerrojillo (Ficedula hypoleuca) en zonas más o 

menos alejadas de una fundición de cobre, observando como el volumen del huevo 

aumentaba en estas aves conforme se alejaban de la fundición. Este hecho se lo 

achacaron a la variación en el diámetro del huevo. No encontraron sin embargo esta 
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relación con la longitud del huevo. Estos hallazgos están en consonancia con lo 

encontrado en este estudio. 

Gráfico V.22. Correlaciones entre el volumen, diámetro del huevo y la concentración de cobre en cáscara en 

Isla Grosa. 

 

También encontramos una correlación negativa entre la concentración de plomo y el 

peso de la cáscara  (Pearson Pb-peso cáscara= -0,580; p<0,05).  El plomo puede interactuar con 

las vías metabólicas del calcio incorporándose con facilidad a la cáscara de huevo 

(136Scheuhammer,1987). En la época de puesta se produce una depleción de calcio de los 

huesos y un aumento de la formación de proteínas captadoras de calcio, con un 

consecuente aumento de la absorción calcio a nivel intestinal. La absorción de Pb a nivel 

intestinal incrementa concurrentemente con el aumento de la síntesis de proteínas 

captadoras de calcio sensibles a la vitamina D (161Edelstein et al., 1984). De esta manera el 

plomo puede depositarse junto con el calcio en la cáscara del huevo interfiriendo con 

este. Perturbaciones en el metabolismo del calcio puede generar la producción de huevos 

de peor calidad y menor éxito reproductivo (160Eeva y Lehikoinen, 1995). No obstante, 
162Pattee (1984) comprobó que altas concentraciones de plomo en hueso e hígado de las 

hembras no tenía efectos adversos sobre la puesta de huevos, iniciación de la incubación 

o el grosor de la cáscara tras alimentar a  Cernícalos americanos (Falco sparverius) con 
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dosis de 50 ppm de plomo. 163Dauwe et al. (2004) tampoco encontraron cambios en los 

parámetros biométricos de los huevos de Herrerillo común a diferentes distancias de un 

foco emisor de contaminación, lo que contraviene lo encontrado en los huevos de Isla 

Grosa. 

Gráfico V.23. Correlaciones entre el peso de la cáscara y la concentración de plomo en cáscara en Isla Grosa. 

 

Por otro lado aunque en los huevos de Isla Moltona se encontró una fuerte correlación 

negativa entre la concentración de cobre y el grosor de la cáscara (PearsonCu-Grosor=-0,804, 

p<0,01), al igual que encontraron 160Eeva y Lehikoinen (1995) tanto en Carbonero común 

como en Papamoscas cerrojillo. No hemos  encontrado dicha relación en los huevos de 

Gaviota de Audouin de Isla Grosa. 

V.3.3. ESTUDIO DE LAS CONCENTRACIONES DE ORGANOCLORADOS EN CONTENIDO DE HUEVOS NO 

ECLOSIONADOS. 

Aunque se ha descrito una disminución en el contenido de lípidos del huevo debido al 

desarrollo embrionario, lo que conllevaría una mayor concentración de compuestos 

liposolubles (164Peakall and Gilman,1979; 126Helander et al., 2002), en nuestras muestras, 

al igual que en el estudio realizado por 127Gómez-Ramirez et al. (2012) en Búho real, no 

hemos encontrado dichas diferencias. Por tanto podemos estudiar cada colonia de cría en 

su conjunto, independientemente del desarrollo embrionario que presenten. 

Todos los compuestos analizados fueron detectados en los huevos, excepto DDT, DDD, α-

HCH, ϒ-HCH y los congéneres de PCBs 8, 18, 28, 29, 31, 52, 77, 81, 114, 123, 126, 141, 

169, 199, 205 y 209. 

De todos los insecticidas organoclorados estudiados el HCB no se detectó en diez de los 

treinta huevos investigados, el resto se detectaron en todos los huevos. Las mayores 

concentraciones se dieron en p,p-DDE y dieldrín,  mientras el HCB fue el que se detectó 

en menor concentración. 
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En la tabla V.20 se muestran los datos obtenidos para los organoclorados estudiados. En 

relación a las concentraciones de PCBs, dada la gran cantidad de congéneres analizados 

se muestra como sumatorio de PCBs, al igual que sucede con los TEQs (PCBs tipo Dioxina). 

En este último grupo se incluyen los congéneres de PCB 105, 118, 156, 157, 167 y 189, a 

los que se les aplica su correspondiente valor de TEF, obteniendo la concentración 

equivalente tóxica (TEQ) (165Safe, 1990; 166van den Berg et al., 1998). 

Tabla V.20. Concentraciones de insecticidas organoclorados en huevos no eclosionados de Gaviota de 

Audouin en cada colonia estudiada (ng/g, peso lípidos). TEQs (pg/g peso lípidos). (nd= no detectado). 

Media±desviación estandar, mediana (mínimo-máximo).  

 Total analizados (n=30) 

  + sd Mediana (min-max) 

DDT nd nd 

DDD nd nd 

DDE 7579,99 ± 4771,57 6114,32 (1111,01-23126,63) 

α-HCH 84,29
1
  

ϒ-HCH nd nd 

HCB 71,02 ± 32,80 69,18 (nd(10)-134,27) 

Dieldrín 363,48 ± 198,04 355,23 (114,38-990,92) 

∑PCBs 21248,41 ± 9579,17 19078,74 (6732,17-46365,39) 

∑TEQs 88,63 ± 37,56 81,31 (25-196,46) 

1 
Solo se detectó en el contenido de un huevo. 

Si bien los niveles de organohalogenados fueron superiores en Isla Grosa que en Moltona, 

las diferencias fueron significativas respecto de las concentraciones de dieldrín (t=4,74, 

p<0,01) y de ∑PCBs (t=2,64, p<0,01) (tabla V.21). En temporadas de cría en las que existen 

suficientes recursos alimenticios, los huevos están principalmente compuestos de lípidos 

generados por el consumo de alimentos durante el periodo reproductivo y no tanto por 

las reservas almacenadas por la madre en su organismo (167De Luca-Abbott et al., 2001). 

Entendemos que las diferencias encontradas se deben a los distintos niveles de 

contaminación en los alrededores de cada colonia de cría.  
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Tabla V.21. Concentraciones de insecticidas organoclorados en huevos no eclosionados de Gaviota de 

Audouin en cada colonia estudiada (ng/g, peso lípidos). TEQs (pg/g peso lípidos); Media±desviación 

estandar, mediana (mínimo-máximo), nd= no detectado. 

 Isla Grosa (n=21) Isla Moltona (n=9) 

  + sd 
Mediana  

(min-max) 
+ sd 

Mediana 

 (min-max) 

DDT nd - nd - 

DDD nd - nd - 

DDE 8017 ± 5083 
6365 

 (1695-23126) 
6558 ± 4030 

5632 

(1111-12306) 

α-HCH nd - 84,29
1
  

ϒ-HCH nd - nd - 

HCB 77,54 ± 31,96 
78,50  

(nd(5)-134,27) 
51,80 ± 31,18 

nd 

(nd(5)-105,72) 

Dieldrín** 448,54 ± 176,26 
424,26  

(164,67-990,92) 
165,01 ± 34,73 

158,45 

(114,38-213,53) 

∑PCBs** 23720 ± 10052 
21946 

(8840-45970) 
14587 ± 3739 

15988 

(6207-18977) 

∑TEQs* 97,92 ± 39,68 
91,59 

(34,08-196,46) 
66,94 ± 20,56 

70,80 

(25,00-96,05) 

** Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,01  

* Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,05 
1 

Solo se detectó en el contenido de un huevo.  

La concentraciones de p,p´-DDE en ambas localizaciones fueron superiores a las 

encontradas en huevos de Azor en la Región de Murcia obtenidos entre los años 1998 y 

2004 (3172 ng/g peso lípidos) (168Martínez-López, 2005). Sin embargo fueron más 

próximas, aunque inferiores a las encontradas por Martínez-López en el mismo estudio en 

Aguililla calzada (11081 ng/g peso lípidos), y la mitad de las encontradas en Búho real 

también en la región de Murcia entre los años 2004 y 2009 (16290 ng/g peso lípidos), por 
127Gomez-Ramirez et al. (2012). No existe demasiada información reciente de la 

contaminación por organoclorados en huevos de Gaviota de Audouin en nuestro país. 

Además, la gran variedad de formas de presentación de los resultados hace difícil la 

comparación, ya que algunos autores los presentan en peso húmedo, otros en peso seco, 

otros en peso de lípido y otros no indican las unidades empleadas (Pastor et al., 1995; 
127Gómez-Ramírez et al., 2012). Esta falta de uniformidad de los datos puede ser debida a 

que la mayoría de las investigaciones fueron realizadas hace más de dos décadas 

(169González et al., 1991;170Pastor et al., 1995).También las técnicas de análisis son 

actualmente mucho más sensibles, lo que nos permite detectar niveles de contaminantes 
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más bajos con mayor precisión. No obstante, en un estudio realizado sobre huevos de 

Gaviota de Audouin en el año 2010 en el Delta del Ebro, una zona expuesta a 

contaminación agrícola e industrial (171Morales et al., 2012), se obtuvieron 

concentraciones medias de 13,23 ng/g (peso húmedo) de p,p´-DDE, lo que supone 

alrededor de 50 veces menos concentración de la encontrada en nuestro estudio (731,21 

ng/g peso húmedo) en huevos no eclosionados. 172Goutner et al. (2001) encontraron 

niveles tremendamente bajos (1-11 ng/g peso lípidos) de DDE en Gaviota de Audouin en 

el Mediterráneo oriental en los años 1997 y 1998. 173Pastor et al.  (1995) da niveles para 

la suma de ∑DDTs (DDT+DDE+DDD) de 4610 ng/g peso seco para Gaviota de Audouin del 

Delta del Ebro en el año 1992. Las concentraciones encontradas en nuestras muestras 

recogidas en Isla Grosa, si se expresan en peso seco (3158,76 ng/g) son ligeramente 

inferiores a las encontradas por estos autores 10 años antes. Al margen de la diferencia 

en la calidad de las aguas que rodean las colonias investigadas del Delta del Ebro y de Isla 

Grosa, los casi 10 años transcurridos entre la investigación de estos autores y la presente, 

podría ser la causa de la disminución de las concentraciones de este compuesto en los 

huevos de gaviota. Este hecho también fue advertido por 111Martínez-López et al. (2007) 

cuando analizaron huevos de dos especies de aves rapaces en la región de Murcia 

(Aguililla calzada y Azor). Por otro lado, comparando con otras aves piscívoras, nuestras 

concentraciones, en conjunto, fueron superiores a las encontradas por 174Fängström et al. 

(2005) en huevos de Fulmar (Fulmarus glacialis) en el Atlántico Norte (2,8 µg/g peso 

lípidos), en el mismo rango que los niveles encontrados por  175Jörundsdóttir et al. (2009) 

en Arao (Uria aalge), en el Noroeste de Europa y el Mar Báltico (1,1-16 µg/g peso lípidos) 

y por debajo de los encontrados por 176Henriksen et al. (2000) en Gaviota hiperbórea 

(Larus hyperboreus) en el Mar de Barents (24,4 µg/g peso lípidos). No obstante, es 

interesante destacar que los niveles encontrados en esta tesis son similares a los 

encontrados por 177Huertas et al. (2015) (660ng/g peso húmedo) en huevos de Garza 

imperial (Ardea purpurea) que nidificaban junto a una factoría en Huesca, en el río Cinca, 

en la que se estuvo produciendo dicofol hasta marzo de 2015, lo que provocó la 

contaminación de las aguas del río hasta tal punto que, las autoridades sanitarias, 

prohibieron la pesca al detectar en los peces altos niveles de DDT. Esto indicaría una 

exposición anormalmente alta de las Gaviotas de Audouin del Mediterráneo occidental a 

estos compuestos lo que explicaría la diferencia con colonias de la misma especie en el 

Mediterráneo oriental (172Goutner, 2001). En nuestro caso, presumiblemente sería debida 

a la importante actividad agrícola intensiva desarrollada en la zona (178Sánchez-Gelabert 

et al., 2008).  

El dieldrín fue encontrado en mayor concentración en los huevos de Isla Grosa que de la 

Isla Moltona (t=7,528, p<0,01). Los niveles encontrados en Isla Grosa 448,54 ng/g) 
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superaron a los encontrados por 168Martínez-López (2005) en Aguililla calzada y Azor en la 

Región de Murcia (Azor= no detectado; Aguililla calzada =192,54 ng/g peso lípidos) y 

fueron similares a los encontrados por 127Gómez-Ramirez et al. (2012) en huevos de Búho 

real de la misma región, recogidos en nidos de una zona con intensa actividad agrícola 

durante décadas (591,47 ng/g peso lípidos). Sin embargo, los niveles de dieldrín en los 

huevos de Búho real obtenidos en el sur de la Región de Murcia por 127Gómez-Ramirez et 

al. (2012) fueron significativamente inferiores (70,21 ng/g peso lípidos). Por otro lado se 

ha comprobado como la Gaviota de Audouin visita regularmente la flota de pesca de 

cerco ubicada en los puertos de Torrevieja y Guardamar del Segura (7003 NAT/E/000061 

LIFE). Además, el patrón de exposición de dieldrín parece asociar los hábitos alimenticios 

de la Gaviota de Audouin más a la zona subalicantina que a la de Cartagena. Aunque se ha 

demostrado que el dieldrín puede persistir muchos años después de su prohibición 

(179Martijn et al., 1993), las concentraciones halladas son similares a las encontradas en 

aves rapaces en Estados Unidos hace más de 25 años (180Henny et al., 1983). No era 

esperable por tanto encontrar tan elevada persistencia de este tipo de compuesto en el 

ambiente en la Región de Murcia, más si cabe, cuando fue en 1994 el año en el que se 

prohibió su utilización en nuestro territorio junto con otras moléculas cloradas (181B.O.E. 

nº 41, 1993). El aldrin se convierte rápidamente en dieldrín en los organismos vivos. De 

hecho la mayoría del dieldrín encontrado en estos se debe a la metabolización de aldrin 

(182IPCS, 1989). La vida media en el agua y suelo es similar en ambos compuestos (>2 años 

en agua  y de 4 a 7 años en el suelo)  (182IPCS, 1989). En un estudio realizado en los años 

80 por 183Navarro et al. (1985), se estimó que la cantidad de organoclorados (α-HCH,ϒ-

HCH, aldrin, p,p´-DDE y heptacloro), que el río Segura arrojaba al Mar en su 

desembocadura en Guardamar era de 28 kg al año. Se estima que esos vertidos no 

dejaron de sucederse hasta después del año 95, es decir hace 20 años, con lo que el 

hallazgo de este tipo de contaminantes  en los seres vivos de la región de Murcia nos da 

una idea de la capacidad para acumularse en los organismos vivos merced a su capacidad 

para permanecer en el medio (aire, suelo y agua). 171Morales et al. (2012) no encontraron 

este compuesto en el Delta del Ebro ni en huevos de Gaviota de Audouin ni de Gaviota 

patiamarilla. 

ng/g) respecto a otros estudios en huevos de gaviota de Audouin (tabla V.21). Así, estas  

fueron la tercera parte de las encontradas por 173Pastor et al. (1995) en la misma especie 

en el Delta del Ebro en 1992 (20,8 ng/g peso húmedo) pero casi seis veces las 

encontradas por 171Morales et al. (2012) también en gaviota de Audouin del Delta del 

Ebro (1,5 ng/g peso húmedo) obtenidas 10 años después de nuestro estudio. 

Comparando nuestros datos con los de aves rapaces de la región de Murcia, nuestros 
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niveles fueron superiores a los encontrados en Búho real (29,34 ng/g peso lípidos) 

(127Gómez-Ramirez et al., 2012) y a los encontrados en Azor (niveles no detectados) y 

Aguililla calzada (5,13 ng/g peso lípidos) (168Martinez-López, 2005). Por otro lado, fueron 

muy similares a los encontrados en huevos de Garza imperial por 177Huertas et al. (2015), 

obtenidos en los años 2006 y 2007 (5,3-7,9 ng/g peso húmedo), en el Delta del Ebro (un 

medio acuático considerado contaminado por fuentes de contaminación de tipo agrícola 

e industrial), pero muy inferiores a los encontrados en huevos de otras aves marinas 

como el Fulmar del Atlántico Norte (330 ng/g peso lípidos) (174Fängström et al., 2005), 

Arao común en el noroeste de Europa y el Mar Báltico (260-310ng/g peso lípidos) 

(175Jörundsdóttir et al., 2009) o Gaviota hiperbórea del ártico noruego (205 ng/g peso 

lípidos).   

Como ya ocurrió con otras aves en la región de Murcia (111Martínez-López et al., 2007; 
127Gómez Ramirez et al., 2012) los compuestos ciclodiénicos sólo se detectaron en un 

huevo de la Isla Moltona que presentó una concentración de 84,29 ng/g de (peso lípidos) 

α-HCH. 

Respecto de los PCBs detectados, el congéner más abundante fue el PCB 153, seguido del 

PCB 180 y del PCB 138. Esto está en consonancia con lo encontrado por otros autores en 

Gaviota de Audouin (169González et al., 1991; 170Pastor et al., 1995a,1995b, 171Morales et 

al., 2012), en Gaviota patiamarilla (Larus cachinans m.) (184Albanis et al., 2003; 171Morales 

et al., 2012) y en otras aves acuáticas como el Cormorán grande (Phalacrocorax carbo), 

Garza real (Ardea cinérea), Garceta común (Egretta garzetta) y Martinete (Nycticorax 

nycticorax) (185Antoniadou et al., 2007), e incluso en especies marinas piscívoras 

mamíferas como la Orca (Orcinus orca) (186Ross et al., 2000). Este patrón, parece deberse 

a la persistencia y a las propiedades bioacumulativas de esos congéneres que ha sido 

atribuido a su particular estructura caracterizada por la ausencia de enlaces libres de 

cloro en posiciones adyacentes meta y para en la estructura bifenilica (187Walker, 1990; 
150Mineau et al., 1984, 133Furness, 1993). Por otro lado, el detectado con menor 

frecuencia fue el PCB 199 el cual solo se detectó en un huevo en Isla Grosa.  

Mediante la realización de los test T de Student para aquellas variables que se ajustaban a 

una distribución normal y el test de Mann-Whitney para las no ajustadas, se encontraron 

diferencias entre ambas colonias para un total de 13 congéneres de los 21 detectados 

(tPCB 138=2,765, p<0,01; tPCB 153=3,736, p<0,01; tPCB 156=3,798, p<0,01; tPCB 163=3,304, p<0,01; 

tPCB 170=3,891, p<0,01; tPCB 171=3,368, p<0,01; tPCB 180=4,125, p<0,01; tPCB 183=4,125, p<0,01; 

tPCB 187=3,675, p<0,01; UPCB 189=36, p<0,01; tPCB194= 3,968, p<0,01; tPCB 201= 3,901, p<0,01; 

UPCB 206=56, p<0,05). En la totalidad de los casos, las concentraciones de cada congéner 

fueron mayores en Isla Grosa que en Isla Moltona.  
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La concentración media total de PCBs encontrada en nuestro estudio para Isla Grosa 

( =23720 ng/g) (tabla V.21) fue del orden de 10 veces la encontrada por 127Gómez-

Ramirez et al. (2012) en Búho real en la región de Murcia (nPCBs=22; ∑PCBs= 2569,26 ng/g 

peso lípidos). Una mayor diferencia se puso de manifiesto cuando comparamos nuestros 

resultados con los niveles detectados por 172Goutner et al. (2001), en huevos de Gaviota 

de Audouin (∑PCBs= 338-516 ng/g peso lípidos), en 1997 y 1998 en el Mediterráneo 

oriental. 127Gómez-Ramirez en al. (2012) en su estudio, encontraron diferencias 

estadísticamente significativas  entre las concentraciones de PCBs en los huevos de Búho 

real de la zona norte y sierras subalicantinas y la zona sur (Cartagena), siendo mayores en 

esta última. Esta autora hipotetizó con la puesta en marcha de una empresa dedicada a la 

fabricación de plásticos tecnológicos (policarbonatos) en la Aljorra (Cartagena) en el año 

1999 como la causa de la gran concentración de PCBs encontrada en los huevos de Búho 

real. Dicha planta se sitúa a 34 km. de Isla Grosa y a 21 del Mar Menor (laguna marina 

interior cuya conexión con Mar Mediterráneo se encuentra frente a esta Isla). Teniendo 

en cuenta que la rambla del Albujón, que desemboca en el Mar Menor, discurre a escasos 

700 metros de dicha factoría este también podría ser el origen de la contaminación por 

PCBs en los huevos de Gaviota de Audouin. No obstante esto necesita ser estudiado en 

mayor profundidad. También mencionar que en la zona, existen un gran número de 

transformadores eléctricos anteriores a 1986, fecha en la que la 188Directiva 85/467/CEE 

de 1 de octubre prohibía el empleo de equipos nuevos de dieléctricos en base a PCBs 

(189Sánchez-Gelabert et al., 2008). Estos PCBs y el HCB detectado en este estudio, junto 

con dieldrín y DDE podrían tener un origen común, ya que se encontró una correlación 

positiva entre la concentración de alguno de estos compuestos en los huevos de Isla 

Grosa como se comenta en el apartado V.3.3.1. 

Por otro lado, si consideramos solo los siete PCBs denominados “target” o “indicadores” 

(congéneres de PCB 28, 52, 101, 118, 138, 153 y 180) (190Bachour et al., 1998), las 

concentraciones encontradas en los huevos de Isla Grosa (1342,19 ng/g peso húmedo), 

fueron el doble de las encontradas por 171Morales et al. (2012), en el Delta del Ebro para 

la misma especie (599,74 ng/g peso húmedo), pero la mitad de las encontradas por 
170Pastor et al. (1995), para la misma especie 20 años antes. De hecho las concentraciones 

de PCBs indicadores de los huevos de Isla Grosa (5834,49 ng/g, peso seco), son 

intermedias respecto a las encontradas por 170Pastor et al. (1995), en 1992  (10310 ng/g 

peso seco) y por 171Morales et al. (2012) (2607,57ng/g peso seco), en 2010. Si 

consideramos que la contaminación por PCBs indicadores es la propia del mar 

Mediterráneo occidental y no existen fuentes de contaminación específicas en cada 

colonia estudiada, se podría establecer un patrón de disminución del 50% de la 

contaminación por PCBs indicadores en el Mediterráneo occidental por cada periodo de 
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diez años (gráfico V.24). Como también se pudo constatar en nuestro estudio, las 

concentraciones detectadas en la colonia de Isla Moltona en el año 2004 (3393,52 ng/g 

peso seco) se situaron en valores intermedios entre los encontrados en Isla Grosa entre 

los años 2000-2003 y los encontrados por 171Morales et al. (2012) en el Delta del Ebro en 

2010, lo que apoyaría esta hipótesis.   

Gráfico V.24. Evolución de los PCBs indicadores en huevos de Gaviota de Audouin según diferentes estudios 

realizados sobre colonias reproductivas el Mediterráneo occidental. Los valores se expresan en ng/g peso 

seco. Los datos se han extraído de Pastor et al., 1995; este estudio; Morales et al., 2012. 

 

A pesar de que la Gaviota de Audouin se puede alimentar a más de 40 Km de su colonia 

de cría (39Becares et al., 2015; 70Proyecto Life 03/Nat/E/000061), algunos autores han 

observado como la carga de contaminantes presentes en los huevos de las gaviotas, 

delata que su alimentación también se realiza cerca de la colonia de reproducción 

(172Goutner et al., 2001).  

Durante la temporada de cría de 2004 se estudió la dieta mediante análisis de 

regurgitaciones de los pollos durante su anillamiento, detectando que estas contenían 

principalmente Boga (Boops boops), un pez de superficie, y Sardina (Sardina pilchardus)  

(70Proyecto Life 03/Nat/E/000061), peces que durante las noches de verano se acercan a 

la superficie del agua. En nuestro estudio no se han detectado congéneres ligeros de PCBs 

(di-, tri- y tetraclorados) más propios de aguas superficiales, plancton y peces de zonas 

con orígenes de contaminación difusa, como si observaron 172Goutner et al. (2001) en 

Gaviota de Audouin que se alimentaban de Bogas en islas del Archipiélago Dodecaneso en 

el Mediterráneo oriental. 185Antoniadou et al. (2007), comprobó cómo  peces omnívoros, 

cuya gran parte de su dieta incluye plantas o invertebrados fitófilos, presentaban 

mayores porcentajes de PCBs ligeros que aquellos que se alimentan de zooplancton o 

zoobenthos, que presentan mayores porcentajes de congéneres pesados de PCBs (PCB 
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138, PCB 153). Tanto la Boga como la Sardina son especies omnívoras, aunque en el caso 

de Sardina, esta se alimenta principalmente de Cladoceros marinos y larvas de decápodos 

(Zooplankton), en verano (191Costalago y Palomera, 2014), lo que explicaría mayores 

concentraciones de PCBs pesados en sus tejidos. Además, los congéneres ligeros de PCBs 

son poco bioacumulables y más fácilmente metabolizables que los pesados, de ahí la 

dificultad para hallarlos en las muestras biológicas (172Goutner et al., 2001). 

Tabla V.22. Concentraciones de PCBs en huevos no eclosionados de Gaviota de Audouin (ng/g, peso lípidos). 

(nd= no detectado). Los PCBs sombreados se corresponden con PCBs con estructura similar a las Dioxinas. 

Media±desviación estandar, mediana (mínimo-máximo).  

 
Isla Grosa (n=21) Isla Moltona (n=9) 

 ± sd Mediana (máx.-min)  ± sd Mediana (máx.-min) 

PCB 101 261,10±180,30 227,38(nd(1)-833,05) 188,42±86,38 205,98(nd(1)-279,25) 

PCB 105 243,37±114,65 199,74(84,61-575,42) 193,22±80,59 197,95(68,68-328,42) 

PCB 118 984,47±417,22 877,83(397,21-2158,29) 698,11±210,17 782,94(268,07-988,03) 

PCB 128 476,44±229,44 401,56(176,88-1047,14) 349,04±139,20
 

338,03(125,48-588,13) 

PCB 138** 3037,97±1370,87 2847,78(1115,31-6367,56) 2011,83±659
 

2135,88 (753,17-2915,87) 

PCB 149 196,52±164,45 134,70(nd(1)-646,70) 111,62±119,29 nd(nd(4)-313,31) 

PCB 153** 6130,16±2639,99 5209,06(2098,71-11980,04) 3679,89±940,56 3896,11(1625,39-4645,99) 

PCB 156** 538,37±200,91 502,71(216,47-966,61) 341,88±82,38 376,15(154,56-439,08) 

PCB 157 80,45±36,82 68,66(nd(2)-162,96) 59,25±21,56 67,91(nd(2)-78,16) 

PCB 163** 1010,01±425,04 932,39(425,11-2047,56) 651,01±169,69 709,00(270-838,56) 

PCB 167 149,72±65,89 143,40(nd(1)-310,43) 105,14±39,48 115(nd(1)-161,32) 

PCB 170** 1484,07±612,03 1313,21(568,76-2658,54) 895,75±212,74 987,09(395,22-1101,33) 

PCB 171** 344,87±147,67 295,05(138,28-644,16) 218,56±57,56 234,89(92,66-286,10) 

PCB 180** 4297,78±1791,28 3800,28(1630.65-7475,11) 2448,13±536,37 2584,58(1168,57-2882,42) 

PCB 183** 982,80±408,58 893,46(383,37-1769,64) 570,59±135,32 630,21(269,61-699,58) 

PCB 187** 2316,60±968,17 2085,45(1043,87-4458,54) 1421,80±341,86 1443,61(627,98-1721,06) 

PCB 189** 67,24±41,68 69,51(nd(8)-135,03) nd - 

PCB 194** 541,08±207,65 502,05(236,38-937,53) 331,15±81,94 347,43(156,36-451,89) 

PCB 199 54,84
1 

nd(nd(17)-54,84) nd - 

PCB 201** 546,27±225,05 508,02(229,37-919,81) 326,10±83,42 336,08(136,34-423,36) 

PCB 206* 55,86±41,33 nd(nd(11)-138,89) 74,30
1
 nd(nd(8)-74,30) 

** Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,01. (T de Student para muestras independientes). 
* Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,05.(T de Student para muestras independientes). 
1 

Solo se detectó un huevo.  
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Se encontraron diferencias estadísticamente significativas entre las concentraciones 

totales de PCBs de Isla Grosa y de Isla Moltona (tGrosa-Moltona= 3,620, p<0,01), siendo 

mayores las concentraciones halladas en huevos de Isla Grosa. No obstante, se vio 

similitud en el mapa de congéneres de PCBs entre las dos colonias de cría de Gaviota de 

Audouin estudiadas, a pesar de la gran distancia existente entre ambas (199 millas 

náuticas) (gráfico V.25). Esta similitud fue mayor  que entre dos especies de aves (Gaviota 

de Audouin y Búho real) de la región de Murcia (gráfico V.26), cuyos territorios son más 

cercanos, lo que indica que los congéneres de PCBs en los huevos podrían estar más 

relacionados con los recursos alimenticios que explota la especie y su posición trófica,  

que con el área geográfica en la que se encuentra su territorio. Señalar que, en algunas 

especies animales, existe una acumulación preferencial de cierto tipo de congéneres 

relacionado con su estructura. Por ejemplo, en los cetáceos se produce una retención 

selectiva de congéneres no coplanares como resultado  de una baja actividad de la 

enzima citocromo P450 2B (CYP 2B) (192 Goksøyr, 1995; 193Norstrom et al., 1992; 
194Tanabe et al., 1988; 195Watanabe et al., 1989), lo que podría explicar la similitud entre 

las concentraciones en animales de la misma especie o grupo taxonómico. 

En definitiva, a pesar de que algunos autores aseguran que los escenarios de exposición a 

contaminantes son colonia-dependientes (196Gebbink et al., 2011), parece que este hecho 

sólo es válido cuando nos encontramos ante fuentes extraordinarias de contaminación o 

cuando animales de diferentes colonias explotan diferentes recursos. En nuestro caso, es 

muy posible que las diferencias entre ambas poblaciones de gaviotas estudiadas tengan 

más que ver con la temporalidad a la hora de obtener  las muestras que con otros 

aspectos de tipo trófico.  

Gráfico V.25. Mapa de congéneres de PCBs en las gaviotas de las colonias de reproducción de Isla Grosa e 

Isla Moltona. 
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Gráfico V.26. Mapa de congéneres de PCBs en las gaviotas de la colonia de reproducción de Isla Grosa y 

Búhos reales del sureste de la región de Murcia (
127

Gomez-Ramirez et al.,2012). 

 

De los 209 congéneres de PCBs, una pequeña parte son considerados como “tipo dioxina" 

debido a su toxicidad y a ciertas características de su estructura que la hacen similar a la 

2,3,7,8- tetraclorodibenzo-p-dioxina (2,3,7,8-TCDD) (197Hoffman et al., 1996). Se trata de 

aquellos congéneres de PCBs con 4 ó más átomos de cloro en las posiciones para y meta. 

Se piensa que estos congéneres adoptan una estructura más coplanar que aquellos con 

sustituciones sólo en la posición orto, alcanzando con más frecuencia similitudes con  la  

altamente tóxica 2,3,7,8-TCDD (197Hoffman et al., 1996). Los compuestos relacionados, 

que actúan a través del mismo modo de acción, deberían producir los mismos efectos 

pero a diferentes concentraciones (197Hoffman et al., 1996). Así pues, las respuestas 

biológicas de PCBs coplanares (p.e. 77, 126, y 169) son similares a la de 2,3,7,8-TCDD, 

incluyendo edema, pérdida de peso, cambios en el hígado y el timo, embriotoxicidad, 

teratogenicidad e inmunotoxicidad (198Tanabe, 1989). El factor de equivalencia tóxica 

(TEF) expresa la relativa toxicidad de determinados compuestos PCBs tomando como 

referencia a 2,3,7,8 –TCDD, al que se le asigna un TEF de 1. En este trabajo han sido 

usados algunos congéneres de PCBs (77, 81, 105, 114, 118, 123, 126, 156, 157, 167, 169 y 

189) para calcular el factor tóxico equivalente (TEQs) usando los factores dados por la 

OMS (1997) y desarrollados por 597Van den Berg et al. (1998) para aves (tabla V.23). Sin 

embargo, la compleja naturaleza de las mezclas de dinbenzofuranos policlorados, PCBs y 

dibenzodioxinas policloradas que se dan en el escenario ambiental, complica 

notablemente la evaluación de los riesgos para las especies. 
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Tabla V.23. Valores de TEF determinados por la OMS (1997) en aves y 
597

Van den Berg et al. (1998). 

Congéneres 
IUPAC 

Prefijos clorobifenilos 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 

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-170 2,2',3,3',4,4',5-Hepta- -- 

PCB-180 2,2',3,4,4',5,5'-Hepta- -- 

PCB-189 2,3,3',4,4',5,5'-Hepta- 0.00001 

Seis de estos congéneres han sido detectados en los huevos de Gaviota de Audouin  

estudiados (PCB 105, PCB 118, PCB 156, PCB 157, PCB 167 Y PCB 189). Las 

concentraciones totales de estos congéneres  en Isla Grosa (192,95 ng/g peso húmedo), 

fue más del doble de la detectada en huevos de la misma especie en el Delta del Ebro 

(171Morales et al., 2012), en los que se detectaron 12 congéneres de PCBs de este tipo. 

Por otro lado, las concentraciones de los TEQs totales en Isla Grosa (97,92±39,68 pg/g 

peso lípidos) fueron significativamente superiores a las encontradas en Isla Moltona 

(66,94±20,56 pg/g peso lípidos) (tGrosa-Moltona=2,20, p<0,05). El patrón de TEQs fue el 

mismo para las dos localizaciones excepto para el PCB 189 que no fue detectado en Isla 

Moltona. Los máximos niveles de TEQ en ambas localizaciones correspondieron a   PCB 

156 (53,83 pg/g y 34,18 pg/g, peso lípidos para Isla Grosa  e Isla Moltona 

respectivamente). El PCB 126 es considerado, en términos de mortalidad embrionaria 

aviar, como el PCB-TEQ más tóxico seguido del 77,  169 y 105 (Brunström, 1990). Excepto 

el PCB 105, ninguno de estos congéneres fue detectado. El PCB 105 presentó 

concentraciones medias de TEQs de 24,33 pg/g (peso lípidos) en Isla Grosa y de 19,32 

pg/g (peso lípidos) en Isla Moltona. Las concentraciones del total de TEQs  en cada una de 

las Islas fueron muy inferiores a las encontradas por 171Morales et al. (2012) en el Delta 

del Ebro (522 pg/g peso lípidos). Esto se debió a que estos autores, como ya se ha 
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señalado, detectaron 12 de los 14 congéneres denominados (dioxin-like) mientras en 

nuestro estudio se detectaron 6 en Isla Grosa y solo 5 en Isla Moltona. También el mapa 

de TEQs detectado en Isla Grosa fue diferente al encontrado por 127Gómez-Ramírez et al. 

(2012) en búhos reales de la región de Murcia (gráfico V.27), lo que nos muestra un 

diferente patrón de exposición en ambas especies a pesar de localizarse en la misma área 

geográfica. 

Gráfico V.27. Gráfica comparativa de TEQs entre dos especies de aves de la región de Murcia. 
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significativas (p<0,01) entre  ∑PCBs y HCB, dieldrin y  DDE; y entre DDE, HCB y dieldrin 

(tabla V.24). 

Tabla V.24. Correlaciones entre Organoclorados en huevos de Isla Grosa. 

 DDE HCB Dieldrín 

∑PCB´s 0,903 0,705 0,605 

DDE  0,626 0,574 

Ninguno de los compuestos analizados pareció tener una influencia negativa sobre la 

productividad de la colonia por sí mismo y, curiosamente, encontramos una correlación 

positiva entre la concentración de dieldrín y la productividad (Pdieldrin-productividad= 0,654; 

p<0,01). 

La relación entre ∑PCBs y DDE ya ha sido observada por otros autores en huevos de 

animales silvestres como el cormorán orejudo (199Custer et al, 1999), Pelícano pardo 

(Pelecanus occidentalis) (200Blus et al., 1974) o el Pigargo americano (201Wiemeyer et al., 
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1984). Una fuerte correlación entre los diferentes contaminantes puede atribuir efectos 

sobre la reproducción a uno de los contaminantes  que no le correspondan. Así 199Custer 

et al. (1999) comprobaron cómo los efectos sobre la reproducción que se atribuían a los 

PCBs en otros estudios realizados con anterioridad en realidad podrían deberse a las 

concentraciones de DDE. En nuestro caso no hemos encontrado ninguna correlación 

significativa entre la productividad y las concentraciones de halogenados. Esto podría ser 

debido principalmente a que las concentraciones de organoclorados y PCBs en los huevos 

de Gaviota de Audouin de nuestro estudio no fueron lo suficientemente altas. De hecho, 
202Newton (1988) estableció que a partir de 700 ng/g peso húmedo de dieldrín, en 

huevos, serían capaces de producir declives poblacionales en  Halcón peregrino. En 

nuestro caso, ningún huevo de Isla Grosa superó los 90 ng/g peso húmedo. Pero además, 

comprobamos que conforme aumentaba la productividad de la colonia, aumentaba la 

concentración de este compuesto en los huevos. Puede ser que este hecho sea fortuito y 

motivado por la baja concentración de este compuesto en los huevos analizados. Por otro 

lado, 203Strause et al. (2007) establecieron como NOAEC para el ∑DDTs en Búho 

americano (Bubo virginianus) un umbral de 3600 ng/g peso húmedo y de 7000 ng/g para 

el total de PCBs. En nuestro estudio, ningún huevo superó el valor de 2000 ng/g peso 

húmedo para ∑DDTs ni de 4000 ng/g peso húmedo para el total de PCBs. 

 En el estudio realizado en 1992 por 173Pastor et al. (1995) en Gaviota de Audouin en el 

Delta del Ebro mencionado anteriormente, se encontraron concentraciones de 4610 ng/g 

peso seco de DDE en huevos. En ese año la productividad de la colonia de Gaviota de 

Audouin de Punta de la Banya (Delta del Ebro) fue de 0,6 pollos/pareja (204Bertolero et al., 

2009). Excepto para el año 2003 (1,7 pollos/pareja), la productividad no difirió de la 

encontrada en Isla Grosa durante nuestro estudio (año 2000=0,61 pollos/pareja; año 

2001=0,63 pollos/pareja) (205Sánchez et al., 2000; 206Blanco et al., 2001; 207Eguía, 2002),  a 

pesar de que nuestras concentraciones de DDE son  más bajas (3178 ng/g peso seco). No 

cabía esperar disparidad entre las productividades de ambas colonias merced a 

diferencias tan sutiles respecto a la concentración de DDE. Este hecho nos hace 

plantearnos la importancia de la exposición a este contaminante en la reproducción de la 

Gaviota de Audouin, a pesar de que las concentraciones de DDE en nuestro estudio (730 

ng/g peso húmedo) fueron muy inferiores a las descritas en otras aves acuáticas a las que 

causaron fallos reproductivos. Por ejemplo, en  Cormorán orejudo estos niveles se 

situaron en torno a 3900 ng/g (199Custer et al., 1999), en Pigargo americano y Pelícano 

pardo >2500 ng/g (208Nisbet 1989; 200Blus et al., 1974), > 4000 ng/g en Ibis de cara blanca 

(Plegadis chihi) (209Henny et al., 1989) y en rayador americano (Rynchops niger) > 6000 

ng/g (210Custer et al., 1987). 
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Está bien documentada la relación entre el grosor de la cáscara y la concentración de DDE 

en huevos. De hecho, 111Martínez-López et al. (2007) encontraron una disminución en el 

grosor de la cáscara del 7% en huevos de Aguililla calzada que presentaban 

concentraciones de 14,23 µg/g de DDE en peso de lípidos, estableciendo como nivel sin 

efecto (NOAEL) la concentración de 11,80 µg/g en peso de lípidos. En nuestro estudio solo 

8 huevos, de 21, superaron ese límite en Isla Grosa y se observó una correlación negativa 

estadísticamente significativa entre la concentración de DDE y el grosor de la cáscara en 

estos huevos (Pearson= -0839, p<0,1). 127Gómez-Ramírez et al. (2012) sin embargo, 

encontraron disminuciones del 17% del grosor de la cáscara en Búho real con 

concentraciones de p,p’-DDE superiores a 100 µg/g, niveles 10 veces superiores a los 

obtenidos en el presente estudio. Nuestras concentraciones se encuentran muy alejadas 

de esos niveles y del NOAEC de 12 µg/g peso húmedo establecido por 211Mendenhall et 

al. (1983) para lechuzas alimentadas experimentalmente con dietas enriquecidas con DDE 

o las concentraciones en huevos de 7 µg/g peso húmedo descritas por 212Newton y Bogan 

(1974) en Gavilán (Accipiter nissus). En el estudio de 111Martínez-López y colaboradores 

(2007) el 50% de los huevos analizados en Aguililla calzada excedía los 1000 ng/g peso 

húmedo que, 213Mañosa et al. (2003) consideraron, podían provocar disminución del 

grosor de la cáscara en azores y aun así no encontraron una correlación estadísticamente 

significativa entre la concentración de p,p’-DDE y el grosor de la cáscara. En nuestro 

estudio solo 5 huevos (16,6%) superaban ese nivel. Cabe la posibilidad que las bajas  

concentraciones encontradas por nosotros, inferiores a las detectadas para aves 

carnívoras más relacionadas con medios agrícolas, muy antropizados, sea determinante a 

la hora de establecer de forma estadísticamente significativa dicha relación negativa 

entre contaminante y grosor de cáscara. No obstante, 199Custer et al. (1999) 

comprobaron cómo la disminución en el éxito reproductivo en Cormorán orejudo 

(Phalacrocorax auritus) estaba más relacionado con las concentraciones de DDE que con 

el adelgazamiento de la cáscara del huevo. Este hecho también fue observado en Charrán 

común (Sterna hirundo) (214Fox, 1976) y Pigargo americano (208Nisbet, 1989). 

Por otro lado, la disminución del grosor de cáscara de huevo puede verse reflejado en 

alteraciones estructurales, tal como comprobaron 117González e Hiraldo (1988) en la 

cáscara del huevo de Águilas imperiales ibéricas (Aquila adalberti). En dicho estudio 

concentraciones de DDE de 2,19 µg/g peso fresco se manifestaron con un adelgazamiento 

de la cáscara  de un 12,6%, principalmente por la disminución del grosor de la capa 

mamilar. También encontraron diferencias en el grado de cristalización entre cáscaras de 

huevos de épocas anteriores al uso del DDT (1841-1906) y recientes, y sobre todo la 

aparición de lo que ellos denominaron “esferulitas” sobre la cutícula, unas concreciones 

calcáreas de forma globular que eran más frecuentes en huevos con mayores 
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concentraciones de DDE. Dichas concreciones, que podrían corresponderse con vaterita, 

carbonato cálcico polimórfico que se forma por la adición de fosfato al fluido oviductal 

durante la fase final de la formación de la cáscara (215Tullet et al., 1976),  son frecuentes 

en diversas especies de aves pero, al parecer, no en gaviotas (216Tharapoom, 2006). A 

diferencia de lo observado por 117González e Hiraldo (1988) en huevos de Águila imperial, 

en las cáscaras de huevo de Isla Grosa no encontramos presencia de vaterita en la 

cutícula ni defectos de cristalización en la zona en empalizada. Tampoco observamos 

presencia de cavidades en la zona mamilar como ocurría con huevos no viables de 

Halcones de cola roja (Buteo jamaicensis), por la exposición a diferentes contaminantes 

como PCBs y DDE (129Springer, 1980) (foto V.4).  

Como ya se ha mencionado, los compuestos “dioxin-like” se han asociado a mortalidad 

embrionaria. Este efecto fue observado cuando las concentraciones medias de TEQs 

excedían de 300-350 pg/g peso húmedo en colonias de cormoranes orejudos (217Hong et 

al., 1998; 199Custer et al., 1999). En nuestro estudio, la mayor concentración de TEQs se 

encontró en un huevo de Isla Grosa  en el año 2003 (14,33 pg/g peso húmedo), muy 

inferior al NOAEC, para el total TEQs, establecido para Búho americano de 135 pg/g peso 

húmedo. Por otro lado, no se encontraron diferencias significativas en las 

concentraciones totales de TEQs debidas al grado de desarrollo embrionario del huevo. 

El PCB 126 es considerado, en términos de mortalidad embrionaria aviar, como el PCB-

dioxin-like más tóxico seguido del 77, 169 y 105 (218Brunström, 1990). 219Powell et al. 

(1996) observaron una relación positiva entre los niveles de PCB 126 y la aparición de 

anormalidades y mortalidad en estudios realizados en huevos de gallinas. En este sentido, 
220Jin et al. (2001) también señalan un aumento de la mortalidad, malformaciones y un 

menor tamaño en los embriones de ánade real. Este PCB no fue detectado en los huevos 

de Gaviota de Audouin pero si en otras aves terrestres de la región de Murcia 

(111Martínez-López et al., 2007; 127Gómez-Ramirez et al., 2012). 

En cuanto a los siete PCBs considerados “target” o “indicadores” (190Bachour et al., 1998), 

Dirksen et al. (1995) comprobaron cómo en Cormorán orejudo el porcentaje de huevos 

eclosionados descendía un 40% cuando las concentraciones totales de estos PCBs 

pasaban de 8.000 ng/g a 16.000 ng/g peso húmedo. En nuestro estudio los niveles de los 

PCBs “target” no llegaron a 1.400 ng/g peso húmedo. 

A pesar de todo lo expuesto, dadas las fuertes correlaciones detectadas entre casi todos 

los compuestos investigados, el estudio de los efectos sinérgicos sobre la reproducción 

debería ser abordado en trabajos posteriores ya que la baja productividad de algunos 

años en la colonia de Isla Grosa (2000 y 2001) puede ser sustentada por dicha sinergia. 
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Foto V.4. . Imágenes, mediante microscopía electrónica, de la estructura de la cáscara de huevo de Gaviota 

de Audouin de Isla Grosa. A) Superficie del huevo (cutícula) en la que se puede comprobar la ausencia de 

acúmulos de vaterita. B) Visión de la cutícula (CT) con la presencia de poros (flecha). C) y D) Cutícula (CT), 

región en empalizada (EM), capa mamilar (MA) y membranas de la cáscara (ME). E) capa de cristales 

verticales de la zona en empalizada (CV) y detalle del poro de la imagen B). F) Zona central de la región en 

empalizada la cual presenta mayor cantidad de vesículas de gas que la capa de cristales verticales. 
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V.4. METALES PESADOS (Cd, Pb, Cu, Zn Y Hg) EN PLUMAS DE GAVIOTA DE AUDOUIN 

DEL MEDITERRÁNEO OCCIDENTAL. 

La emisión de metales al medio ambiente es un hecho cotidiano íntimamente relacionado 

con los procesos productivos y la actividad del ser humano. Estos contaminantes, tienen 

la capacidad de bioacumularse en los diferentes compartimentos biológicos y 

biomagnificarse a lo largo de la cadena alimentaria hasta llegar, incluso, a nivel del ser 

humano (221Dudka y Miller, 1999; 222Jarup, 2003; 223Metcheva et al., 2010) . Debido al 

riesgo potencial que estos contaminantes representan para la salud de los ecosistemas, 

es necesario poner a punto técnicas capaces de monitorizar su presencia en el medio 

ambiente (224Lodenius y Solonen, 2013).  

Algunos de estos metales pesados tienen como característica una alta capacidad para 

bioacumularse en los tejidos de los animales y biomagnificarse a lo largo de la cadena 

alimentaria, como el mercurio y el cadmio (224Lodenius y Solonen, 2013). Otros (zinc y 

cobre), no exhiben estas características al encontrarse regulados por el propio organismo 

(225Adriano, 2001). 

Aunque la medida directa de las concentraciones de metales pesados en tejidos internos 

y sangre de aves es el mejor indicador del grado y tipo de exposición (13García - Fernández 

et al., 1997), existen problemas de índole ético para la obtención de las muestras, sobre 

todo cuando tratamos con especies consideradas en peligro o sensibles, por lo que otra 

manera de obtener muestras útiles debe ser tenida en cuenta. Así por ejemplo, plumas, 

huevos, excrementos, alimento regurgitado, etc., podrían ser útiles para estudiar la 

exposición a metales en aves (226Burger y Gochfeld 2000, 227Dauwe et al., 2000). El 

conocimiento de niveles de contaminantes en este tipo de muestras y su relación con 

efectos sobre la supervivencia, reproducción o cualquier otro tipo de disrupción, resulta 

interesante para comprender fenómenos de disminución de efectivos poblacionales e 

incluso de extinción en aves silvestres.  

Según 228Furness y Greenwood (1993), las plumas pueden ser consideradas una 

alternativa a la recolección de tejidos internos, pudiéndose obtener en animales vivos, 

respetando de esta forma la integridad del individuo y sin provocar daños a la población. 

Los resultados han demostrado su utilidad en la monitorización de mercurio y plomo 

(229Appelquist et al., 1984; 230Burger y Gochfeld, 1993), mientras que han sido 

contradictorios para el cadmio (231Rose y Parker, 1982; 232Fasola et al.,  1998; 227Dauwe et 

al., 2000). 

No obstante, hay que tener en cuenta factores tales como la variación en las 

concentraciones de contaminantes entre diferentes plumas del mismo animal e incluso 
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entre distintas partes de la misma pluma, el patrón de muda, los cambios de dieta 

durante la muda, etc., ya que estos pueden afectar a los resultados obtenidos (233Furnes 

et al., 1986; 133Furness, 1993; 86Martínez-López et al., 2005; 234García-Fernández et al., 

2013). Es por esto, que la elección de la pluma a estudiar es un factor importante a tener 

en cuenta. 

La concentración de metales en plumas, es proporcional a la de los tejidos internos 

(235Burger y Gochfeld, 1996) ya que durante la formación de las mismas, los metales se 

movilizan llegando a ellas a través de la sangre (227Dauwe et al., 2000; 236Fournier et al., 

2002), unidas a los grupos sulfhidrilo que contienen queratina (227Dauwe et al., 2000). 

También nos muestran el grado de exposición reciente a contaminantes de origen 

alimentario ya que el aumento postapandrial de la concentración en sangre, es seguida 

de una deposición en la pluma en formación (236Fournier et al., 2002; 237Burger et al., 

2009). Una vez que las plumas maduran, la conexión vascular se atrofia y la concentración 

de metales en plumas, proporcional a la concentración en sangre a la hora de la 

formación de éstas, permanece constante (238Braune y Gaskin, 1987; 239Burger y 

Gochfeld, 2000 ; Fournier et al., 2002). Por tanto, la concentración de metales en plumas 

nos aporta información sobre la concentración a nivel sanguíneo durante el tiempo que 

dura la muda en adultos o el emplume de los pollos (240Jaspers et al., 2004). 

En el caso de los pollos nos aportará información relacionada con el proceso de cría, 

principalmente de su alimentación (241Goutner et al., 2000; 236Fournier et al., 2002; 
37García-Tarrasón, 2013). 

Debido a que la gaviota adulta muda su plumaje tras la sesión reproductiva, justo antes 

de iniciar su viaje a los cuarteles de invierno, sus plumas presentarán información 

respecto de aquel preciso momento. Por tanto, la pluma de los pollos nos da información 

sobre la exposición a contaminantes del periodo de cría del año de calendario en el que 

se toma la muestra y la de sus padres del periodo “postnupcial” del año anterior, una vez 

finalizado el periodo de cría.  

En el presente estudio se estudiaron plumas primarias de adultos, encontrados muertos 

en las diferentes colonias de cría y plumas interescapulares de pollos vivos de  las mismas 

colonias aunque, por tratarse de aves coloniales, no se pudo establecer un nexo de 

parentesco entre los cadáveres de adultos y pollos muestreados.  

Las muestras procedentes de Isla Grosa, Delta del Ebro y Torrevieja se obtuvieron en 

diferentes años. Así las muestras recogidas en Isla Grosa se corresponden con los años 

2002, 2003 y 2004, las recogidas en el Delta del Ebro se corresponden con el año 2004 y 

las recogidas en Torrevieja se corresponden con el año 2011. 
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V.4.1. ANÁLISIS DE LAS CONCENTRACIONES EN PLUMAS DE LAS DIFERENTES COLONIAS. 

Aunque los resultados nos podían dar información sobre el grado de exposición de cada 

colonia respecto a cada uno de los metales estudiados, antes de comenzar al estudio de 

los datos obtenidos se decidió comprobar si existían diferencias significativas entre las 

concentraciones encontradas entre pollos y adultos en cada una de las colonias. Esto nos 

permitiría decidir si comparábamos el grado de exposición simplemente entre colonias o 

si teníamos que estudiar cada grupo de edad por separado.   

Los resultados obtenidos para las concentraciones de metales en las diferentes colonias 

sin distinción de edades se muestran en la tabla V.25. 

Tabla V.25. Concentraciones de metales pesados en plumas de Gaviota de Audouin en Isla Grosa, Torrevieja 

y Delta del Ebro (datos de toda la población). Las concentraciones de los metales se expresan en mg/kg, 

excepto para el cadmio (µg/kg). Media±desviación estandar, mediana (mínimo-máximo), nd=no detectado. 

 ISLA GROSA DELTA DEL EBRO TORREVIEJA 

Metales n +sd 
Mediana 

(mín-máx) 
n +sd 

Mediana 
(mín-máx) 

n +sd 
Mediana 

(mín-máx) 

Cd 20 12,70±10,86 
9,74 

(0,34-38,98) 
22 13,73±18,0 

9,89 
(0,33-87,72) 

16 4,34±9,25 
2,09 

(nd(7)-38,13) 

Pb 21 0,82±0,52 
0,76 

(0,13-2,63) 
22 0,42±0,26 

0,41 
(0,08-0,93) 

16 0,77±0,76 
0,53 

(0,08-3,15) 

Cu  21 8,96±3,75 
7,9 

(0,59-18,02) 
22 6,29±3,81 

4,65 
(2,53-15,88) 

16 6,12±2,13 
5,72 

(3,4-11,28) 

Zn 21 88,67±54,41 
67,11 

(32,85-227,16) 
22 43,89±16,78 

43,56 
(20,63-
75,79) 

16 38,29±23,01 
37,95 

(3,06-88,98) 

Hg 21 5,33±1,9 
5,27 

(2,27-9,94) 
9 4,96±3,46 

2,75 
(1,81-11,55) 

67 7,85±7,40 
5,81 

(2,51-42,07) 

Todos los metales fueron detectados en todas las muestras. El metal detectado en mayor 

concentración fue el zinc en Isla Grosa (227,16 mg/kg), y el detectado en niveles más 

bajos fue el cadmio en Torrevieja (<0,025 µg/kg). Se desestimó un individuo con valores  

de cadmio superiores a 194 µg/kg para el tratamiento estadístico con dicho metal.  

V.4.2. ANÁLISIS DE CADA COLONIA POR GRUPOS DE EDAD. 

Tras estudiar los resultados obtenidos en los análisis por grupos de edad (pollos y adultos) 

de cada colonia, comprobamos que la mayor concentración para el cadmio lo 

presentaban las gaviotas adultas y los pollos  del Delta del Ebro(Cd adultos= 19,69 µg/kg y 

Cd pollos= 8,77 µg/kg); para el plomo los adultos de Torrevieja (Pb adultos= 1,05 mg/kg) y los 

pollos de Isla Grosa (Pb pollos= 0,94 mg/kg); para el cobre los adultos del Delta del Ebro 

(Cu adultos= 9,70 mg/kg) y los pollos de Isla Grosa (Cu pollos= 10,57 mg/kg), para el zinc los 
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adultos y los pollos de Isla Grosa (Zn adultos= 82,19 mg/kg vs Zn pollos= 127,56 mg/kg) y para 

el mercurio los adultos de Isla Grosa (Hg adultos= 5,30 mg/kg) y los pollos de Torrevieja 

(Hg pollos= 8,21 mg/kg) (gráfico V.28). 

Gráfico V.28. Concentraciones medias de los diferentes metales estudiados en los dos grupos de edad por 

localidades. (mg/kg).  

 

 

 

Analizando cada colonia por separado, mediante la realización de una prueba ANOVA 

unifactorial para comparar las distintas poblaciones, se observa que cada colonia se 

comporta de una manera diferente en cuanto a las concentraciones de metales tanto en 

plumas de adultos  como de pollos. Así, para las muestras de plumas recogidas de pollos y 

adultos en Isla Grosa durante las temporadas de cría de 2002 a 2004, no se observaron 

diferencias estadísticamente significativas entre los dos grupos de edad (tabla V.26).  
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Tabla V.26. Concentraciones de metales pesados en plumas de adultos y de pollos de menos de 25 días de 

Gaviota de Audouin en Isla Grosa años 2002,2003 y2004. Las concentraciones de los metales se expresan en 

(mg/kg) excepto para el Cadmio (µg/kg). Media±desviación estandar, mediana (mínimo-máximo).  

 POLLOS ADULTOS 

Metales n  + sd 
Mediana 

(mín-máx) 
n  + sd 

Mediana 
(mín-máx) 

Cd 3 5,19 ± 4,30 
6,66 

(0,34-8,56) 
17 14,03 ± 11,20 

11 
(1,43-38,98) 

Pb 3 0,94 ± 0,33 
0,97 

(0,59-1,26) 
18 0,80 ± 0,55 

0,76 
(0,13-2,63) 

Cu 3 10,57 ± 4,68 
9,93 

(6,23-15,54) 
18 8,70 ± 3,66 

7,82 
(0,59-18,02) 

Zn 3 127,56 ± 42,40 
110,92 

(95,99-175,75) 
18 82,19 ± 53,23 

64,72 
(32,85-227,16) 

Hg 3 5,51 ± 0,61 
5,51 

(4,90-6,12) 
18 5,30 ± 2,06 

4,89 
(2,27-9,94) 

Por el contrario, se observa que en la colonia de Torrevieja los niveles son 

significativamente superiores en pollos que en adultos, tanto de zinc (Zn pollos=47,45 vs 

Zn adultos=23,02 mg/kg; p=0,034) como de mercurio (Hg pollos=8,21 vs  Hg adultos=4,19 

mg/kg; p=0,038) (tabla V.27). 

Tabla V.27. Concentraciones de metales pesados en plumas de adultos y  de pollos de menos de 25 días de 

Gaviota de Audouin de Torrevieja año 2011. Las concentraciones de los metales se expresan en (mg/kg) 

excepto para el Cadmio (µg/kg). Media±desviación estandar, mediana (mínimo-máximo), nd= no detectado. 

 POLLOS ADULTOS 

Metales n  + sd 
Mediana 

(mín-máx) 
n  + sd 

Mediana 
(mín-máx) 

Cd 10 5,60 ± 11,63 
1,96 

(nd(3)-38,134) 
6 2,23 ± 2,16 

2,26 
(nd(4)-5,84) 

Pb 10 0,61 ± 0,52 
0,43 

(0,08-1,51) 
6 1,05 ± 1,06 

0,62 
(0,38-3,15) 

Cu 10 6,63 ± 2,54 
6,21 

(3,40-11,28) 
6 5,26 ± 0,83 

5,40 
(3,90-6,16) 

Zn 10 47,45 ± 21,91 
48,49 

(12,37-88,98) 
6 23,02 ± 16,65 

21,83 
(3,06-46,94) 

Hg 61 8,21 ± 7,65 
5,82 

(2,55-42,07) 
6 4,19 ± 1,72 

3,95 
(2,73-7,44) 

Sin embargo, analizando las muestras del Delta del Ebro tomadas en 2004, los niveles 

fueron significativamente superiores en adultos que en pollos respecto al plomo 

(Pb pollos= 0,28 vs Pb adultos= 0,58mg/kg; p=0,04), cobre (Cu pollos= 3,46 vs Cu adultos= 9,70 

mg/kg; p<0,01) y zinc (Zn pollos= 33,46 vs Zn adultos= 56,40 mg/kg; p<0,01), no hallándose 

diferencias para el metal cadmio (tabla V.28).  
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Tabla V.28. Concentraciones de metales pesados en plumas de adultos y de pollos de menos de 25 días de 

Gaviota de Audouin del Delta del Ebro año 2004. Las concentraciones de los metales se expresan en (mg/kg) 

excepto para el Cadmio (µg/kg). Media±desviación estandar, mediana (mínimo-máximo). NA: no analizado. 

 POLLOS ADULTOS 

Metales n + sd 
Mediana 

(mín-máx) 
n  + sd 

Mediana 
(mín-máx) 

Cd 12 8,77 ± 5,98 
9,46 

(0,33-19,11) 
10 19,69 ± 25,30 

10,59 
(4,35-87,72) 

Pb 12 0,28 ± 0,23 
0,17 

(0,08-0,79) 
10 0,58 ± 0,18 

0,58 
(0,35-0,93) 

Cu 12 3,46 ± 0,79 
3,30 

(2,53-5,01) 
10 9,70 ± 3,09 

8,62 
(5,81-15,88) 

Zn 12 33,46 ± 12,98 
29,60 

(20,63-67,68) 
10 56,40 ± 11,50 

54,45 
(37,51-75,79) 

Hg 0 NA NA 9 4,96 ± 3,46 
2,75 

(1,81-11,55) 

En este caso no se pudo comparar el metal mercurio al carecer de muestra de plumas de 

pollos. No obstante, ese mismo año, en un estudio realizado con plumas de pollos del 

Delta del Ebro, 242Sanpera et al. (2007), encontraron concentraciones medias de mercurio 

en plumas interescapulares de pollos de gaviota de Audouin de 5,08 mg/kg, lo que no 

parece diferenciarse demasiado de plumas primarias de adultos del Delta del Ebro 

analizadas en el presente estudio (Hg dultos= 4,96 mg/kg). 

237Burger et al., (2009) afirmaron que, en general, los niveles de contaminantes son 

mayores en adultos que en jóvenes, principalmente porque los adultos han podido 

adquirir y bioacumular contaminantes en su organismo durante más tiempo. Así lo han 

demostrado diferentes estudios para, entre otros, los metales mercurio (20 de 21 

estudios), plomo (4 de 7) y cadmio (3 de 5) (243Burger, 1993). En la misma línea, estos 

autores también citan en su artículo de 2009 otros trabajos realizados principalmente con 

gaviotas y charranes que avalan dicha teoría (244Thompson et al., 1993; 245Gochfeld et al., 

1996; 246Burger, 1996; 247Stewart et al., 1997; 56Burger and Gochfeld, 1997). En cuanto a 

los metales esenciales (Zn y Cu), por la capacidad del organismo de regularlos 

homeostáticamente, no se encontraron diferencias en las concentraciones en plumas 

entre adultos y juveniles de Ansar común (Anser anser) y Chorlito gris (Pluvialis 

squatarola; 248Lucia et al., 2010), o en las concentraciones de otros tejidos o la generación 

de metalotioneinas en Arao común (Uria aalge; Debacker et al. 2001). 

En nuestro estudio, solamente los pollos de Torrevieja presentaron mayor concentración 

de Zn y Hg que los adultos. En el resto de colonias, o no se han encontrado diferencias 

(caso de Isla Grosa) o estas diferencias señalan, en consonancia con los trabajos citados 
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anteriormente, mayores concentraciones en los adultos (como sucede en el Delta del 

Ebro para los metales Pb, Cu y Zn, sin haberse podido comparar el Hg).  

Estas diferencias, entre adultos y pollos, parecen indicar una diferente exposición durante 

el periodo que abarca desde el nacimiento de los pollos (finales de mayo) a la muda 

otoñal de los adultos previa a la migración invernal (septiembre-octubre). Esto se puede 

explicar por varias razones: 

1.  Por una diferente composición de la dieta de pollos y adultos, habiéndose 

comprobado que los progenitores aportan a los pollos otras presas de pequeño 

tamaño, diferentes de las consumidas por ellos mismos, durante la crianza (presas 

terrestres, cangrejos de río, etc.) (157Pedrocchi et al., 2002).   

2. Por una variación de la contaminación en los lugares de nidificación o muda entre 

el año en el que se realiza la muda de los adultos y el siguiente en el que realizan 

la puesta.  

3. Porque, como han mencionado los autores anteriormente citados, los adultos 

tienen más tiempo para bioacumular metales en sus tejidos entre muda y muda. 

4. O por una combinación de las tres anteriores. 

 

Esta última opción es la única que permite comprender los casos en los que no se han 

encontrado diferencias significativas entre las concentraciones de pollos y adultos o 

incluso en aquellas en las que los pollos presentaban una mayor concentración de 

contaminantes en sus plumas que los adultos. 

No obstante hay que tener en cuenta que en algunos casos en los que la contaminación 

por metales es elevada, se pueden detectar mayores concentraciones de los metales 

denominados oligoelementos (Zn y Cu), al utilizar estos las mismas rutas metabólicas que 

aquellos metales considerados contaminantes (73Wenzel et al., 1996; 25Blanco et al., 

2003). 

A la vista de estos resultados y dado que en todas las colonias se observan diferencias en 

al menos un metal entre pollos y adultos, a excepción de Isla Grosa, consideramos que 

nos arrojaría una información más real sobre la exposición a estos contaminantes 

metálicos comparar las distintas colonias según el grupo de edad al que pertenecen. 

V.4.2.1   ESTUDIO DE LA EXPOSICIÓN A METALES EN POLLOS, EN FUNCIÓN DE LA COLONIA. 

A continuación se muestra en la siguiente tabla las concentraciones medias de metales en 

las plumas de los pollos en cada colonia. 
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Tabla V.29. Concentraciones de metales pesados en plumas de pollos de menos de 25 días de Gaviota de 

Audouin en las tres zonas estudiadas. Las concentraciones de los metales se expresan en (mg/kg) excepto 

para el cadmio (µg/kg). Media±desviación estandar, mediana (mínimo-máximo). NA: no analizado. 

 ISLA GROSA DELTA DEL EBRO TORREVIEJA 

Metales n + sd 
Mediana 

(mín-máx) 
n  + sd 

Mediana 
(mín-máx) 

n  + sd 
Mediana 

(mín-máx) 

Cd 3 5,19 ± 4,30 
6,66 

(0,34-8,56) 
12 8,77 ± 5,98 

9,46 
(0,33-19,11) 

10 5,60 ± 11,63 
1,96 

(nd(3)-38,134) 

Pb* 3 0,94 ± 0,33 
0,97 

(0,59-1,26) 
12 0,28 ± 0,23 

0,17 
(0,08-0,79) 

10 0,61 ± 0,52 
0,43 

(0,08-1,51) 

Cu** 3 10,57 ± 4,68 
9,93 

(6,23-15,54) 
12 3,46 ± 0,79 

3,30 
(2,53-5,01) 

10 6,63 ± 2,54 
6,21 

(3,40-11,28) 

Zn * 3 127,56 ± 42,40 
110,92 

(95,99-175,75) 
12 33,46 ± 12,98 

29,60 
(20,63-67,68) 

10 47,45 ± 21,91 
48,49 

(12,37-88,98) 

Hg 3 5,51 ± 0,61 
5,51 

(4,90-6,12) 
0 NA NA 61 8,21 ± 7,65 

5,82 
(2,55-42,07) 

* Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,05 

** Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,01 

 CADMIO EN PLUMAS DE POLLOS 

No se observaron diferencias respecto a las concentraciones de cadmio en plumas entre 

las diferentes colonias.  

Gráfico V.29. Concentración media de cadmio en plumas de pollos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 

 

Las concentraciones de cadmio encontradas en plumas de pollos de nuestro estudio 

(0,005-0,009 mg/kg), fueron similares a las encontradas por 28Rattner et al. (2008), en 

plumas de pollos de Águila pescadora (Pandion aliaetus), de Estados Unidos pero 

inferiores a las citadas por 224Lodenius y Solonen (2013), para la misma especie en 

Finlandia y Estados Unidos (0,11-0,26 mg/kg).  
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Ribeiro et al., (2009) detectaron también mayores concentraciones de Cd que las de este 

estudio, en plumas de pollos de Alca común (Alca torda) en las costas de Portugal 

(Cd=0,036 mg/kg), otra especie piscívora. Igualmente, nuestras concentraciones fueron 

inferiores a las encontradas en plumas de Charrán común (Sterna hirundo) por 230Burger y 

Gochfeld (1993) (Cd=0,02-0,1 mg/kg) y en Charrán  de Forster (Sterna forsteri) (Cd=0,11 

mg/kg).  

249Mendes et al. (2008) también encontraron niveles muy superiores en juveniles de 

Alcatraz atlántico (Morus bassanus) de las costas de Portugal (Cd= 0,122 mg/kg) 

afirmando este autor que estos niveles se encontraban alejados de los descritos como 

peligrosos para la especie. 

A la vista de estos datos no parece que los niveles de cadmio en pollos de Gaviota de 

Audouin de este estudio, puedan afectar a la supervivencia de los pollos. 

Se ha descrito que aquellas aves marinas que se alimentan de cefalópodos (calamar y 

sepia) acumulan mayor cantidad de cadmio que los que se alimentan principalmente de 

peces (250Furness, 1996). Parece presumirse que este tipo de alimento no forma parte 

esencial de la dieta de los pollos de gaviota de Audouin a pesar de que en las colonias de 

cría de Isla Grosa y Torrevieja hemos observado presencia del esqueleto de sepíidos 

(hueso de sepia), aunque bien pueden formar parte de la dieta de los adultos y no de los 

pollos. 

 PLOMO EN PLUMAS DE POLLOS 

Únicamente existen diferencias significativas en la concentración de plomo entre los 

pollos de Isla Grosa y del Delta del Ebro (Pb =0,94 vs 0,28 mg/kg; p=0,04).  

Gráfico V.30. Concentración media de plomo en plumas de pollos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 
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Las concentraciones más altas de plomo para este grupo de edad se encontraron en las 

plumas de Isla Grosa, encontrando en Torrevieja concentraciones intermedias entre Isla 

Grosa y Delta del Ebro.  

Los mayores niveles en Isla Grosa coinciden con el hallazgo en sangre (las concentraciones 

de este metal eran más altas que en Torrevieja), lo cual no hace sino avalar que en el área 

de influencia de Isla Grosa existe una fuente de contaminación por plomo que se va 

atenuando conforme nos dirigimos hacia el Norte.  

Otra posibilidad es la composición de la dieta de los pollos de Isla Grosa. 251Scheuhammer 

(1987), afirmó que una dieta pobre en calcio podía aumentar la afinidad por el plomo en 

las aves. De esta forma una alimentación más rica en insectos y sepíidos de los pollos de 

Isla Grosa podría establecer también dichas diferencias. Además, ya en el capítulo 4 de 

esta memoria se comentaba la importancia de la contaminación ambiental de la zona 

circundante a Isla Grosa lo que favorecería una mayor absorción de este elemento y por 

tanto mayor riesgo para los pollos desde el punto de vista toxicológico. 

Comparando con otros estudios, las concentraciones de este metal detectadas fueron 

superiores a las encontradas por 28Rattner et al. (2008) en plumas de águila pescadora en 

las Bahías de Chesapeake y Delaware al este de los Estados Unidos e inferiores a las 

encontradas en juveniles de Alca común (1,29 mg/kg) por 252Ribeiro et al. (2009) y tres 

veces menos que las encontradas en juveniles de Alcatraz atlántico (3,28 mg/kg) por 
249Mendes et al. (2008) en las costas de Portugal. Por otro lado las concentraciones 

encontradas en el presente estudio  fueron similares a las encontradas por 37García-

Tarrasón et al. (2013) en pollos de la misma especie durante una investigación realizada 

en 2011 en el Delta del Ebro. Este autor aseguraba que existía una fuente de 

contaminación extraordinaria, como era el aeropuerto de Barcelona, que podía ser el 

origen de dicha contaminación. De hecho las concentraciones encontradas por nosotros 

en el Delta del Ebro en 2004 (Pb =0,28 mg/kg) fueron iguales a las encontradas en la 

misma colonia por estos autores en 2011 (Pb =0,29 mg/kg), por lo que suponemos que la 

contaminación por plomo en la zona ha permanecido constante a lo largo de estos años. 

Estos niveles de contaminación “per se” no parecen suponer un problema para la 

supervivencia de los pollos de gaviota, al ser inferiores a los 4 mg/kg que se han 

relacionado con la aparición de problemas como el retraso en el reconocimiento parental 

y fraternal, problemas de locomoción, en la percepción de la profundidad de campo y del 

comportamiento alimenticio y disminución de la supervivencia de los pollos en gaviotas 

(253Burger y Gochfeld, 1995; 235Burger y Gochfeld, 2000). 



TESIS DOCTORAL        PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

V. RESULTADOS Y DISCUSIÓN                                                                                                                                                         247 

 COBRE EN PLUMAS DE POLLOS 

También se hallaron diferencias significativas en las concentraciones de cobre en plumas 

entre los pollos de las colonias del Delta del Ebro y de Torrevieja (Cu =3,46 vs 6,63 mg/kg 

p=0,008). Aunque no se encontraron diferencias estadísticamente significativas entre las 

concentraciones de Isla Grosa (Cu =10,57 mg/kg) y el resto de colonias, la media de las 

concentraciones encontradas para este metal fue superior a las otras dos colonias. Este 

hecho también fue observado cuando se estudiaron las muestras de sangre de los pollos 

de Isla Grosa y Torrevieja (ver apartado V.2.2). En esa ocasión este hecho, en consonancia 

con lo expuesto por 68Blanco et al. (2004) y 69Debacker et al. (2001), se explicó como un 

peor estado nutricional de los pollos de Isla Grosa frente a los de Torrevieja ya que, como 

afirmaban estos autores, la concentración de Cu en los animales era inversamente 

proporcional a su estado nutricional.  

No obstante el pequeño tamaño muestral de plumas de pollos de Isla Grosa no nos 

permite sacar conclusiones definitivas a este respecto. 

Gráfico V.31. Concentración media de cobre en plumas de pollos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 

 

Tanto 252Ribeiro et al. (2009) como 249Mendes et al. (2008) encontraron niveles 

ligeramente más altos en plumas de Alca común (Cu=11,55mg/kg) y Alcatraces atlánticos 

(Cu= 11,82 mg/kg) en las costas de Portugal. Destacar que en estos dos casos se trataba 

de animales juveniles, no de pollos de 25 días como los del presente estudio, lo que 

puede haber marcado cierta diferencia, ya que además en ambos estudios  los autores 

encontraron diferencias entre grupos de edad. 
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 ZINC EN PLUMAS DE POLLOS 

Se encontraron niveles superiores en Torrevieja que en Delta del Ebro (Zn =47,45 vs 33,46 

mg/kg; p= 0,058). En la colonia de Isla Grosa los niveles de Zn fueron significativamente 

superiores que en la del Delta del Ebro (Zn =127,56 vs 33,46 mg/kg; p< 0,01). A pesar de 

las elevadas concentraciones medias encontradas en Isla Grosa, posiblemente la gran 

diferencia entre el número de muestras obtenidas de las diferentes localidades impide el 

establecimiento de una diferencia estadísticamente significativa entre Isla Grosa y 

Torrevieja (Zn =47,45 mg/kg), sin embargo, tanto la media como la mediana de los 

niveles de Zn en pollos de esta colonia fueron superiores.  

A pesar de esto, hay que destacar que cuando estudiamos las concentraciones de este 

mismo metal en sangre, las concentraciones fueron significativamente más elevadas en 

Torrevieja que en Isla Grosa.  

Gráfico V.32. Concentración media de zinc en plumas de pollos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 

 

 MERCURIO EN PLUMAS DE POLLOS 

Solo se pudo comparar las plumas de pollos de las colonias de Isla Grosa y Torrevieja, al 

carecer de muestras de plumas de pollos del Delta del Ebro para analizar dicho metal. 

Tras la realización del tratamiento de los datos no se observaron diferencias 

estadísticamente significativas en las concentraciones de mercurio entre ambas 

localidades. Sin embargo, los niveles medios en los pollos de la colonia de Torrevieja 

(Hg = 8,21 mg/kg) están dentro del rango encontrado por 254Doi et al. (1984) en plumas 

cobertoras de aves piscívoras capturadas durante 25 años, desde el famoso episodio de 

contaminación, en diferentes localidades cercanas a la Bahía de Minamata, en el mar de 



TESIS DOCTORAL        PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

V. RESULTADOS Y DISCUSIÓN                                                                                                                                                         249 

Shiranui, un área presuntamente contaminada por Hg (7,9 mg/kg  para el Cormorán de 

Temminck (Phalacrocorax capillatus), > 10 mg/kg para la Gaviota cana (Larus canus) o el 

Cormorán pelágico (Phalacrocorax pelagicus). 

Gráfico V.33. Concentración media de mercurio en plumas de pollos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 

 
255Goutner et al. (2000) analizando plumas de pollos de Gaviota de Audouin en Islas del 

Mediterráneo Oriental entre 1997 y 1998, encontraron concentraciones de hasta 2,02 

mg/kg peso seco. Los niveles encontrados en dos localidades del Mediterráneo occidental 

(Delta del Llobregat y Delta del Ebro), en 2011 por 37García-Tarrasón et al. (2013) fueron 

también inferiores a las de nuestro estudio (2,05 y 4,86 mg/kg respectivamente).  

Por carecer de suficiente muestra no pudimos analizar este metal en las plumas de pollos 

del Delta del Ebro que fueron muestreadas en 2004. No obstante, 242Sanpera y 

colaboradores (2007), si lo hicieron para ese mismo año en dicha localidad, obteniendo 

concentraciones en plumas de pollos de 5,08 mg/kg. Si comparamos los datos obtenidos 

por 242Sanpera y colaboradores (2007), con la concentración media de las otras dos 

localidades de nuestro estudio (Isla Grosa y Torrevieja), tomadas en su conjunto (Hg pollos= 

6,86 mg/kg) podemos afirmar que las concentraciones son similares en todas las 

localidades. 

El mar mediterráneo es considerado un mar altamente contaminado por mercurio. 

Diferentes actividades industriales y agrícolas vierten sus efluentes a los ríos y estos a su 

vez al mar contaminando su lecho. También la actividad minera puede contribuir a dicha 

contaminación. Los procesos de metilación del mercurio son especialmente importantes 

en la zona mesopelágica marina (entre los 100 y los 500 metros de profundidad). 
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Actividades pesqueras, como el arrastre, extraen del fondo de dicha zona peces con 

mayor concentración de mercurio que aquellos que viven en la columna de agua 

epipelágica. Esta actividad pesquera ha sido puesta de manifiesto como una de las 

actividades responsables de mayor contaminación de aves marinas en el Delta del Ebro 

(256Arcos et al., 2002). 37García-Tarrasón et al. (2013) asociaron la contaminación de las 

gaviotas del Delta del Ebro con una serie de vertidos realizados al río en el municipio de 

Flix. Ellos consideraron como tóxicos los niveles encontrados en los pollos de gaviota de 

Audouin de su estudio. Como ya se ha comentado en nuestro estudio, las Gaviotas de 

Audouin, tanto en Isla Grosa como en Torrevieja, se alimentan principalmente de 

especies epipelágicas, ya que parasitan principalmente las actividades de pesca de cerco 

haciéndolo de una manera casi testimonial sobre las artes de arrastre. Si consideramos 

que las especies mesopelágicas (capturadas en arrastre) contienen mayor concentración 

de mercurio que las epipelágicas (capturadas en el cerco), esto nos induciría a pensar que 

los fondos marinos de la zona principal de nuestro estudio (Isla Grosa y Torrevieja) se 

encuentran más contaminadas por este metal que los del Delta del Ebro. 

La depleción de mercurio a través de las plumas es el mecanismo de detoxificación de 

mercurio más importante que poseen los pollos en desarrollo. Así lo comprobaron 
236Fournier y colaboradores (2002) durante una exposición experimental con mercurio de 

pollos de Colimbo grande (Gavia immer). La, relativamente, rápida eliminación de una 

mayor proporción de MeHg a través de las plumas en desarrollo de los jóvenes pollos 

podría actuar en dichos pollos como tampón a los deletéreos efectos del MeHg a una 

edad en la que no existe una madurez fisiológica ni inmunológica (257Apanius, 1998). Esto 

haría que los pollos de gaviota de Audouin fueran especialmente resistentes a la acción 

de este contaminante. 

En comparación con los resultados obtenidos en sangre, comprobamos que los metales 

muestran un comportamiento diferente: si bien no hemos encontrado diferencias para 

ninguno de los metales en plumas entre Torrevieja e Isla Grosa, si se encontraron 

diferencias en sangre respecto Pb y Cd (concentraciones mayores en Isla Grosa) y en Zn y 

Hg (concentraciones mayores en Torrevieja). La explicación de esta diferencia puede 

deberse a que para el análisis estadístico el tamaño muestral de pollos en Isla Grosa era 

muy bajo (n=3) o bien a que la pluma nos aporta una información con datos sujetos a una 

variabilidad menor por reflejar los niveles ambientales en un dilatado periodo de tiempo 

(mientras la pluma se encuentra en desarrollo), en comparación con la sangre, que refleja 

una exposición reciente o de movilización de los residuos acumulados en tejidos (100Evers 

et al., 2005).  
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V.4.2.2 ESTUDIO DE LA EXPOSICIÓN A METALES EN ADULTOS, EN FUNCIÓN DE LA COLONIA.  

A continuación se muestra en la siguiente tabla las concentraciones medias de metales en 

las plumas de los adultos en cada colonia. 

Tabla V.30. Concentraciones de metales pesados en plumas de adultos de Gaviota de Audouin en las tres 

zonas estudiadas. Las concentraciones de los metales se expresan en (mg/kg) excepto para el Cadmio 

(µg/kg). NA: no analizado por falta de muestra. 

 ISLA GROSA DELTA DEL EBRO TORREVIEJA 

Metales n + sd 
Mediana 

(mín-máx) 
n  + sd 

Mediana 
(mín-máx) 

n  + sd 
Mediana 

(mín-máx) 

Cd 17 14,03 ± 11,20 
11 

(1,43-38,98) 
10 19,69 ± 25,30 

10,59 
(4,35-87,72) 

6 2,23 ± 2,16 
2,26 

(nd(4)-5,84) 

Pb 18 0,80 ± 0,55 
0,76 

(0,13-2,63) 
10 0,58 ± 0,18 

0,58 
(0,35-0,93) 

6 1,05 ± 1,06 
0,62 

(0,38-3,15) 

Cu* 18 8,70 ± 3,66 
7,82 

(0,59-18,02) 
10 9,70 ± 3,09 

8,62 
(5,81-15,88) 

6 5,26 ± 0,83 
5,40 

(3,90-6,16) 

Zn* 18 82,19 ± 53,23 
64,72 

(32,85-227,16) 
10 56,40 ± 11,50 

54,45 
(37,51-75,79) 

6 23,02 ± 16,65 
21,83 

(3,06-46,94) 

Hg 3 5,51 ± 0,61 
5,51 

(4,90-6,12) 
9 4,96 ± 3,46 

2,75 
(1,81-11,55) 

6 4,19 ± 1,72 
3,95 

(2,73-7,44) 

* Se encontraron diferencias estadísticamente significativas. p<0,05  

 CADMIO EN PLUMAS DE ADULTOS 

Al igual que en el caso de las plumas de pollos, no se observaron diferencias 

estadísticamente significativas en los niveles de Cd entre las diferentes colonias. 

Gráfico V.34. Concentración media de Cadmio en plumas de adultos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 
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Además, los niveles de cadmio observados en estas plumas (0,002-0,019 mg/kg), fueron 

similares a los encontrados por otros autores, en las costas de la península Ibérica, en 

plumas de adultos de especies piscívoras como el Alca común (Alca torda; 0,002-0,036 

mg/kg; 258Perez et al., 2005; 252Ribeiro, 2009), Arao común (Uria aalge; 0,001 mg/kg; 
258Perez et al., 2005) o en el continente americano Charrán común (0,02-0,1 mg/kg; 
259,230Burger y Gochfeld, 1991; 1993). También son similares a los encontrados por 
86Martínez-López et al. (2005) en rapaces forestales como el Aguililla calzada (Hieraaetus 

pennatus) y el Azor ( Accipiter gentilis) de la Región de Murcia (0,0018 mg/kg).  

249Mendes et al. (2008), encontraron concentraciones superiores en Alcatraz atlántico 

(0,064 mg/kg), este hecho lo atribuye, como ya se ha comentado anteriormente, a que 

aves que se alimentan principalmente de calamar tienen mayor concentración de cadmio 

y aquellas que se alimentan principalmente de  peces tendrán mayor concentración de 

mercurio (260Muirhead y  Furness 1988; 261Honda et al., 1990).  

 PLOMO EN PLUMAS DE ADULTOS 

A diferencia de lo que sucedió con las plumas de los pollos, no se observaron diferencias 

estadísticamente significativas respecto a las concentraciones de plomo en plumas de 

adultos entre las diferentes colonias, situándose la media de concentración para este 

metal entre los 0,58 mg/kg del Delta del Ebro y los 1,05 mg/kg de Torrevieja. 

Gráfico V.35. Concentración media de plomo en plumas de adultos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 

 

Estos niveles aunque son bastante superiores a los encontrados en plumas de ejemplares 

adultos de Alca común (0,006 mg/kg) y Arao común (0,006 mg/kg) en las costas de Galicia 

por 258Pérez et al. (2005) son ligeramente inferiores a los encontrados también para Alca 
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común por 252Ribeiro et al. (2009) en las costas de Portugal (1,88 mg/kg).  249Mendes et 

al. (2008),  en las mismas costas, encontraron concentraciones de 1,11 mg/kg de plomo 

en plumas de Alcatraz atlántico, lo que se asemeja mucho a las del presente estudio. Este 

autor achacaba a una deposición atmosférica el origen de dicha contaminación ya que no 

se correspondían dichos niveles con niveles más bajos encontrados en otros tejidos de los 

mismos animales.  

No obstante, los tratamientos de limpieza exterior a los que sometimos a las plumas de 

nuestro estudio, previo a su análisis, descartan dicha posibilidad, por lo que deducimos 

que existe una importante acumulación de dicho metal en las plumas de los adultos de 

gaviota, y por tanto, podemos deducir que nos encontrarnos ante moderados niveles de 

contaminación por plomo en las áreas estudiadas.  

Concentraciones más elevadas (1,36-1,61 mg/kg) fueron encontradas por 259Burguer y 

Gochfeld (1991) en plumas de Charrán común, otra especie eminentemente piscívora, en 

la Bahía de Nueva York. 

Por otro lado en plumas de rapaces eminentemente piscívoras como el Águila pescadora 

(Pandion aliaetus) de diferentes partes del mundo se encontraron concentraciones que 

rondaban los 0,8 mg/kg (224Lodenius y Solenen, 2013). 14Martínez-López et al. (2004) en 

plumas de rapaces de la Región de Murcia como el Aguililla calzada, Azor y Busardo 

ratonero de áreas alejadas de fuentes de contaminación, encontraron concentraciones 

medias similares a las del presente estudio (0,72, 0,98 y 1,01 mg/kg, respectivamente). 

No obstante, las diferencias en la dieta de estas especies y la de las gaviotas, hace difícil 

su interpretación. 

Por otro lado, 226Burger y Gochfeld (2000), consideraron que son necesarios al menos 4 

veces las concentraciones medias más altas encontradas por nosotros en plumas de aves 

adultas (Pb=1,05 mg/kg) para que estas manifiesten efectos subletales  y reproductivos. 

 COBRE EN PLUMAS DE ADULTOS 

Las concentraciones de cobre en plumas en los adultos del Delta del Ebro  fueron 

significativamente superiores  a las de Torrevieja (Cu =9,70 vs 5,26 mg/kg; p= 0,03), 

situándose Isla Grosa en valores intermedios entre ambos (Cu =8,70 mg/kg). 
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Gráfico V.36. Concentración media de cobre en plumas de adultos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 

 

No existen demasiados estudios en los que se analicen las concentraciones de cobre en 

plumas al tratarse de un oligoelemento.  

224Lodenius y Solonen (2013), situaron los niveles de este metal esencial en plumas de 

ejemplares adultos de Águila pescadora entre 6-8,1 mg/kg. Sin embargo para las aves 

marinas de diferentes lugares costeros de la península ibérica, los datos son tan dispares 

como los obtenidos por 258Pérez et al. (2005) para Frailecillo (Fratercula arctica), Arao 

común o Alca común (alrededor de 0,5 mg/kg) como los obtenidos por 252Ribeiro et al. 

(2009) para Alca común (7,17 mg/kg). 249Mendes et al. (2008) encontraron 

concentraciones de 17,51 mg/kg en plumas de ejemplares adultos de Alcatraz atlántico 

en las costas de Portugal. 262Malik y Zeb (2009) en un estudio realizado con plumas de 

Garcilla bueyera (Bubulcus ibis), una especie que suele alimentarse de peces, insectos, 

anfibios, etc., encontraron concentraciones de alrededor de 4 mg/kg de cobre en plumas.  

Parece ser que los niveles de oligoelementos en plumas de aves adultas pueden variar 

tanto como en sangre, dependiendo de factores fisiológicos (estado nutricional, estado 

de desarrollo, estatus reproductivo, muda, etc.) así como al incremento de la producción 

de metalotioneinas (79Stewart et al., 1996). 

 ZINC EN PLUMAS DE ADULTOS 

Tras comparar las tres colonias, se observaron diferencias estadísticamente significativas 

en las concentraciones de zinc en plumas entre los adultos de las colonias de Isla Grosa y 

Torrevieja (Zn =82,19 vs 23,02mg/kg; p=0,035). La cercanía de ambas localidades hace 

presumir de una fuente de contaminación de zinc en los aledaños de Isla Grosa ya que, 
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como veíamos en los pollos, a pesar de no encontrarse diferencias estadísticamente 

significativas, también los valores más altos para las concentraciones de este metal se 

encontraron en Isla Grosa.  

La cercanía de la isla al canal que conecta la laguna del Mar Menor con el Mediterráneo 

(canal del Estacio) o la presencia de emisarios submarinos de aguas residuales en la zona 

podrían justificar dicha contaminación. 

Gráfico V.37. Concentración media de zinc en plumas de adultos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 

 

A pesar de las diferencias observadas que hace suponer una fuente de contaminación 

cercana a Isla Grosa, cabe decir que las concentraciones encontradas en plumas de 

adultos de esta especie no parecen ser demasiado preocupantes teniendo en cuenta que 

otros autores encontraron concentraciones mucho más altas de este metal en especies 

piscívoras de la península como el Alcatraz atlántico (Morus basaanus) (96,98 mg/kg) 

(249Mendes et al.,2008)  o el Alca común (130,2 mg/kg) (252Ribeiro et al., 2009). 
224Lodenius y Solonen (2013) reportaron en plumas en plumas de águila pescadora en 

Finlandia hasta 110 mg/kg sin mencionar problemas para la especie. 

 MERCURIO EN PLUMAS DE ADULTOS 

No se observaron diferencias estadísticamente significativas respecto a las 

concentraciones de mercurio en plumas de adultos entre las diferentes colonias. 
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Gráfico V.38. Concentración media de mercurio en plumas de adultos de las diferentes colonias estudiadas 

(mg/kg). 

 

Las concentraciones encontradas por nosotros oscilaron entre 4,19-5,30 mg/kg (Hg = 5,0 

mg/kg). Estos niveles fueron muy inferiores a los encontrados por 242Sanpera et al. (2007), 

en plumas de la misma especie en el Delta del Ebro y Chafarinas en el año 2002 (16,20 y 

19,62 mg/kg respectivamente)(este autor refiere que son datos sin publicar).  

Destacar que, en nuestro estudio, realizado solo dos años después en la misma colonia 

(2004), las concentraciones de Hg en las plumas de los adultos habían descendido hasta 

4,96 mg/kg. Esto junto a la inexistencia de diferencias significativas entre las colonias 

estudiadas entre 2002 y 2011, pone de manifiesto poca variabilidad en la exposición a Hg 

de los adultos independientemente del año y de la localización de la colonia. En cuanto a 

los elevados niveles encontrados por 242Sanpera et al. (2007), para el año 2002 podemos 

hipotetizar que se debieron a la disponibilidad de un recurso alimenticio altamente 

contaminado en dicha localización durante el periodo de muda de las gaviotas adultas. Al 

no tener datos sobre el éxito reproductivo, desconocemos si dicha exposición se produjo 

también durante el periodo reproductor de ese mismo año, así como de qué manera 

influyó en dicho evento. En el caso del estudio de 256Arcos et al. (2002), en plumas 

primarias recogidas de cadáveres de adultos de Gaviota de Audouin entre los años 1997 y 

1999 en el Delta del Ebro, aunque las concentraciones fueron más elevadas que las del 

presente trabajo, se encuentran dentro de nuestro rango (8,10 mg/kg). Esto puede 

significar, o bien que la elevada variabilidad en la dieta de esta especie hace que no sigan 

un patrón de exposición más o menos constante o que, si obviamos los datos extremos 

encontrados por 263Sanpera y colaboradores en 2002, la contaminación por mercurio 

tiende a disminuir a lo largo del tiempo en esa zona de estudio. De hecho en febrero de 
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1991 entra en vigor en España la  Orden sobre prohibición de la comercialización y 

utilización de ciertos productos fitosanitarios (264Orden de 1 de Febrero de 1991). Este 

hecho debe traducirse en la disminución de la contaminación por mercurio fruto de las 

actividades agrícolas, lo que en principio, en una zona eminentemente agrícola como el 

Delta del Ebro debería de tener una importante repercusión. 

Se han asociado concentraciones por encima de 5 mg/kg de mercurio en plumas con 

efectos adversos sobre la reproducción como: disminución de la pollada y del tamaño del 

huevo, un menor éxito en los nacimientos, y una disminución de la supervivencia de los 

pollos (75Eisler, 1987). 99Jackson et al. (2011), observaron una disminución del 10% en el 

éxito reproductivo del Chochín de Carolina (Thryothorus ludovicianus), un ave 

paseriforme de América del norte y central, con concentraciones de mercurio en plumas 

entre 2,4 y 3 mg/kg. 265Bechard et al. (2009), afirmaron en un estudio realizado en Águila 

calva (Haliaeetus leucocephalus), que concentraciones en plumas de solo 7,5 mg/kg 

pueden asociarse a una reducida productividad e incluso la esterilidad aunque 

concentraciones encontradas por ellos de 18,74 mg/kg no afectaron al éxito reproductivo 

de las aves estudiadas. Nuestros datos arrojan valores similares o superiores, en algunos 

casos, a los encontrados por estos autores (8,21 mg/kg en el caso de los pollos de 

Torrevieja), por lo que, como se ha mencionado, se trataría de una zona contaminada por 

mercurio que podría influir sobre el éxito reproductivo de la especie. Sin embargo, es 

difícil de asegurar esto en aves coloniales ya que no se ha hecho un seguimiento del éxito 

reproductivo del animal muestreado del que, con posterioridad a su muerte, se toman las 

muestras de plumas. A pesar de que 266Lambertini (1982) no menciona problemas en las 

gaviotas de Audouin con concentraciones de 14,96 mg/kg, hemos de decir que en 

nuestros muestreos, tanto de Isla Grosa como de Torrevieja, la existencia de cadáveres de 

pollos de corta edad dispersos por la colonia de cría era una constante. También, 
255Goutner et al., (2000), sugieren que esta especie es muy resistente a la contaminación 

por mercurio al estar bien adaptada a la contaminación del Mediterráneo. Mientras en el 

Delta del Ebro diferentes autores y explican el origen de la contaminación por este metal 

debido a las prácticas agrícolas y a los vertidos realizados en el municipio de Flix por la 

industria del cloro “Ercros” que el río Ebro lleva hasta el mar (256Arcos et al.,2002; 
242Sanpera et al., 2007; 37García-Tarrasón et al., 2013). Respecto a las colonias de Isla 

Grosa y Torrevieja, es la desembocadura del rio Segura en Guardamar del Segura, a 16,5 

km al norte de la colonia de Torrevieja, o la salida del Mar Menor al Mar Mediterráneo, a 

2,7 km frente a Isla Grosa y a 26,5 km al sur de la colonia de Torrevieja, los posibles 

efluentes de dichos contaminantes que pueden afectar a ambas colonias. En este último 

caso, aunque los principales contaminantes metálicos (Fe, Zn y Pb) proceden de la Sierra 

Minera Cartagenera-La Unión,  y son encauzados hacia esta laguna marina por diferentes 
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ramblas (52García y Muñoz-Vera, 2015, imagen V.6), son esas mismas ramblas las que 

vierten también otros contaminantes metálicos procedentes de las explotaciones 

agrícolas y los suelos que rodean las laguna. Por otro lado, en el caso de la colonia de 

Torrevieja, tampoco podemos desdeñar la influencia que su ubicación, ejerce sobre la 

exposición a mercurio (100Evers et al., 2005). Como ya mencionamos en el apartado V.2.2, 

se ha observado una mayor exposición a mercurio de los animales que viven en lagunas 

salinas sometidas a explotación (67Conover et al., 2009; 66Eagles-Smith y Ackerman, 

2014). Los peces que viven en aguas con pH más bajo acumulan más MeHg que los que 

viven en aguas con valores circumneutrales (267Wiener et al., 1990). Las aguas de las 

salinas, debido a su alta densidad, presenta menores valores de pH que las del mar que 

les rodea (Hernández-Ayón et al., 2003). Esto, podría también explicar una mayor 

exposición a mercurio de las gaviotas que viven en las Salinas de Torrevieja.  

 

Imagen V.6. Ramblas que vierten al Mar Menor desde la zona Minera y Agrícola (obtenido de 
268

Muñoz-Vera 

et al., 2015). 

V.4.3. MODELIZACIÓN DEL EFECTO GEOGRÁFICO Y DE LA EDAD SOBRE LA CONCENTRACIÓN DE LOS 

DIFERENTES METALES EN PLUMAS. 

A la vista de los resultados anteriores pudimos comprobar como Pb, Cu y Zn presentaban 

diferencias en cuanto a sus concentraciones en pollos de las diferentes colonias. Lo 

mismo sucedía con  Cu y Zn  en los adultos. 

Nos resultaba interesante averiguar si dichas diferencias eran debidas a parámetros 

geográficos (localización de la colonia) o a la edad de los animales. Para ello, se realizó un 

estudió, mediante modelos lineales generalizados, en los que la localización geográfica  o 

la edad actuaban solas o asociadas. Para ello aplicamos el enfoque metodológico de 
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información descrito por 101Burnham y Anderson (2002) para estudiar la variación de las 

concentraciones de los metales frente a los predictores geográficos o la edad. Las 

comparaciones de los modelos fueron basados en los criterios de información de Akaike 

(101Burnham y Anderson, 2002). Ordenamos los modelos basándonos  en la diferencias  

de AIC (Δi) y el peso de Akaike (wi). La tabla V. 31 muestra la clasificación de los modelos 

usados para explicar las variaciones en las concentraciones de los diferentes metales ante 

el efecto de la localidad o la edad de los animales. Los modelos se han construido hacia 

atrás, es decir introduciendo en el modelo todos los predictores y extrayéndolos uno a 

uno.  

Los mejores modelos (Δi<7)  incluyen diferentes combinaciones de los dos predictores 

considerados (colonia y edad). De esta forma pudimos comprobar que tanto para el Zn 

como para el Cu, es la interacción entre la “localidad” (colonia) y la “edad” la que mejor 

explica la exposición a estos metales, corroborando de esta manera como ambos metales 

se comportan de forma diferente en cada grupo de edad dependiendo de la localización 

de la colonia. Así, las concentraciones de Zn y Cu fueron más elevadas en los pollos de 

Torrevieja y por el contrario, en los adultos,  las de Zn fueron más elevadas Isla Grosa y las 

de Cu en Delta del Ebro. 

Sin embargo, para el Pb se observa como el predictor “colonia y edad” es el que nos 

determina con mayor exactitud la exposición a este metal. Esto lo pudimos comprobar en 

el apartado anterior en el que solo para Delta del Ebro se producía una diferencia en la 

concentración en plumas entre pollos y adultos siendo significativamente superior en 

adultos. 

Tabla V.31. Hipotética combinación de modelos usados para examinar las variaciones en las 

concentraciones de metales en plumas según la localización de la colonia y la edad de los animales de los 

pollos de Gaviota de Audouin. El símbolo * implica interacción en los modelos (los modelos incluyen la 

interacción entre los dos factores). 

NOTACIÓN DEL MODELO DESCRIPCIÓN DEL MODELO 

Colonia Localización geográfica de la colonia 

Edad Edad de los sujetos (pollo o adulto).         

Colonia + Edad Efecto aditivo de ambos predictores. 

Colonia * Edad Interacción entre ambos predictores.         

Null Intersección. 
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Tabla V.32. Clasificación de los modelos usados para explicar las concentraciones de metales, basados en los 

criterios de información de Akaike (AIC). 

Metales AIC Δi wi ER 

Zn 

colonia*edad 2,03 0,00 0,998 1,0 

colonia 15,17 13,14 0,001 712,3 

colonia+edad 16,31 14,28 0,001 1262,1 

Null 31,92 29,89 0,000 3094076,4 

Pb 

colonia+edad 912,21 0,00 0,998 0,0 

colonia 913,05 0,84 0,655 0,0 

edad 914,05 1,84 0,397 0,0 

colonia*edad 914,08 1,87 0,392 0,0 

Null 916,20 3,99 0,136 0,0 

Cu 

colonia*edad 1113,42 0,00 0,998 1,0 

edad 1129,65 16,24 0,000 3356,0 

colonia+edad 1130,06 16,64 0,000 4113,4 

colonia 1132,68 19,26 0,000 15237,3 

Null 1137,22 23,81 0,000 147783,0 

V.4.4. ESTUDIO DE LA PLUMA COMO MATRIZ BIOINDICADORA DE EXPOSICIÓN  A MERCURIO EN POLLOS 

DE GAVIOTA DE AUDOUIN. 

Las plumas han sido utilizadas como un valioso tejido bioindicador de exposición a 

metales desde los años 60 (243Burger, 1993). Los niveles de metales en plumas reflejan los 

niveles de metales en sangre durante el corto periodo de crecimiento de la pluma, 

cuando la pluma está conectada con los vasos sanguíneos y los metales son incorporados 

en las estructuras de queratina de la misma (227Dauwe et al., 2000). 

Para estudiar la utilidad de la pluma para el estudio de la exposición a metales pesados 

durante el periodo de cría de una especie, como la Gaviota de Audouin, cuyos hábitos 

alimenticios son tan diversos, se seleccionaron 25 pollos de la colonia de Torrevieja (año 

2011), en los que se había analizado tanto la sangre como sus plumas. La toma de 

muestras se realizó un día en el que la actividad pesquera era normal por lo que machos y 

hembras podían elegir sus zonas preferidas de alimentación sin problemas.  

Se optó por elegir el metal mercurio para este análisis por diferentes razones: ser el metal 

pesado con una mayor afinidad por la pluma, ser el metal pesado más estudiado en este 

tipo de matriz, ser un contaminante metálico en el que se han estudiado los mecanismos 
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de absorción y toxicocinética en sangre en aves y por ser el metal que se analizó en un 

mayor número de pollos, concretamente 61 en 2011, año que fue elegido para el estudio. 

Con este estudio pretendíamos investigar si existe alguna relación entre las 

concentraciones de mercurio en sangre y en plumas de Gaviota de Audouin en una 

colonia presuntamente contaminada por metales, y de esta manera averiguar que 

método, la extracción de sangre (invasivo) o la recolección de plumas (no invasivo), nos 

aportaba una información más fidedigna sobre la exposición a contaminantes metálicos 

en pollos de Gaviota de Audouin desde su nacimiento hasta el momento de abandonar la 

colonia. 

Tras normalizar  los datos obtenidos  de concentraciones de mercurio tanto en plumas 

como en sangre, mediante  la transformación logarítmica de los mismos, se optó por 

calcular el coeficiente de correlación lineal de Pearson, comprobando que no existía 

ninguna relación entre las concentraciones de mercurio en las plumas de los pollos y sus 

niveles en sangre(P= 0,108; p=0,615), a diferencia de lo encontrado para la misma especie 

en otras colonias del mediterráneo occidental (Delta del Ebro) (242 Sampera et al., 2007).  

Este hecho, entendemos, que puede ser debido, por un lado, a la gran variedad de presas 

que conforman la dieta de la gaviota de Audouin y por otro a que la pluma refleja el grado 

de exposición en el momento de su formación.  

Se ha comprobado que, las Gaviotas de Audouin, son capaces de incluir en su dieta 

elementos tan dispares como el cangrejo rojo americano (Procambarus clarkii), insectos, 

aves, semillas, etc., si se encuentran accesibles en su área de campeo (157Pedrocchi et al., 

2002; 39Becares et al., 2015). También, se ha comprobado que las hembras, tras la puesta, 

seleccionan preferentemente el hábitat marino para la búsqueda de presas por su 

necesidad de reponer su déficit de calcio, a diferencia de los machos, lo que puede 

motivar diferencias en los niveles sanguíneos de los pollos dependiendo de quien realizó 

la última ceba (269García-Tarrasón, 2014; 39 Becares et al., 2015).  

El metilmercurio se absorbe rápidamente vía digestiva tras su ingestión. 236Fournier et al. 

(2002), comprobaron en pollos de colimbo grande (Gavia immer), a los que se les 

administró una dosis de MeHg vía oral, que se alcanzaba una biodisponibilidad del 83% en 

sangre de este metal en menos de 8 horas. Después, las concentraciones disminuían 

rápidamente, calculando el tiempo de semieliminación en 3 días, y quedando en niveles 

basales a las cuatro semanas. Esta caída rápida, se manifestaba principalmente en los 

pollos que tenían su plumaje en desarrollo y se mantenía más o menos constante en 

aquellos que ya lo habían desarrollado.  
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La concentración en sangre en un momento dado (C), depende, principalmente, de la 

cantidad ingerida y absorbida en un determinado momento (t), la concentración en 

sangre existente en ese momento de la ingestión (C0) y su constante de eliminación (b) 

según la formula C= C0 · e
bt, por lo cual, lo que se cuantifica finalmente en la sangre, es 

producto de un equilibrio dinámico entre la cantidad que ingresa y la que se elimina. Por 

otro lado la pluma en formación junto con las heces son los principales mecanismos de 

eliminación de mercurio en las aves (238 Braune y Gaskin, 1887 ; 236Fournier et al., 2002). 

Esto significa que la concentración de mercurio en sangre u otros tejidos internos, en un 

momento puntual, no tiene por qué relacionarse con las concentraciones medias de una 

pluma ya formada, ya que se trata de momentos de exposición diferentes en el tiempo 

(270Espín et al., 2012). Dependerá, por tanto, del momento de la toma de muestras tras la 

última ingesta de alimento y la composición de la misma, así como del grado de 

desarrollo del plumaje. 

233Furness et al., (1986) observaron que las concentraciones de mercurio en diferentes 

plumas de una serie de aves marinas (Catharacta skua hamiltoni, C. skua skua,  

Pterodroma incerta, P. mollis, P. brevirrostris, Puffinus gravis, P. puffinus, Rissa tridáctila, 

Fulmarus glaciaris), variaban en cada animal dependiendo del momento de la formación 

de cada tipo de pluma, produciéndose una mayor depleción de mercurio en aquellas que 

se formaban primero (primera primaria) respecto a las que se formaban más tarde 

(décima primaria). Esto se ha relacionado con la fisiología de la muda (muda secuencial; 
271Dauwe et al., 2003) y el mercurio almacenado en el individuo en el momento de 

comenzar el proceso de la muda y no tanto con cambios a corto plazo del mercurio 

ingerido. También 233Furness et al., (1986), comprobaron que las plumas primarias de un 

Págalo grande (Catharacta skua h.) contenían más del doble de mercurio (6,2 mg/kg) que 

las plumas interescapulares (2,6 mg/kg). Este hecho también ha sido comprobado en 

otras especies como el Azor o el Cárabo (Strix aluco) con el plomo (272Debén et al, 2012). 
273Solonen et al., (1990), observaron, incluso, variaciones individuales entre polluelos  

hermanos que creen debidas a variaciones en la ingestión de mercurio durante el 

desarrollo de la pluma o a una mayor depleción hacia las primeras plumas así como 

sucede con los primeros huevos de la puesta. 274Braune y Gaskin (1987), estudiando la 

depleción de mercurio en una población de gaviota Bonaparte (Chroicocephalus 

philadelphia), observaron, durante la muda, que los insectos como los saltamontes 

presentaban mayores concentraciones de mercurio, en su forma orgánica, que los peces. 

Es, por tanto plausible que la sangre de un pollo de gaviota de Audouin, en un momento 

determinado, pueda mostrar un elevado grado de variabilidad (mayor o menor 

concentración), dependiendo de su concentración previa en sangre, la composición de la 

última ceba, quien le proporciona esta (debido a la diferente selección de presas entre 
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machos y hembras durante la época de cría), el número de veces que defeca el pollo (ya 

que es otra vía de eliminación de mercurio en aves), y sobre todo el tiempo que ha 

pasado desde la última ceba con un alimento contaminado con este metal.  

Sin embargo, la concentración en plumas nos va a dar una idea de la concentración media 

durante el periodo de formación de esta (unas pocas semanas; 237Burger et al., 2009). Por 

este motivo, una correlación entre las concentraciones de mercurio en sangre y en 

plumas, si la pluma seleccionada para el análisis ya ha completado su desarrollo y no 

recibe aporte sanguíneo alguno, es algo que no cabe esperarse en una especie con una 

enorme variabilidad de recursos tróficos como es la Gaviota de Audouin. 

Es importante, por tanto, elegir adecuadamente la pluma a analizar conociendo el patrón 

de muda o incluso el grado de desarrollo de esta, según las especificaciones 

espaciotemporales de nuestro estudio. Así por ejemplo, las Gaviotas de Audouin adultas 

mudarán sus plumas de vuelo antes de iniciar la migración invernal, por lo que sus plumas 

nos darán información de la contaminación en las áreas de cría. Por otro lado, las 

Gaviotas de Audouin nacidas este año nacerán con plumón que luego será sustituido por 

plumas verdaderas. Posteriormente realizarán la primera muda en su primer invierno, 

momentos previos de su regreso a las colonias de cría. De esta forma su plumón nos dará 

información, principalmente, sobre la concentración de contaminantes en los tejidos de la 

madre en el momento de la puesta, sus primeras plumas en nido nos informarán de la 

exposición, principalmente a través de la dieta, en el área de nidificación y las plumas 

mudadas el primer invierno nos informarán sobre la contaminación en los cuarteles de 

invierno.  

V.4.5. ESTUDIO DE LAS DIFERENCIAS ENTRE CONCENTRACIONES DE CONTAMINANTES METÁLICOS (Cd, 

Pb, Cu y Zn) ENCONTRADOS EN CÁSCARA DE HUEVO Y PLUMAS DE ADULTOS. 

Los contaminantes metálicos presentes en los huevos provienen principalmente de la 

comida ingerida por la madre durante el periodo de puesta así como de la movilización de 

contaminantes presentes en sus tejidos (237Burger et al., 2009). Por otro lado, los metales 

presentes en las plumas de los adultos, como ya hemos mencionado con anterioridad, 

provienen del alimento ingerido durante la fase de muda y de los contaminantes 

almacenados en su organismo. La Gaviota de Audouin realiza la muda justo después del 

periodo reproductivo. Consideramos interesante investigar cuan de importante es el 

periodo de cría o la muda para la excreción de contaminantes en las hembras 

reproductoras de esta especie. 
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Diferencias en las concentraciones de los contaminantes metálicos en muestras de aves 

reproductoras han sido descritas por diferentes autores. Así, 275Burger (2008) encontró 

diferencias entre las concentraciones de metales entre muestras de huevos y plumas de 

los parentales en Eiders (Somateria mollissima) en Alaska. Así, comprobó que las 

concentraciones de cadmio, plomo, manganeso, cromo y mercurio eran mayores en 

plumas que en huevos. 259Burger y Gochfeld (1991), encontraron diferencias entre las 

concentraciones de cadmio y plomo de plumas de los parentales y sus huevos en Charrán 

común siendo mayores las concentraciones en las primeras.  Del mismo modo, 
243,246Burger (1993; 1996), describe como la diferencia entre plumas de adultos y de 

pollos puede deberse a que los padres llevan más tiempo acumulando contaminantes en 

los tejidos de los que se desprenden con cada muda y por consumir diferentes presas 

pollos y adultos durante la temporada de cría. 246Burger (1996), estudiando niveles de 

metales en plumas y huevos de gaviotas de Franklin (Leucophaeus pipixcan) comprobó 

que las concentraciones de cadmio, plomo, mercurio y manganeso eran mayores en 

plumas de los padres que en los huevos, mientras selenio y cromo se comportaron a la 

inversa. Esto define un diferente tropismo por los metales dependiendo de cada tejido, 

como ya hemos comprobado en este trabajo con anterioridad. No obstante, estos 

trabajos utilizan el contenido del huevo como matriz para el análisis de metales. 

En este estudio hemos querido comprobar cómo se comportaron las plumas de adultos y 

las cáscaras de huevo para  los contaminantes metálicos Cd, Pb, Cu y Zn. Para ello, 

seleccionamos muestras procedentes de Isla Grosa entre los años 2000 a 2004 de plumas 

de adultos y cascaras de huevo. 

Comprobamos que las concentraciones medias de Cd, Pb, Cu y Zn, fueron siempre 

significativamente mayores (p<0,001), en plumas de los adultos que en cáscaras de 

huevo, como se observa en la tabla V.33. 

Tabla V.33. Concentraciones de metales pesados en cáscara de huevos y en plumas de adultos de Gaviota de 

Audouin de Isla Grosa 2000-2004. Las concentraciones de los metales se expresan en (mg/kg) excepto para 

el Cadmio (µg/kg). 

Metales 
CÁSCARA HUEVO PLUMAS ADULTOS 

n  + sd Mediana (mín-máx) n  + sd Mediana (mín-máx) 

Cd 15 2,56 ± 2,19 2,47(0,05-6,95) 17 14,03 ± 11,20 11 (1,43-38,99) 

Pb 15 0,16 ± 0,06 0,16 (0,07-0,27) 18 0,80 ± 0,55 0,76 (0,13-2,63) 

Cu 15 1,16 ±0,55 0,91 (0,48-2,11) 18 8,70 ± 3,66 7,82 (0,59-18,02) 

Zn 15 6,19 ± 4,05 4,62 (2,86-16,08) 18 82,19 ± 53,23 64,72 (32,85-227,16) 
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A la vista de los datos podemos inferir que las plumas son utilizadas como un medio más 

eficiente para eliminar contaminantes metálicos, que las cáscaras de los huevos.  

Aunque esta especie pone de media tres huevos (276Pedrocchi, 1998), teniendo en cuenta 

que el primer huevo recibe la mayor carga contaminante (142Morera et al., 1997; 
277Sanpera et al., 1997; 278Sanpera et al., 2000), no parece que en la puesta se elimine 

mayor carga contaminante que en la muda. 

Excepto para el metal plomo, el cual muestra una relación 1:4 (cáscara : pluma), cadmio y 

cobre mostraron una relación aproximada de 1:7 entre ambos tejidos. El zinc fue el que 

más alejado se mostró en las concentraciones entre ambos tipos de muestras (1:13), 

posiblemente porque, como ya se comentó en el capítulo en el que se habló de la 

contaminación metálica en huevos, el zinc es el contaminante que, a diferencia de lo que 

ocurre en cadmio y plomo, se acumula más en el contenido del huevo que en la cáscara. 

El comportamiento del plomo se debe presumiblemente a la afinidad del Pb por los sitios 

de acción molecular del calcio, lo que lleva a un mayor almacenamiento en estos lugares 

(136Scheuhammer ,1987). Esto hace que al igual que sucede con la matriz ósea, tenga 

tropismo por la cáscara del huevo. De ahí la mayor concentración de este metal en la 

cáscara frente al resto. Por otro lado, 138Mora (2003), observó en paseriformes que las 

concentraciones de metales eran superiores en la cáscara que en el contenido del huevo 

(de 2 a 35 veces superiores), a excepción del zinc que se encontraba del orden de seis 

veces más concentrado en el contenido que en la cáscara. 

Gráfico V.39. Concentraciones medias de Cd en cáscara de huevo y plumas de adulto de Isla Grosa (µg/kg). 
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Gráfico V.40. Concentraciones medias de Pb en cáscara de huevo y plumas de adulto de Isla Grosa (mg/kg). 

 

Gráfico V.41. Concentraciones medias de Cu en cáscara de huevo y plumas de adulto de Isla Grosa (mg/kg). 

 
Gráfico V.42. Concentraciones medias de Zn en cáscara de huevo y plumas de adulto de Isla Grosa (mg/kg). 
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Teniendo en cuenta que las gaviotas adultas realizan una muda postnupcial de sus plumas 

primarias es decir después de la puesta y la crianza de los pollitos y previo a su viaje a los 

lugares de invernada, parece ser que esta supone una mayor depleción de contaminantes 

en las aves, más incluso que la puesta de huevos. 

237Burger et al. (2009), observaron en la Gaviota de Bering (Larus glaucescens) que los 

huevos presentaban menor concentración de cadmio, plomo y mercurio que las plumas 

de los adultos; y estos, a su vez, presentaban más altas concentraciones de cadmio, 

plomo, cromo y mercurio que las plumas de los pollos.  
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V.1.  ESTUDIOS PRELIMINARES EN LAS COLONIAS DE GAVIOTA DE AUDOUIN. 

Primera: Los trabajos de anillamiento y toma de muestras en una colonia de reproducción de 

Gaviota de Audouin, realizados en un tiempo razonable (≤ 70 minutos), no inducen una respuesta 

de estrés apreciable  externamente en los polluelos que se manejan, ni los expone a riesgos 

térmicos por radiación solar, por lo que se cumple con los parámetros de bienestar animal en 

experimentación con animales. 

Segunda: La capacidad de termorregulación en los pollos expuestos a radiación directa solar, 

parece ser suficiente para evitar aumentos de temperatura corporal críticos para su 

supervivencia. 

Tercera: Desde el momento de la puesta hasta los 7 días de edad parece ser el periodo más crítico 

de la reproducción y donde la descendencia es más sensible a la estocasticidad ambiental incluida 

la presencia de contaminantes. La pérdida de sujetos producida por la mortalidad perinatal 

debería de ser tenida en cuenta al abordar estudios de biomonitorización ambiental en aves 

precociales que anidan en colonias. 

Cuarta: Es difícil apreciar la asignación de sexos por parte de los progenitores cuando las privación 

de alimento no es muy importante en colonias de Gaviota de Audouin. No obstante, en los casos 

de productividades más bajas  la disminución del nº de machos, género que necesita mayores 

cuidados de los parentales,  se hace más patente. 

V.2. EVALUACIÓN DE LA EXPOSICIÓN A METALES EN POLLOS DE GAVIOTA DE AUDOUIN DE DOS 

COLONIAS DE REPRODUCCIÓN DEL SURESTE DE ESPAÑA. 

Primera: La población de gaviota de Audouin del Sureste de España se encuentra expuesta a 

niveles de contaminación por cadmio propios de zonas no contaminadas. 

Segunda: Mientras que los niveles de Cd no se han relacionado con efectos adversos, los de Pb, 

Zn y Cu son superiores a los asociados a alteraciones enzimáticas y de estrés oxidativo en aves. De 

forma similar, los niveles de Hg podrían suponer un riesgo en la época perinatal. 

Tercera: Los mayores niveles de Pb, Cd y Cu en la colonia de Isla Grossa respecto a la de 

Torrevieja, podrían estar relacionados con la disminución de su productividad. La proximidad a 

una zona minera, los emisarios submarinos de aguas residuales o los pecios hundidos en la zona 

podrían ser las fuentes de contaminación por estos metales.  

Cuarta: La colonia de Torrevieja se caracterizó por una importante exposición a mercurio. Es este 

metal el único que podría explicar la pérdida de productividad en esta colonia. Su ubicación en la 

zona donde se acumulan los fangos yesíferos procedentes de la explotación salinera de Torrevieja 

podría ser el origen. 

Quinta: Los niveles de Zn y Cu encontrados en las gaviotas de Isla Grossa nos alertan de la 

posibilidad de que los pollos sufrieran cierta privación alimenticia, causa por la que la colonia 
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pudo cambiar su ubicación. Esta privación alimenticia podría haber aumentado la sensibilidad a 

otros contaminantes como el cadmio. 

Sexta: En ambas colonias estudiadas se observa como los patrones de exposición a Cd, Pb y Cu se 

encuentran ligados. 

Séptima: Las concentraciones de mercurio y zinc suponen un factor limitante de la productividad 

para esta especie, siendo la exposición a mercurio, “per se”, capaz de generar descensos del éxito 

reproductor  mayores que la actuación sinérgica de otros metales (plomo, cobre y zinc), en 

aquellas colonias que se ven expuestas a estos contaminantes. 

V.3. METALES PESADOS Y COMPUESTOS ORGANOCLORADOS EN HUEVOS NO ECLOSIONADOS 

DE GAVIOTA DE AUDOUIN: TENDENCIAS ESPACIO-TEMPORALES Y EVALUACIÓN DEL RIESGO. 

V.3.2. ESTUDIO DE LAS CONCENTRACIONES DE METALES EN LA CÁSCARA DE HUEVO. 

Primera: Los niveles de contaminación por metales pesados en los huevos de Gaviota de Audouin 

de nuestro estudio nos hacen inferir una diferenciación en el patrón de exposición a dichos 

contaminantes entre las poblaciones del Mediterráneo occidental y las del Mediterráneo oriental. 

Segunda: A pesar de encontrar concentraciones de plomo en los huevos de nuestro estudio 

similares a las encontradas en gaviotas de Audouin en lugares contaminados con hidrocarburos 

de Mediterráneo Occidental, parece corroborarse que la exposición de las madres a este 

contaminante debería ser muy elevada para que lo reflejen en su puesta. 

Tercera: La ausencia de diferencias en el patrón de contaminantes encontrado en los huevos de 

Isla Grossa e Isla Moltona se debió casi con total seguridad a una misma forma de explotar los 

recursos tróficos en ambas localidades, siendo en ambos casos subsidiarias de las artes de pesca 

de cerco de forma más intensa que de los descartes pesqueros. Nuestros datos sugieren una 

fuente común de exposición para los metales analizados en ambas colonias. 

Cuarta: Los parámetros biométricos de los huevos en la Gaviota de Audouin parecen estar 

afectados por la exposición a Cu y Pb. Así, el tamaño disminuye conforme aumenta la exposición a 

Cu y el peso de la cáscara lo hace conforme aumenta la exposición a Pb.  

V.3.3. ESTUDIO DE LAS CONCENTRACIONES DE ORGANOCLORADOS EN CONTENIDO DE HUEVOS NO 

ECLOSIONADOS. 

Primera: Las gaviotas de Audouin de Isla Grosa presentaron una exposición extraordinaria a 

dieldrín y PCBs en comparación con las de Isla Moltona. 

Segunda: Las concentraciones de p,p´-DDE y HBC encontradas en nuestro estudio indican una 

disminución paulatina de este contaminante en el Mediterráneo con el paso de los años desde 

que se considera que cesaron sus vertidos al mar en nuestras costas hace 20 años. 
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Tercera: Las concentraciones de dieldrín en las muestras de Isla Grossa demuestran un alto grado 

de exposición a este contaminante a pesar de que en el momento de la recolección de las mismas 

el uso de este compuesto llevaba prohibido 10 años. 

Cuarta: El patrón de exposición a PCBs, como ocurrió con los metales pesados, caracteriza de 

forma diferenciada las gaviotas del Mediterráneo oriental y del Mediterráneo occidental. Este 

patrón de exposición a los diferentes congéneres de PCBs en los huevos, está más relacionado con 

los recursos alimenticios que explota la especie y su posición trófica, que con el área geográfica en 

la que se encuentra su territorio. 

Quinta: La exposición a PCBs parece reafirmar que las ramblas que desembocan en el Mar Menor 

podrían ser el origen de dicha contaminación al arrastrar contaminantes de zonas limítrofes a la 

laguna 

Sexta: Se podría establecer un patrón de disminución del 50% de la contaminación por PCBs 

indicadores en el Mediterráneo occidental por cada periodo de diez años. 

Séptima: Los niveles de insecticidas organoclorados y PCBs encontrados en nuestro estudio no 

parecieron influir sobre la productividad de las colonias estudiadas por lo que no podemos 

considerarlas, en sí mismos, un riesgo para la reproducción. No obstante, concentraciones 

similares se encontraron en otras colonias del Mediterráneo español con la misma productividad, 

dicha coincidencia nos hace pensar en la necesidad de profundizar en el estudio de la influencia 

de estos contaminantes sobre la reproducción de esta especie. 

Octava: Se observó adelgazamiento de la cáscara en los huevos que presentaban una 

concentración superior a 11,8 µg/g de peso lípidos de DDE, por lo que podría considerarse un 

valor umbral de riesgo para esta especie.  

Novena: A diferencia de otros estudios, no se observó presencia de vaterita en la cutícula de las 

cáscaras de huevo de Isla Grosa, lo que parece ser propio de las aves expuestas a 

organohalogenados. Esta sustancia no puede ser, por tanto, usada para demostrar la exposición a 

insecticidas organoclorados o PCBs en la Gaviota de Audouin.  

V.4. METALES PESADOS (Cd, Pb, Cu, Zn Y Hg) EN PLUMAS DE GAVIOTA DE AUDOUIN DEL 

MEDITERRÁNEO OCCIDENTAL. 

Primera: Las diferencias encontradas en cuanto a las concentraciones de metales en plumas de 

pollos y adultos, parecen ser debidas a diferencias en la dieta de ambos grupos de edad. 

Segunda: Los mayores niveles de zinc y mercurio de los pollos en la colonia de Torrevieja  frente a 

los adultos no están en consonancia con lo encontrado en esta especie y en otras aves acuáticas, 

lo que nos indica un riesgo importante de exposición de mercurio en los pollos de esta colonia. 

Las concentraciones medias de mercurio encontradas en este estudio en las Salinas de Torrevieja 

sugieren que nos encontramos en una zona fuertemente contaminada por este metal. 
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Tercera: La inexistencia de diferencias en las concentraciones de Pb y Cu entre pollos y adultos de 

las colonias de Isla Grosa y Torrevieja solo puede ser explicada por la existencia de una fuente de 

contaminación en ambas localidades. 

Cuarta: En los pollos, para plomo, cobre, zinc y mercurio se observa una disminución en la 

exposición conforme nos alejamos de la zona principal de estudio (Isla Grosa y Torrevieja) en 

dirección norte. 

Quinta: Los altos niveles de mercurio encontrados en plumas sugieren que la depleción de 

mercurio a través de las plumas se presenta como uno de los mecanismos de detoxificación más 

importantes para la especie. Este podría hacer a los  pollos de gaviota de Audouin especialmente 

resistentes a la acción de este contaminante. 

Sexta: La ausencia de relación entre la concentración de mercurio en sangre y en plumas de los 

pollos en una zona considerada contaminada por este metal podría deberse a la gran variabilidad 

de la dieta de los pollos durante el periodo de cría. Mientras que la sangre refleja los niveles de 

una exposición reciente, las plumas reflejan los niveles de metales biodisponibles en sangre 

durante un dilatado periodo de tiempo, por tanto una información con datos sujetos a una 

variabilidad menor que las muestras de sangre. Este hecho lo explicamos por la gran variabilidad 

en la dieta de los pollos durante el periodo de cría. No obstante, es importante elegir 

adecuadamente la pluma a analizar conociendo el patrón de muda o incluso el grado de 

desarrollo de esta según las especificaciones espacio-temporales del estudio. 

Séptima: A la vista de los datos obtenidos podemos inferir que las  plumas son utilizadas como un 

medio para eliminar contaminantes metálicos más eficiente que las cáscaras de los huevos en las 

hembras reproductoras. 
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RESUMEN. 

La Gaviota de Audouin (Ichthyaetus audouinii) es un ave marina perteneciente a la familia 

Laridae que se reproduce en las costas del mar Mediterráneo desde Líbano hasta 

Marruecos, aunque más del 85% de su población (>19.000 pp.) lo hace en España.  Esta 

especie, aunque explota una gran diversidad de recursos tróficos, es principalmente 

piscívora, dependiendo de una forma importante de la actividad pesquera comercial. Con 

la finalidad de estudiar la presencia de ciertos contaminantes persistentes (metales 

pesados, organoclorados y PCBs), y su posible influencia sobre el éxito reproductivo de la 

especie, entre los años 2000 y 2011 se tomaron muestras biológicas (huevos, plumas y 

sangre de pollos), en las colonias de Isla Grosa (Murcia), Salinas de Torrevieja (Alicante), 

Isla Moltona (Islas Baleares) y Delta del Ebro (Tarragona), situadas en el litoral 

mediterráneo español.  

Antes de abordar los estudios toxicológicos, durante los años 2001-2005, se realizaron 

estudios preliminares en la colonia de Isla Grosa. Se valoró el grado de estrés que los 

pollos de gaviota podrían sufrir durante su captura y manejo, la mortalidad perinatal en la 

colonia (la cual podría generar un sesgo de los resultados obtenidos) y la determinación 

del sexo de los pollos como método indirecto de valorar la disponibilidad de recursos 

tróficos utilizados por los parentales. No se observó estrés térmico en los pollos debido al 

manejo, aunque hubo diferencias significativas en las temperaturas corporales de los 

pollos dependiendo que se encontraran los nidos al sol (Tª media= 33,4ºC), sol/sombra 

(Tª media= 30,8ºC), o sombra (Tª media= 27,9ºC). Los eventos de mortalidad perinatal se 

produjeron entre el día de la puesta y los primeros 7 días de vida de los pollos (90% de los 

casos), coincidiendo con otros autores para la misma especie. Este hecho nos induce a 

pensar en una subestima de la exposición a contaminantes en Gaviota de Audouin 

cuando se utilizan pollos de más de 7 días de edad. Tras el estudio de la determinación de 

sexos de la colonia de Isla Grosa, durante los años 2002, 2003 y 2005, se comprobó que el 

sex ratio medio de la progenie (relación machos: hembras) fue de 1,63:1, siendo mayor el 

porcentaje de machos que de hembras para todos los años estudiados (51,7%, 68,2% y 

59,1% respectivamente). Al mismo tiempo se pudo observar que, cuando la productividad 

de la colonia aumenta, la diferencia a favor de los machos se hace más evidente. Esto 

parece apuntar en el sentido de cierta selección de sexos cuando los factores que afectan 

a la reproducción (contaminación, disponibilidad de recursos alimenticios, edad de los 

parentales, etc.) son más favorables, descartando la influencia de otros de naturaleza 

estocástica. 
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Para comprobar el grado de exposición de esta especie a la contaminación por metales 

pesados y si existen riesgos asociados a su exposición, se analizaron los niveles de zinc, 

cadmio, plomo, cobre y mercurio en 271 muestras de sangre de pollos recogidas entre los 

años 2002-2011, procedentes de dos colonias de cría cercanas pero situadas en dos 

hábitats bien distintos, una en un islote de origen volcánico (Isla Grosa) y la otra en los 

terrenos anexos a una explotación salinera en tierra (Salinas de Torrevieja). De los cinco 

metales estudiados, el cadmio fue el menos detectado (48,2%), con una media para el 

conjunto de las muestras de 0,23±0,51µg/dl. Al igual que el cadmio, los niveles medios del 

conjunto de la población de plomo (6,97±6,13 μg/dl), mercurio (35,58±37,81μg/dl) y 

cobre (23,79±28,33 μg/dl), pueden considerarse dentro del rango establecido para aves 

no expuestas. Respecto al zinc (496,61±236,51 μg/dl), aunque no alcanzó los niveles 

descritos para aves intoxicadas, estos están por encima de los que algunos autores 

consideran propios de aves sanas.  

Por otro lado, las concentraciones medianas de plomo y cadmio fueron significativamente 

mayores en Isla Grosa (Pb = 6,95 y Cd = 0,15 µg/dl) que en Torrevieja (Pb = 2,75 µg/dl y Cd 

= n. d.), situándose incluso por encima de niveles encontrados en otras especies de aves 

que nidifican en áreas contaminadas por metales pesados. Esta contaminación se 

atribuyó a diversos factores: la existencia de pecios hundidos en los aledaños de la 

colonia, la naturaleza del suelo donde se asienta, la contaminación procedente del vertido 

de aguas residuales urbanas sin depurar en sus proximidades, la contaminación 

procedente de la explotación minera realizada en la costa cercana, o una combinación de 

todas ellas. Por el contrario, las concentraciones medianas de mercurio en sangre fueron 

significativamente superiores en los pollos procedentes de Torrevieja que de Isla Grosa 

(Torrevieja = 28,11 µg/dl; Isla Grosa = 16,05 µg/dl; p<0,01), al igual que sucedió con las de 

zinc (Torrevieja = 493,20 µg/dl; Isla Grosa = 414,65 µg/dl; p<0,01). Los niveles de mercurio 

encontrados en Torrevieja son propios de zonas contaminadas por este metal y están 

relacionados directamente con la dieta que consumen los pollos desde su eclosión. El uso 

por parte de los progenitores de recursos alimenticios procedentes de granjas de 

marinocultura o de las propias salinas anexas a la colonia de Torrevieja, se barajó como 

posible fuente de la contaminación. Respecto al zinc, diversos factores como una fuente 

de contaminación puntual, el mejor estado nutricional de los pollos de Torrevieja o 

compartir ruta metabólica con el mercurio, fueron considerados como posibles causas de 

las diferencias entre colonias. Excepto para el zinc, en Isla Grosa no se encontraron 

diferencias significativas entre machos y hembras. Las concentraciones de zinc, mayores 

en hembras, se debieron presumiblemente a la mayor sensibilidad de los machos a la 

privación alimentaria. Este metal se asoció de forma importante con la pérdida de 
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productividad en ambas colonias, aunque el metal que mayor influencia tuvo en dicha 

disminución fue el mercurio, el cual se posiciona como uno de los contaminantes que más 

influencia puede tener sobre el éxito reproductivo de la especie. 

Existe una relación de los contaminantes ambientales con fenómenos de mortalidad 

perinatal, disminución de la productividad, alteraciones en el comportamiento, 

disminución del grosor de la cáscara del huevo, etc., que influyen sobre el éxito 

reproductor de una especie. Con la finalidad de profundizar en el conocimiento de los 

posibles efectos de los contaminantes sobre el éxito reproductivo de esta especie, se 

realizó un estudio de un total de 30 huevos no eclosionados recogidos en Isla Grosa e Isla 

Moltona. Se encontraron diferencias significativas entre el peso de la cáscara de ambas 

localidades (Isla Grosa = 3,96 g; Isla Moltona = 3,60 g) que podrían ser atribuidas a una 

diferente estructura o composición química de las cáscaras. El volumen de los huevos de 

Isla Grosa no avaló la teoría de la privación alimentaria durante los años 2000, 2001 y 

2003. Se analizó la presencia de cadmio, plomo, cobre y zinc en las cáscaras de los huevos 

comprobando que era el zinc el que se encontraba en mayor concentración (6,66±3,83 

µg/g), seguido del cobre (1,13±0,50 µg/g), plomo (0,15±0,06 µg/g) y cadmio (0,002±0,002 

µg/g). Las concentraciones de plomo y cadmio fueron superiores a las encontradas para la 

misma especie por otros autores en el Mediterráneo Occidental pero inferiores a las del 

Mediterráneo Oriental. A pesar de la distancia entre ambas colonias (199 millas náuticas), 

no se encontraron diferencias en las concentraciones de los metales analizados, lo que 

nos indica un mismo patrón de exposición de las madres previo a la puesta, posiblemente 

relacionado con su bioacumulación en los cuarteles de invierno. Este hecho fue avalado 

por la correlación estadísticamente significativa encontrada entre todos los metales 

analizados. Solo las concentraciones de zinc fueron significativamente mayores en huevos 

embrionados que no embrionados (10,37±4,39 y 6,25±4,32 µg/g, respectivamente). Al 

igual que se ha comprobado en otras especies, en Isla Grosa se encontró una correlación 

negativa estadísticamente significativa entre el cobre y el tamaño de los huevos, lo cual 

está asociado al estado nutricional de la madre en la época de prepuesta. También se 

demostró una relación inversa entre la concentración de plomo y el peso de la cáscara, lo 

que atribuimos a la competencia entre calcio y plomo al compartir las mismas rutas 

metabólicas. Este hecho no ha sido observado en otras especies de aves. Finalmente, una 

fuerte correlación negativa entre la concentración de cobre y el grosor de la cáscara del 

huevo se encontró en Isla Moltona pero no en Isla Grosa. 

Mediante el estudio de OC y PCBs en el contenido de los huevos se detectó la presencia 

de DDE (7579,99±4771,57 ng/g), HCB (71,02±32,80 ng/g), dieldrin (363,48±198,04 57 

ng/g), y PCBs (21248,41±9579,17 ng/g). No se observaron diferencias estadísticamente 
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significativas entre las concentraciones de organohalogenados de Isla Grosa e Isla 

Moltona excepto para dieldrín (448,54±176,26 vs 165,01±34,73 ng/g) y ∑PCBs 

(23720±10052 vs 14587±3739 ng/g), respectivamente. Las concentraciones de DDE 

encontradas indican que la Gaviota de Audouin se encuentra expuesta a niveles 

anormalmente altos de este compuesto. Este mismo hecho sucede con el dieldrin, el cual 

no ha sido detectado en otros estudios sobre esta especie. Respecto a los PCBs, el 

congénere detectado en mayor concentración fue el PCB 153, seguido del PCB 180 y del 

PCB 138, en consonancia con lo encontrado por otros autores en Gaviota de Audouin. Se 

encontraron diferencias entre ambas colonias para un total de 13 congéneres de los 21 

detectados. Las concentraciones en Isla Grosa fueron del orden de 10 veces superiores a 

las de otras especies de aves de la Región de Murcia.  A la vista de los resultados 

obtenidos, se pudo establecer un patrón de disminución de los PCBs “indicadores” del 

50% en el Mediterráneo Occidental por cada periodo de 10 años. Por otro lado, se 

comprobó que el mapa de exposición a PCBs podría estar más relacionado con los 

recursos alimenticios que explota la especie y su posición trófica que con el área 

geográfica en la que se encuentra su territorio. Solo seis de los congéneres de PCBs “tipo 

dioxina” fueron detectados en los huevos estudiados y sus concentraciones fueron 

superiores en Isla Grosa que en Isla Moltona (97,92±39,68 vs 66,94±20,56 pg/g peso 

lípidos). Se valoró la influencia de estos compuestos sobre el éxito reproductivo de las 

gaviotas de Isla Grosa, no encontrando una influencia negativa de estos compuestos 

sobre la productividad. No obstante, si se observó una correlación negativa 

estadísticamente significativa, entre la concentración de DDE y el grosor de la cáscara del 

huevo, en los huevos cuya concentración de DDE superaba los 11,80 µg/g en peso de 

lípidos. A pesar de esto, no se observaron alteraciones ultraestructurales en los huevos 

estudiados. Dadas las fuertes correlaciones detectadas entre casi todos los compuestos, 

el estudio de los efectos sinérgicos sobre la reproducción debería ser abordado en 

trabajos posteriores ya que la baja productividad de algunos años en la colonia de Isla 

Grosa (2000 y 2001) puede ser sustentada por dicha sinergia. 

Las plumas pueden ser consideradas una alternativa a la recolección de tejidos internos, 

pudiéndose obtener en animales vivos, respetando de esta forma la integridad del 

individuo y sin provocar daños a la población. La concentración de metales en plumas es 

proporcional a la de los tejidos internos, ya que, durante la formación de las mismas, los 

metales se movilizan llegando a ellas a través de la sangre. También nos muestran el 

grado de exposición reciente a contaminantes de origen alimentario ya que el aumento 

postapandrial de la concentración en sangre es seguida de una deposición en la pluma en 

formación. Por tanto, la concentración de metales en plumas nos aporta información 
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sobre la concentración a nivel sanguíneo durante el tiempo que dura la muda en adultos 

o el emplume de los pollos. En la presente memoria, se estudiaron las concentraciones de 

cadmio, plomo cobre y zinc en plumas primarias de adultos, encontrados muertos en 

diferentes colonias de cría (Isla Grosa, Delta del Ebro y Torrevieja) y plumas 

interescapulares de pollos vivos de las mismas colonias. Tras estudiar los resultados 

obtenidos en los análisis por grupos de edad (pollos y adultos) de cada colonia, 

comprobamos que la mayor concentración para el cadmio lo presentaban las gaviotas 

adultas y los pollos  del Delta del Ebro (Cd  =19,69 µg/kg y Cd 8,77 µg/kg); para 

el plomo los adultos de Torrevieja (Pb 1,05 mg/kg) y los pollos de Isla Grosa 

(Pb =0,94 mg/kg); para el cobre los adultos del Delta del Ebro (Cu =9,70 mg/kg) y 

los pollos de Isla Grosa (Cu =10,57 mg/kg); para el zinc los adultos y los pollos de Isla 

Grosa (Zn =82,19 mg/kg vs Zn =127,56 mg/kg) y para el mercurio los adultos de 

Isla Grosa (Hg =5,30 mg/kg) y los pollos de Torrevieja (Hg = 8,21 mg/kg). Se 

observaron diferentes comportamientos respecto de las concentraciones de metales en 

cada una de las colonias. Así, no se observaron diferencias entre las plumas de adultos y 

pollos en Isla Grosa, no ocurriendo lo mismo en las otras dos localidades. Se observó que 

en la colonia de Torrevieja los niveles fueron significativamente superiores en pollos que 

en adultos, tanto de zinc (Zn =47,45 vs Zn =23,02 mg/kg) como de mercurio 

(Hg =8,21 vs Hg =4,19 mg/kg). Sin embargo, en Delta del Ebro los niveles fueron 

significativamente superiores en adultos que en pollos respecto al plomo (Pb = 0,28 

vs Pb = 0,58mg/kg), cobre (Cu = 3,46 vs Cu = 9,70 mg/kg) y zinc (Zn = 

33,46 vs Zn = 56,40 mg/kg). En nuestro estudio, solamente los pollos de Torrevieja 

presentaron mayor concentración de Zn y Hg que los adultos. En el resto de colonias, o no 

se han encontrado diferencias (caso de Isla Grosa) o estas diferencias señalan mayores 

concentraciones en los adultos. Estas diferencias, entre adultos y pollos, parecen indicar 

una diferente exposición durante el periodo que abarca desde el nacimiento de los pollos 

(finales de mayo) a la muda otoñal de los adultos previa a la migración invernal 

(septiembre-octubre). Las mayores concentraciones de plomo, zinc y cobre en los pollos 

de la colonia de Isla grosa sugieren una mayor exposición a plomo y zinc en la zona y una 

peor condición física de los pollos. No se encontraron diferencias en las concentraciones 

de mercurio entre los pollos de Isla Grosa y Torrevieja, a pesar de que dichas 

concentraciones fueron superiores en esta última. Los resultados obtenidos para ambas 

colonias nos permiten afirmar que los fondos marinos de la zona principal de nuestro 

estudio (Isla Grosa y Torrevieja), se encuentran más contaminadas por este metal que los 

del Delta del Ebro. La diferencia en el patrón de contaminantes hallados en sangre de 

pollos y sus plumas nos hace pensar que la pluma nos aporta una información con datos 

sujetos a una variabilidad menor que la sangre, por reflejar los niveles ambientales en un 
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dilatado periodo de tiempo. Solo se observaron diferencias en las concentraciones de zinc 

y cobre entre las plumas de los adultos de las diferentes colonias, siendo las más elevadas 

las de Isla Grosa para el zinc y las de Delta del Ebro para el cobre, aunque, por tratarse de 

dos oligoelementos, su variabilidad no implica necesariamente la presencia de una fuente 

de contaminación, como ya se ha comentado con anterioridad. A la vista de los resultados 

anteriores, pudimos comprobar como Pb, Cu y Zn presentaban diferencias en cuanto a 

sus concentraciones en pollos de las diferentes colonias. Lo mismo sucedía con Cu y Zn en 

los adultos. Se estudió si dichas diferencias eran debidas a parámetros geográficos 

(localización de la colonia) o a la edad de los animales. De esta forma pudimos comprobar 

que, tanto para el Zn como para el Cu, es la interacción entre la “localidad” (colonia) y la 

“edad” la que mejor explica la exposición a estos metales, corroborando de esta manera 

como ambos metales se comportan de forma diferente en cada grupo de edad 

dependiendo de la localización de la colonia. Para el Pb se observa que el predictor 

“colonia y edad” es el que nos determina con mayor exactitud la exposición a este metal. 

Para estudiar la utilidad de la pluma para el estudio de la exposición a metales pesados 

durante el periodo de cría de una especie, como la Gaviota de Audouin, cuyos hábitos 

alimenticios son tan diversos, se seleccionaron 25 pollos de la colonia de Torrevieja, en 

los que se había analizado tanto la sangre como sus plumas. Se observó que no existía 

ninguna relación entre las concentraciones de mercurio en las plumas de los pollos y sus 

niveles en sangre, a diferencia de lo encontrado para la misma especie en otras colonias 

del Mediterráneo Occidental. Este hecho puede ser debido, por un lado, a la gran 

variedad de presas que conforman la dieta de la Gaviota de Audouin, y por otro, a que la 

pluma nos aporta una información de datos sujetos a una variabilidad menor que la 

sangre, como ya se ha comentado con anterioridad. 

Por otro lado, se consideró interesante investigar la importancia de la puesta y la muda 

como vías de excreción de metales en las hembras reproductoras de esta especie. Para 

ello, seleccionamos muestras de plumas de adultos y cascaras de huevo procedentes de 

Isla Grosa entre los años 2000 a 2004 comprobando que las concentraciones medias de 

cadmio (14,03±11,20 vs 2,56±2,19 µg/kg), plomo (0,80±0,55 vs 0,16±0,06 µg/kg), cobre 

(8,70±3,66 vs 1,16±0,55 µg/kg) y zinc (82,19±53,23 vs 6,19±4,05 µg/kg), fueron siempre 

significativamente mayores, en plumas de los adultos que en cáscaras de huevo. A la vista 

de los datos podemos inferir que las plumas son utilizadas como un medio más eficiente 

para eliminar contaminantes metálicos que las cáscaras de los huevos. Excepto para el 

metal plomo, el cual muestra una relación cáscara:pluma 1:4, el resto de metales 

demostraron una baja excreción a través de las cáscaras en relación con las plumas. Así, 

cadmio y cobre mostraron una relación aproximada de 1:7 entre ambos tejidos. El zinc 
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fue el que más alejado se mostró en las concentraciones entre ambos tipos de muestras 

(1:13), ya que este metal se acumula más en el contenido del huevo que en su cáscara. 

En conclusión, este estudio intenta profundizar en el conocimiento sobre algunos de los 

principales contaminantes que pueden afectar al éxito reproductivo de la Gaviota de 

Audouin, cuyos efectivos poblacionales se limitan al Mar Mediterráneo, un mar en el que 

la contaminación mantiene un importante grado de amenaza sobre la especie. Futuros 

estudios tendentes a conocer los efectos de la acción sinérgica de estos compuestos 

sobre la especie nos permitirá elaborar mapas de idoneidad de hábitat para la Gaviota de 

Audouin, como una importante herramienta de gestión de cara a su conservación. Por 

otro lado, profundizar en el estudio de las fuentes de contaminación a las que se ve 

expuesta una especie que comparte con el ser humano recursos alimenticios que forman 

parte de su dieta habitual, resulta de tremenda utilidad de cara a la protección de la salud 

pública. 
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ABSTRACT. 

Audouin´s gull (Ichthyaetus audouinii) is a seabird belonging to the Laridae family that 

breeds on the shores of the Mediterranean Sea from Lebanon to Morocco, with more 

than 85% of its population (> 19,000 pp.) in Spain. This species, although feeding on a 

great diversity of trophic resources, is mainly piscivorous, highly dependent on the 

commercial fishing activity. In order to study the presence of certain persistent 

contaminants (heavy metals, organochlorine and PCBs), and their possible influence on 

the species breeding success, biological samples were taken (eggs, feathers and nestlings 

blood), between the years 2000 and 2011 in the colonies of Isla Grosa Island (Murcia), 

Torrevieja saltworks (Alicante), Moltona Island (Balearic Islands) and Ebro Delta 

(Tarragona), located in the Spanish Mediterranean coast. 

Prior to approaching toxicological studies, during the years 2001-2005, preliminary 

studies were conducted in the colony of Grosa Island. The degree of stress that seagull 

chicks could suffer during their capture and management, the perinatal mortality in the 

colony (which could generate a bias of the obtained results) and the nestlings sex 

determination as an indirect method to value the availability of trophic resources to 

which parental access, were available. No thermal stress was observed in the chicks due 

to handling, although there were significant differences in the body temperatures of the 

nestlings depending on the nests exposure to the sun (mean temperature = 33.4 º C), 

Sun/shade (mean temperature = 30.8 ºc), or shade (mean temperature = 27.9 º C). The 

perinatal mortality events occurred between the day of the laying and the first 7 days of 

the chicks life (90% of the cases), coinciding with other authors for the same species. This 

fact suggests that we can underestimate the exposure to pollutants in Audouin´s gull 

when chicks older than 7 days are studied. After the study of the sex determination in 

Grosa Island colony, during the years 2002, 2003 and 2005, it was found that the average 

sex ratio of the progeny (male: females relationship) was 1.63:1, being greater the 

percentage of males that females for all the years of the study (51.7%, 68.2% and 59.1% 

respectively). At the same time, it was observed that, when the productivity of the colony 

increases, the difference in favor of males becomes more evident. This seems to point in 

the sense of a certain selection of sexes when factors affecting reproduction 

(contamination, availability of food resources, parental age, etc.) are more favourable, 

discarding the influence of other causes of stochastic nature. 

To check the degree of exposure of this species to heavy metals contamination and the 

toxic risks associated, the levels of zinc, cadmium, lead, copper and mercury were 

analysed in 271 nestlings blood samples collected between the years 2002-2011, coming 



TESIS DOCTORAL      PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

VII. RESUMEN - ABSTRACT                                                                                                                                                      308 

from two nearby breeding colonies, located in two distinct habitats, one on an islet of 

volcanic origin (Grosa Island) and the other on the grounds close to saltworks on the coast 

(Torrevieja Saltworks). Of the five metals studied, cadmium was the least detected 

(48.2%), with a mean for all the samples studied of 0.23 ±0,51 µg/dl. Like cadmium, 

average lead levels (6.97 ± 6.13 μg/dl), mercury (35,58 ±37,81 μg/dl), copper (23.79 ± 

28.33 μg/dl), may be considered within the range set for unexposed birds. Zinc (496,61 ± 

236,51 μg/dl), although it did not reach the levels described for intoxicated birds, these 

are above the levels considered typical of healthy birds. 

On the other hand, the median concentrations of lead and cadmium were significantly 

higher in Grosa Island (Pb = 6.95 and Cd = 0.15 µg/dl) than in Torrevieja (Pb = 2.75 µg/dl 

and Cd = n.d.), even above levels found in other birds species that nest in areas 

contaminated with heavy metals. This pollution was attributed to several factors: the 

existence of shipwrecks sunk near the colony, the soil nature where it inhabits, the 

pollution from the dumping of urban wastewater without treatment in its vicinity, the 

pollution from the mining carried out on the nearby coast, or a combination of all of 

them. Conversely, median concentrations of mercury in blood were significantly higher in 

chicks from Torrevieja than Grosa Island (Torrevieja = 28.11 µg/dl; Grosa Island = 16.05 

µg/dl; p < 0.01), as well as zinc (Torrevieja = 493.20 µg/dl; Grosa Island = 414.65 µg/dl; p < 

0.01). The levels of mercury found are typical of areas contaminated by this metal and are 

directly related to the diet consumed by chicks since hatching. The use of food resources 

from mariculture farms or from the annexed saltworks to the colony of Torrevieja, was 

considered as possible contamination source. Regarding zinc, various factors such as a 

local source of contamination, the best nutritional status of chicks in Torrevieja or sharing 

metabolic route with mercury, were considered as possible causes of differences 

between colonies. Except for zinc, in Grosa Island, no significant differences were found in 

the metal concentrations between males and females. The concentrations of zinc, higher 

in females, were presumably due to the greater sensitivity of males to food deprivation. 

This metal was highly associated with the loss of productivity in both colonies. However, 

mercury, which is considered one of the main metals that can alter breeding success, 

showed the highest influence on the productivity decrease.  

Exposure to environmental pollutants has been related to perinatal mortality, decreased 

productivity, behavioural disturbances, decreased eggshell thickness, etc., which 

influence the species reproductive success. In order to deepen the knowledge of how 

contaminants can affect the breeding success of this species, a total of 30 unhatched eggs 

were studied in Grosa Island and Moltona Island. Significant differences were found 

between the weight of the shell of both localities (Grosa Island = 3.96 g; Moltona Island = 



TESIS DOCTORAL      PEDRO J. JIMÉNEZ MONTALBÁN 

 

VII. RESUMEN - ABSTRACT                                                                                                                                                      309 

3.60 g), which could be attributed to a different structure or chemical composition of the 

shells. The volume of Grosa Island eggs did not endorse the theory of food deprivation 

during the years 2000, 2001 and 2003. The presence of cadmium, lead, copper and zinc 

was analysed in the shells of the eggs, finding that zinc was found in the highest 

concentration (6.66 ± 3.83 µg/g), followed by copper (1.13 ± 0.50 µg/g), lead (0.15 ± 0.06 

µg/g) and cadmium (0.002 ± 0.002 µg/g). The lead and cadmium concentrations were 

higher than those found for the same species by other authors in the western 

Mediterranean, but lower than those of the eastern Mediterranean. Despite the distance 

between the two colonies (199 nautical miles), no differences were found in the 

concentrations of the analysed metals, which indicates the same pattern of exposure of 

the mothers prior to the laying, possibly related to their bioaccumulation in the winter 

quarters. This fact was endorsed by the statistically significant correlation found among 

all the metals analysed. Only zinc concentrations were significantly higher in 

embryonated than in non embryonated eggs (10.37 ± 4.39 and 6.25 ± 4.32 µg/g, 

respectively). As found in other species, a statistically significant negative correlation 

between the copper and the size of the eggs was found in Grosa Island, which is 

associated with the nutritional status of the mother at the pre-laying time. Also, an 

inverse relationship was shown between the concentration of lead and the weight of the 

shell, which we attributed to the competition between calcium and lead by sharing the 

same metabolic pathways. This fact has not been observed in other species of birds. In 

Moltona Island but not in Grosa Island there was a strong negative correlation between 

the copper concentration and the thickness of the egg shell. 

By studying OC and PCBs in the eggs contents, the presence of DDE (7579,99 ± 4771,57 

ng/g), HCB (71,02 ± 32,80 ng/g), dieldrin (363,48 ± 198,04 57 ng/g), PCBs (21248,41 ± 

9579,17 ng/g) was detected. No statistically significant differences were observed in the 

concentrations of organohalogenated compounds between Grosa Island and Moltona 

Island, except for dieldrin (448,54 ± 176,26 vs 165,01 ± 34,73 ng/g) and ∑ PCBs (23720 ± 

10052 vs. 14587 ± 3739 ng/g) respectively. DDE and dieldrin found in our study indicate 

that Audouin´s gull is exposed to abnormally high levels of these compounds. In addition, 

dieldrin has not been detected in other studies for this species. Regarding PCBs, the 

congener detected in highest concentration was the PCB 153, followed by PCB 180 and 

PCB 138, in accordance with the finding of other authors for this species. Significant 

differences were found between the two colonies for a total of 13 congeners of the 21 

detected. The concentrations in Grosa Island were 10 times higher than in other species 

of birds in the Murcia region. In view of the results, it was possible to establish a pattern 

of reduction of "target" PCBs of 50% for each period of 10 years in the western 
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Mediterranean. On the other hand, it was found that the map of exposure to PCBs could 

be more related to the food resources used by the species and its trophic position, than 

with the geographical location of its territory. Only six of the "dioxin-like" PCBs congeners 

were detected in the studied eggs, and their concentrations were higher in Grosa Island 

than in Moltona Island (97,92 ± 39,68 vs 66,94 ± 20.56 pg/g lipids weight). The influence 

of these compounds on the breeding success of the gulls of Grosa Island was assessed, 

not finding a negative influence of these compounds, to the detected concentrations, on 

the productivity. However, a statistical significant negative correlation was observed 

between DDE concentration and eggshell thickness, in eggs with more than 11.80 µg/g 

lipids weight of DDE. In spite of this, no ultrastructural alterations were observed. Given 

the strong correlations between almost all the compounds investigated, the study of the 

synergistic effects on reproduction should be addressed in future studies, since the low 

productivity of some years in  Grosa Island colony (2000 and 2002) can be supported by 

such synergy. 

Feathers can be considered an alternative to the collection of internal tissues, being able 

to be obtained in alive animals, respecting in this way the integrity of the individual and 

without causing damage to the population. The concentration of metals in feathers is 

proportional to internal tissues, since during its formation, the metals are mobilized 

reaching them through the blood. They also show us the degree of recent exposure to 

contaminants of food origin since the postapandrial increase of the concentration in 

blood, is followed by a deposition in the growing feather. Therefore, the feather metal 

concentrations give us information about the concentration in blood level during the the 

moulting period in adults or the chicks feather growth. In the present report, 

concentrations of cadmium, lead copper and zinc were studied in primary feathers of 

adults, found dead in different breeding colonies (Grosa Island, Ebro Delta and Torrevieja) 

and interscapular feathers of living chicks of the same colonies. After comparison 

between age groups (chicks and adults) of each colony, we found that the highest 

concentration for cadmium was found in adult and chick gulls from Ebro Delta (Cd adults 

=19,69 µg/kg y Cd chicks=8,77 µg/kg); for lead, in adults from Torrevieja (Pb adults = 1.05 

mg/kg) and chicks from Grosa Island (Pb chicks = 0.94 mg/kg); for copper, in adults from 

Ebro Delta (Cu adults = 9.70 mg/kg) and Grosa Island chicks(Cu chicks = 10.57 mg/kg); for 

zinc, in adults and chicks from Grosa Island (Zn adults = 82,19 mg/kg vs Zn chicks = 127,56 

mg/kg); and for mercury, in Grosa Island adults (Hg adults = 5.30 mg/kg) and Torrevieja 

chicks (Hg chicks = 8.21 mg/kg). Different behaviors were observed regarding the 

concentrations of metals in each colony. Thus, no differences were observed between the 

feathers of adults and chicks in Grosa Island, on the contrary to the other two locations. It 
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was observed that in the Torrevieja colony, the levels were significantly higher in chicks 

than in adults, both zinc (Zn chicks = 47,45 vs Zn adults = 23.02 mg/kg) and mercury (Hg chicks 

= 8.21 vs Hg adults = 4.19 mg/kg). However, in Ebro Delta the levels were significantly 

higher in adults than in chicks in regard to lead (Pb chicks = 0.28 vs Pb adults = 0, 58mg/kg), 

copper (Cu chicks = 3.46 vs Cu adults = 9.70 mg/kg) and zinc (Zn chicks = 33.46 vs Zn adults = 

56.40 mg/kg). In our study, only the chicks from Torrevieja showed higher concentrations 

of Zn and Hg than the adults. In the rest of the colonies, no differences were found (in the 

case of Grosa Island) or these differences indicate higher concentrations in adults. These 

differences, between adults and chicks, seem to indicate a different exposure pattern 

during the period ranging from the birth (end of May) to the autumn moulting period of 

the adults, prior to the winter migration (September-October). The highest 

concentrations of lead, zinc and copper in the chicks from the Grosa Island colony, lead us 

to think of a greater exposure of lead and zinc in the area and a worse physical condition 

of the chicks. No differences were found in the concentrations of mercury between the 

chicks from Grosa Island and Torrevieja, although these concentrations were higher in the 

latter. The results obtained for both colonies allow us to affirm that the seabeds of the 

main area of our study (Grosa Island and Torrevieja), are more polluted by this metal than 

those of the Ebro Delta. Due to the different pattern of contaminants found in chick blood 

and feathers, we can consider that the information given by feather is less variable than 

the given by blood, by reflecting exposure to environmental levels in a longer period of 

time. Differences were only observed for the concentrations of zinc and copper in adult 

feather between the different colonies, being the highest from Grosa Island for zinc and 

Ebro Delta for copper. Because both are trace elements, their variability does not 

necessarily imply the presence of a source of contamination as previously mentioned. In 

view of the previous results, Pb, Cu and Zn showed differences in their concentrations in 

chicks from different colonies. The same thing happened with Cu and Zn in adults. It was 

studied whether these differences were due to geographical parameters (colony location) 

or the animals age. In this way we could see that, for both Zn and Cu, it is the interaction 

between the "locality" (colony) and the "age" the best explainations for the exposure to 

these metals, thus corroborating how both metals behave in a different way in each 

group of age depending on the location of the colony. For Pb the predictor "colony and 

age" determines more precisely the exposure. 

To study the usefulness of the feather for the study of heavy metals exposure during the 

breeding period of a species such as the Audouin´s gull, with such diverse feeding habits, 

25 chicks were selected from the Torrevieja colony. Both the mercury in blood and 

feathers were analysed, proving that there was no relation, contrary to other studies in 
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the same species in other colonies of the Western Mediterranean. This fact may be due 

to, on the one hand, the great variety of prey that make up the diet of the Audouin´s gull, 

and on the other the less variable information given by the feather, as previously 

mentioned. 

Finally, the importance of breeding and moulting as routes of excretion of metals in the 

reproductive females of this species was studied. For this, adult feathers and eggshells 

collected from Grosa Island between the years 2000 to 2004 were analysed. Metal 

concentrations were always significantly higher in adult feathers than in egg shells: 

cadmium (14.03 ± 11.20 vs 2.56 ± 2.19 µg/kg), lead (0.80 ± 0.55 vs 0.16 ± 0.06 µg/kg), 

copper (8.70 ± 3.66 vs. 1.16 ± 0.55 µg/kg) and zinc (82,19 ± 53,23 vs. 6.19 ± 4.05 µg/kg). In 

view of the data, we can infer that the feathers are used as a more efficient way to 

eliminate metallic contaminants, than the shells of the eggs. Except for lead, which shows 

a relation shell: feather 1:4, the other metals showed a low excretion through the shell in 

relation to the feather.   Thus, cadmium and copper showed an approximate relationship 

of 1:7 between both tissues. Zinc showed the highest ratio (1:13) since this metal is 

accumulated more in the egg content than in the eggshell. 

In conclusion, this study tries to deepen the knowledge about some of the main 

pollutants that can affect the breeding success of the Audouin´s gull, whose entire 

population are limited to the Mediterranean Sea, which pollution poses an important 

threat to the species. Future studies aimed at knowing the effects that the synergistic 

action of these compounds have on the species will allow us to develop habitat suitability 

maps for the Audouin´s Gull, as an important management tool for its conservation. On 

the other hand, deepening the study of the sources of pollution for a species that shares 

foods resources with the human beings, is very useful in terms of protection of public 

health. 

 


