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Introducció General i Objectius

L’estudi que teniu a les mans neix a partir de 
l’accident de les mines d’Aznalcóllar, l’abril de 
1998, com a resposta a la necessitat d’avaluar 
una part dels danys produïts als ecosistemes 
aquàtics del riu Guadiamar. El vessament d’una 
gran quantitat de llots i aigües àcides fortament 
contaminades va provocar la destrucció de gran 
part de l’ecosistema aquàtic i del seu entorn 
immediat, tant per l’efecte físic de la riuada 
com per l’efecte tòxic de la contaminació. La 
recuperació natural de l’ecosistema semblava 
compromesa per la magnitud de l’accident i pel 
tipus de contaminació vessada: metalls pesants, 
tòxics per la biota i persistents a l’ecosistema. 
Això feia molt urgent la seva retirada, per evitar 
que la contaminació s’escampés a través de les 
xarxes tròfiques i pogués afectar, entre d’altres, 
fauna més allunyada com la del Parc Nacional 
de Doñana. Però la retirada mecànica dels llots 
vessats i la posada en marxa d’alguns sistemes 
de depuració de les aigües van tenir dues 
conseqüències immediates: d’una banda, 
malmetre encara més els hàbitats riparis i 
fluvials propis de la fauna terrestre i l’aquàtica, 
però d’altra banda, convertir aquell espai en una 
conca de bona qualitat, on es recuperés la 
funcionalitat d’un ecosistema fluvial. Per això, 
al marge de la neteja de la zona, s’engegà, 
d’una manera ferma i ambiciosa, un ampli 
programa de restauració de les riberes, les ribes 
i la llera, que incidiria en la geomorfologia, la 
qualitat química, la flora i la fauna. En 
definitiva, retornar la conca a un estat ecològic 
bo. Aquesta restauració, que inclou els aspectes 
abiòtics i biòtics de tota la conca, és 
excepcional a nivell mundial, ja que 
generalment les restauracions només es basen 
en alguns pocs aspectes d’alguns trams de riu. 

Aquesta tesi pretén ser una contribució a 
l’estudi del procés de restauració ecològica del 
riu Guadiamar, en el sentit de valorar els efectes 
de l’accident miner i les actuacions posteriors 
de restauració, per mitjà del mesurament dels 
canvis i la recuperació de l’ecosistema. Pretén 
valorar fins a quin punt s’assoleix el principal 
objectiu de la restauració, que és dotar el 
Guadiamar d’un bon estat ecològic, i fins a quin 
punt els metalls pesants segueixen sent un 
impediment per l’assoliment d’una bona 
qualitat del medi cinc anys després de 
l’accident. 

Què s’entén per un estat ecològic bo? La 
Directiva Marc de l’Aigua (DMA) defineix el 
bon estat ecològic com aquell en què tots els 
elements que conformen l’ecosistema aquàtic 
(sobretot els biològics) són propers als que hi 
hauria sense cap alteració humana. Cal mesurar, 
doncs, aspectes físics, químics i biològics del 
sistema, per integrar-los després en una 
valoració global. De fet la DMA distingeix 
entre l’estat químic (característiques 
fisicoquímiques generals i específiques) i l’estat 
ecològic (característiques biològiques i 
hidromorfològiques), i la suma dels dos estats 
seria el bon estat de la massa d’aigua 
corresponent, en aquest cas el riu Guadiamar. 
Aquí entenem l’estat ecològic de forma general, 
com una mesura de tots els components de 
l’ecosistema, biòtics i abiòtics. En aquest sentit, 
el treball present té la difícil tasca d’aglutinar 
aquells aspectes diferents de l’ecosistema 
aquàtic que puguin resumir bé les seves 
característiques principals, i permetin avaluar 
l’estat de l’ecosistema després de l’accident 
miner. No es tracta de l’estudi d’un aspecte 
concret de l’ecosistema, ans al contrari, és un 
estudi ampli que vol donar una visió de conjunt, 
i avaluar millor el procés de restauració 
ecològica del riu Guadiamar. Estudiar un 
sistema complex té la dificultat de determinar 
els factors que hi intervenen, perquè sovint són 
molts i amb fortes interaccions entre ells, però 
té l’avantatge de proporcionar una visió global 
de l’estat ecològic. 

Per això s’estudia tant el marc abiòtic com el 
biològic, ja que tots dos s’interaccionen i són 
vitals per a la mesura de l’estat de salut de 
l’ecosistema. La descripció del marc abiòtic 
s’ha centrat en els tres aspectes bàsics per a la 
caracterització d’un curs fluvial: la zona de 
ribera, els hàbitats físics fluvials i la qualitat 
fisicoquímica de l’aigua i dels sediments. Els 
tres aspectes es relacionen entre ells així com 
amb els éssers vius terrestres i aquàtics. Per 
exemple, la vegetació ripària té una important 
funció en l’ecosistema, motiu pel qual també és 
estudiada com a principal integrant de les 
riberes.  

Els aspectes biològics s’han resumit a partir de 
l’estudi de la comunitat de macroinvertebrats 
aquàtics. Els macroinvertebrats són uns bons 
indicadors de la qualitat d’un sistema, 
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àmpliament utilitzats com a indicadors 
biològics en rius d’arreu del món. La seva 
posició intermèdia en la cadena tròfica general, 
entre els productors primaris i els grans 
depredadors com els peixos, les aus o els 
mamífers, els fan tenir un paper clau i els 
permeten ser un bon indici de l’estat de salut de 
les comunitats biològiques del riu. És per 
aquest motiu que aquesta tesi es centra en 
l’estudi de la comunitat de macroinvertebrats, 
com a exemple de la vida dins aquest riu. 

No hem d’oblidar, però, que la contaminació 
vessada durant l’accident miner és de tipus 
metàl·lic i, per tant, no biodegradable. Aquest 
tipus de contaminació té la particularitat de ser 
persistent i de bioacumular-se als organismes, i 
afectar, per això, les xarxes tròfiques fins i tot 
quan les concentracions ambientals de metalls 
són baixes. Aquest fet dóna una gran 
importància a l’acumulació de metalls per part 
dels organismes, i fa necessari que l’avaluació 
de l’estat de salut del Guadiamar ho tingui en 
compte. Per això, a més dels aspectes abiòtics i 
biòtics de l’ecosistema abans esmentats, 
l’avaluació final de l’estat del riu s’ha fet també 
mesurant l’acumulació de metalls pesants en els 
macroinvertebrats. 

D’altra banda, tant el tipus de contaminació 
existent com les mesures de restauració fetes al 
llarg del temps fan que sigui important en tot 
l’estudi tenir en compte dues grans variables: 
l’espai i el temps. L’espai, per veure fins on 
s’estén la contaminació o la degradació tant del 
medi com de la biota, i per estudiar el procés de 
recuperació en els diferents trams de riu, de dalt 
a baix. El temps, per valorar l’extensió temporal 
de la contaminació i l’evolució, per extreure’n 
tendències i veure si actualment o en un futur, 
l’ecosistema tendeix a millorar. 

Així doncs, aquesta tesi està organitzada en tres 
parts que responen als tres aspectes principals a 
tenir en compte per poder fer una avaluació 
global de l’ecosistema del Guadiamar: el medi 
físic i químic, les comunitats d’organismes 
macroinvertebrats aquàtics, i l’acumulació de 
metalls per aquests organismes. En cada part, 
els aspectes ja mencionats es tracten en capítols 
diferents, tot mantenint sempre la visió 
espaciotemporal. Els antecedents i la 
justificació concreta de cada apartat es troba a 
la introducció de cada capítol, motiu pel qual no 
ens estendrem més aquí. 

D’aquesta manera, la primera part descriu el 
medi fisicoquímic del riu Guadiamar. Al 
Capítol 1 es dóna una idea general de la situació 
geogràfica de la conca del Guadiamar i les 
principals característiques, s’explica l’accident 
miner i els treballs principals de restauració, es 
situen els punts de mostreig i s’especifiquen les 
dates. El Capítol 2 parla del bosc i la zona de 
ribera i dels hàbitats fluvials, des d’un punt de 
vista físic. El Capítol 3 es centra en les 
característiques fisicoquímiques de l’aigua i 
dels sediments. 

La segona part fa referència a les comunitats de 
macroinvertebrats. El Capítol 4 descriu les 
comunitats tant en l’espai com en el temps, 
mentre que el Capítol 5 les relaciona amb el 
medi físic, tot intentant buscar les causes que 
determinen aquestes comunitats. 

La tercera part analitza l’acumulació de metalls 
pesants per part dels macroinvertebrats. El 
Capítol 6 explora les dades obtingudes per tal 
d’assegurar la robustesa de les conclusions que 
se n’extreguin, el Capítol 7 analitza els canvis 
espaciotemporals de les concentracions 
acumulades als macroinvertebrats i, finalment, 
el Capítol 8 analitza l’estat del riu Guadiamar a 
partir d’un taxó sentinella: el tricòpter 
Hydropsyche. 

És clar, doncs, que aquesta tesi té tres grans 
objectius, que es resolen en cadascuna de les 
parts en què s’ha dividit l’estudi: 

• Avaluar les característiques físiques i 
químiques del Guadiamar, marc on s’hi 
desenvoluparà la fauna, per veure els 
efectes de l’accident i de les mesures de 
restauració, i per valorar si les 
actuacions han estat o són adequades. 

• Avaluar la biota aquàtica a partir de les 
comunitats de macroinvertebrats i 
determinar la distància amb comunitats 
de llocs no alterats, tot estudiant el 
procés de recuperació. 

• Valorar els efectes de la contaminació 
metàl·lica sobre els éssers vius a partir 
de l’acumulació de metalls en 
macroinvertebrats per determinar 
l’evolució espaciotemporal de les 
quantitats acumulades a fi de revelar 
tendències a mitjà i llarg termini. 
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Ara bé, per tal de situar el lector en la 
problemàtica ambiental de la contaminació dels 
rius per metalls pesants, al final de la tesi, i com 
a annex, presentem una breu introducció als 
metalls, a la seva definició, classificació i 
toxicitat. D’aquesta manera, creiem contribuir a 
l’aclariment d’alguns aspectes a tractar més 
endavant d’una manera més fàcilment 
entenedora. 
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El Marc Geogràfic

LA CONCA DEL RIU GUADIAMAR  

El riu Guadiamar neix a Sierra Morena, al sud-
oest d’Andalusia, a 340 m d’altitud. 
Actualment, els 82 km del seu curs alt i mitjà 
drenen una conca de 1319 km2, en reduir-se els 
1880 km2 originals de la conca degut a la 
canalització del tram baix (Borja et al., 2001). 
És l’últim afluent del Guadalquivir pel seu 
marge dret, on hi desemboca a través d’un canal 
artificial de més de 30 km de longitud, que 
eleven el recorregut total del Guadiamar a poc 
més de 110 km. El clima de tota la conca 
s’engloba dins el tipus mediterrani subhumit, 
amb hiverns suaus i relativament plujosos i 
estius secs. Les temperatures mitjanes van des 
de 9ºC el mes de gener a 27ºC el juliol (Figura 
1.1), però mentre que les temperatures mínimes 
inferiors a 0ºC són rares, sovint als estius 
s’enregistren temperatures màximes superiors 
als 40ºC (Borja et al., 2001). La precipitació 
mitjana anual és de 560 mm però presenta una 
gran variabilitat estacional (màxima al 
desembre, 80,7 mm, i mínima al juliol, 0,6 
mm). Aquesta precipitació és semblant a tota la 
conca, malgrat que es pot apreciar un lleuger 
gradient creixent de sud a nord i d’oest a est 
d’acord amb l’orografia de la zona. En 
consonància amb el règim de precipitacions, el 
riu Guadiamar presenta un règim hidrològic 
torrencial, amb possibilitat d’un cabal, en 

algunes èpoques, superior a 750 m3/s, mentre 
que en altres pot estroncar-se en determinats 
trams (Montes et al., 2000). A aquesta 
variabilitat estacional cal sumar-li la variabilitat 
interanual, ja que malgrat que les aportacions 
mitjanes anuals siguin de 209 hm3, s’han 
enregistrat mínims de 20 hm3 (1982/83) i 
màxims de 724 hm3 (1962/63) (Borja et al., 
2001). 

El curs alt del Guadiamar es situa sobre un 
terreny format principalment per pissarres del 
Paleozoic i cobert per bosc mediterrani de 
muntanya mitjana andalusa amb alzinars o 
deveses (Quercus ilex, Q. rotundifolia) i 
pinedes (autòctones i de plantació) 
acompanyats per diferents arbustos (arboç 
(Arbutus unedo), llentiscle (Pistacea lentiscus), 
estepes (Cistus sp.), etc.) (Borja et al., 2001; 
Gallart et al., 1999). A la xarxa fluvial, la 
vegetació està relativament ben conservada en 
aquells trams més abruptes, on destaquen 
algunes vernedes (Alnus glutinosa) i salzedes 
(Salix sp), o comunitats de baladre (Nerium 

oleander) en les lleres més pedregoses 
(Cabezudo et al., 2003). Els boscos de ribera es 
degraden progressivament amb la distància a 
les capçaleres. La banda occidental de la conca 
està situada dins de la franja pirítica ibèrica que, 

P
luviositat (m

m
)

0

20

40

60

80

100

Aeroport de Sevilla

GEN FEB MAR ABR MAI JUN JUL AGO SET OCT NOV DES

T
em

pe
ra

tu
ra

 (
ºC

)

0

10

20

30

40

50

Pluviositat Temperatura 

Altitud: 26 m Precipitació anual: 534 mmTemp mitjana anual: 18,6ºC

Figura 1.1. Diagrama ombrotèrmic de l’aeroport de Sevilla, en el període entre 1971 i 2000.



CAPÍTOL 1 

12

amb gairebé 8.000 km2, s’estén des de Portugal 
fins a Sevilla (Alastuey et al., 1999), i és el 
motiu pel qual a la conca del Guadiamar (entre 
d’altres) s’ha desenvolupat una activitat minera 
important. Prop del naixement, la principal 
activitat humana és la ramaderia, però ja a uns 
25 km aigües avall i al riu Agrio, afluent del 
Guadiamar, es situen les mines d’Aznalcóllar. 
En aquest tram alt, amb un pendent mitjà del 
0,9% però que varia entre l’1,5% i el 0,2% 
(Figura 1.2), el canal fluvial passa pel centre 
d’una terrassa ben desenvolupada (T0), amb 
una plana d’inundació d’entre 50 i 200 m 
d’amplada i formada en superfície per graves i 
còdols de fins a 15 cm de diàmetre i composició 
variable, juntament amb sorres 
predominantment silíciques (Salvany et al., 
2000 i 2001). En alguns trams, però, el riu 
passa encaixonat a través de congostos amb el 
substrat predominantment rocós, i s’obre pas 
després cap a planes més amples.  

Al seu tram mitjà el Guadiamar travessa 
calcàries i margues blaves del Miocè, juntament 
amb abundants materials del Quaternari 
associats a l’evolució fluvial (IGME, 1970). La 
terrassa T0 es fa més estreta, i es converteix en 
un canal sinuós de 20 a 50 m d’amplada 
envoltat, de vegades, per dics naturals de 
sediments deposats (Gallart et al., 1999) per on 
s’hi encaixona el riu, que aquí presenta un 
substrat amb una proporció de sorres més gran 
(Salvany et al., 2001). El pendent del riu 
disminueix dràsticament (Figura 1.2) mentre 

augmenta l’amplada de la plana d’inundació i la 
sinuositat (Gallart et al., 1999). En aquest tram 
la vegetació autòctona és pràcticament 
inexistent per l’històric assentament de 
l’agricultura. Tan sols en alguns trams del riu, a 
les riberes s’hi conserven petites boscanes de 
freixes (Fraxinus angustifolia), oms (Ulmus 

minor) i salzes (Salix sp), mentre que a 
l’interior, i de forma dispersa, poden trobar-se 
racons amb alzinars, suredes i pinedes (Borja et 
al., 2001).  

Finalment el tram baix del Guadiamar està 
format per materials fins d’ambients de 
maresma, amb argiles i llims de l’Holocè, i 
alguns nivells de bioclasts (Salvany et al., 
2001). El pendent és molt baix (<0,02%) i, 
originàriament, el riu presentava una 
morfologia meandriforme i es subdividia en 
diferents canals. La vegetació aquí està lligada 
als ambients aquàtics, més o menys permanents 
(Tipha sp., Phragmites sp., Scirpus sp.) o no 
(Salicornia sp., Hordeum sp., Plantago sp.) 
(Borja et al., 2001).  

La hidrografia del riu Guadiamar és asimètrica 
(Figura 1.3). En general, els afluents del marge 
dret són abundants i ben desenvolupats, mentre 
que els de l’esquerre són escassos i curts (Borja 
et al., 2001). El tram alt de l’eix principal del 
riu no està regulat ni s’hi troben modificacions 
importants de la seva geomorfologia, però el 
principal afluent, el riu Agrio, té un 
embassament de 40 hm3 que modifica fortament 
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el seu règim hidrològic (Gallart et al., 1999). A 
més a més, aigües avall d’aquest embassament 
el riu Agrio es troba totalment canalitzat i, al 
llarg de més d’un km passa per dins d’un tub 
per desembocar després dins el recinte de 
l’explotació minera d’Aznalcóllar (Schmidt et 
al., 2002). De tota manera, les transformacions 
més importants de la conca es troben al tram 
baix del Guadiamar, ja dins de la maresma. 
Originàriament el Guadiamar es dividia en dos 
braços: el dret desembocava a les maresmes de 
Doñana mentre que l’esquerre anava al 
Guadalquivir. Actualment, la maresma està 
intensament canalitzada a la zona del riu, i les 
aigües del Guadiamar són desviades 
directament al Guadalquivir a través de 
l’anomenada zona d’Entremuros: un canal de 

34 km de llargada (canal d’aigües mínimes) que 
discorre entre dos murs separats 
aproximadament per 1 km (Gallart et al., 1999). 

Les principals activitats humanes que es 
desenvolupen i històricament s’han 
desenvolupat a la zona són l’agricultura i la 
mineria. L’agricultura ocupa pràcticament la 
meitat de la superfície de la conca, i un 15% 
més és ocupat per plantacions forestals (Prados 
et al., 2003). Principalment es tracta 
d’agricultura de secà, que s’ubica 
fonamentalment al tram mitjà de la conca, 
mentre que l’agricultura de regadiu es 
concentra al sud. Durant els últims 25 anys s’ha 
experimentat una intensificació de les 
pràctiques agrícoles, cada cop més agressives 
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amb l’entorn, i un augment de la superfície 
destinada al conreu de l’arròs (Prados et al., 
2003). D’altra banda, la mineria, tot i estar ben 
localitzada i ocupar una extensió molt més 
petita, és una activitat molt destacada pel fort 
impacte ecològic que té, el risc que genera el 
seu procés industrial i la dependència a què 
sotmet els trams inferiors de la conca (Montes 
et al, 2000). A la conca del Guadiamar hi ha 
una antiga mina abandonada des de 1963 al 
terme municipal de Castillo de las Guardas i 
propera al torrent Crispinejo, però és a 
Aznalcóllar on es troba l’explotació (activa fins 
el 2001) més important. 

Les mines d’Aznalcóllar es troben situades a 
l’est de la franja pirítica ibèrica, zona de gran 
interès miner des de fa mil·lenis (van Geen et 
al., 1999). La seva explotació té un origen romà 
i ha estat més o menys activa fins a l’actualitat. 
El 1956 es va descobrir un important jaciment 
de pirita, zinc, plom i coure, però no va ser fins 
l’any 1979 que l’anomenada “Corta 
Aznalcóllar” va començar a ser explotada per la 
companyia Andaluza de Piritas S.A, empresa 
del Banco Central. El 1987 Andaluza de Piritas 
passà a ser de Boliden AB i, més endavant, de 
Boliden Apirsa S.L, que en serà la propietària 
fins a l’actualitat. El 1990 es descobreix un nou 
jaciment 1 km a l’est, la “Corta Los Frailes”, 
que s’explotà a partir de 1997, pocs mesos 
després del final de l’explotació de la Corta 
Aznalcóllar (McDermott i Sibley, 2000). Els 
metalls d’interès s’extreuen polvoritzant i 
rentant el mineral, i separant-los per flotació, 
procés que origina una gran quantitat d’aigües 
àcides (Macpherson et al., 2001). Aquestes 
aigües, juntament amb els fangs residuals, 
s’emmagatzemen en unes grans basses de 
residus que ocupen una superfície de més de 
160 hectàrees (Schmidt et al., 2002). En el 
moment de l’accident, de Los Frailes s’extreien 
unes 400.000 tones anuals de mineral (Grimalt 
et al., 1999). 

L’ACCIDENT I LES MESURES DE 
RESTAURACIÓ 

La matinada del 25 d’abril de 1998 van trencar-
se 50 metres de la paret de la bassa de residus 
de les mines d’Aznalcóllar, situada sobre el riu 
Agrio entre 3 i 5 km abans de la unió amb el 
Guadiamar. Com a conseqüència, uns 4 hm3

d’aigua àcida (pH≈3) i 2 hm3 de llots altament 

contaminats van ser abocats al riu Agrio, i 
d’aquest al Guadiamar (Grimalt et al., 1999). 
Les característiques mitjanes de les aigües i 
llots de la bassa de residus es troben a la Taula 
1.1. En les hores següents la riuada tòxica va 
anar avançant, fins que després de la 
construcció de successives preses va poder ser 
retinguda. D’aquesta manera, els llots es van 
anar sedimentant fins a 40 km aigües avall, 
mentre que l’aigua encara va avançar 20 km 
més. Prop de la bassa, l’espessor de la capa de 
llots superava en molts punts els 1,7 m, mentre 
que desenes de km més avall era de pocs 
centímetres (Grimalt et al., 1999). Els llots 
abocats presentaven una granulometria molt 
fina (50% de les partícules <12 µm) i una 
elevada puresa en pirites (68-78%), que 
desencadenaren unes concentracions de sulfurs 
i metalls pesats molt elevades (un 35-40% de 
sulfurs, 34-37% de ferro, 8.000 mg/kg de zinc, 
8.000 mg/kg de plom, 5.000 mg/kg d’arsènic, 
2.000 mg/kg de coure, entre molts altres 
metalls) (CSIC, 1998). Es calcula que en total 
es van vessar unes 16.000 tones de zinc i plom, 
10.000 tones d’arsènic, 4.000 tones de coure, 
1.000 tones d’antimoni, 120 tones de cobalt, 
100 tones de tali i bismut, 50 tones de cadmi i 
plata, 30 tones de mercuri i 20 tones de seleni i 
altres metalls (Grimalt et al., 1999). La major 
part d’aquests metalls en llots presentaven un 
elevat grau de mobilitat, motiu pel qual era molt 
important treure’ls del medi ràpidament (CSIC, 
1998).  

Taula 1.1. Característiques mitjanes de les aigües i 
llots de la bassa de residus de les mines 
d’Aznalcóllar (Arenas et al., 2001). 

Aigües de la 
bassa 

Llots de la 
bassa 

pH  5,5    

Conductivitat (mS/cm) 4,68    

Oxigen dissolt (mg/l) 0,1    
Sòlids en 
suspensió 

(mg/l) 26,9    

As  (mg/l) 0,27  (g/kg) 2,78 

Cd  (mg/l) 0,85  (g/kg) 0,12 

Zn  (mg/l) 463  (g/kg) 38,8 

Cu  (mg/l) 0,021  (g/kg) 9,51 

Fe  (mg/l) 138  (g/kg) 234 

Mn  (mg/l) 92  (g/kg) 0,27 

Hg  (mg/l) <0,008  (g/kg) 0,05 

Ni (mg/l) 1,12  (g/kg) 0,003 

Pb (mg/l) 3,66  (g/kg) 39,9 
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Mesures d’urgència

Durant els dies i mesos posteriors van iniciar-se 
tot un seguit d’actuacions per tal de minimitzar 
els greus efectes que l’accident podia tenir 
(Grimalt et al., 1999). Les mesures d’urgència 
estaven destinades a què l’aigua i els llots 
vessats no arribessin ni al Parc Nacional de 
Doñana, ni als conreus dels voltants, ni al mar. 
Per això en primer lloc, es va procedir a 
construir diferents represes fins aconseguir 
parar l’aigua just abans de la desembocadura al 
riu Guadalquivir, a la zona d’Entremuros, uns 
60 km aigües avall de la mina. Tot i així, part 
de l’aigua contaminada, aproximadament un 
50% (Grimalt et al., 1999), no va poder ser 
retinguda i va acabar a l’estuari del 
Guadalquivir (Palanques et al., 1999). Als 
inicialment 2 hm3 d’aigua vessada que van 
poder ser aturats a Entremuros, cal afegir-hi 
l’aigua de les pluges que van tenir lloc els 
primers dies després de l’accident i les 
aportacions des de la pròpia conca fluvial, de 

manera que finalment van quedar uns 5 hm3

d’aigües contaminades retingudes a Entremuros 
(Grimalt et al., 1999). La climatologia de l’estiu 
de 1998, extremadament sec, va afavorir que 
aquestes aigües poguessin ser depurades o 
evaporades abans de les pluges de tardor. Així 
doncs, uns dos mesos després de l’accident i 
durant pràcticament un mes i mig, les aigües 
retingudes van ser tractades en una planta de 
tractament in situ que, mitjançant hidròxid 
sòdic, elevava el pH fins a 9 per fer precipitar 
els metalls. Després, durant un altre mes, van 
ser tractades en una depuradora convencional 
abans de ser abocades al mar (Arenas et al., 
2001).  

Aviat es va veure la necessitat de retirar 
urgentment els llots vessats al llarg de tota la 
conca, ja que l’oxidació de les pirites estava 
afavorint l’increment de les formes més 
solubles dels metalls (Simón et al., 1998) amb 
el perill que s’infiltressin al sòl o arribessin al 
curs fluvial en les primeres pluges. Els treballs 

Taula 1.2. Calendari de les actuacions al Guadiamar més significatives per aquest estudi. 

Data Esdeveniment Ref. 

25-4-98 3:30 hores Accident 1 

25 i 26 d’abril 98 Construcció de dics per retenir l’aigua 1 

3-5-98 Inici de les obres de neteja al riu 1, 2, 3 

9-6-98 Inici neteja de zones agrícoles 2 

9-7-98 a 21-8-98 Depuració in situ de les aigües retingudes a Entremuros  4 

21-8-98 a 29-9-98 Funcionament EDAR d’Entremuros i desembassament de l’aigua 4, 5 

23-9-98 Final neteja de la llera 2 

Octubre 98 Inici extracció vegetals, neteja d’Entremuros i retirada del dics d’emergència 2 

16-12-98 Final neteja  de la zona agrícola 2 

Finals de 1998 Construcció de trampes de sediment al tram fluvial 3 

15-1-99 Final neteja d’Entremuros 2 

Anys 1998 i 1999 Esmenes calcàries, orgàniques i fèrriques 6 

Abril 1999 Reobertura de la mina: operacions de mineria 3 

Juny 1999 Reobertura: operacions de mòlta 3 

Estiu-tardor de 1999 Inici 2ª neteja de la llera 6 

Desembre 1999 Plena producció minera 3 

16-6-00 a juliol 00 (2ª) Neteja Entremuros (previst 1 mes) 

Setembre 2000 Suspensió de pagaments 7 

9-2-01 Aturada de la producció 7 

20-9-01 Tancament de la mina Los Frailes 7, 8 

1. Grimalt et al., 1999; 2. Antón-Pacheco et al., 2001; 3. McDermott i Sibley, 2000; 4. Arenas et al., 2001; 5. CMA, 1998a; 6. CMA, 
1999; 7. WISE, 2003; 8. Eriksson i Adamek, 2000. 
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de neteja van començar el 3 de maig de 1998 al 
tram nord i el 9 de juny als terrenys agrícoles 
que havien de ser avaluats. Per netejar la llera 
del riu, es dessecaven trams construint 
desviaments provisionals del riu, per tal 
d’accedir a la llera seca de nord a sud. Als llocs 
de difícil accés, es construïen plataformes amb 
materials no contaminats. El material extret es 
deixava als marges per tal que s’assequés 
lleugerament abans de ser transportat cap al seu 
destí final (Antón-Pacheco et al., 2001). A la 
zona d’Entremuros la neteja va començar més 
tard (octubre de 1998) perquè, per tal que hi 
pogués accedir la maquinària, calia que el 
terreny s’assequés. Primer es va segar i arrencar 
tota la vegetació, i després es retirà una capa de 
sediment de 2 a 4 cm (Antón-Pacheco et al., 
2001). 

Mesures posteriors i el projecte del Corredor 

Verde

Acabats els primers treballs de neteja, el 
setembre i desembre de 1998 i el gener de 
1999, es va constatar que encara quedaven 
quantitats importants de llots en diferents llocs, 
especialment els de més difícil accés. És per 
això que durant els dos anys següents es van 
anar fent successives neteges, tant de la llera del 
riu com de la zona d’Entremuros. El tram 
comprès entre el pont de Las Doblas i el dels 
Vaqueros es va donar per acabat el desembre de 
1999, mentre que el tram superior més proper a 
les mines d’Aznalcóllar encara presentava 
contaminació en un 40% del terreny (Arenas et 
al., 2001). A les zones circumdants, sobretot 
terrenys agrícoles ara expropiats, a més a més 
de segones neteges, es procedí a fer diferents 
esmenes calcàries, orgàniques i amb escumes 
sucreres o fèrriques, per immobilitzar metalls i 
reduir així la seva biodisponibilitat per als 
organismes. Simultàniament, a tot el tram nord 
fins a l’entrada d’Entremuros, es construïren 
trampes de sediment, en algunes zones cada 
400 m, amb la finalitat d’aturar els sòlids 
transportats per l’aigua, especialment en 
previsió d’avingudes. Les trampes consistien 
majoritàriament en rescloses transversals d’uns 
60 cm d’alçada fetes de troncs d’eucaliptus i 
escullera. Això va transformar el riu en un 
seguit de basses que eliminaren les zones de 
ràpids i dificultaren la mobilitat d’alguns 
organismes com els peixos. D’aquí que, poc a 
poc, fossin retirades. 

L’accident va provocar la immediata 
desaparició de pràcticament tots els éssers vius 
del Guadiamar (Pain et al., 1998), i les 
comunitats aquàtiques van haver de començar 
una colonització i recuperació. Un conjunt de 
científics del Consejo Superior de 
Investigaciones Científicas i diferents 
universitats van començar una intensa tasca 
d’estudi de les comunitats afectades, tant 
aquàtiques com terrestres, per tal d’observar-ne 
la recuperació i les conseqüències de l’accident, 
i així planificar possibles actuacions. Més tard, 
des de la Junta de Andalucía s’engegà el gran 
projecte del Corredor Verde del Guadiamar, 
destinat a controlar i remeiar la contaminació 
vessada durant l’accident, i restaurar la qualitat 
de tot l’ecosistema de la conca del Guadiamar, 
des de Sierra Morena fins al Parc Nacional de 
Doñana, amb especial atenció a la zona afectada 
per l’accident miner. Altres actuacions, com la 
revegetació de les riberes del Guadiamar amb 
espècies autòctones o l’eliminació d’obstacles 
físics al pas de l’aigua, també es duen a terme. 
Dins aquest programa de restauració s’inclou 
també la investigació dels efectes residuals i 
actuals de l’accident de les mines a diferents 
nivells (CMA, 2000). 

Fins aquí hem fet un breu repàs de les 
actuacions fetes al Guadiamar després de 
l’accident de les mines d’Aznalcóllar, posant 
més èmfasi en tots aquells aspectes relacionats 
amb el propi riu i, per tant, deixant de banda les 
actuacions fora d’aquest o destinades a la 
protecció i millora de la qualitat de vida dels 
habitants de la conca. A la Taula 1.2 es mostra 
el calendari d’algunes actuacions sobre el riu 
Guadiamar que més poden afectar la qualitat de 
l’aigua o els sediments fluvials i les comunitats 
aquàtiques objecte d’estudi en aquesta tesi. 
Existeix una àmplia bibliografia on es pot 
trobar tota la informació relacionada amb 
l’accident miner i els posteriors treballs de 
restauració i mitigació dels efectes (per ex., 
Ayora et al., 2001; CMA, 1998b, 2000, 2003a, 
2003b; Grimalt i Macpherson, 1999; Montes et 
al., 2000). 

PUNTS DE MOSTREIG 

D’acord amb la geomorfologia de la conca, es 
van diferenciar dues zones d’estudi. D’una 
banda, la zona superior, que comprèn el curs alt 
i mitjà del Guadiamar, on el riu pren unes 
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característiques pròpiament fluvials, i d’altra 
banda la zona inferior, és a dir, el curs baix del 
riu on aquest forma un canal dins una maresma. 
Dins de la zona fluvial, tots els punts presenten 
una inclinació bastant suau, ja que cap d’ells 
està situat al tram més alt i amb més pendent de 
la conca. 

A efectes d’estudiar l’impacte de l’explotació 
minera d’Aznalcóllar sobre el riu Guadiamar, es 
van escollir 10 punts de mostreig situats al llarg 
del riu: 5 situats a la zona fluvial i 3 a la zona 
de maresma, tots aigües avall de les mines 
(punts afectats), més 2 punts situats fora de la 
influència de la mina, un a la zona fluvial i un 
altre a la maresma (punts de control, no 
afectats). A la vegada, els punts afectats per 
l’accident de 1998 poden dividir-se en dos 
grups: els punts de la zona fluvial (del 2 al 5) 
van estar afectats tant per l’aigua àcida i 
contaminada de la bassa de residus miners com 
pels llots vessats durant l’accident. Per contra, 

els punts de la zona de maresma (del 6 al 8) tan 
sols van estar afectats per les aigües àcides i 
contaminades, però els llots ja no hi van arribar. 

La situació de tots els punts de mostreig 
s’indica a la Figura 1.4, mentre que a les 
Figures 1.5 i 1.6 es mostra una fotografia de 
l’inici de l’estudi i una altra del final, de 
cadascun dels punts de la zona fluvial i de la 
maresma, respectivament. 

Per complementar les dades recollides en 
aquest estudi, s’han utilitzat també dades de la 
Consejería de Medio Ambiente (CMA) i de la 
Confederación Hidrográfica del Guadalquivir 
(CHG). A causa de l’accident de 1998, la CMA 
va crear una xarxa de control de la qualitat de 
l’aigua i dels sediments al llarg de tot el 
Guadiamar afectat per l’accident miner, amb 
més de 30 punts de mostreig repartits entre el 
tram fluvial del Guadiamar, la zona 
d’Entremuros, el Brazo de la Torre (per on 
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desemboca l’aigua d’Entremuros) i l’estuari del

PUNT 1

Punt de control de la zona fluvial.

El medi físic, químic i biològic es 
manté estable al llarg del temps, 
sense que canviï, per  tant, 
l’aparença del punt. Només canvia 
el nivell de l’aigua i la coberta 
d’herbàcies.

PUNT 2

Situat a 1,5 km aigües avall de la 
bassa de residus miners. 

Gran part dels arbres presents el 
1998 van ser tallats, però la 
vegetació helòfita i l’estructura 
morfològica es van consolidant 
cap al 2003.

PUNT 2.1

Situat en una trampa de sediment 
sota la confluència del Guadiamar 
i l’Agrio. 

In ic ia lment l’a igua quedava 
retinguda. Amb el temps la trampa 
es trenca i hi creix vegetació.

PUNT 3

Situat al pont de Las Doblas, prop 
de Sanlúcar la Mayor. 

Ha patit grans canvis deguts a les 
tasques de neteja i a riuades 
naturals, però amb el temps s’ha 
anat consolidant una vegetació 
aquàtica més important.

PUNT 4

Punt situat a Aznalcázar, en una 
estació d’aforament. 

En moments de cabals normals o 
baixos, l’aigua té pas només pel 
canal de l’estació. Les variacions 
temporals més importants són de 
la coberta de vegetació helòfita.

PUNT 5

Situat al Vado del Quema. 

Punt de pas dels peregrins durant 
i de moltes modificacions 

de les ribes i riberes. La presència 
de ràpids és escassa, només als 
últims anys, i la vegetació dels 
marges, molt variable en el temps.

El Rocío 

ZONA FLUVIAL

Juliol 2003

Maig 2003

Juliol 2003

Maig 2003

Maig 2003

Agost 1998 Maig 2003

Agost 1998

Agost 1998

Maig 1999

Setembre 1998

Agost 1998

Figura 1.5. Punts de mostreig de la zona fluvial durant els primers anys d’estudi  (a l’esquerra) i els últims (a 
la dreta). 
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desemboca l’aigua d’Entremuros) i l’estuari del 
Guadalquivir (CMA, 1998b). El seguiment 
temporal que es va fer no és homogeni en tots 
els punts. Hi ha llocs amb registres temporals 
bastant llargs i altres que només van ser 
mostrejats puntualment durant algun període. 
Els punts amb registres més llargs i situats en 
zones properes als nostres punts de mostreig, 
d’on s’han usat dades complementàries, es 
mostren a la Figura 1.4. D’altra banda, per a la 
mesura del cabal circulant, la CHG disposava ja 
abans de l’accident miner de tres estacions 
d’aforament al llarg del curs principal del 

Guadiamar, tant aigües amunt com aigües avall 
de la influència minera. Aquestes estacions 
d’aforament, d’on també s’han utilitzat les 
dades, es poden veure també a la Figura 1.4. 

ÈPOQUES DE MOSTREIG 

Aquest estudi s’inicia a finals de juliol de 1998, 
tres mesos després de l’accident de les mines 
d’Aznalcóllar. Al començament de l’estudi la 
presa de mostres es feu mensualment per poder 
valorar possibles canvis que es produïssin 

PUNT 6

Situat al pont dels Vaqueros, 
a l’entrada d’Entremuros. 

Amb el temps i les tasques de 
net e j a , la  c ober t a  de 
vegetació aquàtica tan a les 
ribes com a les riberes canvia 
molt segons el mostreig.

PUNT 7.1

Situat a Vuelta la Arena, a la 
zona mitjana d’Entremuros. 

Al llarg del temps, varia 
sobretot el nivell de l’aigua, 
fent variar la vegetació que hi 
arriba, malgrat que els canvis 
no siguin importants.

PUNT 8

Situat a la zona 

Canal excavat amb canyissar 
als marges; la vegetació 
malmesa per les tasques de 
neteja es recupera amb el 
temps.

inferior 
d’Entremuros.

PUNT 10

Punt de control de la zona de 
maresma, situat al Lucio del 
Palacio. 

L la c un a s om e ra  a m b 
abundant vegetació aquàtica, 
submergida o no, i amb pocs 
canvis temporals.

ZONA DE MARESMA

Maig 2003

Maig 2003

Maig 2003

Abril 2001

Juliol 2001

Novembre 1998

Octubre 1998

Abril 2001

Figura 1.6. Punts de mostreig de la zona de maresma en diferents moments i estats. 



CAPÍTOL 1 

20

després de l’accident, però amb el temps els 
mostrejos es van anar espaiant, cada dos mesos 
o més, i finalment dos cops l’any, a la 
primavera i a l’estiu per poder recollir dos 
moments hidrològics diferents (Taula 1.3). 
Especialment en els mostrejos de primavera, es 
va tenir en compte de mostrejar com a mínim 
quatre setmanes més tard de l’última avinguda 
forta, per permetre una certa estabilització de 
les condicions físicoquímiques i una 
recuperació de les comunitats biològiques. A 
l’estiu s’intentà mostrejar en un moment de 
cabals baixos però abans que alguns trams 
quedessin secs i es perdés la continuïtat del curs 
fluvial. Tot i així, de vegades això no va ser 
possible. A més a més, inicialment només 
s’estudiaren 7 dels 10 punts, mentre que la resta 
es van afegir més tard segons les necessitats 
(Taula 1.4). 

Taula 1.4. Punts, període en què es van prendre 
mostres i nombre de mostrejos (N).  

Punt Període mostrejat N 

1 juliol 98 a juliol 03 18 

2 juliol 98 a juliol 03 18 

2.1 gener 99 a juliol 03 13 

3 juliol 98 a juliol 03 18 

4 juliol 98 a juliol 03 18 

5 juliol 98 a juliol 03 18 

6 juliol 98 a juliol 03 18 

7.1 juliol 00 a juliol 03 7 

8 juliol 98 a juliol 03 18 

10 novembre 98 a maig 03 13 
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L’hàbitat a la conca del Guadiamar. Característiques i modificacions durant el 
període d’estudi.

INTRODUCCIÓ 

Tant les riberes com l’estructura de l’hàbitat 
físic que dóna suport a les comunitats fluvials 
són dos elements claus que determinen gran 
part de la biodiversitat i la qualitat ecològica 
dels rius i, per tant, no es pot entendre el 
funcionament d’un riu sense tenir en compte 
aquests dos factors. A més a més, l’efecte 
d’altres pertorbacions sobre el riu (com per 
exemple, la contaminació) poden deixar de fer-
se evidents en cas que les riberes o l’hàbitat 
estiguin degradats. 

Les zones ripàries, que contenen una inusual 
gran diversitat d’espècies i de processos 
biològics (Naiman i Décamps, 1997), són el 
primer element per entendre l’organització, la 
diversitat i la dinàmica de les comunitats 
biològiques associades a l’aigua. La 
importància de les riberes rau en si mateixes, 
precisament perquè constitueixen aquests nuclis 
de gran diversitat a la vegada que donen 
heterogeneïtat (Sterling, 1996) i dinamisme 
(Gregory et al., 1991) al paisatge. A les zones 
mediterrànies, a més a més, serveixen de refugi 
a espècies de tendència eurosiberiana (Sterling, 
1996) pel fet de mantenir ambients més frescos 
i humits que els de l’entorn. I cal considerar 
també les funcions que juguen les riberes tant 
com a connectors transversals de l’ecosistema 
terrestre amb l’aquàtic (Reynolds, 1985), com 
transversalment i longitudinalment per al propi 
sistema fluvial. 

La vegetació de ribera afecta les 
característiques fisicoquímiques de l’aigua del 
riu en diferents aspectes. D’una banda, l’ombra 
sobre la llera i les riberes afecta la temperatura, 
ja sigui mantenint-la més baixa o bé reduint la 
magnitud de les oscil·lacions diàries (Hawkins 
et al., 1997). D’altra banda la vegetació 
modifica les concentracions de nutrients que 
arriben a l’aigua, cosa que es fa més important 
en zones agrícoles amb elevades aportacions de 
nutrients (Tabacchi et al., 1998). A més a més, 
la vegetació també proporciona matèria 
orgànica al·lòctona al riu, i incrementa per tant 
els nutrients i l’aliment disponible per als 
organismes aquàtics (Allan, 1995). 
Temperatura i concentració de nutrients són dos 

factors importants per determinar les 
comunitats biològiques d’un tram de riu (Allan, 
1995; Margalef, 1983). 

Una altra funció important de les riberes és el 
paper que juga la vegetació en la prevenció de 
l’erosió dels marges fluvials i en la retenció de 
sediments. Les arrels que arriben a les zones 
més properes a l’aigua (Abernethy i Rutherfurd, 
2001) i la matèria vegetal acumulada (Naiman i 
Décamps, 1997) frenen l’erosió de l’energia 
hidràulica sobre les ribes, i mantenen els 
sediments del propi riu, els arrossegats en 
moments d’avinguda o els que arriben de les 
vessants en moments de fortes precipitacions 
(Nerbone i Vondracek, 2001). Fins i tot, poden 
permetre l’acumulació de sediments en 
determinades zones. La vegetació de ribera i 
l’hidrodinamisme, doncs,  s’interaccionen 
mútuament. La hidràulica i el transport de 
sediments en moments d’avinguda fan variar 
l’àrea del llit del riu usable per la fauna 
aquàtica, i donen dinàmica a l’hàbitat físic 
(Newson, 2002). 

Així mateix, la zona ripària proporciona hàbitat 
físic i recursos nutricionals a la biota aquàtica 
(Gregory et al., 1991). Per una banda, les arrels 
de la vegetació de ribera (Maddock, 1999) i 
l’acumulació de restes vegetals (per ex., fusta) 
al llit del riu dóna hàbitat físic a diferents 
organismes aquàtics (invertebrats, peixos) 
(Naiman i Décamps, 1997) o substrat alimentari 
per a detritívors o herbívors. D’altra banda, tant 
la fusta acumulada (Naiman i Décamps, 1997) 
com la pròpia vegetació, gràcies a la interacció 
amb l’hidrodinamisme, modifiquen les 
característiques hidrològiques (velocitat, 
profunditat, etc.), descriptores de l’ambient físic 
del riu (Statzner i Higler, 1986), i determinen 
canvis en les comunitats aquàtiques (Lloyd i 
Sites, 2000) per canvis o diversificació dels 
hàbitats disponibles. 

El segon element que juga un paper clau per 
determinar les comunitats biològiques 
potencials d’un tram de riu és l’hàbitat físic 
(Maddock, 1999; Mebane, 2001), que afecta 
tant la composició com l’abundància 
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d’espècies. Generalment, els hàbitats 
complexos poden albergar comunitats més 
riques, bé sigui perquè permeten una major 
densitat d’organismes com perquè augmenten el 
nombre de nínxols ecològics (Downes et al., 
2000). En general, de tots els hàbitats 
disponibles en un riu divers, les zones de ràpids 
amb còdols, pedres o substrats durs (“riffles”) i 
les àrees que tenen vegetació aquàtica es 
consideren que són els hàbitats que més riquesa 
faunística contenen (Buffagni et al., 2000; 
Downes et al., 2000), comparat amb les zones 
d’aigües més calmades o substrats fangosos, 
malgrat que cada taxó pot trobar-se 
preferentment en un hàbitat i no en un altre 
(Carter i Fend, 2000). Per exemple, alguns 
organismes estan lligats a aigües tranquil·les 
(Harper et al., 1992), a substrats rugosos 
(Downes et al., 2000), a sorres i llims (Phillips, 
2003), o a la vegetació submergida 
(Weatherhead i James, 2001) i no es troben, per 
tant, en rius sense aquests substrats, la qual cosa 
origina una segregació fins i tot entre espècies 
semblants (Margalef, 1983). 

L’accident d’Aznalcóllar va cobrir el tram 
fluvial del Guadiamar d’una capa de llots de 
gruix variable (Grimalt et al., 1999), eliminà, 
per tant, la major part dels hàbitats fluvials que 
podia haver-hi anteriorment, i afectà tant les 
riberes (una franja d’uns 400 m, Grimalt et al., 
1999) com el llit del riu. D’altra banda, les 
tasques de neteja també van suposar una gran 
modificació de tota aquesta zona, amb 
l’eliminació d’arbres, sediments (i llots) de les 
riberes i de la llera, i vegetació aquàtica 
sobretot de la zona d’Entremuros (Antón-
Pacheco et al., 2001), especialment durant els 
primers anys (vegeu el Capítol 1). Durant 
aquestes tasques de neteja, les condicions 
hidromorfològiques d’uns 40 km de riu també 
es van veure modificades per la construcció de 
les trampes de sediment (McDermott i Sibley, 
2000). Finalment, dins el projecte del Corredor 
Verde del Guadiamar s’han començat algunes 
tasques de regeneració de la zona ripària, com 
la plantació d’arbres de ribera (González-Ruiz 
et al., 2003). Per això, abans d’estudiar les 
comunitats de macroinvertebrats del Guadiamar 
i la seva evolució temporal és important 
caracteritzar l’hàbitat físic on s’emmarca aquest 
estudi, pel paper important que pot tenir en la 
distribució dels organismes. 

Els principals objectius d’aquest capítol són: 

• Avaluar l’estat de desenvolupament i 
conservació de les riberes del riu 
Guadiamar en els punts de mostreig 
estudiats (vegeu el Capítol 1) i les seves 
modificacions en el temps. 

• Avaluar la diversitat d’hàbitats fluvials 
del riu Guadiamar en els punts de 
mostreig estudiats (vegeu el Capítol 1) i 
les seves modificacions en el temps. 

METODOLOGIA 

La valoració de l’estat del bosc de ribera a la 
zona fluvial s’ha fet mitjançant l’aplicació de 
l’índex de qualitat del bosc de ribera QBR 
(Munné et al., 1998a, 1998b i 2003). A la zona 
de maresma les riberes s’han valorat 
semiquantitativament sense aplicar cap índex. 
La qualitat i diversitat de l’hàbitat fluvial s’ha 
valorat mitjançant l’índex d’hàbitat fluvial IHF 
(Pardo et al., 2002) tant a la zona fluvial com a 
la de maresma. 

La situació de tots els punts de mostreig es pot 
veure al Capítol 1 (Figura 1.4). 

Valoració de la zona de ribera 

a) L’índex QBR a la zona fluvial

El QBR és un índex pensat per a rius 
mediterranis que mesura l’estat de conservació 
de les riberes en relació a un estat teòric on no 
s’haurien produït alteracions. La seva aplicació 
és vàlida per a rius de tots els ordres, excepte 
aquells que es troben a una altitud superior al 
límit del bosc, i ha estat provat amb èxit en 
molts rius mediterranis  (Suárez et al., 2002) 
tant de caràcter més humit com el Ter o el 
Llobregat (Prat et al., 2003; Prat et al., en 
premsa) i fins i tot amb influència nival 
(Zamora-Muñoz et al., 2000), com en rambles i 
cursos fluvials de zones àrides de Múrcia 
(Suárez i Vidal-Abarca, 2000) i Almeria (Casas 
et al., 2000). Malgrat això, perquè el seu valor 
doni una informació del grau de naturalitat del 
bosc de ribera, l’índex presenta variacions que 
tenen en compte el tram del riu on s’està 
aplicant, ja que potencialment no té el mateix 
bosc de ribera un curs alt amb fort pendent i 
ribera molt encaixada que un curs baix, amb 
una ribera plana i extensa. El QBR consta de 
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quatre apartats que valoren el grau de coberta 
vegetal de la ribera (sempre considerant les 
plantes llenyoses, no anuals), l’estructura 
d’aquesta coberta, la qualitat de la coberta pel 
que fa a les espècies que hi apareixen i, 
finalment, el grau de naturalitat del canal 
fluvial. Cada apartat puntua entre 0 i 25 punts, 
essent el valor final de l’índex la suma dels 
quatre apartats (vegeu Munné et al., 1998a i 
1998b, i l’annex 2.1). A partir d’aquest valor 
final s’estableixen 5 rangs de qualitat, d’acord 
amb la directiva Marc de l’Aigua (2000/60/EC), 
que defineixen l’estat del bosc de ribera des de 
pèssim a molt bo (Taula 2.1). 

b) Valoració de la vegetació ripària a la zona de 
maresma

Gran part de la valoració de les riberes que fa el 
QBR es basa en la coberta d’arbres i arbustos. 
Les característiques geomorfològiques de la 
zona de maresma, juntament amb el fet que es 
tracta d’una zona altament modificada per 
l’home (Gallart et al., 1999) no permeten 
l’aplicació del QBR en tota l’àrea d’Entremuros 
i les maresmes de Doñana (punts 6, 7.1, 8 i 10). 
Malgrat això, als voltants de les masses d’aigua 
d’aquesta zona també hi ha vegetació més o 
menys permanent, encara que estigui formada 
majoritàriament per helòfits i potencialment 
pugui albergar tamarius (Tamarix gallica) en 
algunes àrees o altres arbres a les zones més 
allunyades del curs fluvial (Cabezudo et al., 
2003). Per tant, enlloc d’utilitzar el QBR en 
aquesta zona de maresma transformada, s’ha 
partit de la vegetació existent per valorar 
semiquantitativament la zona de ribera i la 
influència sobre l’ecosistema aquàtic. Així 
doncs, per una banda s’ha tingut en compte el 
grau de coberta vegetal de la franja propera a 
l’aigua però no submergida (coberta externa). 
D’altra banda, s’ha considerat el grau de 

recobriment d’helòfits a la riba, arrelats dins de 
l’aigua, per contemplar més la influència sobre 
la llera. En tots dos casos, s’ha puntuat 0, 5, 10 
o 15 segons si la coberta era inferior al 25%, 
entre el 25 i el 50%, entre el 50 i el 75% o 
superior al 75%, per al conjunt dels dos marges 
del riu. Per tenir una idea global i comparar els 
punts de mostreig entre ells, s’han sumat els dos 
valors per obtenir una valoració conjunta amb 
una puntuació màxima de 30. 

Valoració de l’hàbitat fluvial 

L’IHF (Pardo et al., 2002) mesura la qualitat de 
l’hàbitat fluvial, i valora especialment la seva 
diversitat d’ambients. No pretén, per tant, 
comparar l’hàbitat real que hi ha en un lloc 
determinat amb l’hàbitat potencial que hi hauria 
sense pertorbacions, sinó que pretén ser un 
indicador de la diversitat d’hàbitats de cara a 
poder entendre la diversitat d’organismes 
existent, o de poder valorar les causes d’una 
diversitat biològica més baixa del previst. 
Consta de 7 apartats on es valora el grau 
d’inclusió de les pedres a les zones de ràpids o 
la sedimentació a les basses, la freqüència de 
ràpids, la composició del substrat, el règim de 
velocitats i profunditats, l’ombra sobre la llera, 
els elements d’heterogeneïtat i la vegetació 
aquàtica. El full de camp es troba a l’annex 2.2.  

L’IHF s’ha aplicat tant en els punts de mostreig 
de la zona fluvial del Guadiamar com en els 
punts de la zona de maresma. 

Aplicació dels índexs a la conca del 
Guadiamar 

Tant el QBR com l’IHF són índexs que han 
estat desenvolupats per aplicar-se a rius. En 
aquest cas, els dos índexs s’han aplicat amb 
normalitat a la zona fluvial del Guadiamar, des 

Taula 2.1. Rangs de qualitat de l’hàbitat ripari segons el valor del QBR (Munné et al., 1998a, 1998b i 
2003). 

Rang Nivell de qualitat de l’hàbitat ripari QBR Color 
I Condicions naturals, qualitat molt bona ≥95 Blau 
II Alguna pertorbació, qualitat bona 75-90 Verd 

III Pertorbacions importants, qualitat mediocre 55-70 Groc 

IV Alteracions molt fortes, qualitat dolenta 30-50 Taronja 

V Degradació extrema, qualitat pèssima ≤25 Vermell 
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del punt 1 al 5, i, pel QBR, la valoració final 
s’ha fet tenint en compte els cinc rangs de 
qualitat en què divideix les riberes (Taula 2.1).  

A la zona de maresma s’ha volgut fer també 
una valoració dels hàbitats, tant per detectar 
diferències entre els punts com per veure si hi 
ha modificacions temporals. Pel que fa a les 
riberes d’aquesta zona de maresma ja s’ha 
explicat més amunt el mètode semiquantitatiu 
utilitzat, que es basa en la coberta vegetal 
externa i en els helòfits arrelats dins l’aigua. 
L’hàbitat fluvial s’ha valorat amb l’IHF, igual 
que a la zona fluvial, malgrat que el valor 
màxim potencial en una zona de maresma sigui 
inferior al d’una zona fluvial. 

L’aplicació d’aquests índexs s’ha fet a partir de 
les fotografies de cada punt de mostreig, en 
totes les èpoques, ja que un d’ells (l’IHF) s’ha 
dissenyat posteriorment a l’inici d’aquest 
estudi. Donada la dificultat per veure algunes 
de les característiques en què es fixen els índexs 
a partir de les fotografies, s’han seguit uns 
criteris per tal que el resultat final fos 
comparable entre tots els punts de mostreig. 
També s’ha tingut en compte l’experiència i el 
coneixement de la zona i totes les anotacions 
preses in situ a la llibreta de camp. A 
continuació s’exposen els criteris seguits per 
calcular cada apartat dels dos índexs a partir de 
fotografies, i algunes consideracions que s’han 
pres per aplicar-los a la conca del Guadiamar. 

QBR (Zona fluvial) 

1. Grau de cobertura ripària 
S’han comptabilitzat arbres i arbusts llenyosos. 
Tenint en compte la creació del Corredor 
Verde, i el fet que tota la franja que envolta el 
canal fluvial sigui ara un Paisatge Protegit 
(BOJA, 2003) i estigui catalogada com a zona 
forestal (BOJA, 2001a i 2001b), la connectivitat 
amb l’ecosistema adjacent s’ha considerat del 
100% al marge de la qualitat d’aquest 
ecosistema (que no es valora aquí) amb algunes 
excepcions. Al Vado del Quema, per l’amplada 
del camí i el trànsit que hi ha hem considerat 
una connectivitat  superior al 50% però inferior 
al 100%.  

2. Estructura de la coberta 
No s’ha considerat la linealitat dels peus 
d’eucaliptus perquè probablement a causa dels 

treballs de neteja (que van eliminar també molts 
arbres) ja no s’observava.  

3. Qualitat de la coberta 
Cap modificació. 

4. Naturalitat del canal 
Tenint en compte les obres de neteja de tota la 
zona afectada per l’accident miner de 1998, el 
canal fluvial a tot el Guadiamar afectat no seria 
natural. De totes maneres, el canal s’ha 
considerat natural quan la seva morfologia 
actual no permetia deduir-hi modificacions. En 
el cas de les trampes de sediment, s’han 
considerat com a infraestructures transversals 
mentre han impedit el flux normal de l’aigua. 
Quan la seva degradació ha convertit les seves 
pedres o troncs en substrat potencial per a la 
fauna aquàtica i ha permès el pas de l’aigua, ja 
no s’han considerat. 

IHF (Zona fluvial i maresma) 

1. Inclusió / sedimentació 
A la zona fluvial, mentre no s’han vist pedres, 
còdols o sorres s’ha considerat una inclusió 
total. A la zona de maresma s’ha considerat 
inclusió total quan el sediment estava molt 
compactat, i inclusió mitjana quan estava 
format per una barreja de sorres i llims sense 
compactar (ex: punt 10). 

2. Freqüència de ràpids 
En el cas de les trampes de sediment i altres 
represes, quan l’aigua podia passar per sobre 
però sense crear un hàbitat potencial per molts 
dels organismes fluvials, no es considerava com 
a ràpid. Quan el pas de l’aigua per sobre 
comportava també l’existència d’un hàbitat 
potencial (principalment gràcies al derrocament 
de les trampes formades per pedres) aquest 
ràpid es considerava com a tal, calculant la 
freqüència de ràpids en funció de si n’hi havia 
altres o no. 

6. Elements d’heterogeneïtat 
Per fullaraca s’han considerat les fulles, i la 
virosta o les branques sempre i quan fossin 
petites o estiguessin esmicolades. Com a troncs 
i branques s’han considerat els de mida major. 
A la zona de maresma, les restes de canyissar 
sec, submergides però encara arrelades, s’han 
considerat com a arrels exposades, perquè es 
considera que també contribueixen a la creació 
d’hàbitat per alguns organismes. 
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7. Cobertura de la vegetació 
Només s’han considerat les algues quan es 
veien o bé s’indicava en el quadern de camp. 
Com a fanerògames, s’han considerat les 
plantes totalment aquàtiques (hidròfits) i també 
els helòfits, amb les arrels submergides però 
gran part de la massa vegetal aèria, o les 
gramínies no aquàtiques però que tenien els 
peus a dins l’aigua creant, per tant, hàbitat per 
als organismes aquàtics. 

Tractament de les dades 

Per al conjunt de mostrejos realitzats, s’ha testat 
la significació de les diferències entre els valors 
del QBR a la zona fluvial, la valoració de les 
riberes a la zona de maresma i l’IHF entre els 
punts afectats per l’accident miner i els punts de 
control (a la zona fluvial i a la maresma per 
separat) mitjançant les proves no paramètriques 
de Kruskal-Wallis i la U de Mann-Whitney, 
amb el programa estadístic SPSS (SPSS, 2001). 
Amb el valor de cadascun dels apartats del 
QBR o les cobertes vegetals externes i 
aquàtiques de la maresma, i de l’IHF, 
prèviament dividits entre el valor màxim 
d’aquell apartat per tal d’uniformitzar unitats 
(Legendre i Legendre, 1998) s’han ordenat 
gràficament els punts en dos dimensions, per 
valorar les semblances i diferències entre els 
punts de mostreig i les èpoques. Aquesta 
ordenació s’ha fet amb l’anàlisi no mètrica de 
proximitats, NMDS (de l’anglès Non-metric 
Multidimensional Scaling), que situa a prop 

objectes semblants i lluny objectes diferents, en 
dos eixos arbitraris. S’ha utilitzat la distància 
euclídia com a mesura d’associació ja que 
contempla els dobles zeros i emfatitza les 
diferències (Legendre i Legendre, 1998). El 
càlcul s’ha realitzat amb el paquet estadístic 
PC-ORD (McCune i Mefford, 1999). 

RESULTATS 

El sistema ripari a la zona fluvial i a la 
maresma 

Al tram estudiat de la conca del Guadiamar, el 
sistema ripari està més ben conservat, presenta 
més coberta vegetal o és més ric als punts de 
control que a la resta de punts, pel conjunt de 
mostrejos realitzats. A la zona fluvial (Figura 
2.1a) tots els punts afectats presenten un valor 
del QBR significativament inferior que el que té 
el punt de control 1 (U de Mann-Whitney, 
p<0,01). A la zona de maresma (Figura 2.1b), i 
valorant només la coberta vegetal d’helòfits al 
voltant de l’aigua o arrelada dins, també 
s’observen diferències entre el punt de control 
10, que té un major recobriment vegetal, i els 
punts afectats 6 (p<0,05), i 7.1 i 8 (p<0,01). A 
més a més, la dispersió de les dades és més gran 
als punts afectats que als punts de control, cosa 
que es fa més evident mirant la valoració 
semiquantitativa de les riberes de la maresma 
que mirant els valors del QBR a la zona fluvial 
(Figura 2.1). Aquesta variació es deu als canvis 
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Figura 2.1. Variació de la qualitat de les riberes per cada punt en tots els mesos de mostreig segons: a) 
QBR a la zona fluvial, b) valoració de les riberes a la zona de maresma. Les caixes limiten el 25, 50 i 75% 
de les observacions; els bigotis, el 5 i el 95%. Les línies discontínues horitzontals marquen els rangs de 
qualitat del QBR per la zona fluvial. * diferències significatives amb el punt de control, per cada zona (U 
de Mann-Whitney, p<0,05). 
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estacionals o temporals que es donen en els 
punts afectats, mentre que els punts de control 
es mantenen molt més constants durant els cinc 
anys d’estudi.  

La qualitat del bosc de ribera tendeix a millorar 
lleugerament a mida que passa el temps en els 
punts de la zona fluvial afectats per l’accident 
miner de 1998 (Figura 2.2). Malgrat això, els 
resultats de l’aplicació del QBR indiquen que 

les riberes tenen una qualitat pèssima o dolenta 
en els punts 2, 2.1, 4 i 5, i només al punt 3 a 
partir de l’any 2001 es freguen els valors d’una 
ribera en estat mediocre. La millora, per tant, és 
molt petita, i en la majoria de casos no implica 
una millora en el rang de qualitat del bosc de 
ribera, sinó tan sols un augment de la puntuació 
del QBR. Per contra, al punt de control 1, tot i 
no observar-se una millora al llarg del temps, la 
qualitat del bosc de ribera és més alta, i es situa
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Figura 2.2. Evolució temporal del QBR a la zona fluvial. Les línies discontínues horitzontals marquen els 
rangs de qualitat des del superior I (qualitat molt bona) a l’inferior V (qualitat pèssima) (vegeu la Figura 
2.1). Les dades són mitjanes anuals amb les desviacions estàndard. 
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maresma. Les dades són mitjanes anuals amb les desviacions estàndard. 
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sempre a prop del límit inferior de la qualitat 
bona (Figura 2.2). 

A la zona de maresma, la qualitat de les riberes 
presenta oscil·lacions tan intraanuals com 
ineranuals (Figura 2.3). Al punt de control 10 és 
on aquestes oscil·lacions són menys acusades, i 
mantenen sempre valors bastant elevats, prop 
del valor màxim de 15. Per contra, els punts 
afectats són més variables, i presenten un 
comportament bastant diferent entre ells. El 
punt 6, que l’any 1998 presentava graus de 
coberta vegetal relativament elevats tant a la 
zona exterior com a dins l’aigua, pateix una 
disminució important de les dues cobertes l’any 
1999, però mentre la coberta exterior es va 
recuperant amb el temps, la concentració 
d’helòfits a la riba és baixa i fluctua 
estacionalment. Al punt 7.1 es donen 
oscil·lacions interanuals de la coberta vegetal 
exterior, i la concentració d’helòfits a l’aigua és 
sempre molt baixa. Al punt 8, les dues cobertes 
varien més estacionalment (vegeu les grans 
desviacions estàndard dins un mateix any a la 
Figura 2.3) que interanualment. La coberta 
vegetal externa augmenta una mica des de 
1998, moment en què era extremadament baixa, 
mentre que la concentració d’helòfits varia més 
estacionalment i manté sempre uns valors 
intermitjos.  

L’hàbitat fluvial 

Pel que fa a l’hàbitat fluvial en totes dues 
zones, fluvial i maresma, també s’observa com 
en els punts de control hi ha una diversitat més 

elevada que en els punts afectats. Els valors de 
l’IHF dels punts afectats són inferiors i 
significativament (p<0,01) diferents als dels 
punts de control (Figura 2.4). A més a més, en 
conjunt i a pesar de la variabilitat, els valors de 
l’IHF a la zona fluvial són superiors als de la 
zona de maresma, malgrat que aquestes 
diferències no són sempre significatives. 

Tal i com s’observava amb la qualitat de les 
riberes, els punts afectats presenten una 
variabilitat en els valors de l’IHF més gran que 
els punts de control. Això és especialment 
remarcable a la zona fluvial (Figura 2.4), on la 
variació dels valors de l’IHF és superior a la 
variació que trobàvem en els valors del QBR 
(Figura 2.1a). La causa d’aquesta variació 
també és deguda als canvis temporals que ha 
patit l’hàbitat fluvial dels punts afectats pel 
vessament miner durant els cinc anys d’estudi, 
especialment a la zona fluvial. 

A la Figura 2.5 es mostra la variació interanual 
del valor de l’IHF a la zona fluvial. S’observa 
com, en general, als punts afectats per 
l’accident miner de 1998 l’IHF augmenta al 
llarg del temps. Als punts 2 i 3 la diversificació 
de l’hàbitat més marcada es dóna entre el 1999 i 
el 2000, mentre que als punts 2.1 i 5 el canvi 
més important és entre el 2000 i el 2001. Al 
punt 4, malgrat no haver-hi una tendència 
temporal tan clara, l’hàbitat és més divers al 
final del període d’estudi que a l’inici. Com a 
norma general, en tots aquest punts de mostreig 
els principals responsables de l’augment de 
l’IHF són: la diversificació del substrat, que 
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passa de presentar només llims i argiles a tenir 
sorres, còdols i en alguns llocs també pedres 
més grans; la inclusió de les pedres al substrat, 
que passa de ser total a ser-ho cada cop menys; 
i la vegetació aquàtica, que va apareixent al 
llarg del temps. Secundàriament augmenten 
també les zones de ràpids i, en conseqüència, el 
règim de velocitats i profunditats. L’ombra 

sobre la llera o els elements d’heterogeneïtat no 
pateixen canvis importants durant tot el període 
d’estudi. 

Per contra, a la zona de maresma l’IHF no 
presenta grans variacions ni intraanuals ni 
interanuals (Figura 2.6). Els valors de l’índex 
són més baixos que a la zona fluvial per les 

p1 

Punt 1

V
a

lo
r 

IH
F

0

20

40

60

80

100

Punt 2 Punt 2.1

V
a

lo
r IH

F

0

20

40

60

80

100

Punt 3

Any

1998 1999 2000 2001 2002 2003

V
a

lo
r 

IH
F

0

20

40

60

80

100

Punt 4

Any

1998 1999 2000 2001 2002 2003

Punt 5

Any

1998 1999 2000 2001 2002 2003

V
a

lo
r IH

F

0

20

40

60

80

100

Figura 2.5. Evolució temporal del valor de l’IHF als punts de la zona fluvial. Es mostren les mitjanes 
anuals i les desviacions estàndard. 

Punt 6

V
a

lo
r 

IH
F

0

20

40

60

80

100

Punt 7.1

V
a

lo
r IH

F

0

20

40

60

80

100

Punt 8

Any

1998 1999 2000 2001 2002 2003

V
a

lo
r 

IH
F

0

20

40

60

80

100

Punt 10

Any

1998 1999 2000 2001 2002 2003

V
a

lo
r IH

F

0

20

40

60

80

100

Figura 2.6. Evolució temporal de l’IHF a la zona de maresma. Es mostren les mitjanes anuals i les 
desviacions estàndard. 



L’HÀBITAT 

33

pròpies característiques geomorfològiques de la 
maresma, que fa que no hi hagi gran diversitat 
de substrats, ni diferents règims de velocitats, ni 
ombra sobre la llera. El valor del punt 10 és 
semblant al de la resta de punts, malgrat haver-
hi diferències entre alguns dels apartats de 
l’índex: d’una banda al punt 10 no hi ha una 
gran inclusió del substrat en les argiles, mentre 
que a la resta de punts sí, i d’altra banda al punt 
10 la profunditat sempre és molt baixa (<0,5 m) 
mentre que a la resta de punts hi ha zones més 
profundes i altres més someres. 

Valoració conjunta de l’hàbitat: evolució 
temporal 

La valoració conjunta de tot l’hàbitat, tant el 
ripari com el fluvial, s’ha fet mitjançant una 
anàlisi NMDS amb el resultat de cadascun dels 
apartats dels dos índexs per separat, i sense 
tenir en compte el valor final de l’índex. En el 
cas de la maresma, s’han inclòs els 7 apartats de 
l’IHF i les cobertes vegetals de fora i de dins de 
l’aigua. Aquesta anàlisi mostra com a la zona 
fluvial s’ha donat una clara evolució temporal 
dels hàbitats des de 1998 al 2003, de manera 
que els punts afectats per l’accident miner de 
1998 cada cop s’assemblen més al punt de 
control 1 (Figura 2.7a).  Als anys 2002 i 2003, 
els punts 3 i 5 són els que més s’acosten al punt 
1, seguits dels punts 2 i 2.1. El punt 4 es manté 
allunyat del punt 1 des de 1998 fins al 2002, i 
només al 2003 s’hi acosta una mica, malgrat 
mantenir-se més allunyat que la resta de punts. 

Per contra, a la zona de maresma no s’observa 
aquesta aproximació temporal cap al punt de 
control 10 (Figura 2.7b). El punt de control es 
manté sempre relativament allunyat de la resta 
de punts, però en alguns casos és més elevada 
la distància que hi ha entre el mateix punt però 
en diferents èpoques de mostreig, que entre el 
punt afectat i punt de control 10. Tant en el punt 
10 com en la resta de punts afectats, es donen 
variacions sense seguir cap tendència, ni 
intraanual, ni interanual. Només el punt 6 de 
tant en tant, i en menor mesura el punt 8, 
s’aproximen més al punt 10. Tot i així, la 
distància que separa el punt 10 dels punts 
afectats de la maresma és molt menor a la que 
separa el punt 1 de la resta de punts de la zona 
fluvial. 

DISCUSSIÓ 

La zona fluvial 

L’assentament humà al voltant dels cursos 
fluvials i l’aprofitament d’aquests cursos per a 
usos diversos han condicionat arreu la 
degradació ecològica dels ecosistemes riparis, 
la modificació dels règims hidrològics i la 
degradació de la qualitat de l’aigua dels rius o 
llacs (Petts et al., 2000). L’eliminació de la 
vegetació de ribera de grans zones, i la seva 
substitució per conreus o, en el pitjor dels 
casos, per zones urbanitzades (polígons 
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industrials, urbanitzacions, etc.) fa que les 
riberes perdin les funcions sobre els 
ecosistemes aquàtic i terrestre. Així doncs, per 
exemple, es perd la funció de corredor biològic 
per a moltes espècies terrestres, que utilitzen 
aquestes zones com a àrees de refugi (Patten, 
1998; Sterling, 1996) o com a àrees de pas i de 
dispersió (Décamps et al., 1987; Tabacchi et al., 
1998). També es perd la funció que la vegetació 
ripària té sobre la quantitat de nutrients que 
arriben al riu (Naiman i Décamps, 1997) o en la 
prevenció de l’erosió (Naiman i Décamps, 
1997), afavorint l’arribada excessiva de 
sediments al riu (Nerbonne i Vondracek, 2001) 
i la seva no retenció (Sterling, 1996). A més a 
més, les alteracions sobre els ecosistemes de 
ribera afecten totes les comunitats, aquàtiques o 
no, des de macroinvertebrats, peixos o amfibis a 
ocells o mamífers (Naiman i Décamps, 1997). 
D’altra banda, la regulació hidrològica 
mitjançant preses o altres infraestructures 
transversals al canal fluvial afecta les 
comunitats biològiques aquàtiques, modificant-
les, donat que les propietats hidràuliques dels 
diferents trams d’un riu són les principals 
responsables de la seva zonació biològica 
(Statzner i Higler, 1986). Finalment, la 
degradació de la qualitat de l’aigua degut a les 
activitats humanes és molt diversa i àmpliament 
coneguda, i ha estat objecte d’estudi des de 
molts punts de vista (vegeu el Capítol 3). 

A la conca del Guadiamar l’ocupació humana 
es remunta, com a mínim, al quart mil·leni a.C, 
i s’hi practica des d’antic l’agricultura i la 
ramaderia (Sáez et al., 2003). Actualment, 
mentre que al tram alt i més abrupte de la conca 
les riberes poden mantenir una densa vegetació 
natural (Cabezudo et al., 2003) malgrat que les 
formacions arbòries que les envolten siguin 
moltes vegades plantacions (Prados et al., 
2003), la resta de la conca ha estat sotmesa 
durant les últimes dècades a una intensa 
ocupació humana, principalment agricultura 
basada en el secà herbaci i llenyós (Jiménez et 
al., 2003). Aquest fet ha provocat la desaparició 
de pràcticament tota la vegetació ripària natural, 
o la seva limitació a una estreta franja al voltant 
de l’aigua. En alguns trams, especialment 
durant els primers 10-20 km aigües avall de les 
actuals mines d’Aznalcóllar, la vegetació de 
ribera va ser substituïda per plantacions 
d’eucaliptus ja als anys 50, com a mínim 
(Jiménez et al., 2003). 

Als punts estudiats de la conca del Guadiamar 
el bosc de ribera es troba en un estat dolent o 
molt dolent (83,3% dels punts de la zona 
fluvial) i només un punt presenta una qualitat 
entre mediocre i bona (16,7%). Això concorda 
amb els estudis realitzats per Arribas et al. 
(2002 i 2003) on, al llarg del mateix tram, 65,5 
km (el 87%) van ser catalogats com a riberes en 
estat pèssim, 9,2 km (12,2%), com de qualitat 
dolenta, i només 0,6 km (0,7%) presentaren una 
qualitat mediocre o bona. Les petites 
diferències s’atribueixen a què en aquests 
estudis, el QBR s’aplicà a la zona d’Entremuros 
amb normalitat (Arribas et al., 2002 i 2003), i 
s’obtingueren, per tant, valors molt baixos. En 
general, els valors del QBR disminueixen a 
mida que creix l’ordre del riu i ens acostem a la 
desembocadura, juntament amb l’augment de la 
pressió humana, tant en rius mediterranis de la 
península Ibèrica de zones més àrides (Suárez i 
Vidal-Abarca, 2000) com de més humides (Prat 
et al., 2003 i en premsa). 

Al punt de mostreig 1 el bosc de ribera es 
manté amb un nivell de qualitat només 
relativament bo degut, principalment, al baix 
recobriment d’arbres de ribera i arbustos que 
presenta. La major part de la vegetació que hi 
ha és arbustiva, i el baladre és l’espècie 
dominant tal com passa a altres torrents de 
Sierra Morena (Costa et al., 1998). El bestiar, 
principalment boví, que sovinteja la zona pot 
ser un factor que limiti el desenvolupament de 
la vegetació ripària en aquest punt, degut a què 
la pastura a les zones de ribera provoca, entre 
d’altres, l’eliminació de la vegetació (Wondzell, 
2001). Les petites variacions de qualitat que 
pateix aquest punt durant els cinc anys d’estudi 
es deuen principalment a canvis en el 
recobriment d’helòfits a la riba, ja que les 
riberes no han patit cap pertorbació especial. 
Aquest punt està situat al límit de la frontera 
entre la zona més forestal de la conca del 
Guadiamar (al nord) i la zona agrícola (al sud) 
(Arribas et al., 2002). Malgrat ser la zona 
agrícola la que presenta unes riberes més 
afectades (Arribas et al., 2002 i 2003; Cabezudo 
et al., 2003), també hi ha alguns trams que 
poden ser catalogats mitjançant el QBR com de 
bona qualitat (Arribas et al., 2002 i 2003). Un 
d’aquests llocs és el tram superior del torrent de 
Pilas, que tot i transcórrer enmig de deveses o 
plantacions forestals, està format per vimeteres 
i alberedes, amb abundants herbàcies higròfiles 
a la riba. Però fins i tot aquí, algunes zones 



L’HÀBITAT 

35

estan aclarides o hi ha plantacions d’eucaliptus 
(Rodríguez de los Santos et al., 1999). Això ens 
mostra, per una banda, el càstig que han rebut 
les riberes del Guadiamar en el sector agrícola 
de la conca, però d’altra banda, també mostra la 
potencialitat que tenen aquestes riberes, fins i 
tot en el sector agrícola, cosa que pot ser 
important especialment ara que els terrenys 
adjacents a l’eix principal del Guadiamar 
formen part del Paisatge Protegit (BOJA, 2003) 
i no tenen, per tant, un ús agrícola. 

A causa de l’accident de les mines 
d’Aznalcóllar, la vegetació de ribera, 
especialment a les zones més properes a la 
mina, es va veure afectada, ja que la capa de 
llots vessats de més d’1,5 m de gruix (Grimalt 
et al., 1999) va cobrir la vegetació helofítica o 
arbustiva més baixa i fins i tot va tapar la base 
dels troncs dels arbres. Molts d’aquests arbres 
es van anar arrencant, bé directament (cas dels 
eucaliptus) bé indirectament com a 
conseqüència de la neteja de llots (Gallart et al., 
1999). Això explica l’empitjorament de la 
qualitat del bosc de ribera en el punt 2 entre el 
juliol i l’agost de 1998. La coberta arbòria va 
disminuir i la llera es va veure alterada pels 
treballs de neteja (Antón-Pacheco et al., 2001). 
Per contra, la millora que s’observa 
especialment entre els anys 2000 i 2001 (punts 
2 i 3) o més tard (punts 2.1, 4 i 5) és deguda 
principalment a un lleuger augment de la 
coberta vegetal de la ribera (punts 2.1 i 4), al 
creixement d’helòfits a les ribes (punts 2, 3 i 5), 
o a una millora de la morfologia de la llera, que 
de canal excavat passa a ser un llit fluvial lliure 
(punt 2) o de tenir una presa transversal, a què 
aquesta ja no actuï com a tal (punt 2.1). 

Gran part de la vegetació arbòria del riu 
Guadiamar en el tram afectat per l’accident 
miner està formada per espècies al·lòctones, 
especialment eucaliptus. La presència 
d’espècies introduïdes és també un factor 
important de degradació de les riberes, que 
afecta cada cop a més rius del món (Costa et al., 
1998). Aquesta vegetació pot afectar els 
organismes aquàtics (Abelho i Graça, 1996; 
Canhoto i Graça, 1995; Valdovinos, 2001) o els 
organismes de les riberes, i pot endarrerir el 
procés de successió natural de la vegetació de 
ribera, i per tant, la recuperació de la vegetació 
autòctona (Dudley, 2003). L’eucaliptus és un 
arbre de fulla perenne, amb capçada esparsa i 
fulles escleròfiles que contenen olis, tanins i 

altres polifenols (Schulze i Walker, 1997), cosa 
que el fa molt diferent a la vegetació de ribera 
mediterrània, que és majoritàriament 
caducifòlia i, per tant, amb fulles molt més 
toves (Costa et al., 1998). A la península 
Ibèrica, alguns estudis mostren com la fauna 
associada a les restes de vegetació forestal que 
cauen dins el riu es modifica en substituir-se la 
vegetació natural per plantacions d’eucaliptus. 
Així per exemple, disminueix tant la densitat 
com la riquesa de macroinvertebrats (Abelho i 
Graça, 1996), ja que els detritívors prefereixen 
el consum d’espècies autòctones caducifòlies, 
que els asseguren un creixement més elevat i 
una mortalitat més baixa (Canhoto i Graça, 
1995). Tot i així, la vegetació de ribera afecta la 
comunitat sencera, i la distribució (en %) dels 
diferents grups tròfics no es veu modificada en 
ser substituïts els arbres autòctons per 
eucaliptus (Abelho i Graça, 1996) però sí el seu 
nombre. Els rius amb riberes formades per 
eucaliptus presenten menys restes vegetals 
(branques, trocs) a la llera, i rebaixen la 
retenció de matèria orgànica o sediments i la 
diversitat de substrats (Elosegui et al., 1999). A 
més a més, els sòls que genera l’eucaliptus són 
altament hidrofòbics, originen fluctuacions 
estacionals molt més elevades del cabal 
superficial (Abelho i Graça, 1996) i, en 
conseqüència, produeixen canvis en la 
morfologia fluvial. 

La mala qualitat del bosc de ribera afecta, per 
tant, les funcions que aquest juga en 
l’ecosistema aquàtic o l’adjacent. La velocitat 
de recuperació de la vegetació ripària pot 
dependre del grau de pertorbació que pateixi un 
determinat lloc. Així doncs, en llocs 
freqüentment pertorbats, la vegetació (o les 
comunitats en general) tendeix a recuperar-se 
ràpidament amb espècies pioneres, estrategs de 
la r, mentre que en llocs amb menys 
pertorbacions la recuperació és més lenta i es fa 
tant amb estrategs de la r com de la K (Barrat-
Segretain i Amoros, 1996; Poff i Ward, 1990). 
La recuperació de la funcionalitat de la zona 
ripària, doncs, també varia segons el lloc i el 
grau de pertorbació. Cinc anys després de 
l’accident miner, el riu Guadiamar encara no 
funciona com a corredor biològic, malgrat 
haver-se observat l’aparició d’espècies que 
temps enrere no habitaven el riu, com els peixos 
(dels quals s’ha detectat la presència d’alevins a 
tot el tram afectat), el cranc americà o la 
llúdriga (Arenas et al., 2003). Els mamífers 
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menys lligats a una coberta arbustiva ja han 
estat detectats a tot l’eix principal del 
Guadiamar, però aquells més dependents de la 
vegetació encara no utilitzen les riberes 
d’aquest tram d’estudi (Rodríguez i Delibes, 
2003). La vegetació també és important pels 
rèptils, que són més freqüents en llocs amb 
vegetació, fins i tot si és al·lòctona, encara que 
les seves poblacions al llarg del Guadiamar són 
lluny d’haver-se recuperat (Ontiveros et al., 
2003).  

Moltes de les alteracions que presenten les 
riberes del Guadiamar, com determinats passos 
de vehicles, estacions d’aforament o represes 
antigues de molins abandonats (Arribas et al., 
2002 i 2003), afecten també els hàbitats fluvials 
dins de la llera, amb el conseqüent perjudici per 
a la fauna. L’hàbitat fluvial determina les 
comunitats aquàtiques potencials d’un lloc 
(Mebane, 2001) i, per tant, afecta el procés de 
(re)-colonització després de qualsevol 
pertorbació. Per a tots els grups d’organismes 
aquàtics, l’heterogeneïtat de l’hàbitat comporta 
una major riquesa d’espècies, i sovint també de 
densitat d’individus (Downes et al., 2000; 
Mebane, 2001; Poff i Ward, 1990) alhora que 
proporciona una major resistència de les 
comunitats davant de pertorbacions (Poff i 
Ward, 1990). A més a més, els diferents estadis 
biològics d’una espècie, o les diferents talles, 
poden tenir diferents requeriments d’hàbitat 
(Harper et al., 1992; Lloyd i Sites, 2000), de 
manera que la desaparició d’algun d’aquests 
hàbitats afectarà la supervivència de l’espècie. 

Des d’un punt de vista estrictament físic, el 
vessament de llots sobre la llera del Guadiamar 
recobrí els substrats anteriors d’una capa de 
llims molt fins (CSIC, 1998), que eliminà tant 
sorres, còdols o pedres com vegetació aquàtica, 
fusta o fullaraca, i uniformitzà la morfologia del 
riu tot acabant amb l’alternança de basses i 
ràpids. Per això, la diversitat de l’hàbitat 
avaluada mitjançant l’IHF era molt baixa durant 
el 1998 a tots els punts afectats per l’accident 
miner. Es considera que valors de l’IHF 
compresos entre 40 i 45 (Pardo et al., 2002; Prat 
et al., en premsa) indiquen hàbitats molt pobres 
i estan associats a comunitats biològiques 
empobrides i sense possibilitat de recuperar-se 
gaire més. Hàbitats entre 40 i 60 poden 
comportar problemes en alguns llocs, però en 
d’altres poden albergar comunitats aquàtiques 
ben desenvolupades, mentre que valors 

superiors a 60 indiquen sempre hàbitats molt 
diversos i, per tant, amb una potencialitat molt 
elevada per al correcte desenvolupament de les 
comunitats (Prat et al., en premsa). 

Dels punts estudiats de la zona fluvial del 
Guadiamar, només el punt de control 1 presenta 
un hàbitat molt divers, sempre amb valors de 
l’IHF superiors a 60 (valor mitjà: 74,4). El baix 
valor de l’índex a la resta de punts durant els 
anys 1998 i 1999 és degut a la manca de 
diversitat de substrat, amb el domini exclusiu 
dels llims. L’excés de llims i material fi al llit 
del riu té un efecte negatiu sobre les comunitats 
de macroinvertebrats o peixos (Mebane, 2001; 
Nerbonne i Vondracek, 2001), mentre que els 
substrats durs es troben entre els microhàbitats 
més diversos (Buffagni et al., 2000; Downes et 
al., 2000). Un altre factor d’empobriment de 
l’hàbitat durant aquests anys és la manca 
d’alternança entre basses i ràpids, ja que es 
presentava quasi exclusivament un flux 
laminar. Les zones de ràpids també han estat 
identificades per presentar una elevada 
diversitat d’organismes (Buffagni et al., 2000; 
Carter i Fend, 2001). Substrats durs i zones de 
ràpids van moltes vegades unides (Carter i 
Fend, 2001). En el cas del Guadiamar, la 
construcció de trampes de sediment durant els 
treballs de neteja dels llots vessats (McDermott 
i Sibley, 2000) va convertir el riu en un seguit 
de basses, i impedí que la dinàmica fluvial 
pogués tornar a crear ràpids. Finalment, la 
vegetació aquàtica (tant fanerògames com 
algues) era poc abundant al riu durant els 
primers mesos d’estudi i no contribuïa, per tant, 
a la creació d’un hàbitat divers (Downes et al., 
2000).  

A partir dels anys 2000 i 2001 l’àrea afectada 
per l’accident miner assoleix una diversitat 
d’hàbitat que es manté més o menys estable fins 
al final d’aquest estudi, però malgrat ser més 
divers que a l’inici, no arriba als nivells del 
punt de control 1. Només al punt 3 i l’any 2003 
també al punt 5 s’obté una puntuació de l’IHF 
superior a 60 punts, indicadora d’un hàbitat 
divers (Prat et al., en premsa). La finalització de 
les tasques de neteja de la ribera i la llera, que 
provocaven una constant remoguda dels 
hàbitats fluvials (Antón-Pacheco et al., 2001), i 
la retirada de moltes de les trampes de 
sediment, que impedien la creació de ràpids, 
poden ser dos factors importants en la 
recuperació de la diversitat d’hàbitats en aquest 
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tram. Però a això cal afegir-li la pròpia 
dinàmica fluvial, principal encarregada del 
modelatge del riu (Huggenberger et al., 1998; 
Tabacchi et al., 1998). A finals de 1999 i 
principis del 2000 la conca del Guadiamar va 
patir les primeres avingudes fortes després de 
l’accident, ja que els dos primers anys van ser 
extremadament secs (vegeu el Capítol 3). Això 
va contribuir a mobilitzar riu avall els 
sediments fins que encara quedaven damunt la 
llera, i a deixar al descobert, per tant, els còdols 
i els substrats durs de mida més gran. La no 
entrada de més maquinària a la ribera i a la llera 
del riu també van afavorir el creixement de la 
vegetació aquàtica, especialment als punts 2 i 3.  

D’altra banda, al punt 4 no es dóna aquesta 
recuperació dels hàbitats com a la resta de punts 
afectats. En aquest cas, la presència d’una 
estació d’aforament, com en altres punts de la 
conca (Arribas et al., 2002 i 2003), limita la 
diversitat d’hàbitats i impedeix la presència de 
ràpids o diferents règims de velocitats i 
profunditats. L’abandonament d’aquesta estació 
i la seva progressiva colmatació per sorres i 
vegetació, especialment cap al 2003, afavoreix 
lleugerament l’aparició d’algun hàbitat nou, 
com algun ràpid de petites dimensions però 
sense els substrats durs propis d’aquestes zones 
(Buffagni et al., 2000). 

Els factors que menys contribueixen a la 
diversificació dels hàbitats en els punts afectats 
per l’accident miner són l’ombra sobre la llera o 
els elements d’heterogeneïtat contemplats en 
l’IHF, és a dir, fullaraca, troncs i branques, o 
arrels exposades (Pardo et al., 2002). Tots 
aquests elements estan directament relacionats 
amb la vegetació de ribera, que ja s’ha dit que 
no es troba en un estat gaire bo ni ha patit uns 
canvis molt importants durant aquest període. 

Zona de maresma 

El tram baix del Guadiamar és el més 
intensament modificat, en ser canalitzat per dos 
murs separats per 1 km, que eviten el 
desbordament de l’aigua o grans canvis en el 
traçat del curs fluvial. A més a més, el llit del 
riu ha estat excavat (l’anomenat canal d’aigües 
mínimes) fent passar l’aigua del Guadiamar per 
allà. Només en moments de grans avingudes la 
quantitat d’aigua que baixa supera la capacitat 
del canal i desborda, ocupant en alguns trams 
tota l’amplada de mur a mur. Les grans 

característiques geomorfològiques d’un riu (el 
seu traçat, el paisatge fluvial) són modelades 
principalment durant les crescudes, quan 
l’energia que porta l’aigua és més elevada 
(Huggenberger et al., 1998). Però mentre que 
en els cursos alts del riu són les grans però 
infreqüents avingudes les que tenen aquesta 
funció modificadora, a les zones baixes prenen 
més importància les avingudes petites però 
freqüents (Tabacchi et al., 1998). Impedir les 
avingudes, per tant, modifica la dinàmica 
natural d’un riu, i a Entremuros, el canal 
excavat fa disminuir la freqüència de les 
avingudes en neutralitzar les de menor 
magnitud. 

De forma general, els trams baixos de rius no 
excessivament grans tenen una morfologia 
meandriforme i una secció transversal 
asimètrica, i sovint estan lligats a l’existència 
de zones de maresma al seu tram final. En els 
moments d’avinguda, l’increment de la 
velocitat de l’aigua implica un elevat transport 
de sediments i matèria orgànica, que en 
disminuir el cabal és sedimentada. Aquest 
fenomen es dóna de forma regular, segons la 
climatologia de la zona, i comporta també la 
formació de terraplens a les ribes amb 
maresmes someres a l’altre cantó. A més a més, 
en sistemes naturals (no regulats ni canalitzats), 
les grans avingudes poden fer canviar la posició 
del llit del riu, tot formant diferents braços, bé 
mantenint-ne actius més d’un, bé deixant-ne 
d’altres aïllats del curs principal, per contribuir 
a la creació d’espais d’aigües estancades o 
maresmes (Higler i Verdonschot, 1993). Tot 
plegat crea un mosaic d’ambients divers i 
dinàmic, amb un elevat valor ecològic. 

La gran influència humana en aquesta zona del 
Guadiamar ha comportat la pèrdua d’aquest 
mosaic ecològic, començant per la gran 
modificació de les característiques 
morfològiques del riu, amb els conseqüents 
canvis en les riberes i en els hàbitats fluvials. 

En els trams baixos dels rius hi ha diferents 
tipus de vegetació de ribera. Aquesta, però, 
depèn de les condicions hidrològiques locals, la 
composició del sòl, i la disposició i composició 
química de l’aigua subterrània (Higler i 
Verdonschot, 1993). També depèn del tipus, 
intensitat i durada de les pertorbacions que 
habitualment es donin a la zona. En alguns rius, 
i degut a períodes d’inundació sovint llargs dels 
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trams inferiors, la flora és més especialitzada 
que riu amunt, i de vegades apareixen plantes 
halòfiles sobre els sòls més salins (Tabacchi et 
al. 1998). Sovint, la dinàmica fluvial implica 
també una dinàmica en la vegetació ripària, ja 
que en els processos de sedimentació es poden 
cobrir zones on hi havia vegetació i, a la 
inversa, crear noves zones on la vegetació s’hi 
pot instal·lar (Costa et al., 1998). En principi, en 
els trams baixos dels rius, amb pendents molt 
inferiors a l’1%, el canal fluvial es torna més 
inestable, hi ha una elevada deposició de 
sediments fins, i en conseqüència, la zona 
ripària sovint es torna esparsa i fragmentada 
(Tabacchi et al., 1998) malgrat que aquesta 
forta dinàmica condueixi a una diversitat 
espacial d’ambients més gran. A Entremuros, la 
vegetació de ribera és bàsicament hidròfila i 
halòfila, en un gradient nord-sud, però presenta 
una gran diversitat en funció de la combinació 
de microtopografia, salinitat i permanència de 
l’aigua (Cabezudo et al., 2003). La comunitat 
amb més biomassa estaria formada per tamarius 
(Tamarix gallica), i en zones no tan salines hi 
hauria alberedes, però aquestes formacions 
actualment són inexistents o molt reduïdes. 
Vora els cursos d’aigua menys salins, avui dia 
el canal d’aigües mínimes, la vegetació està 
formada per helòfits grans com el canyís 
(Phragmites sp) i la boga (Typha sp). Tot i així, 
durant el període d’estudi i en els punts 
mostrejats, aquesta vegetació ha patit grans 
canvis en el seu recobriment, no tant per causes 
naturals (les avingudes petites o mitjanes són 
canalitzades pel canal d’aigües mínimes) sinó 
pel manteniment que es fa d’aquest canal per tal 
de no perdre l’actual funció de drenatge. 

La diversitat d’hàbitats fluvials a la zona de 
maresma del Guadiamar és molt baixa. 
Generalment, el substrat que es troba en 
aquestes zones baixes dels rius sol ser sorrenc 
però cobert de materials fins (llims i argiles) i 
ocasionalment amb graves més gruixudes 
(Higler i Verdonschot, 1993) que denoten 
antigues avingudes (Huggenberger et al., 1998). 
L’entrada de fulles i branques des de les riberes 
forma diferents substrats orgànics, que a la 
vegada poden interaccionar amb el règim de 
descàrrega del riu (Higler i Verdonschot, 1993). 
A més a més, sovint es dóna bioturbació perquè 
hi sol haver molta vegetació aquàtica 
(Huggenberger et al., 1998). Al Guadiamar, la 
zona de maresma presenta aquest tipus de 
sediment, argiles i llims de l’holocè amb alguns 

nivells de bioclasts (Salvany et al., 2001), però 
l’actual morfologia de la llera, molt excavada i 
rectilínia, no permet l’acumulació de fullaraca. 
En tota la zona, el sediment està molt compactat 
i és molt uniforme, així com també ho és el 
règim de velocitats i profunditats. Tot plegat fa 
que els valors de l’IHF siguin semblants entre 
tots els punts de la zona d’Entremuros i molt 
baixos, inferiors a 40. Els hàbitats fluvials 
generats pel substrat dels trams baixos sempre 
són menys diversos que en els trams alts o 
mitjans dels rius (Higler i Verdonschot, 1993) i 
és la vegetació aquàtica la que pot generar més 
diversitat de substrat. En general, la riquesa 
faunística dels cursos baixos es concentra en els 
macròfits emergits (helòfits), seguits dels 
submergits, i és menys important en les graves 
o còdols, si n’hi ha (Wright et al., 1992). A més 
a més, les tiges més velles dels helòfits allotgen 
una riquesa d’espècies superiors a les tiges 
noves (Oertli i Lachavanne, 1995) de manera 
que es fa important el manteniment temporal 
d’aquesta vegetació. Al Guadiamar, els canvis 
que pateix l’IHF a la zona de maresma es deuen 
principalment a alteracions de la vegetació 
helòfita arrelada dins l’aigua, que a la seva 
vegada depèn tant de l’estacionalitat (Cabezudo 
et al., 2003; Costa et al., 1998) com dels treballs 
de manteniment del canal d’aigües mínimes, 
que impossibiliten la seva estabilització. 
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Annex 2.1. Full de camp de l’índex de qualitat de ribera QBR (modificat a partir de Munné et al., 
1998b). 

Qualificació de la zona ripària dels ecosistemes fluvials. Índex QBR 

Riba

Ribera

Llit del riu

Estació  
La puntuació de cada un dels 4 apartats no pot ser negativa ni excedir de 25 Observador  

Data  
  

                                         Tram observat a partir del punt d’accés al riu Aigües amunt  
Altres  

Grau de cobertura ripària (només considerarem la ribera) Puntuació entre 0 i 25
Puntuació 

25 > 80 % cobertura vegetal de la ribera (les plantes anuals no es comptabilitzen)  
10 50-80 % cobertura vegetal de la ribera 
5 10-50 % cobertura vegetal de la ribera 
0 < 10 % cobertura vegetal de la ribera 

+ 10 
+ 5 

si la connectivitat entre el bosc de ribera i l’ecosistema forestal adjacent és total 
si la connectivitat entre el bosc de ribera i l’ecosistema forestal adjacent és superior al 50% 

- 5 
-10 

si la connectivitat entre el bosc de ribera i l’ecosistema forestal adjacent és entre el 25 i 50% 
si la connectivitat entre el bosc de ribera i l’ecosistema forestal adjacent és inferior al 25% 

Estructura de la cobertura (es comptabilitza tota la zona ripària) Puntuació entre 0 i 25
Puntuació  

25 cobertura d’arbres superior al 75 % 
10 cobertura d’arbres entre el 50 i 75 %  o cobertura d’arbres entre el 25 i 50 % i en la resta de cobertura els 

arbusts superen el 25 % 
5 cobertura d’arbres inferior al 50 % i la resta de cobertura amb arbusts entre 10 i 25 %  
0 sense arbres i arbusts per sota el 10 % 

+ 10 
+ 5 
+ 5 

si a la riba la concentració d’helòfits o arbusts és superior al 50 % 
si a la riba la concentració d’helòfits o arbusts és entre 25 i 50 % 
si els arbres tenen un sotabosc arbustiu 

- 5 
- 5 
- 10 

si existeix una distribució regular (linealitat) en els peus dels arbres i el sotabosc és > 50 % 
si els arbres i arbusts es distribueixen en taques, sense una continuïtat 
si existeix una distribució regular (linealitat) en els peus dels arbres i el sotabosc és < 50 % 

Qualitat de la cobertura (depèn del tipus geomorfològic de la ribera*) Puntuació entre 0 i 25 
Puntuació  Tipus 1 Tipus 2 Tipus 3 

25 nombre d’espècies diferents d’arbres autòctons > 1 > 2 > 3  
10 nombre d’espècies diferents d’arbres autòctons 1 2 3  
5 nombre d’espècies diferents d’arbres autòctons - 1 1 - 2  
0 sense arbres autòctons   

+ 10 

+ 5 

si la comunitat forma una franja longitudinal continua adjacent al canal 
fluvial en més del 75% de la longitud del tram 
si la comunitat forma una franja longitudinal continua adjacent al canal 
fluvial entre el 50 i el 75% de la longitud del tram 

+ 5 
+ 5 

si les diferents espècies es disposen en bandes paral·leles al riu 
si el nombre diferent d’espècies d’arbust és (veure llistat revers) > 2 >3 >4 

- 5 
- 5 
- 10 
- 10 

si existeixen estructures construïdes per l’home 
si existeix alguna sp.introduïda (al.lòctona)** aïllada 
si existeixen spp. al.lòctones** formant comunitats
si existeixen deixalles abocades 

    

Grau de naturalitat de la riba Puntuació entre 0 i 25
Puntuació  

25 el canal del riu no ha estat modificat 
10 modificacions de les terrasses adjacents a la llera del riu amb reducció del canal  
5 signes d’alteració i estructures rígides intermitents que modifiquen el canal del riu  
0 riu canalitzat en la totalitat del tram 

- 10 
- 10 

si existeix alguna estructura sòlida dins el llit del riu 
si existeix alguna presa o altra infrastructura transversal en el llit del riu 

Puntuació final (suma de les anteriors puntuacions)

• Aquesta qualificació ha d’esser aplicada en la zona ripària dels rius (riba i 
ribera). Zones inundades periòdicament per les avingudes ordinàries i les 
màximes. 

• Els càlculs es realitzaran sobre l’àrea que presenta una potencialitat de 
suportar una massa vegetal ripària. No es compten les zones amb substracte 
dur amb incapacitat per arrelar una massa vegetal permanent.

• En trams d’alta muntanya sense vegetació ripària natural o en zones àrides, 
consultar la nota de la part posterior d’aquest full de camp
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* Determinació del tipus geomorfològic de la zona ripària (apartat 3, Qualitat de la cobertura) 
Sumeu el tipus de desnivell de la dreta i l’esquerra de la llera, i sumeu o resteu segons els altres dos apartats. 

Puntuació 

Tipus de desnivell de la  zona ripària Esquerra  Dreta 

Vertical/còncau (pendent > 75º), amb una alçada no superable 
per les màximes avingudes Màx. crescudes Màx. crescudes

Crescudes ordinàries Crescudes ordinàries

6 6 

Igual però amb un petit talús o riba inundable periòdicament 
(avingudes ordinàries) Màx. crescudes Màx. crescudes

Crescudes ordinàries Crescudes ordinàries

5 5 

Pendent entre el 45 i 75 º, esglaonat o no. La pendent es compta 
amb l’angle entre l’horitzontal i la recta entre la llera i el darrer 
punt de la ribera. 
∑ a > ∑ b 

a

b

Màx. crescudes
Màx. crescudes

Crescudes ordinàries Crescudes ordinàries

3 3 

Pendent entre el 20 i 45 º, esglaonat o no. 
∑ a < ∑ b 

a

b
Màx. crescudes Màx. crescudes

Crescudes ordinàries Crescudes ordinàries

2 2 

Pendent < 20 º, ribera uniforme i plana.  
Màx. crescudes

Crescudes ordinàries
1 1 

Existència d’una illa o illes en el mig del llit del riu   

Amplada conjunta “a” > 5 m. 

a

- 2 

Amplada conjunta “a” entre 1 i 5 m. 
a

- 1 

Potencialitat de suportar una massa vegetal ripària. Percentatge de substrat dur amb incapacitat 

per arrelar una massa vegetal permanent 
> 80 %  No es pot mesurar 

60 - 80 %  + 6 
30 - 60 %  + 4 
20 - 30 %  + 2 

Puntuació total

Tipus geomorfològic segons la puntuació
>  8 Tipus 1 Riberes tancades, normalment de capçalera, amb baixa potencialitat d’un extens bosc de ribera 

entre 5 i 8 Tipus 2 Riberes amb una potencialitat intermija per a suportar una zona vegetada, trams mitjos de rius 
<  5 Tipus 3 Riberes extenses, trams baixos dels rius, amb elevada potencialitat per posseir un bosc extens. 

** Espècies freqüents i considerades recentment introduïdes per l’home 
1- ARBRES 2- ARBUSTS

Ailanthus altissima  (Ailant) Nicotina sp. 
Platanus x hispanica   (Plàtan) Ricinus communis (Ricí)
Robinia pseudo-acacia  (Robínia) Arundo donax (Canya)
Salix babylonica   (Desmai) Acacia farnesiana (Aromer)
Eleagnus angustifolia (Arbre del paradís)  
Morus sp (Moreres)  

Observacions: 
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Annex 2.2. Full de camp de l’índex d’hàbitat fluvial IHF (Pardo et al., 2002). 

Estació
Data
Operador

Blocs Puntuació

Ràpids 10
5
0

Només basses 10
5
0

10
8
6
4
2

 1 - 10% 2
 > 10% 5
 1 - 10% 2
 > 10% 5
 1 - 10% 2
 > 10% 5
 1 - 10% 2
 > 10% 5

somer:< 0.5 m 10
lent:< 0.3 m/s 8

6
4

10
7
5
3

 > 10% o  < 75% 4
 < 10% o  > 75% 2

2
2
2

10 - 50% 10
 < 10% o  > 50% 5
10 - 50% 10
 < 10% o  > 50% 5
10 - 50% 10
 < 10% o  > 50% 5

Avaluació de l'Hàbitat Fluvial per a Rius Mediterranis. Índex IHF

1. Inclusió ràpids-sedimentació de basses
Pedres, còdols i graves no fixades per sediments fins. Inclusió  0 - 30%.
Pedres, còdols i graves poc fixades per sediments fins. Inclusió  30 - 60%.
Pedres, còdols i graves mitjanament fixades per sediments fins. Inclusió  > 60%.
Sedimentació  0 - 30%
Sedimentació  30 - 60%
Sedimentació  > 60%

TOTAL (una categoria)    
2. Freqüència de ràpids 

Alta freqüència de ràpids. Relació distància entre ràpids / amplada del riu  < 7
Escassa freqüència de ràpids. Relació distància entre ràpids / amplada del riu  7 - 15
Presència ocasional de ràpids. Relació distància entre ràpids / amplada del riu  15 - 25
Constància de flux laminar o ràpids somers. Relació distància entre ràpids/amplada del riu >25
Només basses

TOTAL (una categoria)    
3. Composició del substrat 

 % Blocs i pedres 

% Còdols i graves

% Sorra

% Llims i argila

TOTAL (sumar categories)    

4. Règims de velocitat / profunditat
4 categories. Lent-profund, lent-somer, ràpid-profund i ràpid-somer.
Només 3 de les 4 categories
Només 2 de les 4
Només 1 de les 4

TOTAL (una categoria)    
5. Percentatge d'ombra en la llera

Ombrejat amb finestres
Totalment en ombra
Grans clarianes
Exposat

TOTAL (una categoria)    

6. Elements d'heterogeneïtat

Fullaraca

Presència de troncs i branques
Arrels exposades
Dics naturals

TOTAL (sumar categories)    

TOTAL (sumar categories)    

      PUNTUACIÓ FINAL (suma de les puntuacions anteriors)   

7. Cobertura de vegetació aquàtica

% Plòcon + briòfits 

% Pècton

% Fanerògames + Charals
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Caracterització fisicoquímica del riu 
Guadiamar durant el període d’estudi 
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Caracterització fisicoquímica del riu Guadiamar durant el període d�estudi 
 
INTRODUCCIÓ I OBJECTIUS 
 
En l�avaluació de l�estat de salut d�un 
ecosistema aquàtic cal tenir en compte tots els 
aspectes que el conformen, incloent-hi la 
geomorfologia, la hidrologia, l�hàbitat físic, i la 
biota (Hart et al., 1999; Maddock, 1999), però 
és evident que l�ambient en què els organismes 
fluvials es desenvolupen inclou, en primer 
terme, l�aigua, i per tant és molt important 
determinar-ne la qualitat (Hart et al., 1999; 
Maddock, 1999).  
 
L�aigua dels rius conté substàncies dissoltes o 
en suspensió, però hi ha molts factors que en 
condicionen la composició química, i són causa 
de diferències d�un lloc a l�altre. Les principals 
característiques de l�aigua d�un determinat riu 
vénen donades principalment per la naturalesa 
de la conca que drena (Allan, 1995; Margalef, 
1983), ja que la major part dels constituents de 
l�aigua s�originen de la dissolució de les roques. 
La resitència de les roques a la meteorització i 
la seva composició, juntament amb la quantitat 
i composició de la precipitació, determinaran 
les principals aportacions de materials al riu. 
Un cop a l�aigua, les substàncies poden ser 
modificades, ja que, per exemple, l�evaporació 
tendeix a concentrar-les, mentre que les 
interaccions químiques o biològiques dins el 
propi riu poden modificar la forma en què es 
troben. Algunes d�aquestes interaccions es 
donen entre els pròpis components de l�aigua, 
per exemple els canvis que pateixen els 
compostos nitrogenats en funció de les 
concentracions d�oxigen dissolt, o la forma dels 
carbonats en funció del pH. Altres es donen 
entre l�activitat biològica i l�aigua, com els 
canvis en les concentracions de diòxid de 
carboni o oxigen que provoca la fotosíntesi. 
Però tampoc no hem d�oblidar l�estreta relació 
que hi ha entre l�aigua i el sediment fluvial, i 
l�intercanvi de substàncies que es dóna entre 
tots dos compartiments. Els processos de 
precipitació o sedimentació i de dissolució o 
resuspensió resulten molt importants. A més a 
més, la biota fluvial, predominantment 
bentònica, tot i viure immersa en aigua, està 
associada al substrat i en conseqüència, la 
qualitat fisicoquímica del substrat l�afectarà 
directament. L�avaluació de la qualitat de 
l�ecosistema aquàtic, per tant, ha de tenir en 

compte tant les característiques de l�aigua com 
les del sediment. 
 
La fisicoquímica de l�aigua canvia 
temporalment sota la influència de canvis 
estacionals de les temperatures o de la 
precipitació, del règim hidrològic o de la pròpia 
activitat biològica (Allan, 1995). En principi, la 
biota fluvial viu adaptada a aquests canvis més 
habituals, i per tant, tolera un cert grau de 
variació del medi, però quan aquestes 
variacions superen el llindar de tolerància de les 
espècies, la bitoa es veu seriosament afectada. 
Generalment l�activitat humana és la 
responsable dels canvis fisicoquímics més 
importants (Allan, 1995), i tot sovint es superen 
els llindars de tolerància de moltes espècies. Per 
això, la contaminació d�origen antròpic té 
moltes vegades efectes dramàtics sobre la biota, 
que no està adaptada als canvis ambientals que 
provoca. 
 
La contaminació que l�home genera sobre els 
ecosistemes fluvials depèn directament tant del 
tipus d�activitat que es desenvolupa a la conca 
com de la magnitud i la manera en què es dóna 
(Rhodes et al., 2001). Com a principals 
pertorbacions antròpiques podem citar les 
modificacions dels règims hidrològics 
(derivacions, preses, captacions d�aigua, etc.), 
l�alteració de les riberes, amb els conseqüents 
problemes sobre la qualitat de l�aigua o 
l�agreujament dels efectes de les avingudes, els 
abocaments puntuals o difosos de nutrients i 
matèria orgànica, i l�abocament de substàncies 
tòxiques, orgàniques i inorgàniques. 
 
La conca del Guadiamar drena part de la franja 
pirítica ibèrica, rica en metalls pesants (vegeu el 
Capítol 1), elements que, fins i tot a baixes 
concentracions, són tòxics per a molts 
organismes (vegeu els Annexos Generals). A 
aquesta particularitat natural se li afegeix la 
pressió humana a la conca, en forma d�activitats 
agrícoles i mineres. Aquestes activitats, fetes de 
manera intensiva, tenen potencialment efectes 
negatius sobre els ecosistemes adjacents, i 
provoquen contaminacions físiques i químiques 
als cursos fluvials. 
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A causa de l�accident miner d�Aznalcóllar el 
1998 i de la creació del Corredor Verde del 
Guadiamar, amb l�objectiu principal de 
restaurar les condicions ecològiques de la zona 
(CMA, 1998), sorgeix la necessitat de controlar 
i posar remei a la contaminació vessada durant 
l�accident o la resta de pertorbacions que 
puguin haver-hi i que condicionarien l�èxit de 
l�objectiu fixat. Com a pas previ a qualsevol 
mesura de gestió d�un espai natural, cal 
conèixer les característiques de la conca (Hart 
et al., 1999), entre les quals es troben, 
evidentment, les característiques 
fisicoquímiques del riu, de l�aigua i dels 
sediments. Aquestes característiques, però, no 
són estàtiques i fixes, sinó que estan subjectes 
tant a variacions estacionals (principalment 
degudes al clima, del qual se�n derivaran canvis 
físics, químics i biològics que interaccionaran 
entre sí), com a variacions degudes a l�activitat 
humana (contaminacions contínues o puntuals, 
esporàdiques o períodiques) i també a 
variacions ambientals degudes a la successió o 
a la recuperació després d�un episodi 
pertorbador: l�accident. Per això és important 
que l�avaluació de la qualitat de l�aigua i els 
sediments del riu Guadiamar tingui també 
incorporada una component temporal que 
permeti detectar tendències i valors extrems, i 
que garanteixi així una fiabilitat en els resultats 
i una millor gestió de l�espai. 
 
Els objectius principals d�aquesta part, per tant, 
són: 
 

• Caracterització fisicoquímica de l�aigua 
dels rius Agrio i Guadiamar al llarg 
dels cinc anys posteriors a l�accident 
miner d�Aznalcóllar tant pel que fa a 
paràmetres generals (temperatura, 
oxigen dissolt, conductivitat...), a 
concentració de nutrients o a 
concentració de metalls. 

• Caracterització dels sediments fluvials 
pel que fa a la concentració de metalls. 

• Avaluació de l�impacte de l�accident 
d�Aznalcóllar del 1998 en les 
característiques fisicoquímiques del riu, 
i detecció d�altres fonts de 
contaminació. 

• Avaluació de la toxicitat potencial de 
l�aigua i dels sediments pels 
organismes aquàtics. 

• Classificació i agrupació dels diferents 
punts de mostreig segons les 
característiques fisicoquímiques. 

 
 
METODOLOGIA 
 
En cadascun del punts i a totes les èpoques 
especificades (vegeu la Figura 1.4 i les Taules 
1.3 i 1.4 del Capítol 1) es van prendre les 
següents mesures per caracteritzar el medi. 
 
Aigua 
Cabal: Per al càlcul del cabal es va escollir un 
tram del riu on tant la profunditat de l�aigua 
com la velocitat fossin el màxim d�homogenis. 
En aquest tram es va fer un transecte en el qual 
cada 10�100 cm (depenent de l�amplada total 
del transecte) es mesurà la profunditat i la 
velocitat de l�aigua. Així, a partir de les sub-
seccions del tram i la velocitat de l�aigua es va 
estimar el cabal circulant, 
 

Q = Σ (secció x velocitat) 
 
El cabal va ser calculat exclusivament en els 
punts de la zona fluvial, i només quan tant la 
profunditat com la velocitat de l�aigua ho 
permeteren. A la zona de maresma, doncs, no es 
disposa de cabals. 
 
D�altra banda, la Confederació Hidrogràfica del 
Guadalquivir (CHG) disposa de tres estacions 
d�aforament al riu Guadiamar: la EA-56, 
situada a la carretera de Gerena a Aznalcóllar i, 
per tant, pocs metres aigües avall del punt de 
mostreig 1; la EA-90, situada a 5,5 km aigües 
avall de la confluència del riu Agrio i, per tant, 
entre els punts 2.1 i 3; i la EA-76 situada a la 
carretera d�Aznalcázar a Pilas i, per tant, al punt 
de mostreig 4 (Figura 1.4 del Capítol 1). A 
l�estació EA-56 el registre de dades des de 
1997/98 al 2001/02 és complet, i per tant les 
dades poden usar-se amb normalitat. A l�estació 
EA-90 manquen alguns períodes, especialment 
les primeres setmanes després de l�accident. 
Finalment les dades de l�estació EA-76, també 
incompletes, cal prendre-les amb precaució, 
degut a la presència d�aigua estancada i a la 
gran amplada de la plana d�inundació, que 
permet que una part de l�aigua no sigui 
comptabilitzada (Gallart et al., 1999). Aquests 
registres també es mostren en els resultats. 
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Paràmetres fisicoquímics mesurats al camp: La 
temperatura de l�aigua, la concentració 
d�oxigen dissolt, la conductivitat i el pH van ser 
mesurats al camp amb els aparells 
corresponents (sensors portàtils Cica-Corning 
M90). 
 
Paràmetres fisicoquímics analitzats al 
laboratori: Per a les anàlisis químiques es va 
agafar una mostra d�aigua en una ampolla de 
plàstic que va ser conservada en fresc fins al 
laboratori. Totes les anàlisis van ser realitzades 
al departament d�Ecologia de la Universitat de 
Sevilla, dintre d�un període de 72 hores i amb 
els mètodes exposats a la Taula 3.1. Per als 
sòlids totals en suspensió, es filtrà una quantitat 
coneguda d�aigua amb filtres de fibra de vidre 
Whatman GF/C prèviament mufltats i pesats, i 
posteriorment assecats en una estufa a 100ºC 
fins a pes constant. 
 
Taula 3.1. Metodologia usada per a les anàlisis 
químiques de l�aigua (APHA, 1980) 

 
Paràmetre Mètode 
Reserva alcalina Volumetria, H2SO4 i indicador mixt 
�itrats Àcid sulfofènic 
�itrits Mètode de Shinn 

Amoni �esslerització per precipitació amb 
SO4Zn i �aOH 

Fosfats Mètode Murphy & Riley 
 
Les mostres d�aigua per a l�anàlisi de metalls es 
van començar a prendre a partir del mostreig de 
setembre de 1999, a tots els punts. La 
biodisponibilitat d�un metall al medi aquàtic i 
per tant, la seva toxicitat per als organismes, 
depèn de la forma en què es trobi el metall; per 
això la Unió Europea recomana utilitzar la 
fracció de metalls dissolts enlloc dels metalls 
totals per determinar graus de toxicitat 
potencial d�un medi (Klein et al., 1999). Per 
tant, es filtrà aigua del riu amb filtres de nitrat 
de cel·lulosa de 0,45 µm de porus i s�agafaren 3 
rèpliques per analitzar els metalls dissolts. Tota 
l�aigua va ser acidificada a 1-2% amb H�O3 
qualitat Suprapur (casa Merck) i conservada a 
4ºC fins a l�anàlisi. Els tubs on es guardaven les 
mostres havien estat rentats prèviament amb 
H�O3 al 10% durant 24 hores, i esbandits amb 
aigua destil·lada i bidestil·lada (sistema milliQ, 
Millipore) diverses vegades per tal d�eliminar 
tots els residus metàl·lics que poguessin tenir. 
 
Paral·lelament, la Consejería de Medio 
Ambiente de la Junta d�Andalusia (a partir 

d�ara CMA), mitjançant la seva xarxa de 
vigilància de la qualitat de les aigües 
superficials, prenia mostres setmanalment o 
mensualment a diferents punts de la conca del 
Guadiamar i mesurava fins a 42 paràmetres, 
segons el lloc i les dates. Algunes d�aquestes 
dades també han estat utilitzades per mostrar els 
resultats. Els punts utilitzats per la CMA es 
mostren a la Figura 1.4 del Capítol 1. 
 
Sediment 
Les mostres de sediment fluvial per a l�anàlisi 
de metalls es començaren a agafar al mostreig 
de setembre de 1999. Es prengueren mostres a 
tots els punts excepte al 5, al Vado del Quema. 
�omés es prengué la capa superficial del 
sediment (primers 5 cm) per considerar que és 
la que més directament influencia sobre els 
organismes bentònics (Margalef, 1983). 
 
En cada punt de mostreig es va agafar sediment 
de 5 zones diferents (coincidint amb les zones 
on s�havia mostrejat la comunitat de 
macroinvertebrats, vegeu el Capítol 4), i es 
barrejà en una galleda. En els llocs on era 
possible, principalment punts de la zona fluvial, 
aquest sediment es passà per un sedàs d�1 mm 
de llum per retirar les pedres i després s�agafà 
una rèplica dins un pot de plàstic de 125 ml. 
Allà on el sediment fresc no es podia tamisar, 
aquesta operació es va deixar per quan el 
sediment estigués sec. Tot el procés es tornà a 
repetir fins a tenir 3 rèpliques. Les mostres es 
transportaren en fred fins al laboratori. 
 
Al laboratori, el sediment es posà en petites 
safates de plàstic i es deixà a l�aire lliure fins 
que fou ben sec. Durant aquest període, d�entre 
1 i 2 setmanes, el material es va mantenir tapat 
amb paper per tal de protegir-lo de possibles 
contaminacions i permetre l�evaporació de 
l�aigua. Un cop sec, aquell sediment que no 
havia estat tamisat, es va passar ara pel sedàs 
d�1 mm. Després, es triturà amb un molí 
d�anelles �Herzog� amb el recipient de carbur 
de tungstè i acer inoxidable fins que s�obtingué 
una mida de partícules inferiors a 150 µm. Tota 
aquella fracció que després d�haver passat pel 
molí encara era massa gran, va ser triturada 
amb un morter d�àgata fins obtenir la mida de 
partícula desitjada. 
 
La digestió del sediment es va fer amb aigua 
règia, seguint la norma ISO/CD 11466 (ISO, 
1995) lleugerament modificada: la quantitat de 
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mostra i, per tant, de reactius, va ser la meitat, 
seguint la metodologia posada a punt pel 
laboratori dels Serveis Cientificotècnics de la 
Universitat de Barcelona. Els valors de metalls 
en sediment, doncs, no es refereixen a metalls 
totals sinó als extraïbles en aigua règia, i 
s�expressen sempre amb base al pes sec. 
S�agafaren 1,5 g de sediment triturat i es 
deixaren en 14 ml de H�O3 i HCl en proporció 
1:3 durant 16 hores a temperatura ambient. 
Després s�escalfaren a reflux a 130ºC durant 
dues hores més. Finalment es filtrà ràpidament 
amb un filtre de porus mig i s�enrasà a 50 ml 
amb H�O3 0,5 M. Totes les digestions es van 
acompanyar d�un mínim de 2 blancs i del 
material de referència més semblant a les 
mostres analitzades que certifiqués uns resultats 
de metalls extrets amb aigua règia (LGC 6139, 
River Clay Sediment). Per al conjunt de les 
digestions realitzades, els resultats del material 
de referència presentaven un error màxim del 
6% respecte el valor certificat, excepte pel cas 
del Zn, on l�error fou del 13% (Taula 3.2). En el 
cas del Zn, per tant, podem considerar que els 
valors obtinguts estan lleugerament 
infravalorats. 
 
Tot el material usat en el procés, des de la 
recol·lecció de les mostres fins a l�anàlisi dels 
metalls, va ser prèviament rentat amb H�O3 al 
10% durant 24 hores, i esbandit amb aigua 
destil·lada i bidestil·lada diverses vegades per 
tal d�eliminar els residus metàl·lics. 
 
Anàlisi de metalls 
Tant a l�aigua com al sediment fluvial es van 
analitzar els 7 metalls que des de l�accident de 
les mines d�Aznalcóllar van considerar-se més 
importants, bé per les grans quantitats en què 

havien estat abocats al medi, bé per la seva 
elevada toxicitat sobre els éssers vius. Aquests 
van ser el zinc (Zn), el coure (Cu), el plom (Pb), 
l�arsènic (As), el cadmi (Cd), el tali (Tl) i 
l�antimoni (Sb). Tots ells es trobaven en els 
llots vessats a concentracions molt més 
elevades que en els sediments naturals 
(Alastuey et al., 1999). 
 
Després de l�acidificació de l�aigua filtrada o de 
la digestió del sediment fluvial, la majoria de 
mostres van haver-se de diluir, ja que les 
mostres han de presentar una concentració 
d�àcid al voltant de l�1-2% per poder ser 
analitzades. La dilució es feia en funció de les 
quantitats esperades de metalls i de la proporció 
d�àcid de la mostra. �omés les mostres d�aigua 
dels llocs amb concentracions inferiors de 
metalls podien ser passades sense diluir, ja que 
la concentració d�àcid nítric que tenien era 
adequada. 
 
La detecció dels metalls va efectuar-se per 
espectrometria de masses de plasma acoblat 
inductivament (espectròmetre ICP-MS Perkin-
Elmer model Elan 6000), usant rodi (Rh) com a 
estàndard intern. S�utilitzà també un patró de 
clor (Cl 400 ppm o 200 ppm) per calcular la 
possible interferència amb l�As. Els nivells de 
detecció de l�aparell són variables en funció del 
seu grau de netedat i del tipus de mostra, però 
són inferiors als següents valors en ppb: Zn: 
0,2; Cu: 0,2; Pb: 0,1; As: 0,2; Cd: 0,05; Tl: 
0,05; Sb: 0,05. 
 
Per a les anàlisis estadístiques, aquells valors 
inferiors al límit de detecció (LD) van ser 
substituïts per ½ LD (Karouna-Renier i 
Sparling, 2001), recalculant després el valor 

 
Taula 3.2. Concentracions mesurades (valors en mg/kg PS; �=34) i certificades en el material de 
referència de sediment (LGC 6139, River Clay Sediment). Es mostra la diferència entre mitjanes i el % 
d�error respecte el valor certificat. 

 Valor mesurat  Valor certificat    

 Mitjana Desv. est.  Mitjana Desv. est.  Diferència1 % error 

Zn 466 31  513 9  66 13 
Cu 79 10  92 2  5,0 5,4 
Pb 165 11  160 3  0,7 0,5 
As 26 4  27 1  0,9 3,5 
Cd 2,2 0,2  2,3 0,1  0,01 0,3 

1 Es tenen en compte les desviacions estàndard. 
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final segons el pes de la mostra o segons la 
dilució aplicada. Quan el clor interfereix la 
lectura de l�As, el valor d�As de la mostra és 
sempre inferior a l�obtingut i, per tant, aquests 
casos sempre s�indiquen en els resultats. 
 
Els diferents processos de digestió de les 
mostres així com l�anàlisi de metalls per ICP-
MS van realitzar-se al Serveis Cientificotècnics 
de la Universitat de Barcelona, sota la 
supervisió dels seus tècnics de laboratori. 
 
Tractament estadístic de les dades 
 
Comparacions entre els punts 
Per tal de comparar el valor de cada variable 
mesurada entre els diferents punts de mostreig, 
primer es procedí a normalitzar les dades. La 
normalització es va fer mitjançant el logaritme, 
ja que la majoria de les variables estaven 
desplaçades a la dreta (Legendre i Legendre, 
1998, Sokal i Rohlf, 1995). En alguns casos les 
dades originals es van multiplicar per un factor 
de 10 per tal d�eliminar els valors menors que 1 
(Sokal i Rohlf, 1995). En d�altres casos, això 
s�aconseguí sumant 1 (Legendre i Legendre, 
1998). L�ajust a una distribució normal es 
comprovà amb el test de Kolmorogov-Smirnov 
(p>0,05). Per aquelles variables que no podien 
ser normalitzades amb una transformació 
simple es van mantenir els valors originals, fora 
que la transformació fes simètrica la distribució 
de la variable, ja que per determinades anàlisis, 
la no-normalitat no afecta si la variable és 
simètrica (Legendre i Legendre, 1998). Les 
variables usades i la seva transformació es 

mostren a la Taula 3.3. En tots els casos, 
després les dades es van estandarditzar dividint 
cada valor de la variable entre el valor màxim, 
per tal d�homogenitzar les unitats (Legendre i 
Legendre, 1998). 
 
La temperatura i la concentració d�oxigen 
dissolt no s�han utilitzat en les anàlisis, per falta 
de normalitat i manca de dades respectivament. 
 
La diferència d�un paràmetre entre els punts de 
mostreig es va testar mitjançant una anàlisi de 
la variància (A�OVA). Quan els requisits per 
aquest mètode paramètric no es compliren, les 
diferències es testaren amb la prova de Kruskal-
Wallis. Si els testos eren significatius (p<0,05), 
es calculava entre quins punts hi havia 
diferències mitjançant la prova de 
comparacions múltiples de Games-Howell, que 
no pressuposa homogeneïtat de les variàncies 
(Sokal i Rohlf, 1995). En les variables no 
normalitzades, només es va testar la diferència 
entre el punt afectat i el punt de control (de 
cada zona) mitjançant la prova de Mann-
Whitney. 
 
Les correlacions entre variables, inclosa la 
distància a la mina, es feren amb les dades 
originals no transformades i mitjançant el 
coeficient de correlació lineal no paramètric de 
Spearman. Per als metalls a l�aigua, la relació 
amb la distància a la mina es va fer seguint una 
funció exponencial. 
 
Ordenació dels punts 
Per tal de veure si els punts de mostreig es 

 
Taula 3.3. Transformació que normalitza cada variable. Transform.: transformació; TSS: sòlids en 
suspensió totals; s. t.: sense transformar 
 

Aigua Transform.  Aigua Transform.  Sediment Transform. 

Conductivitat log (X*10)  Zinca log (X)  Zinc log (X) 
Alcalinitat log (X+1)  Coure s. t.  Coure log (X) 
TSS log (X*1000)  Plom log (X*10)  Plom log (X) 
pH s. t.  Arsènic log (X*10)  Arsènic log (X) 
Fosfata log (X*1000)  Cadmi log (X*100)  Cadmi log (X+1) 
�itrat log (X*10)  Tali log (X*100)  Tali log (X*100) 
�itrit log (X*100)  Antimoni log (X*100)  Antimoni log (X*1000) 
Amoni log (X+1)       

aVariable no normalitzada (p<0,05) però simètrica 
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podien agrupar d�alguna manera i quines 
variables determinaven més aquesta ordenació, 
es van fer tres anàlisis de components principals 
(ACP) (ter Braak i Prentice, 1988; ter Braak, 
1994): una anàlisi amb tots els punts de 
mostreig, una altra amb els punts de la zona 
fluvial per separat, i una tercera amb els punts 
de la zona de maresma. Prèviament, es va 
calcular la llargada del gradient de les dades 
mitjançant una anàlisi de correspondències 
sense la tendència (DCA, de l�anglès Detrended 
Correspondence Analysis), per confirmar que 
es tractava d�un gradient curt (<4) i que, per 
tant, es podien utilitzar mètodes d�ordenació 
lineals com l�ACP (Legendre i Legendre, 
1998). 
 
Després, es va seguir el següent procediment: 
Es van agafar les dades de tots aquells punts i 
èpoques de mostreig on es disposava de valors 
per totes les variables. Quan en algun punt o 
època faltava algun valor, es podia optar per 
treure tot aquell punt o aquella variable. Ara bé, 
quan es tracta de poques dades és recomanable 
intentar omplir el forat (Legendre i Legendre, 
1998) per no perdre tanta informació. Per això 
per algunes variables, es va extrapolar el valor a 
partir de les altres dades d�aquell punt. 
Finalment va quedar una matriu amb 82 casos i 
23 variables, classificades en tres grups: 
variables fisicoquímiques generals, 
concentració de metalls a l�aigua i concentració 
de metalls al sediment. 
 
Per tal que les variables amb una elevada 
correlació no tinguin més pes a l�anàlisi, per 
cadascun dels grups de variables es calcularen 
els coeficients de correlació lineal de Spearman, 
i s�eliminaren de les anàlisis aquelles que 
presentaven correlacions significatives 
(p<0,01) amb coeficients superiors a 0,7 
(Annex 3.1). Finalment la matriu va quedar 
reduïda a 13 variables: pH, conductivitat, 
alcalinitat, sòlids en suspensió totals, fosfats, 
nitrats, nitrits, amoni, concentració de Zn, Pb, 

As i Sb a l�aigua, i concentració de Zn al 
sediment. 
 
Al punt de mostreig 5 no es varen prendre 
dades de metalls en sediment. Això provocava 
que tot aquest punt s�hagués d�eliminar de les 
anàlisis o bé s�hagués d�extrapolar la 
concentració de Zn al sediment. Es va optar per 
aquesta segona opció. L�extrapolació es va fer a 
partir de la recta de regressió per cada mes de 
mostreig obtinguda a partir de la concentració 
de Zn als altres punts (especialment els més 
propers al punt 5: 3, 4, 6 i 7.1) i la distància a la 
mina. Després, a partir de la distància del punt 5 
a la mina, s�interpolaren els valors amb la recta 
 

y = ax + b 
 
on y és la concentració de metall al punt 5, x és 
la distància a la mina, i a i b són els coeficients 
trobats, que es mostren a la Taula 3.4. 
 
Els valors del punt 5 en cada època es van 
introduir a les anàlisis com a casos 
suplementaris, de manera que els estadístics es 
calculen sense tenir en compte aquest punt, 
però després aquests casos es representen en el 
mateix espai multidimensional que la resta de 
punts. 
 
Les correlacions de Speraman, les A�OVA i 
les proves de Kruskal-Wallis, Kolmorogov-
Smirnov, Games-Howell i U de Mann-Whitney 
es van realitzar amb el paquet estadístic SPSS 
(SPSS, 2001a). L�ajust a una funció 
exponencial es va realitzar amb el programa 
SigmaPlot (SPSS, 2001b). L�anàlisi 
multivariant (DCA i ACP) es va fer amb el 
paquet estadístic CA�OCO (ter Braak i 
Smilauer, 1997). 
 
 
 
 
 

 
Taula 3.4. Coeficients de les rectes de regressió entre la concentració de Zn als punts propers al punt 5 i la 
distància a la mina, per cada època de mostreig. 
 
 Set-99 Gen-�� Mai-�� Jul-�� Abr-�1 Jul-�1 Mai-�2 Jul-�2 Mai-�3 Jul-�3
a -71,7 -7,4 -16,3 -24,6 -3,6 -31,9 -22,6 -20,0 -7,5 -17,2 
b 5283 816,9 1386 2039 818,8 1673 1312 1236 780,4 1136 
R2 0,838 0,807 0,804 0,585 0,234 0,961 0,978 0,828 0,761 0,828 
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RESULTATS 
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Figura 3.1. Cabal mitjà diari a les estacions d�aforament de la CHG de Gerena, El Guijo i Aznalcázar, des 
d�octubre de 1997 a setembre de 2002. La línia discontínua vertical indica el dia de l�accident de les mines 
d�Aznalcóllar. Les fletxes de l�eix inferior indiquen les èpoques de mostreig. Els símbols * o *¯¯¯* indiquen 
períodes en què no hi ha dades. 
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L’aigua 
 
Cabal 
 
Durant el període d�estudi, o més àmpliament 
des de l�accident d�Aznalcóllar l�abril de 1998, 
fins on es disposa de dades, el setembre de 
2002, es pot observar la gran variabilitat 
hidrològica del Guadiamar, tant estacional com 
interanual (Figura 3.1). Per una banda, els 
cabals són elevats des de novembre a abril, i 
baixos l�altra meitat de l�any, i arriben a 
estroncar-se en alguns trams durant els mesos 
d�estiu. Malgrat això, també es diferencien anys 
amb cabals més o menys elevats. A partir de 
l�abril de 1998, i després d�un any hidrològic 
molt humit (74,6 hm3 a Gerena, segons dades de 
la CHG), comença un període de molta sequera, 
que s�estén fins pràcticament l�octubre de 1999. 
Així doncs, a l�any 98/99 tan sols s�enregistren 
3 hm3 a Gerena, i el 99/00, malgrat presentar 
una tardor més humida, tan sols acumula 8,67 
hm3. A partir de l�any 2000/01 les aportacions 
anuals són més elevades, amb 36 i 23 hm3 
anuals. 
 
Comparant el cabal mesurat en les tres 
estacions d�aforament, s�observa com aigua 
amunt i aigua avall de l�entrada de l�Agrio els 
cabals no sempre estan relacionats (Figura 3.2). 
En canvi, aigua avall del riu Agrio, les dues 
estacions d�aforament presents mostren una 
elevada correlació entre els cabals, d�on es 
dedueix que, per sota del riu Agrio el cabal del 
riu ve determinat tant per la climatologia com 
per la gestió de l�embassament. 

 
Temperatura i oxigen dissolt 
 
En tots els punts de mostreig la temperatura 
segueix un patró estacional molt marcat. És 
elevada de maig a octubre, per sobre dels 20ºC i 
màximes mitjanes diàries de 26ºC, i baixa de 
novembre a abril, per sota dels 20 i mínimes 
mitjanes de 9ºC. Paral·lelament a les 
fluctuacions de la temperatura, canvia la 
concentració d�oxigen dissolt, que és més 
elevada a l�hivern que a l�estiu. El tram superior 
del riu presenta concentracions d�oxigen dissolt 
entre 3 i 13 mg/l, segons l�època de l�any, i a la 
zona d�Entremuros les concentracions van de 2 
a 19 mg/l. Al tram intermig és on es donen 
episodis amb concentracions d�oxigen molt 
baixes. Al punt 4, Aznalcázar, des de maig a 
octubre de 1999, s�enregistren concentracions 
d�oxigen per sota d�1 mg/l. Al punt 5, Vado del 
Quema, aquestes concentracions tan baixes es 
donen des de finals d�estiu a finals de tardor 
dels anys 1998, 1999 i 2000. L�any 2001 les 
concentracions en aquesta època es troben entre 
1 i 3 mg/l, però els anys 2002 i 2003 ja no 
s�enregistren més episodis de baixes 
concentracions d�oxigen dissolt (dades de la 
CMA, no mostrades). 
 
Conductivitat i pH 
 
Al llarg de tot el Guadiamar, aigua avall de la 
unió amb l�Agrio, la conductivitat de l�aigua 
pateix oscil·lacions estacionals. En general 
durant els mesos d�estiu els valors són més 
elevats que a l�hivern, sovint més del doble. Al 
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Figura 3.2. Diagrames de dispersió entre el cabal mitjà diari enregistrat a dues estacions d�aforament 
consecutives. r és el coeficient de regressió lineal de Pearson. 
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tram comprès entre el riu Agrio i la població de 
Sanlúcar la Mayor aquestes oscil·lacions són 
molt acusades, i a l�estiu es tripliquen els valors 
trobats a l�hivern (Figura 3.3 a i b). En canvi, 
més avall (Figura 3.3 c) tot i que la 
conductivitat també presenta oscil·lacions 
estacionals, aquestes ja no segueixen un patró 
estacional, sinó que es troben desplaçades; la 
tardor sol ser en aquest punt, l�època amb 
conductivitats més elevades, especialment l�any 
1998 i el 1999. Més avall encara, ja a l�entrada 
de la maresma transformada d�Entremuros, la 
conductivitat torna a presentar un clar patró 
estacional que es manté per totes les estacions 
d�aquesta zona (dades no mostrades). Els valors 
d�estiu són molt elevats, per damunt de dels 
3.500 o 4.000 µS/cm a la zona superior (Figura 
3.3 d) i fins a 8.000 µS/cm a la banda baixa 
d�Entremuros.  
 
El pH també presenta un cert patró temporal i 
espacial, i igual que la conductivitat, les 
fluctuacions són més acusades prop de la unió 
amb el riu Agrio (Figura 3.3 a i b) que aigües 
avall (Figura 3.3 c i d). A la zona superior, el 
pH té un comportament invers a la 
conductivitat: disminueix a l�estiu i augmenta a 
l�hivern. Per contra, al tram mitjà (Figura 3.3 c) 
i baix (Figura 3.3 d), aquesta variació es dóna al 
revés: augmenta el pH a finals d�estiu 
conjuntament amb l�augment de la 
conductivitat. La magnitud de les oscil·lacions 
també varia amb l�espai. Així doncs, mentre 
que a l�estació del Guijo el pH oscil·la entre 
valors entorn de 7 a l�hivern i entorn de 4 a 
l�estiu (Figura 3.3 a), aigua avall en tot l�any el 
pH no acostuma a ser inferior a 6,5, i pren 
valors fins a 9,5. 
 
A part d�aquest comportament general que s�ha 
mantingut durant pràcticament tot el període 
d�estudi, tots dos paràmetres tenen un 
comportament diferent durant els primers dies 
després de l�accident d�Aznalcóllar. Amb el 
vessament miner, la conductivitat va augmentar 
molt mentre que el pH va caure dràsticament, i 
aquest efecte va notar-se a tot el tram afectat del 
Guadiamar, des del riu Agrio fins al final 
d�Entremuros. Tots dos paràmetres van 
recuperar els valors que es presentaran durant 
els següents cinc anys en tan sols uns 10 dies. 
 

Pel que fa als punts de mostreig d�aquest estudi, 
la presa de mostres discreta en el temps, i a més 
a més en intervals heterogenis, sovint no permet 
detectar patrons estacionals, malgrat de vegades 
intuir-los. Ara bé, el valor de les variables 
fisicoquímiques estudiades revela en alguns 
casos un patró espacial, pel conjunt de tots els 
mostrejos realitzats (Figures 3.4 i 3.5). El pH es 
manté durant tot l�estudi prop de la neutralitat 
al punt de control 1 i, en canvi, rarament és 
superior a 6 al punt 2. El punt 2.1 presenta 
variacions estacionals semblants a les de la 
Figura 3.3a, amb els valors més baixos (mitjana 
i desviació estàndard de 4,5 ± 0,6) al juliol dels 
anys 2000, 2001 i 2002. A partir del punt 3 i 
fins al punt 5 el pH es manté també al voltant 
de la neutralitat, tot i que s�observa una mitjana 
creixent al llarg d�aquest tram (Figura 3.4). Les 
variacions de pH en aquests tres punts són més 
elevades que en el punt de control 1. A la zona 
fluvial, el pH mitjà de tots els mostrejos és 
significativament inferior en els punts 2 i 2.1 
respecte a l�1, mentre que la resta de punts 
afectats no es diferencien (Taula 3.5). A la zona 
de maresma, el pH mitjà dels punts 6 a 10, és 
més elevat que a la zona fluvial. Destaca el punt 
7.1 en tenir un pH molt constant i superior 
(significativament diferent del punt de control 
10) (Taula 3.5).  
 
El gradient de pH que s�observa en els punts 
afectats per la mina també es veu en altres 
paràmetres. La conductivitat, malgrat presentar 
el patró estacional mencionat anteriorment, 
també mostra un clar patró espacial (Figura 
3.4). Al punt de control de la zona fluvial (punt 
1) la conductivitat mitjana és de 476 µS/cm, 
significativament inferior a la resta de punts. 
Aigües avall de les mines d�Aznalcóllar 
s�enregistra una conductivitat mitjana de 2.534 
µS/cm, que va disminuint al llarg de tota la 
zona fluvial (Taula 3.5). A la zona de maresma 
la conductivitat mitjana torna a augmentar, i 
també ho fa la variabilitat estacional de la 
conductivitat, amb registres des de valors de 
poc més de 1.200 µS/cm fins a més de 12.000 
µS/cm (Figura 3.4). Els tres punts situats a 
Entremuros tenen una conductivitat mitjana 
significativament més elevada que la del punt 
10 (Taula 3.5), on es manté bastant constant 
durant tot el període d�estudi (Figura 3.4). 
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Figura 3.3. Conductivitat i pH al llarg del temps a a) El Guijo, b) Pont de Las Doblas, c) Vado del Quema, d) 
Pont de Don Simón. Les fletxes a l�eix inferior indiquen les dates de mostreig. També es mostra el dia de 
l�accident miner. 
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Figura 3.4. pH, conductivitat, alcalinitat i sòlids en suspensió en cada punt de mostreig durant tot el període 
d�estudi. Les caixes marquen el 25, 50 i 75% de les dades, i els bigotis, el 5 i el 95%. 
 
 
Taula 3.5. Mitjana (desviació estàndard) de diferents variables en cada punt de mostreig, per tots els mesos 
mostrejats. Per les variables normalitzades, lletres diferents indiquen diferències significatives entre els punts 
d�una mateixa zona (Games-Howell, p<0,05). Per les variables no normalitzades, s�indiquen les diferències entre 
els punts afectats i el punt de control de cada zona (U de Mann-Whitney, **p<0,01). 
 

 Zona fluvial  Zona de maresma 
Punts 1 2 2.1 3 4 5  6 7.1 8 1� 
            
pH 7,6 4,6** 6,2** 7,4 7,4 7,9  8 8,7** 7,9 7,8 
 (0,4) (0,9) (1,1) (0,5) (0,5) (0,5)  (0,6) (0,4) (0,6) (0,6) 
            
Conductivitat 476a 2534c 1705b,c 1543b 1485b 2190b,c  3360b 6014b 4614b 828a 
µS/cm (71) (834) (843) (585) (297) (1710)  (3028) (4458) (2709) (550) 
            
Alcalinitat 3,2d 0,1a 0,7b 1,7c 3,7c,d 5,1d  3,6 1,9 3,6 2,9 
meq/l CaCO3 (1,1) (0,1) (0,7) (0,8) (2,1) (3,8)  (2) (0,9) (1,9) (1,2) 
            
Sòlids suspesos 9a 14a,b 93a,c 30a,d 32b,c,d 60c,d  122 155 271 279 
mg/l (9) (8) (262) (37) (26) (54)  (111) (87) (228) (278) 
            
Fosfat 0,026 0,027 0,017 0,013 0,192 0,586**  0,088 0,033 0,027 0,078 
mg/l P (0,0) (0,0) (0,0) (0,0) (0,5) (0,5)  (0,2) (0,0) (0,0) (0,1) 
            
�itrat 1,44 0,45 1,62 1,87 1,57 1,46  0,39 0,71 0,56 0,9 
mg/l �  (1,7) (0,6) (1,6) (1,6) (1,4) (1,9)  (0,6) (0,7) (0,7) (1,8) 
            
�itrit 0,03a,c 0,01a 0,02a,b 0,04b,c,d 0,11c,d 0,17d  0,04 0,04 0,03 0,03 
mg/l � (0,0) (0,0) (0,0) (0,0) (0,1) (0,2)  (0,1) (0,1) (0,1) (0,0) 
            
Amoni 0,42a 0,57a,c 0,65a,c 0,57a,b 1,01a,c 3,32c  1,05 0,55 0,76 0,82 
mg/l � (0,3) (0,7) (0,6) (0,5) (1,3) (5,3)  (1,2) (0,3) (0,6) (0,5) 
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Igualment, l�alcalinitat es veu influenciada per 
la presència de la mina a la zona fluvial. Al riu 
Agrio és nul·la pràcticament a tots els 
mostrejos, o extremadament baixa. Però 
augmenta progressivament al llarg del tram 
fluvial i assoleix valors semblants al control a 
partir del punt 4 (Taula 3.5). 
 
L�explotació minera està condicionant 
fortament el valor d�aquests tres paràmetres 
(pH, conductivitat i alcalinitat), que 
experimenten un canvi brusc des de les aigües 
no afectades del punt 1 a la resta de punts 
afectats. Alcalinitat i pH assoleixen valors 
semblants als control a partir del punt 5, cosa 
que no es dóna amb la conductivitat. Les 
característiques tan diferents de la zona de 
maresma fan que la influència de la mina no 
pugui diferenciar-se de la resta de factors. 
 

La concentració de sòlids en suspensió és molt 
variable en el temps i en l�espai (Figura 3.4). En 
general, els valors mitjans són més elevats a la 
zona de maresma que a la fluvial, malgrat que 
en determinats moments es poden enregistrar 
pics en algun punt del tram fluvial (Taula 3.5). 
 
La concentració de nutrients 
 
El comportament dels nutrients a les aigües del 
Guadiamar ja no presenta una clara relació amb 
l�explotació minera, i cobren importància altres 
elements de pertorbació. Les concentracions de 
fosfat es mantenen baixes i poc variables al 
tram més alt d�estudi, des del punt 1 al 3 
(Figura 3.5). En aquests punts no s�observen 
tendències temporals, ni al llarg dels cinc anys 
d�estudi ni estacionalment al llarg de l�any. Al 
punt 4 les concentracions de fosfat són 
lleugerament més altes, i amb grans diferències 
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Figura 3.5. Concentració de fosfats, nitrats, nitrits i amoni en cada punt de mostreig durant tot el període 
d�estudi. Les caixes marquen el 25, 50 i 75% de les dades, i els bigotis, el 5 i el 95%. 
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temporals. En aquest punt el fosfat és molt 
elevat durant el setembre de 1999. Al punt 5 
també s�observen elevades concentracions de 
fosfat; en aquest cas, els episodis amb 
concentracions molt elevades són recurrents, i 
afecten especialment els mostrejos d�estiu i 
tardor. El valor mitjà de fosfats d�aquest punt és 
significativament superior al del punt 1 (Taula 
3.5). A la zona de maresma les concentracions 
són altre cop més baixes, però amb importants 
variacions temporals, especialment al punt 6. 
Tot i no haver-hi diferències estacionals molt 
acusades, els fosfats tendeixen a ser més elevats 
a la primavera que a l�estiu. 
 
La concentració de nitrat és molt variable en el 
temps, i no s�adverteixen patrons temporals ni 
espacials. En general, a la zona de maresma és 
més baixa que a la zona fluvial, a excepció del 
punt 2, que presenta sempre concentracions de 
nitrat baixes. En els valors mitjans, però, no 
s�observen diferències significatives (Taula 
3.5). Per contra, el nitrit i l�amoni presenten una 
distribució espacial semblant a la del fosfat, ja 
que són relativament baixos des del punt 1 al 3, 
augmenten i es fan més variables en el punt 4 i 
5, i mantenen una certa variabilitat als punts de 
la maresma (Figura 3.5). En conjunt els valors 
de l�estiu són més baixos que els de primavera 
(excepte en el punt 1). 
 
La concentració de metalls 
 
Les dades pròpies de concentració de metalls a 
l�aigua comencen a agafar-se al setembre de 
1999, més d�un any més tard de l�accident 
miner. Per valorar la influència de l�accident és 
interessant agafar registres més llargs com els 
que efectua la CMA. Amb aquestes dades 
s�aprecia un augment d�un a tres ordres de 
magnitud de la concentració de tots els metalls 
analitzats (Zn, Cu, Pb, As, Cd, �i, Mn) durant 
els primers dies posteriors a l�accident. Tal com 

s�apreciava amb el pH o la conductivitat 
(Figura 3.3), les concentracions de metalls a 
l�aigua disminueixen molt durant les primeres 
setmanes després de l�accident, i mantenen al 
llarg dels cinc anys següents oscil·lacions d�un 
nivell de magnitud inferior. En molts metalls 
(Cd, Pb, Cu) no és possible observar aquestes 
variacions perquè els valors són inferiors al 
límit de detecció instrumental (dades no 
mostrades, CMA). El Zn i l�As tenen valors 
superiors al límit de detecció, i mostren uns 
certs patrons estacionals i espacials. El Zn, 
durant tot el període d�estudi, disminueix a 
mida que ens allunyem de la mina fent-se 
pràcticament indetectable a la zona 
d�Entremuros (Figura 3.6c). A uns 15 km aigua 
avall de l�explotació minera, a Las Doblas, la 
concentració de Zn ha anat minvant durant 
aquests anys, per bé que amb oscil·lacions 
(Figura 3.6 a). Més avall, tant en el tram mitjà 
del Guadiamar com al curs baix, més que una 
disminució temporal s�observen oscil·lacions 
estacionals, de manera que durant els mesos 
d�hivern les concentracions de Zn són superiors 
a les de l�estiu (Figura 3.6 b i c).  
 
L�As té un patró tan espacial com temporal 
diferent del Zn. Durant tot el període d�estudi, 
les concentracions són més baixes a la zona 
superior que al tram mitjà o baix del riu 
Guadiamar; les concentracions màximes es 
troben al tram mitjà, mentre que les mínimes 
poden ser més elevades al tram baix que al 
mitjà (Figura 3.7). A la zona del Vado del 
Quema s�observa un patró estacional molt clar, 
on l�As augmenta durant els mesos d�estiu i 
tardor i disminueix a l�hivern i primavera 
(Figura 3.7 b). Aquest mateix patró sembla 
intuir-se a Las Doblas, però amb valors absoluts 
molt més baixos, sovint per sota del nivell de 
detecció instrumental (Figura 3.7 a). A Don 
Simón, les fluctuacions no són tan evidents 
(Figura 3.7 c). 
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Figura 3.6. Evolució temporal de la concentració de Zn dissolt en aigua (mg/l) a a) Las Doblas, b) el Vado del 
Quema i c) el pont de Don Simón. A l�esquerra i amb una escala de l�eix Y diferent, es mostra el període entre 
l�abril de 1998 i el desembre de 1998. A la dreta, el període entre gener de 1999 i agost de 2003. Les fletxes a 
l�eix inferior indiquen les dates de mostreig. Dades de la CMA. 
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Figura 3.7. Evolució temporal de la concentració d�As dissolt en aigua (mg/l) a a) Las Doblas, b) el Vado del 
Quema i c) el pont de Don Simón. A l�esquerra i amb una escala de l�eix Y diferent, es mostra el període entre 
l�abril de 1998 i el desembre de 1998. A la dreta, el període entre gener de 1999 i agost de 2003. Les fletxes a 
l�eix inferior indiquen les dates de mostreig. Dades de la CMA. 
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Els resultats de la concentració de tots els 
metalls analitzats per nosaltres en aquest estudi 
es resumeixen a la Figura 3.8. Es pot apreciar 
com, tot i la variació existent entre les dades de 

cadascun dels punts de mostreig, el Zn, el Cu, 
el Pb, el Cd i el Tl són baixos als punts de 
control 1 i 10, i a la resta de punts tenen 
tendència a decréixer a mida que ens allunyem 
de la mina. L�As, tal com s�apreciava 
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Figura 3.8. Diagrames de caixa de la concentració de metalls dissolts en l�aigua (µg/l) en cada punt de 
mostreig, des de setembre de 1999 fins a juliol de 2003. 
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anteriorment, té tendència a augmentar aigües 
avall, i és present al punt 1 en quantitats 
superiors a les de sota la mina, mentre que l�Sb 
presenta el seus màxims al tram intermig del 
Guadiamar. Aquest comportament es tradueix 
en uns coeficients de correlació lineal positius i 
significatius entre el Zn, Cu, Pb, Cd i Tl; 
aquests mateixos metalls (excepte el Pb) es 
correlacionen amb l�As significativament, però 
negativament, és a dir, com més elevats són els 
seus valors, més baixos són els de l�As. Per 
contra, l�Sb només es correlaciona amb l�As, 
positivament i a més a més, amb un coeficient 
molt baix (Taula 3.6). 

 
Taula 3.6. Coeficients de correlació lineal de 
Spearman entre els metalls dissolts a l�aigua, en tots 
els punts i dates de mostreig. �=nombre de mostres. 
 

 N Zn Cu Pb As Cd Tl 

Cu 93 0,67**      

Pb 93 0,51** 0,55**     

As 93 -0,65** -0,33** -0,18    

Cd 93 0,83** 0,72** 0,56** -0,54**   

Tl 93 0,82** 0,59** 0,47** -0,60** 0,71**  

Sb 93 -0,07 -0,08 -0,08 0,27** -0,18 0,05 
**p<0,01 

C
on

ce
nt

ra
ci

ó 
(µ

g/
l)

0

10000

20000

30000

40000

50000

60000

70000

Punt 1
Punt 2
Punt 2.1

C
on

ce
nt

ra
ci

ó 
(µ

g/
l)

0

500

1000

1500

2000

2500

3000

3500

se
t 9

9

ge
n 

00

m
ai

 0
0

ju
l 0

0

ab
r 

01

ju
l 0

1

m
ai

 0
2

ju
l 0

2

m
ai

 0
3

ju
l 0

3

C
on

ce
nt

ra
ci

ó 
(µ

g/
l)

0

100

200

300

400

500

Punt 10
Punt 6
Punt 7.1
Punt 8

ZINC

a)

b)

c)

Punt 1
Punt 3
Punt 4
Punt 5

 
 
Figura 3.9. Evolució temporal de la concentració de Zn dissolt a l�aigua (µg/l). a) punts propers a la mina 
i punt de control 1. b) punts intermitjos de la zona fluvial i punt de control 1. c) punts de la zona de 
maresma. 
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L�anàlisi de metalls per espectrometria de 
masses (ICP-MS) permet la detecció dels 
elements a concentracions extremadament 
baixes, de menys d�1 µg/l. Aquesta tècnica 
d�anàlisi proporciona un instrument molt valuós 
per detectar traces de contaminació que d�altra 
manera queden amagades. Per al Zn, el Cu, l�As 
i el Cd, els resultats obtinguts en aquest estudi 
són comparables als obtinguts per la CMA en 
aquells punts on es superaven els límits de 
detecció de la tècnica utilitzada pels seus 
laboratoris. Per als altres metalls, o per als 
punts amb concentracions més baixes, l�anàlisi 
per ICP-MS dóna millors resultats. Els resultats 

detallats de l�anàlisi de la concentració de 
metalls a l�aigua es poden trobar a l�annex 3.2. 
Aquests valors són molt variables en tots els 
punts de mostreig i en el temps, malgrat una 
tendència general a la disminució. Als punt 2, 
2.1, 3 i 4 les concentracions de Zn, Cu i Cd es 
mantenen sempre superiors al punt de control 1, 
i són més elevades com més a prop de la mina 
s�està (Figura 3.9). L�Sb també és més elevat en 
aquests punts que en el punt 1, però a diferència 
dels metalls anteriors, la concentració augmenta 
en allunyar-se de la mina. Pel Pb, les 
concentracions prop de la mina (punts 2 i 2.1) 
baixen molt a partir del setembre de 1999, sense 
diferenciar-se després de les del punt 1, i als 
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Figura 3.1�. Evolució temporal de la concentració d�As dissolt a l�aigua (µg/l). a) punts propers a la 
mina i punt de control 1. b) punts intermitjos de la zona fluvial i punt de control 1. c) punts de la zona 
de maresma. 
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altres punts del tram fluvial (punts 3, 4 i 5) ja al 
setembre de 1999 eren semblants a les 
concentracions control. El Tl és elevat sobretot 
en el període comprès entre l�abril de 2001 i el 
juliol de 2002, i després disminueix. Finalment 
l�As és més baix als punts 2, 2.1, 3, 4 i 5 
(primavera) que al punt 1, mentre que al punt 5, 
les concentracions són molt més elevades a 
l�estiu (Figura 3.10). 
 
A la zona de maresma les concentracions dels 
set metalls són sempre semblants a les del punt 
10 (Figures 3.9 i 3.10). Ja hem comentat com 
per al cas del Zn, les concentracions a la 
maresma són baixes (amb algunes oscil·lacions 
temporals, Figura 3.6 c) excepte durant les 
primeres setmanes després del vessament. 
L�analítica de metalls fins a nivells de detecció 
més baixos no aporta informació nova. 
 
La disminució espacial dels metalls aigües avall 
de les mines d�Aznalcóllar, i sense tenir en 
compte els punts de control fora de la zona 
afectada, tendeix a seguir una funció 
exponencial del tipus  
 

M=a·exp-bD 
 
on M és la concentració del metall dissolt a 
l�aigua, D és la distància a la mina i a i b són els 

coeficients. El Zn, el Cu, el Cd i el Tl en tots els 
mostrejos disminueixen exponencialment 
malgrat que els nivells detectats o la velocitat 
de disminució puguin variar entre metalls o 
entre mostrejos (Figura 3.11). El Pb segueix 
també una disminució exponencial de la 
concentració en aigua fins l�any 2001; a partir 
del 2002 les concentracions vora l�explotació 
minera són molt més baixes, amb augments 
puntuals a la zona de maresma. Tal com 
s�observa a la Figura 3.8, l�As i l�Sb no minven 
amb la distància a la mina; en el cas de l�As es 
donen forts increments al tram mitjà i baix del 
Guadiamar, mentre que per l�Sb, en molts 
mesos de mostreig s�observa un augment lineal 
des de la mina al punt 6, des d�on després 
disminueix.  
 
Cinc anys després del vessament miner 
d�Aznalcóllar, les concentracions de metalls a 
l�aigua continuen presentant diferències 
respecte a les del punt de referència, tant a la 
zona fluvial com a la maresma (Taula 3.7). El 
Cu encara es troba en elevades concentracions a 
molts punts, seguit del Tl. El Zn i el Cd 
continuen molt elevats a la zona més propera a 
la mina, i també es detecten a Entremuros. Al 
tram intermig, la variabilitat de les dades entre 
la primavera i l�estiu no permet observar les 
diferències. 
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Figura 3.11. Concentració de metalls dissolts en l�aigua versus la distància a la mina. Exemples gràfics per 
alguns metalls i alguns mesos de mostreig. 
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Les relacions entre les variables 

Taula 3.7. Concentració mitjana (desviació estàndard) de la concentració de metalls dissolts en aigua durant 
la primavera i l�estiu de 2003. Valors en µg/l. �=nombre de mostres. LD: límit de detecció. 
 
 Zona fluvial  Zona de maresma 
Punt 1 2 2.1 3 4 5  6 7.1 8 1� 

N 6 6 6 6 6 6  6 6 6 3 

Zn 44,5 5079** 4969** 328 117 42,2  64* 143* 30,3 22,9 
 (19) (369) (1887) (305) (105) (17)  (42) (127) (10) (0,7) 
Cu 5,62 53,0** 37,2** 14,8** 10,1** 14,8**  22,1* 59,0* 11,8* 5,13 
 (1,1) (19) (8,6) (0,7) (0,7) (3,4)  (11) (52) (0,8) (0,4) 
Pb 1,03 1,02 1,33 0,7 0,7 2,63  0,83 1,13 0,83 0,67 
 (0,3) (0,4) (0,7) (0,3) (0,2) (3)  (0,7) (0,5) (0,3) (0,1) 
As 9,61 1,77** 1,52** 3,51** 3,78** 24,1  21,7 15,9 18,7 12,8 
 (4,7) (0,8) (0,8) (0,9) (1,2) (20)  (15) (13) (16) (0,1) 
Cd 0,24 14,5** 14,68** 1,15 0,45 0,5  0,35* 2,14* 0,26* 0,1 
 (0,1) (6,2) (3,8) (1) (0,3) (0,4)  (0,2) (2,6) (0,1) (0) 
Tl < LD 4,43** 1,77** 0,49** 0,22* 0,23**  0,21* 1,27* 0,06 < LD 
  (1,6) (0,2) (0,3) (0,2) (0)  (0,2) (1,5) (0)  
Sb 0,44 0,37** 0,5 1,98** 1,39** 2,34**  3,28* 1,68* 1,74* 0,27 
 (0,3) (0,1) (0,3) (1,4) (0,5) (1,4)  (1,8) (0,2) (0,2) (0) 
U de Mann-Whitney entre el punt afectat i el punt de control, per cada zona. *p<0,05; **p<0,01 
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Figura 3.12. Relació entre el cabal mesurat a El Guijo (EA-90) i diferents paràmetres mesurats al mateix 
punt (GD-1). S�ometen les dades del primer mes després de l�accident. 
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Les relacions entre les variables 
 
Al marge de les variacions estacionals que 
pateixen alguns paràmetres, destaca també la 
relació que tenen amb el cabal circulant en un 
determinat moment. Tots aquells paràmetres 
que, d�una manera o altra, indiquen 
concentració, responen de la mateixa manera a 
les variacions de cabal (Figura 3.12). Així 
doncs, tant la conductivitat com la concentració 
de metalls disminueixen en augmentar el cabal. 
Ara bé, aquesta no és una disminució lineal. 
Amb cabals baixos, els que es donen al riu gran 
part de l�any, aquests paràmetres poden assolir 
valors tant baixos com alts, malgrat que quan 
els cabals són molt baixos tendeixen a ser 
valors més elevats. Ara bé, en moments de 
cabal molt elevats � avingudes � el valor de tots 
aquests paràmetres � conductivitat i 
concentració de metalls � és molt baix. El pH, 
en canvi, es manté al voltant de la neutralitat en 
aquests moments d�avinguda, mentre que amb 

cabals més baixos pot fluctuar en funció del 
punt (fluctua només en aquells llocs més 
propers a la mina on s�assoleixen valors de prop 
de 4 fins a l�entorn de 7). 
 
El sediment 
 
Concentració de metalls 
 
Els metalls analitzats en el sediment fluvial, en 
tots els punts de mostreig i en totes les èpoques, 
evidencien una elevada correlació dels uns amb 
els altres (coef. Spearman >0,7, p<0,001). El 
comportament espacial i temporal, per tant, és 
pràcticament igual entre tots els metalls i pot 
exemplificar-se amb qualsevol d�ells. Hem triat 
el Zn per ser el que millor traça la contaminació 
que prové de les mines d�Aznalcóllar (Figura 
3.13). El valor per a tots els metalls analitzats es 
troba a l�annex 3.3. 
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Figura 3.13. Evolució temporal de la concentració de Zn en els sediments fluvials (mg/kg PS). a) Punts 
més propers a la mina (2 i 2.1) i punt de control de la zona fluvial 1. b) Punts intermitjos (3 i 4) i punt 1. c) 
Punts de la zona de maresma. 
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Durant el setembre de 1999, primer mes del 
qual disposem de dades, la concentració de tots 
els metalls era molt elevada a la zona fluvial. 
Per al Zn, el Cu, el Pb, el Cd, el Tl i l�Sb, els 
punts afectats presentaven concentracions entre 
2 i 3 ordres de magnitud superiors a les del punt 
1, no afectat. Per l�As, entre 1 i 2 ordres 
superiors. A la zona de maresma, en aquesta 
mateixa data de mostreig, el Zn i el Cd foren un 
ordre de magnitud superior al punt 8 que al punt 
10, tot mantenint-se la resta de metalls dins del 
mateix ordre de magnitud, per bé que en 
quantitats absolutes també superiors al punt 8 
que al 10. Ara bé, en el següent mostreig, al 
gener de 2000, les concentracions registrades a 
la zona fluvial experimenten un descens molt 
important, de l�ordre d�un 60 i un 99% de les 
concentracions del setembre. Aquestes noves 
concentracions (o nivells similars) es mantenen 
amb poques variacions durant tots els altres 
mostrejos (Figura 3.13). Per contra, a la zona de 
maresma no es dóna aquesta forta disminució 
de les concentracions entre el setembre de 1999 

i el gener del 2000. Aquí, les concentracions de 
tots els metalls analitzats fluctuen, i només 
s�aprecia una certa disminució al punt 6, que 
entre el gener de 2000 i el juliol de 2003 pateix 
una disminució de la concentració de metalls 
entre el 70 i el 90% (excepte pel Cu, que només 
disminueix un 12%, i l�As, que disminueix un 
30%).  
 
Tot i la disminució de les concentracions al 
llarg del temps, a tot el tram afectat per 
l�explotació minera la quantitat de metalls al 
sediment fluvial és més alta que en els punts de 
control, tant de la zona fluvial com de la 
maresma i durant tot el període d�estudi. Per al 
sediment, no és possible identificar patrons 
estacionals en les fluctuacions dels valors de 
concentració mesurats, tal com s�apreciava amb 
l�aigua. Per això, a fi de comparar les dades 
més recents de metalls, s�han agrupat els 
mostrejos de maig i juliol de 2003. Així podem 
comprovar com cinc anys després de l�accident 
encara s�observen concentracions de metalls 
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Figura 3.14. Concentració de metalls en el sediment fluvial l�any 2003 (mitjana de maig i setembre). A 
l�esquerra de la línia discontínua es mostren els punts de la zona fluvial, i a la dreta, els de la maresma. 
Per cada zona s�indiquen les concentracions significativament diferents de les del punt de control (U de 
Mann-Whitney, *p<0,05, **p<0,01). També s�indiquen dos llindars de qualitat per al sediment: el que 
marca les concentracions que garanteixen el correcte desenvolupament de les comunitats fluvials i el que 
marca un efecte sever (no es disposa de dades per al Tl i Sb). Per més informació, vegeu el text. 
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significativament superiors als punts afectats 
per la mina que als punts de control, per tots els 
metalls (excepte l�Sb en algun punt) (Figura 
3.14).  
 
Durant tots els mesos dels quals es tenen 
mostres, les concentracions de metalls en molts 
punts de mostreig afectats per la mina són 
superiors a les que es considera que poden 
garantir una bona salut de l�ecosistema aquàtic. 
A la Figura 3.14 es mostren uns llindars 
aproximats de qualitat, basats en diferents 
estudis, legislacions i països. Per una banda, 
s�han separat aquells llindars que garanteixen 
que el sediment no provoca toxicitat als 
organismes aquàtics � Valor ecotoxicològic 
(RIZA, 1989a), �ivell d�efecte probable (EPA: 
Smith et al., 1996), llindar de toxicitat (EPA: 
EC&ME�VIQ, 1992) i llindar inferior (CEE: 
Grumiaux et al., 1998). Per determinar el 
llindar superior s�han tingut en compte aquelles 
concentracions per sobre de les quals 
s�experimenta un efecte sever sobre els 
organismes (Gustafsson, 1992; EPA: Persaud et 
al., 1993) i el llindar superior considerat per la 
CEE (Grumiaux et al., 1998). Val a dir, però, 
que els valors considerats en tots aquests casos 
es refereixen a metalls totals, mentre que les 
mostres aquí analitzades només donen les 
quantitats de metalls extraïbles en aigua règia. 
Es mostra, per tant, la visió més optimista. 
 
El punt 2 és el que presenta un sediment amb 
una toxicitat potencial més elevada. Tres dels 
cinc metalls dels quals es disposa de valors de 
referència, Zn, Cu i As, superen el llindar de 
concentració que pot provocar efectes severs 
sobre els organismes. Aquest llindar també és 
superat en els punts 2.1, 3 i 4 en el cas del Zn. 
En cap altre punt i per cap altre metall es supera 
aquest llindar de toxicitat severa. 
 
Ara bé, el llindar inferior que marca el límit 
entre el desenvolupament �normal� 
(potencialment) dels organismes aquàtics, i la 
presència d�algun efecte sobre aquests degut als 
metalls, és superat en bastants casos. A la zona 
fluvial, els punts 3 i 4 el superen pel Cu i el Cd, 
i el punt 3 està al límit per l�As. A la zona de 
maresma, el Zn i el Cu superen aquest llindar 
inferior, i en el punt 8 es frega en alguns casos 
el llindar pel Cd. El Pb només es troba en 
concentracions potencialment tòxiques en el 
punt 2, mentre que es manté per sota d�aquest 

llindar a la resta de punts (Figura 3.14). �o es 
disposa de dades per comparar el Tl i l�Sb. 
 
Classificació i caracterització dels punts de 
mostreig 
 
A partir de les variables fisicoquímiques 
analitzades en aquest estudi s�ha volgut veure si 
els rius Agrio i Guadiamar podien dividir-se en 
trams amb característiques pròpies. També es 
volia saber quines variables pesaven més a 
l�hora de diferenciar aquests possibles trams. 
Amb totes les dades escollides (vegeu 
tractament estadístic de les dades), s�ha realitzat 
un DCA, d�on s�obté que la llargada del 
gradient és menor que 1 i, per tant, que pot 
aplicar-se un model lineal d�ordenació de les 
dades. Per això el mètode d�ordenació escollit 
ha estat l�anàlisi de components principals 
(ACP). 
 
L�ordenació segons els resultats dels dos 
primers eixos principals de l�ACP amb totes les 
dades, i considerant el punt 5 com a dades 
suplementàries, es pot veure a la Figura 3.15. 
Els quatre primers eixos expliquen, 
respectivament, un 36,1%, 20,2%, 13,1% i 
8,3%. Aquesta anàlisi confirma el que s�ha 
vingut dient fins ara, que els punts de la zona 
fluvial i els de la maresma queden separats. 
Aquesta separació la marca una línia obliqua, 
determinada principalment per la concentració 
de sòlids suspesos i d�As a l�aigua. La resta de 
variables, per tant, afecten tant una zona com 
l�altra. El primer eix principal ve marcat 
sobretot per les concentracions de metalls a 
l�aigua i el pH, i diferencia clarament al cantó 
positiu els punts de la part fluvial, excepte l�1, i 
al cantó negatiu els punts de control juntament 
amb els de la maresma, és a dir, els més 
allunyats de la mina o els que no en pateixen els 
efectes. El segon eix diferencia els punts 
principalment segons la conductivitat: els punts 
de la zona fluvial més llunyans a la mina, a la 
banda superior, i els propers a la mina, 
juntament amb els punts de maresma, a la 
banda inferior. Els nutrients tenen poc pes en la 
diferenciació dels punts de mostreig. 
 
Quan analitzem la zona fluvial per separat, ens 
trobem que els quatre primers eixos de l�ACP 
expliquen el 44,2%, 18,6%, 11,3% i 5,6% 
respectivament. El punt 1 queda clarament 
diferenciat de la resta de punts, bàsicament per 
presentar menys concentració de metalls al 
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sediment i a l�aigua (excepte As), un elevat pH 
i alcalinitat i, en menor mesura, concentracions 
de nitrat i nitrit més baixes. Del punt 2 al 4 
s�observa un gradient marcat per les 
concentracions de metalls a l�aigua (Zn i Pb), la 
conductivitat, l�alcalinitat i el pH, així com els 
nutrients. El punt 5 queda situat juntament amb 
el 4 i pràcticament no és possible diferenciar-
los (Figura 3.16). 
 
Finalment, amb els punts de la zona de 
maresma, l�ACP explica un 34,3%, 18,9%, 
16,6% i 7% en els quatre primers eixos. En 
aquest cas, els punts queden més separats en 

funció de l�època de mostreig que en funció del 
lloc. Així doncs, el primer eix diferencia els 
punts en base a l�època de mostreig, amb els 
estius a la dreta i les primaveres o els hiverns a 
l�esquerra, gràcies a les fluctuacions estacionals 
de la conductivitat, explicades en l�apartat 
anterior. El nitrit marca la banda negativa de 
l�eix. El segon eix ve determinat per la 
concentració de sòlids en suspensió però també 
la concentració de Pb a l�aigua, amb la qual 
cosa es diferencia lleugerament el punt 10 de la 
resta (Figura 3.17). 
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Figura 3.15. Representació dels dos primers eixos principals de l�ACP pel conjunt de totes les dades. a) 
punts de mostreig (el significat del codi és: punt-mes-any). b) variables fisicoquímiques. 
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Figura 3.16. Representació dels dos primers eixos principals de l�ACP amb els punts de la zona fluvial. a) 
punts de mostreig (el significat del codi és: punt-mes-any). b) variables fisicoquímiques. 
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Figura 3.17. Representació dels dos primers eixos principals de l�ACP amb els punts de la zona de maresma. 
a) punts de mostreig (el significat del codi és: punt-mes-any). b) variables fisicoquímiques. 
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DISCUSSIÓ 
 
Els estudis sobre la contaminació al riu 
Guadiamar es remunten a finals dels anys 70. Ja 
aleshores quedava clar que en els trams mitjà i 
baix de la conca el riu patia contaminacions de 
diferent tipus. D�una banda, la intensa activitat 
agrícola del tram mitjà, juntament amb la 
presència important d�indústries de tractament 
de l�oliva així com d�abocaments puntuals 
d�aigües residuals urbanes, provocaven una 
important contaminació orgànica de l�aigua 
(Arambarri et al., 1984 i 1996; Cabrera et al., 
1984; Gonzalez-Quesada et al., 1987). A més a 
més, al tram baix del Guadiamar, a Entremuros, 
també s�hi detectà la presència de pesticides, 
que provenien de la zona agrària de la maresma 
(Arambarri et al., 1984). De tota manera, la 
contaminació més problemàtica que es detectà 
al Guadiamar va ser la presència de metalls 
pesants, tant a les aigües (Arambarri et al., 1984 
i 1996; Cabrera et al., 1984; Gonzalez-Quesada 
et al., 1987) com als sediments (Manrique et al., 
1985), i la principal font es situa a les mines 
d�Aznalcóllar. �ivells elevats de metalls 
pesants s�observaren també en diversos 
organismes aquàtics. Tot plegat feia pensar que 
les aigües del riu Guadiamar podien suposar un 
perill potencial per a la bona qualitat ecològica 
del Parc �acional de Doñana (Rico et al., 
1987), i que les quantitats de metalls 
segrestades en el sediment suposaven també 
una bomba de rellotgeria (Manrique et al., 
1985). 
 
Efecte de l’accident 
 
L�accident de les mines d�Aznalcóllar l�abril de 
1998 no va fer sinó agreujar la situació. De cop, 
l�arribada de més de 4 hm3 d�aigua i llots van 
canviar dràsticament les condicions 
fisicoquímiques de més de 60 km de riu. En un 
riu, però, l�aigua té un paper molt dinàmic, de 
manera que les pertorbacions puntuals (que no 
els efectes) poden desaparèixer de seguida. Per 
això, alguns dels paràmetres que caracteritzen 
la pertorbació van anar recuperant els valors 
normals durant els primers dies o setmanes 
després de l�accident, motiu pel qual en el 
moment de començar aquest estudi ja no es van 
detectar valors extrems com els que es troben 
amb les dades de la CMA. És el cas, per 
exemple, de l�oxigen dissolt (Ayora et al., 
2001). L�aigua vessada des de la bassa minera 
va fer caure en picat les concentracions 

d�oxigen, fet que també va influir en la gran 
mortalitat de peixos i altres organismes 
(Grimalt et al., 1999; Pain et al., 1998), però 
l�arribada d�aigua neta que provenia del curs alt 
del Guadiamar, juntament amb l�oxigenació de 
l�aigua vessada, van fer que l�oxigen recuperés 
valors normals aviat (Ayora et al., 2001). Altres 
paràmetres també experimenten un canvi molt 
brusc durant les primeres setmanes, a tot el llarg 
de la zona afectada; són el pH, la conductivitat, 
la concentració de metalls a l�aigua o la 
concentració de sòlids suspesos, que va superar 
els 30 g/l (Ayora et al., 2001). El pH, que va 
estar entre 4 i 5,5 al llarg de tot el Guadiamar 
afectat (Arenas et al., 2001; Ayora et al., 2001) 
es va recuperar més lentament, però al cap de 3 
setmanes ja havia assolit valors propers a la 
neutralitat (van Geen et al., 1999). La 
composició predominantment calcària de la vall 
del Guadiamar (margues calcàries) aigües avall 
de l�entrada del riu Agrio va contribuir a la 
neutralització i tamponació del pH. Per contra, 
les concentracions de Zn a l�aigua seguien sent 
més de 2 ordres de magnitud superiors als 
valors de referència passat aquest període (van 
Geen et al., 1999). Diferents estudis realitzats 
mesos després de l�accident posen de relleu 
aquests canvis en les característiques 
fisicoquímiques de l�aigua.  
 
A Entremuros el procés va ser lleugerament 
diferent que a la zona fluvial del riu. Allà 
l�aigua va quedar retinguda rere un dic construït 
tant per aturar l�aigua i no deixar-la arribar al 
mar com per permetre la seva depuració 
(Garralón et al., 1999). Aquestes aigües estaven 
enriquides amb els metalls més solubles, 
especialment el Zn. Un mes després de 
l�accident, malgrat que el pH havia arribat a la 
neutralitat, encara s�hi trobaven 230 mg/l de Zn 
i 0,5 mg/l de Cd (CSIC, 1998: 4t informe). 
Durant el juliol i l�agost van ser tractades in 
situ, i fins a finals de setembre, amb una 
depuradora convencional (Arenas et al., 2001). 
A l�octubre tota l�aigua ja havia estat abocada 
riu avall o evaporada. 
 
L�accident també va tenir uns efectes dramàtics 
en els sediments fluvials, i de gran part de les 
riberes. Tot el tram fluvial del riu va quedar 
cobert per una capa de llots de gruix variable, 
des de més d�1,7 m vora la bassa minera fins 
alguns centímetres 40 km aigües avall (Grimalt 
et al., 1999). En tota aquesta zona, doncs, a part 
dels canvis morfològics que produeix una capa 
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així de llots, s�hi afegeixen les grans quantitats 
de metalls del llot � d�entre desenes de mg/kg 
els metalls minoritaris a milers els majoritaris 
(CSIC, 1998: 3er informe) �, que podien passar 
al sediment o a l�aigua. �o es tenen dades de 
com va variar la concentració de metalls al llit 
del riu durant les primeres setmanes després de 
l�accident. Però se sap que els llots deposats a 
les riberes i les zones de cultiu presentaven els 
metalls lligats a sulfurs i sulfats (Hudson-
Edwards et al., 2000), i en formes fàcilment 
solubilitzables (CSIC, 1998: 3er informe), 
especialment el Zn, Cu, Cd i Pb, seguits de l�Sb 
i Tl i finalment de l�As, que presentava baixa 
mobilitat (Alastuey et al., 1999). Això podia 
tenir molta importància en episodis de pluja, 
que provocarien l�arribada d�aquests metalls al 
riu o als sòls (CSIC, 1998: 7è informe). De fet, 
dos mesos després de l�accident la 
contaminació metàl·lica al sòl s�havia 
incrementat entre 3 i 15 cops respecte a la 
inicial (CSIC, 1998: 6è informe). Tot plegat fa 
pensar que els llots del llit fluvial alliberarien 
metalls a l�aigua, Zn i Cu especialment sota 
condicions oxidants, As, Co i Sb, en condicions 
oxidants i pH baixos, i Mg, Tl, Pb, Mn Cr i Al, 
especialment en llocs amb pH i concentracions 
d�oxigen baixes (Domènech et al., 2000).   
 
Efectes de les neteges 
 
Les actuacions posteriors a l�accident miner han 
tingut efectes diferents sobre la qualitat 
fisicoquímica de l�ecosistema aquàtic. Mentre 
que els paràmetres mesurats a l�aigua 
relacionats amb l�activitat minera no presenten 
relació amb aquestes actuacions, sí que es 
poden veure canvis en el sediment. Hudson-
Edwards et al. (2000 i 2003) trobaren 
disminucions de la concentració de Zn, Cu, Pb, 
As, Cd i Tl entre 7 i 11 vegades al gener i al 
maig de 1999, respecte els llots vessats, però 
que encara eren entre 3 i 13 cops superiors als 
sediments al·luvials no afectats per l�accident. 
Amb les nostres dades també s�observa com a 
la zona fluvial del Guadiamar les 
concentracions de tots els metalls mesurats al 
setembre de 1999 eren molt elevades. Tot i així, 
al setembre de 1999 s�havia eliminat ja un 70% 
de mitjana dels metalls respecte als valors 
mesurats el 4 de maig de 1998, (CSIC, 1998: 
3er informe) gràcies a les primeres neteges 
l�any 1998, proporció que varia en funció del 
lloc i del metall, des de només un 34% de Zn a 
Las Doblas fins un 92% de Pb a Aznalcázar. La 

segona neteja de la llera, juntament amb la 
primera avinguda forta després de l�accident 
(>15 m3/s) l�octubre de 1999, fan que les 
concentracions mesurades el gener del 2000 
siguin encara més baixes. Respecte al setembre 
de l�any anterior, al gener es van perdre (o 
mobilitzar aigües avall) des d�un 62% del Cu a 
Aznalcázar fins pràcticament un 99% de l�As al 
punt 2.1. Després, les concentracions de metalls 
al sediment de la zona fluvial es mantenen amb 
pocs canvis fins al final d�aquest estudi. A la 
zona de maresma no s�observa aquesta 
disminució perquè, d�una banda, la 
contaminació dels sediments fou menor en no 
haver-hi arribat llots sinó només aigua (Grimalt 
et al., 1999), i d�altra banda, perquè les neteges 
de la zona es van fer amb anterioritat al 
setembre de 1999, moment de la primera presa 
de mostres. La segona neteja durant el juny del 
2000 a Entremuros no sembla haver fet 
disminuir tant els valors de metalls al sediment; 
per alguns metalls com el Pb, l�As o l�Sb sí que 
s�observa una davallada al punt 6, que es manté 
fins al final d�aquest estudi. 
 
Comportament fisicoquímic durant els cinc 
anys d’estudi. Evolució 
 
Les característiques fisicoquímiques de l�aigua 
als punts de control d�aquest estudi 
s�emmarquen en conjunt dins de la mitjana 
mundial per rius (vegeu la Taula 3.8) i, en 
general, no presenten valors superiors als que es 
considera que comencen a indicar 
contaminacions (Chapman i Kimstach, 1996). 
A excepció d�això, al punt 1 s�observa una 
concentració de nitrats una mica elevada, 
malgrat no assolir valors extrems, degut a una 
certa activitat agrícola i ramadera a la zona, 
mentre que al punt 10 són els fosfats i l�amoni 
els paràmetres que més sobresurten. Alguns 
metalls, tal com s�exposarà més avall, també 
presenten concentracions lleugerament elevades 
en aquests punts. Ara bé, la resta de punts sí 
que presenten anomalies en alguns paràmetres. 
L�estudi de diferents paràmetres fisicoquímics 
permet detectar de quin tipus de contaminació 
parlem. Així doncs, paràmetres com la 
concentració de nutrients estan bàsicament 
associats a contaminacions orgàniques, bé 
d�origen urbà (aigües residuals) (Drolc et al., 
2001; Paul i Meyer, 2001) bé d�origen agrícola 
(Marchetti et al., 1994; Molénat et al., 2002; 
Withers i Lord, 2002) o industrial (Cotman et 
al., 2001; Dauba et al., 1997). D�altra banda, les 
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concentracions de metalls, en aquest cas, es 
troben bàsicament associades a la mineria 
(Arambarri et al., 1996; Cabrera et al., 1984; 
Gonzalez-Quesada et al., 1987). En concret, 
l�elevada correlació existent entre la 
concentració de Zn, Cu, Pb, Cd i Tl a l�aigua 
indicaria un origen comú d�aquests metalls 
(Elbaz-Poulichet et al., 1999; Jamil et al., 1999) 
i un comportament químic semblant. Altres 
paràmetres, com la conductivitat, el pH o la 
concentració de sòlids suspesos poden tenir 
orígens diversos, que inclouen els tres tipus de 
contaminació aquí exposats. 
 
Estudiant l�evolució dels paràmetres 
fisicoquímics de l�aigua durant els cinc anys 
següents, i malgrat els canvis que hi ha hagut en 
l�explotació minera (reobertura de les mines i 
posterior tancament), sembla que l�accident ja 
no tingui una rellevància especial. Els 
paràmetres fisicoquímics de l�aigua, doncs, 
passen a dependre ara de factors naturals (com 
variacions estacionals), de la contaminació 
minera o d�altres fonts de contaminació, tot i 
que el risc d�alguna contaminació accidental 
puntual encara pot existir. 
 
Variacions estacionals: 
 
El caràcter mediterrani del riu Guadiamar 
queda evidenciat amb el seu règim hidrològic. 
La climatologia, però, no és l�únic factor que 
determina el cabal que circula pel riu. Si bé és 
així al tram alt del Guadiamar, no regulat per 
cap embassament, la presència al seu principal 
afluent � l�Agrio � d�un embassament en 
modifica fortament el règim hidrològic (Gallart 
et al., 1999). Per això, aigües avall de l�entrada 
d�aquest riu, el Guadiamar porta un cabal que 
no es correlaciona exactament amb la 
climatologia, sinó amb les descàrregues que, 
per motius diversos, es fan des de 
l�embassament de l�Agrio (Bolzicco, com. 
pers.). D�aquí la fluixa correlació entre els 
cabals mesurats a Gerena i a El Guijo o 
Aznalcázar. Tot i aquests matisos, a l�estiu els 
cabals són molt baixos i augmenten de tardor a 
primavera, factor que pot estar influenciant les 
variacions estacionals d�altres paràmetres 
fisicoquímics de l�aigua. 
 
Així doncs, observàvem com la conductivitat 
pateix oscil·lacions estacionals a tot el llarg del 
Guadiamar, juntament amb el pH, malgrat ser 
més pronunciades aigües avall de les mines 

d�Aznalcóllar que al punt de control. Tres 
causes s�apunten com a responsables de la 
magnitud d�aquestes variacions, segons la zona: 
d�una banda, al tram més proper a les mines 
d�Aznalcóllar, la conductivitat pot ser deguda 
als sulfats procedents de l�oxidació de les 
pirites. Molts tipus de mineria són responsables 
de l�augment de la conductiviat aigües avall 
(Chapman i Kimstach, 1996; Ivorra et  al., 
1999). A l�estiu, amb cabals baixos i elevades 
temperatures que afavoreixen l�evaporació, 
aquests efectes són més pronunciats. Ivorra et 
al. (1999) mesuraren conductivitats més baixes 
a l�hivern en rius afectats per mineria. La 
mineria també provoca alteracions importants 
del pH (Chapman i Kimstach, 1996) ja que 
l�oxidació de les pirites produeix àcid sulfúric 
(Farmer i Graham, 2003) i, per tant, disminució 
del pH. Les taxes d�oxidació dels sulfurs i de 
lixiviació de metalls solen ser superiors amb 
temperatures més elevades, cosa que explicaria 
la variació estacional d�aquests paràmetres 
(Hudson-Edwards et al., 2003). Aquest procés 
està accelerat per micoorganismes (Lefebvre et 
al., 2001) però en canvi no s�han observat 
variacions estacionals de les poblacions 
bacterianes (Leduc et al., 2002) que expliquin la 
variació estacional del pH. Al riu Agrio, més 
d�una dècada abans de l�accident, ja es 
detectaren valors més baixos de pH en èpoques 
seques que en èpoques de pluja (Arambarri et 
al., 1996; Cabrera et al., 1984; González-
Quesada et al., 1987). El baix pH de les aigües 
de l�Agrio també és degut a les descàrregues 
que es produeixen des de l�aqüífer entorn de la 
bassa de residus miners (Ayora et al., 2001). El 
drenatge àcid de les mines (AMD, acid mine 
drainage, en anglès) ha estat objecte d�estudi de 
nombrosos treballs que n�avaluen el seu efecte 
sobre la biota (per ex., Bortnikova et al., 2001; 
De�icola i Stapleton, 2002). 
 
Al tram mitjà del Guadiamar, les variacions del 
pH i la conductivitat estan desplaçades 
temporalment, de manera que és a la tardor 
quan es donen les majors conductivitats i també 
pH més elevats. Aquí, les oscil·lacions de la 
conductivitat estan menys relacionades amb 
l�estacionalitat del clima que amb d�altres 
factors. Per exemple, a principis de tardor de 
1998 i especialment al setembre de 1999, 
s�observa un increment molt notori de la 
conductivitat al punt 5, de fins pràcticament 8 
mS/cm, unes 4 vegades més que durant la resta 
de l�any. Aquest punt rep les aigües d�un 
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afluent, l�Alcarayón, receptor de les aigües 
residuals de la indústria de l�adob d�olives 
(Moron et al., 2000). Els residus d�aquest tipus 
d�indústria són molt contaminants degut a la 
seva elevada càrrega de matèria orgànica, que 
provoca descensos molt importants de la 
concentració d�oxigen dissolt a l�aigua (Cabrera 
et al., 1984, 1986). També es donen augments 
del pH, tal com s�ha enregistrat aquí, juntament 
amb augments de tots els nutrients. El cicle de 
l�oliva determina que sigui a la tardor el 
moment de màxima generació de residus. 
 
Finalment, al tram baix del Guadiamar, a 
Entremuros, també es donen fluctuacions 
estacionals d�alguns paràmetres però en aquest 
cas lligades a la climatologia i la geologia. Els 
sediments d�aquesta zona de maresma contenen 
halites, que en dissoldre�s alliberen clorurs que 
fan augmentar la conductivitat de l�aigua 
(Garralón et al., 1999). A més a més, les 
elevades temperatures d�estiu provoquen un 
augment de l�evaporació, que contribueix a 
elevar la conductivitat en aquesta època de 
l�any. A aquests factors també cal afegir-hi la 
influència de la marea en aquesta zona, i la 
major proporció d�aigua marina que pot haver-
hi en disminuir el cabal d�aigua dolça que baixa 
pel riu, a l�estiu. D�altra banda, el pH és 
superior a l�estiu ja sigui per un augment de 
l�activitat fotosintètica (Chapman i Kimstach, 
1996) com per l�augment de pH provocat per la 
salinització deguda a l�evaporació (Meybeck et 
al., 1996). 
 
Contaminació minera: 
 
A més a més dels efectes sobre la conductivitat 
o el pH, que es manifesten especialment al tram 
més proper a la mina, la contaminació minera 
provoca sobretot elevades concentracions de 
metalls, a l�aigua i als sediments. Els efectes de 
la mineria sobre el medi aquàtic, tant en peixos 
o macroinvertebrats (per ex., Amisah i Cowx, 
2000) com en algues (Hill et al., 2000), entre 
d�altres, així com també les elevades 
concentracions que provoca riu avall, han estat 
àmpliament estudiats, al marge que s�hi hagin 
produït accidents, i també al marge de si les 
mines estan en explotació (�immo et al., 1998; 
Smolders et al., 2003; Tarras-Wahlberg et al., 
2001; Xu et al., 2003) o bé abandonades des de 
fa anys (Amisah i Cowx, 2000; Jung, 2001; 
Rasmussen, 1979; Wong et al., 1999). En 
general, quan s�estudia l�evolució dels metalls 

al llarg de centenars de km sota una mina, 
s�observa una disminució exponencial de la 
concentració de metalls a l�aigua (Farmer i 
Graham, 2003). A més petita escala, aquesta 
disminució també es dóna al Guadiamar, 
malgrat que cinc anys després de l�accident i a 
més de 60 km aigua avall de les mines encara 
es detectaven concentracions de Zn, Cu, Cd i 
Sb superiors a les de control. Segons les 
concentracions de partida i les característiques 
fisicoquímiques del riu, els metalls poden fer-se 
pràcticament indetectables des d�algunes 
desenes de km aigües avall (Paulson, 2001; 
Watanabe et al., 2000) fins a diversos centenars 
de km (�orris et al., 1982; Smolders et al., 
2003). Els metalls a l�aigua poden trobar-se 
dissolts però és més freqüent que apareguin 
lligats a la matèria en suspensió. Això els 
facilita la sedimentació en zones on el riu perd 
energia (canvis de pendent, meandres) (Alonso 
et al., 2001). A la vegada, l�aigua perd metalls 
que queden adsorbits a les partícules del 
sediment o a la matèria orgànica. Un augment 
de pH produeix òxids de Fe, Al o Mn que 
poden adsorbir altres metalls i precipitar 
(Paulson, 2001) eliminant-los, per tant, de la 
columna d�aigua. Al Guadiamar, el canvi 
produït als sòls, que passen de pissarres i 
esquists a la zona de l�Agrio a ser margues 
calcàries sota la confluència dels dos rius 
(Cabrera et al., 1984), també pot afavorir la 
disminució de metalls dissolts  gràcies a la 
recuperació d�un pH neutre (Arambarri et al., 
1996). Variacions estacionals de la 
concentració de sòlids en suspensió (per ex., 
lligades a variacions del cabal), de pH (per ex., 
degut a l�activitat fotosintètica) o de matèria 
orgànica (per ex., per abocaments puntuals) 
poden determinar les fluctuacions de la 
concentració de metalls a l�aigua, sempre i quan 
aquests provinguin de zones superiors o bé 
estiguin retinguts al sediment. Al riu Guadiamar 
s�observa una disminució espacial de la 
concentració de la majoria de metalls analitzats, 
trobant-se Zn, Cu, Cd i Tl altament 
correlacionats. El Zn i el Cd es troben associats 
sovint en els mateixos minerals (e.g. Hudson-
Edwards et al., 2003) i, la seva química està 
determinada per processos semblants (Paulson, 
2001). Molt probablement, el Cu i el Tl patiran 
el mateix. De tota manera, el Cu durant els 
mesos d�estiu no presenta una disminució amb 
la distància a la mina; aquest fet pot ser produït 
per existir una altra font de Cu a la zona, com 
serien els sulfats destinats a l�agricultura, ja que 
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nivells elevats de Cu van ser detectats a les 
partícules aèries durant l�estiu de 1998 (CSIC, 
1998: 9è informe). Per contra, el Pb no és un 
element gaire soluble i, per tant, tendeix a 
precipitar abans. A més a més, s�adsoveix en 
condicions de pH inferiors a d�altres metalls 
(Smith, 1973), de manera que pot anar 
desapareixent de l�aigua abans que aquesta 
assoleixi pH neutres o més elevats. Per tot això 
les concentracions de Pb al Guadiamar 
descendeixen abans que altres metalls. 
Finalment, els metal·loides As i Sb, a part d�un 
comportament químic diferent, podrien també 
tenir altres procedències. L�augment dels sòlids 
en suspensió al tram mitjà i sobretot baix del 
Guadiamar pot estar provocant l�alliberament 
de l�As i l�Sb adsorbit (Migon i Mori, 1999). Al 
Vado del Quema, l�augment de matèria 
orgànica a finals d�estiu i tardor (vegeu més 
amunt) pot fer disminuir el potencial redox i 
permetre l�alliberament d�As i Sb (Migon i 
Mori, 1999) en aquesta època de l�any. A 
Entremuros, aquests metalls també poden 
alliberar-se per l�augment de la salinitat (Byrd, 
1990; Migon and Mori, 1999), però la manca de 
concordància entre les oscil.lacions temporals 
de la conductivitat i la concentració d�As fan 
pensar que pot haver-hi una altra font d�As en 
aquesta zona.  
 
Ja hem comentat com les concentracions de 
metalls actuals del Guadiamar estan més 
relacionades amb la sola presència de la mina 
que amb l�accident de 1998. A l�aigua, als anys 
70 i 80 ja es detectaren concentracions 
semblants de Zn, Cu, Pb i Cd a l�Agrio, El 
Guijo i Entremuros fins i tot superiors de les 
enregistrades en aquest estudi (Arambarri et al., 
1984 i 1996; Cabrera et al., 1984; González-
Quesada et al., 1987). La comparació de nivells 
de metalls en sòls moderns i antics també 
mostra la contaminació minera anterior a 
l�accident. Així, la concentració de Zn, Cu, Pb i 
As en sòls al·luvials no afectats per l�accident 
(però sí per activitat minera antiga) és més 
elevada que en els sòls de les terrasses 
formades abans de l�inici de l�explotació 
minera, gràcies a les inundacions periòdiques 
d�aquelles zones amb aigua rica en metalls 
(Clemente et al., 2000). A més a més, es veu 
que aquestes concentracions estan més 
relacionades amb l�activitat minera dels úlitms 
dos-cents anys que amb l�erosió natural de la 
franja pirítica (Alonso et al., 2001). Als anys 
80, Manrique et al. (1985) mesuraren metalls 

als sediments fluvials de Las Doblas i 
d�Aznalcázar, entre d�altres. Les concentracions 
de Zn i Pb d�aleshores eren més baixes que les 
detectades al setembre del 1999, amb només la 
primera neteja efectuada, però molt semblants a 
les mesurades el juliol de 2003, acabades totes 
les tasques de neteja. Les de Cd eren semblants 
a les mesurades al setembre de 1999 però 
superiors a les de juliol de 2003. I les de Cu 
eren més elevades l�any 1985 que des de 
setembre de 1999 a juliol de 2003. L�eliminació 
mecànica de les capes superficials del sediment 
durant les tasques de neteja pot ser la 
responsable d�aquestes disminucions. 
 
En períodes d�avinguda el valor de molts 
paràmetres relacionats amb concentració (per 
ex., conductivitat o metalls) és molt baix, 
aparentment degut a la dilució. Diferents 
estudis posen de manifest la mobilització del 
sediment i l�augment de partícules inorgàniques 
en suspensió, alhora que augmenta l�erosió de 
les zones adjacents durant les avingudes, tot 
afavorint així l�increment de determinades 
substàncies (Meybeck et al., 1996). Al riu 
Guadiamar, l�acumulació, durant els períodes 
secs, d�una crosta de sulfats molt rica en metalls 
(CSIC, 1998: 5è informe) fa que amb les 
avingudes es produeixi dissolució i, per tant, 
augmenti la concentració de metalls a l�aigua 
(Arambarri et al., 1996). Cabrera et al. (1984) 
mesuraren ja durant els anys 1978 i 79 
augments de pH i disminucions de la 
concentració de metalls al riu Agrio durant els 
primers dies de les avingudes (amb cabals 
encara molt elevats), que reflecteixen l�efecte 
diluidor de la precipitació, però en canvi, aigües 
avall del Guadiamar, les concentracions de 
metalls augmentaven respecte a les condicions 
d�abans de l�avinguda degut a l�erosió i al 
transport des de zones superiors. El fet que les 
nostres dades disponibles estaven preses 
setmanalment, quinzenalment o, fins i tot, 
mensualment, pot explicar la no observació 
d�aquest fenòmen. La presa de dades en 
continu, a més de detectar tendències, detecta 
també extrems, sovint molt importants per 
mesurar la qualitat d�un sistema (Jarvie et al., 
2001). Les avingudes al Guadiamar tenen una 
durada de pocs dies, durant els quals fóra 
important prendre mostres sovint per poder-ne 
estudiar els processos. 
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La toxicitat potencial del medi 
 
Les característiques fisicoquímiques del medi 
aquàtic són un factor bàsic en determinar les 
comunitats biològiques que es poden 
desenvolupar. Els organismes viuen adaptats al 
seu ambient i no toleren aquells canvis que fan 
desviar massa les condicions fisicoquímiques 
del rang de tolerància de cada organisme. Per 
això, en principi, qualsevol paràmetre del medi 
aquàtic pot provocar toxicitat sobre els 
organismes quan pateix determinats canvis 
(Taula 3.8). Al llarg de tot el tram estudiat del 
Guadiamar, diferents factors, lligats a la 
mineria o no, podrien estar afectant 
negativament les comunitats biològiques. El 
baix pH, per exemple, impedeix la 
supervivència de molts organismes ja sigui pel 
seu efecte directe sobre l�individu (Chapman et 
al., 1982; Courtney i Clements, 2000; Smith et 
al., 1990) com per la seva interacció amb els 
metalls que fa augmentar-ne la biodisponibilitat 
(Krantzberg i Stokes, 1988; Vuori, 1995), la 
mobilitat o canviar-ne l�especiació (Cummins, 
1994). Els punts 2 i 2.1 dels rius Agrio i 
Guadiamar són els més directament afectats per 
baixos valors de pH.  
 
Altres fonts de toxicitat al riu Guadiamar 
provenen de l�excés de concentració de 
nutrients, sigui per toxicitat directa d�alguns 
nivells de nutrients, sigui per efectes secundaris 
com la manca d�oxigen o variacions del pH 
(Dodds i Welch, 2000). L�amoni o l�amoníac, 
per exemple, són tòxics a concentracions 
relativament baixes per als peixos o els 
macroinvertebrats (Dodds i Welch, 2000; 
Miltner i Rankin, 1998; Monda et al., 1995), i la 
directiva europea (CEE, 1978) recomena el 

valor màxim de 0,2 mg/l de �H4 per garantir la 
conservació dels ciprínids. Ja hem comentat 
abans com els punts més afectats per la 
contaminació orgànica són el 4 i el 5, 
principalment a causa de l�abocament de les 
aigües residuals de Sanlúcar la Mayor i 
Aznalcázar (punt 4) o de Villamanrique i Pilas, 
juntament amb els residus de la indústria de 
l�oliva (punt 5). En aquestes zones, per tant, és 
d�esperar que les comunitats biològiques es 
vegin afectades. 
 
De tota manera, és la contaminació metàl·lica la 
que pot afectar un tram més extens del 
Guadiamar. Segons els nivells de qualitat que 
estableixen diferents organitzacions (vegeu els 
Annexos Generals), les aigües del riu 
Guadiamar presenten algun tipus de toxicitat 
potencial per algun dels metalls analitzats, en 
tots els punts afectats per la mina i també en els 
punts de control. Al punt 1, per exemple, en la 
meitat dels mesos de mostreig, Zn, Cu i Cd 
superen el llindar mitjà de toxicitat, i en algun 
cas, el Tl o, fins i tot el Pb, encara que aquest 
últim en un grau més baix (EWPC, 1995; 
Gustafsson, 1992; Klein et al., 1999; RIZA, 
1989a; USEPA, 2002). Tenint en compte els 
valors més exigents, el punt 1 presentaria 
toxicitat aguda degut a les concentracions de 
Zn, Cu i Cd de l�aigua (RIZA, 1998a), però 
segons altres criteris, amb valors menys 
exigents, no s�observaria toxicitat (USEPA, 
2002). A més a més, experiments realitzats amb 
macroinvertebrats aquàtics no procedents del 
Guadiamar (i, per tant, sense una adaptació als 
possibles nivells basals de la zona que els faci 
augmentar la tolerància (Courtney i Clements, 
2000; Groenendijk et al., 1998, 1999, 2002; 
Ivorra et al., 2002; Krantzberg i Stokes, 1989)), 

 
Taula 3.8. Valors de diferents paràmetres en aigües dolces. Valors habituals en rius sense pertorbar, valors 
que solen indicar contaminació i legislació europea per a aigües ciprinícoles. 
  

  Valors normals1 Contaminació1  Aigües ciprinícoles2 
pH  6-8,5   6-9 
Conductivitat µS/cm 10-1000 >1000   
Sòlids en suspensió mg/l    25 
Fosfat mg/l P 0,005-0,02 >0,02   
�itrat mg/l � 0,1 >5   
�itrit mg/l � 0,001 >1  0,01 
Amoni mg/l � 0,1 >2-3  0,2-1 
1 Chapman i Kimstach, 1996 
2 CEE, 1978 
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mostren com aquestes aigües no presenten ni 
toxicitat aguda ni subaguda, i que permeten tant 
una elevada supervivència dels individus com 
un creixement correcte (Plans, 2001; Solà et al., 
2003). En aquest punt, els valors mesurats estan 
sempre dins el mateix rang de magnitud que els 
llindars de toxicitat. Al punt de control 10 es 
dóna una situació semblant, i són el Cd i el Cu 
els metalls que més mesos de mostreig superen 
els llindars més exigents de toxicitat, malgrat 
no haver-hi diferències acusades. 
 
Tornant al tram afectat per les mines 
d�Aznalcóllar, la situació és molt diferent. Vora 
la mina (fins a 5 km aigües avall � punts 2 i 2.1) 
les concentracions de Zn, Cu, Cd i Tl són, com 
a mínim, dos ordres de magnitud superior a 
aquests llindars de toxicitat. Al punt 3, Cd i Tl 
també són, com a mínim, un ordre de magnitud 
superior, i el Zn entre 20 i 100 vegades superior 
malgrat mantenir-se en el mateix rang de 
magnitud. Aigües avall, l�únic metall que es 
manté com a mínim 10 cops superior al llindar 
de toxicitat és el Tl. Per això, sembla que, pel 
que fa a la concentració de metalls, les aigües 
del Guadiamar siguin especialment tòxiques 
durant els primers km aigües avall de les mines. 
Experiments realitzats amb la pròpia aigua del 
Guadiamar palesen al punt 2 una elevada 
toxicitat aguda i subaguda en el dípter 
Chironomus riparius i aguda en l�efemeròpter 
Ephoron virgo (Solà et al., 2003) o en l�amfibi 
Rana perezi (Tejedo i Reques, 2003), mentre 
que al punt 2.1 la toxicitat subaguda és evident i 
l�aguda varia en funció de l�època de mostreig 
(Solà et al., 2003). En èpoques de cabals més 
elevats (hivern o primavera), la proporció 
d�aigua que ve del tram alt del Guadiamar, no 
afectat per les mines d�Aznalcóllar, és més alta 
que la de l�Agrio, amb la qual cosa es crea un 
efecte diluidor de la toxicitat aigües avall 
(Plans, 2001).  
 
Pel que fa a la concentració de metalls en 
sediment, els dos punts de control escollits 
presenten concentracions de tots els metalls 
molt inferiors als llindars de toxicitat 
(EC&ME�VIQ, 1992; Grumiaux et al., 1998; 
Gustafsson, 1992; Persaud et al., 1993; RIZA, 
1989a i 1989b; Smith et al., 1996), i per tant, no 
s�esperen efectes adversos sobre la biota. En el 
tram afectat per les mines d�Aznalcóllar la 
situació és diferent. El Zn és el metall que 
supera els llindars de toxicitat a més llocs, des 
de la zona fluvial al final d�Entremuros, malgrat 

que les concentracions disminueixen amb la 
distància a la mina. Per a la resta de metalls 
cada punt presenta un comportament diferent. 
Al punt 2, destaca la toxicitat potencial de l�As 
i el Cu, i secundàriament, del Pb i el Cd. En 
canvi, al punt 2.1 només es superen els llindars 
de toxicitat uns pocs mesos de mostreig. Més 
avall, als punts 3 i 4, el Cd i l�As superen 
aquests llindars especialment fins l�any 2001, 
mentre que el Cu el supera sempre però sense 
arribar a doblar la concentració llindar. A la 
zona de maresma, i a part del Zn, només el Cd 
superava els llindars de toxicitat durant el 2000 
al punt 6, i aïlladament al punt 8. El Pb només 
supera els llindars de toxicitat al punt 2. �o es 
tenen dades per comparar el Tl i l�Sb. 
 
Classificació dels punts de mostreig 
 
Els resultats de les anàlisis de components 
principals amb les dades fisicoquímiques, 
juntament amb el que s�ha exposat fins aquí, 
permet classificar els punts de mostreig en 
grups de característiques homogènies, seguint 
un gradient nord-sud. La pressió humana sobre 
l�ecosistema així com les característiques 
geomorfològiques de la conca són els factors 
que determinen aquesta classificació dels punts. 
D�una banda, els trams amb característiques 
pròpiament fluvials, o trams alts i mitjans dels 
rius, presenten sempre unes característiques 
fisicoquímiques diferents dels trams baixos dels 
rius o dels llocs de maresma (Margalef, 1983). 
Al Guadiamar, a l�entrada de la zona de 
maresma canvia el pendent (Gallart et al., 
1999), minva per tant l�energia de l�aigua i 
beneficia la sedimentació (Alonso et al., 2001). 
També canvien els sòls (Salvany et al., 2001), 
augmenten els llims i les argiles que 
afavoreixen la presència de més sòlids en 
suspensió, i apareixen materials més salins que 
afecten, per exemple, la conductivitat de l�aigua 
(Garralón et al., 1999). D�altra banda, les 
principals fonts de contaminació a la conca del 
Guadiamar són: la mineria, a Aznalcóllar; els 
abocaments d�aigües residuals urbanes 
(depurades o no), al tram mitjà i baix de la zona 
fluvial; els abocament dels residus de la 
indústria de l�adobat d�olives, al tram baix de la 
zona fluvial, i els adobs i pesticides de 
l�agricultura intensiva de regadiu 
(principalment arròs), a la zona de maresma. 
Per tant a la conca s�observa que la 
contaminació minera (principalment baix pH i 
elevades concentracions de metalls) afecta 
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sobretot el tram més proper a les mines; la 
contaminació orgànica, el tram mitjà i baix de 
la zona fluvial, i finalment la zona de maresma, 
més allunyada dels focus de pertorbació, és la 
que menys reflexa aquests dos tipus de 
contaminació. 
 
Tot plegat fa que els nostres 10 punts de 
mostreig se�ns classifiquin en sis grups, quatre 
a la zona fluvial (incloent el punt de control) i 
dos a la zona de maresma (separant el control 
dels afectats). Les principals característiques de 
cada grup es  troben resumides a la Figura 3.18. 
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Annex 3.1. Coeficients de correlació de Spearman entre les diferents variables fisicoquímiques de 
l�aigua i el sediment. En negreta es mostren els coeficients superiors a ±0,7 i significatius (p<0,01). 
� = 82. 
 
A 3.1.a. Variables fisicoquímiques de l�aigua (excepte metalls). Cond: conductivitat; Alcal: alcalinitat; TSS: 
sòlids en suspensió totals; Temp: temperatura. 
 
 pH Cond. Alcal. TSS PO4 NO3 NO2 NH4 
Cond. 0,14        
Alcal. 0,25* -0,29**       
TSS 0,43** 0,30** 0,30**      
PO4 0,09 -0,11 0,19* 0,18     
NO3 -0,14 -0,21 0,05* -0,28* 0,09    
NO2 0,06 -0,34** 0,36** 0,17 0,33** 0,44**   
NH4 -0,17 0,08 0,21 0,19 0,11 -0,09 -0,01  
Temp. 0,07 0,30** -0,14 0,11 -0,24* -0,16 -0,28* -0,06 
*p<0,05; **p<0,01 
 
 
A 3.1.b. Concentració de metalls dissolts en aigua. 
 
 Zn Cu Pb As Cd Tl 
Cu �,68**      
Pb 0,50** 0,56**     
As -�,66** -0,36** -0,18    
Cd �,84** �,72** 0,56** -0,54**   
Tl �,83** 0,58** 0,45** -�,64** �,71**  
Sb -0,02 -0,06 -0,08 0,17 -0,11 0,07 
*p<0,05; **p<0,01 
 
 
A 3.1.c. Concentració de metalls en sediment. 
 
 Zn Cu Pb As Cd Tl 
Cu �,86**      
Pb �,86** �,93**     
As �,82** �,89** �,9�**    
Cd �,94** �,77** �,8�** �,74**   
Tl �,89** �,91** �,92** �,89** �,8�**  
Sb �,81** �,89** �,92** �,86** �,71** �,89** 
*p<0,05; **p<0,01 
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Annex 3.2. Concentració de metalls dissolts en l�aigua (µg/l) en tots els punts i èpoques de 
mostreig. Mitjana (�=3) ± desviació estàndard. LD: límit de detecció instrumental. S�utilitza el 
signe < quan les mostres s�han passat diluïdes i el valor resultant ha estat inferior al LD, seguit del 
valor recalculat segons la dilució efectuada. *: valor màxim d�As per estar interferit pel Cl.  
 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 

Punt 1               

set-99 12  3,5  0,2  8,2  < LD  < LD  0,99  

gen-00 83  4,9  1,2  3,1  0,32  < LD  0,41  

maig-00 15 ± 4 3,1 ± 0,4 0,5 ± 0,3 12,5 ± 0,6 < LD  < LD  0,24 ± 0 

jul-00 17 ± 12 1,4 ± 0,3 8,3 ± 7,5 8,6 ± 0,6 1,01 ± 1,6 < LD  0,23 ± 0 

abr-01 16 ± 3 2,7 ± 0,1 0,8 ± 0,3 5,6 ± 0,3 0,23 ± 0 0,1 ± 0 0,41 ± 0,1 

jul-01 37 ± 17 1,8 ± 0,6 0,1 ± 0,1 3,9 ± 0,2 0,16 ± 0 0,81 ± 0,3 0,29 ± 0 

maig-02 159 ± 30 10,6 ± 2,6 3,2 ± 1,5 8,7 ± 0,4 0,23 ± 0,1 0,11 ± 0 0,58 ± 0,2 

jul-02 34 ± 6 3,6 ± 2,4 0,4 ± 0,2 4,4 ± 0,1 0,33 ± 0,4 0,76 ± 0,2 0,25 ± 0 

maig-03 28 ± 6 4,7 ± 0,7 0,9 ± 0,5 13,9 ± 0,3 0,11 ± 0 < LD  0,19 ± 0 

jul-03 62 ± 1 6,6 ± 0,1 1,1 ± 0 5,3 ± 0,1 0,36 ± 0 < LD  0,68 ± 0 

               

Punt 2               

set-99 47490  3890  328  3,8  158  6,72  1,63  

gen-00 60721  1497  59,8  2,5  121  1,58  1,06  

maig-00 8500 ± 209 267 ± 4 7,2 ± 1,3 <5  15 ± 0,7 <1,25  <1,25  

jul-00 50887 ± 181 1571 ± 11 90 ± 3 <1  84 ± 0,9 3,78 ± 0,3 0,25 ± 0 

abr-01 2704 ± 47 146 ± 5 7,6 ± 0,3 <1*  12 ± 0,9 8,16 ± 0,3 2,2 ± 0,1 

jul-01 5090 ± 89 164 ± 3,5 29,8 ± 0,6 1,3 ± 0,6 12 ± 0,9 35,7 ± 1,3 1,44 ± 0 

maig-02 11331 ± 204 232 ± 8,9 9,5 ± 0,3 2,1 ± 1,9 28 ± 0,1 45,6 ± 1,3 0,57 ± 0 

jul-02 8934 ± 2308 397,6 ± 99 25,8 ± 8 6,2 ± 0,4 22,3 ± 6 43,3 ± 12 0,5 ± 0,05

maig-03 5116 ± 293 41 ± 2,1 0,7 ± 0,4 <1*  20 ± 1,6 3,13 ± 0,2 <0,25  

jul-03 5041 ± 500 65 ± 22,1 1,3 ± 0,2 2,5 ± 0,1 9 ± 0,9 5,73 ± 1 0,49 ± 0 

        

Punt 2.1              

set-99 18534  131  43,8  4,5  35,03  3,01  4,61  

gen-00 5817  48  0,5  1,5  15,07  0,51  1,37  

maig-00 4255 ± 275 70 ± 41,1 4 ± 2,6 <5  6,84 ± 0,8 1,25 ± 0 <1,25  

jul-00 34168 ± 1374 1284 ± 48,4 74 ± 4,7 <1  65,51 ± 2,8 3,35 ± 0,2 0,87 ± 0,1 

abr-01 2801 ± 83 87 ± 27,3 2,2 ± 2,2 <1*  9,71 ± 0,2 6,54 ± 0,2 1,8 ± 0,1 

jul-01 5893 ± 264 238 ± 7,9 41 ± 5,2 2,5 ± 0,1 13,12 ± 0,7 27,9 ± 1,8 1,36 ± 0,1 

maig-02 5943 ± 210 82 ± 5,4 2,7 ± 0,3 <1*  14,96 ± 0,4 16,5 ± 0,9 <0,25  

jul-02 9260 ± 682 367 ± 31,1 22,3 ± 2,1 <1*  22,95 ± 1,8 38,9 ± 2,6 1,08 ± 1,4 

maig-03 3336 ± 397 30 ± 1 0,7 ± 0,4 <1*  11,83 ± 2 1,7 ± 0,2 <0,25 ± 0 

jul-03 6603 ± 862 45 ± 3,3 1,9 ± 0,2 2 ± 0,9 17,52 ± 2,6 1,84 ± 0,3 0,75  

(Continua) 
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(Continuació) 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 

Punt 3              

set-99 72  6  0,3  9,9  0,28  0,09  13,73  

gen-00 2217  24,6  0,7  1,8  8,79  0,59  1,37  

maig-00 3112 ± 176 6 ± 0,6 0,7 ± 0,2 2,5 ± 0 7,76 ± 0,3 0,65 ± 0,1 1,99 ± 0 

jul-00 463 ± 52 3,6 ± 0,3 3,5 ± 0,9 3,7 ± 0,3 2,32 ± 0,2 0,34 ± 0 3,31 ± 0,3 

abr-01 2685 ± 63 36,6 ± 3,8 2,4 ± 0,6 1,4* ± 0 8,78 ± 0,2 5,68 ± 0,1 1,96 ± 0,1 

jul-01 2917 ± 18 5,3 ± 0,8 0,2 ± 0,2 3 ± 0 6,57 ± 0,1 16,5 ± 1,1 1,25 ± 0 

maig-02 748 ± 27 13,2 ± 1,7 2,8 ± 1,1 2,7 ± 0,1 2,53 ± 0,1 3,14 ± 0,1 0,86 ± 0,1 

jul-02 1599 ± 38 12,2 ± 1,1 5,5 ± 5 3,5* ± 0,7 1,46 ± 0,2 8,69 ± 0,1 2,02 ± 0,1 

maig-03 603 ± 68 15,4 ± 0,2 0,8 ± 0,3 2,7 ± 0,1 2,09 ± 0,2 0,79 ± 0,1 0,71 ± 0 

jul-03 54 ± 34 14,3 ± 0,5 0,6 ± 0 4,3 ± 0,2 0,22 ± 0,1 0,19 ± 0 3,24 ± 0,2 

        

Punt 4              

set-99 18  4,1  1,4  15,5  < LD  < LD  3,13  

gen-00 567  7,1  0,5  9  1,06  0,23  2,27  

maig-00 1095 ± 20 4,1 ± 0,7 0,5 ± 0,1 5,2 ± 0,1 0,16 ± 0 0,38 ± 0 2,62 ± 0,1 

jul-00 28 ± 9 5,6 ± 2,7 2,2 ± 3 7,3 ± 0,4 0,08 ± 0,1 0,22 ± 0 7,26 ± 0,3 

abr-01 1241 ± 10 10,5 ± 1,6 2,5 ± 0,8 3,4* ± 0,2 4,5 ± 0,3 3,85 ± 0,1 1,98 ± 0,1 

jul-01 178 ± 26 6,5 ± 1,4 0,4 ± 0,4 5,8 ± 0 0,27 ± 0,1 1,64 ± 0,1 3,09 ± 0 

maig-02 284 ± 12 7,2 ± 1,5 2,4 ± 1,7 3,4* ± 0,4 0,68 ± 0 1,45 ± 0,1 1,1 ± 0 

jul-02 52 ± 22 6,4 ± 1,1 2 ± 1 5,4* ± 0,3 0,21 ± 0 0,29 ± 0 2,26 ± 0,1 

maig-03 214 ± 14 10,6 ± 0,2 0,6 ± 0,1 2,6* ± 0 0,73 ± 0 0,4 ± 0 0,9 ± 0 

jul-03 22 ± 4 9,7 ± 0,7 0,9 ± 0,2 4,9 ± 0,1 0,17 ± 0 0,04 ± 0 1,88 ± 0 

        

Punt 5              

gen-00 391  12,6  1,1  11,1  0,36  0,13  2,51  

maig-00 249 ± 5 3,8 ± 0,8 1 ± 0,1 8,6 ± 0,3 < LD  0,17 ± 0 2,83 ± 0,1 

jul-00 10 ± 1 5,1 ± 0,4 1 ± 0,1 21,7 ± 0,5 < LD  0,06 ± 0 4,21 ± 0,2 

abr-01 949 ± 68 10,5 ± 6,4 4,8 ± 4,1 6,4* ± 0,8 1,68 ± 0,7 3,37 ± 0,1 2,02 ± 0,1 

jul-01 42 ± 35 8 ± 1,3 0,4 ± 0 21,2 ± 1,1 0,23 ± 0,1 0,91 ± 0,1 4,7 ± 0,2 

maig-02 180 ± 128 11,6 ± 7,1 3,6 ± 5,1 7,5 ± 1 0,55 ± 0,3 0,8 ± 0 1,36 ± 0,2 

jul-02 89 ± 45 17 ± 0,7 2,9 ± 0,4 46,1 ± 1,4 0,43 ± 0,1 0,7 ± 0,1 8,43 ± 0,2 

maig-03 57 ± 6 11,8 ± 0,7 4,2 ± 3,9 5,9 ± 0,4 0,7 ± 0,4 0,24 ± 0 1,11 ± 0 

jul-03 27 ± 7 17,8 ± 1,5 1,1 ± 0 42,2 ± 0,4 0,29 ± 0 0,23 ± 0 3,58 ± 0,1 

        

Punt 6              

gen-00 105  6,5  0,7  11,9  0,26  < LD  2,92  

maig-00 45 ± 17 4,2 ± 0,1 0,6 ± 0,2 9,3 ± 0,1 0,04 ± 0 0,14 ± 0,1 2,95 ± 0 

jul-00 28 ± 4 12,4 ± 0,5 0,5 ± 0,1 23,5* ± 0,7 0,11 ± 0 0,09 ± 0 2,3 ± 0 

abr-01 339 ± 59 24 ± 2,4 17 ± 1,5 9,5* ± 0,6 2,19 ± 0,3 1,25 ± 0,3 2,99 ± 0 

jul-01 19 ± 2 6,2 ± 0,9 0,2 ± 0,3 6,7* ± 0,2 0,37 ± 0,1 0,12 ± 0 2,87 ± 0,1 

maig-02 28 ± 6 5,5 ± 0,5 0,7 ± 0,3 5* ± 0,3 0,13 ± 0 0,24 ± 0 1,64 ± 0,1 

jul-02 89 ± 100 14,5 ± 0,8 53,7 ±   20,7* ± 0,9 7,53 ±   0,29 ± 0 2,09 ± 0,4 

maig-03 30 ± 4 12,6 ± 0,7 1,2 ± 0,9 7,7 ± 0,4 0,25 ± 0,1 0,16 ± 0 1,66 ± 0,1 

jul-03 98 ± 31 31,8 ± 2,7 0,5 ± 0,2 35,8* ± 2,4 0,45 ± 0,3 0,26 ± 0,3 4,9 ± 0,3 

(Continua) 
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(Continuació) 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 

Punt 7.1                     

jul-00 19 ± 6 12,2 ± 1,5 0,7 ± 0,4 20,9* ± 3,4 0,11 ± 0 < LD  1,21 ± 0,2 

abr-01 252 ± 13 11,2 ± 1,2 4,8 ± 0,9 5,3* ± 0,4 1,34 ± 0,1 1,29 ± 0 3,04 ± 0 

jul-01 15 ± 2 10,6 ± 0,8 0,3 ± 0,1 26,5* ± 0,2 0,91 ± 0,6 0,04 ± 0 1,94 ± 0,2 

maig-02 29 ± 3 8 ± 1,4 0,9 ± 0,3 10,1 ± 0,4 0,12 ± 0 0,39 ± 0 1,72 ± 0 

jul-02 29 ± 21 7,9 ± 3,2 21,8 ± 20,6 24,7* ± 2,6 3,46 ± 2,4 0,09 ± 0 1,02 ± 0,2 

maig-03 32 ± 5 11,8 ± 0,2 0,7 ± 0,1 4,4* ± 0,2 0,15 ± 0 0,11 ± 0 1,51 ± 0,1 

jul-03 255 ± 55 106,3 ± 8,2 1,6 ± 0,1 27,4* ± 2,1 4,13 ± 2,2 2,42 ± 1,1 1,85 ± 0,1 

        

Punt 8              

set-99 21  10,9  0,5  11,6  < LD  < LD  1,03  

gen-00 154  5,2  0,3  2,3*  0,29  0,05  1,65  

maig-00 22 ± 4 3,3 ± 0,6 0,4 ± 0,2 3,3 ± 0 < LD  0,04 ± 0 3,77 ± 0,1 

jul-00 126 ± 198 15,9 ± 10,3 1,2 ± 1,5 14,1* ± 1,4 0,41 ± 0,5 0,1 ± 0,1 1,3 ± 0,1 

abr-01 178 ± 36 9,1 ± 2 3,8 ± 1,1 4,6* ± 0,7 0,85 ± 0,2 1,02 ± 0,1 3,17 ± 0,1 

jul-01 42 ± 12 10,5 ± 1,2 0,4 ± 0,2 21,4* ± 2 3,21 ± 0 0,03 ± 0 1,53 ± 0,2 

maig-02 59 ± 23 7,2 ± 0,8 1,8 ± 0,8 8,9 ± 0,1 0,16 ± 0 0,26 ± 0 1,74 ± 0,1 

jul-02 14 ± 10 8,8 ± 3,1 1 ± 0,9 25,2* ± 2 0,54 ± 0,4 0,09 ± 0 1,04 ± 0 

maig-03 38 ± 1 11,7 ± 0,4 0,7 ± 0,1 4,5* ± 0,1 0,17 ± 0 0,09 ± 0 1,53 ± 0,1 

jul-03 23 ± 8 12 ± 1,1 0,9 ± 0,4 32,9* ± 2,3 0,35 ± 0,1 < LD  1,95 ± 0,1 

        

Punt 1�              

set-99 33  14,5  6,2  11,8  < LD  < LD  0,98  

gen-00 87  12,9  0,4  2,8  0,48  < LD  0,37  

maig-00 11 ± 0 5,9 ± 1,2 0,2 ± 0 8,4 ± 0,1 < LD  < LD  0,44 ± 0 

abr-01 90 ± 39 10,9 ± 3 4,3 ± 2,4 22,7 ± 1,2 0,51 ± 0,2 0,35 ± 0,1 1,05 ± 0,1 

jul-01 56 ± 21 13,1 ± 3,3 2,9 ± 1,1 8,5 ± 0,3 0,84 ± 0,2 0,04 ± 0 0,46 ± 0 

maig-02 63 ± 11 6 ± 0,6 1,5 ± 0,9 16,2* ± 0,9 0,21 ± 0 0,14 ± 0 0,6 ± 0,2 

jul-02 111 ± 89 9,9  4,4  15 ± 1,5 1,09  < LD  0,62 ± 0,3 

maig-03 23 ± 1 5,1 ± 0,4 0,6 ± 0 12,8 ± 0,1 0,1 ± 0 < LD  0,28 ± 0 
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Annex 3.3. Concentració de metalls en el sediment fluvial (mg/kg PS) en tots els punts i èpoques 
mostrejades. Mitjanes (�=3) ± desviació estàndard. 
 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 

Punt 1                      
set-99 24 ± 4 2,3 ± 0,5 9,5 ± 0,5 12,1 ± 0,1 0,04 ± 0,01 0,05 ± 0,01 0,28 ± 0,06 
gen-00 22 ± 2 6,5 ± 0,4 8,4 ± 0,6 10,2 ± 0,6 0,04  0,05 ± 0,01 0,87 ± 0,03 
maig-00 30 ± 0 6 ± 0,3 11 ± 0,6 7,6 ± 0,9 0,03 ± 0 0,06 ± 0 0,48 ± 0,05 
jul-00 34 ± 2 6,7 ± 0,5 13,6 ± 1 5,4 ± 0,4 0,03 ± 0 0,04 ± 0 0,53 ± 0,04 
abr-01 24 ± 1 6,9 ± 1,9 9 ± 0,1 6 ± 0,1 0,03 ± 0 0,05 ± 0 0,4 ± 0,01 
jul-01 25 ± 2 26 ± 0,4 15,9 ± 1,3 6,9 ± 0,5 0,03 ± 0 0,05 ± 0 1,2 ± 0,03 
maig-02 21 ± 2 6,2 ± 0,7 8 ± 0,6 11,8 ± 0,7 0,02 ± 0 0,1 ± 0,01 0,36 ± 0,11 
jul-02 22 ± 2 5,9 ± 0,4 9 ± 0,6 11 ± 0,8 0,03 ± 0 0,08 ± 0,01   
maig-03 23 ± 0 7,4 ± 0,1 10,1 ± 0,1 5,3 ± 0,9 0,04 ± 0 0,12 ± 0,01 0,68 ± 0,07 
jul-03 26 ± 1 9,5 ± 0 9,3 ± 0 11,3 ± 0,6 0,07 ± 0 0,09 ± 0 0,19  
               
Punt 2              
gen-00 709 ± 73 73 ± 6,3 56,4 ± 4,7 38,8 ± 4,1 1,37 ± 0,08 0,5 ± 0,05 6,4 ± 1,8 
maig-00 1302 ± 146 270 ± 16,7 332,1 ± 20,7 205,1 ± 7,9 2,83 ± 0,3 2,4 ± 0,14 22,5 ± 0,4 
jul-00 514 ± 5 226 ± 0,5 201,4 ± 4,6 165,1 ± 2 0,55 ± 0,01 1,1 ± 0,05 21,2 ± 0,2 
abr-01 764 ± 16 291 ± 3,6 266,1 ± 4,8 223,9 ± 2,4 1,4 ± 0,01 2,5 ± 0,08 28,6 ± 0,3 
jul-01 284 ± 1 190 ± 2,6 279,9 ± 9,1 181,1 ± 2,7 0,29 ± 0,01 2,3 ± 0,06 47,6 ± 0,2 
maig-02 919 ± 52 381 ± 22,6 209,4 ± 11,4 184,3 ± 10,8 1,16 ± 0,07 2,3 ± 0,09 20 ± 1,1 
jul-02 757 ± 28 349 ± 12,8 144,6 ± 4,7 115,5 ± 4,2 0,67 ± 0,03 1,7 ± 0,05 13,6 ± 0,5 
maig-03 1441 ± 25 474 ± 6 280,9 ± 4,5 205,4 ± 4,2 3,21 ± 0,06 1,1 ± 0,03 38,7 ± 0,5 
               
Punt 2.1              
set-99 4347 ± 408 987 ± 98 2645 ± 237 1811 ± 166 13,6 ± 1,47 19,2 ± 1,56 189 ± 20,7 
gen-00 234 ± 102 20 ± 4,5 17,4 ± 4,6 6,9 ± 1,7 0,67 ± 0,4 0,21 ± 0,04 0,7 ± 0,2 
maig-00 154 ± 80 12 ± 0,9 11,7 ± 0,5 4,9 ± 0,6 0,34 ± 0,24 0,17 ± 0,02 0,31 ± 0 
jul-00 818 ± 106 57 ± 17 115,4 ± 43,4 65,2 ± 21,3 2,07 ± 0,2 0,7 ± 0,17 6,56 ± 3,1 
abr-01 288 ± 5 40 ± 0,9 33,4 ± 0,9 19,2 ± 0,4 0,65 ± 0,02 0,62 ± 0,02 2,44 ± 0,1 
jul-01 524 ± 27 90 ± 5,3 44,7 ± 1,9 25 ± 1,5 1,14 ± 0,06 1,37 ± 0,06 3,66 ± 0,2 
maig-02 358 ± 9 49 ± 1,2 29,4 ± 0,8 27,3 ± 0,2 0,87 ± 0,02 0,48 ± 0,02 1,44 ± 0,1 
jul-02 993 ± 21 165 ± 3,5 125,1 ± 5,5 82,2 ± 2 1,38 ± 0,04 1,98 ± 0,1 7,8 ± 0,3 
maig-03 677 ± 23 79 ± 2,7 51,4 ± 1,4 25,8 ± 1,4 1,31 ± 0,06 0,48 ± 0,01 5,32 ± 0,2 
jul-03 872 ± 17 70 ± 1 28,9 ± 0,5 26,3 ± 0,7 1,13 ± 0,03 0,43 ± 0,01 1,78 ± 0,1 
               
Punt 3              
set-99 5485 ± 478 461 ± 27,8 638 ± 41,8 388,8 ± 15,3 15,3 ± 0,78 5,85 ± 0,32 37,9 ± 1,9 
gen-00 746 ± 11 92 ± 0,3 165,5 ± 1,2 88,9 ± 1,4 2,1 ± 0,05 1,05 ± 0,03 13,5 ± 0,1 
maig-00 1307 ± 29 159 ± 4,9 251 ± 3,1 134,1 ± 0,8 3,2 ± 0,1 1,41 ± 0,02 13 ± 0,1 
jul-00 2159 ± 213 117 ± 17,8 160,7 ± 38,1 84,3 ± 18,9 4,2 ± 1 0,91 ± 0,22 8,4 ± 2 
abr-01 821 ± 21 83 ± 1,1 36,1 ± 1,4 17,4 ± 0,7 1,3 ± 0,04 0,84 ± 0,03 2,2 ± 0,2 
jul-01 1344 ± 14 109 ± 1,3 60,5 ± 0,4 24,1 ± 0,4 1,7 ± 0,01 1,52 ± 0,02 4,4 ± 0,2 
maig-02 982 ± 64 134 ± 4,2 119,1 ± 8,8 57,4 ± 3,5 2,6 ± 0,19 0,8 ± 0,06 5,6 ± 0,4 
jul-02 975 ± 41 137 ± 5,3 112,7 ± 5,6 53,2 ± 2,1 4,8 ± 0,23 0,77 ± 0,03 4,8 ± 0,2 
maig-03 791 ± 13 115 ± 2,2 92,8 ± 1,3 33,1 ± 1,2 1,7 ± 0 0,51 ± 0,01 5,4 ± 0,1 
jul-03 1131 ± 22 102 ± 1,8 96,8 ± 2,7 44,8 ± 0,8 4,3 ± 0,07 0,7 ± 0,02 4,5 ± 0,1 

(Continua) 
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(Continuació) 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 

Punt 4               
set-99 2931 ± 88 328 ± 9,1 718 ± 23,5 522 ± 22,2 10,4 ± 0,62 6,7 ± 0,37 50,5 ± 3,1 
gen-00 761 ± 23 124 ± 3,7 150,4 ± 3,1 74,9 ± 3,3 3,3 ± 0,14 1 ± 0,04 13,4 ± 0,2 
maig-00 751 ± 5 90 ± 1,6 137,4 ± 1,8 66 ± 2,9 2,5 ± 0,06 0,9 ± 0,01 6,8 ± 0,2 
jul-00 874 ± 50 94 ± 3,3 103,7 ± 3,2 42,5 ± 1,4 2,7 ± 0,15 0,7 ± 0,04 4,6 ± 0,1 
abr-01 583 ± 3 102 ± 0,9 81,9 ± 0,5 27,3 ± 0,3 1,2 ± 0,01 0,5 ± 0 3,4 ± 0 
jul-01 786 ± 42 128 ± 6,7 103,1 ± 5,4 37,8 ± 2,5 1,6 ± 0,09 1 ± 0,04 6 ± 0,4 
maig-02 822 ± 22 124 ± 3,1 77,1 ± 0,6 37,1 ± 0,6 2,8 ± 0,05 0,7 ± 0,01 3,3 ± 0,1 
jul-02 1036 ± 51 138 ± 7 84,8 ± 4,4 39,3 ± 2 6,5 ± 0,31 1 ± 0,04 2,7 ± 0,2 
maig-03 597 ± 14 108 ± 2,1 66,5 ± 1,1 14,8 ± 1 1,4 ± 0,02 0,3 ± 0,01 2,8 ± 0 
jul-03 850 ± 5 118 ± 0,6 71,3 ± 0,6 32,5 ± 0,5 3 ± 0,01 0,7 ± 0 2,2 ± 0 
                
Punt 6               
gen-00 1358 ± 158 80 ± 7,5 108,4 ± 14,4 38,5 ± 4,3 5,11 ± 0,56 1,16 ± 0,12 8,78 ± 1,3 
maig-00 1016 ± 146 56 ± 5,6 83,9 ± 12,3 28,2 ± 4,5 3,4 ± 0,54 0,81 ± 0,11 3,06 ± 0,6 
jul-00 1224 ± 140 69 ± 6,5 79,3 ± 13,6 29,3 ± 4,1 4,74 ± 0,54 0,92 ± 0,08 3,19 ± 0,6 
abr-01 933 ± 5 62 ± 0,6 80,6 ± 0,6 21,7 ± 0,1 2,7 ± 0,01 0,95 ± 0,02 2,61 ± 0 
jul-01 370 ± 6 68 ± 1,4 44,9 ± 0,3 17,3 ± 0,2 1,1 ± 0 0,39 ± 0,01 1,73 ± 0,2 
maig-02 375 ± 15 77 ± 2,9 45 ± 1,8 23,2 ± 1,1 1,07 ± 0,04 0,43 ± 0,02 1,21 ± 0,2 
jul-02 378 ± 5 74 ± 0,8 40,3 ± 0,6 25,9 ± 0,2 0,98 ± 0,02 0,33 ± 0,01 0,93 ± 0,1 
maig-03 413 ± 17 95 ± 4 48,1 ± 1,9 11,3 ± 1,1 1,48 ± 0,06 0,36 ± 0,01 1,51 ± 0,1 
jul-03 312 ± 10 71 ± 2,1 39,8 ± 1 25,4 ± 1,1 0,7 ± 0,03 0,35 ± 0,01 0,63 ± 0,1 
                
Punt 7.1               
jul-00 464 ± 203 42 ± 13 25,6 ± 5,1 10,9 ± 2,8 1,35 ± 0,65 0,41 ± 0,08 0,73 ± 0,1 
abr-01 192 ± 9 35 ± 2,2 37,3 ± 1,9 13,8 ± 0,8 0,31 ± 0,02 0,41 ± 0,02 0,76 ± 0 
jul-01 112 ± 0 29 ± 0,2 35 ± 0,3 14,3 ± 1,6 0,17 ± 0,01 0,31 ± 0 1,21 ± 0,1 
maig-02 169 ± 12 32 ± 2,3 30,3 ± 2,3 18,3 ± 1,3 0,36 ± 0,02 0,32 ± 0,03 3,46 ± 2,3 
jul-02 142 ± 1 29 ± 0,7 27,7 ± 0,5 15,8 ± 0,2 0,3 ± 0,01 0,28 ± 0,01 0,19 ± 0,1 
maig-03 432 ± 8 46 ± 1,1 35,2 ± 0,8 6,8 ± 0,6 1,13 ± 0,04 0,34 ± 0,01 1,24 ± 0 
jul-03 121 ± 3 30 ± 0,6 27,7 ± 0,5 19 ± 0,5 0,17 ± 0 0,27 ± 0,01 0,09 ± 0,1 
                
Punt 8               
set-99 677 ± 11 42 ± 0,2 35,6 ± 3,6 24,2 ± 2,7 2,39 ± 0,22 0,41 ± 0,04 0,81 ± 0,2 
gen-00 287 ± 16 38 ± 1,2 46,1 ± 2,3 17,8 ± 0,7 1,03 ± 0,05 0,31 ± 0,01 1,4 ± 0 
maig-00 240 ± 34 27 ± 1 28,5 ± 2 13,5 ± 1,6 0,71 ± 0,05 0,29 ± 0,01 0,68 ± 0 
jul-00 738 ± 81 48 ± 2,5 37,8 ± 2 19,5 ± 0,4 2,82 ± 0,22 0,47 ± 0,03 1,07 ± 0,1 
abr-01 481 ± 16 46 ± 3,4 40,7 ± 1,4 15,3 ± 0,7 1,58 ± 0,03 0,58 ± 0,01 0,87 ± 0 
jul-01 477 ± 6 54 ± 1,1 47,9 ± 0,6 17,2 ± 0,9 1,73 ± 0,04 0,54 ± 0,01 1,72 ± 0 
maig-02 560 ± 11 70 ± 2,6 49,5 ± 1,2 25,9 ± 0,6 1,89 ± 0,05 0,69 ± 0,01 1,12 ± 0,1 
jul-02 344 ± 4 46 ± 0,4 39,3 ± 0,3 21,1 ± 0,5 1,17 ± 0,01 0,47 ± 0,01 0,15  
maig-03 621 ± 8 72 ± 0,9 51,2 ± 0,9 12,1 ± 0,7 2,27 ± 0,02 0,56 ± 0,01 1,8 ± 0,2 
jul-03 142 ± 1 32 ± 0,3 34,4 ± 0,1 21,8 ± 2,7 0,35 ± 0 0,3 ± 0,01 0  
                
Punt 1�               
set-99 79 ± 2 21 ± 0,6 33,2 ± 1,3 12,7 ± 0,3 0,14 ± 0,1 0,28 ± 0,01 0,26 ± 0 
gen-00 71 ± 1 22 ± 0,3 32 ± 0,15 6,6 ± 0,2 0,05 ± 0 0,23 ± 0 0,85 ± 0 
maig-00 70 ± 5 18 ± 1,2 27,2 ± 1,56 6,2 ± 0,5 0,08 ± 0,01 0,22 ± 0,01 0,45 ± 0 
abr-01 69 ± 1 23 ± 1,4 30,9 ± 0,47 5,9 ± 0,2 0,06 ± 0 0,23 ± 0 0,46 ± 0 
jul-01 60 ± 2 23 ± 0,8 31,4 ± 1,39 6,1 ± 0,4 0,09 ± 0,01 0,26 ± 0,01 1,15 ± 0,2 
maig-02 70 ± 4 23 ± 1,2 27,9 ± 1,71 11,5 ± 1,3 0,09 ± 0 0,26 ± 0,02 0,53 ± 0 
jul-02 75 ± 4 24 ± 1 29,2 ± 1,47 10,5 ± 0,3 0,09 ± 0 0,26 ± 0,02 1,21  
maig-03 46 ± 1 15 ± 0,4 21,5 ± 0,54 1,7 ± 0,4 0,04 ± 0 0,2 ± 0,01 0,55 ± 0 
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Estructura, evolució i recuperació de la comunitat de macroinvertebrats del 
riu Guadiamar 
 
INTRODUCCIÓ 
 
La riquesa, abundància i diversitat de les 
comunitats aquàtiques que habiten en un 
determinat ecosistema són peces 
imprescindibles per a la mesura del 
funcionament d�un riu, juntament amb els 
aspectes abiòtics que conformen aquest sistema 
(Lorenz et al., 1997). A la vegada, i des d�un 
punt de vista pràctic i aplicat, el coneixement de 
les comunitats aquàtiques és un pas previ de 
cara a una correcta gestió dels espais fluvials. 
L�avaluació del grau de degradació d�un 
ecosistema així com la identificació d�aquells 
espais que cal conservar o restaurar, es pot fer 
de forma científicament robusta a través de 
l�avaluació de la seva biota (Karr et al., 2000). 
D�entre els diferents organismes aquàtics que 
conformen els ecosistemes fluvials, els 
macroinvertebrats han estat potser els més 
utilitzats per fer aquestes avaluacions del medi 
(Rosenberg i Resh, 1993), ja que la seva 
elevada diversitat permet que es trobin en una 
gran quantitat de sistemes i hàbitats diferents, i 
que presentin també un gran ventall de 
respostes a l�estrès ambiental, sigui del tipus 
que sigui. A més a més, els seu mode de vida 
predominantment sedentari juntament amb 
cicles de vida suficientment llargs, porten a què 
aquests organismes puguin integrar en el temps 
les pertorbacions que pateix un determinat lloc, 
i permeten, a més a més, fer una anàlisi espacial 
(Rosenberg i Resh, 1993). Malgrat que en molts 
casos els macroinvertebrats han estat utilitzats 
com a indicadors de contaminacions orgàniques 
(abocaments d�aigües residuals urbanes, 
industrials o agrícoles, o aportacions difoses als 
sitemes aquàtics) (Hellawell, 1986), l�existència 
de moltes espècies que viuen estretament 
lligades al sediment (important font de metalls) 
així com la relativa tolerància d�altres espècies 
a concentracions elevades de metalls, han fet 
que també hagin estat aplicats per a l�avaluació 
de la contaminació metàl·lica (Kiffney i 
Clements, 2003).  
 
Al marge de la seva aplicació per avaluar 
indirectament la qualitat d�un ecosistema, 
l�estat de les comunitats macroinvertebrades és 
important en sí mateix per al sistema; canvis en 
la composició o abundància de les espècies 

poden tenir conseqüències importants per al 
funcionament de l�ecosistema, ja que els 
macroinvertebrats compleixen un nombre 
elevat de funcions ecològiques dins 
l�ecosistema aquàtic (Kiffney i Clements, 
2003). En conseqüència, l�estudi de la fauna de 
macroinvertebrats del riu Guadiamar és 
important tant per entendre el funcionament 
d�aquest sistema com per avaluar el grau 
d�alteració causat per les pertorbacions 
humanes que pateix, especialment un cop posat 
en marxa el projecte de restauració ecològica 
del Corredor Verde del Guadiamar (Montes et 
al., 2000). 
 
La composició i estructura de les comunitats de 
macroinvertebrats varien en funció de l�espai, 
sigui quina sigui l�escala d�observació. Així 
doncs, conques diferents sota geologies o 
climes diferents alberguen faunes també 
diferents; trams diferents dins un mateix riu, 
amb característiques físiques i químiques 
diferents, també tindran comunitats diferents; i 
fins i tot les comunitats variaran entre els 
hàbitats diferents dins el mateix tram de riu. A 
més a més, els organismes desenvolupen el seu 
cicle de vida al llarg d�un temps, entre setmanes 
i anys, i les poblacions estan afectades per 
variacions interanuals. Tot plegat fa que sigui 
important integrar tant la variabilitat espacial 
com la temporal dins l�estudi dels organismes 
aquàtics (Resh i Rosenberg, 1989), cosa que 
aquest estudi pretén recollir en part. 
 
La fauna macroinvertebrada del riu Guadiamar 
està molt poc estudiada. Alguns estudis es 
remunten a finals dels anys 70, però recullen 
dades només d�algunes espècies i de llocs molt 
puntuals (per ex., Dufour (1978) a Farreras i 
Gallardo, 1985; Gallardo i López, 1981; 
Farreras i Soler, 1979). Que inclogui 
pràcticament tot el curs principal del 
Guadiamar i alguns dels seus afluents, només es 
té informació sobre la diversitat d�efemeròpters 
(Gallardo i Toja, 1984), plecòpters (Gallardo, 
1990) i odonats (Farreras i Gallardo, 1985). 
Tanmateix, aquests tres estudis formen part del 
mateix programa de mostrejos (campanyes 
realitzades entre el 1979 i el 1981) en el qual 
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només cinc dels onze punts de mostreig es 
mostrejaren en més d�una ocasió. Per tant, per 
una banda hi ha un desconeixement 
pràcticament absolut de la resta de la fauna de 
macroinvertebrats de la conca, i d�altra banda, 
es desconeixen les variacions temporals 
d�aquests organismes i els factors que 
determinen la seva presència o absència. 
L�activitat humana dels últims vint anys a la 
conca del Guadiamar ha provocat que els usos 
del sòl canviïn en més d�un terç del territori, 
tant a les zones altes, on canvien els usos 
forestals, com a les zones mitjanes i baixes, on 
es dóna un important augment i una 
intensificació de l�activitat agrícola, 
especialment de regadiu (Prados et al., 2003). 
Aquestes activitats cada cop més agressives 
amb el medi fan preveure canvis en 
l�ecosistema aquàtic, però el desconeixement 
actual de la fauna macroinvertebrada fins el 
moment de l�accident d�Aznalcóllar és absolut. 
 
Per tant, els objectius principals d�aquest 
capítol són: 
 

• Descriure la composició i l�estructura 
de la comunitat de macroinvertebrats en 
cada punt de mostreig, com a mesura 
per avaluar les semblances i les 
diferències entre punts així com el grau 
d�alteració de les comunitats a cada 
zona. 

• Descriure la comunitat de 
macroinvertebrats a cada hàbitat i 
determinar possibles efectes 
diferencials de les pertorbacions per 
cadascun dels hàbitats. 

• Determinar la variabilitat estacional de 
la comunitat de macroinvertebrats del 
riu Guadiamar. 

• Avaluar el grau de recuperació 
temporal de la comunitat després de 
l�accident miner de 1998. 

 
 
METODOLOGIA 
 
Presa de mostres 
 
Els mostrejos es van realitzar a tots els punts 
escollits de la conca del Guadiamar i la 
maresma, així com a les dates que 
s�especifiquen al Capítol 1 (Figura 1.4 i Taules 
1.3 i 1.4). 
 

Per tal de poder comparar la fauna 
macroinvertebrada entre els diferents punts, el 
mostreig es va realitzar per separat en els 
diferents hàbitats presents al riu, ja que molts 
estudis mostren com les comunitats de 
macroinvertebrats són més semblants entre 
hàbitats iguals però punts de mostreig diferents, 
que entre hàbitats diferents dins el mateix punt 
(Buffagni et al., 2000; Parsons i Norris, 1996), 
malgrat existir alguna discrepància (Logan i 
Brooker, 1983). Així doncs, per una banda es 
van separar les zones reòfiles, caracteritzades 
per aigua amb corrent elevada i presència de 
substrats durs i de mida gran, de les zones 
lenítiques, de baixa o nul·la corrent. En 
aquestes zones lenítiques, on la distribució dels 
macroinvertebrats està controlada principalment 
pel substrat i la vegetació aquàtica 
(Weatherhead i James, 2001), es va diferenciar 
aquella fauna present al sediment, ja que és la 
més directament exposada, i per un major 
període de temps, a les concentracions de 
possibles contaminants lligats al substrat 
(Glozier et al., 2002). 
 
Així doncs, als rius Agrio i Guadiamar, es van 
trobar tres tipus d�hàbitats: les zones de ràpids 
amb graves, còdols i pedres, les zones calmades 
amb vegetació aquàtica, tant submergida com 
emergent (helòfits), i els sediments fins (sorres, 
llims i argiles) de zones calmades o de baixa 
corrent. D�aquesta manera a cada punt de 
mostreig s�obtenien un màxim de tres mostres: 
les R (ràpids), les V (vegetació) i les S 
(sediment). A tot arreu, els macroinvertebrats es 
capturaren amb una xarxa manual en forma de 
D amb els porus de 250 µm de diàmetre.  
 
Als ràpids, el mostreig es realitzà rentant les 
pedres amb les mans i movent el substrat més fi 
(especialment graves o sorres) amb els peus 
davant de la xarxa, a contracorrent, per tal que 
tots els organismes entressin a la mostra. Les 
mostres V es prenien passant successives 
vegades la xarxa entre la vegetació, procurant 
no remoure el sediment per tal de només 
obtenir aquells organismes presents a la 
columna d�aigua o més associats a la vegetació. 
Finalment, les mostres de sediment també es 
prengueren movent el substrat amb els peus per 
tal que es suspengués i passant seguidament la 
xarxa per recollir-lo. Per fer més comparable 
les mostres als diferents punts de mostreig, 
s�intentà en tots els punts fer un esforç de 
mostreig semblant, i que també assegurés la 
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recol·lecció de la major part de la riquesa 
faunística d�aquell punt. Per això, cada hàbitat 
es va mostrejar fins que no hi apareixien 
famílies noves i, per tant, es considerava que 
s�havia recollit la major part de la riquesa, 
dedicant-li en general un temps aproximat 
d�entre 2 i 5 minuts.  
 
Les mostres es col·locaven en safates i es 
miraven al camp, i s�anotaven totes les famílies 
que es veien. Seguidament, es guardaven en 
pots de 250 ml i es fixaven en formol al 4% per 
conservar-les fins a la seva observació al 
laboratori. 
 
Dins d�aquest esquema general, en alguns casos 
van haver-hi variacions. A la zona fluvial, 
durant els primers mesos d�estudi, s�afegiren 
substrats artificials a les zones de ràpids ja que, 
degut a l�accident miner, els substrats durs 
naturals eren pràcticament absents. Aquests 
substrats consistien en totxos d�argila de 
21x11x5 cm amb sis forats longitudinals. Es 
col·locaren per triplicat en tots els punts de la 
zona fluvial, inclòs el control, i es deixaren al 
riu durant un mes, temps suficient per a ser 
colonitzats (Clements et al., 1989; DeNicola i 
Stapleton, 2002). Ara bé, passat aquest temps 
en molts casos els substrats no van poder ser 
recuperats ja que l�activitat dels treballs de 
neteja de la zona era molt intensa en aquella 
època (vegeu el Capítol 1). Per això van deixar 
d�usar-se. Les mostres així recol·lectades s�han 
considerat com a mostres R, ja que es va 
comprovar com al punt de control no existien 
diferències entre la composició taxonòmica 
d�aquestes mostres i les pròpiament R (MRPP, 
A=0,225, p-valor=0,1358). 
 
D�altra banda, la pròpia geomorfologia de la 
zona de maresma fa que en els punts que es 
varen mostrejar tan sols es prenguessin mostres 
V i S, ja que no hi existeixen els ràpids amb 
substrats durs. 
 
Separació i identificació de mostres 
 
Al laboratori, les mostres es filtraren altre cop 
amb una malla de 250 µm i es netejaren amb 
abundant aigua per tal d�extreure�n tot el 
formol. Tots els individus es van identificar 
com a mínim a nivell de família sota una lupa 
binocular, es van comptar i es van guardar en 
alcohol etílic al 70%. Només en aquells casos 
en què l�abundància total era molt gran 

(superior a 1.000), la mostra es fraccionava, i 
l�abundància total dels taxons majoritaris era 
estimada; els minoritaris es comptaven sempre 
a tota la mostra.  
 
Tractament de les dades 
 
La comunitat punt per punt 
Per tal d�estudiar la comunitat de 
macroinvertebrats en els diferents punts de 
mostreig, s�han utilitzat alguns paràmetres 
descriptius, com són la riquesa de famílies 
totals pel conjunt d�hàbitats presents o la 
riquesa de famílies d�alguns ordres: 
Ephemeroptera, Plecoptera i Trichoptera (EPT), 
Odonata, Coleoptera i Heteroptera (OCH), 
Diptera, Mollusca, Crustacea, i famílies (o 
altres taxons) que no són insectes agrupades en 
Altres: Nematoda, Nemertea, Hirudinea, 
Oligochaeta, Tricladida, Aracnida. També s�ha 
mirat el nombre d�individus totals recol·lectats, 
com a mesura de la densitat per unitat d�esforç 
de mostreig. Finalment, en els punts situats a la 
zona fluvial, s�ha calculat la relació 
EPT/(EPT+OCH) que valora indirectament la 
importància de l�hàbitat reòfil versus l�hàbitat 
lenític, ja que en general, la major part de les 
famílies d�EPT estan més lligades a les zones 
de corrent que les famílies d�OCH, més 
abundants en els ambients calmats (Bonada, 
2003). Les diferències entre el valor d�aquests 
paràmetres als punts afectats respecte el valor 
als punts de control s�han calculat amb la prova 
no paramètrica � de Mann-Whitney, amb el 
programa estadístic SPSS (SPSS, 2001). 
 
Al marge d�aquests descriptors quantitatius 
globals, s�ha volgut veure fins a quin punt la 
composició taxonòmica de la comunitat de 
macroinvertebrats variava entre els diferents 
punts de mostreig. Per això s�han utilitzat els 
procediments de permutació multiresposta, 
MRPP (Multi-Response Permutation Procedu-
res), que és un mètode multivariant no 
paramètric per testar les diferències entre grups 
(de mostres) predefinits, i que porta un p-valor 
associat. Aquesta prova a més a més, calcula 
l�estadístic A, que descriu l�efecte de la mida. 
Així, si A=1, tots els objectes dins un grup són 
iguals; si A=0, l�heterogeneïtat dins un grup és 
igual a l�esperada per atzar; i si A<0, hi ha més 
heterogeneïtat dins un grup que la que es podria 
esperar per atzar. S�ha partit de la matriu 
d�abundàncies amb els resultats de tots els 
mostrejos i per cada època de mostreig. Els 
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individus apareguts en cadascuna de les mostres 
(R, V i S) s�han sumat per calcular l�abundància 
total al punt de mostreig, i després s�han 
transformat les dades a rangs d�abundància, tal 
com s�indica a la Taula 4.1. La distància 
utilitzada ha estat la de Sorensen (o Bray-
Curtis), ja que malgrat que va ser dissenyada 
per dades de tipus presència/absència, és 
adequada per aquest tipus de dades (Legendre i 
Legendre, 1998). El càlcul s�ha fet amb el 
programa estadístic PC-ORD (McCune i 
Mefford, 1999). 
 
Taula 4.1. Rangs d�abundància utilitzats 

Rang Nombre d’individus 
1 1 
2 2 - 5 
3 6 - 20 
4 21 - 100 
5 101 - 1000 
6 > 1000 

 
 
En tots els casos, la comparació dels punts de 
mostreig s�ha fet separant per una banda els 
punts de la zona fluvial (de l�1 al 5) i d�altra 
banda els punts de la maresma (del 6 al 10), tant 
pels motius exposats als Capítols 1, 2 i 3 com 
perquè una anàlisi preliminar MRPP ha indicat 
diferències entre les comunitats de les dues 
zones (A=0,04069; p-valor<<0,000001). 
Aquesta diferenciació es mantindrà també per a 
la resta d�anàlisis. 
 
Efecte de l�hàbitat de mostreig 
S�ha comparat el nombre de famílies i el 
nombre d�individus de macroinvertebrats, així 
com la riquesa d�EPT i OCH, en cada hàbitat 
mostrejat, R, V i S, per cadascun dels punts de 
mostreig. L�existència de diferències 
significatives s�ha testat amb la prova no 
paramètrica de Kruskal-Wallis, usant el 
programa SPSS (SPSS, 2001). En cas que les 
diferències fossin significatives, s�ha fet la 
prova de la � de Mann-Whitney per saber entre 
quins parells d�hàbitats existien les diferències. 
 
A part d�una anàlisi quantitativa, s�ha volgut 
mirar si qualitativament els hàbitats podien ser 
diferenciats pel tipus de famílies que hi habiten. 
Mitjançant una prova MRPP s�ha valorat si 
existeixen diferències entre les comunitats de 
macroinvertebrats a cadascun dels hàbitats, 

punt per punt. Les matrius usades (mostres x 
famílies) contenien els rangs d�abundància 
(Taula 4.1) de les famílies trobades a cada 
mostra (classificades com a R, V i S) per 
cadascun dels mesos de mostreig, que s�han 
usat com a rèpliques. 
 
Efecte de l�època de mostreig: estacionalitat 
Per testar si la variabilitat de les dades pot ser 
deguda a una variabilitat estacional de les 
comunitats de macroinvertebrats s�ha utilitzat, 
d�una banda, la prova de Kruskal-Wallis per 
comparar el nombre de famílies presents a cada 
punt i en cadascuna de les èpoques de mostreig, 
agrupades en època seca (estiu) i humida 
(hivern, primavera i tardor), tal com es mostra 
al Capítol 1 (Taula 1.3). Malgrat que el nombre 
de famílies pugui no ser diferent, la composició 
taxonòmica de la comunitat pot variar segons 
l�època de l�any, degut a l�estacionalitat de les 
espècies. Per tant, per valorar la importància 
d�aquests canvis s�ha fet una prova MRPP, en 
cadascun dels punts de mostreig per separat. En 
aquest cas, per cada punt i mes de mostreig s�ha 
ajuntat la comunitat trobada a les mostres R, V i 
S, s�han calculat després els rangs d�abundància 
totals (Taula 4.1) i s�ha comparat, finalment, 
l�època seca amb la humida. 
 
Efecte del temps: evolució i recuperació de les 
comunitats 
En aquest treball, és especialment interessant 
estudiar com han evolucionat les comunitats de 
macroinvertebrats durant els cinc anys d�estudi, 
sobretot en aquells punts afectats per l�accident 
d�Aznalcóllar l�abril de 1998 i que havien 
quedat, per tant, buits de qualsevol tipus de 
fauna aquàtica (Grimalt et al., 1999; Pain et al., 
1998). Els canvis temporals de les comunitats 
de macroinvertebrats ens indicaran la 
recuperació o falta de recuperació de 
l�ecosistema aquàtic del Guadiamar, després de 
l�impacte de l�accident miner. �na primera 
aproximació s�ha fet comparant les comunitats 
trobades a cada punt de mostreig, en el conjunt 
dels hàbitats però punt per punt, en tots els 
anys. Els mostrejos de les èpoques humides i 
seques s�han considerat com a rèpliques en una 
prova MRPP amb els rangs d�abundància de les 
famílies, per cada punt. La variabilitat existent 
dins de cada grup (en aquest cas, mostres 
d�estiu i primavera dins els mateix any) pot 
emmascarar diferències amb la resta de grups. 
Per tal d�augmentar el nombre de mostres de 
cada grup i poder així detectar amb més facilitat 
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diferències entre grups, s�han agrupat les 
mostres en períodes de dos anys, de manera que 
es comparen, amb una segona prova MRPP, 
tres grups: 1998-99, 2000-01 i 2002-03. 
Aquestes anàlisis s�han fet per valorar tant la 
diferència en la riquesa de famílies en cada 
moment, com l�estructura de la comunitat, de 
manera que per una banda s�han agafat les 
dades tan sols en presència i absència, i d�altra 
banda s�han repetit les anàlisis agafant els rangs 
d�abundància. 
 
Els canvis observats s�han exemplificat 
mitjançant l�evolució temporal dels diferents 
paràmetres associats a les comunitats exposats 
en el primer apartat del tractament de dades (La 
comunitat punt per punt). A més a més, s�han 
calculat les famílies que anaven apareixent en el 
temps, en el conjunt dels hàbitats o, en algun 
cas, hàbitat per hàbitat. 
 
RESULTATS 
 
La comunitat punt per punt: semblances i 
diferències 
 
En el conjunt de mostres recol·lectades a tots 
els punts de mostreig i a totes les èpoques s�han 
comptabilitzat un total de 99 taxons diferents, la 
majoria (92) identificats a nivell de família i 7 a 
un nivell superior (Nemàtodes, Nemertins, 
Oligoquets, Hidràcars, Ostràcodes, Gnàtides i 
Planipennis)1. Només a la zona fluvial s�han 
trobat 91 taxons, 39 dels quals són exclusius 
d�aquesta zona, mentre que a la zona de 
maresma apareixen 60 taxons, dels quals 8 hi 
són exclusius. Entre totes dues zones de la 
conca s�observa una diferenciació pel que fa a 
aquests taxons exclusius; així, mentre que dels 
39 taxons exclusius de la zona fluvial, 21 
només es troben al punt de control 1 i tan sols 2 
apareixen en algun punt afectat però no al punt 
1, a la zona de maresma cap dels 8 taxons 
exclusius apareix al punt de control 10, sinó que 
tots apareixen al punt 8 i com més amunt del riu 
es va (punts 7.1 i 6 respectivament) menys 
taxons dels exclusius es troben. Aquests són 
sobretot famílies de crustacis lligades a aigües 
més salabroses, com Palaemonidae o 
Sphaeromatidae. Per tant, a la part del 
Guadiamar afectada per l�accident miner de la 

                                                 
1 Al llarg d�aquest Capítol, parlarem de taxons o famílies 
indiferentment per referir-nos al grau d�identificació de les 
mostres aquí exposat. 

zona fluvial desapareixen famílies que habiten 
el punt de control 1. Per contra, el punt de 
control de la zona de maresma sembla no tenir 
tanta relació amb els punts del Guadiamar de la 
zona d�Entremuros, tal com mostra el fet que 
els taxons exclusius de la maresma no 
apareguin en el punt de control. Les famílies 
trobades a cada punt de mostreig per al conjunt 
dels mostrejos es mostren a l�annex 4.1. 
 
a) La zona fluvial 
Basant-nos en paràmetres bàsics que descriuen 
els grans trets de les comunitats de 
macroinvertebrats, s�observa una clara 
diferenciació entre el punt de control i els punts 
afectats per les mines d�Aznalcóllar, tant pel 
que fa a la riquesa total de famílies de 
macroinvertebrats (Figura 4.1a) com a la 
densitat d�individus (Figura 4.1b). Aquestes 
diferències són sempre significatives (� de 
Mann-Whitney, p<0,005), i els valors més 
elevats es troben al punt de control.  
 
A la zona fluvial, el punt de control 1 presenta 
una mitjana de 40 famílies, que varien entre 29 
i 52 en funció del mes i de l�any de mostreig, 
mentre que pel conjunt de punts afectats (del 
punt 2 al 5), el màxim nombre de famílies que 
s�assoleix és de 27 malgrat que la mitjana en 
tots aquests punts és tan sols de 14 famílies. 
Vora l�explotació minera la riquesa de famílies 
és molt baixa (una mitjana de 8 famílies al punt 
2 i 11 al punt 2.1), però va augmentant aigües 
avall fins el punt 3, on s�assoleixen les riqueses 
més elevades de tota aquesta zona afectada 
(mitjana de 19). Més avall encara, als punts 4 i 
5, la riquesa de macroinvertebrats torna a 
disminuir (mitjanes de 17 i 12, respectivament), 
malgrat no assolir-se mai els valors tan baixos 
dels punts 2 i 2.1 (Figura 4.1a). 
 
No obstant, la riquesa de macroinvertebrats no 
va sempre unida amb les densitats d�individus, 
ja que poden haver-hi factors que afavoreixin 
densitats elevades però impedeixin 
l�establiment d�algues espècies, reduint per tant 
la riquesa total. Al punt de control 1, amb una 
riquesa elevada, o als punts propers a la mina, 
amb una riquesa molt baixa, la densitat 
d�individus sí que segueix el mateix patró que 
la riquesa, i és molt elevada al punt 1 i 
extremadament baixa als punts 2 i 2.1. Però als 
punts situats més avall, que tenen una situació 
intermèdia, la densitat és més elevada al punt 4 
que al punt 3, malgrat tenir una riquesa de 
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famílies menor, i és semblant entre el punt 3 i el 
5, que, per contra, tenen riqueses faunístiques 
diferents (Figura 4.1b).  
 
Aquesta diferenciació dels punts de mostreig 
també s�observa quan s�estudia la composició 
taxonòmica d�aquestes comunitats (MRPP, 
A=0,18252, p<<0,00001). Per a quasi tots els 

parells de punts de la zona fluvial, existeixen 
diferències significatives en la composició de la 
comunitat de macroinvertebrats (Taula 4.2). 
Tanmateix, malgrat que no sempre hi hagi el 
mateix nombre de taxons, les comunitats dels 
punts 2 i 2.1 o les dels punts 4 i 5 no resulten 
significativament diferents.  
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Figura 4.1. Diagrames de caixa, per a cada punt de mostreig de la zona fluvial i durant tots els mesos 
de: a) Nombre de famílies de macroinvertebrats. b) Nombre d�individus totals. Les caixes limiten el 25, 
50 i 75% de les dades; els bigotis, el 5 i el 95%. S�indiquen les diferències significatives entre cada punt 
afectat i el punt de control 1 (� de Mann-Whitney, **p<0,005) 

 
Taula 4.2. Resultats de l�anàlisi MRPP comparant la comunitat dels punts de mostreig de la zona fluvial. 
En negreta s�indiquen les diferències significatives (p<0,05). 
 

Punt  2 2.1 3 4 5 

1 A 
p-valor 

0,200733 
0,000000 

0,230371 
0,000000 

0,197254 
0,000000 

0,219999 
0,000000 

0,214634 
0,000000 

2 A 
p-valor  0,006988 

0,186901 
0,067199 
0,000002 

0,081040 
0,000000 

0,039892 
0,000025 

2.1 A 
p-valor   0,048973 

0,000165 
0,067353 
0,000001 

0,023311 
0,009563 

3 A 
p-valor    0,012514 

0,031782 
0,032122 
0,000324 

4 A 
p-valor     0,011770 

0,054469 
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Aquestes diferències es fan ben evidents en 
agrupar les famílies trobades en ordres o grups 
superiors i comprovar com, per a cada grup, el 
nombre de taxons sempre és més elevat al punt 
de control 1 que a la resta de punts afectats 
(Figura 4.2). En general, a tots els punts es dóna 
un patró semblant de distribució de les famílies 
de macroinvertebrats, i dominen la suma 
d�odonats, coleòpters i heteròpters (OCH), 
seguida de la suma d�efemeròpters, plecòpters i 
tricòpters (EPT) o dels dípters. A continuació, 
el grup amb representants de més famílies són 
els mol·luscs, seguit dels crustacis, que té 
poques famílies. El grup format per Altres té 
una riquesa de famílies intermèdia entre els 
dípters i els mol·luscs. Totes aquestes 
agrupacions segueixen una distribució espacial 

molt semblant entre elles, i també a la què 
s�observava amb el nombre total de famílies 
(Figura 4.1a), és a dir, als punts afectats propers 
a la mina els valors són baixos, augmenten al 
punt 3 i tornen a disminuir aigües avall (Figura 
4.2). Sembla doncs, que les diferències entre el 
nombre total de famílies entre uns punts i uns 
altres es doni de forma similar per a tots els 
grups taxonòmics. No obstant això, una 
observació més detallada revela com no tots els 
grups contribueixen d�igual manera a la 
composició de la comunitat total, i que aigües 
avall de l�explotació minera, alguns ordres 
veuen més reduït el seu nombre de famílies que 
altres ordres. Així doncs, el grup OCH i els 
dípters cobren importància als punts afectats 
respecte al control, en detriment d�EPT, 
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Figura 4.2. Nombre mitjà de famílies per cada grup taxonòmic als punts de la zona fluvial. EPT: 
Ephemeroptera, Plecoptera i Trichoptera; OCH: Odonata, Coleoptera i Heteroptera; D: Diptera; M: 
Mollusca; Cr: Crustacea; A: Altres. S�indiquen les diferències significatives amb el punt de control 1 (� 
de Mann-Whitney, +p<0,05, *p<0,005) 
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Figura 4.3. a) Proporció de cada grup taxonòmic en la formació del conjunt de la comunitat de 
macroinvertebrats, al punt de control 1 i als punts afectats (2, 2.1, 3, 4 i 5). b) Distribució dels taxons que 
són exclusius del punt 1. 
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mol·luscs, crustacis i Altres (Figura 4.3). 
Aquests últims, doncs, són els que més reducció 
de riquesa mostren en aquesta zona del 
Guadiamar afectada per diferents pertorbacions. 
Com a conseqüència, l�índex EPT/(EPT+OCH), 
indicador de la importància relativa dels 
organismes reòfils respecte els d�ambients més 
lenítics, és molt baix prop de la mina, augmenta 
fins al punt 3 i torna a disminuir aigües avall, 
però mai assoleix els valors que trobem al punt 
de control 1 (Figura 4.2a), i ens mostra com els 
organismes d�ambients reòfils es veuen més 
afectats pel conjunt de pertorbacions existents 
al riu Guadiamar. 
 
De la mateixa manera, dels 25 taxons que a la 
zona fluvial només es troben al punt 1, un 40% 
són EPT i menys d�un 20% són OCH (Figura 
4.3b). Dins el primer grup destaquen els 
tricòpters, amb 5 de les 9 famílies trobades al 
tram fluvial del Guadiamar, seguits dels 
efemeròpters (3 de les 6 famílies) i els 
plecòpters (2 de les 3 famílies). Els mol·luscs 
també reben un fort impacte negatiu als punts 
afectats, ja que 5 de les 7 famílies de tot el tram 
fluvial es troben tan sols al punt de control 1; a 
més a més cal destacar l�absència total de 
mol·luscs als punts més propers a la mina (2 i 
2.1), i la seva baixa presència aigües avall 
(Figura 4.2b) amb una o dues famílies que 
apareixen als últims anys d�estudi.   
 
b) La zona de maresma 
A la zona de maresma es dóna una situació 
semblant pel que fa als paràmetres generals 
descriptius de la comunitat. Així doncs, tant el 

nombre de famílies com el d�individus són 
significativament més elevats al punt de control 
10 que als punts afectats, i entre els  punts 
afectats, tots dos paràmetres van disminuint 
aigües avall, des del punt 6 al 8 (Figura 4.4).  
 
De les 19 famílies de mitjana que presenta el 
punt de control, al punt 6 només n�hi ha 14, 11 
al punt 7.1 i 10 al punt 8. A més a més, la 
distribució i la composició d�aquestes famílies 
és significativament diferent entre els punts de 
control i la resta o el punt 6 i la resta, essent en 
canvi comparables els punts 7.1 i 8 (Taula 4.3). 
Contràriament al què observàvem a la zona 
fluvial, la distribució de les famílies en grups 
taxonòmics superiors és diferent en el punt de 
control i en els afectats (Figura 4.5). L�únic 
punt en comú és la importància que tenen els 
OCH a tots els punts respecte el total de la 
comunitat, ja que representen entre un 30 i un 
45% del total de les famílies, i la baixa 
presència d�EPT, amb l�absència total de 
plecòpters, tan sols 1 família de tricòpter al punt 
de control i només 2 famílies d�efemeròpters. 
Les diferències més grans entre el punt de 
control i els afectats les trobem, d�una banda, 
en el menor nombre de mol·luscs de tots els 
punts afectats respecte al control, tal com 
s�observava a la zona fluvial, però d�altra 
banda, una altra diferència rau en el major 
nombre de crustacis que es troben als punts 
afectats 7.1 i 8 respecte el control (Figura 4.5b). 
Ja hem comentat com són precisament aquestes 
famílies de crustacis del tram més baix 
d�Entremuros les que marquen la diferència 
amb les comunitats de la zona fluvial del 
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Figura 4.4. Diagrames de caixa, per a cada punt de mostreig de la zona de maresma i durant tots els 
mesos de: a) Nombre de famílies de macroinvertebrats. b) Nombre d�individus totals. Les caixes limiten 
el 25, 50 i 75% de les dades; els bigotis, el 5 i el 95%. S�indiquen les diferències significatives entre 
cada punt afectat i el punt de control 10 (� de Mann-Whitney, *p<0,05, **p<0,005) 
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Guadiamar, ja que són exclusives d�aquests 
punts inferiors. Al punt 6, tot i que hi apareix 
alguna d�aquestes famílies (per exemple els 
Palaemonidae), hi són absents la majoria, igual 
que al punt de control 10, on tan sols hi ha 
exemplars de la subclasse Ostracoda. 
 
Taula 4.3. Resultats de l�anàlisi MRPP comparant la 
comunitat dels punts de mostreig de la zona de 
maresma. En negreta s�indiquen les diferències 
significatives (p<0,05). 
 
Punt  6 7.1 8 

10 
A 
p-

valor 

0,046104 
0,000070 

0,211819 
0,000005 

0,131927 
0,000000 

6 
A 
p-

valor 
 0,108606 

0,000027 
0,074139 
0,000007 

7.1 
A 
p-

valor 
  0,021823 

0,068704 

 
Efecte de l’hàbitat de mostreig 
 
Per al conjunt de les mostres recol·lectades a tot 
el riu Guadiamar i la maresma, s�han trobat un 
total de 73 famílies presents a les mostres de 
ràpids (R), 92 famílies a les mostres de 
vegetació (V) i 78 a les de sediments (S). �n 
patró semblant de riqueses s�observa en agafar 
tan sols les mostres de la zona fluvial, on 
apareixen 73 famílies als ràpids, 83 a la 
vegetació i 68 al sediment. A la maresma, el 
nombre de famílies és menor, trobant-se�n 57 a 
la vegetació i 41 al sediment. Aquestes 
diferències en el nombre de famílies a cada 
hàbitat són significatives (Kruskal-Wallis, 
p<0,05) quan les dades s�analitzen a cadascun 
dels punts mostrejats per separat, tant a la zona 
fluvial com a la maresma. D�igual manera, en 
alguns punts de mostreig les diferències en el 
nombre de famílies també es tradueix en 
diferències en la densitat d�individus (Taula 
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Figura 4.5. Nombre mitjà de famílies per cada grup taxonòmic als punts de la zona de maresma. 
EPT: Ephemeroptera, Plecoptera i Trichoptera; OCH: Odonata, Coleoptera i Heteroptera; D: Diptera; 
M: Mollusca; Cr: Crustacea; A: Altres. S�indiquen les diferències significatives amb el punt de 
control 10 (� de Mann-Whitney, +p<0,05, *p<0,005) 
 

Taula 4. 4. Resultats de la prova de Kruskal-Wallis del nombre de famílies i d�individus entre els tres 
hàbitats analitzats (R, V i S), per cada punt de mostreig. Les diferències significatives (p<0,05) 
s�indiquen en negreta.  
 
 Zona fluvial  Maresma 
 1 2 2.1 3 4 5  6 7.1 8 10 
Nombre de famílies           
Xhi-quadrat 29,95 6,07 9,78 28,27 20,96 9,81  15,75 8,59 7,72 12,54 
p-valor ,000 ,048 ,008 ,000 ,000 ,007  ,000 ,003 ,005 ,000 
            
Nombre d�individus           
Xhi-quadrat 23,63 4,63 ,40 4,75 7,89 12,93  1,46 4,59 9,98 ,40 
p-valor ,000 ,099 ,817 ,093 ,019 ,002  ,227 ,032 ,002 ,525 
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4.4). Però és quan mirem en cada punt els 
hàbitats per separat quan afloren diferents 
patrons entre els punts, especialment a la zona 
fluvial. 
 
a) La zona fluvial 
A la zona fluvial, el punt de control i els punts 
afectats per l�accident miner tenen un 
comportament diferent. Així, mentre que R i V 
són hàbitats amb més riquesa de famílies que S 
al punt de control (Figura 4.6, punt 1), els punts 
afectats presenten el seu màxim de riquesa a 
l�hàbitat V, i els hàbitats R i S són els que tenen 
menys famílies de macroinvertebrats (Figura 
4.6, punts 3 a 5). Els punts més propers a la 
mina, el 2 i el 2.1, també presenten el seu 
màxim de riquesa a les mostres V, però mentre 
que al punt 2 el mínim nombre de famílies es 
troba a les mostres S (Figura 4.6, punt 2), al 
punt 2.1 és l�hàbitat R el que menys riquesa 
faunística té (Figura 4.6, punt 2.1). Per tant, 
malgrat que en valor absolut tots els punts 
afectats tenen menys famílies de 
macroinvertebrats que el punt de control en tots 
els hàbitats, en proporció, l�hàbitat R és el que 
més famílies perd als punts afectats en relació 
amb el punt de control. 
 
A més a més de la riquesa, els hàbitats 
mostrejats també presenten diferències pel que 

fa a la densitat d�organismes que hi viuen. 
Malgrat que el mostreig realitzat no és 
quantitatiu sinó tan sols semiquantitatiu, basat 
en l�esforç de mostreig i la recol·lecció del 
màxim nombre de famílies diferents, el nombre 
d�individus recol·lectats és diferent entre els 
hàbitats. Al punt de control 1 s�observen 
diferències significatives de la densitat 
d�individus entre els tres hàbitats (Figura 4.7, 
punt 1); als ràpids el nombre d�individus és 
molt elevat, però també molt variable entre les 
èpoques de mostreig, d�entre uns 1.000 i 10.000 
individus per unitat d�esforç de mostreig i les 
densitats generalment són més baixes a l�estiu 
que a la primavera. Per contra, al sediment les 
densitats sempre són molt baixes i no varien 
tant en el temps. A la vegetació es troben 
densitats i variacions intermèdies entre els dos 
hàbitats anteriors. El mateix patró s�observa al 
punt 5 (Figura 4.7, punt 5) malgrat que la 
densitat total d�organismes sigui molt més 
baixa que al punt 1. En aquest cas, però, la 
variabilitat observada entre els mostrejos és 
més elevada per als hàbitats V i S que per a l�R, 
on s�han trobat entre 200 i 3.000 individus; val 
a dir, però, que aquest hàbitat va estar absent 
del punt de mostreig 5 fins al juliol de 2000 i 
que, per tant, només es disposa de 7 mostres R 
en front, per exemple, de les 17 mostres V. 
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Figura 4.6. Diagrama de caixes del nombre de famílies a cada hàbitat mostrejat i a cada punt de la zona 
fluvial. R=ràpids; V=vegetació; S=sediment. Les caixes limiten el 25, 50 i 75% de les dades; els bigotis, 
el 5 i el 95%. Lletres diferents indiquen diferències significatives (� de Mann-Whitney, p<0,05). 
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Aquest patró d�abundàncies que comparteixen 
els punts 1 i 5 es veu modificat al punt 4, on les 
màximes densitats es troben a les mostres V. 
Aquest punt, situat en una estació d�aforament, 
no presenta zones de ràpids naturals, i tan sols 
els substrats artificials col·locats durant els 
primers mesos de mostreig al canal de l�estació 
d�aforament podien albergar organismes de 
ràpids. Cap als últims mostrejos, 
l�abandonament de l�estació d�aforament va 
propiciar l�acumulació de materials grollers a la 
zona de corrent, creant també un petit ràpid. Tot 
i així, la riquesa de macroinvertebrats en les 
zones R d�aquest punt és baixa. 
 
Els punts més propers a la mina, 2 i 2.1, així 
com el punt 3, no presenten diferències 
significatives entre la densitat d�organismes a 
cada hàbitat, bé per moure�s en rangs 
d�abundàncies semblants, bé per presentar una 
elevada heterogeneïtat temporal (vegeu els 
bigotis a la Figura 4.7, punt 3). 
 
Tal com ja s�ha comentat anteriorment (Figura 
4.1) la densitat d�individus també és diferent 
entre els punts. Aquestes diferències es donen 

per tots els hàbitats, de manera que les densitats 
són elevades al punt de control 1, 
extremadament baixes als punts propers a la 
mina (2 i 2.1), amb valors de pràcticament dos 
ordres de magnitud inferiors, i tornen a 
augmentar aigües avall (punts 3 a 5), tot i que 
encara les densitats són menys de la meitat de 
les del punt 1 (vegeu l�escala de l�eix 
d�ordenades a la Figura 4.7). 
 
A part de mirar si la quantitat de famílies o 
d�individus varia entre els hàbitats mostrejats, 
per estudiar les comunitats macroinvertebrades 
és important veure quines famílies apareixen a 
cada hàbitat. Malgrat que de vegades no hi hagi 
diferències entre el nombre, poden haver-hi 
diferències qualitatives, en ser diferents 
famílies les que habiten cada hàbitat. Els 
resultats de l�anàlisi MRPP per cada punt de 
mostreig mostren com les comunitats també 
varien qualitativament entre els hàbitats, en el 
conjunt de punts mostrejats. A la Taula 4.5 es 
mostren els resultats de l�anàlisi per a cada punt 
de mostreig de la zona fluvial i per a cada parell 
d�hàbitats. 
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Figura 4.7. Diagrama de caixes del nombre d�individus a cada hàbitat mostrejat i a cada punt de la zona 
fluvial. R=ràpids; V=vegetació; S=sediment. Les caixes limiten el 25, 50 i 75% de les dades; els bigotis, 
el 5 i el 95%. Lletres diferents indiquen diferències significatives (� de Mann-Whitney, p<0,05). 
L�escala de l�eix de les ordenades varia segons el punt. 
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Aquesta anàlisi qualitativa de les famílies de 
macroinvertebrats en els diferents hàbitats 
permet detectar diferències que no s�observaven 
mirant tan sols el nombre de famílies presents, 
o permet reforçar i entendre els resultats ja 
mostrats, com per exemple la diferent riquesa 
que presenten els grups EPT i els OCH (Figura 
4.2). Així doncs per exemple, tot i que el punt 
de control 1 presentava a l�hàbitat R un nombre 
de famílies no estadísticament diferent del de 
l�hàbitat V, l�anàlisi qualitativa mostra com 

aquestes famílies són diferents (Taula 4.5). De 
forma similar, als punts 3, 4 i 5, tot i haver-hi el 
mateix nombre de famílies als hàbitats R i S, la 
comunitat en tots dos hàbitats també és diferent. 
Per contra, al punt 2 les famílies que es troben 
als hàbitats R i S podrien coincidir tant en 
nombre com en tipus, ja que el p-valor és 
superior al nivell de significació de 0,05; no 
obstant, el signe negatiu de l�estadístic A indica 
una forta variabilitat dins de cada grup, el que 
pot indicar que tot i que al llarg del temps es 

Taula 4.5. Resultats de l�anàlisi MRPP comparant els hàbitats, pels punts de mostreig de la zona 
fluvial. R=ràpids, V=vegetació, S=sediment. En negreta s�indiquen les diferències significatives 
(p<0,05). 
 

Punt  R vs V R vs S V vs S 

1 A 
p-valor 

0,15725 
0,00000 

0,20149 
0,00000 

0,15252 
0,00000 

2 A 
p-valor 

0,10776 
0,00057 

-0,00997 
0,66048 

0,04508 
0,00989 

2.1 A 
p-valor 

0,06324 
0,00089 

0,02973 
0,06574 

0,03389 
0,02766 

3 A 
p-valor 

0,13437 
0,00000 

0,06862 
0,00002 

0,07913 
0,000001 

4 A 
p-valor 

0,10430 
0,000002 

0,05688 
0,00007 

0,07335 
0,00000 

5 A 
p-valor 

0,07508 
0,00010 

0,05927 
0,00187 

0,03341 
0,00161 
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Figura 4.8. Nombre d�EPT i OCH i relació EPT/(EPT+OCH) a cada hàbitat i punt de mostreig 
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hàbitats en el nombre d�EPT o OCH (� de Mann-Whitney, p<0,05). 
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mantingui un nombre semblant de famílies a les 
mostres del mateix hàbitat (R o S), la comunitat 
és molt inestable, i les famílies canvien molt 
d�un mostreig a l�altre, de manera que l�elevada 
heterogeneïtat temporal impedeixi detectar 
diferències entre hàbitats. 
 
La diferent composició taxonòmica queda ben 
exemplificada en comparar dos grups d�insectes 
com són els EPT (Ephemeroptera, Plecoptera i 
Trichoptera) amb els OCH (Odonata, 
Coleoptera i Heteroptera) i en analitzar la 
relació entre tots dos valors (Figura 4.8). Així 
doncs és clar com, a tots els punts de mostreig, 
la relació EPT/(EPT+OCH) és superior a 
l�hàbitat reòfil R que al lenític V, i en general 
també és més elevada al sediment S que a la 
vegetació V, ja que és en hàbitats amb 
vegetació on s�hi troba el màxim nombre de 
famílies d�OCH, a tots els punts (Figura 4.8). 
Ara bé, a part de les diferències entre hàbitats, 
és important tenir en compte el propi valor 
d�aquesta relació, especialment si és superior o 
inferior a 0,5, ja que així obtindrem quina és la 
importància relativa de cadascun dels grups 
d�ordres taxonòmics en cada hàbitat o punt de 
mostreig.  
 
Al punt de control 1 l�hàbitat R ve caracteritzat 
per un nombre superior de EPT que d�OCH, 
igual que l�hàbitat S; en canvi, a l�hàbitat V la 
relació és inversa. No obstant, als punts afectats 
no sempre es mantenen aquestes proporcions. 
Si bé és cert que a l�hàbitat V el nombre d�OCH 
sempre és superior al d�EPT, a l�hàbitat S dels 
punts afectats també passa el mateix, 
diferenciant-se per tant del punt de control. El 
nombre de famílies d�EPT a l�hàbitat S dels 
punts afectats, per tant, es veu més reduït que el 
nombre d�OCH, respecte el punt de control. Pel 
que fa a l�hàbitat R, els punts afectats presenten 

diferències entre ells, de manera que els punts 
2.1, 3 i 5 tenen, igual que el punt de control, 
més EPT que OCH, i els punts 2 i 4 tenen més 
OCH que EPT, malgrat que en cap cas les 
diferències són importants. Per tant, a l�hàbitat 
R dels punts afectats s�observa una disminució 
del nombre de famílies respecte el punt de 
control però d�una forma bastant similar entre 
les famílies d�EPT i les d�OCH (Figura 4.8). 
 
b) �ona de maresma 
A la maresma l�hàbitat amb més riquesa de 
macroinvertebrats és sempre la vegetació, en 
comparació amb el sediment. Les diferències 
són significatives per a tots els punts de 
mostreig (Figura 4.9). 
 
Així mateix, l�hàbitat amb més nombre 
d�individus és també la vegetació. Ara bé, les 
diferències amb el sediment només són 
significatives per als punts 7.1 i 8, que 
presenten al sediment unes densitats molt 
baixes (Figura 4.10). A més a més, destaca la 
diferència que hi ha entre les densitats trobades 
a cada punt, ja que són semblants entre el punt 
de control 10 i el punt 6, però els punts situats a 
la banda més baixa d�Entremuros, i més 
afectats per tant per la influència mareal, 
presenten densitats 10 vegades inferiors.  
 
Pel que fa a la composició taxonòmica de la 
comunitat en aquesta zona de maresma, els 
resultats de l�anàlisi MRPP es mostren a la 
Taula 4.6. A diferència de la zona fluvial, aquí 
el diferent nombre de famílies va unit a una 
composició taxonòmica global diferent; en tots 
els punts d�Entremuros i també al punt de 
control, la comunitat de macroinvertebrats és 
diferent a la vegetació o al sediment, tant en 
riquesa (Figura 4.9) com en composició (Figura 
4.11 i Taula 4.6). 
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Figura 4.9. Diagrama de caixes del nombre de famílies a cada hàbitat mostrejat i a cada punt de la 
zona de maresma. R=ràpids; V=vegetació; S=sediment. Les caixes limiten el 25, 50 i 75% de les 
dades; els bigotis, el 5 i el 95%. Lletres diferents indiquen diferències significatives (� de Mann-
Whitney, p<0,05) 
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Taula 4.6. Resultats de l�anàlisi MRPP comparant 
els hàbitats de vegetació i de sediment a la zona de 
maresma. En negreta s�indiquen les diferències 
significatives (p<0,05). 
 

Punt A p-valor 
6 0,0820944 0,0000005 

7.1 0,1488159 0,0006292 
8 0,0995176 0,0000077 

10 0,1050343 0,0001373 
 
Respecte a l�hàbitat de vegetació, al sediment 
disminueix la proporció de famílies d�EPT, 
OCH i mol·luscs, mentre que augmenta la de 
dípters, crustacis i Altres (Figura 4.11). Però 
malgrat haver-hi aquests canvis en nombre 
relatiu, en nombre absolut de famílies, al 
sediment sempre hi ha una riquesa de cadascun 
dels ordres menor que en la vegetació; l�únic 
taxó més freqüent al sediment que a la 

vegetació és el grup dels oligoquets (dades no 
mostrades). 
 
Efecte de l’època de mostreig: estacionalitat 
 
L�estacionalitat també afecta la composició i 
l�estructura de les comunitats de 
macroinvertebrats del riu Guadiamar, malgrat 
que aquest efecte sigui diferent a la zona fluvial 
o a la maresma. No obstant, excepte al punt 1, 
aquesta diferenciació no s�observa en el nombre 
total de taxons (Taula 4.7) sinó que només es fa 
evident en comparar qualitativament els taxons 
presents, i tenint en compte la seva abundància 
(Taula 4.8). Així doncs, a la zona fluvial 
existeix una clara diferenciació estacional de la 
comunitat de macroinvertebrats, que és més 
acusada al punt de control o als punts més 
allunyats de l�explotació minera (4 i 5), que als 
punts intermedis o més propers a la mina, tal 
com indiquen els p-valor obtinguts en l�anàlisi 
MRPP (Taula 4.8).  
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Figura 4.10. Diagrama de caixes del nombre d�individus a cada hàbitat mostrejat i a cada punt de la zona 
de maresma. V=vegetació; S=sediment. Les caixes limiten el 25, 50 i 75% de les dades; els bigotis, el 5 i el 
95%. Lletres diferents indiquen diferències significatives (� de Mann-Whitney, p<0,05). L�escala de l�eix 
de les ordenades varia segons el punt. 
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Figura 4.11. Distribució dels taxons en els hàbitats de vegetació i sediment, als punts de la maresma. EPT: 
Ephemeroptera, Plecoptera i Trichoptera; OCH: Odonata, Coleoptera i Heteroptera; D: Diptera; Cr: 
Crustacea; M: Mollusca; A: Altres. 
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En general, els canvis estacionals de la 
comunitat de macroinvertebrats en aquesta zona 
fluvial provoquen un augment relatiu de les 
famílies d�OCH en detriment de les d�EPT i 
dels dípters, de manera que als punts afectats, 
els OCH passen de representar un 37% de la 
comunitat a les èpoques humides a ser prop del 
50% a les seques. Al punt de control, tot i 
disminuir el nombre total d�OCH, no varia la 
seva abundància relativa (un 23%); sí que varia, 
en canvi, la proporció d�EPT, que disminueix a 
les èpoques seques, però aquesta disminució 
queda compensada per un augment relatiu dels 
mol·luscs. �n augment relatiu dels mol·luscs a 
l�estiu també s�observa als punts afectats 3, 4 i 
5.  
 
Taula 4.8. Resultats de l�anàlisi MRPP comparant la 
comunitat entre l�època seca i la humida a cada punt 
de mostreig. En negreta s�indiquen les diferències 
significatives (p<0,05). 
 

 A p-valor 
Zona Fluvial   
Punt 1 0,06803 0,00015 
Punt 2 0,03594 0,01977 
Punt 2.1 0,08794 0,00676 
Punt 3 0,02601 0,02868 
Punt 4 0,05175 0,00168 
Punt 5 0,05589 0,00108 
 
Maresma   

Punt 6 0,05248 0,00731 
Punt 7.1 0,09928 0,06257 
Punt 8 0,01013 0,25422 
Punt 10 0,00700 0,34808 

 
 
A la maresma, el nombre de famílies trobades a 
l�estació seca o a la humida tampoc és diferent 
en cap dels punts de mostreig (Taula 4.7). Però 
a diferència de la zona fluvial, la composició de 
les comunitats tampoc reflexa diferències 
estacionals; tan sols el punt 6 situat més amunt, 

i per tant, més a prop de la zona fluvial, mostra 
aquestes diferències significatives en la 
composició de la comunitat entre l�època seca i 
la humida (Taula 4.8). En aquest punt 6 
s�observa una disminució significativa de les 
famílies de dípter a l�època seca (Kruskal-
Wallis, p<0,05), que fa que en conjunt 
augmenti la proporció d�OCH a l�estiu. 
 
 
Efecte del temps: evolució i recuperació de 
les comunitats 
 
Des de l�accident d�Aznalcóllar l�abril de 1998, 
o més concretament, des de l�inici d�aquest 
estudi el juliol de 1998, les comunitats de 
macroinvertebrats al llarg del riu Guadiamar 
han anat canviant. El canvi, però, no ha estat 
igual a tot arreu, ni en la magnitud ni en la 
manera com s�ha produït. En comparar les 
dades en tots els anys de mostreig tan sols 
apareixen diferències significatives per als 
punts 4, 5 i 10 (MRPP, p<0,05). Les poques 
rèpliques que poden incloure�s a l�anàlisi, 
juntament amb la variació estacional que 
presenten, pot estar dificultant la detecció de 
més diferències. Ara bé, agrupant els anys en 
biennis, sorgeixen altres patrons. Així doncs, al 
llarg del temps, les comunitats del punt de 
control 1 i dels punts afectats més propers a la 
mina (2 i 2.1) o més allunyats (7.1 i 8) no 
canvien significativament la seva composició 
taxonòmica, malgrat que en els punts 1, 2 i 8 sí 
que canviïn els patrons d�abundància. Al punt 
2.1, el signe negatiu de l�estadístic A indica que 
l�heterogeneïtat dins de cada grup és més 
elevada del que s�esperaria per atzar, motiu pel 
qual no és possible detectar diferències. A la 
resta de punts es produeix un canvi significatiu 
en la composició taxonòmica de les comunitats 
al llarg d�aquests anys d�estudi (Taula 4.9). 
 

Taula 4.7. Resultats de la prova Kruskal-Wallis entre el nombre de famílies trobades a l�estació seca 
i la humida, a cada punt de mostreig. En negreta s�indiquen les diferències significatives (p<0,05). 
 

 Zona fluvial  Maresma 
 1 2 2.1 3 4 5  6 7.1 8 10 
            

Xhi-quadrat 7,421 ,264 1,448 ,097 2,889 2,577  3,666 ,509 ,241 ,565 
p-valor ,006 ,608 ,229 ,755 ,089 ,108  ,056 ,476 ,623 ,452 
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Ara bé, en què consisteix aquest canvi? Igual 
com hem fet a la resta del Capítol, tractarem per 
separat la zona fluvial de la de maresma, per les 
diferències existents. 
 
a) La zona fluvial 
La comunitat de macroinvertebrats al punt de 
control 1 és rica i diversa durant tot el període 
d�estudi, amb algunes oscil·lacions temporals 
en què la riquesa de famílies disminueix a 
l�estiu i augmenta a les èpoques més humides, 
primavera, tardor o hivern (Figura 4.12). Durant 
aquests cinc anys, sempre presenta un nombre 
més elevat de famílies de macroinvertebrats que 
qualsevol dels altres punts d�estudi, fins i tot en 
moments de forta sequera, com l�estiu de 1999, 
on el riu en aquest punt estava pràcticament sec. 
Per contra, i tal com ja s�ha assenyalat 
anteriorment, la comunitat a la resta de punts 
d�aquesta zona fluvial és més pobra, malgrat 
observar-se una evolució temporal. 
 
Els punts situats aigües avall de les mines 
d�Aznalcóllar presentaven durant l�estiu de 
1998, uns 3 mesos després de l�accident, unes 
comunitats de macroinvertebrats molt pobres, 
amb un nombre molt reduït de famílies. 
Aquesta pobresa era més accentuada als punts 

propers a la mina, des del punt 2 al riu Agrio al 
punt 3 al pont de Las Doblas, que als punts més 
allunyats 4 i 5. Així, durant el juliol i l�agost de 
1998, enfront una mitjana de 6 famílies als 
punts superiors, hi havia 14 famílies als punts 
inferiors. Ara bé, el punt 3 assoleix de seguida 
un nombre mitjà de 20 famílies, superior fins i 
tot del que es troba uns km aigües avall (punt 4) 
mentre que, per contra, el punt 5 pateix una 
forta davallada de la seva riquesa taxonòmica: 
es queda tan sols amb 5 famílies l�octubre de 
1998 i manté nivells molt baixos pràcticament 
durant els dos anys posteriors. Tot i l�aparent 
ràpida recuperació del punt 3, el nombre total 
de famílies sembla quedar estancat durant els 
propers 4 anys, amb oscil·lacions estacionals i, 
potser, una petita millora. A la resta de punts 
afectats, no es dóna aquesta ràpida recuperació 
inicial, però la lleugera tendència a la millora 
sembla observar-se en tots ells (Figura 4.12).  
 
En tots els punts de mostreig, fins i tot al punt 
de control 1, s�observa una davallada de la 
riquesa faunística el setembre de 1999 
coincidint amb una forta sequera; la recuperació 
d�aquesta davallada és més ràpida al punt de 
control que a la resta de punts. 
 

Taula 4.9. Resultats de l�anàlisi MRPP comparant la comunitat dels biennis 1998-99, 2000-01 i 2002-
03, tant per la matriu de presències i absències com d�abundàncies. En negreta s�indiquen les 
diferències significatives (p<0,05). 
 

 Presència / Absència  Matriu d’abundàncies 
 A p-valor  A p-valor 
Zona Fluvial      
Punt 1 0,02873 0,11018  0,04734 0,01290 
Punt 2 0,02527 0,17935  0,04476 0,03199 
Punt 2.1 -0,00854 0,52712  0,00918 0,37677 
Punt 3 0,06450 0,00413  0,06476 0,00149 
Punt 4 0,05549 0,01362  0,05104 0,01220 
Punt 5 0,10439 0,00019  0,09592 0,00014 
 
Maresma      

Punt 6 0,07471 0,01423  0,06373 0,01418 
Punt 7.1 0,02894 0,27047  0,02298 0,30714 
Punt 8 0,04481 0,10959  0,06453 0,04287 
Punt 10 0,13367 0,00772  0,15550 0,00199 
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El diferent nombre de famílies trobat durant 
cada mostreig pot tenir una raó biològica en els 
cicles vitals dels macroinvertebrats. Per 
extreure aquest efecte, a la Figura 4.13 es 
mostren els taxons acumulats durant els cinc 
anys d�estudi, per a tots els punts de la zona 
fluvial. D�una banda destaca la diferència entre 
els taxons acumulats totals a cada punt de 
mostreig, molt elevats al punt 1, seguit ja a 
certa distància dels punts 3 i 4, després el 5 a 
una posició intermèdia, i finalment els punts 
més propers a la mina, el 2 i el 2.1 (Figura 
4.13a). D�altra banda, pot observar-se com el 
punt 1 assoleix durant el primer any (de juliol 
98 a maig 99) el 80% dels taxons acumulats, 
mentre que els punts 3, 4 i 5 no ho faran fins 
l�any 2000 i els punts 2 i 2.1 entre el 2001 i el 
2002 (Figura 4.13b). Si enlloc del 80 ens fixem 
amb el 90% dels taxons acumulats, el punt 1 
segueix assolint-los durant el primer any, 
mentre que la resta de punts no ho assoliran fins 
a finals del 2002 o ja entrat el 2003. Aquesta 
arribada a una elevada riquesa acumulada dins 
del primer any de mostreig confirma el que ja 

hem comentat en anàlisis anteriors, és a dir, que 
la comunitat del punt 1 canvia estacionalment, 
seguint el cicle biològic de les espècies, mentre 
que no s�observa un canvi interanual en la 
presència de cada família, ja que la comunitat 
es manté estable al llarg dels anys i només els 
taxons rars poden aparèixer o desaparèixer en 
alguns mostrejos. Per contra, els punts afectats 
presenten una comunitat més inestable, en 
contínua evolució. Dins d�aquest conjunt de 
punts afectats, els punts més allunyats de la 
mina (punts 3, 4 i 5) a partir del primer any 
tenen un augment bastant constant de la riquesa 
acumulada de famílies, mentre que als punts 
més propers (punts 2 i 2.1) els augments són 
sobtats; el fet que l�augment temporal del 
nombre de famílies sigui petit en aquests dos 
punts (Figura 4.12a) i els augments de famílies 
acumulades siguin sobtats pot estar indicant un 
canvi gairebé total de les comunitats entre un 
mostreig i el següent, és a dir, més que una 
evolució cap a l�enriquiment trobem certa 
aleatorietat en la fauna present a cada moment 
(vegeu també l�apartat �Efecte de l�hàbitat de 
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Figura 4.12. Evolució temporal del nombre de famílies de macroinvertebrats en els punts de la zona 
fluvial. a) punts propers a la mina i punt de control 1. b) punts més allunyats i punt 1. 
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mostreig�). Així doncs, per exemple, mentre 
que entre maig i juliol de 2002 al punt 2.1 el 
nombre de famílies disminueix i passa de 17 a 6 
(Figura 4.12a), s�incorporen 6 taxons nous a la 
riquesa acumulada (Figura 4.13b). Per tant, la 

comunitat del punt 2.1 al juliol de 2002 està 
formada per famílies totalment noves, que no 
havien aparegut en cap mostreig anterior. 
 
Als punts situats aigües avall de les mines, les 
incorporacions de taxons nous al llarg del temps 
són més importants als mesos d�estiu que a la 
primavera (Figura 4.13b), a diferència del punt 
de control 1, on pràcticament no es donen 
incorporacions i les poques que hi ha apareixen 

en qualsevol moment. Aquestes incorporacions 
estivals són principalment famílies 
d�heteròpters, seguides de coleòpters i odonats 
(OCH) així com també d�alguns dípters. 
 

La recuperació de les comunitats de 
macroinvertebrats dels punts afectats per les 
mines d�Aznalcóllar es dóna de manera diferent 
en funció de l�hàbitat fluvial. Contemplant 
només el nombre de famílies i no la composició 
d�aquestes, les comunitats que, en conjunt, 
arriben abans a la màxima riquesa en aquell 
punt o a una riquesa similar a la del punt de 
control són les de la vegetació. Així, per 
exemple, el punt 3 presentava un nombre de 
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Figura 4.13. Taxons acumulats al llarg del temps en cada punt de mostreig. a) Nombre absolut. b) 
Proporció respecte el màxim. 
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Figura 4.14. Evolució temporal del nombre de famílies a cada hàbitat i a cada punt de la zona fluvial. Als 
gràfics superiors, punt de control 1 i punts més propers a la mina (2, 2.1 i 3); als inferiors, punt 1 i 
allunyats (4 i 5). 
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famílies similar al del punt de control durant els 
estius de 1998 i de 2000, moments d�altra 
banda, en què la comunitat al punt 1 ha estat 
més pobra, i ja a partir de finals de 2002 ha 
presentat també un nombre similar (Figura 
4.14c). Als punts 4 i 5 (Figura 4.14d) també es 
dóna una situació semblant, malgrat mantenir-
se encara a certa distància del punt 1 des de 
l�any 2000 al 2003. Les comunitats V que en 
cap moment s�aproximen a la del punt de 
control són aquelles dels llocs més propers a la 
mina, el punt 2 i el 2.1 (Figura 4.14c). 

 
Per contra, les comunitats de les zones de ràpids 
són molt més pobres en famílies a tots els punts 
afectats que al de control, durant tot el període 
d�estudi (Figura 4.14a i b). Als punts afectats, 
les comunitats R pràcticament comencen a 
existir a partir de l�any 2000, malgrat que als 
punts 3 i 4, gràcies a la col·locació de substrats 
artificials en zones amb corrent, es poguessin 
recol·lectar mostres durant els primers mesos 
d�estudi. Tot i així, la comunitat R en algun 
punt, com el 4, no té una continuïtat temporal, i 
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Figura 4.15. Taxons acumulats al llarg del temps en cada punt de mostreig i per cada hàbitat, en 
nombre absolut (gràfics de l�esquerra) i en tant per cent (dreta). 
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només apareix en alguns moments en què les 
condicions són més propícies (Figura 4.14b). 
 
Finalment, les comunitats del sediment també 
estan empobrides als punts afectats respecte el 
control durant tot el període, i especialment al 
punt més proper a la mina (punt 2), on 
pràcticament no hi ha fauna que habiti el 
sediment (Figura 4.14e). La major riquesa que 
s�observa al punt 3 durant els primers mesos 
d�estudi està influenciada per una quantitat de 
taxons que també apareixen a les mostres V, 
donada la dificultat de mostrejar aquests dos 
hàbitats per separat. �n dels punts on més 
s�aprecia un increment temporal de la riquesa al 
sediment és al punt 5, després de la forta 
davallada de l�octubre de 1998 (Figura 4.14f). 
 
Ara bé, tot i que el nombre de famílies a cada 
hàbitat pugui ser semblant entre els punts 
afectats i el control en algun mes de mostreig, si 
es mira la riquesa total acumulada al llarg dels 
cinc anys d�estudi tornen a evidenciar-se les 
diferències entre els punts (vegeu l�apartat �La 
comunitat punt per punt�) (Figura 4.15, 
esquerra). Els moments d�augment de riquesa 
en els punts afectats queden manifestos en 
observar aquestes dades en tant per cent, 
respecte el total acumulat durant cinc anys 
(Figura 4.15, dreta). Així doncs, l�hàbitat que 
en conjunt més tarda en recuperar riquesa 
taxonòmica és el reòfil, especialment prop de la 
mina (punts 2 i 2.1) o ja aigües avall (punt 5) 
(Figura 4.15b). Per contra, les comunitats de la 
vegetació (Figura 4.15d) o del sediment (Figura 
4.15f) assoleixen abans la quasi totalitat de la 
riquesa acumulada total, excepte en els punts 2 i 
2.1, on van apareixent famílies fins l�any 2001 
malgrat que el nombre total sigui baix (Figura 
4.15c i e). 
 
Els canvis temporals que es donen en les 
famílies presents a cada hàbitat queden 
reflectits en canvis taxonòmics. Així doncs, 
l�aparició més continuada en el temps de la 
comunitat de l�hàbitat reòfil especialment a 
partir de l�any 2000 va unida a un augment de 
la proporció de famílies EPT al llarg del temps. 
Aquesta situació es dóna a tots els punts situats 
a la zona afectada del Guadiamar, mentre que el 
punt de control es manté més estable 
temporalment (Figura 4.16). �n clar exemple 
d�això ve marcat per la presència del tricòpter 
del gènere Hydropsyche (especialment H. 
exocellata), organisme d�hàbitats reòfils. 

Aquest gènere, present al punt de control en tots 
els mostrejos excepte al setembre de 1999 
(quan no corria aigua i, per tant, no hi havia 
ràpids), va estar absent dels punts afectats com 
a mínim durant els dos primers anys de 
mostreig; a partir d�aquest moment va 
començar a habitar en alguns dels punts afectats 
(vegeu el Capítol 8 per a més detalls).  
 
L�aparició d�aquesta família ha estat unida a 
altres famílies de tricòpter, però menys 
abundants i que, per tant, no s�han trobat a tots 
els mostrejos. Són per exemple els 
Hydroptilidae o els Ecnomidae, absents també 
durant els dos primers anys després de 
l�accident. Els efemeròpters també tenen una 
baixa representació als punts afectats per 
l�accident, i es diferencien d�una banda els dos 
punts més propers a la mina (2 i 2.1) dels tres 
més allunyats (3, 4 i 5). Així doncs, als punts 
allunyats, la família més abundant, Baetidae, 
era present ja l�any 1998 malgrat que al punt 5 
va tornar a desaparèixer al setembre d�aquell 
mateix any, d�on va estar absent fins 
pràcticament el 2001. Els Caenidae també eren 
presents el 1998 en aquests tres punts, però amb 
abundàncies molt inferiors i, a més a més, entre 
els anys 1999 i 2002 pràcticament no se�n 
trobaren ni al punt 4 ni al 5, mentre que al punt 
3 començaren a ser abundants a partir de juliol 
del 2000. Per contra, als punts propers a la 
mina, totes dues famílies es troben en 
abundàncies extremadament baixes (4 o 5 
individus per mostra) i tan sols de forma 
dispersa (en el temps) a partir de l�estiu de 
2000; només al punt 2.1 l�any 2003 es troben 
abundàncies grans de Caenidae. Aquestes dues 
famílies d�efemeròpters, Baetidae i Caenidae, 
són les úniques que es troben al llarg de tot el 
tram afectat, en front d�un total de 5 famílies 
d�efemeròpters al punt de control (aquestes 
dues més Leptophlebiidae, Heptageniidae, 
Ephemerellidae).  
 
A part d�un augment de les famílies EPT, 
representatives en el seu conjunt de la 
importància de l�hàbitat reòfil, també pot 
observar-se l�aparició a partir d�un cert moment 
del dípter Simuliidae, lligat completament a les 
aigües corrents. Així doncs, als punts 3 i 4 
aquest organisme ja és present l�any 1998 però 
només gràcies a la col·locació dels substrats 
artificials a les zones de corrent. L�any 1999 ja 
apareix aigües amunt, al punt 2.1, i finalment 
entrat el 2000 apareix sota l�explotació minera 
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(punt 2) i al Vado del Quema, la zona amb més 
càrrega orgànica (punt 5). 
 
Als punts afectats per l�accident miner també 
s�hi observa la recuperació de les famílies de 
mol·luscs i crustacis al llarg del temps, malgrat 
que tots dos grups tenen una contribució molt 
baixa en la composició total de la comunitat 
(Figura 4.16). Però a diferència del que 
s�observava amb els EPT, els mol·luscs no es 
recuperen als punts més propers a la mina, i ni 
tan sols durant el 2003 s�hi troba cap 
representant. Als altres tres punts la família més 
abundant és la Physidae, que apareix al maig de 
1999 al punt 4, al juliol de 2000 al punt 5 i al 
juliol de 2002 al punt 3. 
 
Al marge de la incorporació de nous taxons a la 
comunitat al llarg del temps, alguns taxons 
s�han mantingut presents pràcticament durant 
tot el període d�estudi. Les diferències en 
l�estabilitat temporal de les comunitats tornen a 
evidenciar-se entre el punt de control i els 
afectats, ja que mentre que al punt 1 són 27 
famílies les que apareixen en més del 75% dels 
mostrejos, en cap punt dels afectats es superen 

les 8 famílies durant un 75% del temps. Això 
evidencia la constant incorporació de taxons 
nous als punts afectats, juntament amb una 
variabilitat temporal més gran que fa que una 
determinada família pugui aparèixer un any i 
desaparèixer el següent, reapareixent altre cop 
més endavant. Les 27 famílies que formen la 
base de la comunitat al punt de control, que 
apareixen a més del 75% dels mostrejos, 
formen part de tots els ordres taxonòmics 
excepte els plecòpters; principalment són 
mol·luscs i dípters, però respecte el total de 
famílies presents en aquest punt, són els 
efemeròpters els que tenen una aparició més 
constant al llarg del temps (un 60% de les 
famílies apareixen a més del 75% dels 
mostrejos). En tots els punts afectats, la 
comunitat base que es manté més constant està 
formada per tan sols tres famílies: Corixidae i 
Dytiscidae, amb capacitat per volar, i 
Chironomidae. Oligoquets i Ceratopogonidae 
s�afegeixen en la majoria de punts, i en el tram 
més allunyat de les mines (punts 3 a 5) també 
s�hi afegeixen Hydrophilidae, Baetidae, 
Coenagrionidae o alguns dípters (Taula 4.10). 
 

Punt 1

1998-99 2000-01 2002-03

%

0

20

40

60

80

100

Punt 2

1998-99 2000-01 2002-03

0

20

40

60

80

100

Punt 3

1998-99 2000-01 2002-03

%

0

20

40

60

80

100

Punt 4

1998-99 2000-01 2002-03

0

20

40

60

80

100

Punt 5

1998-99 2000-01 2002-03

0

20

40

60

80

100

Punt 2.1

2000-01 2002-03

0

20

40

60

80

100

A 

Cr 

M 

D 

OCH 
EPT 

 
Figura 4.16. Distribució del nombre de famílies de cada grup taxonòmic al llarg del temps, als punts 
de la zona fluvial. Dades en %. EPT: Ephemeroptera, Plecoptera i Trichoptera; OCH: Odonata, 
Coleoptera i Heteroptera; D: Diptera; M: Mollusca; Cr: Crustacea; A: Altres. 
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b) La zona de maresma 
L�evolució temporal de la comunitat de 
macroinvertebrats als punts de la zona de 
maresma és molt diferent a la què observàvem a 
la zona fluvial. Malgrat que en conjunt el 
nombre de famílies als punts afectats és menor 
que al punt de control (vegeu la Figura 4.4), 
temporalment no s�observa cap tendència sinó 
tan sols fluctuacions més o menys estacionals. 
 

El punt que presenta una evolució temporal és, 
en tot cas, el punt de control 10, en què a partir 
de l�any 2001 s�hi dóna un augment del nombre 
de famílies (Figura 4.17, Taula 4.9). Aquest 
punt està situat al Lucio del Palacio, llacuna 
que, si no es manté el nivell de l�aigua de forma 
artificial, s�asseca durant l�estiu. Això va passar 
l�estiu del 2000, però després va tenir aigua fins 
l�estiu del 2003. Ara bé, tot i aquest augment en 
el nombre de famílies, les proporcions entre els 
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Figura 4.17. Evolució temporal del nombre de famílies de macroinvertebrats a la zona de maresma. 
 

Taula 4.10. Famílies que apareixen a més del 50 o del 75% dels mostrejos als punts de la zona fluvial 
afectada. Entre parèntesi s�indica l�ordre taxonòmic o el grup: C: Coleoptera, D: Diptera, E: 
Ephemeroptera, H: Heteroptera, O: Odonata, T: Trichoptera, A: Altres. 
 
 Punt 2 Punt 2.1 Punt 3 Punt 4 Punt 5 

>75% Corixidae (H) Corixidae (H) Corixidae (H) Corixidae (H) Corixidae (H) 
dels  Chironomidae (D) Chironomidae (D) Chironomidae (D) Chironomidae (D) 

mostrejos  Dytiscidae (C) Dytiscidae (C) Dytiscidae (C) Dytiscidae (C) 
   Oligochaeta (A) Oligochaeta (A) Oligochaeta (A) 
   Baetidae (E) Baetidae (E)   
   Coenagrionidae (O) Coenagrionidae (O)   
   Hydrophilidae (C) Hydrophilidae (C)   
     Ceratopogonidae (D)     
      

>50% Ceratopogonidae (D) Ceratopogonidae (D) Aeshnidae (O) Ceratopogonidae (D) Hydrophilidae (C) 
dels Chironomidae (D) Hydracarina (A) Caenidae (E) Culicidae (D) Baetidae (E) 

mostrejos Dytiscidae (C) Oligochaeta (A) Culicidae (D) Ephydridae (D) Ephydridae (D) 
   Ephydridae (D) Mesoveliidae (H)   
   Gerridae (H) Notonectidae (H)   

    Hydraenidae (C) Psychodidae (D)   
    Hydropsychidae(T) Simuliidae (D)   
    Libellulidae (O)    
    Limoniidae (D)    
    Psychodidae (D)    
      Simuliidae (D)     
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diferents taxons en aquest punt 10 es mantenen 
bastant estables en el temps, amb la presència 
de representants de tots els grups des de 1998 a 
2003 (Figura 4.18) 
 
Dels punts afectats situats a Entremuros, l�únic 
que presenta una diferenciació temporal 
significativa és el punt 6 (Taula 4.9). En 
nombre de famílies la diferència entre els 
primers anys i els últims no es veu, i l�únic que 
s�observa són fluctuacions estacionals (vegeu 
l�apartat �Efecte de l�època de mostreig: 
estacionalitat�). A les èpoques humides, el 
nombre de famílies és superior que als estius 
(Figura 4.17). Però per contra, sí que hi ha 
hagut un canvi taxonòmic al llarg del temps, 
marcat principalment per la incorporació de 
crustacis a partir de l�any 2000 (Figura 4.18, 
punt 6). 
 
Al punt 8, situat a la zona més baixa 
d�Entremuros, el nombre de famílies també 
fluctua temporalment, encara que no sempre 
segueix fluctuacions estacionals (Figura 4.17), i 
el canvi taxonòmic més important es dóna entre 
els primers anys i la resta (Figura 4.18, punt 8). 
Durant els primers mesos d�estudi, la zona 
d�Entremuros a la seva banda baixa va estar 
embassada, ja que per tal de poder depurar 
l�aigua vessada durant l�accident abans de 
vessar-la riu avall, s�hi construí un dic de 
contenció (vegeu el Capítol 1). Aquest fet, a 
part d�impedir la circulació normal de l�aigua, 
impedia també l�arribada d�aigua marina durant 
la pujada de les marees. A les comunitats de 
macroinvertebrats que es van establir durant 
aquest període hi havia efemeròpters de la 
família Baetidae tal com en els punts 6 i 10, que 
després van desaparèixer d�aquest tram més 
baix (punts 7.1 i 8), alhora que s�incorporaven a 
la comunitat els crustacis més característics 

d�aquesta zona, com els Palaemonidae, 
Corophiidae o Sphaeromatidae (Figura 4.18, 
punt 8). 
 
Aquesta substitució temporal de les famílies de 
macroinvertebrats als punts inferiors de la zona 
d�Entremuros, tot i ser parcial, provoca que 
només una família (Corixidae) aparegui al punt 
8 en més del 75% dels mostrejos realitzats. Els 
Chironomidae, tan comuns a la resta de punts 
del Guadiamar, apareixen aquí en tan sols el 
69% dels mostrejos, ja que són absents durant 
els primers mostrejos de l�any 1998 i als mesos 
d�hivern o alguna primavera. Malgrat tot, les 
famílies de crustacis abans comentades, un cop 
apareixen a la zona es mantenen durant tots els 
mostrejos següents. 
 
El punt 6 presenta coincidències amb el punt de 
control 10 i, per tant, diferències amb la resta de 
punts d�Entremuros. Durant tot el període 
estudiat, i en més del 75% dels mostrejos, 
manté una comunitat bàsica formada per 
oligoquets, i les famílies d�insectes 
Chironomidae, Baetidae, Coenagrionidae, 
Corixidae i Notonectidae. Al punt de control 
aquestes famílies també són una constant, més 
els dípters Limonidae i Ceratopogonidae, els 
coleòpters Hydrophilidae i Hydraenidae, i els 
mol·luscs (grup gairebé sempre absent de tota la 
zona afectada del Guadiamar) Physidae i 
Ferrissiidae. 
 
 
DISCUSSIÓ 
 
La composició i l�estructura de les comunitats 
de macroinvertebrats al llarg d�un riu, una 
conca o una àrea geogràfica estan determinades 
tant per l�espai com pel temps. A la vegada, 
aquests dos factors tenen un comportament 
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Figura 4.18. Distribució del nombre de famílies de cada grup taxonòmic al llarg del temps, als punts de 
la zona de maresma. Dades en %. EPT: Ephemeroptera, Plecoptera i Trichoptera; OCH: Odonata, 
Coleoptera i Heteroptera; D: Diptera; M: Mollusca; Cr: Crustacea; A: Altres. 
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diferent segons l�escala en què siguin observats, 
i fan incrementar el nombre de variables a tenir 
en compte a l�hora d�estudiar les comunitats 
fluvials. Així doncs, quan parlem d�espai en 
relació a les comunitats fluvials podem 
entendre�l com una àrea geogràfica, una conca 
hidrogràfica, un tram de riu, un hàbitat i, fins i 
tot, un microhàbitat. El temps també pot 
contemplar-se des d�una òptica històrica 
(centenars o milers d�anys), des de les 
variacions interanuals, les variacions inter i 
intraestacionals i, fins i tot les variacions diàries 
que s�observen en alguns paràmetres freqüents 
en l�estudi dels rius. Tot plegat, fa augmentar la 
complexitat en l�estudi de les comunitats 
fluvials, i ha donat peu a què la major part dels 
treballs publicats es refereixin només a una 
petita part d�aquesta complexitat, és a dir, que 
l�espai o el temps (i sovint tots dos factors) 
queden limitats (Resh i Rosenberg, 1989).  
 
Sense pretendre abastar tota aquesta 
complexitat, l�estudi de la comunitat de 
macroinvertebrats del riu Guadiamar contempla 
diferents escales espacials, una de més gran, 
l�estudi de la comunitat al llarg de més de 60 
km de riu, i una de més petita, l�estudi dels 
organismes en els diferents hàbitats que hi ha 
en un mateix punt. Així mateix, també 
contempla diferents escales temporals, com 
l�estudi de les variacions interanuals de la 
comunitat o les variacions estacionals. Els 
hàbitats disponibles per als macroinvertebrats 
del riu Guadiamar, juntament amb la qualitat 
fisicoquímica del medi, també estan subjectes a 
la influència de l�espai i el temps, en totes les 
escales d�observació esmentades (vegeu els 
Capítols 2 i 3). Tot plegat fa que la comunitat 
de macroinvertebrats es vegi influenciada per 
totes les interaccions possibles entre aquests 
factors, és a dir, entre l�espai, el temps, els 
hàbitats i la qualitat.  
 
L’espai. Diferències entre els punts 
 
Ja als anys seixanta s�havia observat com les 
comunitats aquàtiques d�un mateix riu variaven 
seguint un patró longitudinal en el qual es 
definien unes zones concretes �rhithron i 
potamon� amb diferents característiques 
morfològiques, florístiques i faunístiques (Illies 
i Botosaneanu, 1963; Margalef, 1983). Més 
endavant s�imposà la idea que els organismes 
anaven sent desplaçats els uns pels altres a mida 
que augmentava l�ordre del riu, o el que és el 

mateix, a mida que s�acostava la 
desembocadura, en un canvi progressiu (la 
teoria del River Continuum, Vannote et al., 
1980), però aquest canvi podia patir 
interrupcions i discontinuïtats en funció, 
sobretot, dels canvis en les característiques 
hidràuliques (Statzner i Higler, 1986). Els 
processos físics de fora del riu (geologia, 
climatologia) i els processos biològics al llarg 
del riu (vegetació ripària) afecten els processos 
fisicoquímics de dins el riu, i tot plegat 
determina els organismes aquàtics que es troben 
en una conca o en un tram. A la conca del riu 
Guadiamar, el canvi de geomorfologia que es 
dóna a l�entrada d�Entremuros, amb una 
disminució del pendent i un canvi en la 
geologia dels sòls (Gallart et al., 1999; Garralón 
et al., 1999) (vegeu també el Capítol 1), 
provoca un canvi dels hàbitats riparis i fluvials 
(Capítol 2) així com de les característiques 
fisicoquímiques (Capítol 3). Tot plegat és 
l�origen de l�important canvi biològic aquí 
observat, que separa per una banda els rius 
Agrio i Guadiamar des de Gerena i Aznalcóllar 
fins el Vado del Quema � la zona fluvial �, i 
d�altra banda, la zona de maresma des del pont 
dels Vaqueros fins el final d�Entremuros.  
 
La riquesa de famílies de macroinvertebrats, en 
general, és més elevada en trams alts o mitjans 
dels cursos fluvials que en els trams més 
baixos, sovint convertits en maresmes, 
probablement per una major riquesa en els 
microhàbitats disponibles en aquests trams 
superiors, i per limitacions existents en els 
trams baixos, com substrats més homogenis, 
més terbolesa i dèficits d�oxigen (Ward, 1998). 
Als estuaris sovint es troba una zona amb una 
menor biodiversitat degut a què hi ha poques 
espècies pròpies d�aigües salobres, i l�augment 
de la salinitat fa disminuir la riquesa d�espècies 
d�aigües dolces, sense que encara hagin 
aparegut molts dels taxons marins (Attrill, 
2002; Statzner i Higler, 1986). Al Guadiamar, 
només un 61% dels macroinvertebrats trobats a 
tota la conca es troben en aquest tram baix, 
mentre que a la zona fluvial s�hi troba el 92%. 
Cal destacar també que Entremuros és un canal 
de drenatge artificial on, per tant, s�han perdut 
les condicions geomorfològiques naturals 
d�aquest tram (Capítol 2), cosa que també 
contribueix a fer disminuir la riquesa faunística. 
Les canalitzacions provoquen canvis en els 
fluxos d�aigua (generalment uniformant les 
característiques hidrològiques), una reducció de 
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l�heterogeneïtat del substrat i en molts casos, 
una disminució de la riquesa faunística (per ex., 
Ward, 1998). Ara bé, l�existència de 
determinats taxons lligats a aigües salabroses o 
fins i tot salades, el 8% de les famílies que no 
habiten a la zona fluvial, determina la 
diferenciació d�aquestes dues zones del riu. La 
riquesa de crustacis en rius mediterranis de la 
península Ibèrica augmenta en augmentar la 
salinitat i la temperatura (Vivas et  al., 2002). 
Dels sis grups de crustacis trobats, Corophium 
és un gènere al·lòcton present ja a l�estuari del 
Guadalquivir (P Drake, com. pers.), que ha 
arribat als estuaris fixat als vaixells, gràcies al 
seu mode de vida dins de tubs que ell mateix 
construeix (Tachet et al., 1999). Els 
Palaemonidae són espècies predominantment 
marines, per bé que algunes d�elles viuen en 
aigües salabroses dels cursos baixos dels rius 
(Gledhill et al., 1976). Altres espècies trobades, 
com Sphaeroma hookeri o els Anthuridae, són 
també pròpies d�aigües salabroses i fons 
llimosos (Argano, 1979), i finalment, un taxó 
com el cnidari Cordylophora caspia, tot i ser 
d�aigua dolça, suporta salinitats de fins el 15�, 
motiu pel qual és freqüent també en zones 
estuàriques o deltaiques (Tachet et al., 2000). 
 
A part d�aquesta gran diferenciació de dues 
zones, la comunitat de macroinvertebrats també 
presenta diferències dins de cada tram, 
especialment a la zona fluvial. Ara bé, en 
aquest cas no es produeix una substitució de 
taxons tal com es donaria de forma natural 
(Vannote et al., 1980) sinó que el que trobem és 
una desaparició dels taxons existents aigües 
amunt a partir del punt en què les pertorbacions 
humanes es fan evidents. D�aquesta manera, la 
comunitat de macroinvertebrats es veu reduïda, 
tant en riquesa de famílies com en densitat 
d�individus, aigües avall de les mines 
d�Aznalcóllar, tram on s�ajunten gran nombre 
de pertorbacions (contaminació minera, 
contaminació orgànica, alteracions de l�hàbitat, 
etc.) (per ex., Arambarri et al., 1996; Arribas et 
al., 2003; Cabrera et al., 1984; Manrique et al., 
1985; i els Capítols 2 i 3). Diferents 
pertorbacions d�origen antròpic tenen com a 
efecte l�empobriment de les comunitats de 
macroinvertebrats, o la substitució d�unes 
espècies per altres, malgrat que cada espècie 
pugui respondre de forma diferent en funció del 
tipus de pertorbació (Chessman i McEvoy, 
1998). 
 

La contaminació provocada per l�activitat 
minera, generalment augments importants de la 
concentració de metalls en aigua (per ex., 
Paulson, 2001) i en sediments (per ex., Müller 
et al., 2000), acompanyats (Chapman i 
Kimstach, 1996) o no (García-Criado et al., 
1999; Mori et al., 1999) d�alteracions del pH, té 
un clar efecte negatiu sobre les comunitats 
aquàtiques, des de les poblacions bacterianes i 
d�algues (Hill et al., 2000; Sabater, 2000; 
Sabater et al., 2003) fins als peixos (Amisah i 
Cowx, 2000; Saldaña et al., 2003; Tarras-
Wahlberg et al., 2001). Respecte als 
macroinvertebrats, en gran varietat de rius del 
món i sota explotacions mineres de diferents 
tipus, s�observen disminucions importants de la 
riquesa de taxons (Amisah i Cowx, 2000; 
Clements et al., 2000; García-Criado et al., 
1999; Hirst et al., 2002; Mori et al., 1999; 
Norris et al., 1982; Smolders et al., 2003; 
Tarras-Wahlberg et al., 2001; Watanabe et al., 
2000; Xu et al., 2003). Els efectes de la 
contaminació minera són semblants arreu, 
encara que les proporcions entre els diferents 
metalls no siguin les mateixes (Chessman i 
McEvoy, 1998). A més a més en molts casos, i 
igual que en aquest estudi, també s�observa una 
disminució de la densitat d�organismes en llocs 
afectats per mineria (Clements et al., 1988; 
Maret et al., 2003; Tarras-Wahlberg et al., 
2001) per bé que de vegades no es donen 
disminucions de les densitats totals tot i la 
disminució de la riquesa (Malmqvist i Hoffsten, 
1999; Mori et al., 1999; Nelson i Roline, 1999). 
Ara bé, els diferents taxons que conformen la 
comunitat potencial d�un determinat tram no 
queden afectats en el mateix grau, de manera 
que sota la influència minera s�observa també 
un canvi en la proporció dels diferents grups, 
respecte els llocs de control no afectats 
(Beltman et al., 1999; Smolders et al., 2003). 
Per tant, aquells organismes més resistents 
augmentaran la seva proporció en el total de la 
comunitat malgrat que també pugui disminuir la 
seva riquesa o abundància absoluta, tal com 
s�observa al Guadiamar. La reducció de la 
riquesa d�efemeròpters, plecòpters i tricòpters 
(EPT) és un fenomen freqüent en àrees 
afectades per mineria (García-Criado et al., 
1999; Malmqvist i Hoffsten, 1999; Maret et al., 
2003). En general, els efemeròpters i els 
plecòpters mostren una elevada sensibilitat 
davant aquest tipus de contaminació (Clements 
et al., 1988; Kiffney i Clements, 1994; 
Malmqvist i Hoffsten, 1999), tot i que moltes 
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espècies d�algunes famílies com Baetidae han 
estat considerades com a tolerants davant de la 
contaminació metàl·lica (Beltman et al., 1999; 
Maret et al, 2003). Altres famílies, com els 
Leptophlebiidae, absents de tot el tram afectat 
del Guadiamar, desapareixen o disminueixen 
molt la seva densitat en llocs miners (Mori et 
al., 1999) malgrat que alguns autors els 
classifiquen com a tolerants als metalls 
(Chessman i McEvoy, 1998). Igualment, els 
tricòpters en conjunt no mostren de vegades 
sensibilitat en front aquesta contaminació 
(Leslie et al., 1999; Malmqvist i Hoffsten, 
1999), mentre que en altres casos la seva 
riquesa o diversitat es veu reduïda (Fernández-
Aláez et al., 2002). Altres grups que 
desapareixen o es redueixen de forma molt 
important al Guadiamar aigües avall de les 
mines són els mol·luscs i els crustacis. Els 
mol·luscs han estat considerats també com a 
intolerants a la contaminació minera (Gower et 
al., 1994; Leslie et al., 1999; Norris et al., 1982) 
i només en algun cas on el pH és neutre hi són 
abundants (Mori et al., 1999). Els crustacis, i 
concretament les gambes de riu (en el nostre 
cas, Atyaephyra desmarestii) s�han extingit 
d�algunes zones per culpa de l�activitat minera 
(Tarras-Wahlberg et al., 2001). Per contra, els 
grups que augmenten de proporció en el tram 
afectat del Guadiamar són el conjunt d�odonats, 
coleòpters i heteròpters (OCH) i els dípters. Els 
dípters formen un ordre en conjunt tolerant a 
molts tipus de contaminació, entre les quals s�hi 
troba la minera (Hellawell, 1986; Kiffney i 
Clements, 1994), i en alguns casos fins i tot 
s�observen augments en la densitat d�aquests 
organismes (Clements et al., 1988; Gower et al., 
1994). Alguns odonats i heteròpters 
(Libellulidae i Hydrometridae) també 
s�inclouen entre els organismes tolerants 
(Chessman i McEvoy, 1998). 
 
La comunitat de macroinvertebrats també es 
diferencia entre els propis punts afectats per les 
pertorbacions d�origen humà. Així doncs, fins a 
15 km aigües avall de la principal font de 
contaminació metàl·lica (vegeu el Capítol 3) 
s�observa una recuperació parcial de les 
comunitats de macroinvertebrats, tant en 
riquesa de famílies com en densitats 
d�individus. Es recupera també la proporció 
d�EPT i reapareixen mol·luscs i crustacis 
eliminats a la zona més propera de la mina. 
Aigües avall d�un focus de contaminació 
minera, juntament amb la millora de la qualitat 

del medi, les comunitats de macroinvertebrats 
tendeixen a recuperar la riquesa i la densitat, i a 
assemblar-se de nou a les comunitats no 
afectades. Ara bé, aquesta recuperació pot 
donar-se al cap de pocs km de la font de 
contaminació (Watanabe et al., 2000) o bé no 
produir-se fins centenars de km aigües avall 
(Norris et al., 1982; Smolders et al., 2003; 
Tarras-Wahlberg et al., 2001). L�empobriment 
que es dóna al riu Guadiamar a partir d�aquest 
punt on la comunitat ja havia mostrat signes de 
recuperació, i aigües avall, unit a canvis de les 
característiques fisicoquímiques de l�aigua 
(vegeu el Capítol 3), fa pensar que les fonts de 
pertorbació presents en aquesta zona 
(contaminació orgànica) també afecten la 
composició i estructura de les comunitats de 
macroinvertebrats. 
 
Igual que la contaminació minera, la 
contaminació orgànica provoca disminucions 
de la riquesa i diversitat de les comunitats de 
macroinvertebrats, i en alguns casos, 
desplaçament d�unes espècies més sensibles per 
altres més tolerants (Cao et al., 1997; �amora-
Muñoz i Alba-Tercedor, 1996). Tanmateix, els 
organismes més afectats per cada tipus de 
contaminació poden ser diferents (Chessman i 
McEvoy, 1998; Tarras-Wahlberg et al., 2001). 
Moltes vegades, les densitats d�alguns taxons 
resistents com els dípters Chironomidae 
augmenten molt amb la contaminació orgànica, 
per damunt dels llocs sense aquestes 
aportacions de nutrients. Fins i tot, algunes 
espècies poden tolerar millor l�efecte de 
substàncies tòxiques com els metalls en 
presència de certs nivells de contaminació 
orgànica, sobretot pel suplement nutritiu que 
representa (Stuijfzand et al., 2000). 
 
A part del paper de la contaminació en 
diferenciar les comunitats de macroinvertebrats 
d�un punt a l�altre, al riu Guadiamar aquestes 
diferències també poden provenir d�alteracions 
en els hàbitats (vegeu el Capítol 2). No només 
cal tenir en compte l�impacte físic sobre els 
hàbitats que va tenir l�accident miner de 1998 i 
les posteriors activitats de neteja (vegeu el 
Capítol 1), sinó el fet que el drenatge àcid de les 
mines (AMD) pot provocar també alteracions 
dels hàbitats. Així doncs, la precipitació d�òxids 
de Fe o Mn contribueix a tapar els espais 
intersticials del sediment, a la vegada que 
recobreix tots els substrats d�una capa de gruix 
variable que en algunes ocasions pot 
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despendre�s i crear inestabilitat. Malgrat tot, 
alguns estudis mostren com en rius afectats per 
AMD, les comunitats de macroinvertebrats es 
veuen més negativament afectades per la 
qualitat de l�aigua que pels precipitats al 
substrat (Courtney i Clements, 2002; DeNicola 
i Stapleton, 2002). No obstant això, 
l�empobriment dels hàbitats causat per 
l�accident i les neteges, pot ser una de les 
causes de disminució de la diversitat i la riquesa 
de les comunitats de macroinvertebrats. És per 
aquest motiu que un estudi hàbitat per hàbitat 
ajuda a minimitzar l�efecte d�aquest factor. 
 
L’espai. Diferències entre els hàbitats 
 
La composició de les comunitats de 
macroinvertebrats també difereix en funció de 
l�hàbitat, que juga un paper clau en la seva 
estructuració (Maddock, 1999; Mebane, 2001). 
En general, hàbitats complexos i amb gran 
diversitat de microambients poden albergar 
comunitats de macroinvertebrats més riques i, 
sovint, també més nombroses (Downes et al., 
2000; Mebane, 2001; Poff i Ward, 1990). En 
rius, en funció de la velocitat de l�aigua, es 
separen molts cops dos grans hàbitats quan 
s�estudia el sistema a una escala de tram: són 
els ràpids o zones reòfiles (riffles) i els lents o 
zones lenítiques (pools), sovint associats a 
substrats durs i de mida més gran els primers, i 
substrats més petits i amb més vegetació 
aquàtica els segons. Al nostre estudi, la suma de 
les mostres preses a la vegetació (V) i les preses 
al sediment fi (S) formarien l�hàbitat lenític, 
però molt poques famílies apareixen al 
sediment i no als altres hàbitats, de manera que 
les mostres de vegetació ens estan donant 
pràcticament tota la riquesa de famílies de 
l�hàbitat lenític.  
 
Malgrat que moltes vegades es considera que 
els hàbitats reòfils contenen una fauna més rica 
que els hàbitats lenítics (Brown i Brussock, 
1991; Carter i Fend, 2001), en altres casos 
aquesta diferenciació no és evident (Brown i 
Brussock, 1991; Logan i Brooker, 1983; 
Scullion et al., 1982). Al Guadiamar, la riquesa 
de famílies de macroinvertebrats és semblant 
entre els ràpids i la vegetació al punt de control, 
però en canvi als punts afectats la riquesa és 
superior a la vegetació. El mateix passa amb la 
densitat, ja que mentre que al punt de control 
les densitats més elevades es troben a l�hàbitat 
reòfil (vegeu també Logan i Brooker, 1983; 

Scullion et al., 1982), als punts afectats no sol 
haver-hi diferències entre els hàbitats. Les 
pertorbacions que pateix aquest riu, doncs, 
afecten de manera més dràstica els organismes 
dels hàbitats reòfils que els de la vegetació. 
Altres estudis també mostren aquesta major 
afectació en els hàbitats reòfils per rius amb 
alteracions, per exemple, del règim hidrològic 
(Scullion et al., 1982). Diferents causes 
s�apunten per explicar aquest diferent grau 
d�afectació. D�una banda, recordar els impactes 
de l�accident i de les mesures de restauració 
posteriors, que van incloure la construcció de 
trampes de sediment que transformaren el riu en 
un seguit de basses, amb la conseqüent pèrdua 
de l�hàbitat reòfil (Capítol 2). L�hàbitat reòfil, 
doncs, que va aparèixer al riu Guadiamar molts 
mesos més tard que el lentític, ha tingut un 
temps de colonització més curt. D�altra banda, 
alguns autors apunten que gran part dels taxons 
més sensibles a les pertorbacions es troben 
precisament a l�hàbitat reòfil (Roy et al., 2003), 
cosa que també explicaria aquesta major 
afectació. De fet, als punts afectats del 
Guadiamar trobem una forta disminució de la 
relació entre efemeròpters, plecòpters i 
tricòpters (EPT) i odonats, coleòpters i 
heteròpters (OCH) que, com s�ha dit més 
amunt, presenten una diferent sensibilitat 
enfront algunes contaminacions, entre les quals 
destaca la minera. Evidentment a tots els punts, 
la relació entre EPT i OCH és més alta als 
ràpids que als lents, tal com es dóna en altres 
rius (per ex., Bonada, en premsa), però les 
pertorbacions, lluny de mantenir aquesta 
relació, la fan disminuir. Finalment, la 
contaminació de l�aigua pot afectar de maneres 
diferents els organismes en funció, per 
exemple, de la velocitat. Augments de la 
velocitat fan disminuir la capa límit que es 
genera al voltant de qualsevol objecte 
submergit, entre els quals, evidentment, s�hi 
troben els organismes aquàtics. Aquesta 
disminució de la capa límit facilita l�entrada de 
les substàncies tòxiques dins l�organisme, tot 
augmentant-ne per tant la toxicitat (Navarro et 
al., 2000). A més a més, alguns organismes 
reòfils destinen energia en intentar mantenir-se 
al lloc i no ser arrossegats per la corrent. 
Aquesta despesa energètica extra fa que 
l�organisme no pugui destinar tanta energia en 
superar l�efecte d�altres pertorbacions, i es torni 
més vulnerable (Lowell et al., 1995).  
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Malgrat que l�hàbitat reòfil sigui el més afectat 
al riu Guadiamar, les faunes de la vegetació o 
del sediment també estan empobrides respecte 
el punt de control. Els organismes que 
colonitzen la vegetació poden variar en funció 
de les espècies vegetals que hi hagi (Balci i 
Kennedy, 2003; McCreary i San Giovanni, 
2002) de manera que canvis de flora o 
disminució de la riquesa de macròfits poden 
comportar també un empobriment de les 
comunitats. A més a més, l�estructura dels 
macròfits també determina la fauna associada, 
ja que un increment de la complexitat 
arquitectònica de les plantes aquàtiques fa 
augmentar la riquesa de macroinvertebrats que 
hi habiten (Taniguichi et al., 2003). El sediment 
és en general un hàbitat que alberga una riquesa 
faunística menor que els ràpids o la vegetació 
(Glozier et al., 2002; Phillips, 2003), riquesa 
que és especialment baixa en els llims (Mebane, 
2001). La seva fauna es troba estretament 
lligada al substrat i, en conseqüència, està més 
directament sotmesa a les partícules 
contaminants que aquest pugui tenir lligades. El 
sediment fi, a més a més, adsorbeix quantitats 
superiors de metalls (Ladd et al., 1998), cosa 
que en moments de desorció pot afectar a la 
fauna que hi habita (Nelson i Roline, 1999). A 
la zona d�Entremuros, l�hàbitat S està més 
sotmès a la deposició de sediments, ja que és 
una zona amb menys pendent i menys energia 
hidràulica. La deposició de sediments fins sobre 
el substrat afecta la riquesa d�invertebrats, 
perquè pot omplir els espais intersticials, i 
reduir l�hàbitat disponible per molts 
macroinvertebrats i els recursos alimentaris 
(Nerbonne i Vondracek, 2001). 
 
El temps. Efecte de l’estacionalitat 
 
Els cicles biològics de les espècies i les 
adaptacions que hagin desenvolupat a ambients 
variables, fan que les comunitats de 
macroinvertebrats canviïn la composició 
taxonòmica al llarg de l�any (Bonada, 2003; 
Boulton i Lake, 1992a i 1992b). Aquest canvi 
pot ser degut al reemplaçament d�unes espècies 
per unes altres, sense que això impliqui 
modificacions importants de la riquesa 
faunística però sovint, les comunitats de 
macroinvertebrats s�empobreixen a les èpoques 
càlides i seques (Bonada, 2003). Aquests canvis 
estacionals poden estar relacionats amb canvis 
en l�estructura dels hàbitats (Boulton i Lake, 
1992b), provocats per exemple, per la 

desaparició de zones de ràpids. Canvis 
fisicoquímics, com l�augment de la temperatura 
a l�estiu, també poden determinar la successió 
de determinades espècies. La disminució d�EPT 
durant les èpoques càlides i seques, i la 
conseqüent disminució de la relació EPT/OCH 
que s�aprecia al riu Guadiamar, s�observa 
també en altres rius mediterranis (Bonada, 
2003).  
 
En el nostre cas, diferents paràmetres 
fisicoquímics presenten una marcada 
estacionalitat (vegeu el Capítol 3), cosa que pot 
afectar també a les comunitats fluvials. A part 
de la temperatura, durant l�any fluctuen els 
valors d�alguns paràmetres que poden resultar 
tòxics per als organismes, com el pH o la 
concentració de metalls. Prop de la mina, als 
rius Agrio i Guadiamar, és a l�estiu on els pH 
són més baixos i les concentracions de metalls, 
més elevades, i per tant, és a l�estiu on la 
toxicitat provocada per aquests factors pot ser 
més gran. Tot plegat fa que en aquestes èpoques 
seques i càlides s�apreciï un empobriment de les 
comunitats de macroinvertebrats, juntament 
amb l�augment de les concentracions de metalls 
(Xu et al., 2003).  
 
El temps. La recuperació de la comunitat 
 
Després d�una pertorbació els efectes de la qual 
han comportat l�eliminació d�una part de la 
biota aquàtica, les comunitats fluvials tendeixen 
a recuperar-se. Ara bé, la manera i la rapidesa 
com es doni aquesta recuperació depèn en gran 
part del tipus de pertorbació i dels efectes que 
s�hagin produït, així com del moment de la 
pertorbació, els cicles de vida dels organismes 
que formen la comunitat i la presència 
d�organismes supervivents (Hutchens et al., 
1998). Lake (2000) classifica les pertorbacions 
en tres grups en funció de com es donin les 
causes: pulsació (pulse), quan la pertorbació 
comença i acaba de forma ràpida, pressió 
(press), quan comença de forma ràpida però es 
manté en el temps, i rampa (ramp), quan 
comença i es manté esglaonadament. Des 
d�aquest punt de vista, l�accident miner 
d�Aznalcóllar el 1998 va ser una forta 
pertorbació de tipus pulsació, en el sentit de la 
gran riuada sobtada que es va produir (Padilla i 
Méndez, 2002), però va anar acompanyada 
també de pertorbacions de tipus pressió, ja que 
la contaminació de l�aigua i els sediments 
resten al medi durant intervals més grans de 
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temps (vegeu el Capítol 3). A més a més, cal 
afegir la destrucció de l�hàbitat tant en 
l�accident com durant tot el període de neteja 
(Capítols 1 i 2). Davant de pertorbacions com 
ara les avingudes, les comunitats tendeixen a 
recuperar-se amb relativa rapidesa, ja que d�una 
banda aquestes pertorbacions són freqüents en 
algunes àrees climàtiques com la mediterrània, 
on la fauna està adaptada (Gasith i Resh, 1999), 
i d�altra banda moltes espècies es refugien en 
determinades àrees tot facilitant després la 
recolonització dels espais (Gasith i Resh, 1999; 
Lake, 2000). Per exemple, després d�eliminar-
se el 50% dels individus en una riuada, la 
comunitat torna a l�estat anterior en tan sols el 
temps d�una generació (Hendricks et al., 1995). 
Ara bé, la riuada tòxica d�Aznalcóllar és un cas 
molt diferent, ja que ni es tracta d�una riuada 
natural i periòdica en què la fauna hagi 
desenvolupat adaptacions, ni van quedar 
organismes aquàtics supervivents al llarg d�uns 
60 km de riu (Grimalt et al., 1999; Pain et al., 
1998), i a més a més, va anar acompanyada 
d�una gran contaminació persistent i una forta 
alteració dels hàbitats. �na alteració dels 
hàbitats provocada, per exemple, per una 
restauració, és també una pertorbació 
impredictible a la qual la biota no pot estar-hi 
adaptada (Muotka et al., 2002). 
 
Després de tasques de restauració dels hàbitats 
físics que han comportat la reducció o 
l�eliminació temporal de la fauna aquàtica, les 
comunitats de macroinvertebrats poden 
recuperar el seu estat anterior a la pertorbació 
en tan sols unes poques setmanes (Brooks et al., 
2002; Tikkanen et al., 1994) o bé tardar mesos i 
fins i tot anys en recuperar-se (Biggs et al., 
1998; Muotka i Laasonen, 2002), malgrat ser la 
qualitat de l�aigua molt bona. �n fet que pot 
retardar aquesta recolonització és que, per a la 
completa recuperació de la comunitat 
macroinvertebrada, cal que es recuperin també 
les comunitats biològiques que d�una manera o 
altra hi estiguin relacionades, ja sigui 
proporcionant hàbitat físic com recursos 
alimentaris (Laasonen et al., 1998). Ara bé, 
quan tampoc la qualitat de l�aigua està 
recuperada, com és el cas del riu Guadiamar, la 
recuperació de les comunitats no pot ser 
completa. 
 
El mateix factor el trobem a la inversa. Els rius 
afectats per mineria mostren una lleugera 
tendència a la recuperació de les comunitats de 

macroinvertebrats un cop les mines cessen el 
seu funcionament. Aquesta recuperació, però, 
és molt lenta, i desenes d�anys més tard del 
tancament de les mines, les comunitats 
aquàtiques encara són molt diferents de les que 
es troben en llocs propers no afectats, ja que 
sovint alguns metalls romanen per sobre dels 
nivells de toxicitat dels organismes (Gower et 
al., 1994; Hirst et al., 2002; Malmqvist i 
Hoffsten, 1999; Maret et al., 2003; Watanabe et 
al., 2000). Malgrat tot, quan es realitzen 
mesures per augmentar la qualitat de l�aigua, 
ràpidament s�observen millores, i augmenta la 
riquesa, la diversitat i la densitat de les 
comunitats de macroinvertebrats (Nelson i 
Roline, 1996; Tarras-Wahlberg et al., 2001). 
Ara bé, aquesta ràpida recuperació després del 
tractament de les aigües contaminades només es 
dóna quan els hàbitats no s�han vist afectats ni 
per la pròpia contaminació minera (perquè no 
vagi associada a pH baixos que provoquen la 
precipitació d�òxids) ni per alteracions físiques 
posteriors. 
 
Tot plegat mostra la dificultat de determinar les 
causes que fan que la recuperació temporal de 
les comunitats de macroinvertebrats del riu 
Guadiamar sigui tan baixa en alguns llocs, i 
estigui encara arreu molt lluny dels nivells de 
control. Quan molts factors ambientals poden 
potencialment jugar un paper important en 
determinar l�estructura i la composició de les 
comunitats de macroinvertebrats, és difícil 
establir relacions de causalitat entre els 
paràmetres abiòtics i els biològics (Clements et 
al., 2002). �na anàlisi més directa entre els 
factors que més fortament estan determinant les 
comunitats de macroinvertebrats del riu 
Guadiamar es troba al Capítol 5. 
 
Al riu Guadiamar la recuperació temporal de les 
comunitats de macroinvertebrats segueix un 
patró molt semblant a la recuperació espacial 
que trobem aigües avall de les mines 
d�Aznalcóllar. Així doncs, durant els primers 
mesos després de l�accident es va donar una 
ràpida recuperació inicial, passant d�un medi 
pràcticament buit de fauna a una comunitat 
pobra formada per unes poques famílies, de 
forma equivalent a la recuperació que es dóna 
des del punt 2 al riu Agrio al punt 3 al pont de 
Las Doblas. Després d�aquesta recuperació 
inicial les comunitats queden estancades, 
l�augment de la riquesa de famílies es torna 
molt lent, i no s�arriben a assolir els nivells del 
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punt de control. Igualment, aigües avall del 
punt 3, la comunitat del Guadiamar tampoc 
segueix la recuperació iniciada al tram més alt.  
 
Aquestes famílies que primer van colonitzar el 
medi s�han mantingut presents durant els cinc 
anys següents en la majoria de punts. Són 
majoritàriament famílies àmpliament 
distribuïdes pels rius ibèrics de caràcter 
mediterrani, i es troben en llocs amb 
característiques naturals molt diferents així com 
diferents graus d�alteració humana (Vivas et al., 
2002). Entre elles destaquen els oligoquets, els 
dípters Chironomidae, els coleòpters Dytiscidae 
o els efemeròpters Baetidae. A més a més, s�hi 
afegeixen famílies com els heteròpters 
Corixidae o els dípters Ceratopogonidae. Totes 
aquestes famílies han estat considerades com a 
tolerants a diferents tipus de pertorbació, tant 
orgànica com minera (Alba-Tercedor i 
Sánchez-Ortega, 1988; Chessman i McEvoy, 
1998; Gower et al., 1994; Jáimez-Cuéllar et al., 
2002; Maret et al., 2003; Watanabe et al., 
2000), fet pel qual segurament han pogut 
mantenir-se al llarg del riu Guadiamar durant 
els anys d�estudi. Ara bé, algunes d�aquestes 
famílies tenen una gran capacitat de 
recolonització d�espais, cosa que pot provocar 
que semblin estables en el temps quan en 
realitat no ho són (Townsend et al., 1987). Això 
és el que pot passar als punts més propers a la 
mina, 2 i 2.1, on la composició general de la 
comunitat varia molt entre els diferents 
mostrejos. La colonització es pot donar, per 
exemple, per l�arribada d�organismes voladors 
des d�ambients propers, cosa que explicaria la 
presència d�alguns coleòpters adults o 
heteròpters (Ortega et al., 1991), o bé per 
l�ovoposició d�adults, que poden donar larves 
que no prosperin i no acabin el seu cicle de 
vida. L�arribada a la zona afectada del 
Guadiamar d�altres organismes presents als 
punts de control és molt baixa o nul·la durant 
aquests cinc anys posteriors a l�accident miner. 
Watanabe et al. (2000) observaren resultats 
similars després del tancament d�unes mines, on 
la comunitat de macroinvertebrats només es 
recuperava lleugerament just després del 
tancament, però quedava estancada durant els 
22 anys següents als punts més propers a la 
mina, entre 0,5 i 9 km riu avall. L�existència de 
mines abandonades arreu del món que encara 
provoquen nivells de metalls pesants elevats 
(Jung, 2001; Rasmussen, 1979; Wong et al., 
1999) i impedeixen, per tant, la recuperació de 

les comunitats aquàtiques (per ex., Amisah i 
Cowx, 2000), fa pensar que només mesures 
actives per aturar la contaminació minera poden 
comportar un marc ambiental en el qual la 
fauna aquàtica es pugui desenvolupar amb 
normalitat. Primer cal avaluar, però, la 
importància relativa que tenen els diferents 
factors ambientals detectats aquí 
(contaminacions diverses i alteracions de 
l�hàbitat) per establir les mesures de gestió més 
adients. 
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Annex 4.1. Relació de la fauna trobada als punts de mostreig dels rius Agrio i Guadiamar durant tot el 
període d�estudi. Per a les famílies o nivells taxonòmics superiors, s�indica la presència temporal relativa 
(1: <25% dels mostrejos; 2: 25-50%; 3: 50-75%; 4: ≥75%). El signe + indica la presència del gènere o 
l�espècie en algun dels mostrejos, però l�absència del signe no n�indica la no presència, sinó la no 
identificació. 
 

    1 2 2.1 3 4 5 6 7.1 8 10 

CNIDARIA                       
Clavidae        1  1  
 Cordylophora       +  +  
Hydridae   1     2 1 1 1     1 
PLATYHELMINTHES                       
Cl. T�RBELLARIA            
Dugesiidae  4  1        
 Dugesia +  +        
Microturbellaria  1          
Planariidae  1          
 Phagocatta +          
  cf. Polycelis +                   

NEMATHELMINTHES                       
Cl. NEMATODA   3   1 1 2 2 2   2 2 
NEMERTINA  2   1 1 1     

ANNELIDA                       
Cl. OLIGOCHAETA  4 1 3 4 4 4 4 4 3 4 
Cl. HIR�DINEA            
Erpobdellidae  3          
Glossiphoniidae  1    1     2 
 cf. Dina +          
 Glossiphonia +          
 Haementeria sanguisuga +          
  Helobdella         +         + 

MOLLUSCA                       
Cl. GASTROPODA            
Ancylidae  4   1       
 Ancylus fluviatilis +   +       
Bithyniidae  4          
 Bithynia +          
Ferrisiidae  2   1 1     4 
Hydrobiidae  1        1  
Lymnaeidae  1         1 
Physidae  4   1 2 1 3  1 4 
Planorbidae  2    1 1     
 Gyraulus +          
Thiaridae  4          
 Melanopsis +          
Cl. BIVALVIA            
�nionidae  1          
  Unio +                   

(Continua) 
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(Annex 4.1. Continuació) 
 

    1 2 2.1 3 4 5 6 7.1 8 10 
ARTHROPODA            
Cl. MALACOSTRACA            
O. DECAPODA            
Atyidae  4          
 Atyaephyra desmarestii +          
Palaemonidae        1 4 3  
O. ISOPODA            
Anthuridae         1 1  
 Cyathura cf. carinata        + +  
Asellidae  1          
 Asellus +          
Sphaeromatidae         4 3  
 Sphaeroma hookeri        + +  
Gnathiidea          1  
O. AMPHIPODA            
Chorophiidae        1 3 3  
 Chorophium cf. orientale       + + +  
Gammaridae  3   1       
O. MYSIDACEA            
Mysidae          1  
 Mesopodopsis         +  
Cl. OSTRACODA    1 2 2 1 2 4 2 2 
Cl. ARACHNIDA            
HYDRACARINA  4 1 3 1 1 1 1  1 1 
Oribatidae  2 1  1 1 1 1  1  
S.Cl. INSECTA            
O. EPHEMEROPTERA            
Baetidae  4 1 1 4 4 3 4  2 4 
 Baetis +  + + + +     
 Centroptilum     +      
 Cloeon +   + + + +  + + 
 Procloeon +          
 Procloeon bifidum +          
 Pseudocentroptilum pennulatum +   +       
Caenidae  4 2 2 3 2 1 1    
 Caenis luctuosa + + + + + + +    
Ephemerellidae  1          
 Ephemerella ignita +          
Heptageniidae  2          
 Ecdyonurus +          
 Ecdyonurus cf. dispar +          
Leptophlebiidae  4          
 Choroterpes picteti +          
 Habroblebia +          
 Thraulus bellus +          

(Continua) 
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(Annex 4.1. Continuació) 
 

    1 2 2.1 3 4 5 6 7.1 8 10 
O. PLECOPTERA            
Leuctridae  1   1       
 Leuctra +          
Nemouridae  1          
 Nemoura +          
Perlodidae  1          
 Isoperla +          
 cf. Hemimelaema flaviventris +          
O. ODONATA            
Aeshnidae  2 1  3 2 1 2 1 1  
 Aeshna     +  +    
 Anax + +  +  + +    
 Anax cf. parthenope     +  +    
 Anax cf. imperator +   + + +  +   
Calopterygidae  1          
Coenagrionidae  4 1 2 4 4 2 4 2 3 3 
 Cercion lindeni +          
 Ischnura graellsi +      +    
 Ischnura pumilio       +    
Corduliidae  1    1      
 Epitheca bimaculata     +      
Gomphidae  1   1       
 Gomphus +          
 Mesogomphus cf. genei +          
Lestidae  1         1 
 Lestes          + 
 Sympecma          + 
Libellulidae  2 1 1 3 2  1   1 
 Crocothemis erythraea +    +  +    
 Diplacodes  +         
 Libellula cf. fulva    +       
 Orthetrum  + + +      + 
 Orthetrum cf. cancellatum +    +      
 Orthetrum cf. coerulescens +         + 
 Sympetrum fonscolombei    + +      
Platycnemididae  2   1 1      
 Platycnemis +   + +      
O. HEMIPTERA            
Corixidae  4 4 4 4 4 4 4 4 4 4 
 Corixa  + +  + +    + 
 Micronecta + + + + + + + + + + 
Gerridae  4 2 2 3 2 2 3 2 2 3 
 Aquarius +          
 Gerris + + + + + + + + + + 
Hebridae  1          
 Hebrus pusillus +          
Hydrometridae  2 1  1 1      
 Hydrometra stagnorum  +         
Mesoveliidae  2 1 1 2 3 2 1  1 2 
 Mesovelia vittigera + + + + + + +  + + 

(Continua) 
 



CAPÍTOL 4 

 136

 
(Annex 4.1. Continuació) 
 

    1 2 2.1 3 4 5 6 7.1 8 10 
Naucoridae  3 1 1 2 2 1    1 
 Naucoris maculatus + + + + +     + 
Nepidae  1   1  1     
 Nepa cinerea +   +  +     
Notonectidae  2 2 2 2 3 2 4 2 3 4 
 Anisops + + + + + + + + + + 
 Notonecta + + + + +     + 
Pleidae   1   1 1    3 
 Plea minutissima  +   + +    + 
Veliidae  4 2 2 1 2 2 1  1 2 
 cf. Velia     +    +  
 Microvelia cf. reticulata +      +    
 Microvelia pygmaea + + + + + +   + + 
O. NE�ROPTERA (PLANIPENNIA)           
Sisyridae  1          
 Sysira +          
Plannipenia no identificat     1       
O. COLEOPTERA            
Dryopidae  3 1       1 2 
 Dryops + +       + + 
Dytiscidae  3 3 4 4 4 4 3 2 3 3 
 Hydroporinae  +  + +      
 Colymbetinae   + + +      
 Agabus + + + + +   +  + 
 Bidessus     + + +  +  
 Coelambus          + 
 Colymbetes  +   + +     
 Copelatus  + + +  +    + 
 Cybister    + + + +  + + 
 Dytiscus    +  +     
 Eretes      +     
 Graptodytes + + + +       
 Hydaticus    + +   +    
 Hydroglyphus + + + + + + + + + + 
 Ilybius          + 
 Laccophilus + + + + + +   + + 
 Rhantus      + +  +  
 Scarodites  +         
 Yola   +        
Elmidae  4  1 1 1      
 Esolus +          
 Oulimnius +  +        
Gyrinidae  1 1 2 1 1 2 2 1 2 2 
 Aulongyrus +          
 Gyrinus + + + + + + +  + + 
Haliplidae     1      1 
 Haliplus    +      + 
Helophoridae  1   1 1 1 2 2 2 2 
 Helophorus +   + + + + + + + 

(Continua) 
 



MACROINVERTEBRATS 

 137

 
 
(Annex 4.1. Continuació) 
 

    1 2 2.1 3 4 5 6 7.1 8 10 
Hydraenidae  4  1 3 2 2 2 3 3 4 
 Hydraena +          
 Limnebius +          
 Ochthebius +  + + + + + + + + 
Hydrochidae  1         1 
 Hydrochus +         + 
Hydrophilidae  3 2 2 4 4 3 4 3 2 4 
 Anacaena +    + +    + 
 Berosus   + + + + + +  + + 
 Berosus affinis (=hispanicus)      +    + 
 Berosus guttalis      + +   + 
 Chaetarhtria +  +        
 Coleostoma  +   +  +     
 Enochrus +  +  + + + + + + 
 Helochares +  + + + + + + + + 
 Hemisphaera +          
 Hydrobius       +    
 Hydrous      +     
 Laccobius + + + + + +     
 Limnoxenus          + 
Hydroscaphidae  1    1     1 
 Hydroscapha +    +     + 
Hygrobiidae          1  
 Hygrobia         +  
Noteridae      1     3 
 Noterus     +     + 
O. TRICHOPTERA            
Ecnomidae  4  1   1     
 Ecnomus +  +   +     
Hydropsychidae  4 1 2 3 1 2     
 Hydropsyche + + + + + +     
 Hydropsyche exocellata +  + + + +     
Hydroptilidae  3 1 1 2 1     1 
 Agraylea   +        
 Agraylea cf. sexmaculata          + 
 Hydroptila +  + + +      
 Ithytrichia lamellaris +          
 Orthotrichia +  +        
Leptoceridae  3          
 Athripsodes +          
Limnephilidae  1          
Philopotamiidae  3   1       
 Chimarra marginata +   +       
Polycentropodidae  1          
Psychomyiidae  2          
 cf. Paduniella +          
Rhyacophilidae  3          

(Continua) 
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(Annex 4.1. Continuació) 
 

    1 2 2.1 3 4 5 6 7.1 8 10 
O. DIPTERA            
Anthomyidae  2    1 1 1 1   
Ceratopogonidae  4 3 3 4 3 2 2 1 1 4 
 Ceratopogoninae + + + + + + + + + + 
 Forcipomyiinae +    + +     
Chaoboridae   1  1       
 Chaoborus           
Chironomidae  4 3 4 4 4 4 4 4 3 4 
 Chironominae + + + + + + + + + + 
 Corynoneurinae +   + +  +   + 
 Othocladiinae + + + + + + + + + + 
 Tanypodinae + + + + + + + + + + 
Culicidae  3 2 2 3 3 2 1  1 2 
 Anophelinae + +  +      + 
 Culicinae  + + + + +    + 
Dixidae  4 1  1 2 1 1   1 
 Dixa +     +     
 Dixa nebulosa +          
 Dixella + +  + + +    + 
Dolichopodidae  1 1 1 1 1  1  1 1 
Empididae  1 1 1 1 1 1 1 1 1  
Ephydridae  1  2 3 3 3 2 1 1 3 
Limoniidae  3 1 2 3 2 2 2 1 1 4 
 Eriopterini + + + + + + + + + + 
 Hexatomini +  +        
 Limonini  + + + + +    + 
 Pediciini +          
Psychodidae  3 1 2 3 3 2 1  1 1 
Rhagionidae  1  1  1 1 1   1 
Sciomyzidae  1     1 1    
Simuliidae  4 1 2 3 3 2     
Stratiomyidae  2   1 1 1   1 1 
Syrphidae      1 1     
Tabanidae  3 1 1 2 1 1 1   2 
Thaumaleidae  1    1  1    
Tipulidae   1     1 1         1 
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Importància dels factors ambientals en determinar les comunitats de 
macroinvertebrats al riu Guadiamar: l’hàbitat físic versus la qualitat química 
de l’aigua i els sediments. 
 
INTRODUCCIÓ 
 
Identificades les possibles fonts d’alteració de 
les comunitats de macroinvertebrats, hàbitat, 
contaminació orgànica i contaminació minera 
(vegeu els Capítols 2, 3 i 4), el problema rau en 
determinar fins a quin punt cadascun d’aquests 
factors té un efecte més o menys important en 
l’alteració de l’ecosistema aquàtic. Els mètodes 
merament descriptius no són de vegades 
suficients per determinar relacions de causa i 
efecte en els sistemes naturals (Clements et al., 
2002), ja que moltes de les variables que 
d’alguna manera o altra poden estar-hi influint, 
s’escapen del control de l’observador. A més a 
més, l’efecte de determinades substàncies o 
característiques del medi sobre la biota es pot 
veure modificat en presència d’altres 
paràmetres. Així doncs, de vegades poden 
sorgir efectes sinèrgics o antagònics entre els 
diferents factors que composen l’ambient físic i 
químic dels organismes. Per exemple, la 
toxicitat d’un metall com el coure, es veu 
incrementada si al medi a més a més hi ha zinc 
o cadmi (Kraak, 1992), però d’altra banda, la 
toxicitat d’altres metalls es pot veure reduïda en 
augmentar la salinitat de l’aigua (Norris et al., 
1982), o si al medi hi ha elevades 
concentracions de matèria orgànica (Stuijfzand 
et al., 2000) que, per si soles, també 
provocarien un cert grau de toxicitat (Adams i 
Bealing, 1994). 
 
Una alternativa ha estat la realització d’assajos 
de laboratori que testin isoladament l’efecte 
d’una variable, mentre es mantenen constants i 
sota control altres paràmetres (Persoone i 
Janssen, 1993). Ara bé, per si sols aquests 
mètodes tampoc són bons, ja que la seva falta 
de realisme fa que no siguin directament 
aplicables a les condicions reals que es troben a 
la natura (Mebane, 2003). Un intent de 
solucionar-ho ha estat la realització 
d’experiments directament al camp (Cooper i 
Barmuta, 1993), o bé la recreació al laboratori 
de mesocosmos on hi intervenen molts factors, 
de forma més semblant a la natura (Kiffney i 
Clements, 1994). Tot i així, el risc d’estar 
mesurant una causa-efecte que després no es 
doni al camp sempre hi és. 

 
La combinació d’estudis descriptius que 
incloguin un ampli espectre de llocs i temps 
diferents i, per tant, situacions variades, amb 
anàlisis multimètriques o multivariants ha estat 
apuntat com una altra eina per determinar les 
variables ambientals que més influencien la 
distribució de la biota aquàtica (Attrill, 2002a; 
Kiffney i Clements, 2003), i ha estat 
àmpliament utilitzat per relacionar les 
comunitats de macroinvertebrats amb el seu 
ambient (Aguiar et al., 2002; Grumiaux et al., 
1998; Pires et al., 2000; Vivas et al., 2002). 
D’aquesta manera es pot determinar quines 
variables tenen més pes en modificar 
l’estructura i composició de les comunitats de 
macroinvertebrats (Jongman et al, 1987; ter 
Braak i Verdonschot, 1995), o inferir quins 
factors estan implicant un empobriment o una 
alteració. 
 
La detecció i classificació dels paràmetres que 
afecten les comunitats aquàtiques, a banda de 
donar-nos una informació ecològica sobre els 
requeriments o les toleràncies dels organismes, 
és important també de cara a la gestió. No és el 
mateix intentar restaurar un riu afectat per 
canalitzacions, preses o alteracions de les 
riberes i empobriments dels hàbitats aquàtics, 
que un riu afectat per abocaments d’aigües 
residuals urbanes, o per aportacions difoses de 
nutrients des de zones agrícoles, o, fins i tot, un 
riu afectat per contaminacions procedents de 
l’activitat minera.  
 
El Guadiamar és un riu que presenta alteracions 
de tots aquests tipus, és a dir, modificacions 
importants del bosc de ribera i dels hàbitats 
fluvials (Arribas et al., 2002 i 2003; Capítol 2), 
contaminacions de tipus orgànic amb diferents 
procedències (urbana, agrícola i agroindustrial), 
i contaminació minera (Arambarri et al., 1984 i 
1996; Cabrera et al., 1984; Capítol 3). La seva 
gestió, per tant, ha de fer-se de forma integral si 
el que es pretén es recuperar un bon estat 
ecològic de l’ecosistema fluvial global (Montes 
et al., 2000). Ara bé, les mesures per solucionar 
cadascun d’aquests problemes són de naturalesa 
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ben diferent. Això porta a la necessitat de 
determinar fins a quin punt cadascun d’aquests 
factors influencia l’ecosistema fluvial, per 
poder donar prioritat a unes mesures de gestió o 
a unes altres. 
 
Els principals objectius d’aquest Capítol són: 
 

• Identificació de les variables abiòtiques 
que determinen la distribució dels 
macroinvertebrats al llarg del riu 
Guadiamar i al llarg dels cinc anys 
posteriors a l’accident miner 
d’Aznalcóllar. 

• Determinació de la importància relativa 
dels factors relacionats amb la qualitat 
del medi físic (hàbitats riparis i 
fluvials) i dels relacionats amb la 
qualitat química (de l’aigua i del 
sediment). 

 
 
METODOLOGIA 
 
Les metodologies per mesurar els paràmetres 
ambientals referents al bosc de ribera i a 
l’hàbitat físic s’exposen al Capítol 2. Al Capítol 
3 s’hi troba la metodologia emprada per 
mesurar els paràmetres fisicoquímics referents a 
l’aigua i al sediment. La comunitat de 
macroinvertebrats es va mostrejar en tots els 
punts i èpoques que s’especifiquen al Capítol 1, 
seguint la metodologia exposada al Capítol 4. 
Un cop comptats els individus de cada mostra 
(R, V i S), s’han sumat els valors per obtenir el 
nombre d’individus totals d’aquell punt i època 
de mostreig, i després s’han transformat les 
dades a rang d’abundància (Taula 4.1 del 
Capítol 4). 
 
Tractament de les dades 
 
Per tal de poder relacionar les comunitats de 
macroinvertebrats amb el conjunt de dades 
ambientals preses en aquest estudi, s’han 
seleccionat aquells punts i aquelles èpoques de 
mostreig de les quals es disposava del màxim 
nombre de dades. Donat que es disposa de 
dades referents a la concentració de metalls 
(tant a l’aigua com al sediment) des del mes de 
setembre de 1999, aquest estudi es farà amb tots 
els punts estudiats (Capítol 1) però amb els 
mostrejos posteriors a aquesta data. En total, 
s’inclouen 10 mostrejos fins el juliol de 2003. 
 

Les dades de la zona fluvial i les de la maresma 
es tracten sempre per separat, tal com s’ha fet 
fins ara. 
 
Agrupacions de macroinvertebrats 
Una primera aproximació a l’anàlisi de les 
comunitats de macroinvertebrats s’ha fet 
mitjançant una anàlisi de conglomerats (o 
Cluster), per tal de detectar possibles 
semblances o diferències entre les comunitats 
de macroinvertebrats presents a cada punt i al 
llarg de tot el període contemplat. L’anàlisi s’ha 
realitzat sobre la matriu de famílies totals de 
cada punt i data de mostreig, amb les dades 
d’abundància transformades a rang (vegeu la 
Taula 4.1 del Capítol 4). La classificació s’ha 
fet amb el programa PC-ORD (McCune i 
Mefford, 1999), i s’ha utilitzat la distància de 
Sorensen (o Bray-Curtis), adequada per dades 
en rangs, i el mètode de la beta flexible (on β=-
0,25). 
 
Les variables amb més influència sobre les 
comunitats 
Els factors que estan determinant 
significativament la distribució dels 
macroinvertebrats al riu Guadiamar s’han trobat 
a partir d’una anàlisi canònica de 
correspondències (ACC) (ter Braak i 
Verdonschot, 1995). Aquesta anàlisi relaciona 
una determinada distribució de taxons amb un 
conjunt de variables ambientals, ordenant els 
taxons, les variables i els punts de mostreig en 
una dimensió reduïda. Es parteix de dues 
matrius inicials; per una banda, una matriu amb 
les abundàncies de cada família a cada punt i 
època de mostreig passades a rang (vegeu la 
Taula 4.1 del Capítol 4). D’altra banda, una 
matriu de factors ambientals d’aquests punts i 
èpoques de mostreig.  
 
En aquesta segona matriu s’han inclòs les 
variables referents a l’hàbitat (Capítol 2) i les 
referents a la qualitat fisicoquímica del medi 
(Capítol 3). Les variables d’hàbitat han estat els 
valors totals dels índexs de bosc de ribera (QBR 
(Munné et al., 1998a, 1998b, 2003)) i d’hàbitat 
(IHF (Pardo et al., 2002)), així com també els 
valors parcials de cadascun dels apartats que 
conformen aquests índexs, de manera que, pel 
QBR obteníem la qualificació del grau de 
coberta de la ribera, l’estructura de la coberta, la 
qualitat de la coberta i el grau de naturalitat del 
canal fluvial. Pel que fa a l’IHF, obteníem el 
grau de sedimentació o inclusió del substrat, la 
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freqüència de ràpids, la composició del substrat, 
el règim de velocitat/profunditat, l’ombra sobre 
la llera, els elements d’heterogeneïtat i la 
coberta vegetal aquàtica. En total, la matriu 
corresponent als punts de la zona fluvial tenia 
13 variables referents a l’hàbitat. A la maresma, 
al no aplicar-se l’índex QBR, s’inclogueren 
com a variables la coberta de vegetació dels 
marges i la d’helòfits dins l’aigua, així com la 
suma de les dues cobertes, i resultaren un total 
d’11 variables referents a l’hàbitat. Les 
variables fisicoquímiques incloses a la matriu 
foren la majoria de les analitzades, prèviament 
transformades per ajustar-les a una normal 
(vegeu el Capítol 3), i fan referència a 
paràmetres generals com el pH, la 
conductivitat, l’alcalinitat o la concentració de 
sòlids en suspensió, la concentració de 
nutrients, la concentració de metalls a l’aigua i 
la concentració de metalls al sediment. En total 
s’inclogueren 22 paràmetres referents a la 
fisicoquímica del medi. Totes les dades de la 
matriu de factors ambientals van ser dividides 
pel seu valor màxim per tal d’extreure la 
influència de la unitat de mesura (Legendre i 
Legendre, 1998). 
 
L’anàlisi ACC s’ha fet donant menys pes a les 
espècies rares (en el nostre cas, famílies), per 
tal que no pesin massa al resultat final. 
Simultàniament s’ha testat la significació de les 
variables ambientals mitjançant el mètode de 
Monte Carlo, amb 999 permutacions. Només 
aquelles variables amb un p-valor inferior a 0,1 
(Aguiar et al., 2002) s’han inclòs en el segon i 
definitiu ACC. De la mateixa manera, la 
significació dels eixos canònics també s’ha 
testat amb el mètode de Monte Carlo. 
 
La no significació d’algunes variables en 
l’anàlisi ACC pot estar causada de vegades per 
la relació existent entre totes les variables 
inicials incloses a l’anàlisi. Per aquest motiu, 
després de realitzar el test de Monte Carlo per 
determinar les variables significatives, s’ha 
mirat la correlació lineal entre totes les 
variables inicials. La correlació entre les 
variables referents a l’hàbitat s’ha fet per mitjà 
del coeficient de correlació de Spearman. Per a 
les variables fisicoquímiques s’ha usat el 
coeficient de Pearson, ja que en separar les 
dades de la zona fluvial i les de la maresma, 
totes les variables s’ajustaven a una distribució 
normal (Kolmogorov-Smirnov, p>0,05). 
 

Un cop seleccionades les variables ambientals 
significatives, aquestes s’han correlacionat 
(coeficient de correlació de Spearman) amb 
diferents paràmetres descriptors de la comunitat 
de macroinvertebrats (Capítol 4) com són la 
riquesa de famílies i l’abundància d’individus 
totals, i la riquesa d’alguns ordres o grups 
d’ordres com EPT (Ephemeroptera, Plecoptera i 
Trichopera), OCH (Odonata, Coleoptera i 
Heteroptera), dípters, crustacis, mol·luscs i 
“altres” (nemàtodes, nemertins, triclàdides, 
oligoquets, hirudinis, aràcnids), seguint la 
metodologia usada en estudis semblants 
(García-Criado et al., 1999). 
 
Totes aquestes anàlisis multivariants s’han fet 
amb el programa estadístic CANOCO (ter 
Braak i Smilauer, 2002), mentre que les 
correlacions s’han calculat amb el paquet 
estadístic SPSS (SPSS, 2001). 
 
La importància relativa de l’hàbitat i la qualitat 
fisicoquímica 
Per determinar quins factors són més 
importants en determinar la composició de les 
comunitats de macroinvertebrats al riu 
Guadiamar, si l’hàbitat o els paràmetres 
fisicoquímics, s’ha fet una anàlisi de la partició 
de la variància (Borcard et al., 1992). Per això 
s’han classificat les variables que eren 
significatives en la primera ACC en dos grups, 
segons si feien referència a l’hàbitat físic o als 
paràmetres fisicoquímics, creant dues noves 
matrius ambientals. Amb cadascuna d’aquestes 
matrius s’ha tornat a fer una anàlisi ACC per 
veure quina part de la variabilitat de les dades 
era explicada per cada conjunt de factors 
ambientals. Finalment, l’efecte conjunt de 
l’hàbitat i la fisicoquímica s’ha calculat a partir 
d’una ACC parcial (pACC), on les dades 
fisicoquímiques s’entren com a variables 
ambientals i les dades d’hàbitat, com a 
covariables. S’ha utilitzat el programa 
CANOCO (ter Braak i Smilauer, 2002) en tots 
els casos. 
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RESULTATS 
 
a) La zona fluvial 
 
Segons la composició i l’estructura de les 
comunitats de macroinvertebrats (riquesa i 
abundància de les diferents famílies), poden 
diferenciar-se quatre grans grups de punts i 
dates de mostreig a la zona fluvial del riu 
Guadiamar (Figura 5.1). En primer lloc es 
diferencia el punt de control en totes les 
èpoques mostrejades de la resta de punts situats 
aigües avall de l’explotació minera. En segon 
lloc, es diferencien els punt més propers a les 
mines d’Aznalcóllar, també pràcticament en 
totes les èpoques de mostreig, dels punts situats 
més avall. Finalment, la resta de punts (des del 
punt 3 – Las Doblas – al punt 5 – el Vado del 
Quema) es diferencien entre ells, separant-se 
d’una banda els mostrejos realitzats durant els 
primers anys (1999 a 2001), i d’altra banda els 
últims anys (2001 a 2003). Secundàriament, 
dins de cada grup excepte el format pels punts 
més propers a la mina, les comunitats de 
macroinvertebrats es diferencien per èpoques de 
mostreig, entre èpoques humides i seques. 
Malgrat aquestes diferenciacions generals, 
alguns punts i en algunes èpoques de l’any 
queden classificats en altres grups indicant una 
major semblança de les comunitats de 
macroinvertebrats. Així doncs, el punt 3 l’any 

2000 ja queda classificat juntament amb els 
mostrejos dels últims anys i, per contra, els 
punts més propers a la mina cap als últims anys 
queden classificats juntament amb els punts 
més allunyats (Figura 5.1). 
 
Únicament des del punt de vista de la 
composició i l’estructura de les comunitats de 
macroinvertebrats, la situació geogràfica del 
punt de mostreig sembla el primer factor que 
modifica les comunitats, seguit del temps (a 
escala interanual) i finalment de l’estacionalitat 
entre les èpoques seques i les humides. Els 
factors ambientals que poden explicar aquestes 
diferències s’han d’extreure a partir de l’anàlisi 
ACC. 
 
De les 35 variables ambientals mesurades als 
punts de la zona fluvial, 13 presenten una 
influència significativa sobre la distribució dels 
macroinvertebrats (Taula 5.1). Aquestes fan 
referència tant a l’hàbitat físic com al químic. 
Pel que fa a l’hàbitat físic la major part de les 
variables significatives estan lligades al propi 
hàbitat fluvial: la freqüència de ràpids o el 
règim de velocitats/profunditats (variables molt 
relacionades), la composició del substrat (llims, 
sorres, graves, còdols o pedres), o la diversitat 
total de l’hàbitat, valorada amb la puntuació 
final de l’índex IHF. Ara bé, algunes d’aquestes 
variables presenten fortes correlacions amb 
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Figura 5.1. Classificació dels punts de mostreig (punt-mes-any) segons la composició i l’abundància de 
macroinvertebrats. 
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altres variables d’hàbitat que no han resultat 
significatives. Així doncs, el valor total de 
l’índex correlaciona positivament amb el grau 
de coberta per la vegetació aquàtica (rho de 
Spearman: 0,91, p<0,001) mentre que, per 
contra, els elements d’heterogeneïtat no estan 
correlacionats amb cap de les variables 
d’hàbitat fluvial significatives. Només una 
variable fa referència al bosc de ribera, 
concretament a la qualitat de la coberta vegetal, 
que es calcula a partir de les espècies presents i 
de la continuïtat longitudinal de la comunitat 
vegetal al llarg del riu. Tot i així, la qualitat de 
la coberta està significativament correlacionada 
amb els altres apartats del QBR així com amb el 
valor final de l’índex. A més a més, els 
elements d’heterogeneïtat de l’hàbitat fluvial 
també estan correlacionats amb aquesta variable 
de ribera (Annex 5.1a). 
 
Les variables fisicoquímiques significatives són 
principalment aquelles lligades a la 
contaminació minera. Així doncs, la 
concentració de Cu a l’aigua o de Zn al 
sediment indica la importància dels metalls al 
medi, ja que la correlació d’aquests metalls amb 
els altres és molt elevada. El Cu presenta 
correlacions positives i significatives (p<0,001) 
amb la resta dels metalls a l’aigua que no 
resulten significatius en aquesta anàlisi, és a dir, 
el Zn, el Pb, el Cd i el Tl (r de Pearson de 0,86, 
0,79, 0,84 i 0,68 respectivament) i amb l’As les 
correlacions són negatives (r= -0,62, p<0,001). 
L’Sb a l’aigua no presenten cap correlació 

lineal amb els altres metalls però la seva 
importància queda reflectida en la significació 
que presenta per a l’anàlisi ACC (Taula 5.1). 
Pel que fa al sediment, el Zn presenta 
correlacions positives i molt elevades amb la 
resta dels metalls (r de Pearson >0,77, 
p<0,001). A més a més, paràmetres com el pH 
(valors baixos), la conductivitat (elevada) i 
l’alcalinitat (baixa) també van fortament units a 
la contaminació minera (correlacions 
significatives amb la majoria de metalls a 
l’aigua i al sediment), per bé que augments del 
pH o de conductivitat poden ser provocats per 
altres tipus de contaminació (vegeu també el 
Capítol 3). Finalment, els fosfats també 
apareixen com una variable significativa (Taula 
5.1). 
 
Amb les variables ambientals significatives 
(p<0,1), els dos primers eixos de l’ACC 
expliquen, respectivament, el 26,8 i el 13,2% de 
la variabilitat total. Tan el primer eix com el 
conjunt d’eixos canònics resulten significatius 
(p<0,005). L’ordenació dels punts de mostreig, 
de les variables ambientals i de les famílies en 
aquests dos primers eixos es mostren a la 
Figura 5.2. 
 
Els punts de mostreig queden clarament 
diferenciats en el primer eix canònic segons si 
es tracta del punt de control o bé dels altres 
punts, aigües avall de les mines d’Aznalcóllar. 
És doncs una separació espacial, però ve 
condicionada pels factors ambientals que més 

Taula 5.1. Variables ambientals incloses a l’anàlisi ACC. Es mostra el codi de la variable i els resultats 
de la prova de Monte Carlo (F-valor i p-valor). 
 

Variable Codi F-valor p-valor 

Qualitat coberta ribera QualCob 3,25 0,001 

Freqüència de ràpids FreqR 1,41 0,081 

Composició del substrat Subs 1,80 0,006 

Règim velocitat/profunditat Règim 2,17 0,002 

Diversitat total hàbitat fluvial IHF 1,67 0,011 

pH pH 1,76 0,011 

Conductivitat Cond 1,62 0,029 

Alcalinitat Alk 2,83 0,001 

Fosfat PO4 1,46 0,049 

Coure a l’aigua Cu-a 1,43 0,063 

Arsènic a l’aigua As-a 1,82 0,010 

Antimoni a l’aigua Sb-a 1,77 0,002 

Zinc al sediment Zn-s 10,29 0,001 
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correlacionen amb aquest eix. Per tant, els 
factors que més influència tenen en aquesta 
diferenciació són la concentració de metalls al 
sediment (Zn-s), la conductivitat, o la diversitat 
i la qualitat de l’hàbitat fluvial en general (IHF, 
Subs, QualCob). Per contra, el segon eix, 
malgrat expliqui la meitat de la variància que el 
primer, separa els punts en funció del temps 
(estacional) de mostreig entre èpoques humides 
i seques. La concentració de fosfats i d’As a 
l’aigua són els factors que més determinen 
aquesta separació (Figura 5.2a i c). 
 
Les famílies de macroinvertebrats més lligades 
al punt de control són sobretot aquelles 
exclusives d’aquest lloc, que no apareixen en 
cap dels punts afectats durant tot el període 
d’estudi. Es tracta de 18 famílies de molts grups 
diferents, especialment mol·luscs i crustacis, 
però també tricòpters i efemeròpters (en 
general, EPT). També, altres famílies abundants 
o freqüents al punt de control i molt poc 
freqüents o molt poc abundants als punts 
afectats queden situades vora el cantó negatiu 

del primer eix canònic (Figura 5.2b). Per 
contra, famílies d’odonats o heteròpters (com 
Coenagrionidae, Aeshnidae, Libellulidae, 
Mesovelidae) es troben principalment en els 
punts afectats durant les èpoques seques, 
malgrat que també poden aparèixer al punt de 
control o a altres èpoques. A les èpoques 
humides, la comunitat s’enriqueix sobretot amb 
famílies de dípters, especialment als punts 
afectats (Figura 5.2b). 
 
Les variables ambientals significatives en 
l’anàlisi ACC també mostren una forta 
correlació amb la major part de descriptors de 
la comunitat de macroinvertebrats (Taula 5.2). 
Així doncs, variables com la qualitat de la 
coberta de la ribera (QualCob), la diversitat 
general de l’hàbitat fluvial (IHF), la 
concentració de Cu a l’aigua o de Zn al 
sediment, es correlacionen significativament 
amb la riquesa i l’abundància totals i la riquesa 
dels diferents ordres taxonòmics. Per contra, la 
concentració de fosfats no presenta una 
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Figura 5.2. Representació dels dos primers eixos de l’anàlisi ACC de la zona fluvial. a) Ordenació 
dels punts de mostreig (punt-mes-any). b) Ordenació de les famílies (vegeu el significat dels codis a 
l’annex 5.2). c) Ordenació de les variables ambientals significatives (Monte Carlo, p<0,1). 
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correlació significativa amb cap d’aquests 
descriptors (Taula 5.2). 
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Figura 5.3. Resultats del pACC mostrant el tant per 
cent de la variància total que queda explicada per 
cada conjunt de variables, en els punts de la zona 
fluvial. 
 
Per saber la importància relativa dels factors 
físics i els químics en determinar la distribució 
dels macroinvertebrats en aquest tram del riu 
Guadiamar s’ha fet una anàlisi de la partició de 
la variància. Els resultats de l’anàlisi mostren, 
per una banda, com poc més de la meitat de la 
variabilitat en la distribució de les famílies no 
queda explicada per cap de les variables 
seleccionades (Figura 5.3). D’altra banda, dins 
de la variància explicada, les variables 

fisicoquímiques són les que més expliquen la 
distribució dels organismes en aquest tram 
fluvial del riu Guadiamar. Malgrat això, 
l’hàbitat hi juga també un paper important, i 
explica per sí sol prop d’un 10% de la 
variància, però contribueix juntament amb la 
fisicoquímica en prop d’un 15% més. 
 
b) La zona de maresma 
 
La comunitat de macroinvertebrats a la zona de 
maresma ve determinada per onze variables 
significatives, 3 d’elles referents a l’hàbitat i 9 
referents a les característiques fisicoquímiques 
(Taula 5.3). Les variables referents a l’hàbitat 
són la coberta d’helòfits, la inclusió del substrat 
i la freqüència de ràpids. La coberta d’helòfits 
està positivament correlacionada també amb la 
coberta vegetal dels marges del canal fluvial, 
així com amb alguns paràmetres de l’hàbitat 
fluvial, com la coberta d’algues i macròfits 
submergits. D’altra banda, el grau d’inclusió 
del substrat es relaciona també amb la diversitat 
de substrats i d’hàbitats en general, mentre que 
la freqüència de ràpids es relaciona amb el 
règim de velocitat/profunditat. El percentatge 
d’ombra sobre la llera o els elements 
d’heterogeneïtat no correlacionen amb cap de 
les variables significatives (Annex 5.1b). 
 
Contràriament al què observàvem a la zona 
fluvial, gran part de les variables 

 
Taula 5.2. Coeficients de correlació de Spearman entre les variables ambientals significatives a la 
zona fluvial i alguns descriptors de la comunitat de macroinvertebrats. S: riquesa de famílies totals; 
N: nombre d’individus totals; riquesa de famílies de EPT: Ephemeroptera, Plecoptera i Trichoptera; 
OCH: Odonata, Coleoptera i Heteroptera; D: Diptera; Cr: Crustacea; M: Mollusca; A: Altres. Pels 
codis de les variables vegeu la Taula 5.1. 
 

 S N EPT OCH D Cr M A 
QualCob 0,80** 0,65** 0,80** 0,70** 0,37* 0,82** 0,72** 0,78** 
FreqR 0,33 0,27 0,41** 0,26 0,35 0,32 0,09 0,17 
Subs 0,58** 0,31* 0,62** 0,56** 0,38** 0,47** 0,35 0,46** 
Règim 0,36* 0,24 0,50** 0,25 0,27* 0,32* 0,03 0,34* 
IHF 0,70** 0,44** 0,75** 0,66** 0,38** 0,60** 0,42** 0,59** 
pH 0,53** 0,69** 0,57** 0,38** 0,21 0,58** 0,56** 0,53** 
Cond -0,51** -0,41** -0,51** -0,26 -0,50** -0,45** -0,46** -0,55** 
Alk 0,31* 0,47** 0,26* 0,11 0,23 0,42** 0,46** 0,44** 
PO4 -0,12 0,08 -0,11 -0,24 0,22 -0,07 -0,08 -0,18 
Cu-a -0,54** -0,65** -0,48** -0,36** -0,40** -0,53** -0,61** -0,47** 
As-a 0,12 0,43** 0,07 0,04 0,03 0,29* 0,41** 0,14 
Sb-a -0,40** -0,05 -0,47** -0,35** -0,18 -0,33* -0,20 -0,44** 
Zn-s -0,44** -0,26* -0,40** -0,29* -0,35* -0,41** -0,43** -0,48** 

*p<0,05; **p<0,005 
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fisicoquímiques significatives no tenen relació 
amb l’activitat minera, a pesar que de la matriu 
original, dos terceres parts de les variables es 
referien a la concentració de metalls a l’aigua o 
al sediment. Tan sols la concentració de Tl a 
l’aigua o de Pb al sediment tenen probablement 
el seu origen a l’explotació minera, mentre que 
les concentracions d’As en aquesta zona de 
maresma provindrien d’un altre lloc (Capítol 3) 
(Taula 5.3). Per aquesta raó, la concentració de 
Tl a l’aigua presenta correlacions significatives 
amb la resta de metalls a l’aigua excepte l’As, 
malgrat els coeficients de correlació no siguin 
molt elevats (r de Pearson de 0,66 pel Zn, Cu: 
0,46; Pb: 0,44; Cd: 0,41; Sb: 0,48; p<0,05), i la 
concentració de Pb al sediment també es 
correlaciona amb la resta de metalls (r>0,6, 
p<0,001). Així mateix, la conductivitat en 
aquesta zona està probablement més lligada a la 
naturalesa geològica dels sòls de la maresma, la 
influència de l’aigua de mar i algunes 
contaminacions orgàniques que a la pròpia 
contaminació minera (vegeu el Capítol 3) i es 
correlaciona feblement amb pocs metalls. Per 
contra, la concentració d’alguns nutrients com 
el nitrat o el nitrit, així com els sòlids en 
suspensió totals apareixen ara com a variables 
significatives en explicar la distribució dels 
macroinvertebrats en aquesta zona (Taula 5.3). 
 
L’anàlisi ACC explica un 32,2% de la variància 
en el primer eix, i un 12,3% en el segon, i els 
eixos són significatius (Monte Carlo, p<0,005). 
El primer eix separa els punts de mostreig en 
funció sobretot de la conductivitat, que té una 
elevada correlació amb aquest eix. El segon eix 

ve marcat per la concentració de nutrients i la 
de metalls. Entre tots dos eixos els punts 
queden separats en dos grups: d’una banda el 
punt de control 10 en les diferents èpoques de 
mostreig, i de l’altra els tres punts afectats 
situats a Entremuros (Figura 5.4a). Dins aquest 
gran grup, un gradient marcat sobretot per un 
augment de conductivitat i una disminució tant 
de nutrients com de metalls (excepte l’As) va 
diferenciant els punts d’Entremuros, des del 
punt 6 al 8, sense que pugui observar-se cap 
agrupació de tipus temporal. No sembla, per 
tant, que les comunitats de macroinvertebrats 
d’aquesta zona segueixin una evolució 
temporal, ni interanualment ni estacionalment, 
malgrat que en alguns casos, els mostrejos de 
les èpoques humides queden situats cap als 
cantons més positius de tots dos eixos (Figura 
5.4). Sembla doncs, que la diferenciació de les 
comunitats depèn sobretot de la situació del 
punt. 
 
Pel que fa a l’hàbitat, les tres variables que 
tenen més influència en la diferenciació dels 
punts (variables significatives) s’han de prendre 
amb cautela. D’una banda, el grau de 
sedimentació o inclusió del substrat és més baix 
(major puntuació) al punt de control 10 que a la 
resta de punts, mentre que d’altra banda, la 
freqüència de ràpids és més elevada als punts 
afectats. Val a dir, però, que en cap d’aquests 
punts hi ha ràpids, i la diferència entre el punt 
de control i els afectats rau en el fet que al canal 
s’hi troba sempre un règim laminar (major 
puntuació), mentre que al punt 10 l’aigua 
sempre està quieta (menor puntuació).  

 
Taula 5.3. Variables ambientals incloses a l’anàlisi ACC. Es mostra el codi de la variable i els 
resultats de la prova de Monte Carlo (F-valor i p-valor). 
 

Variable Codi F-valor p-valor 

Coberta d’helòfits Helòfits 1,55 0,055 

Grau d’inclusió o sedimentació Inclusió 1,60 0,087 

Freqüència de ràpids FreqR 5,54 0,001 

Conductivitat Cond 2,19 0,006 

Alcalinitat Alk 1,89 0,019 

Sòlids en suspensió totals TSS 1,60 0,054 

Nitrat NO3 1,64 0,052 

Nitrit NO2 1,69 0,056 

Arsènic a l’aigua As-a 1,67 0,043 

Tali a l’aigua Tl-a 1,60 0,047 

Plom al sediment Pb-s 2,29 0,005 
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Aquestes dues variables, doncs, diferencien el 
punt de control dels afectats, però pràcticament 
no intervenen en diferenciar els punts afectats 
entre ells, tal com mostra la seva distribució 
perpendicular a la direcció d’aquestes variables 
(ter Braak i Verdonschot, 1995). La tercera 
variable significativa, la concentració d’helòfits 
arrelats dins l’aigua, és potser la que més 
diferencia aquests punts, i és el punt de control 
10 el que presenta cobertes d’helòfits més 
importants, mentre que el punt 6 o algunes 
èpoques dels punts 7.1 i 8 tenen una coberta 
d’helòfits baixa (Figura 5.4a i c). 
 
Les famílies de macroinvertebrats que queden 
situades a la zona central de la representació 
dels dos primers eixos de l’ACC (Figura 5.4b) 
apareixen en qualsevol dels punts de mostreig i 
de les èpoques. Principalment són odonats, 
coleòpters, heteròpters i dípters. Al cantó 
negatiu del primer eix s’agrupen famílies que 
només aparèixen al punt de control, com alguns 
mol·luscs, tricòpters, coleòpters, heteròpters i 

dípters, mentre que al cantó positiu hi ha 
famílies exclusives de la zona d’Entremuros, els 
crustacis Palaemonidae, Sphaeromatidae, 
Corophiidae i Anthuridae (Figura 5.4b). 
 
Respecte paràmetres biològics descriptius de la 
comunitat, tan sols les variables referents a 
l’hàbitat mostren una correlació significativa 
amb la riquesa o l’abundància dels diferents 
taxons, mentre que la major part de paràmetres 
fisicoquímics no es mostren significatius. El 
grau d’inclusió del substrat i la freqüència de 
ràpids correlacionen amb tots els paràmetres 
mesurats, especialment amb la riquesa de 
mol·luscs i de crustacis (Taula 5.4). La 
conductivitat també correlaciona amb 
pràcticament tots els paràmetres excepte amb 
els crustacis, mentre que els sòlids en suspensió 
correlacionen amb crustacis i mol·luscs (Taula 
5.4). 
 
A la zona de maresma, la partició de la 
variància indica que les variables seleccionades 
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Figura 5.4. Representació dels dos primers eixos de l’anàlisi CCA dels punts de la maresma. a) 
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codis a l’annex 5.2). c) Ordenació de les variables ambientals significatives (Monte Carlo, p<0,1). 
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expliquen més de la meitat de la variància total 
de les dades. Tal com s’observava a la zona 
fluvial, les variables que més estan determinant 
les comunitats de macroinvertebrats són les 
fisicoquímiques, amb un 35,5% de la variància. 
L’hàbitat físic explica una proporció semblant a 
la què era explicada a la zona fluvial, de poc 
més de l’11%, tot i que el nombre de variables 
d’hàbitat és menor. Una proporció semblant, i 
per tant gens desestimable, està explicada per la 
interacció entre tots dos tipus de variables, les 
fisicoquímiques i les d’hàbitat (Figura 5.5). 
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Figura 5.5. Resultats del pACC mostrant el tant per 
cent de la variància total que queda explicada per 
cada conjunt de variables, en els punts de la zona de 
maresma. 
 
 
 
 

DISCUSSIÓ 
 
El conjunt de variables ambientals mesurades 
en aquest estudi (tant referents a l’hàbitat com a 
la qualitat fisicoquímica) expliquen prop de la 
meitat de la variabilitat en la distribució dels 
organismes macroinvertebrats del riu 
Guadiamar. Aquest percentatge no és baix si es 
compara amb els resultats obtinguts per altres 
rius de la península Ibèrica en situacions 
diverses (Aguiar et al., 2002; Pires et al., 2000; 
Vivas et al., 2002), i més tenint en compte que 
analitzàvem un gradient químic elevat, així com 
una escala temporal també elevada, factors que 
poden contribuir a augmentar la variabilitat de 
les comunitats i, en conseqüència, dificultar-ne 
la seva descripció. Tot i així posa de manifest 
que factors no tinguts en compte aquí poden 
també estar jugant un paper clau sobre les 
comunitats de macroinvertebrats. Al riu 
Guadiamar, un cop diferenciades la zona fluvial 
de la de maresma en base a criteris físics 
(Capítols 1 i 2), químics (Capítol 3) i biològics 
(Capítol 4), s’observa com aquestes variables 
que ens poden explicar les comunitats no són 
exactament les mateixes a les dues zones, i en 
alguns casos canvia la seva naturalesa, tal com 
s’explicarà al llarg d’aquesta discussió. Ara bé, 
en ambdues zones del riu, la distribució dels 
organismes aquàtics ve donada sobretot per les 
característiques fisicoquímiques del medi, que 
contribueixen en aquesta distribució més del 
doble que les característiques de l’hàbitat. Tot i 
així, vora un 10% de la variabilitat està 

Taula 5.4. Coeficients de correlació de Spearman entre les variables ambientals significatives a la 
zona de maresma i alguns descriptors de la comunitat de macroinvertebrats. Per més detalls, vegeu les 
Taules 5.2 i 5.3. 
 

 S N EPT OCH D Cr M A 
Helòfits 0,49** 0,39 0,23 0,40 0,45* -0,21 0,48* 0,28 
Inclusió1 0,51** 0,57** 0,49** 0,47** 0,55** -0,59** 0,64** 0,22 
FreqR -0,53** -0,66** -0,49** -0,51** -0,58** 0,62** -0,71** -0,12** 
Cond -0,70** -0,53** -0,40* -0,63** -0,65** 0,33 -0,47** -0,44* 
Alk 0,10 0,00 0,09 0,05 0,04 -0,10 0,24 0,32 
TSS -0,15 -0,31 -0,31 -0,18 -0,29 0,44* -0,39* 0,09 
NO3 0,11 -0,10 -0,09 0,02 0,06 0,08 -0,04 0,19 
NO2 0,11 0,03 0,09 0,03 0,17 0,00 -0,06 0,22 
As-a -0,24 0,00 -0,07 -0,20 -0,15 -0,07 0,00 -0,27 
Tl-a -0,11 -0,29 -0,09 -0,09 -0,02 0,14 -0,35 -0,09 
Pb-s -0,17 -0,16 -0,05 -0,23 -0,11 0,07 -0,26 0,24 
*p<0,05; **p<0,005 
1A major valor de la variable Inclusió, menor inclusió del substrat. 
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explicada pels factors de l’hàbitat, cosa que li 
dóna un paper gens menyspreable.  
 
La influència de l’hàbitat 
 
L’hàbitat que afecta els organismes aquàtics el 
proporciona tant la ribera com el canal fluvial. 
Al Guadiamar, les riberes es troben alterades a 
tot arreu, des de la zona fluvial a la maresma, i 
fins i tot el punt de control 1 no assoleix la 
màxima qualitat teòrica (vegeu el Capítol 2). 
Les espècies vegetals que formen les riberes 
condicionen les comunitats de 
macroinvertebrats del riu, ja que, per exemple, 
poden fer variar l’ombra sobre la llera, i en 
conseqüència, la temperatura ambiental 
(Hawkins et al., 1997), poden proporcionar 
heterogeneïtat als hàbitats (Downes et al., 
1993), o bé poden fer variar la quantitat i la 
qualitat de matèria orgànica al·lòctona que rebrà 
el riu, la qual afavoreix la presència 
d’organismes detritívors (Boulton i Lake, 
1992a; Dobson i Hildrew, 1992). A la zona 
fluvial del Guadiamar, la qualitat de la coberta 
vegetal es relaciona positivament amb tots els 
organismes agrupats en ordres, però 
especialment amb els crustacis, que s’alimenten 
principalment de restes vegetals (Tachet et al., 
2000), i que no es troben al tram afectat del 
Guadiamar fins l’any 2002. A més a més cal 
afegir que la qualitat d’aquest material al·lòcton 
també pot afectar els organismes. Així doncs, 
una espècie exòtica com l’eucaliptus, present en 
moltes riberes del riu Guadiamar al llarg del 
tram afectat (Capítol 2), situada en una zona on 
la major part de la vegetació de ribera autòctona 
és caducifòlia, pot afectar negativament el 
creixement i la supervivència d’alguns 
organismes degut al gruix de la cutícula i als 
polifenols que conté (Canhoto i Graça, 1995) i 
per tant, pot estar limitant la presència 
d’algunes espècies en aquest tram fluvial. Tot i 
així, la presència d’arbres o arbusts de fulla 
caduca (amb més valor nutritiu, Canhoto i 
Graça, 1995) al Guadiamar és escassa fins i tot 
al punt de control de la zona fluvial. D’altra 
banda, la qualitat de la coberta vegetal també es 
relaciona amb la continuïtat longitudinal 
d’aquesta coberta al llarg del riu (Munné et al., 
1998a); valors baixos de qualitat poden estar-
nos indicant una elevada fragmentació de la 
ribera, cosa d’altra banda comuna al Guadiamar 
(Arribas et al., 2002 i 2003). Aquesta 
fragmentació sovint va acompanyada d’altres 
pertorbacions humanes (per exemple, passos de 

vehicles, conreus…) que també afecten 
l’ecosistema aquàtic, i que més que determinar 
la fauna que hi habita, poden estar limitant la 
riquesa taxonòmica global. 
 
Pel que fa a la pròpia llera, les variables que 
presenten una influència significativa al tram 
fluvial del Guadiamar són la diversitat general 
dels hàbitats, la diversitat del substrat, la 
freqüència de ràpids i el règim de velocitats i 
profunditats. Les dues primeres es relacionen 
amb la riquesa i l’abundància de la comunitat 
de macroinvertebrats en general, i amb la 
riquesa de molts ordres taxonòmics (Downes et 
al., 2000; Mebane, 2001; Poff i Ward, 1990). 
Només alguns taxons molt poc abundants al 
llarg dels cinc anys d’estudi (com Haliplidae, 
Chaoboridae, Syrphidae i Dolichopodidae) no 
semblen estar afectats per la diversitat dels 
hàbitats i substrats. Per contra, la freqüència de 
ràpids o el règim de velocitats només 
correlaciona positivament amb alguns taxons, 
principalment EPT. Així doncs, la riquesa 
d’EPT augmenta en fer-ho també la freqüència 
de ràpids que, juntament amb un substrat 
adequat, són hàbitat per a gran part de les 
espècies que pertanyen a aquests tres ordres 
(EPT) (Bonada, 2003). Quan no es disposa 
d’hàbitat reòfil, els organismes que es troben 
són principalment odonats i heteròpters, així 
com alguns coleòpters (en general, OCH), fet 
que es dóna principalment als punts afectats i a 
les èpoques seques, quan una disminució del 
cabal fa modificar els hàbitats principalment 
per l’eliminació de les zones de ràpids (Boulton 
i Lake, 1992b). En general, al riu Guadiamar les 
zones lenítiques es mantenen a totes les 
èpoques de l’any i punts de mostreig, de manera 
que un augment del règim de velocitats i 
profunditats és degut sempre a l’aparició de les 
zones de corrent. La hidràulica juga també un 
paper clau en l’estructuració dels hàbitats, 
modificant tant la diversitat com la complexitat 
d’aquests (Pardo et al., 2002). Per això, en 
augmentar els règims de velocitat, augmenta la 
riquesa taxonòmica total, ja que implica una 
diversificació dels hàbitats. També augmenten 
EPT (bàsicament reòfils), dípters, crustacis i 
“altres”, mentre que OCH o mol·luscs no es 
veuen afectats. 
 
A la zona de maresma, les variables referents a 
la ribera i a la pròpia llera estan més 
relacionades entre sí que a la zona fluvial, ja 
que la coberta d’helòfits (variable de ribera) 
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proporciona directament hàbitat físic als 
macroinvertebrats. De fet, un augment de la 
coberta d’helòfits va unit a una major riquesa 
de famílies, ja que s’augmenta l’hàbitat 
disponible per a molts organismes 
(Weatherhead i James, 2001) en aquestes zones 
d’aigües lentes, on l’hàbitat més divers el 
genera la vegetació (vegeu el Capítol 4). Les 
variables referents al pròpi hàbitat fluvial, grau 
d’inclusió del substrat i freqüència de ràpids, 
són importants sobretot en diferenciar dos 
ambients diferents en aquesta zona de maresma: 
el punt de control al Lucio del Palacio, i els 
punts afectats a Entremuros. L’augment del 
grau d’inclusió del substrat fa disminuir la 
riquesa i la densitat totals, i la riquesa d’alguns 
grups, especialment els mol·luscs. Aquesta 
inclusió està provocada d’una banda per la 
sedimentació de les partícules en suspensió que 
porta el riu (a Entremuros), i per tant no la 
llacuna (Lucio del Palacio, punt de control), 
tapant espais intersticials i eliminant hàbitat 
(Nerbonne i Vondracek, 2001), però d’altra 
banda, per la naturalesa geològica d’aquesta 
zona inferior del riu on hi predominen els llims 
(Salvany et al., 2001). És conegut el fet que en 
substrats llimosos la riquesa taxonòmica és 
menor (Mebane, 2001). La variable “freqüència 
de ràpids” en aquesta zona s’ha d’entendre 
només com la diferenciació dels punts de la 
zona d’Entremuros, on l’aigua sempre presenta 
un flux laminar, del punt de control al Lucio del 
Palacio, on l’aigua sempre està totalment 
quieta. Així doncs, totes dues variables 
referents a l’hàbitat diferencien els dos 
ambients diferents de la llacuna i del canal 
d’Entremuros. L’existència d’una fauna pròpia 
de cadascuna de les dues zones, així com una 
major riquesa al punt de control (vegeu el 
Capítol 4), dóna valor a aquestes variables; 
només el grup dels crustacis augmenta en fer-ho 
la velocitat, com a conseqüència de ser un grup 
pràcticament exclusiu dels punts d’Entremuros. 
A les maresmes del baix Guadalquivir, les 
característiques hidràuliques de les diferents 
masses d’aigua són les principals responsables 
de determinar la fauna existent, juntament amb 
el tipus de vegetació, el substrat, la profunditat 
de l’aigua i els rangs de salinitat (Montes i 
Ramírez-Díaz, 1981). 
 
La influència de la qualitat fisicoquímica 
 
Per a tot el Guadiamar, les comunitats de 
macroinvertebrats estan afectades principalment 

per la qualitat fisicoquímica de l’aigua i el 
sediment, que explica el 22% de la variabilitat a 
la zona fluvial i el 35% a la maresma. Ara bé, 
les variables que més afecten a cada zona són 
diferents, així com diferent és també la seva 
causa.  
 
A la zona fluvial les comunitats de 
macroinvertebrats estan influenciades sobretot 
per la contaminació minera, ja que tots els 
paràmetres significatius excepte la concentració 
de fosfats hi estan relacionats. La riquesa i 
abundància dels taxons es correlaciona amb 
pràcticament tots ells, mentre que no ho fa amb 
els fosfats. Concentracions creixents de Cu a 
l’aigua (i, en conseqüència, concentracions 
creixents d’altres metalls com el Zn i el Cd 
especialment, i el Pb i el Tl en segon lloc) 
provoquen una disminució de la riquesa total i 
la de tots els grups taxonòmics, així com de 
l’abundància. Ja hem comentat àmpliament 
(Capítol 4) com les concentracions de metalls 
en aigua fan disminuir la riquesa de les 
comunitats de macroinvertebrats arreu (Amisah 
i Cowx, 2000; Clements et al., 2000; García-
Criado et al., 1999; Hirst et al., 2002; Mori et 
al., 1999; Norris et al., 1982; Smolders et al., 
2003; Tarras-Wahlberg et al., 2001; Watanabe 
et al., 2000; Xu et al., 2003), malgrat que 
existeixin taxons més i menys tolerants 
(Chessman i McEvoy, 1998). La diversitat de 
respostes fisiològiques o ecològiques a 
concentracions elevades de metalls entre 
diferents macroinvertebrats porta a què trobem 
un gradient de taxons al llarg del Guadiamar, 
tant espacial com temporal, a la vegada que 
sigui difícil establir límits de toxicitat per al 
medi aquàtic. Per exemple, tan sols 
concentracions entre 10 i 15 µg/l de Cu afecten 
el creixement de l’efemeròpter Epeorus 

latifolium (Hatakeyama, 1989), mentre que 41 
µg/l provoquen un 50% de mortalitat del 
bivalve Dreissenia polymorpha en 48 hores 
(Kraak, 1992), o 156 µg/l, de l’efemeròpter 
Ephoron virgo en 96 hores (Solà et al., 2003). 
A més a més, en presència d’altres metalls com 
el Zn o el Cd, la toxicitat del Cu s’incrementa 
(Kraak, 1992), mentre que la sensibilitat dels 
organismes als contaminants augmenta amb el 
temps d’exposició (Canivet et al., 2001). Al 
Guadiamar, es troben concentracions de Cu fins 
a 5 µg/l al punt de control, fins a 50 µg/l en els 
punts més allunyats de la mina o a la majoria de 
punts en els últims anys d’estudi, i de més de 
1200 µg/l als punts més propers a la mina. 
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Igual que la concentració de Cu a l’aigua, la 
concentració de Zn al sediment (i, en 
conseqüència, la dels altres metalls) també 
afecta negativament a la riquesa de tots els 
grups taxonòmics. Els sediments són una font 
molt important de metalls pesants per al medi i 
per als organismes aquàtics (Luoma, 1989), i 
per això poden determinar les comunitats de 
macroinvertebrats de forma semblant a com ho 
fan els metalls a l’aigua (per ex., Grumiaux et 
al., 1998; Roach et al., 2001). 
 
La conductivitat i el pH (dos paràmetres lligats 
a l’activitat minera en aquesta zona del riu – 
vegeu el Capítol 3) també afecten la riquesa de 
la major part de taxons. Tot i així, els dípters no 
mostren correlació amb el pH, i famílies com 
Chaoboridae o Dolichopodidae, que poden 
tolerar pH relativament baixos, per sota de 5 
(Tachet et al., 2000), apareixen lligades als 
llocs de més baix pH. Per contra, la 
conductivitat sembla no ser determinant 
respecte la riquesa d’OCH, i aquestes famílies 
es troben distribuïdes al llarg de tot l’eix marcat 
per la conductivitat. Ni dípters ni OCH mostren 
un comportament determinat per l’alcalinitat, 
paràmetre fortament correlacionat tant amb el 
pH com amb la conductivitat (Capítol 3). 
 
Dos variables fisicoquímiques que mostren 
també una certa influència són la concentració 
d’As i d’Sb a l’aigua. Les concentracions d’As 
mesurades al Guadiamar són més baixes que els 
nivells de toxicitat calculats per diferents 
espècies, que van des de 0,2 mg/l en Gammarus 
sp fins a 3,97 mg/l en Niphargus sp (LC50-240h, 
Canivet et al., 2001), valors d’un a dos ordres 
de magnitud superiors als que es troben aquí. El 
fet que les concentracions siguin més elevades 
al punt de control que en alguns dels punts 
afectats per la mineria fa que presenti un 
comportament positiu amb els paràmetres 
biològics que descriuen la comunitat. Així 
doncs, concentracions creixents d’As estan 
relacionades amb riqueses creixents de crustacis 
i mol·luscs, ja que és al punt de control on 
aquests organismes es troben preferentment, i 
són molt escassos als punts afectats (Capítol 4), 
però no tenen per què indicar una preferència 
dels organismes a aquest element. Per contra, 
les concentracions d’Sb es correlacionen 
negativament amb la riquesa total de 
macroinvertebrats, així com amb la riquesa 
d’alguns grups, com EPT, OCH, crustacis i 

“altres”. Les concentracions d’Sb són més 
elevades als punts de la zona intermitja del riu i 
especialment durant l’època seca, i tot plegat fa 
que la comunitat de macroinvertebrats estigui 
composta quasi exclusivament per OCH. 
 
Finalment, la comunitat de la zona fluvial 
també està determinada per les concentracions 
de fosfats, indicadors d’un cert grau de 
contaminació orgànica, ja que és la variable que 
més correlaciona amb el segon eix en l’anàlisi 
ACC. Els dípters Syrphidae, molt tolerants 
(Tachet et al., 2000), apareixen relacionats amb 
aquesta variable malgrat en conjunt, cap ordre 
taxonòmic tingui una riquesa de taxons que es 
relacioni amb la concentració de fosfats. És a 
dir, en conjunt, les concentracions de fosfats 
trobades al Guadiamar, indicadores de la 
contaminació orgànica i l’eutrofització que es 
dóna als punts 4 i 5 (Capítol 3), no fan variar la 
riquesa taxonòmica de la comunitat ni de cap 
ordre en concret, però sí que contribueixen a 
modificar la comunitat. Ara bé, les 
concentracions de fosfats es relacionen 
negativament amb la riquesa de taxons totals 
així com amb la riquesa de molts ordres 
taxonòmics quan de l’anàlisi s’extreuen els 
punts més propers a la mina, 2, 2.1 i 3, mostrant 
com al tram inferior de la zona fluvial, amb una 
influència minera menor, concentracions 
creixents de fosfats fan disminuir la riquesa de 
tots els grups excepte dels dípters (tolerants a la 
contaminació orgànica). La densitat total 
d’organismes tampoc es veu afectada pels 
fosfats en aquest tram inferior.  
 
Per contra, a la zona de maresma la major part 
de les variables fisicoquímiques significatives 
no tenen relació amb la contaminació minera, i 
prenen importància variables relacionades amb 
la geomorfologia de la zona (com els sòlids en 
suspensió o la conductivitat, vegeu el Capítol 3) 
o amb un cert grau de contaminació orgànica 
(com els nitrats i els nitrits). Els únics metalls 
significatius per a l’anàlisi són l’As i el Tl a 
l’aigua, i el Pb al sediment. De tota manera, ni 
els paràmetres relacionats amb la contaminació 
orgànica ni els relacionats amb la contaminació 
metàl·lica, malgrat influir en la distribució dels 
organismes, no presenten cap correlació amb la 
riquesa de taxons o l’abundància. Tots dos 
paràmetres presenten valors més elevats cap al 
punt de mostreig 6, a l’entrada d’Entremuros, 
disminueixen aigües avall, i presenten els valors 
mínims al punt de control. Les variables més 
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determinants són doncs les relacionades amb 
l’hàbitat (ja comentat), així com la conductivitat 
o els sòlids en suspensió. Roy et al. (2003) 
també trobaren que els paràmetres relacionats 
amb el substrat i la conductivitat eren els 
majors determinants per a les comunitats. Un 
augment de la conductivitat fa disminuir la 
riquesa de tots els ordres excepte els crustacis, 
que per contra augmenten. A la banda baixa 
d’Entremuros la influència marina és elevada 
(Capítol 3), i moltes de les famílies de crustacis 
trobades són pròpies, o bé toleren bé, les aigües 
salabroses (Argano, 1979; Gledhill et al., 1976; 
Tachet et al., 2000). En canvi, la riquesa total 
disminueix en zones estuàriques d’aigües 
salabroses, ja que pocs organismes estan 
adaptats a aquestes condicions, i la desaparició 
de les espècies d’aigües dolces menys tolerants 
a la salinitat no va acompanyada per un 
augment de la mateixa magnitud d’espècies 
marines (Attrill, 2002b; Statzner i Higler, 
1986). El mateix passa amb els sòlids en 
suspensió, que són més elevats a Entremuros 
que al Lucio del Palacio, motiu pel qual es 
relacionen positivament amb els crustacis i 
negativament amb els mol·luscs. Els mol·luscs, 
malgrat tractar-se de famílies amb certa 
tolerància a la salinitat (Tachet et al., 2000), 
desapareixen al tram baix d’Entremuros. Això 
pot estar degut bé a la lentitud que presenten 
aquests organismes en recolonitzar un espai on 
han estat eliminats (Norris et al., 1982), bé per 
no tolerar els forts canvis estacionals en la 
conductivitat, que obliguen a tenir un bon 
sistema de regulació osmòtica, bé per no 
disposar de l’hàbitat adequat. La forta 
sedimentació existent a la zona d’Entremuros, 
que tapa les superfícies i impedeix el 
creixement d’algues perifítiques, també pot 
limitar l’assentament d’aquests organismes 
bàsicament brostejadors i raspadors. 
 
Interacció entre els factors d’hàbitat i els 
fisicoquímics 
 
L’acció conjunta de l’hàbitat i les 
característiques fisicoquímiques del medi és tan 
important com l’hàbitat pur en determinar la 
distribució dels macroinvertebrats. Així doncs, 
a la zona fluvial més d’un 14% de la variabilitat 
s’explica per aquesta interacció, mentre que a la 
maresma la interacció representa poc més de 
l’11%. No sempre la interacció d’aquests 
factors és tan important com la calculada en 
aquest estudi. Per exemple, Aguiar et al. (2002) 

trobaren tan sols un 2% d’interacció entre les 
variables referents a la zona ripària i les 
referents a les característiques de dins la llera, 
en un riu del sud-oest de la península Ibèrica. 
 
En llocs en què la distribució dels organismes 
no es deu a causes naturals sinó a la irrupció de 
l’acció humana, canvis en les característiques 
fisicoquímiques de l’aigua poden anar 
acompanyats també de canvis en els hàbitats 
fluvials disponibles per als macroinvertebrats. 
Així doncs, per exemple, abocaments d’aigües 
residuals amb un efecte negatiu per a la fauna 
provoquen també augments de cabal, que a la 
seva vegada poden modificar els hàbitats i fer-
ne aparèixer de nous disponibles per a altres 
macroinvertebrats (Nedeau et al., 2003). 
Igualment, el drenatge àcid i ric en metalls 
pesants va acompanyat sovint de la precipitació 
d’òxids metàl·lics de Fe i Mn quan es donen 
canvis de pH (Paulson, 2001). Aquests 
precipitats recobreixen els substrats i poden 
afectar a la fauna, especialment quan estan mal 
adherits i creen una crosta mòbil (DeNicola i 
Stapleton, 2002), malgrat sembla que quan 
aquesta crosta està ben adherida, els efectes són 
lleus i molt probablement molt menys 
importants que els causats per la pròpia qualitat 
de l’aigua (Courtney i Clements, 2002). La 
inestabilitat del substrat que pot comportar 
aquest tipus de contaminació pot afectar també 
els organismes aquàtics (Norris et al., 1982). A 
la vegada, la contaminació minera porta a una 
disminució de la clorofil·la del perifiton (Hill et 
al., 2000), que pot afectar els invertebrats 
consumidors, així com també l’eliminació de 
les espècies menys tolerants pot crear un dèficit 
alimentari per altres espècies (Norris et al., 
1982). 
 
De forma contrària, alteracions en els hàbitats 
poden comportar canvis en les característiques 
fisicoquímiques de l’aigua. Per exemple, canvis 
en la coberta vegetal de les riberes comporten 
modificacions d’algunes característiques de 
l’aigua (Roy et al., 2003), ja sigui pel paper 
directe que juga la vegetació en modificar les 
concentracions de nutrients de l’aigua o la 
temperatura (Tabacchi et al., 1998), o pel seu 
paper indirecte afectant els productors primaris 
aquàtics, que, al seu torn, també poden 
modificar algunes característiques de l’aigua. 
 
Malgrat que l’estudi directe del gradient que 
determina la variabilitat en les comunitats 
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aquàtiques (en aquest cas, ACC i partició de la 
variància) sigui una bona eina per determinar 
els principals estressants o controladors del 
sistema (ter Braak i Verdonschot, 1995), 
complementar aquesta informació amb estudis 
individuals de cadascun dels paràmetres 
mitjançant experiments de laboratori o de camp, 
o integrar informació d’un ventall més gran de 
situacions reals, pot millorar la interpretació 
dels resultats i la resolució d’hipòtesis 
(Clements et al., 2002). Això pot ser 
especialment important al Guadiamar, on es 
dóna la paradoxa que malgrat que els 
paràmetres fisicoquímics expliquin més 
variabilitat en la distribució dels organismes 
que els factors d’hàbitat, són els factors 
d’hàbitat els que presenten unes correlacions 
més elevades amb la riquesa i densitat dels 
organismes macroinvertebrats. Aquest fet 
segurament s’explica per l’existència de 
diferents tipus de contaminació de l’aigua, com 
són els metalls i els paràmetres relacionats amb 
l’activitat minera, i els nutrients que provenen 
de l’agricultura o d’aigües residuals urbanes i 
agroindustrials. Cadascuna d’aquestes 
contaminacions segueix una distribució diferent 
al llarg del Guadiamar. Així doncs, mentre que 
la contaminació minera afectaria de forma 
decreixent el primer tram del Guadiamar aigües 
avall de les mines d’Aznalcóllar, la 
contaminació orgànica afectaria de forma 
creixent el tram mitjà del riu, on s’hi afegeixen 
també concentracions creixents d’alguns 
metalls (As, Sb).  
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Annex 5.1. Coeficients de correlació de Spearman entre les variables ambientals relacionades 
amb l’hàbitat (cadascun dels apartats dels índexs QBR (Munné et al., 1998) i IHF (Pardo et al., 
2002)), i valoració de les riberes de maresma segons la coberta vegetal (Capítol 2). El número al 
costat de cada índex indica l’apartat d’aquest al qual es refereix (vegeu el Capítol 2). 
 
 
Annex 5.1a. Variables en els punts de la zona fluvial. 
 
 QBR QBR1 QBR2 QBR3 QBR4 IHF IHF1 IHF2 IHF3 IHF4 IHF5 IHF6 

QBR1 0,46**              

QBR2 0,61** 0,43**             

QBR3 0,81** 0,42** 0,54**            

QBR4 0,67** -0,08 -0,01 0,38**          

IHF 0,75** 0,21 0,40** 0,77** 0,54**        

IHF1 0,48** -0,08 0,26* 0,52** 0,38** 0,65**         

IHF2 0,38** -0,01 0,18 0,37* 0,43** 0,60** 0,51**        

IHF3 0,59** 0,19 0,24 0,64** 0,50** 0,82** 0,57** 0,54**       

IHF4 0,13 0,08 0,21 0,33* 0,00 0,59** 0,17 0,50** 0,48     

IHF5 0,54** 0,54 0,52** 0,67** 0,05 0,46** 0,19 0,24 0,34* 0,31*    

IHF6 0,27* 0,49** 0,29* 0,42** -0,21 0,22 0,00 -0,12 -0,01 0,04 0,40**  

IHF7 0,71** 0,13 0,35* 0,66** 0,54** 0,91** 0,44** 0,37* 0,65** 0,51** 0,35** 0,18 

*p<0,05; **p<0,005 
 
 
 
Annex 5.1b. Variables en els punts de la zona de maresma. 
 
 IHF IHF1 IHF2 IHF3 IHF4 IHF5 IHF6 IHF7 Coberta Helòfits 

IHF1 0,70**          

IHF2 -0,50* -0,68**         

IHF3 0,79** 0,87** -0,63**        

IHF4 -0,39* -0,52** 0,84** -0,49**       

IHF5 0,25 -0,13 0,13 0,10 0,13      

IHF6 0,29 0,16 0,17 0,07 0,30 0,15     

IHF7 0,81** 0,32 -0,47* 0,42* -0,47* 0,25 0,00    

Coberta 0,61** 0,64** -0,36 0,68** -0,27 0,05 0,07 0,35   

Helòfits 0,63** 0,48** -0,56** 0,47* -0,56** 0,08 -0,08 0,67** 0,55**  

Suma 0,25 0,31 -0,31 0,37 -0,45* -0,16 -0,07 0,15 0,40* 0,50* 

*p<0,05; **p<0,005 
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Annex 5.2. Codis utilitzats per cada família o taxó superior (per ordre alfabètic del codi). 
 
Codi Família  Codi Família  Codi Família 

Aca Hydracarina  Ger Gerridae  Nmr Nemertina 

Aes Aeshnidae  Glo Glossiphoniidae  Not Notonectidae 

Anc Ancylidae  Gna Gnathiidea  Oli Oligochaeta 

Anh Anthuridae  Gom Gomphidae  Ori Oribatidae 

Ant Anthomyidae  Gyr Gyrinidae  Ost Ostracoda 

Ase Asellidae  Hal Haliplidae  Pal Palaemonidae 

Aty Atyidae  Hdb Hydrobiidae  Per Perlodidae 

Bae Baetidae  Hdd Hydridae  Phi Philopotamiidae 

Bit Bithyniidae  Hdn Hydraenidae  Phy Physidae 

Cae Caenidae  Hdp Hydroptilidae  Pla Planariidae 

Cal Calopterygidae  Hds Hydroscaphidae  Plb Planorbidae 

Cer Ceratopogonidae  Heb Hebridae  Ple Pleidae 

Cha Chaoboridae  Hel Helophoridae  Pln Planipennia 

Chi Chironomidae  Hep Heptageniidae  Plu Plumatellidae 

Cla Clavidae  Hhy Hydrophilidae  Ply Polycentropodidae 

Coe Coenagrionidae  Hyc Hydrochidae  Pol Polymitarcyidae 

Coo Corophiidae  Hyg Hygrobiidae  Psc Psychodidae 

Cor Corduliidae  Hym Hydrometridae  Psy Psychomyiidae 

Cox Corixidae  Hyp Hydropsychidae  Pty Platycnemididae 

Cul Culicidae  Lep Leptoceridae  Rha Rhagionidae 

Dix Dixidae  Les Lestidae  Rhy Rhyacophilidae 

Dol Dolichopodidae  Leu Leuctridae  Sci Sciomyzidae 

Dry Dryopidae  Lib Libellulidae  Sim Simuliidae 

Dug Dugesiidae  Lim Limoniidae  Sis Sisyridae 

Dyt Dytiscidae  Lmp Limnephilidae  Sph Sphaeromatidae 

Ecn Ecnomidae  Lph Leptophlebiidae  Str Stratiomyidae 

Ehy Ephydridae  Lym Lymnaeidae  Syr Syrphidae 

Elm Elmidae  Mes Mesoveliidae  Tab Tabanidae 

Emp Empididae  Mys Mysidae  Tha Thaumaleidae 

Eph Ephemerellidae  Nau Naucoridae  Thi Thiaridae 

Erp Erpobdellidae  Nem Nematoda  Tip Tipulidae 

Fer Ferrisiidae  Nep Nepidae  Uni Unionidae 

Gam Gammaridae  Nmo Nemouridae  Vel Veliidae 
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La bioacumulació de metalls en macroinvertebrats. Anàlisi exploratòria de les 
dades, efecte del grup taxonòmic i dels hàbits alimentaris 
 
INTRODUCCIÓ 
 
Una de les conseqüències de la presència de 
metalls pesants al medi aquàtic és la 
incorporació d�aquests per part dels 
organismes, la bioacumulació, que es produeix 
quan l�entrada a l�organisme supera la sortida 
(Hare, 1992).  
 
El procés d�incorporació de metalls a 
l�organisme, és a dir, el moviment de les 
substàncies contaminants des del medi (físic o 
alimentari) fins a dins o a sobre de l�organisme, 
sol començar amb l�adsorció dels metalls a les 
superfícies de l�animal (Newman, 1995), bé 
sigui per contacte directe entre la substància 
tòxica i les superfícies (exosquelet o tegument 
general, brànquies o intestí), bé sigui 
indirectament a través d�un lligand. Un cop 
realitzat el procés d�adsorció, els metalls 
travessen les membranes per mitjà de diferents 
mecanismes, actius o passius (Alberts et al., 
1994; Simkiss, 1998), que estan poc estudiats 
en els invertebrats aquàtics (Hare, 1992).  
 
Dins la cèl·lula, els metalls poden tenir diferents 
destinacions i ser usats en alguns processos 
fisiològics, ser emmagatzemats o bé excretats 
(Hare, 1992). Al citosol, es troben units a gran 
quantitat de proteïnes (generalment 
metal·lotionines) implicades en la regulació 
dels metalls essencials. També poden 
emmagatzemar-se, tant en l�espai intracel·lular 
com units a les membranes, en vacúols o 
grànuls que tenen una funció de reserva 
d�alguns metalls essencials, però que també 
poden segrestar-los durant tota la vida de 
l�organisme, o bé excretar-los  de nou (Hare, 
1992). Els processos d�eliminació de metalls 
són variables, i inclouen la desorció, el 
transport a través de brànquies i membranes, 
l�excreció de grànuls, les mudes, la 
metamorfosi o la posta d�ous (Groenendijk et 
al., 1999; Newman, 1995).  
 
El control de l�entrada, la sortida i 
l�emmagatzemament dels metalls per part de 
l�organisme és, en última instància, allò que 
determinarà la quantitat neta de metalls a 
l�animal, així com la seva variació temporal 
(Hare, 1992). Per tant, l�acumulació de metalls 

depèn del propi organisme, sense oblidar els 
factors fisicoquímics que la poden fer variar 
(temperatura, salinitat, carboni orgànic dissolt,  
agents complexants, microorganismes, 
potencial redox, pH, concentració d�altres 
metalls i l�especiació (Campos, 1992; 
Cummins, 1994; Hare, 1992; Krantzberg i 
Stokes, 1988; Luoma, 1989; Manrique et al., 
1985; Vuori, 1993, 1995)). 
 
Paràmetres relacionats amb l�espècie, com la 
presència de cutícules més o menys rígides o 
gruixudes, de brànquies externes en forma de 
plat (Kiffney i Clements, 2003), la fisiologia 
(Hare, 1992) o els processos que controlen la 
distribució dels metalls dins de la cèl·lula 
(Luoma, 1989), condicionen les quantitats de 
metalls finalment bioacumulades, i fan que, de 
vegades, espècies molt properes (del mateix 
gènere) presentin diferències de bioacumulació 
(Kiffney i Clements, 2003). A banda, factors 
interns com la mida, l�edat o estat de 
desenvolupament (Kiffney i Clements, 2003; 
Krantzberg, 1989; Timmermans et al., 1989) 
també fan variar la bioacumulació. I també són 
claus els hàbits alimentaris dels organismes 
(Smock, 1983; Vuori, 1993) donades les 
diferents quantitats de metalls que té cada 
aliment així com la seva interacció amb les 
característiques físicoquímiques de l�aparell 
digestiu. 
 
Tot plegat mostra l�elevada heterogeneïtat que 
pot trobar-se entre les concentracions de metalls 
en els macroinvertebrats d�un mateix riu, fins i 
tot en el mateix punt, i la conseqüent dificultat 
en fer comparacions amb el conjunt de la 
comunitat, sigui entre diferents llocs, sigui entre 
diferents moments. Si la concentració de 
metalls varia segons el taxó, la comparació de 
diferents punts o moments a partir dels valors 
obtinguts amb diferents taxons pot ser 
incorrecta. 
 
Al riu Guadiamar, la disponibilitat de 
macroinvertebrats per a l�anàlisi de metalls al 
llarg dels punts i dels anys de mostreig és 
variable en funció de la composició i de 
l�abundància de la comunitat en cada moment 
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(Capítol 4). Aquest fet, juntament amb la gran 
quantitat de factors que afecten la concentració 
de metalls en els organismes aquàtics exposats 
més amunt, fa preveure una gran variabilitat en 
les dades recollides en aquest estudi, i una 
dificultat tant a l�hora de comparar resultats 
com a l�hora d�interpretar-los. És per això que 
convé, en primer lloc, analitzar la variabilitat 
existent en les dades obtingudes, per valorar 
fins a quin punt permeten fer comparacions 
entre els punts i entre els anys, i extreure�n 
conclusions. 
 
El principal objectiu d�aquest capítol, doncs, és 
fer una anàlisi exploratòria de les dades 
referents a la concentració de metalls dels 
macroinvertebrats recol·lectats al llarg d�aquest 
estudi, per preparar les dades abans d�estudiar 
l�evolució espaciotemporal, al Capítol 7. 
Concretament, els objectius són: 
 

• Estudiar la variabilitat en l�acumulació 
de metalls als macroinvertebrats en 
funció de diferents nivells 
d�organització: ordre, família i gènere o 
espècie. 

• Estudiar la variabilitat en funció de 

l�alimentació de l�organisme. 
• Triar les dades que facin correcta la 

comparació entre anys o llocs diferents 
(Capítol 7). 

 
 
METODOLOGIA 
 
Presa de mostres 
 
En tots els punts de mostreig de la conca del 
Guadiamar, i a les èpoques exposades al 
Capítol 1 (Figura 1.4 i Taules 1.3 i 1.4) 
s�agafaren mostres de macroinvertebrats per a 
la seva posterior anàlisi de metalls. 
 
La comunitat de macroinvertebrats es va 
mostrejar amb una xarxa amb porus de 250 µm 
de diàmetre, en tots els hàbitats possibles, 
especialment als ràpids i a la vegetació. La 
mostra es posava en una safata i els individus 
seleccionats per a l�anàlisi de metalls 
s�agafaven amb pinces i, després de netejar-los 
amb la pròpia aigua del riu, es guardaven en 
tubs de plàstic agrupats per famílies o gèneres. 
Els organismes que s�agafaren en cada punt i 
moment de mostreig depenien del que en aquell 

 
Taula 6.1. Principals macroinvertebrats recol·lectats per a l�anàlisi de metalls, estadi de desenvolupament 
i principals tipus de nutrició i estratègies tròfiques. 
 

Organisme analitzat Estadi de 
desenvolupament Tipus de nutrició Estratègia tròfica 

EPHEMEROPTERA 
Baetidae (principalment Cloeon) Larves Micròfits vius o 

detritus <1mm 
Menjador de 

sediments fins 

TRICHOPTERA 
(Hydropsyche, Chimarra) Larves Micròfits vius o 

detritus <1mm Filtradors 

ODONATA 
(principalment Coenagrionidae) Larves Invertebrats vius Depredadors 

HETEROPTERA 
Notonectidae 
(Anisops, Notonecta) 

Adults Invertebrats vius Perforadors 

Corixidae 
(excepte Micronecta) Adults Restes vegetals o 

animals Trituradors 

COLEOPTERA 
Dytiscidae Adults, larves Invertebrats vius Perforadors 

Hydrophilidae  
(principalment Berosus) Adults, larves Micròfits vius Trituradors 

DECAPODA 
(Atyaephyra, Palaemonidae) Adults Restes vegetals > 1 

mm Trituradors 
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moment es trobava a la comunitat, però quan 
era possible, s�intentava que fossin sempre les 
mateixes famílies. Es van triar, per tant, aquells 
taxons més abundants i presents a la majoria de 
punts, i que a la vegada, representessin diferents 
estratègies tròfiques i estadis de 
desenvolupament. Alguns dels taxons 
recol·lectats més sovint i en major nombre 
s�exposen a la Taula 6.1. Les mostres van ser 
conservades en fred fins al laboratori. 
 
Al laboratori, els macroinvertebrats es 
tragueren dels tubs i es rentaren curosament 
diverses vegades amb aigua bidestil·lada 
(sistema milliQ, Millipore), i després es 
guardaren altre cop en tubs de plàstic nets i es 
congelaren tot seguit. Les mostres van ser 
liofilitzades i  conservades en una atmosfera 
seca fins la seva digestió.  
 
Anàlisi de metalls 
 
Els macroinvertebrats secs van ser pesats amb 
una precisió de 0,001 mg (microbalança 
"Sartorius", model 4503 MP6). Van ser 
analitzats individualment quan el pes de 
l�animal variava entre 3 i 20 mg; en cas de ser 
inferior, diversos individus de la mateixa 
espècie, gènere o família s�ajuntaven per fer 
una mostra composta. La digestió es va fer en 
humit i tancat, en bombes de Teflón® de 60 ml, 
amb una metodologia posada a punt per 
nosaltres a partir de mostres de prova, seguint 
les indicacions dels Serveis Cientificotècnics 
(UB) i a partir de modificacions sobre la 
bibliografia (Beltman et al., 1999; Besser et al., 
2001; Clements et al., 2002; Kiffney i 
Clements, 1993; Klavins et al., 1998; Smolders 
et al., 2003). Per aquelles mostres de pes 

superior a 10 mg, s�afegien 1,5 ml de HNO3 
concentrat i 0,4 ml de H2O2, i es deixava a 90ºC 
durant 6 hores. En les mostres de menys pes, la 
quantitat de reactius també fou menor (1,2 ml 
HNO3 i 0,3 ml H2O2). Passat aquest temps i 
després d�arrefredar-se la mostra, s�afegien 3 
ml d�aigua bidestil·lada (o 2,3 ml en les mostres 
més lleugeres), i tot seguit es traspassava el 
líquid resultant a tubs d�assaig de plàstic. Els 
reactius emprats foren de màxima puresa 
(qualitat Instra, Baker), per minimitzar la 
presència de residus metàl·lics. En tots els 
atacs, i amb la finalitat de controlar tot el 
procés, es van afegir un mínim de dos blancs i 
material de referència amb una matriu semblant 
a les nostres mostres (LGC-GBW-08572 
Prawn). Per al conjunt de digestions realitzades, 
l�anàlisi del material de referència va mostrar 
unes concentracions de metalls amb uns errors 
inferiors al 3% respecte els valors certificats, 
excepte pel Cd on l�error fou de l�11% (Taula 
6.2).  
 
Tot el material usat tant en el mostreig com en 
el posterior tractament al laboratori havia estat 
prèviament rentat amb àcid nítric al 10% durant 
un mínim de 24 hores, i esbandit diverses 
vegades amb aigua bidestil·lada per tal 
d�eliminar qualsevol residu metàl·lic.   
 
L�anàlisi de metalls es va fer per espectrometria 
de masses de plasma acoblat inductivament 
(espectròmetre ICP-MS Perkin-Elmer model 
Elan 6000), usant rodi (Rh) com a estàndard 
intern i un patró de clor (Cl 400 ppm o 200 
ppm) per calcular la possible interferència amb 
l�As. Les mostres van haver de ser prèviament 
diluïdes fins obtenir una concentració d�àcid 
nítiric d�entre l�1 i el 2%, o bé fins rebaixar els 

 
Taula 6.2. Concentracions mesurades (valors en µg/g PS) i certificades en el material de referència de 
macroinvertebrats (LGC-GBW-08572 Prawn). Es mostra la diferència entre mitjanes i el % d�error 
respecte el valor certificat. 
 

 N  Valor mesurat  Valor certificat    

   Mitjana Desv. est.  Mitjana Desv. est.  Diferència1 % error 

Zn 84  53,230 6,923  60,800 1,400  -0,75 -1,24 
Cu 82  4,692 0,661  4,660 0,230  0,03 0,69 
Pb 69  0,289 0,124  0,298 0,019  0,01 2,86 
As 84  1,458 0,265  1,420 0,060  0,04 2,67 
Cd 83  0,030 0,020  0,023 0,004  0,003 11,0 

1 Es tenen en compte les desviacions estàndard. 
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nivells de metalls per fer-los entrar dins el rang 
de lectura de l�aparell. Els metalls analitzats 
foren els mateixos que en la resta de 
compartiments del sistema, aigua i sediments 
(Capítol 3), és a dir, zinc, coure, plom, arsènic, 
cadmi, tali i antimoni. Els nivells de detecció de 
l�aparell són variables en funció del grau de 
netedat d�aquest i del tipus de mostra, però són 
inferiors als següents valors en ppb: Zn: 0,2; 
Cu: 0,2; Pb: 0,1; As: 0,2; Cd: 0,05; Tl: 0,05; Sb: 
0,05. A partir de les concentracions obtingudes 
des de la dilució de la solució d�atac, s�ha 
calculat la concentració de metalls presents a la 
mostra, en relació amb el seu pes sec (µg/g PS). 
Per aquelles mostres en què la concentració a la 
solució d�atac era inferior al límit de detecció 
instrumental, s�han substituït el valors per la 
meitat d�aquest límit a l�hora de fer les anàlisis 
estadístiques (Karouna-Renier i Sparling, 
2001). 
 
Tractament de les dades 
 
Abans de tractar les dades, les mostres 
obtingudes s�han classificat tant segons la zona 
de procedència com segons l�ordre taxonòmic 
de l�invertebrat. Els punts de mostreig han estat 
agrupats en funció de les característiques 
fisicoquímiques de l�aigua i els sediments 
(vegeu el Capítol 3, Figura 3.18). Així doncs, 
d�una banda s�han agrupat les mostres dels 
punts més propers a la mina, punts 2 i 2.1, que 
presenten una aigua amb una conductivitat i 
concentracions de metalls pesants molt 
elevades, i una alcalinitat i pH baixos o 
variables en el temps, així com un sediment 
amb elevades concentracions de metalls. Les 
mostres del punt 3 s�han mantingut sense 
agrupar-les amb cap altre punt, ja que en 
aquesta zona, la conductivitat i les 
concentracions de metalls al medi (aigua i 
sediment) encara són força elevades, però el pH 
ha recuperat la neutralitat. Els punts 4 i 5 també 
s�han agrupat per presentar concentracions més 
baixes de metalls (tant a l�aigua com al 
sediment) i pH neutre, però una contaminació 
orgànica important en determinats períodes 
(elevades concentracions de nutrients i baixes 
concentracions d�oxigen). Finalment, els punts 
de la zona de maresma també han estat tractats 
tots junts per presentar fortes oscil·lacions 
estacionals de la conductivitat, elevades 
concentracions de sòlids en suspensió, una 
contaminació minera baixa i una contaminació 
orgànica moderada. Respecte els punts de 

control de la zona fluvial, punt 1, i de la 
maresma, punt 10, s�ha considerat que tots dos 
casos representen concentracions basals de 
metalls en els organismes, i que les diferències 
entre les comunitats de cada lloc no tenen 
perquè comportar diferències en les 
concentracions de metalls; tot i així, s�han 
tractat inicialment per separat i s�ha valorat fins 
a quin punt eren semblants o diferents. 
 
A banda, les mostres han estat agrupades 
segons el grup taxonòmic, en classes i ordres 
per una banda, i en famílies i gèneres per altra 
banda. En alguns casos, es coneix també 
l�espècie. Cada taxó ha estat classificat segons 
el tipus de nutrició i l�estratègia tròfica, seguint 
la classificació feta per Tachet et al. (2000). 
 
Variabilitat natural entre ordres taxonòmics 
Per veure la variabilitat entre les concentracions 
de metalls dels diferents macroinvertebrats 
recol·lectats, s�han utilitzat només les dades 
dels punts de control, no afectats per 
contaminacions metàl·liques. L�existència de 
diferències significatives entre els diferents 
ordres taxonòmics s�ha testat mitjançant la 
prova no paramètrica de Kruskal-Wallis, amb el 
paquet estadístic SPSS (SPSS, 2001).  
 
Influència de la variabilitat ambiental 
Les mateixes anàlisis realitzades amb les dades 
del punt de control, s�han fet amb els punts de 
la zona afectada, agrupant els organismes segon 
el seu ordre o classe, per tal de veure si la 
presència de metalls al medi modifica els 
patrons generals d�acumulació o de variabilitat 
de les dades. 
 
Variabilitat entre famílies o gèneres 
En totes les zones del riu Guadiamar, i per cada 
ordre taxonòmic, s�han mirat si existien 
diferències entre les diferents famílies amb la 
prova de Kruskal-Wallis. En cas d�obtenir 
diferències significatives, per veure entre 
quines famílies es donen aquestes diferències 
s�ha fet una prova de comparacions múltiples. 
Ara bé, aquestes anàlisis requereixen que les 
dades segueixin una distribució normal. Per 
aquesta raó, les dades s�han transformat 
mitjançant el logaritme neperià fins assolir la 
normalitat. Per aquells metalls en què existien 
valors inferiors a 1, les dades s�han multiplicat 
pel menor múltiple de 10 que fes totes les dades 
superiors a 1, abans de fer el logaritme. Les 
comparacions múltiples s�han fet amb la prova 
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de Games-Howell, que no requereix 
homogeneïtat de les variàncies (Sokal i Rohlf, 
1995). Per alguns taxons amb una mida mostral 
baixa, s�ha realitzat la prova no paramètrica de 
la U de Mann-Whitney per detectar entre quins 
parells de taxons hi havia les diferències. 
 
Variabilitat segons l�alimentació 
Per cada zona del riu, s�ha analitzat l�existència 
de diferències en l�acumulació de metalls en 
funció del tipus de nutrició de l�organisme. Si 
després d�una transformació logarítmica les 
dades s�ajustaven a una distribució normal i 
presentaven variàncies homogènies, les 
diferències es testaven amb una anàlisi de la 
variància (ANOVA); en cas contrari, s�utilitzà 
la prova no paramètrica de Kruskal-Wallis. Les 
comparacions múltiples entre tipus de nutrició 
s�han fet amb la prova de Games-Howell, tot 
amb el paquet estadístic SPSS (SPSS, 2001). 
 
 
RESULTATS 
 
Els organismes recol·lectats 
 
En el conjunt de punts de mostreig i al llarg de 
cinc anys d�estudi s�han recol·lectat un total de 
802 mostres de macroinvertebrats per a l�anàlisi 
de metalls, 241 de les quals als punts de control 
i 561 als punts afectats, situats aigües avall de 
les mines d�Aznalcóllar. D�aquests últims, 79 
es recol·lectaren als punts més propers a la mina 
(punts 2 i 2.1), 109 al pont de Las Doblas (punt 
3), 204 al punts inferiors de la zona fluvial 
(punts 4 i 5) i 169 als punts de la zona de 

maresma (punts 6, 7.1 i 8).  
 
La diversitat d�aquests organismes és 
relativament alta, ja que inclou cinc ordres 
d�insectes, efemeròpters, tricòpters, odonats, 
coleòpters i heteròpters, així com també alguns 
crustacis i mol·luscs. Ara bé, no tots aquests 
grups són presents a tots els punts de mostreig i 
durant tot el període d�estudi i només als punts 
de control es troben representants de tots els 
taxons. A la zona fluvial (punts 2 a 5) s�han 
recol·lectat invertebrats dels ordres dels 
tricòpters, odonats, coleòpters i heteròpters, i 
tan sols als punts 4 i 5 es recol·lectaren alguns 
efemeròpters, però només durant l�any 1999. A 
la maresma, els organismes analitzats foren 
odonats, coleòpters, heteròpters i crustacis 
(Figura 6.1). 
 
Aquests set grans grups taxonòmics (ordres o 
classes) inclouen diverses famílies i gèneres. En 
total, s�han analitzats individus de 21 famílies, 
de les quals s�han identificat 34 gèneres. El 
tipus de nutrició i l�estratègia tròfica també és 
variat: hi ha organismes que s�alimenten de 
detritus inferiors a 1 mm, restes vegetals 
superiors a 1 mm, micròfits vius i micro i 
macroinvertebrats vius. Respecte l�estratègia 
tròfica, alguns són menjadors de substrat, 
trituradors, brostejadors, filtradors, perforadors 
o predadors mastegadors (Tachet et al., 2000). 
 
Un altre factor de variabilitat és el temps. Els 
organismes analitzats han variat al llarg del 
temps en funció de la composició i 
l�abundància de la comunitat de 
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Figura 6.1. Distribució del nombre de mostres de cada grup taxonòmic. 
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macroinvertebrats en cada moment, que també 
ha variat. Alguns taxons, com els odonats, els 
heteròpters i, en menor mesura, els coleòpters, 
han estat relativament constants al llarg del 
temps, en els diferents trams del riu Guadiamar 
(Taula 6.3). Només a la zona més propera de la 
mina, l�aparició dels taxons és més tardana 
degut a què, durant els primers mesos o anys, la 
comunitat era molt pobra tant en riquesa com 
en abundància (vegeu el Capítol 4). Altres 
taxons, com els crustacis, malgrat no aparèixer 
a la zona afectada fins la primavera de 1999, 
són després molt constants i permeten obtenir 
finalment gran quantitat de mostra. Els 
tricòpters són constants als punts de control 
(punt 1), però extremadament variables als 
punts afectats. A més a més, la seva aparició en 
aquesta zona és molt tardana, i molt irregular 
entre els diferents trams del riu (Taula 6.3).  
 
Efecte de l’ordre taxonòmic 
 
Variabilitat natural 
La comparació de les concentracions de metalls 
basals entre els diferents ordres taxonòmics 
(efemeròpters, tricòpters, odonats, coleòpters, 

heteròpters, crustacis i mol·luscs) s�ha fet tenint 
en compte només les dades dels punts de 
control 1 i 10. Entre tots dos punts de mostreig 
no es detecten diferències significatives entre la 
concentració de la majoria de metalls estudiats, 
però sí per al Pb i l�As (Kruskal-Wallis, 
p<0,001). Ara bé, els taxons analitzats no són 
ben bé els mateixos a cada punt. Així doncs, 
mentre que efemeròpters, tricòpters, mol·luscs i 
crustacis provenen exclusivament del punt 1, 
els coleòpters i els heteròpters provenen 
bàsicament del punt 10 (87 i 77% 
respectivament), i els odonats provenen de tots 
dos punts (60% del punt 1 i 40% del 10). No 
s�observen diferències significatives de les 
concentracions de Pb i As entre el punt 1 i 10 
quan es miren tan sols els odonats, presents a 
les dues zones, cosa que pot indicar que les 
diferències abans detectades es deuen a 
diferències entre taxons. Per això, per obtenir 
valors de control per a cada ordre taxonòmic 
s�han ajuntat en un sol grup totes les dades 
recollides als punts de control, on no s�han 
produït variacions importants de les 
característiques fisicoquímiques al llarg dels 
cinc anys d�estudi. 

Taula 6.�. Èpoques en què es varen recol·lectar els macroinvertebrats per a l�anàlisi de metalls, en cada 
zona de mostreig (en gris). 
 

 any: 1998 1999 2000 2001 2002 2003 
 mes: 7 8 9 10 11 1 3 5 9 1 5 7 4 7 5 7 5 7 
Trichoptera control                                    
 2 i 2.1                       
 3                           
 4 i 5                        
Odonata control                                  
 2 i 2.1                        
 3                                  
 4 i 5                                    
 maresma                                 
Coleoptera control                            
 2 i 2.1                           
 3                           
 4 i 5                                
 maresma                                
Heteroptera control                                 
 2 i 2.1                              
 3                           
 4 i 5                                  
 maresma                                   
Crustacea control                                   
 maresma                               
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Per a tots els metalls analitzats, s�observen 
diferències significatives entre alguns parells 
d�ordres taxonòmics (Kruskal-Wallis, p≤0,01), 
malgrat que en general la majoria es situen 
entorn de la mitjana general de tots els taxons 
(Figura 6.2). Els crustacis destaquen sobretot 
per una major acumulació de Cu i una menor de 
Zn, per sobre i per sota de la mitjana dels punts 
de control respectivament. Els mol·luscs 
presenten també concentracions de Cu més 
elevades que la resta de taxons excepte els 

crustacis. Els efemeròpters apareixen com un 
ordre amb una variabilitat més gran de les 
concentracions d�alguns metalls, i presenten en 
conjunt concentracions elevades de Zn, Pb, As i 
Cd, per sobre de la mitjana dels punts de 
control. Per contra, els coleòpters i els 
heteròpters destaquen per presentar 
concentracions d�As més baixes que la mitjana, 
i els odonats, per presentar concentracions més 
baixes de Zn (Figura 6.2). 
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Figura 6.2. Diagrama de caixes de la concentració de metalls al diferents ordres o grups taxonòmics dels 
punts de control 1 i 10, durant tot el període d�estudi. 
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Influència de la variabilitat ambiental 
Malgrat la previsible heterogeneïtat en les 
dades preses als punts situats aigües avall de les 
mines d�Aznalcóllar deguda a les importants 
diferències espaciotemporals en les condicions 
fisicoquímiques, les concentracions de metalls 
trobades als diferents ordres taxonòmics 
mostren també diferències entre sí, i els patrons 
de distribució dels metalls entre els ordres són 
semblants entre els diferents punts, inclosos els 
punts de control. A la Figura 6.3 es mostren les 
concentracions trobades en una zona d�elevades 
concentracions ambientals (punts 2 i 2.1) i en 
una altra amb concentracions més baixes (punts 
4 i 5), com a exemples de la distribució de 
metalls entre els ordres taxonòmics als punts 
afectats. 
 
Als punts més propers a la mina, punts 2 i 2.1, 
destaquen els tricòpters per presentar 
concentracions de Zn, Cu, Pb i Cd més elevades 

que la resta, generalment d�un ordre de 
magnitud superior. També destaquen els 
odonats, que presenten concentracions de Tl 
més elevades que la resta, malgrat que en 
general es mantenen dins el mateix ordre de 
magnitud. Per la banda baixa destaquen els 
heteròpters, que presenten els valors mínims de 
Pb i d�As (Figura 6.3a). 
 
Al punt 3 també s�observen diferències entre els 
ordres, tot i que són menors. Destaquen 
especialment els tricòpters per presentar 
concentracions de Zn un ordre de magnitud 
superior que la resta de taxons. També els 
heteròpters presenten concentracions d�Sb 
diferents a les de la resta de taxons, malgrat 
mantenir-se sempre dins el mateix rang de 
magnituds. 
 
Aigües avall, als punts de la zona fluvial 4 i 5, 
destaquen, en primer lloc, els efemeròpters; el 
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Figura 6.�. Diagrames de caixa de les concentracions de metalls en invertebrats a) als punts propers a 
la mina, punt 2 i 2.1; b) als punts intermedis, punts 4 i 5.
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baix nombre de mostres (tan sols tres) i la gran 
variabilitat que presenten els valors d�alguns 
dels metalls fan que aquestes dades no puguin 
tenir-se en compte de cara a la comparació amb 
la resta de grups taxonòmics. La resta de grups, 
tot i presentar algunes diferències, es mouen 
sempre amb valors dins del mateix ordre de 
magnitud (per cada metall). Destaquen els 
heteròpters per presentar concentracions d�As 
inferiors a la resta d�insectes (Figura 6.3b). 
 
Per últim, a la zona de maresma també 
s�observen diferències entre alguns taxons, per 
a tots els metalls. Els crustacis són els que més 
Cu acumulen, i els odonats, els que menys. 
D�altra banda, els crustacis presenten les 
mínimes concentracions de Zn, Pb, Cd i Sb, i 
els heteròpters, les mínimes d�As. Ara bé, tots 
els ordres tenen nivells de metalls dins del 
mateix ordre de magnitud. 
 
Patrons comuns entre zones. Tria d�ordres 
De l�observació dels patrons d�acumulació de 
metalls en els diferents ordres taxonòmics i en 
les diferents zones del Guadiamar poden 
deduir-se algunes distribucions comunes que es 
presenten a tot arreu. Així doncs, els mol·luscs i 
els crustacis acumulen més Cu que els altres 
taxons, mentre que els odonats, seguits dels 
heteròpters, són els que n�acumulen menys. Els 
crustacis acumulen quantitats baixes d�Sb, i 
també són els que menys Zn contenen, seguits 
dels odonats. 

 
També s�observen algunes tendències a totes o 
pràcticament totes les zones del riu. Per 
exemple, els odonats tendeixen a tenir més 
concentració de Tl que els tricòpters, coleòpters 
o heteròpters, i els segueixen els coleòpters. 
Aquests, a la vegada, presenten més Cu que els 
odonats i els heteròpters. Els efemeròpters 
tendeixen a presentar unes concentracions de 
metalls més variables i relativament elevades, 
especialment de Zn, Pb, As i Cd. Als punts 
afectats per les mines d�Aznalcóllar, els 
tricòpters acumulen quantitats de Zn, Cu, Pb i 
Cd superiors als altres grups, especialment a les 
zones amb concentracions ambientals de 
metalls més elevades (punts 2, 2.1 i 3). Per la 
banda baixa, els odonats tendeixen a presentar 
concentracions baixes de Zn, i els tricòpters 
d�Sb, malgrat que aquest últim metall es troba 
en concentracions semblants entre els diferents 
grups. L�As també s�acumula en menor 
quantitat als heteròpters. 
 
En general, la variabilitat entre ordres 
taxonòmics manté sempre els valors dins del 
mateix rang de magnitud (per a cada zona del 
riu). Els ordres que en alguns punts o per alguns 
metalls tenen valors d�un o més ordres de 
magnitud superiors són els mol·luscs, els 
efemeròpters i els tricòpters que, per tant, seran 
trets de l�anàlisi conjunta (Capítol 7). 
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Figura 6.�. Concentració de metalls (mitjana i error estàndard) en tricòpters dels punts de control. Es 
mostren només aquells metalls pels quals es detecten diferències entre les famílies. H=Hydro: 
Hydropsychidae (Hydropsyche sp); P=Philo: Philopotamidae (Chimarra marginata); R=Rhyac: 
Rhyacophilidae. Les inicials sobre cada grup indiquen diferències significatives entre les famílies (Games-
Howell, p<0,01 (p<0,05)).
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Variabilitat entre famílies o gèneres 
 
Les mostres d�alguns dels ordres recol·lectats 
estan formades per individus que pertanyen a 
diferents famílies, gèneres o espècies. Per al cas 
dels efemeròpters, es troben representants de 
quatre famílies, Baetidae, Caenidae, 
Heptageniidae i Leptophlebiidae. Les dades, 
però, només són relativament abundants per als 
Leptophlebiidae, que presenten diferències 
significatives amb els Heptageniidae 
(concentracions superiors de Zn i inferiors de 
Cu) i amb els Baetidae (inferiors de Cu) (U de 
Mann-Whitney, p<0,05).  
 
Els tricòpters recol·lectats al punt 1 també 
pertanyen a diferents famílies. Els 
Hydropsychidae són els que acumulen més Pb i 
Cd, i juntament amb els Philopotamidae, també 
més Cu. També acumulen més As i Sb, per bé 
que les diferències amb els Philopotamidae no 
són significatives. Per contra, els 
Rhyacophilidae són els que acumulen menys 
metalls, excepte el Zn, que presenta 
concentracions més baixes en els 
Philopotamidae (Figura 6.4).  
 
Les diferents famílies d�odonats només 
presenten diferències significatives pel que fa a 
la concentració de Zn, Cu i Pb (Kruskal-Wallis, 
p<0,05). Els Platycnemididae tendeixen a 
acumular més Zn i Cu que els Coenagrionidae, 
així com també més Cd per bé que no de forma 
significativa. Aquest fet és especialment 

remarcable al punt 3, on aquests organismes 
mostren concentracions de Zn un ordre de 
magnitud superior que la resta d�odonats 
(Figura 6.5). Per contra, els Coenagrionidae són 
els que menys Zn i Cu acumulen, així com 
també Sb. Els Libellulidae presenten les 
màximes concentracions de Pb, malgrat les 
concentracions dels punts de control no siguin 
significativament diferents (Figura 6.5).  
 
Els coleòpters recol·lectats més freqüentment i 
en més abundància pertanyen a les famílies 
Hydrophilidae i Dytiscidae. Per aquells metalls 
en què es donen diferències significatives, Cu, 
Pb i As, els Hydrophilidae sempre presenten 
concentracions superiors, malgrat als punts 
afectats per la mina, les concentracions de Pb 
siguin superiors als Dytiscidae (Figura 6.6). Tot 
i no presentar diferències estadísticament, els 
Dytiscidae tendeixen a tenir concentracions de 
Cd i Tl superiors que els Hydrophilidae, tant en 
els punts de control com en els afectats. El Zn 
no presenta cap patró concret. Ara bé, els valors 
són sempre del mateix ordre de magnitud. 
 
L�acumulació diferencial de metalls entre els 
heteròpters Corixidae i Notonectidae també 
segueix sempre el mateix patró en diferents 
zones del riu, tant en els punts de control com 
en els situats aigües avall de l�explotació 
minera. Així doncs, el Cu, el Tl i l�Sb són 
superiors en els Corixidae que en els 
Notonectidae, essent el Tl significatiu en tres 
zones diferents, mentre que el Cu i l�Sb només 
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Figura 6.5. Concentració de metalls (mitjana i error estàndard) en odonats dels punts de control (a dalt) i del 
punt 3 (a baix). A=Aesh: Aeshnidae; L=Libell: Libellulidae; C=Coena: Coenagrionidae; P=Platyc: 
Platycnemididae. Més detalls a la Figura 6.4.
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en dues (Figura 6.7). Per contra, el Cd segueix 
un patró invers, i és més elevat en Notonectidae 
que en Corixidae, i les diferències són 
significatives en dues de les tres zones del riu. 
El Zn, en aquelles zones on les diferències són 
significatives, també és superior en els 
Notonectidae, malgrat que a la zona de la 
maresma sembla intuir-se el patró contrari tot i 
que les concentracions no són estadísticament 
diferents (Figura 6.7). 

 
Variabilitat segons l’alimentació 
 
El tipus de nutrició que tingui cada organisme 
també influencia en les concentracions de 
metalls que incorpora, tant en la zona de control 
com aigües avall de les mines d�Aznalcóllar. 
Als punts de control els organismes es 
classifiquen principalment en quatre grups: els 
detritívors que mengen restes inferiors a 1 mm, 
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Figura 6.6. Concentració de metalls (mitjana i error estàndard) en coleòpters dels punts de control (a 
dalt) i dels punts 4 i 5 (a baix). * Diferències significatives (ANOVA, p<0,05). Hydrop: 
Hydrophilidae; Dytis: Dytiscidae. 
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Figura 6.�. Concentració de metalls (mitjana i error estàndard) en heteròpters dels punts de control (a 
dalt), dels punts 4 i 5 (al centre) i dels punts de la maresma (a baix). * Diferències significatives 
(ANOVA, p<0,05). Corix: Corixidae; Noto: Notonectidae. 
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els que les mengen superiors a aquesta mida, els 
herbívors que s�alimenten de micròfits vius i els 
carnívors que mengen macroinvertebrats també 
vius. En general, els detritívors són els que més 
metalls acumulen, especialment aquells que 
mengen restes inferiors a 1 mm. Així doncs, les 
concentracions més elevades de Zn, Pb, As i Cd 
es troben en organismes amb aquest tipus 

d�alimentació, mentre que el Cu es troba en els 
que mengen restes superiors a 1 mm (Taula 
6.4). Per contra, el Tl i l�Sb es troben en 
concentracions més baixes als detritívors que a 
la resta de macroinvertebrats. 
 
Els carnívors presenten unes concentracions de 
metalls relativament baixes, amb els valors 

Taula 6.�. Concentració de metalls als punts de control (mitjanes i error estàndard), segons el tipus de 
nutrició (Tachet et al., 2000). Per cada metall, lletres diferents indiquen diferències significatives entre tipus 
de nutrició (Games-Howell, p<0,05). 
 
Nutrició Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 

169,7c 24,3a 6,06c 8,53b,c 1,09c 0,06a 0,18a Restes < 1 mm 
(N=31) (11) (3) (1) (1,1) (0,16) (0,01) (0,03) 

58,5a 72,1c 1,4a 7,9c 0,14a 0,04a 0,13a Restes > 1mm 
(N=27) (3) (4) (0,3) (0,3) (0,06) (0) (0,05) 

135b 37b 3,51b 7,11b 0,18b 0,09b 0,28b Micròfits vius 
(N=76) (6) (4) (0,4) (0,9) (0,02) (0,01) (0,05) 

Macroinvertebrats 136,3b 21,2a 1,28a 1,68a 0,54c 0,09b 0,17b 
vius   (N=75) (8) (2) (0,2) (0,1) (0,06) (0,01) (0,02) 
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Figura 6.�. Comparació de la concentració de metalls en macroinvertebrats  entre aquells que s�alimenten 
de micròfits vius i els que mengen macroinvertebrats vius, en els punts de la zona afectada (mitjana i error 
estàndard). Per a cada punt, l�asterisc * indica diferències significatives (ANOVA, p<0,05). 
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mínims de Cu, Pb i As. Els herbívors, per 
contra, presenten concentracions intermèdies de 
pràcticament tots els metalls, excepte de Tl i 
Sb, on les concentracions són les màximes, no 
diferents de les dels carnívors (Taula 6.4). 
 
Als punts afectats, les mostres recol·lectades no 
inclouen organismes amb tants tipus 
d�alimentació, sinó que la gran majoria o bé són 
herbívors (mengen micròfits vius) o bé 
carnívors (macroinvertebrats vius), i molt 
poques mostres pertanyen a organismes 
detritívors o que s�alimenten de 
microinvertebrats vius. Les diferents 
concentracions que es troben entre els herbívors 
i els carnívors es mantenen a totes les zones 
afectades del Guadiamar, independentment del 
metall (Figura 6.8). En conjunt, els herbívors 
presenten concentracions dels metalls 
majoritaris, Zn, Cu, Pb i As, més elevades que 
els carnívors, en tots els punts de mostreig. Tan 
sols als punts 4 i 5, les concentracions d�As són 
significativament superiors en els carnívors. Als 
punts 4 i 5, i a la zona de maresma, també 
s�observen concentracions de Pb superiors en 
els carnívors, però les diferències no són 
significatives. Per contra, Cd, Tl i Sb tendeixen 
a trobar-se en concentracions més grans als 
carnívors que als herbívors, però en pocs casos 
les diferències són significatives. 
 
Els patrons de concentració de metalls entre els 
herbívors i els carnívors són molt semblants 
tant a la zona afectada per l�explotació minera 
com als punts de control, ja que Cu, Pb i As són 
superiors en herbívors, i Cd en carnívors. El 
metall més abundant en tota la zona afectada 
per les mines, el Zn, s�acumula de forma 
similar entre aquests dos tipus d�organismes als 
punts de control, no en canvi als punts afectats, 
on els herbívors n�acumulen més. Sembla, per 
tant, que alguns metalls sí que poden canviar el 
seu patró d�acumulació en funció de les 
concentracions de metalls ambientals. Ara bé, 
les diferències entre tipus de nutrició són petites 
i generalment els valors es mantenen dins del 
mateix ordre de magnitud. 
 
DISCUSSIÓ 
 
Patrons d’acumulació entre diferents ordres 
taxonòmics 
 
L�anàlisi conjunta de diferents espècies i en 
diferents moments (i, per tant, diferents 

condicions ambientals), juntament amb el fet 
d�analitzar els individus sencers sense haver-los 
purgat del seu contingut intestinal, feia preveure 
una gran variabilitat en les dades (Cain et al., 
1992) que impossibilités la detecció de patrons 
d�acumulació. Malgrat tot, ha estat possible 
diferenciar patrons entre gèneres o espècies i, 
fins i tot, entre famílies o grups amb 
preferències nutricionals diferents, donat que en 
molts casos les concentracions totals (amb el 
contingut intestinal) i les del propi cos varien de 
la mateixa manera, i correlacionen bé. Per al 
Zn, el Cu, el Pb o el Cd, les concentracions 
totals dels organismes aquàtics estan 
correlacionades amb les concentracions 
presents al citosol, és a dir, les bioacumulades 
(Cain et al., 2000a), i malgrat que aquestes 
correlacions siguin específiques per a cada 
metall i canviïn amb el temps, per al Cu o el Cd 
són molt consistents (Cain i Luoma, 1998). Per 
això, les concentracions totals també indiquen 
diferències de bioacumulació. 
 
Als punts de control és on s�observa el major 
nombre de diferències entre grups taxonòmics, 
mentre que sota la mina les diferències en 
general són menys acusades, ja que als punts 
afectats s�hi afegeix una major variabilitat 
deguda a les causes externes. Durant el temps 
de durada d�aquest estudi s�han produït forts 
canvis ambientals en tots els punts situats 
aigües avall de les mines d�Aznalcóllar, que en 
canvi no s�han donat als punts de control; als 
punts de la maresma tornen a observar-se més 
diferències entre els grups taxonòmics 
probablement per una menor variabilitat de les 
dades, ja que les condicions ambientals s�han 
mantingut més constants al llarg del temps 
(vegeu el Capítol 3). Les concentracions de 
metalls en organismes varien també de manera 
estacional (Hare i Campbell, 1992; Kiffney i 
Clements, 1993) i en l�espai, segons el gradient 
que existeixi de les concentracions de metalls 
ambientals (Cain et al., 1992; Cain i Luoma, 
1998) o dels paràmetres fisicoquímics que 
afecten la bioacumulació. 
 
La pròpia composició química de l�organisme 
pot explicar una part de la variabilitat existent 
entre les concentracions d�alguns metalls en 
diferents grups taxonòmics. Un dels exemples 
més clars i ben documentat és la presència de 
quantitats superiors de Cu tant en crustacis com 
en mol·luscs respecte altres macroinvertebrats, 
tal com s�observa aquí. Aquests organismes 
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presenten hemocianina a l�hemolimfa, cosa que 
els fa augmentar les concentracions de Cu totals 
(Depledge 1989a, 1989b; Depledge i 
Bjerregaard, 1989; Timmermans et al., 1989). 
En alguns crustacis, el Cu contingut a 
l�hemolimfa pot representar vora un 70% del 
total de l�organisme (Depledge i Bjerregaard, 
1989). Altres estudis també mostren com les 
concentracions en mol·luscs són fins i tot més 
elevades que en crustacis, malgrat presentar tots 
dos aquest pigment respiratori (Filion i Morin, 
2000; Smith et al., 1996). Ara bé, la fisiologia 
s�afegeix com un element més de variabilitat 
interespecífica, en veure�s modificades les taxes 
d�assimilació i excreció, així com els 
mecanismes d�emmagatzemament o de 
tolerància als metalls, i explica altres 
diferències que s�observen entre grups. Per 
això, crustacis i mol·luscs, a banda de tenir més 
Cu, també presenten concentracions inferiors de 
Zn i Pb (Timmermans et al., 1989), 
especialment els crustacis (Filion i Morin, 
2000), en concordança amb els nostres 
resultats. De forma similar, l�aparició del 
mateix patró d�acumulació a les diferents zones 
estudiades del riu Guadiamar, ens pot fer pensar 
que els baixos nivells de Zn en odonats o d�As 
en heteròpters, o els elevats nivells de Tl en 
odonats, també puguin ser causats per 
diferències fisiològiques, malgrat que no es 
disposa de gaire bibliografia per comparar, i els 
estudis sobre la biogeoquímica d�odonats i 
heteròpters són pràcticament inexistents i 
centrats només en tres famílies (Goodyear i 
McNeill, 1999). Karouna-Renier i Sparling 
(2001) detectaren concentracions de Zn més 
baixes en odonats que en altres 
macroinvertebrats (exceptuant els mol·luscs) en 
llocs amb diferents concentracions ambientals, 
mentre que les concentracions de Pb eren més 
elevades als odonats. Al Guadiamar, en algunes 
zones també sembla observar-se aquesta major 
acumulació de Pb per part dels odonats (per 
sota dels tricòpters), però els resultats no són 
concloents. 
 
La major acumulació d�alguns metalls que 
presenten els efemeròpters respecte altres 
taxons ha estat observada també en diversos 
indrets, tant en llocs no contaminats (Zn, Cu, 
Pb, Cd: Besser et al., 2001; Cd i Cu: Cain et al., 
2000b; As: Cain et al., 1992) com en llocs amb 
concentracions ambientals més elevades 
(Besser et al., 2001; Cain et al., 1992; Zn i Cd: 
Kiffney i Clements, 1993), així com en 

exposicions al laboratori (Cd: Langevoord et 
al., 1995). En el nostre estudi, s�observa una 
major acumulació de Zn, Pb, As i Cd en 
efemeròpters respecte, per exemple, tricòpters, 
odonats, coleòpters i heteròpters, però les 
elevades desviacions estàndard respecte els 
valors mitjans no permeten afirmar-ho. A més a 
més, la seva relativa intolerància als metalls 
(Clements et al., 1988; Kiffney i Clements, 
1994; Kiffney i Clements, 2003; Malmqvist i 
Hoffsten, 1999), fa que els efemeròpters no 
apareguin, o siguin molt poc abundants, al tram 
del Guadiamar amb concentracions més 
elevades (Capítol 4) i que, per tant, no es 
disposi de dades de les diferents zones per 
comparar. 
 
Efecte de la família o el gènere i de 
l’alimentació 
 
Un factor important de variació de les 
concentracions de metalls entre diferents 
organismes ve marcat pels hàbits d�alimentació 
(Kiffney i Clements, 1993; Smock, 1983). Els 
metalls pesants formen part d�un tipus de 
substàncies tòxiques per als organismes amb la 
particularitat que no són biodegradables i, per 
tant, tendeixen a acumular-se als organismes. 
Sovint també pot aparèixer biomagnificació al 
llarg de les cadenes tròfiques, és a dir, que 
nivells tròfics superiors, que s�alimenten de 
vegetals o animals que a la seva vegada també 
han acumulat metalls, van concentrant aquestes 
substàncies al seu organisme fins a nivells 
superiors dels que tenia el seu aliment (Baird et 
al., 2001). Ara bé, dins els macroinvertebrats, 
l�existència de biomagnificació no ha pogut ser 
demostrada (Goodyear i McNeill, 1999; Hare, 
1992) i en molts casos les concentracions de 
metalls en els organismes depredadors són més 
baixes que en les seves preses (Besser et al., 
2001). Aquest fet pot explicar per exemple les 
diferències observades entre les diferents 
famílies de tricòpter recol·lectades al punt de 
control 1. Els Rhyacophilidae, que presenten 
concentracions de Cu, Pb, As, Cd i Sb menors 
que els Hydropsychidae o els Philopotamidae, 
són tricòpters depredadors de macroinvertebrats 
vius, mentre les altres dues famílies són 
filtradores i s�alimenten principalment de 
micròfits vius, per bé que els Hydropsychidae 
poden contemplar algun microinvertebrat viu a 
la seva dieta i els Philopotamidae, contenir 
restes orgàniques inferiors a 1 mm (Tachet et 
al., 2000). Malgrat tot, la menor o major 
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acumulació de cada espècie també depèn del 
metall. Així per exemple, el Pb és acumulat 
pels Hydropsychidae en majors quantitats que 
pels Rhyacophilidae (Vuori, 1993) gràcies a 
què s�adsorbeix amb més facilitat a les 
partícules petites, aliment principal dels 
filtradors, mentre que el Zn pot estar en 
concentracions superiors en els tricòpters 
depredadors que en els filtradors (Vuori, 1993) 
tot i què altres autors, com nosaltres, no 
observin diferències significatives (Kiffney i 
Clements, 1993). 
 
Entre els coleòpters també s�observen 
diferències de les concentracions de Cu, Pb i As 
que presenten els Hydrophilidae, principalment 
trituradors que s�alimenten de micròfits vius o 
algun microinvertebrat, o els Dytiscidae, 
depredadors que s�alimenten perforant o 
triturant macro i microinvertebrats (Tachet et 
al., 2000). En aquest cas, les concentracions als 
organismes carnívors són inferiors que les dels 
herbívors. Els heteròpters estudiats també 
presenten una diferenciació de la seva dieta, i 
els Notonectidae són més estrictament carnívors 
que els Corixidae, sovint trituradors que 
s�alimenten de restes vegetals o animals 
(Tachet et al., 2000). Per al Cu, el Tl i l�Sb, els 
Corixidae són els que més metall acumulen, 
mentre que pel Cd són els Notonectidae. En el 
nostre cas, el Cd s�acumula de forma preferent 
en carnívors i no en herbívors, tant si es mira el 
conjunt de taxons recol·lectats, com si es mira 
dins d�aquests dos ordres concrets, els 
coleòpters i els heteròpters, per bé que no 
sempre les diferències són significatives. Els 
herbívors i els detritívors apareixen a la 
literatura com els grups tròfics que més 
concentració de Cu i Cd acumulen (Besser et 
al., 2001; Goodyear i McNeill, 1999; Smock, 
1983; Timmermans et al., 1989), mentre que 
metalls com el Zn i el Pb han estat trobats en 
majors quantitats tant en depredadors (Besser et 
al., 2001; Cain et al., 1992; Goodyear i 
McNeill, 1999) com en herbívors o detritívors 
(Cain et al., 1992; Timmermans et al., 1989; o 
el nostre estudi). El perifiton, aliment principal 
de molts d�aquests herbívors i complement o 
part de la dieta d�alguns detritívors, és un dels 
compartiments de l�ecosistema aquàtic que més 
quantitat de metalls acumula (Beltman et al., 
1999; Farag et al, 1998; Kiffney i Clements, 
1993) fins i tot de vegades en concentracions 
superiors a les dels propis sediments (Clements 
et al., 2002). Això afavoreix que aquells 

organismes que se n�alimenten presentin també 
concentracions més elevades de metalls que 
aquells altres invertebrats que mengen 
organismes amb concentracions els metalls més 
baixes, a l�hora que pot ser un dels motius pels 
quals els organismes herbívors o detritívors 
siguin dels més sensibles a la contaminació 
metàl·lica (Kiffney i Clements, 1994). 
 
Ara bé, organismes del mateix grup tròfic 
poden presentar també diferències en les 
concentracions de metalls acumulades, sigui per 
petites diferències de l�alimentació, com per 
diferències en l�hàbitat o el mode de vida (a 
part, és clar, de les característiques 
fisiològiques de cada espècie). Així doncs, els 
odonats Platycnemididae, depredadors com la 
resta d�odonats, solen alimentar-se de preses 
més petites que els altres (Tachet et al., 2000) 
que, en conseqüència, tenen més concentració 
de metalls que les preses més grans (Chen i 
Folt, 2000; Krantzberg, 1989; Pourang, 1996). 
D�altra banda, els Platycnemididae viuen més 
estretament lligats al sediment que els 
Coenagrionidae, i, per tant, més en contacte 
amb el compartiment que generalment més 
metalls conté (Luoma, 1989), afavorint 
l�entrada de metalls (Hare, 1992). Per a 
organismes amb els mateixos requeriments 
nutritius, com el cas de les famílies 
d�efemeròpters recol·lectades en el nostre 
estudi, les diferències observades poden deure�s 
també a diferències en l�hàbitat que ocupen 
(Timmermans et al., 1989), ja que per exemple, 
els sediments fins acumulen més metalls que els 
més gruixuts (Ladd et al., 1998) i, en els 
moments de desorció dels metalls, afecten més 
negativament la fauna que hi habita (Nelson i 
Roline, 1999). 
 
Els mecanismes de regulació de les 
concentracions de metalls en els organismes, és 
a dir, les respostes fisiològiques i bioquímiques 
a l�estrès per metalls, poden variar en funció de 
les concentracions ambientals (Shi i Wang, 
2004), de forma diferent també segons el metall 
i l�espècie. Canvis ambientals, entre els quals 
s�inclou el canvi de les concentracions dels 
diferents metalls que hi hagi al medi, poden fer 
variar l�intercanvi de metalls entre l�organisme 
i el medi (Hare, 1992). Això pot comportar que 
els patrons diferencials d�acumulació entre 
diferents taxons variïn aigües amunt i aigües 
avall de l�entrada principal de metalls a 
l�ecosistema, les mines, i expliqui, per exemple, 
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com els tricòpters als punts de control tenen 
unes concentracions de Zn semblants a la resta 
d�organismes, però molt més elevades als punts 
afectats, especialment allà on les 
concentracions ambientals són més elevades. 
També pot explicar per què el Zn no s�acumula 
de forma diferencial entre els herbívors i els 
carnívors dels punts de control però en canvi, 
augmenta més en els herbívors dels punts 
afectats. Ara bé, probablement altres factors hi 
juguen també un paper important, ja que en 
diversos rius del món s�ha comprovat com en 
baixes concentracions de Zn a l�aigua (<100 
µg/l), els col·lectors acumulen més que els 
predadors, i que, per contra, quan les 
concentracions ambientals són superiors, 
aleshores els depredadors n�acumulen més 
(Goodyear i McNeill, 1999), de forma contrària 
als nostres resultats. 
 
Selecció de les dades per al Capítol � 
 
Els patrons diferencials d�acumulació de 
metalls entre diferents grups taxonòmics o tipus 
de nutrició pot fer incorrecta la comparació dels 
nivells de metalls en macroinvertebrats de llocs 
o moments diferents quan els taxons que es 
comparen són diferents. Per això, de la totalitat 
de dades recollides se n�extrauran aquelles que 
poden comportar un biaix important dels valors 

mitjans, i que en conseqüència, poden interferir 
a l�hora de fer les comparacions entre èpoques 
o punts (al Capítol 7), tal com s�exposa a 
continuació: 
 
Dels punts de control, destaquen especialment 
els mol·luscs, tant per una elevada variabilitat 
en els valors de Zn, com per presentar 
concentracions de Cu elevades (sovint d�un 
ordre de magnitud superior que els altres). 
Aquest grup d�invertebrats només ha estat 
recol·lectat al punt de control 1, per ser absent 
de tot el tram afectat del Guadiamar 
pràcticament durant els cinc anys d�estudi 
(Capítol 4). A més a més, el nombre de dades 
totals és baix, i es concentra tan sols en alguns 
pocs mesos de mostreig. Tot plegat fa que no 
sigui comparable ni en el temps amb el propi 
punt de control, ni en l�espai amb els altres 
punts de mostreig, esbiaixant per tant, els 
resultats. 
 
Als punts afectats, alguns taxons amb valors 
extrems d�algun metall també es troben molt 
esbiaixats en el temps i en l�espai. 
D�efemeròpters (Baetidae) només es disposa de 
mostres dels punts 4 i 5 durant l�any 1999. A 
més a més, l�elevada heterogeneïtat en els 
valors dóna poca credibilitat als resultats, 
aconsellant la seva eliminació. D�altra banda, 

 
Taula 6.5. Taxons utilitzats al Capítol següent per a comparar punts entre ells i dates de mostreig. Taxons 
utilitzats per separat al Capítol 8 i taxons descartats de les anàlisis. 
 
Taxó Motiu d’eliminació o d’acceptació 

Taxons utilitzats al Capítol 7  
Trichoptera (no Hydropsychidae) 
Odonata (no Platycnemididae) 
Coleoptera 
Heteroptera 
Crustacea 

En cada zona del riu, valors de concentració de metalls dins del mateix 
ordre de magnitud que la resta de taxons.  
Dades abundants, i repartides al llarg del temps i de l�espai. 

  
Taxons utilitzats al Capítol 8  
Hydropsychidae Valors d�alguns metalls (Zn, Cu) molt superiors que a altres taxons. 

Presents i abundants a tot el tram fluvial a partir de l�any 2000. 
  
Taxons descartats  
Mollusca Poques dades i només del punt 1, amb valors extrems d�alguns metalls 

(Zn, Cu) 
 

Ephemeroptera Als punts afectats, hi ha poques dades i només dels punts 4 i 5 l�any 
1999. Valors molt heterogenis: poca credibilitat 
 

Platycnemididae (Odonata) Als punts afectats, només dades del punt 3 dels últims anys. 
Concentració de Zn d�1 a 2 ordres de magnitud superior a altres taxons 
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els odonats Platycnemididae només són 
presents al punt 3, i mostren concentracions de 
Zn d�un a dos ordres de magnitud superior a les 
de la resta d�odonats i, fins i tot, a les de la resta 
de macroinvertebrats d�aquest punt. La unió 
d�aquestes dades amb la resta podria també 
portar a un biaix, ja que la seva aparició en 
aquest punt de mostreig es va donar als últims 
anys d�estudi, obtenint, per tant, un baix 
nombre de mostres. 
 
Finalment, els tricòpters Hydropsychidae són 
els últims organismes que destaquen per 
presentar concentracions elevades de la majoria 
de metalls analitzats. Això és cert, com hem dit 
més amunt, als punts afectats per la 
contaminació minera, especialment aquells on 
les concentracions ambientals de metalls són 
més elevades. Per alguns metalls com el Zn o el 
Cu, els Hydropsychidae presenten també 
concentracions d�un ordre de magnitud superior 
a la resta de macroinvertebrats. El seu biaix 
temporal, ja que van estar absents de la zona 
afectada durant els primers dos anys després de 
l�accident, també aconsella treure�ls. Tot i així, 
a partir d�un cert moment es disposa d�un gran 
nombre de dades d�aquests macroinvertebrats, 
tant al llarg del temps com en l�espai (tram 
fluvial del Guadiamar), cosa que els dóna un 
elevat valor. Per això, les dades referents als 
Hydropsychidae de tota la conca seran tractades 
per separat de la resta de dades de 
macroinvertebrats (Capítol 8). 
 
Les dades que s�eliminaran o s�utilitzaran als 
Capítols següents es resumeixen a la Taula 6.5. 
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Evolució de la concentració de metalls en els macroinvertebrats del riu 
Guadiamar 
 
INTRODUCCIÓ 
 
Una de les característiques principals de la 
contaminació metàl·lica, que la diferencia 
d’altres tipus de contaminació, és la persistència 
al medi (Chapman, 1996). Aquest fet accentua 
la seva perillositat pels organismes que viuen en 
ambients contaminats, ja que els metalls en ser 
incorporats als organismes i transferits al llarg 
de la xarxa tròfica, poden tenir efectes tòxics 
durant períodes de temps extremadament llargs. 
En rius, però, el transport de metalls aigües 
avall pot contribuir de forma natural tant a 
escampar la contaminació com a fer disminuir 
les concentracions ambientals d’altres punts 
(Azcue, 1993), sempre i quan les entrades de 
metalls al sistema siguin inferiors que les 
sortides. Per això, és important que els estudis 
sobre la contaminació metàl·lica dels 
ecosistemes en general i dels sistemes fluvials 
en particular estiguin plantejats a mitjà o llarg 
termini, per tal de poder detectar si, 
efectivament, es produeixen canvis en les 
concentracions de metalls o els efectes causats. 
No sempre, la presència de metalls al medi 
comporta necessàriament efectes adversos per a 
la flora i la fauna, ja que l’acumulació de 
metalls als organismes i la toxicitat depenen 
tant de les quantitats de metalls, com de la 
forma en què aquests es trobin (Barron, 1995), 
deixant de banda altres factors ambientals o 
factors interns dels organismes que també hi 
contribueixen (vegeu el Capítol 6). Malgrat que 
els efectes tòxics no es relacionin 
necessàriament amb les concentracions de 
metalls absolutes acumulades pels organismes, 
la presència de concentracions acumulades més 
elevades del que es coneix com a nivells 
naturals, indica una possibilitat real que els 
efectes tòxics hi siguin presents (Rainbow, 
1996). Així doncs, l’acumulació de metalls als 
organismes s’ha de tenir en compte tant per 
avaluar el possible efecte de les substàncies 
tòxiques (Rainbow, 1996) com per a protegir 
els ecosistemes de la contaminació (Baird et al., 
2001). 
 
Al riu Guadiamar, a la perillositat de la 
presència d’una explotació minera amb el 
conseqüent augment de les concentracions de 
metalls ambientals que provoca (Arambarri et 

al., 1984, 1996; Cabrera et al., 1984; González-
Quesada et al., 1987; Manrique et al., 1985), 
s’hi afegeix l’accident miner de 1998, que 
contribuí a fer augmentar molt les 
concentracions de metalls del medi (Grimalt et 
al., 1999; Capítol 3). L’afectació de la biota 
(Capítol 4) i, conjuntament, la previsible 
acumulació de metalls per part dels 
macroinvertebrats, són efectes subseqüents al 
vessament miner. A partir de les concentracions 
de metalls acumulades pels macroinvertebrats 
es pot tenir una bona idea de l’extensió espacial 
de la contaminació metàl·lica, tant aquella que 
procedeix de l’explotació minera, com la 
detecció d’altres possibles fonts de metalls a la 
zona.  
 
En el cas de les substàncies tòxiques com són 
els metalls pesants, una avaluació ambiental no 
pot realitzar-se sense tenir en compte les 
variacions temporals (Baird et al., 2001). Les 
tasques de neteja i les mesures de restauració 
establertes després de l’accident d’Aznalcóllar 
(Arenas et al., 2001; CMA, 1998, 1999; Grimalt 
et al., 1999; Montes et al., 2000) i la conseqüent 
disminució dels metalls ambientals al llarg del 
temps (vegeu el Capítol 3), fan preveure canvis 
temporals en les concentracions de metalls 
acumulades pels organismes, cosa que reforça 
la importància de fer un seguiment temporal a 
mitjà o llarg termini. D’una banda, és important 
detectar aquests canvis, així com identificar el 
moment i els factors que els han propiciat. 
D’altra banda, però, degut a la persistència 
d’aquest tipus de contaminació, és molt 
important avaluar l’extensió temporal de la 
contaminació metàl·lica dels macroinvertebrats, 
també com a representants de les 
concentracions de metalls que hi ha a 
l’ecosistema (Goodyear i McNeill, 1999). 
 
Així doncs, els principals objectius d’aquest 
Capítol es centren en l’avaluació de 
l’acumulació de metalls en els 
macroinvertebrats, i de forma concreta són: 
 

• Avaluació de l’extensió espacial dels 
metalls acumulats en els 
macroinvertebrats. Diferències en 
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l’acumulació entre els diferents punts 
de mostreig. 

• Avaluació de l’extensió temporal dels 
metalls acumulats. Evolució temporal 
de les concentracions en els 
macroinvertebrats al llarg dels cinc 
anys d’estudi. 

 
 
METODOLOGIA 
 
Presa de mostres i tractament 
 
Organismes macroinvertebrats de diferents 
famílies han estat recol·lectats en tots els punts 
de mostreig i dates mostrades al Capítol 1. La 
metodologia de recol·lecció, digestió i anàlisi 
de metalls dels macroinvertebrats s’exposa amb 
detall al Capítol 6. De totes les dades 
obtingudes, s’han seleccionat només les 
d’aquells organismes en què els valors de la 
concentració de metalls queien dins del mateix 
ordre de magnitud, per tal que el fet d’ajuntar 
diferents taxons en una anàlisi conjunta no 
distorsionés els resultats finals (vegeu l’apartat 
“Selecció de les dades per al Capítol 7” dins de 
la discussió del Capítol 6).  
 
A banda, en cada punt i època de mostreig es 
varen prendre diferents mesures fisico-
químiques del medi com la concentració de 
metalls a l’aigua i al sediment, o la temperatura, 
el pH, la conductivitat, l’alcalinitat i la 
concentració de sòlids en suspensió de l’aigua. 
Tots els detalls de la metodologia usada es 
troben al Capítol 3. 
 
Càlcul dels factors de bioconcentració 
 
A partir de les concentracions de metalls 
acumulades pels organismes, s’han calculat els 
factors de bioconcentració (FBC) dels metalls 
respecte les concentracions trobades al medi, 
tant a l’aigua com al sediment. Aquesta mesura 
dóna una idea de fins a quin punt l’organisme 
concentra o dilueix al seu cos els metalls que hi 
ha a l’ambient, mostra també l’estat de 
contaminació dels organismes i el seu ambient 
(Hare, 1992) o en d’altres casos, dóna 
informació sobre diferències en la transferència 
tròfica dels metalls entre llocs, metalls o 
organismes (Besser et al., 2001). Els FBC s’han 
calculat a partir de la fórmula 
 

FBC = Morg / Mmedi 

 
on Morg és la concentració mitjana d’un metall 
als organismes d’un punt de mostreig i en una 
època determinada, i Mmedi és la concentració 
del mateix metall al medi (aigua o sediment) en 
aquell punt i data de mostreig (Barron, 1995; 
Hare, 1992; Kavins et al., 1998), malgrat que 
sovint els FBC també s’expressen a partir de les 
taxes d’assimilació i eliminació del contaminant 
(Bailer et al., 2000). 
 
Tractament de les dades 
 
S’ha calculat la correlació entre els diferents 
metalls acumulats en cada mostra de 
macroinvertebrats amb el coeficient de 
correlació no paramètric de Spearman, a fi de 
resumir semblances o diferències entre el 
comportament de cada metall. El mateix 
coeficient de correlació ha estat utilitzat per 
correlacionar les concentracions de metalls 
acumulades en els organismes i diferents 
paràmetres ambientals (concentració de metalls 
a l’aigua i al sediment, temperatura, pH, 
conductivitat, alcalinitat i concentració de 
sòlids en suspensió). 
 
Per tal de realitzar comparacions entre punts de 
mostreig, les dades referents a la concentració 
de metalls en els macroinvertebrats s’han 
transformat per mitjà del logaritme neperià per 
tal de millorar l’ajust a una distribució normal. 
En alguns casos, els valors han estat prèviament 
multiplicats per múltiples de 10 per tal 
d’eliminar els valors inferiors a 0 (Sokal i 
Rohlf, 1995). L’ajust a una distribució normal 
s’ha calculat amb la prova de Kolmorogov-
Smirnov (p>0,05), agafant per cada metall 
aquelles dades que s’ajustessin a la distribució 
normal, i que tinguessin sempre la mínima 
transformació. 
 
L’existència de diferències entre grups 
(diferents punts) s’ha calculat amb una anàlisi 
de la variància (ANOVA), prèvia comprovació 
de l’homogeneïtat de les variàncies amb la 
prova de Levene. Tanmateix, aquelles variables 
en què les variàncies no eren homogènies també 
s’han inclòs a l’anàlisi, ja que en aquest cas 
l’ANOVA sol funcionar bé si té més d’un grau 
de llibertat (Sokal i Rohlf, 1979). Després, les 
comparacions múltiples entre els grups per 
detectar entre quins parells es donen aquestes 
diferències s’ha realitzat amb el test de Games-
Howell, que no pressuposa homogeneïtat de les 
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variàncies (Sokal i Rohlf, 1995), tant si les 
variàncies eren homogènies com si no.   
 
Finalment, mitjançant regressió lineal, s’ha 
determinat la relació entre les concentracions 
ambientals de metalls (a l’aigua i al sediment) i 
els factors de bioconcentració que presenten els 
organismes. Prèviament, les dades s’han 
transformat amb el logaritme decimal, ja que la 
relació existent entre totes dues variables era de 
tipus potencial. 
 
Totes les anàlisis s’han efectuat amb el 
programa estadístic SPSS (SPSS, 2001). 
 
 
RESULTATS 
 
Per al conjunt de dades obtingudes sobre la 
concentració de metalls en macroinvertebrats en 
els diferents punts de mostreig i èpoques, 
s’observa una certa relació entre alguns parells 
de metalls. Per bé que les correlacions són 
significatives per a la majoria de metalls (Taula 
7.1), molts cops els coeficients no són elevats. 
El comportament espaciotemporal de cada 
metall pot variar i ser independent dels altres en 
aquells casos en què no existeix una correlació 
significativa o el coeficient és baix. Així doncs, 
les concentracions d’As i les de Zn i Cd, o les 
de Cu i Cd no presenten cap relació, mentre que 
per exemple entre el Zn i el Cd, el Pb i l’Sb, el 
Tl i l’Sb o el Pb i el Tl, pot deduir-se un 
comportament semblant. Entre altres parells de 

metalls, existeix una certa relació, tot i que no 
sigui tan evident. 
 
Diferències entre punts 
 
Malgrat agrupar totes les dades dels diferents 
mostrejos d’un determinat punt en el mateix 
grup, poden observar-se diferències 
significatives entre els punts de mostreig per a 
tots els metalls analitzats (ANOVA, p<0,0005). 
En general, les concentracions de tots els 
metalls són baixes als punts de control, i més 
elevades als punts situats sota les mines 
d’Aznalcóllar (Figura 7.1), i les diferències 
entre la concentració als punts afectats i la dels 
punts de control, per a la major part de metalls i 
punts analitzats, són significatives (Games-
Howell, p<0,05; Figura 7.1). 
 
Sota les mines d’Aznalcóllar, però, no es dóna 
una disminució de les concentracions des del 
punt més proper a la font de metalls (punt 2) al 
punt més allunyat (punt 8) sinó que sovint, les 
concentracions trobades als punts propers 2 i 
2.1, situats entre 2 i 6 km aigües avall de les 
mines, poden ser més baixes que les que es 
troben uns km més avall (punt 3, a 15 km de 
l’explotació minera). A partir d’aquest punt, les 
concentracions de metalls tendeixen a disminuir 
a mida que augmenta la distància a la mina. Ara 
bé, als punts inferiors d’Entremuros (punts 7.1 i 
8) s’observen augments de Cu, mentre que al 
punt 4 apareixen alguns pics de Pb i As (Figura 
7.1). 

 
Taula 7.1. Coeficients de correlació de Spearman entre els diferents metalls en macroinvertebrats. Entre 
parèntesi, nombre de mostres. 
 

 Zn  Cu Pb As Cd Tl 
Cu 0,209***      
 (599)      

Pb 0,366*** 0,084*     
 (592) (592)     

As 0,062 0,354*** 0,490***    
 (544) (544) (538)    

Cd 0,628*** -0,016 0,376*** 0,004   
 (599) (599) (592) (544)   

Tl 0,416*** 0,281*** 0,536*** 0,207*** 0,440***  
 (581) (581) (575) (528) (581)  

Sb 0,285*** 0,089* 0,694*** 0,313*** 0,279*** 0,626*** 
 (594) (594) (587) (541) (594) (576) 

*p<0,05; ***p<0,0001 
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Tanmateix, les diferències entre els punts de 
mostreig no s’han donat durant tot el període 
d’estudi, sinó que han anat canviant a l’hora 
que canviaven les concentracions de metalls en 
els organismes. Així doncs, durant l’any 1998 
les concentracions de metalls als punts afectats 
eren significativament més elevades que als 
punts de control, per a la majoria de metalls 
analitzats i punts estudiats (Taula 7.2). Metalls 
com el Pb, el Tl o l’Sb presentaven, fins a 25 
km aigües avall de la mina (punts 3 i 4), 

concentracions en els macroinvertebrats entre 
20 i 40 vegades superiors que les dels punts de 
control, mentre que per als altres metalls les 
concentracions en aquests mateixos punts eren 
de 2 a 15 cops superiors que les de control. Als 
punts més allunyats de la mina, les 
concentracions de tots els metalls eren també 
entre 2 i 15 cops superiors a les de control, i 
fins i tot al punt més allunyat, uns 65 km aigües 
avall (punt 8), encara es detectaven diferències 
significatives per al Zn, el Cd i el Tl, respecte 
els controls. A més a més, en aquest punt 8, les 
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Figura 7.1. Concentració de metalls en macroinvertebrats. Valors de totes les èpoques de mostreig. 
S’indiquen només les diferències amb els punts de control (Games-Howell, *p<0,05 **p<0,01). 
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concentracions de Zn en organismes durant 
l’any 1998 eren superiors fins i tot a les 
trobades aigües amunt, també en punts afectats 
(Taula 7.2). 
 
Per contra, durant l’any 2003 les diferències de 
concentració de metalls entre els 
macroinvertebrats dels punts afectats i els dels 
punts de control són menys acusades, i només 
significatives per alguns punts i alguns metalls 
(Taula 7.3). Tan sols al punt 3 es detecten 

encara diferències significatives per a tots els 
metalls excepte l’As, mentre que al punt 8 cap 
metall mostra ja diferències. Els metalls 
majoritaris, Zn i Cu, són els que es mantenen 
elevats fins més avall al riu Guadiamar, mentre 
que l’As o l’Sb poden trobar-se en 
concentracions inferiors als punts afectats que 
als de control. En conjunt, als punts afectats els 
macroinvertebrats mostren concentracions fins 
a 9 vegades aquelles dels punts de control, 
augments que són molt inferiors als observats 

Taula 7.2. Concentració mitjana de metalls en macroinvertebrats (i error estàndard) durant l’any 1998. 
S’indiquen només les diferències significatives dels punts afectats respecte els punts de control (Games-
Howell, **p<0,01). 
 

 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 
Control 117 32,7 2,7 4 0,41 0,06 0,10 
 (17) (6) (0,6) (0,6) (0,1) (0,01) (0,02) 

3 404** 55,7 69** 22,9 2,9** 1,1** 2,82** 
 (124) (12) (19) (7) (0,9) (0,2) (0,8) 

4 417** 80,3** 110** 45,8** 1,1** 1** 3,2** 
 (96) (14) (32) (12) (0,2) (0,2) (0,9) 

5 198 64,3 22,1** 8 0,92 0,49** 1,2** 
 (36) (14) (7) (1,76) (0,3) (0,1) (0,4) 

6 258** 38 15,6** 6,4 0,5 0,16 1,49** 
 (50) (10) (7) (2,1) (0,2) (0,05) (0,5) 

8 652** 41,1 1,8 1,3 1,1** 0,18** 0,07 
 (178) (9) (0,7) (0,4) (0,2) (0,03) (0,03) 

 
 
Taula 7.3. Concentració mitjana de metalls en macroinvertebrats (i error estàndard) durant l’any 2003. 
S’indiquen només les diferències significatives dels punts afectats respecte els punts de control (Games-
Howell, *p<0,05; **p<0,01). 
 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 
Control 133 36,5 1,5 4,6 0,71 0,13 0,13 
 (16) (7) (0,4) (0,94) (0,13) (0,03) (0,03) 

2 333* 61,1 1,5 0,6* 3,5 0,47* 0,12 
 (67) (11) (1) (0,29) (1) (0,2) (0,03) 

2.1 886 122 6,5 3,9 6,2 0,91 0,27 
 (274) (29) (3) (2) (3) (0,3) (0,08) 

3 373** 54,7 5,9** 3,7 4,5** 0,72** 0,9* 
 (60) (13) (1) (0,81) (0,99) (0,13) (0,33) 

4 188 35,1 8** 4,3 0,99 0,26 0,46 
 (27) (4) (2) (1) (0,23) (0,07) (0,15) 

5 162 44,4 4,3* 2,5 4,5 0,16 0,37 
 (20) (4) (0,98) (0,71) (2,7) (0,03) (0,11) 

6 246* 65,2* 5 5 0,81 0,2 0,18 
 (45) (12) (1,4) (0,94) (0,28) (0,07) (0,07) 

7.1 140 83** 1 3 0,32 0,13 0,08 
 (19) (9) (0,19) (0,6) (0,1) (0,03) (0,01) 

8 148 57,7 0,31 2,1 0,8 0,23 0,18 
 (19) (12) (0,08) (0,63) (0,28) (0,1) (0,11) 
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durant el 1998. Aquests augments són més 
importants als punts propers a la mina (fins al 
punt 3) i per al Cd i el Tl (de 4 a 9 vegades), 
mentre que aigües avall del punt 4 els augments 
són com a màxim de 6 cops les concentracions 
de control, i, en general, es troben valors 
semblants o fins a 2 vegades superiors que als 
controls. És clar, doncs, i comparant les dades 
de 1998 amb les de 2003, que les 
concentracions de metalls als macroinvertebrats 
dels punts afectats per les mines d’Aznalcóllar 
han disminuït en el temps. 
 
Evolució temporal 
 
Des del juliol de 1998 i al llarg del temps, les 
concentracions de metalls en macroinvertebrats 
han anat variant, amb una tendència general a la 
disminució malgrat existir fortes diferències en 
funció dels punts de mostreig i dels metalls. A 
les figures 7.2, 7.3, 7.4 i 7.5 es mostra 
l’evolució temporal de les concentracions de 
Zn, Cu, Pb i As respectivament, en cinc punts 
del riu Guadiamar (punts de control, punts 3 i 4 
a la zona fluvial, i punts 6 i 8 a la maresma). 
Altres metalls fortament correlacionats amb 
aquests (Taula 7.1) mostren també una 
distribució temporal semblant. 
 
Destaca, en primer lloc, l’elevada variabilitat en 
els resultats dels punts afectats, especialment 

durant els primers mesos de mostreig, quan les 
concentracions de metalls són més elevades, ja 
que en un mateix lloc i moment es troben 
organismes amb concentracions de metalls molt 
diferents. Als punts de control, en canvi, no es 
dóna aquesta variabilitat tan acusada. Els 
coeficients de variació presenten diferències 
significatives entre els punts de mostreig 
(Kruskal-Wallis, p<0,0005). 
 
Segons la zona, les concentracions de Zn en 
macroinvertebrats han tendit a disminuir o a 
mantenir-se. Així doncs, mentre que a 15 km de 
les mines (punt 3) les concentracions es 
mantenen a nivells semblants durant tot el 
període d’estudi (Figura 7.2, punt 3) i durant el 
2003 encara són significativament superiors que 
les dels punts de control (Taula 7.3), aigües 
avall s’aprecia una disminució, que és 
especialment acusada al punt més allunyat 
(Figura 7.2, punt 8). De forma molt semblant es 
comporta el Cd, encara que, malgrat tot, no 
mostra una disminució tan acusada al punt 8 
degut a què les concentracions de l’any 1998 en 
aquesta zona no eren tan elevades com les de 
Zn (Taula 7.2). 
 
Per contra, el Cu mostra una disminució que és 
més elevada als punts propers a la mina que als 
més allunyats (Figura 7.3). Fins i tot en aquests 
punts allunyats d’Entremuros sembla apreciar-
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Figura 7.2. Evolució temporal de la concentració de Zn en macroinvertebrats. Els valors són mitjanes i 
errors estàndard. En cercles blancs, punts de control; en negre, punts afectats. Una distribució semblant 
s’observa per al Cd (Taula 7.1). 
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se un augment de la concentració de Cu, cosa 
que fa que mentre durant el 1998 no 
s’observaren diferències amb els punts de 
control (Taula 7.2), durant l’any 2003 les 
concentracions de Cu en aquests punts siguin 
significativament superiors a les de control 
(Taula 7.3).  

 
El Pb (i de forma semblant l’Sb i, en menor 
mesura, el Tl) segueixen una ràpida disminució 
temporal al llarg de tot el riu Guadiamar, des de 
l’explotació minera al final d’Entremuros 
(Figura 7.4). Aquesta disminució és molt forta 
fins a l’any 2000, mentre que després la 
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Figura 7.3. Evolució temporal de la concentració de Cu en macroinvertebrats. Els valors són mitjanes i 
errors estàndard. En cercles blancs, punts de control; en negre, punts afectats. 
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Figura 7.4. Evolució temporal de la concentració de Pb en macroinvertebrats. Els valors són mitjanes i 
errors estàndard. En cercles blancs, punts de control; en negre, punts afectats. Una distribució semblant 
s’observa per l’Sb i el Tl. 
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disminució és més lenta. Malgrat tot, durant el 
2003, cinc anys després de l’accident 
d’Aznalcóllar, encara s’observen 
concentracions de Pb significativament 
superiors als punts 3, 4 i 5 respecte els control, 
mentre que pel Tl i l’Sb només el punt 3 
presenta diferències (Taula 7.3). 
 
Finalment, l’As també ha disminuït al llarg del 
temps en aquells punts més propers a la mina 
(fins a 25 km aigües avall, punt 4), mentre que 
a la zona d’Entremuros les concentracions 
s’han mantingut amb nivells bastant constants 
al llarg de tot el període (Figura 7.5). Així 
doncs, a la zona superior (des del punt 2 al 4) 
les concentracions d’As en macroinvertebrats 
han passat de ser superiors a les de control el 

1998 a ser inferiors i, en algun cas, 
significativament inferiors al 2003 (punt 2, 
Taula 7.3). Per contra, des del Vado del Quema 
(punt 5) al final d’Entremuros no s’observen 
diferències significatives amb els punts de 
control, ni durant el 1998 (Taula 7.2) ni al cap 
de cinc anys (Taula 7.3), però malgrat que els 
valors mitjans siguin semblants, la variabilitat 
de les dades és major als punts afectats que als 
de control.  
 
Relacions amb l’ambient 
 
Les concentracions de metalls en 
macroinvertebrats es troben relacionades amb 
les concentracions de metalls ambientals, siguin 
dissolts en l’aigua o en el sediment (Taula 7.4). 
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Figura 7.5. Evolució temporal de la concentració d’As en macroinvertebrats. Els valors són mitjanes i 
errors estàndard. En cercles blancs, punts de control; en negre, punts afectats. 
 

 
Taula 7.4. Coeficients de correlació de Spearman entre la concentració de metalls en macroinvertebrats, i 
la concentració del metall a l’aigua o al sediment, o diferents paràmetres fisicoquímics. 
 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 
Metall a l’aigua 0,58*** 0,37*** 0,14 0,19 0,51*** 0,68*** 0,23** 
Metall al sediment 0,63*** 0,15 0,47*** -0,03 0,33* 0,62*** 0,31** 
Temperatura 0,07 0,14 -0,04 -0,07 0,09 0,06 0,01 
pH -0,30*** -0,02 -0,20** 0,05 -0,22** -0,38*** -0,16 
Conductivitat 0,18** 0,19** -0,03 -0,06 0,06 0,17** 0,07 
Alcalinitat -0,29*** -0,22** 0,06 0,18** -0,42*** -0,31*** 0,07 
Sòlids en suspensió -0,14 -0,03 -0,20** -0,26* -0,31*** -0,20** -0,14 
*p<0,05; **p<0,005; ***p<0,0005 
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Així doncs, metalls com el Zn, el Tl i l’Sb estan 
relacionats amb les concentracions d’aquests 
dos compartiments de forma similar, mentre 
que el Cd en macroinvertebrats es troba més 
relacionat amb les concentracions a l’aigua que 
al sediment. El Cu acumulat en els organismes 
només presenta relació amb el Cu dissolt en 
l’aigua, mentre que el Pb, només amb aquell 
que es troba als sediments. Per contra, l’As 
acumulat en els macroinvertebrats no presenta 
cap relació significativa amb les concentracions 
a l’aigua o al sediment. 
 
A banda, altres paràmetres fisicoquímics de 
l’ambient també tenen influència en determinar 
les concentracions de metalls acumulades pels 
organismes. Així doncs, per exemple, el pH, 
l’alcalinitat o la concentració de sòlids en 
suspensió es troben inversament correlacionats 
amb alguns metalls, mentre que la conductivitat 
s’hi correlaciona positivament. Malgrat tot, els 
coeficients de correlació entre tots aquests 
paràmetres i les concentracions de metalls en 
els organismes són baixes (Taula 7.4). La 
temperatura no presenta cap influència 
significativa en la concentració de metalls 
acumulada pel conjunt dels macroinvertebrats 
analitzats. 
 
La relació entre els metalls acumulats als 
macroinvertebrats i els que es troben a 
l’ambient també pot mostrar-se a partir dels 
factors de bioconcentració (FBC). En general, 
els FBC per a cada metall (Taula 7.5) presenten 
valors molt variables, observant-se diferències 
entre els punts de mostreig (ANOVA, p<0,005) 
excepte pel Tl del sediment. Els FBC són molt 
elevats quan es compara la concentració de 
metalls en els organismes i la concentració a 
l’aigua, ja que mentre en un cas parlem de µg/g, 
en l’altre es parla de µg/l. Les concentracions 

en organismes poden ser fins a 105 cops 
superiors que les de l’aigua; el Pb és el metall 
que més es magnifica i l’Sb, el que menys. Per 
contra, els metalls al sediment es troben en 
ordres de magnitud semblants que als 
organismes, de manera que els FBC són baixos, 
i fins i tot de vegades inferiors a 1. El metall 
que més es concentra és el Cd mentre el que 
menys és el Pb – contràriament a l’aigua. 
 
Per a tots els metalls analitzats, els FBC 
disminueixen en augmentar la concentració 
ambiental de metalls. Aquesta disminució és de 
tipus potencial, ja que en treure el logaritme 
decimal de les dues variables les dades 
s’ajusten a una recta (Taula 7.6). Malgrat tot, 
alguns metalls presenten valors de FBC molt 
variats per a concentracions ambientals 
semblants, de manera que els coeficients de 
regressió són baixos. Així doncs, metalls com el 
Zn, el Cu, el Cd o el Tl a l’aigua o bé el Zn, el 
Cu i el Cd al sediment, presenten una bona 
relació amb els respectius FBC, mentre que per 
contra, l’Sb o l’As a l’aigua, o el Tl i el Pb al 
sediment, mostren més variabilitat en la relació 
amb els FBC (Figura 7.6). 
 
Taula 7.6. Quadrat del coeficient de regressió lineal 
(R2) entre la concentració de metalls en aigua o 
sediment i el factor de bioconcentració en 
macroinvertebrats. Dades prèviament transformades 
a logaritme decimal. ***p<0,005. Vegeu també la 
Figura 7.6. 
 

 Aigua Sediment 
Zn 0,959*** 0,821*** 
Cu 0,876*** 0,803*** 
Pb 0,546*** 0,204*** 
As 0,334*** 0,550*** 
Cd 0,704*** 0,609*** 
Tl 0,679*** 0,152*** 
Sb 0,296*** 0,557*** 

Taula 7.5. Factors de bioconcentració dels metalls en macroinvertebrats respecte les concentracions de 
l’aigua o del sediment. Es mostra el valor mitjà, la desviació estàndard (DE) i els valors mínims i 
màxims. 
 

 Aigua  Sediment 
 Mitjana DE mín màx  Mitjana DE mín màx 

Zn 3048 3422 3 12907  1,20 1,5 0,048 6 
Cu 5780 5533 66 29341  1,83 2,7 0,052 17 
Pb 11743 69574 21 650424  0,10 0,1 0,001 1 
As 1036 1884 29 14692  0,29 0,4 0,002 2 
Cd 2655 4002 9 23680  3,93 7,8 0,044 50 
Tl 1175 1511 2 7581  0,69 0,7 0,022 3 
Sb 522 1136 10 9333  0,34 0,5 0,003 3 
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DISCUSSIÓ 
 
Com a conseqüència de l’existència de 
quantitats elevades de metalls pesants al medi 
aquàtic, els organismes acumulen metalls al 
cos, siguin teixits interns, cutícules externes o 
continguts intestinals, en quantitats també més 
elevades que a les zones sense contaminar. En 
rius, l’existència d’una font de metalls pesants 
puntual o al llarg d’una determinada zona crea 
un gradient longitudinal de diferents 
concentracions ambientals de metalls, 
concentracions que tendeixen a disminuir 
aigües avall de la font de forma lineal si es 
tracta de distàncies curtes (Solà, 2001; Solà et 
al., en premsa) o bé de forma exponencial, quan 
es tracta de distàncies llargues (Farmer i 
Graham, 2003). Com a conseqüència, als rius 
amb fonts de contaminació metàl·lica, sigui 
minera, industrial, urbana o, fins i tot, natural, 
els macroinvertebrats presenten concentracions 
de metalls més elevades que en llocs sense 
aquestes aportacions, i que tendeixen a 
disminuir a mesura que s’allunyen de la font 
metàl·lica (Beltman et al., 1999; Cain et al., 
1992, 2000; Cain i Luoma, 1998; Jamil et al., 

1999). Malgrat tot, en alguns casos, centenars 
de km aigües avall de la font de contaminació, 
encara poden detectar-se concentracions de 
metalls en macroinvertebrats més elevades que 
aigües amunt (Cain et al., 1992; Smolders et al., 
2003). Al riu Guadiamar, també s’observa una 
disminució de les concentracions ambientals de 
metalls aigües avall de les mines d’Aznalcóllar 
(Capítol 3), cosa que es tradueix en una 
disminució de les concentracions acumulades 
en els macroinvertebrats. I malgrat això, 60 km 
aigües avall de les mines els macroinvertebrats 
presentaven l’any 1998 concentracions d’alguns 
metalls (Zn, Cd, Tl) més elevades que en les 
zones no afectades, i en aquests casos, no es 
coneixen fonts d’entrada d’aquests metalls en 
punts intermedis. 
 
De vegades, però, la disminució de la 
concentració de metalls en els 
macroinvertebrats no segueix una tendència 
clara aigües avall, i es troben llocs on, malgrat 
les concentracions ambientals siguin més 
elevades, les concentracions en 
macroinvertebrats poden ser inferiors que 
aigües avall (per ex., Kiffney i Clements, 1993; 
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Figura 7.6. Relació entre la concentració de metalls al medi i el factor de bioconcentració en 
macroinvertebrats. Es mostra el metall amb el valor màxim (a i c) i mínim (b i d) de coeficient de regressió 
(R), tant per l’aigua (a i b) com pel sediment (c i d). Vegeu també la Taula 7.6. 
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Smolders et al., 2003). L’acumulació de metalls 
pesants pels organismes aquàtics depèn en part 
de les característiques intrínseques de cada 
individu (vegeu el Capítol 6) però també en 
bona mesura de les condicions fisicoquímiques 
ambientals, responsables de determinar la 
forma en què es troben els metalls i, en 
conseqüència, la seva biodisponibilitat (per a 
més detalls, vegeu els Capítols 3 i 6). La menor 
acumulació de metalls als macroinvertebrats 
dels punts més propers a les mines 
d’Aznalcóllar (punts 2 i 2.1), malgrat presentar 
aquests punts concentracions de metalls 
ambientals superiors que aigües avall, pot estar 
deguda a diferències en les característiques 
fisicoquímiques com és, principalment, el baix 
pH de les seves aigües. En rius amb pH baixos 
però elevades concentracions de metalls s’han 
observat acumulacions en macroinvertebrats 
més baixes que en altres punts en què, tot i que 
les concentracions ambientals de metalls són 
inferiors, el pH és neutre (Vuori, 1993). Aquest 
fet pot estar degut a la competència que creen 
els protons amb alguns metalls pels llocs d’unió 
a les membranes cel·lulars (Moore i 
Ramamoorthy (1984) a Vuori, 1993), cosa que 
fa que no s’incorporin tants metalls a 
l’organisme. La variació estacional del pH al 
punt 2.1, que fa que als estius l’aigua perdi la 
neutralitat (Capítol 3), pot explicar també la 
major variabilitat en la concentració de metalls 
bioacumulada pels macroinvertebrats d’aquest 
punt respecte els organismes del punt 2, amb 
pH sempre inferior a 6. Ara bé, també cal tenir 
en compte la baixa densitat d’organismes en 
aquests punts (Capítol 4), degut a la forta 
contaminació tant per metalls com per baix pH 
que limita la riquesa i l’abundància de les 
comunitats de macroinvertebrats (Amisah i 
Cowx, 2000; Clements et al., 2000; Hirst et al., 
2002; Mori et al., 1999; Norris et al., 1982; 
Smolders et al., 2003; Tarras-Wahlberg et al., 
2001; Watanabe et al., 2000; Xu et al., 2003). 
Aquest fet fa que es disposi d’un nombre de 
mostres inferiors a altres punts, a la vegada que 
prop d’un 60% dels individus recol·lectats són 
adults de coleòpter o heteròpter amb capacitat 
de vol i que, en conseqüència, poden abandonar 
els medis que els són desfavorables (Montes i 
Ramírez-Díaz, 1981; Ortega et al., 1991; 
Velasco et al., 1998). Per tant, pot donar-se el 
cas que part dels organismes recol·lectats no 
portessin un temps gaire llarg al riu, i presentin 
menys concentració de metalls acumulats per 
haver patit una exposició més curta (Clements 

et al., 2002; Gerhardt, 1995; Parlak et al., 1999; 
Redeker i Blust, 2004). Tot i així, aquest fet no 
explica per sí sol aquestes concentracions de 
metalls més baixes als punts propers a les mines 
que uns km aigües avall, ja que la mateixa 
tendència es nota en organismes sense capacitat 
de vol com són les larves de zigòpter (Solà i 
Prat, 2003) o les de tricòpter (Capítol 8). 
 
En altres zones del Guadiamar també s’aprecien 
en alguns moments concentracions de metalls 
en els macroinvertebrats superiors que aigües 
amunt. És el cas del Cu als punts inferiors de la 
zona de maresma, especialment a partir de l’any 
2000, on les concentracions acumulades són 
superiors que aigües amunt. D’una banda pot 
influenciar el fet de que una part important dels 
organismes analitzats són crustacis, amb 
concentracions de Cu més elevades que altres 
organismes (per ex., Depledge i Bjerregaard, 
1989, o el Capítol 6). D’altra banda, 
l’existència d’una font de Cu en aquesta zona 
diferent a les mines (els sulfats de Cu de 
l’agricultura, Capítol 3), pot fer variar tant les 
concentracions ambientals del metall (més 
elevades a l’estiu), com la seva 
biodisponibilitat.  
 
La major part de la contaminació metàl·lica que 
pateix el riu Guadiamar prové de les mines 
d’Aznalcóllar, tant de l’explotació passada com 
de la present. Ara bé, l’accident ocorregut 
l’abril de 1998 va suposar una forta entrada de 
metalls a l’ecosistema (Grimalt et al., 1999), i 
un augment sobtat de les concentracions tant a 
l’aigua com al sediment. No obstant, amb el pas 
del temps, les tasques de neteja i les avingudes 
naturals, les concentracions ambientals en 
general van anar disminuint (Capítol 3) i amb 
elles, les concentracions acumulades als 
organismes. En sistemes que no han patit 
accidents d’aquest tipus i en què, per tant, no hi 
ha hagut un augment sobtat i extraordinari de la 
concentració de metalls, les concentracions de 
metalls en els organismes aquàtics també 
tendeixen a variar de forma estacional (Hare i 
Campbell, 1992) ja que probablement les 
condicions fisicoquímiques del medi també 
varien contribuint a modificar les 
concentracions ambientals de metalls (Xu et al., 
2003). A més a més, el grau d’adaptació als 
metalls de les poblacions d’alguns insectes 
també varia en l’espai i el temps, fent variar les 
concentracions bioacumulades (per ex., 
Groenendijk et al., 1999). Però aquestes 
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variacions estacionals són menors si es 
comparen amb les variacions observades al 
llarg dels anys tant al Guadiamar com a altres 
rius contaminats on, o bé hi ha hagut un 
augment sobtat de la contaminació metàl·lica, o 
bé s’han pres mesures per fer disminuir la 
contaminació. Així doncs, durant els 8 anys 
posteriors a la posada en marxa de les mesures 
de restauració a les mines de Leadville 
(Colorado, EUA) s’observa una disminució de 
la concentració de metalls tant a l’aigua com als 
invertebrats (Clements et al., 2002). En punts 
no afectats per contaminacions metàl·liques, les 
concentracions de metalls en els organismes 
tendeixen a mantenir-se constants al llarg del 
temps (Cain et al., 1992). Al riu Guadiamar, 
cinc anys després de l’accident d’Aznalcóllar, 
la contaminació de metalls persisteix, les 
concentracions de metalls a l’aigua es mantenen 
elevades fins a 15 km aigües avall de la mina i, 
en alguns punts inferiors, s’observen pics per al 
Zn i el Cd, o fins més de 40 km per al Cu, el Tl 
i l’Sb; les concentracions del sediment són 
superiors que als punts de control fins a més de 
60 km sota les mines, malgrat que en alguns 
casos els valors no superen els llindars de 
toxicitat (Capítol 3). Aquest fet contribueix 
doncs a què més de cinc anys després de 
l’accident miner, els organismes aquàtics del 
Guadiamar encara mostrin concentracions 
elevades de Zn (el millor traçador de la 
contaminació d’Aznalcóllar) fins a 40 km 
aigües avall de les mines, mentre que pels altres 
metalls, les concentracions siguin elevades fins 
a 30 km per al Pb i 15 km per als altres metalls 
aigües avall, malgrat que totes les 
concentracions hagin disminuït respecte les 
registrades l’any de l’accident miner.  
 
Especialment en els punts del Guadiamar 
afectats per les mines d’Aznalcóllar, la 
concentració de metalls acumulada pels 
organismes és molt variable. Aquest fet pot ser 
atribuït d’una banda al fet d’ajuntar taxons 
diferents (Hare, 1992), amb edats i mides també 
diferents (Krantzberg, 1989), però també a la 
pròpia variabilitat individual, que sol ser 
elevada (Vuori i Kukkonen, 1996; Evans et al., 
2002). Malgrat que per a la comparació entre 
diferents punts o moments de les 
concentracions de metalls acumulades pels 
organismes és recomanable analitzar mostres 
del mateix taxó i estadi de desenvolupament 
(Hare i Campbell, 1992), l’anàlisi conjunta del 
cos sencer de diferents macroinvertebrats dóna 

una bona idea de les concentracions ambientals 
de metalls, i permet mostrar diferències entre 
punts o moments, especialment en un sistema 
tan fortament contaminat com la meitat inferior 
de la conca del Guadiamar. 
 
Per molts dels metalls analitzats, les 
concentracions trobades en organismes estan 
directament relacionades amb les 
concentracions ambientals, tant a l’aigua com al 
sediment, malgrat que alguns autors consideren 
que la via més important d’incorporació de 
metalls és l’aliment (Kiffney i Clements, 2003). 
Des de l’aigua els metalls poden adsorbir-se a 
les cutícules externes, i ser incorporats als 
teixits interns, sobretot a partir de les brànquies 
o altres parts menys quitinoses. El sediment pot 
contribuir de forma important a les 
concentracions acumulades ja que és un 
compartiment amb elevades concentracions de 
metalls (Luoma, 1989), i aquests poden ser 
incorporats al cos dels organismes bé per 
contacte directe de les superfícies o les capes 
límit (Barron, 1995), bé pel contacte amb 
l’aigua intersticial o bé a través de la ingesta 
(Campbell i Tessier, 1991), fent augmentar les 
concentracions totals en macroinvertebrats. Les 
correlacions que mostren els metalls acumulats 
als organismes del riu Guadiamar amb les 
concentracions ambientals indiquen la 
importància dels metalls dissolts a l’aigua en el 
cas del Zn, el Cu, el Cd, el Tl i l’Sb, i la 
importància del sediment per al Zn, el Pb, el Tl 
i, en menor mesura, el Cd i l’Sb. Experiments 
de laboratori suggereixen que la incorporació 
de Zn i Cd en l’efemeròpter Hexagenia rigida 
es dóna principalment a partir del contingut 
intestinal, mentre que l’entrada de Zn, Cd i Pb 
des de l’aigua és negligible (Hare et al., 1991). 
Ara bé, en tricòpters i àcars depredadors, 
l’entrada de Cd també es fa des del contingut 
intestinal, però el Zn és incorporat 
principalment des de l’aigua, mentre que el Cu 
s’incorpora de forma semblant des de tots dos 
compartiments (Hare, 1992). Falta encara molt 
coneixement sobre les principals vies d’entrada 
dels metalls als organismes, ja que poden ser 
específiques de cada espècie i metall en 
concret. El conjunt de taxons de 
macroinvertebrats analitzats aquí mostra les 
mateixes relacions amb l’ambient que altres 
taxons aïllats com el tricòpter Hydropsyche 
(Capítol 8; vegeu-lo també per a més 
informació sobre les relacions amb l’ambient).  
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L’estat de contaminació dels organismes i el 
seu ambient es pot expressar també a partir dels 
factors de bioconcentració (FBC) (Hare, 1992). 
Els organismes aquàtics presenten 
concentracions de metalls d’uns ordres de 
magnitud semblants a les concentracions que es 
troben al sediment (Karouna-Renier i Sparling, 
2001; Smith et al., 1996; Timermans et al., 
1989), motiu pel qual els FBC respecte el 
sediment són baixos (Klavins et al., 1998). Per 
contra, els FBC respecte l’aigua són molt 
elevats (per ex., Vuori, 1993) i mai es troba una 
concentració de metalls inferior als organismes 
que a l’aigua. Els FBC d’una banda ens mostren 
indirectament la biodisponibilitat d’un metall 
entre els diferents compartiments o esglaons 
tròfics, de manera que aquells metalls amb FBC 
més elevats són, previsiblement, els que es 
troben en formes més biodisponibles (Besser et 
al., 2001). Ara bé, amb dades directament del 
camp on hi intervenen molts factors diferents, 
és més difícil interpretar el significat dels FBC 
(Hare, 1992) i en el nostre cas, l’anàlisi 
conjunta de diferents taxons i de les 
concentracions incorporades en tot el cos de 
l’organisme (intern i extern, acumulat o no) fa 
incorrecta l’extrapolació cap a la 
biodisponibilitat. A més a més, cal tenir en 
compte que, al marge de la biodisponibilitat, les 
quantitats de metalls finalment bioacumulades 
depenen del balanç global de les taxes 
d’incorporació i d’eliminació del metall per part 
de l’organisme (Brown i Depledge, 1998), que 
a la seva vegada, poden dependre dels 
mecanismes fisiològics dels animals (Hare, 
1992). Gràcies a aquests mecanismes, els 
organismes regulen les seves concentracions de 
metalls, però de formes i amb eficiències 
diferents segons el metall. Així doncs, sembla 
que per als metalls essencials (com el Zn o el 
Cu) existeixen mecanismes de regulació i 
acumulació que comporten que finalment, els 
FBC siguin més elevats que per als metalls no 
essencials (com el Pb o el Cd) (Hare, 1992). Els 
nostres resultats, però, no permeten observar 
aquestes diferències entre els metalls. 
 
L’existència d’alguns d’aquests mecanismes de 
regulació pot deduir-se de la posada en marxa 
de mecanismes d’excreció en augmentar les 
concentracions ambientals de metalls, cosa que 
fa que disminueixin els FBC (Klavins et al., 
1998). Per exemple, es creu que alguns 
tricòpters poden expulsar grànuls amb As un 
cop n’han acumulat al cos en certes quantitats 

(Canivet et al., 2001), mentre que alguns 
crustacis marins en medis amb baixes 
concentracions de metalls poden mantenir 
constant la seva concentració interna de Zn 
quan se n’augmenta l’entrada a l’organisme, 
gràcies a un augment de les taxes d’excreció; 
regulació que deixa de funcionar quan les 
concentracions ambientals són massa elevades 
(Brown i Depledge, 1998). La disminució dels 
FBC en augmentar els metalls ambientals és 
deguda a l’existència de llindars superiors 
d’acumulació de metalls per part dels 
organismes. Així dons, d’una banda, les taxes 
d’incorporació d’un metall com el Cd s’ajusten 
bé a l’equació cinètica de Michaelis-Menten per 
la qual a concentracions ambientals creixents, 
s’arriba a un valor asimptòtic de les taxes 
d’incorporació (Redeker i Blust, 2004), fent que 
la concentració en els organismes augmenti més 
lentament que la concentració ambiental. 
Igualment, la taxa d’incorporació de Zn pot 
reduir-se en augmentar les concentracions de 
Zn ambientals (Shi i Wang, 2004), mentre que 
les taxes d’eliminació són independents de les 
concentracions ambientals de metalls (Evans et 
al., 2002). Per aquesta via, també poden 
mantenir-se concentracions de metalls als 
organismes relativament constants mentre 
augmenta la concentració ambiental, fent 
disminuir els FBC. D’altra banda, l’acumulació 
de metalls als organismes els pot arribar a 
suposar la mort; els organismes, doncs, 
acumulen fins una concentració crítica mitjana, 
a partir del qual els organismes moren, que és 
independent tant del temps d’exposició com de 
les concentracions ambientals (Redeker i Blust, 
2004). L’ajust a funcions potencials obtingut 
amb els nostres resultats mostra com al riu 
Guadiamar i a partir d’unes certes 
concentracions ambientals, s’arriba ràpidament 
a les concentracions màximes en 
macroinvertebrats.  
 
En resum, de l’anàlisi espaciotemporal de les 
concentracions de metalls en els 
macroinvertebrats del riu Guadiamar es 
dedueix, d’una banda, que la fauna aquàtica 
està afectada per un o més dels metalls 
analitzats fins desenes de km aigües avall de 
l’explotació minera, i que fins i tot en punts 
allunyats de les mines, altres fonts de 
contaminació metàl·lica també poden afectar 
l’ecosistema. D’altra banda, els diferents factors 
que han fet disminuir les concentracions de 
metalls ambientals des de 1998 fins a 2003 han 



CAPÍTOL 7 

 200

contribuït a què les concentracions acumulades 
en els macroinvertebrats també descendeixin, 
malgrat cinc anys després de l’accident encara 
hi ha metalls a la xarxa tròfica de punts 
allunyats de les mines d’Aznalcóllar. Els 
diferents mecanismes d’incorporació, de 
regulació i de tolerància dels metalls per part 
dels organismes provoquen que els 
macroinvertebrats presentin ràpidament un límit 
de saturació de les concentracions 
bioacumulades, que es tradueix en un descens 
dels FBC a mida que augmenten les 
concentracions ambientals de metalls. 
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Les poblacions d’Hydropsyche spp (Trichoptera, Hydropsychidae) del riu 
Guadiamar. Acumulació de metalls pesants 
 
INTRODUCCIÓ 
 
L’ús dels macroinvertebrats com a indicadors 
biològics de la qualitat de l’aigua està 
àmpliament estès sigui quina sigui la causa de 
les alteracions que pateix un ecosistema fluvial 
(Cairns i Pratt, 1993; Hellawell, 1986; Reice i 
Wohlenberg, 1993; Rosenberg i Resh, 1993). 
Sovint s’utilitza el conjunt de la comunitat 
macroinvertebrada per a fer aquesta anàlisi, tant 
en els casos en què es valora la riquesa de la 
comunitat, com en aquells altres en què es 
busquen organismes indicadors de 
determinades condicions ambientals. Ara bé, les 
respostes a les diferents pertorbacions no són 
les mateixes per a tots els organismes, ni 
tampoc la resposta d’un mateix organisme a 
estressos diferents (van der Geest et al., 1999). 
Algunes vegades, o per alguns tipus de 
pertorbació en concret, és més efectiu centrar el 
seguiment en una o poques espècies de les 
quals se’n conegui la seva resposta a aquell 
determinat estrès per poder valorar de forma 
més exacta el grau d’alteració del medi. Per tal 
que un organisme sigui un bon sentinella, cal 
que compleixi una sèrie de característiques, ja 
que d’una banda ha de ser prou sensible a la 
pertorbació com per poder donar respostes 
diferents als diferents graus de pertorbació, i 
d’altra banda també ha de presentar una certa 
tolerància perquè no desaparegui completament 
dels medis pertorbats. 
 
Els tricòpters han estat apuntats per diversos 
autors com a bons indicadors de la qualitat de 
l’aigua, gràcies a l’ampli rang de perfils 
ecològics que mostren (Berlin i Thiele, 2002; 
Bonada, 2003; Dohet, 2002; Resh, 1992; 
Waringer i Graf, 2002), així com també, molt 
útils com a sentinelles de la contaminació 
metàl·lica (Vuori, 1993). Malgrat que alguns 
taxons desapareixen d’aquells llocs amb 
elevades concentracions ambientals de metalls 
(Gower et al., 1994), altres vegades la riquesa 
taxonòmica de tricòpters no es veu afectada 
(Malmqvist i Hoffsten, 1999). Dins dels 
tricòpters, la família dels Hydropsychidae és 
potser la més utilitzada. Els hidropsíquids, que 
habiten les zones de corrent de rius de tot el 
món, són organismes bastant sedentaris, i es 
construeixen xarxes on viuen i amb les quals 

capturen la matèria particulada suspesa per 
alimentar-se. Els seus hàbits alimentaris fan que 
juguin un paper molt important en el processat 
de la matèria orgànica fluvial, motiu pel qual 
són abundants en molts rius (Mackay i 
Wiggins, 1979). A la zona mediterrània, els 
hidropsíquids (juntament amb els 
Hydroptilidae) conformen la família de 
tricòpters més important, tant en riquesa 
d’espècies com en abundància d’individus 
(Giudicelli et al., 1985), amb 26 espècies a la 
península Ibèrica, 22 de les quals, del gènere 
Hydropsyche (González et al., 1987, 1992). A 
l’Andalusia meridio-occidental, habiten al llarg 
dels cursos fluvials, i les espècies es segreguen 
segons l’altitud i les condicions ambientals 
(Gallardo et al., 1998; González et al., 1990). 
 
Els hidropsíquids compleixen els requeriments 
per a ser uns bons bioindicadors (segons 
Hellawell, 1986), ja que són abundants i 
àmpliament distribuïts, toleren grans variacions 
de la qualitat de l’aigua, reaccionen amb canvis 
morfològics, químics i de comportament davant 
aquestes variacions ambientals, i se’n coneix 
prou la seva autoecologia (Vuori, 1993, 1995). 
Per aquests motius, han estat proposats com a 
organismes indicadors de la contaminació 
metàl·lica dels rius (Cain et al., 1992), a la qual 
presenten respostes variades a diferents escales 
d’observació. Així doncs, certes concentracions 
de metalls al medi els provoquen canvis 
bioquímics com l’aparició de proteïnes de 
l’estrès (Werner et al., 2001), canvis 
morfològics en les brànquies o les papil·les 
anals (Leslie et al., 1999; Vuori, 1994, 1995; 
Vuori i Kukkonen, 1996), o canvis de 
comportament, tant pel que fa al temps destinat 
a diferents tasques com la ventilació (van der 
Geest et al., 1999), com pel que fa al 
comportament territorial (Vuori, 1994), com, 
fins i tot, afectant les estructures –xarxes– que 
ells construeixen (Tessier et al., 2000). A més a 
més, en llocs contaminats, tendeixen a 
acumular concentracions de metalls més 
elevades que alguns altres taxons (vegeu el 
Capítol 6 o Kiffney i Clements, 1993), i 
relacionades amb les concentracions ambientals 
(Cain et al., 1992; Maret et al., 2003; Vuori, 
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1993), cosa que els fa útils tant per l’estudi de 
la bioacumulació com per a determinar la 
biodisponibilitat dels metalls del medi.  
 
Les concentracions totals de metalls que 
acumulen els organismes són un bon indicador 
si el que es vol és reflectir les concentracions 
ambientals de metalls, o bé determinar 
possibles efectes sobre les cadenes tròfiques 
(Hare, 1992). La posició intermèdia que ocupen 
els hidropsíquids a la xarxa tròfica fluvial, i el 
seu paper en traslladar els metalls des de les 
algues o la matèria en suspensió 
(compartiments amb elevades concentracions 
de metalls, Beltman et al., 1999; Farag et al, 
1998; Kiffney i Clements, 1993) als grans 
depredadors, fa augmentar l’interès en conèixer 
els metalls que poden acumular. Ara bé, els 
metalls que realment causaran els efectes sobre 
els individus són aquells que es troben 
bioacumulats en els teixits, i que, per tant, han 
estat incorporats pels organismes gràcies a què 
estaven al medi en formes biodisponibles. És 
conegut que els metalls en els organismes 
aquàtics poden trobar-se també units a les 
cutícules externes (Krantzberg i Stokes, 1988) o 
bé formant part del contingut intestinal 
(Chapman, 1985), i que en cap d’aquests casos 
els metalls afecten el funcionament dels 
organismes; les concentracions totals dels 
organismes, per tant, no tenen per què indicar la 
biodisponibilitat d’aquests elements. La 
determinació del contingut de metalls 
biodisponibles és clau en l’avaluació dels 
sistemes afectats per contaminacions 
metàl·liques, ja que són les que realment 
afecten a la flora i la fauna, i per tant, la 
determinació dels metalls en el contingut 
intestinal serà important en determinar la 
incorporació de metalls als teixits (Cain et al., 
1992). 
 
Un altre avantatge de tipus pràctic és que els 
hidropsíquids són, dins els macroinvertebrats, 
organismes de mida mitjana-gran, amb un pes 
sec prou elevat com per permetre, en molts 
casos, l’anàlisi individual dels metalls. La gran 
quantitat de factors que poden afectar les 
concentracions de metalls que un organisme 
acumula (vegeu Hare, 1992, i el Capítol 6) fa 
recomanable estudiar la bioacumulació de 
forma individual.  
 
Tot i així, també poden presentar alguns 
inconvenients. Al ser espècies principalment 

reòfiles (Tachet et al., 2000), són sensibles a 
aquelles alteracions dels hàbitats que impliquin 
la disminució o la pèrdua d’aquestes zones, de 
manera que, com altres espècies, poden estar 
absents dels rius no degut a una mala qualitat de 
l’aigua, sinó a una manca d’hàbitat apropiat 
(Stuijfzand et al., 1999). En alguns casos, però, 
aquest fet també pot aprofitar-se per utilitzar-
los com a indicadors de l’hàbitat, especialment 
en zones on aquests organismes habitin en els 
punts de control.  
 
El principal objectiu d’aquest Capítol és 
documentar la recuperació de la comunitat 
d’hidropsíquids del riu Guadiamar, des de 
l’accident de les mines d’Aznalcóllar l’abril de 
1998, i veure’n algunes afectacions. 
Concretament, els objectius són: 
 

• Estudiar l’abundància espaciotemporal 
dels hidropsíquids al tram fluvial del 
riu Guadiamar. 

• Determinar les concentracions de 
metalls acumulades en els organismes, i 
la seva evolució temporal. 

• Avaluar la proporció de metalls que els 
hidropsíquids segresten dins el seu 
intestí, sense estar, per tant, acumulats 
en els teixits. 

 
METODOLOGIA 
 
Es mostrejaren només els punts de la zona 
fluvial de la conca del Guadiamar (punts 1 a 5) 
des de juliol de 1998 a juliol de 2003. La 
situació dels punts de mostreig i les èpoques 
exactes es troben al Capítol 1 (Figura 1.4 i 
Taules 1.3 i 1.4). 
 
Poblacions d’Hydropsyche 
 
A les zones de ràpids de cada punt de mostreig 
es va recollir una mostra de la comunitat de 
macroinvertebrats tal com s’especifica al 
Capítol 4 (mostres R). Tots els hidropsíquids 
van ser separats i comptats, així com la resta de 
macroinvertebrats de la mostra, que van ser 
identificats i comptats. A part, es prengueren 
mostres també entre la vegetació i el sediment 
fi (mostres V i S, Capítol 4), identificant fins a 
família els organismes i comptant-los. En 
aquells punts o èpoques de mostreig en què no 
hi havia substrats durs a les zones de ràpids, es 
van deixar substrats durs artificials (totxos 
d’argila) durant un temps mínim d’un mes, per 
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tal que fossin colonitzats, ja que la comunitat 
present en aquests substrats és molt semblant a 
la què es troba als ràpids naturals (Capítol 4). 
Aquí s’indicaran com a mostres T. 
 
A partir de la comunitat de macroinvertebrats 
trobada en el conjunt dels hàbitats, s’ha calculat 
l’índex biològic de qualitat de l’aigua IBMWP 
(Alba-Tercedor i Sánchez-Ortega, 1988) que 
classifica les aigües en cinc rangs de qualitat (I: 
molt bona; II: bona; III: moderada; IV: 
deficient; V: dolenta). Aquest índex funciona bé 
en els rius afectats principalment per 
contaminació orgànica, on ha estat àmpliament 
utilitzat (per ex., Zamora-Muñoz i Alba-
Tercedor, 1996; Vivas et al., 2002), i fins i tot 
en algun cas per contaminació de mines de 
carbó (García-Criado et al., 1999). Ara bé, 
molts dels índex biològics no donen els 
mateixos resultats quan la contaminació del 
medi és d’un altre tipus, com per exemple la 
metàl·lica, ja que molts macroinvertebrats tenen 
respostes diferents a pertorbacions diferents 
(Chessman i McEvoy, 1998; van der Geest et 
al., 1999). Els valors que discriminen els rangs 
de qualitat obtinguts amb l’IBMWP varien en 
funció de la tipologia del riu, en fer-ho també la 
comunitat potencial de cada zona (Alba-
Tercedor et al., 2002). Així doncs, s’han 
utilitzats els rangs corresponents als trams 
mitjans i baixos de rius mitjans amb geologia 
calcària (Bonada et al., 2002) ja que el tram 
estudiat del Guadiamar s’ajusta a aquestes 
característiques. A més a més, també s’ha 
calculat la riquesa total de famílies del punt de 
mostreig, la riquesa de famílies d’efemeròpters, 
tricòpters i plecòpters (EPT), i d’odonats, 
coleòpters i heteròpters (OCH), l’abundància 
total d’individus i l’abundància d’hidropsíquids, 
per ser paràmetres associats a l’estructura i la 
diversitat de la comunitat de macroinvertebrats, 
i que han donat bons resultats en l’anàlisi de les 
comunitats del riu Guadiamar (Capítol 4). 
 
En cada punt de mostreig també es varen 
prendre mesures fisicoquímiques com el pH i la 
conductivitat, i s’agafaren mostres d’aigua per a 
l’anàlisi de l’alcalinitat, la concentració de 
sòlids en suspensió totals, i la concentració de 
metalls (Zn, Cu, Pb, As, Cd, Tl, Sb). També 
s’agafaren mostres de sediment fluvial per a 
l’anàlisi de metalls. Les metodologies emprades 
s’especifiquen al Capítol 3. Paral·lelament, es 
calculà l’índex d’hàbitat fluvial (IHF, Pardo et 
al., 2002), seguint la metodologia explicada al 

Capítol 2. S’ha considerat el valor de l’IHF de 
40 com a límit entre un hàbitat insuficient i 
suficient per al desenvolupament de la 
comunitat de macroinvertebrats (Prat et al., en 
premsa). 
 
Metalls en Hydropsyche 
 
A tots els punts i èpoques de mostreig on es van 
trobar hidropsíquids, aquests s’agafaren 
directament al camp per a l’anàlisi de metalls. 
Es posaren en tubs de plàstic prèviament rentats 
amb àcid nítric i es traslladaren en fred al 
laboratori, on es netejaren amb aigua 
bidestil·lada (sistema milliQ, Millipore) abans 
de ser congelats i liofilitzats. Els Hydropsyche 
van analitzar-se amb el cos sencer, obtenint la 
concentració total de metalls, segons la 
metodologia emprada amb la resta de 
macroinvertebrats (Capítol 6). En la majoria de 
casos, gràcies a la mida relativament gran 
d’aquests organismes i a tenir un pes sec prou 
elevat, les anàlisis de metalls van poder-se 
realitzar individualment. Només en algun cas 
on els individus eren petits, s’ajuntaren 
diferents individus per a fer una mostra 
composta. 
 
Eliminació del contingut intestinal 
 
Per al càlcul de la concentració de metalls als 
teixits biològics i, per tant, no al tracte digestiu 
dels organismes, es va procedir a purgar alguns 
individus del seu contingut intestinal, i a 
comparar-los amb individus no purgats per 
saber la proporció de metalls del contingut 
intestinal. L’experiment es va realitzar durant el 
maig de 2003 als punts de mostreig 1, 3 i 5, i 
durant el juliol de 2003 al punt 5, ja que foren 
els llocs amb una densitat més gran 
d’hidropsíquids. Els organismes seleccionats 
tenien tots una mida semblant, entre el quart i el 
cinquè estadi de desenvolupament. 
 
Per això, d’una banda s’agafaren Hydropsyche i 
es guardaren sense aigua en tubs de plàstic per a 
l’anàlisi dels metalls totals. Al laboratori es 
rentaren bé amb aigua bidestil·lada per 
eliminar-los les possibles partícules enganxades 
a la cutícula, abans de congelar-los i liofilitzar-
los (vegeu la metodologia al Capítol 6). D’altra 
banda, s’agafaren Hydropsyche vius 
directament del riu i es posaren en pots amb 
abundant aigua del mateix punt de mostreig, i 
es transportaren en fred fins al laboratori. 
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Durant el transport, la mortalitat fou molt baixa 
(<5%), i en la major part dels casos, nul·la. Al 
laboratori, es col·locà un mínim de 20 individus 
de cada punt en aquaris de 10 litres, omplerts 
amb aigua del punt de mostreig 1 prèviament 
filtrada per tal d’eliminar-li les partícules en 
suspensió. Els aquaris es mantingueren a 
temperatura ambient i amb llum natural però 
sense una exposició directa al sol, amb l’aigua 
oxigenada i en moviment gràcies a diferents 
bombes d’aire. A fi de proporcionar un substrat 
on els Hydropsyche poguessin agafar-se i, a la 
vegada, evitar la coprofàgia, els Hydropsyche 
es van col·locar en grups de 8 individus dins de 
caixes fetes de xarxa de plàstic amb una llum 
d’1 mm de diàmetre, que no tocaven el fons de 
l’aquari. D’aquesta manera les femtes, en 
sedimentar, quedaven fora de l’abast dels 
animals. Al cap de 24 hores de purga, la meitat 
dels individus de cada punt de mostreig van ser 
retirats de l’aquari. S’esbandiren en aigua 
bidestil·lada, es col·locaren sense aigua en tubs 
de plàstic prèviament rentats amb àcid nítric, es 
congelaren i es liofilitzaren per a la seva anàlisi 
de metalls. A l’altra meitat dels individus se’ls 
va canviar l’aigua, i se’ls deixà 24 hores més a 
l’aquari, en les mateixes condicions. Passat 
aquest període de temps, es tragueren de 
l’aquari de la mateixa manera que els anteriors 
Hydropsyche. Aquells animals que aparegueren 
morts (<5% del total) van ser descartats. 
 
Un cop liofilitzats, tots els Hydropsyche van ser 
pesats individualment amb una precisió de 
0,001 mg i preparats per a l’anàlisi de metalls 
també de forma individual. L’extracció dels 
metalls es va realitzar per digestió humida, amb 
1,2 ml HNO3 i 0,3 ml H2O2 a 90ºC durant 6 
hores. L’anàlisi de Zn, Cu, Pb, As, Cd, Tl i Sb 
es va fer per espectrometria de masses de 
plasma acoblat inductivament (espectròmetre 
ICP-MS Perkin-Elmer model Elan 6000). Per 
tal de controlar tot el procés, les mostres 
s’acompanyaren sempre de blancs i del material 
de referència apropiat (LGC-GBW-08572 
Prawn), obtenint unes concentracions de 
metalls en aquest material amb un error inferior 
a l’11% respecte els valors certificats. Per a més 
detalls de la metodologia, vegeu el Capítol 6. 
 
Tractament de les dades 
 
Concentració de metalls totals en Hydropsyche 
L’existència de diferències significatives entre 
la concentració de metalls en els Hydropsyche 

dels diferents punts de mostreig es va realitzar 
per mitjà de l’anàlisi no paramètrica de 
Kruskal-Wallis, ja que les dades no s’ajustaven 
a una distribució normal ni tan sols després de 
transformar-les amb logaritmes. Per saber quins 
punts dels afectats (punts 2 a 5) presentaven 
diferències respecte el punt de control 1, es 
realitzà el test no paramètric de la U de Mann-
Whitney. Tot, amb el paquet estadístic SPSS 
(SPSS, 2001). 
 
Relacions amb l’ambient 
Les concentracions de metalls en Hydropsyche 
s’han correlacionat amb les diferents variables 
fisicoquímiques mesurades (concentració de 
metalls en aigua i sediment, pH, conductivitat, 
alcalinitat i sòlids en suspensió totals) així com 
amb els diferents indicadors biològics (riquesa 
de famílies, d’EPT i d’OCH, i abundància 
d’individus totals i d’Hydropsyche) calculats 
per mitjà del coeficient de correlació lineal de 
Spearman, amb el programa SPSS. 
 
Contingut intestinal 
S’ha comparat tant la concentració de metalls 
en els organismes com el pes sec de cada 
individu analitzat, entre els diferents punts de 
mostreig i els diferents tractaments realitzats. 
Les dades obtingudes prèvia transformació 
logarítmica s’ajusten a una distribució normal 
(Z de Kolmogorov-Smirnov, p>0,05). Per això, 
la comparació entre els diferents tractaments o 
els diferents punts de mostreig s’ha fet per mitjà 
d’una anàlisi de la variància (ANOVA), amb el 
programa SPSS. Les comparacions múltiples 
s’han realitzat amb el test de Games-Howell, 
que no pressuposa homogeneïtat de les 
variàncies (Sokal i Rohlf, 1995), amb el mateix 
programa estadístic. 
 
 
RESULTATS 
 
Presència d’Hydropsyche 
 
A la conca del Guadiamar han estat 
identificades dues espècies del gènere 
Hydropsyche, H. exocellata i Hydropsyche sp. 
Totes dues espècies són freqüents al punt de 
control 1, mentre que als punts inferiors 4 i 5 
tan sols H. exocellata és abundant i apareix amb 
regularitat. Als punts intermedis (punts 2, 2.1 i 
3), l’espècie dominant és sempre H. exocellata, 
però també apareixen amb relativa freqüència 
alguns pocs individus de Hydropsyche sp. 
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Al punt de control 1 els hidropsíquids han estat 
presents durant pràcticament tots els mostrejos, 
amb abundàncies relativament elevades, 
generalment per sobre els 20 individus per 
mostra. Només durant el setembre de 1999, 
quan el riu en aquest punt es va assecar i, per 
tant, no hi havia zones de ràpids, no es va trobar 
cap individu d’aquesta família de tricòpters. Tot 
i així, el nombre d’hidropsíquids no sol 
representar més d’un 10-15% de l’abundància 
total a les zones de ràpids, percentatges que són 
inferiors quan es compara amb la totalitat 
d’individus recol·lectats a tots els hàbitats 
(Taula 8.1). Per contra, als punts situats aigües 
avall de les mines d’Aznalcóllar, la presència 
d’hidropsíquids comença més tard, i en molts 
casos de forma discontínua en el temps. Al punt 
3 és on abans comencen a aparèixer aquests 
organismes, a l’octubre de 1998, però tan sols 
en els substrats artificials col·locats a les zones 
de corrent que van poder ser recuperats. No 
obstant, tornen a desaparèixer i no és fins al 
maig de 2000 quan es detecta altre cop la seva 
presència que, aleshores sí, serà continuada en 
el temps. A més a més, a partir d’aquest 
moment els hidropsíquids representen una part 
molt important dels individus totals tant de les 

zones de ràpids (per sobre el 10% i fins 
pràcticament el 90%) com del total de la 
comunitat (vora un 15%). Les abundàncies 
absolutes també són molt elevades, i en alguns 
casos es superen els 1000 individus per mostra. 
Al juliol de 2003, els hidropsíquids tornen a 
estar absents del punt 3 per manca de zones de 
ràpids (cabal nul). Al punt 4, tot i la recuperació 
de molts dels substrats artificials, els 
hidropsíquids no hi apareixen fins al juliol de 
2001, igual que al punt 5, però després la seva 
presència és contínua en el temps. En aquests 
dos punts de mostreig (punts 4 i 5) les 
abundàncies són elevades, especialment al punt 
5, on sempre es superen els 100 individus per 
mostra i on els hidropsíquids representen entre 
un 10 i un 50% dels individus de les zones de 
ràpids. Finalment, als punts més propers a la 
mina, punts 2 i 2.1, els hidropsíquids són menys 
abundants i la seva presència és discontínua en 
el temps. Tot i així, de vegades representen un 
percentatge important del total de la comunitat 
de ràpids. Al punt 2.1, malgrat aparèixer al 
maig del 2000 igual que al punt 3, els 
hidropsíquids desapareixen durant els mesos 
d’estiu, i no és fins al 2003 que la seva 
presència és contínua tot l’any. Al punt 2, 
apareixen al maig del 2002, i només tornen a 

Taula 8.1. Abundància (A) d’hidropsíquids a cada punt i època de mostreig. Dades en rangs segons el 
següent significat: 1=1; 2=2-5; 3=6-20; 4=21-100; 5=101-1000; 6= >1000 individus per mostra. Tant per 
cent (%) que representen respecte la comunitats dels ràpids / tota la comunitat. 
 

 1 2 2.1 3 4 5 
 A % A % A % A % A % A % 

juliol 98 5 (25/18)      

agost 98 4* (9/6)   -  -   

setembre 98 4* (5/4)      

octubre 98 5* (4/3)   2* (2/0,4) -   

novembre 98 5* (5/3)   3* (1/0,2) -   

gener 99 3** (1/1)    -   

març 99 4** (2/1)    -   

maig 99 5 (4/3)   -  -   

setembre 99       

gener 00 4 (1/0,4)      

maig 00 5 (4/3)  3 (19/2) 1 (1/0,03)   

juliol 00 5 (34/20)   6 (74/36)   

abril 01 4 (0,3/0,2)  1 (2/1) 5 (55/12)   

juliol 01 5 (10/9)   4 (23/11) 4 (17/5) 5 (27/17) 

maig 02 5 (11/7) 2 (27/5) 3 (30/15) 4 (13/3) 4 (4/1) 3 (7/2) 

juliol 02 2 (0,4/0,1)   5 (86/17)  5 (13/8) 

maig 03 5 (10/8) 3 (4/2) 4 (11/6) 5 (23/16) 4 (11/1) 5 (12/7) 

juliol 03 4 (11/4)  4 (12/6)  2 (0,1/0,1) 6 (53/45) 

* mostres T; ** mostres R i T; - presència de substrat artificial. 
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ser recol·lectats durant la primavera de l’any 
següent (Taula 8.1).  
 
La presència d’hidropsíquids al riu Guadiamar 
té una certa relació tant amb la qualitat de 
l’hàbitat físic mesurada amb l’índex IHF (Pardo 
et al., 2002) com amb la qualitat de l’aigua 
mesurada amb l’índex IBMWP (Alba-Tercedor 
i Sánchez-Ortega, 1988). Així doncs, per 
exemple al punt 5, els hidropsíquids comencen 
a aparèixer en el moment en què l’hàbitat es 
recupera, i en el punt 3 poden aparèixer durant 
l’any 1998 gràcies a la col·locació d’un substrat 
(hàbitat) artificial (Figura 8.1).  
 
Evolució espaciotemporal de la concentració 
de metalls totals en Hydropsyche 
 
Les concentracions de metalls en Hydropsyche 
dels rius Agrio i Guadiamar són 
significativament diferents entre els punts de 
mostreig (Kruskal-Wallis, p<0,0005). Per a tots 
els metalls analitzats excepte l’As, la 
concentració en els Hydropsyche dels punts 
afectats és superior que la del punt de control 1. 
Les diferències són significatives per la majoria 
de punts, excepte el punt 2 (Pb i Sb). Per a l’As, 
les concentracions de metalls són 
significativament diferents entre el punt de 
control i els punts 2, 3 i 5, però mentre que les 
concentracions del punt 3 són superiors que les 

del punt de control, als punts 2 i 5 les 
concentracions són inferiors (Figura 8.2). En 
general, la concentració de metalls és més baixa 
als punts més propers a la mina que uns km 
aigües avall; les màximes concentracions es 
troben bé al punt 2.1, bé al punt 3. Més avall, 
als punts 4 i 5, les concentracions de tots els 
metalls tornen a disminuir, malgrat mantenir-se 
per sobre dels nivells de control (Figura 8.2).  
 
D’aquesta manera, per a tots els metalls 
analitzats excepte l’As, els punts afectats 
presenten concentracions d’entre 2 i 300 
vegades superiors a les del punt 1, segons el 
metall, el punt i la data de mostreig. En conjunt, 
el Cd és el metall que presenta uns augments 
més grans respecte al punt de control, i que a 
més a més, afecten a tot el tram del riu on s’han 
recol·lectat Hydropsyche; els augments mitjans 
van des d’11 vegades al punt 5, a 43 vegades 
als punts 2.1 i 3 (Taula 8.2). El Tl també es 
troba en quantitats abundants fins el punt 5, on 
es detecta un augment mitjà de 10 vegades la 
concentració de control. A més a més, durant 
alguns mostrejos del punt 3, s’han detectat els 
augments més importants (fins a 300 vegades la 
concentració de control), motiu pel qual els 
augments mitjans en aquest punt són tan 
elevats. La resta de metalls (Zn, Cu, Pb i Sb) 
presenten augments de més d’un ordre de 
magnitud superiors als controls a la zona 
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superior del riu, mentre que als punts 4 i 5 les 
concentracions són més baixes i els augments, 
inferiors a 6 cops els controls. Finalment, per 
l’As les concentracions de tots els punts queden 
emmarcades dins el mateix rang de magnitud, 
de manera que tan sols al punt 3 trobem un 
increment de la concentració 8 cops superior a 
la del punt de control (Taula 8.2) 
 
Dins de cada punt de mostreig, les 
concentracions de metalls als Hydropsyche han 
variat en el temps segons el mostreig, però en 

cap cas s’observen tendències ni patrons 
comuns entre els punts. Així doncs, en alguns 
punts la concentració de metalls s’ha mantingut 
constant al llarg del temps (punt 1, tots els 
metalls excepte l’As), en d’altres casos ha 
augmentat (punt 2.1, Zn), o bé ha disminuït 
(punt 3, As i Sb) (Annex 8.1). 
 
Relacions amb l’ambient 
 
Diversos paràmetres fisicoquímics de l’ambient 
on viuen els hidropsíquids estan influenciant les 

As

1 2 2.1 3 4 5 

C
o

n
c
e

n
tr

a
c
ió

 d
e

 m
e

ta
ll 

(µ
g
 /

 g
 P

S
)

0

10

20

30

40

50

Cd

1 2 2.1 3 4 5 

0

2

4

6

8

10

12

14

Tl

1 2 2.1 3 4 5 

0

1

2

3

4

Sb

1 2 2.1 3 4 5 

0

1

2

3

4

Cu

1 2 2.1 3 4 5 

0

200

400

600

800

1000

Pb

1 2 2.1 3 4 5 

0

50

100

Zn

1 2 2.1 3 4 5 

0

1000

2000

3000

4000

Valors extrems

95%

75%

50% (mediana)
25%

5%

*
*

*

*

*

*

*

*

* *

*

*

* *

*

*

*

*

* *

*
*

*
*

*

*
*

* *

*

*

Figura 8.2. Concentració de metalls totals en Hydropsyche durant tot el període d’estudi. Les diferències 
dels punts afectats respecte el punt de control 1 s’indiquen amb un asterisc (* U de Mann-Whitney, 
p<0,005) 
 

 
Taula 8.2. Increments de la concentració de metalls totals en Hydropsyche als punts afectats respecte el 
punt de control 1. Mitjanes ± errors estàndard dels increments per cada mostreig. 
 

    Punt 2    Punt 2.1   Punt 3    Punt 4     Punt 5 
Zn 5 ± 4 10 ± 2 12 ± 3 4 ± 1 2 ± 0,4 
Cu 8 ± 5 25 ± 6 8 ± 2 2 ± 1 3 ± 0,3 
Pb 2 ± 0,2 11 ± 3 19 ± 5 6 ± 0,5 5 ± 1 
As 0 ± 0,1 1 ± 0,2 8 ± 4 1 ± 0,3 1 ± 0,2 
Cd 19 ± 15 43 ± 19 43 ± 11 14 ± 5 11 ± 4 
Tl 12 ± 9 13 ± 3 83 ± 46 18 ± 12 10 ± 7 
Sb 4 ± 1 6 ± 2 11 ± 3 4 ± 1 4 ± 0,5 
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concentracions de metalls que aquests 
organismes acumulen, tal com indiquen els 
coeficients de correlació de Spearman mostrats 
a la Taula 8.3. Així doncs, les concentracions 
de Zn, Cu, Cd, Tl i Sb acumulades presenten 
uns coeficients positius i significatius amb les 
concentracions del corresponent metall a 
l’aigua. Els mateixos metalls, així com també el 
Pb, estan correlacionats també amb les 
concentracions trobades al sediment. Els 
coeficients de correlació d’aquests sis metalls 
als organismes amb la conductivitat també són 
molt elevats i de signe positiu, mentre que amb 
la concentració de sòlids en suspensió són més 
dèbils i només significatius per al Pb i l’Sb. Per 
contra, tant el pH com l’alcalinitat presenten 
uns coeficients de correlació de signe negatiu. 
El pH només es correlaciona significativament 
amb la concentració de Cu acumulada, mentre 
que l’alcalinitat ho fa amb tots els metalls 
excepte l’As. Aquest metall acumulat en els 
Hydropsyche, l’As, no presenta cap correlació 
significativa amb cap dels paràmetres 
fisicoquímics mesurats, i fins i tot pel pH 
mostra el signe contrari que la resta de metalls 
(Taula 8.3). 
 
Les concentracions de metalls acumulades als 
Hydropsyche també tenen una forta relació amb 
l’estat de la comunitat de macroinvertebrats, ja 
que els coeficients de correlació amb diferents 
paràmetres que descriuen l’estat de la comunitat 
són altament significatius (Taula 8.3). 

D’aquesta manera, en augmentar la 
concentració de metalls acumulada, disminueix 
la riquesa taxonòmica total de la comunitat i la 
riquesa de famílies d’efemeròpters, tricòpters i 
plecòpters (EPT). La riquesa d’odonats, 
coleòpters i heteròpters (OCH) també 
correlaciona negativament amb les 
concentracions de metalls bioacumulades, 
malgrat que els coeficients siguin més baixos. 
Per contra, tot i que l’abundància d’individus 
totals de la comunitat macroinvertebrada es 
correlacioni negativament i significativament 
amb la majoria de metalls acumulats, 
l’abundància d’hidropsíquids no presenta cap 
relació (Taula 8.3). Tal com succeïa amb els 
paràmetres fisicoquímics, la concentració d’As 
acumulada pels Hydropsyche no presenta cap 
correlació significativa amb els paràmetres que 
descriuen la comunitat de macroinvertebrats. 
 
Influència del contingut intestinal en les 
concentracions de metalls acumulades 
 
El càlcul de les quantitats de metalls presents en 
el contingut intestinal dels hidropsíquids s’ha 
realitzat amb Hydropsyche exocellata, l’espècie 
més àmpliament distribuïda als diferents punts 
de mostreig. Tot i així, només als punts 1, 3 i 5 
durant el mes de maig de 2003 l’abundància va 
ser prou elevada com per poder recollir 
individus en un nombre suficient per a l’assaig. 
Al juliol, els hidropsíquids eren escassos al punt 
1, i inexistents al punt 3, on els ràpids s’havien 

Taula 8.3. Coeficients de correlació de Spearman entre la concentració de metalls totals en Hydropsyche i 
diferents paràmetres fisicoquímics i biològics. 
 

 Metalls totals en Hydropsyche 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 
Paràmetres fisicoquímics 
Metall Aigua 0,75*** 0,69*** 0,03 0,14 0,70*** 0,85*** 0,55** 
Met. Sediment 0,78*** 0,50* 0,60** 0,04 0,73*** 0,79*** 0,57** 
pH -0,25 -0,36* -0,18 0,16 -0,21 -0,30 -0,19 
Conductivitat 0,65*** 0,63*** 0,60*** 0,03 0,70*** 0,70*** 0,68*** 
Alcalinitat -0,66*** -0,65*** -0,38* -0,02 -0,50** -0,58*** -0,36* 
TSS 0,29 0,28 0,38* 0,28 0,18 0,21 0,50** 
        
Paràmetres biològics 
Riquesa famílies -0,72*** -0,81*** -0,68*** -0,03 -0,65*** -0,69*** -0,74*** 
N individus totals -0,68*** -0,73*** -0,60*** -0,13 -0,58*** -0,68*** -0,57*** 
N Hydropsyche -0,19 -0,27 -0,15 0,12 -0,17 -0,31 -0,18 
Riquesa EPT -0,72*** -0,75*** -0,64*** -0,07 -0,62*** -0,65*** -0,75*** 
Riquesa OCH -0,44** -0,57*** -0,42** 0,08 -0,40* -0,32* -0,49** 
***p<0,005; **p<0,01; *p<0,05 
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assecat, de manera que tan sols se’n van poder 
recollir al punt 5. 
 
Els H. exocellata analitzats presentaren un pes 
sec mitjà de 8,78 mg (± 4,02 DE), amb un 
mínim de 2,4 i un màxim de 20,5 mg. Entre els 
diferents tractaments realitzats es detectaren 
diferències significatives pel que fa al pes dels 
individus (ANOVA, p<0,005), diferències que 
es donaren tan sols entre el punt de control 1 
sense purgar (menor pes sec) i els individus del 
punt 3 sense purgar o purgats 24 hores, i del 
punt 5 (maig) purgats 24 hores (pesos més 
elevats). Per la resta de tractaments, no 
s’observaren diferències significatives entre el 
pes dels diferents punts, ni en cap cas entre el 
pes dels hidropsíquids del mateix punt abans i 
després del període de purga (Games-Howell, 
p>0,05). 
 
Una anàlisi de la variància mostra diferències 
significatives per a tots els metalls entre els 
diferents punts o temps de purga dels 
organismes (ANOVA, p<0,005). Als punts 

afectats per les mines, les concentracions de 
metalls als H. exocellata disminueixen 
significativament si els organismes es sotmeten 
a una purga de 24 hores del seu contingut 
intestinal. No obstant, per a la majoria de casos 
no s’observen ja diferències significatives entre 
les concentracions trobades amb 24 hores de 
purga o amb 48 hores (Figura 8.3). Per contra, 
al punt de control 1 no s’observa una 
disminució significativa de les concentracions 
acumulades pels organismes, després de 24 
hores de purga i, fins i tot, les concentracions 
absolutes mitjanes són de vegades superiors 
passat aquest període. 
 
Durant les 24 primeres hores de purga en aigua 
neta, els H. exocellata dels punts afectats 
perden entre un 33% (cas del Cu) i un 73% (cas 
de l’As) del contingut de metalls totals de 
l’organisme (Taula 8.4). Les pèrdues es situen 
entre el 48 i el 75% quan el temps de purga 
s’augmenta a 48 hores. En general, després de 
les primeres 24 hores de purga, purgar els 
organismes durant 24 hores més no fa disminuir 
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Figura 8.3. Concentració de metalls en Hydropysche exocellata amb el sistema digestiu ple 
(concentracions totals), i en organismes purgats durant 24 i 48 hores. Per a cada punt i data, lletres 
diferents indiquen diferències significatives (Games-Howell, p<0,05). 
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gaire més les concentracions de metalls (Taula 
8.4). Només pel Cd i el Pb, aquesta segona 
purga fa disminuir un 22 i un 15% més les 
concentracions, respectivament, malgrat que les 
diferències entre la concentració a les 24 i a les 
48 hores no siguin significatives (Games-
Howell, p>0,05). 
 
Les concentracions de metalls acumulades 
també varien en funció del punt de mostreig, 
cinc anys després de l’accident d’Aznalcóllar. 
Així doncs, per als organismes sencers (amb el 
contingut intestinal inclòs) s’observen 
diferències significatives entre algun parell de 
punts/dates de mostreig (ANOVA, p<0,0005). 
Per al Zn, el Cu, el Pb, el Cd i l’Sb, les 
diferències respecte el punt de control 1 són 
significatives per a tots els punts afectats i dates 
(Games-Howell, p<0,001), mentre que pel Tl 
només s’observen diferències entre els punts 1 i 
3. Per a l’As, no s’observen diferències 
significatives. 
 
Al cap de 24 hores de purga, els diferents punts 
de mostreig continuen mostrant diferències 
significatives entre ells (ANOVA, p<0,0005) 
malgrat que ara alguns punts –especialment el 
punt 5 més allunyat de les mines – deixen de 
mostrar diferències significatives respecte a les 
concentracions (purgades) de control. Només 
pel Cd, tots els punts/dates continuen presentant 
concentracions significativament superiors a les 
del punt de control (Games-Howell, p<0,01). El 
Zn i el Cu, al punt 3 i al punt 5 al juliol també 
són superiors (p<0,01), però no al punt 5 al 
maig. El Pb i el Tl només són significativament 
superiors al punt 3, de manera que les 
concentracions trobades als H. exocellata 

purgats 24 hores del punt 5 ja són semblants a 
les del punt 1. Les concentracions d’Sb als 
punts/dates afectats deixen de ser 
significativament diferents de les del punt 1 al 
cap de 24 hores de purga i fins i tot al punt 5 al 
maig, les concentracions són inferiors (p<0,01). 
Finalment l’As, que no mostrava diferències en 
el contingut total dels H. exocellata, mostra ara 
diferències significatives entre el punt de 
control i tots els punts/dates afectats, però en 
aquest cas les concentracions al punt de control 
són superiors que als punts afectats (p<0,01). 
 
 
DISCUSSIÓ 
 
La presència d’hidropsíquids a la conca del 
Guadiamar és un signe de recuperació de les 
condicions tant físiques com químiques del 
medi, però que diferencia només estats de 
l’ecosistema extremadament alterats, d’aquells 
altres amb una qualitat ecològica intermèdia. La 
seva tolerància tant a contaminacions de tipus 
orgànic (Bonada, en premsa) com de tipus 
metàl·lic i/o baixos pH (per ex., Clements et al., 
1988; Kiffney i Clements, 2003) fa que siguin 
alguns dels pocs organismes que habitin el riu 
aigües avall de les mines d’Aznalcóllar, i que 
representin sovint una part molt important de la 
densitat total de macroinvertebrats. D’aquesta 
manera, les densitats d’individus poden ser 
superiors que en llocs inalterats, ja que la 
competència interespecífica és més baixa 
gràcies a la reducció de la riquesa taxonòmica 
que es produeix en llocs contaminats per 
l’eliminació dels taxons més sensibles a la 
contaminació metàl·lica (per ex., Amisah i 
Cowx, 2000; Clements et al., 2000; García-

Taula 8.4. Percentatge de pèrdua de metalls durant les primeres 24 i 48 hores de purga, i percentatge que 
representa la pèrdua de les segones 24 hores respecte la inicial. Els valors són mitjanes dels punts afectats 
i l’error estàndard entre parèntesis. 
 

 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 
        
% primeres 24 hores 49  33  71  73  47  42  59  
 (13) (12) (8) (3) (6) (20) (12) 
        
% primeres 48 hores 52  48  73  75  69  48  48  
 (7) (5) (7) (2) (9) (19) (4) 
        
% segones 24 hores 3  15  2  2  22  6  -10  
 (9) (11) (3) (5) (12) (3) (16) 
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Criado et al., 1999; Hirst et al., 2002; Mori et 
al., 1999; Norris et al., 1982; Smolders et al., 
2003; Tarras-Wahlberg et al., 2001; Watanabe 
et al., 2000; Xu et al., 2003). A més a més, la 
competència intraespecífica dels hidropsíquids 
també es redueix quan els metalls del medi es 
troben en concentracions baixes, degut a què 
s’altera el comportament dels animals i aquests 
destinen menys temps en intentar entrar a les 
xarxes d’altres Hydropsyche residents (Kiffney 
i Clements, 2003; Vuori, 1994). Això pot 
afavorir densitats més elevades en llocs no 
excessivament contaminats (per ex., Clements 
et al., 1988), mentre que en els llocs més 
contaminats les densitats poden veure’s 
reduïdes per altres motius. Els organismes que 
habiten llocs amb elevades concentracions de 
metalls solen desenvolupar diferents 
adaptacions que els permeten tolerar les dures 
condicions ambientals a les quals estan 
sotmesos (Courtney i Clements, 2000; 
Groenendijk et al., 1998, 1999, 2002; Vuori, 
1995), adaptacions que també s’observen en el 
cas dels hidropsíquids (Werner et al., 2001). 
Malgrat tot, la despesa energètica destinada a la 
tolerància a un estrès fa disminuir la capacitat 
de tolerància a altres tipus d’estressos que es 
puguin afegir, i per exemple es fan més 
sensibles als baixos pH (Courtney i Clements, 
2000). Això pot explicar les baixes densitats 
d’hidropsíquids al riu Agrio (punt 2), on les 

aigües presenten sempre un pH inferior a 6 
(Capítol 3), així com l’absència d’hidropsíquids 
al punt 2.1 durant els estius, època en què el pH 
descendeix tot perdent la neutralitat que hi ha a 
altres èpoques de l’any (Capítol 3). A més a 
més, en llocs àcids, els precipitats de Fe o Mn 
poden provocar una crosta al voltant de les 
brànquies dels hidropsíquids, i dificultar-los 
l’arribada d’oxigen (Vuori, 1995). 
Concentracions subletals de metalls fan 
disminuir les taxes de creixement i fecunditat, 
així com la supervivència (Vuori, 1994), i 
contribueixen també a la reducció de la densitat 
de la població en les zones més contaminades. 
 
L’absència d’hidropsíquids, doncs indica només 
estats amb una qualitat de l’aigua molt dolenta 
(ja sigui, per una forta contaminació minera al 
tram superior com per una contaminació 
orgànica al tram inferior, Capítol 3) o bé una 
manca d’hàbitat disponible. Tot i així, els 
hidropsíquids són capaços d’aprofitar troncs i 
vegetació com a substrat (Tachet et al., 2000), 
motiu pel qual poden aparèixer al punt de 
mostreig 4 situat en una estació d’aforament 
amb absència de ràpids naturals ben 
estructurats, i amb una diversitat d’hàbitat baixa 
(Capítol 2) quan la qualitat fisicoquímica de 
l’aigua millora (Capítol 3). Per tant, no semblen 
tampoc molt exigents pel que fa a l’hàbitat, amb 
la qual cosa el seu valor indicador d’aquest 

 
Taula 8.5. Concentració de metalls (µg/g PS) en les larves d’Hydropsychidae. Valors referits al cos sencer 
excepte en *: sense el contingut intestinal. m: riu afectat per mineria; h: riu húmic; Ref: estació de 
referència; Afec: estació afectada; km: distància des de la font de contaminació. 
 
Lloc Espècie Tipus Zn Cu Pb As Cd Referència 
Whitewood 
Creekm (EUA) Hydropsyche sp.* Ref. 

0-30 km    2-7 
58-98  Cain et al., 1992 

Clark Forkm 
(EUA) Hydropsyche sp.* 181 km 

72 km 
221 
234 

44 
78 

1,8 
8,0  2,0 

2,6 Cain et al., 1992 

Clark Forkm 
(EUA) Hydropsyche sp.* Ref. 

Afec. 
124 
196 

13,6 
63,4 

0,84 
6,3  <0,11 

1,4 
Werner et al., 
2001 

380 km 140 25 1.5  0.5 Clark Forkm 
(EUA) Hydropsyche sp. 

5 km 350 220 8  3 
Cain i Luoma, 
1998 

Ref. 113 14.5 0.59  0.06 Sacramentom 
(EUA) 

H. californica 
Afec. 208 38 1.3  2.2 Cain et al., 2000 

Ref. 250 17   3 Arkansasm (EUA) Arctopsyche 
grandis Afec. 1000 75   10 

Kiffney i 
Clements, 1993 

Coeur d’Alenem 
St Regism (EUA) 

A. grandis + 
Hydropsyche 

Ref. 
Afec. 

181 
707  2,94 

142  0,58 
6,68 Maret et al., 2003 

Rius húmics 
Finlàndia 

H.angustipennis 
H.pellucidula mín-màx 145-195 

100-161 
17-27 
13-94 

0,6-1,9 
0,1-4,4  0,1-0,4 

0,1-0,5 Vuori, 1993 

Kyrönjokih (Fi) H. pellucidula* Afec. 120 100 1  0.5 Vuori i Kukkonen, 
1996 

Guadiamarm 
(Esp) Hydropsyche sp. Ref. 

12 km 
138 

2627 
21 
125 

8.5 
60 

38 
14 

0.2 
6.2 

Solà et al., en 
premsa a 
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tipus de pertorbació queda disminuït. La seva 
presència als substrats artificials col·locats 
durant l’any 1998, pocs mesos després de 
l’accident d’Aznalcóllar, mostra com l’absència 
no pot atribuir-se a la lenta recolonització dels 
organismes de cicles vitals més llargs després 
de la seva desaparició en un episodi catastròfic 
(Stuijfzand et al., 1999). Malgrat tot, l’elevada 
capacitat per acumular metalls els fa molt útils 
per al seguiment de la contaminació metàl·lica 
ambiental, tan en l’espai com en el temps, i més 
tenint en compte que poden habitar fins i tot en 
condicions ambientals adverses, on altres 
invertebrats no poden (Capítol 4). 
 
Les concentracions de metalls en els 
Hydropsyche dels rius Agrio i Guadiamar es 
troben dins de les més elevades que recull la 
bibliografia (Taula 8.5), mentre que les 
concentracions de control són semblants o 
lleugerament superiors a les que es troben en 
altres espècies d’aquest gènere en punts de 
referència (Cain et al., 2000; Werner et al., 
2001) o fins i tot semblants de les que es troben 
en llocs contaminats (Vuori i Kukkonen, 1996). 
Les concentracions dels punts afectats del 
Guadiamar són superiors que a altres rius 
afectats per mineria (Cain i Luoma, 1998; Cain 
et al., 2000) o per drenatges àcids (Vuori i 
Kukkonen, 1996), i només en algun cas i per 
algun metall es registren concentracions 
superiors a altres rius (Cain et al., 1992; Cain i 
Luoma, 1998; Kiffney i Clements, 1993; Maret 
et al., 2003).  
 
Les concentracions de metalls acumulades pels 
organismes són funció de les concentracions 
ambientals (Hare et al., 1991). Al Guadiamar, 
les concentracions totals de metalls als 
Hydropsyche presenten una estreta relació amb 
les concentracions ambientals, tant de l’aigua 
com del sediment, concretament per al Zn, Cu, 
Cd, Tl i Sb pels dos compartiments, i el Pb 
només pel sediment. A més a més, també es 
troben relacionades amb la conductivitat i 
l’alcalinitat, paràmetres molt relacionats i que 
canvien conjuntament des del riu Agrio cap a 
aigües avall (Capítol 3). Els metalls poden 
incorporar-se als organismes des de l’aigua i el 
sediment, però la dieta ha estat apuntada com 
una de les fonts més importants (Kiffney i 
Clements, 2003). Les fortes correlacions 
existents amb l’aigua fan pensar que jugui un 
paper molt important, tal com es mostra amb 
altres organismes, malgrat que per alguns 

metalls la seva eficiència d’assimilació 
augmenta quan la font és l’aliment (Barata et 
al., 2002). Sembla que en tricòpters, el Cd 
s’incorpora preferentment des del menjar i el 
Zn, des de l’aigua (Hare, 1992), malgrat que, 
com aquí, s’han trobat elevades correlacions 
entre el Cd de l’aigua i l’acumulat per 
hidropsíquids (Kiffney i Clements, 1993). El 
Cu probablement és incorporat en major 
proporció des de l’aigua que des del sediment, i 
les concentracions de Cu en Hydropsyche es 
troben inversament correlacionades amb el pH. 
A pH inferiors a 6, incrementa la mobilitat del 
Cu i, en conseqüència, pot incrementar la seva 
bioacumulació (Vuori, 1993). Per contra, el Pb 
present al sediment és més important per a 
l’acumulació que el dissolt en l’aigua; la 
correlació que presenta tant amb la matèria en 
suspensió com amb el sediment, i la manca de 
correlació amb l’aigua, fa pensar que les formes 
dissoltes no tinguin tanta capacitat de ser 
assimilades, mentre que les particulades 
podrien ser ingerides i acumulades al tracte 
digestiu. A més a més, el Pb s’adsorbeix 
ràpidament al sediment o a les partícules en 
suspensió a pH més baixos que la resta de 
metalls (Smith, 1973), i, per tant, s’adsorbeixen 
amb facilitat a partícules petites que poden ser 
ingerides pels hidropsíquids (Vuori, 1993).  
 
L’As acumulat als Hydropsyche no mostra cap 
correlació amb les concentracions ambientals 
d’aquest metall, que són més baixes vora la 
mina que al punt de control 1 (Capítol 3). Una 
causa d’aquesta aparent falta de relació entre les 
concentracions ambientals i les dels organismes 
pot deure’s a què l’As es trobi en formes 
diferents segons la zona del Guadiamar, de 
manera que variï també la seva biodisponibilitat 
(Mori et al., 1999). Ja ha estat apuntat com 
probablement aigües amunt de les mines 
d’Aznalcóllar, el riu Guadiamar presenti una 
font d’As diferent (vegeu el Capítol 3) i, en 
conseqüència, aquest element pugui presentar-
se en estats diferents. 
 
Malgrat les fortes correlacions de la 
concentració de metalls en Hydropsyche amb 
paràmetres que disminueixen o augmenten riu 
avall de les mines d’Aznalcóllar, les 
concentracions de metalls acumulades en els 
organismes del punt més proper a la mina (punt 
2) i amb concentracions de metalls a l’aigua 
més elevades (Capítol 3) són inferiors que 
aigües avall. Probablement, hi ha una influència 
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del pH en determinar aquesta menor 
acumulació, ja que els protons poden competir 
amb alguns ions metàl·lics pels llocs d’unió de 
les superfícies cel·lulars (Moore i 
Ramamoorthy (1984) a Vuori, 1993), efecte 
que també ha estat detectat en hidropsíquids 
d’altres rius àcids (Vuori, 1993). El punt 2.1 
presenta concentracions tant aviat superiors 
com inferiors de les que es troben als 
Hydropsyche del punt 3, probablement degut a 
les fortes fluctuacions estacionals del pH que 
pateix aquest punt (Capítol 3). El punt 3, doncs, 
amb un pH que es manté neutre durant tot l’any 
i amb concentracions de metalls ambientals 
encara elevades, és el punt on la fauna aquàtica 
pot acumular més metalls. Aigües avall, la 
disminució de les concentracions ambientals va 
acompanyada per una disminució de les 
concentracions en hydropsíquids (Cain et al., 
1992; Kiffney i Clements, 1993). 
 
Tot plegat mostra com les concentracions totals 
de metalls acumulades pels Hydropsyche 
indiquen bé la presència de metalls pesants al 
medi aquàtic, especialment allà on el pH és 
neutre. Al riu Guadiamar, els Hydropsyche són 
doncs uns bons organismes per a ser utilitzats 
com a indicadors de la qualitat ambiental pel 
que fa, sobretot, a les concentracions 
ambientals de metalls, gràcies d’una banda a les 
bones correlacions que mostren amb els metalls 
del medi, i d’altra banda a qüestions pràctiques 
com la seva abundància i fàcil recol·lecció, i les 
elevades concentracions que presenten, que 
permeten la detecció dels metalls tan sols amb 
mostres d’un sol individu. A més a més, a partir 
de l’acumulació de metalls en aquest organisme 
es poden detectar traces de metalls pesants al 
medi fins i tot quan a l’aigua gairebé no se’n 
detecta (Solà, 2001; Solà et al., en premsa a). 
L’espècie Hydropsyche exocellata és la millor 
per a ser utilitzada, ja que apareix al llarg de tot 
el tram fluvial del Guadiamar, i és l’única o la 
més abundant del tram afectat. Malgrat que les 
concentracions de metalls acumulades poden 
variar entre espècies molt properes (Hare, 
1992), en els punts de control les 
concentracions entre espècies diferents poden 
ser molt més semblants (Werner et al., 2001). 
Però tot i les avantatges que fan útil l’ús dels 
hidropsíquids com a sentinelles de la 
contaminació metàl·lica, la presència de 
quantitats elevades de metalls en el cos sencer 
dels organismes no té per què indicar danys en 
els animals. La forta relació que presenten les 

concentracions acumulades amb les 
concentracions al sediment també pot estar 
indicant la presència important de sediment en 
el tracte digestiu i que, per tant, els metalls no 
es trobin assimilats per l’organisme, de manera 
que tampoc es vegi afectada la seva fisiologia.  
 
Per a diferents organismes, el contingut de 
metalls que es troba en el contingut intestinal 
pot variar entre un 1,2% i més d’un 70% de la 
concentració total (Chapman, 1985; Hare, 1992; 
Odin et al., 1997), segons l’organisme i el 
metall. Aquests metalls no estan assimilats dins 
els teixits, com tampoc ho estan aquells que es 
troben lligats externament a les cutícules. Tot i 
que les cutícules poden contenir concentracions 
de metalls superiors que els teixits interns, la 
seva contribució als continguts totals és més 
baixa (Hare et al., 1991) i en alguns casos es 
pot desestimar. Per exemple, Zn, Cu, Pb i Cd es 
troben acumulats als teixits d’un hidropsíquid 
(H. pellucidula), sense que el contingut de les 
cutícules contribueixi significativament a les 
concentracions totals (Vuori i Kukkonen, 
1996). Per aquest motiu parlarem només de la 
relació entre les concentracions trobades al 
contingut intestinal i les concentracions totals. 
 
L’anàlisi de les concentracions realment 
bioacumulades de metalls pot fer-se mitjançant 
la separació dels teixits animals i l’anàlisi 
directa de les concentracions citoplasmàtiques 
(Cain i Luoma, 1998; Cain et al., 2000; Werner 
et al., 2001), amb una metodologia laboriosa. 
També, a partir de la dissecció directa dels 
organismes poden extreure’s els sistemes 
digestius per analitzar després l’organisme 
(Vuori i Kukkonen, 1996), però amb el perill de 
contaminar la mostra durant la manipulació. Per 
això sovint els organismes aquàtics es deixen en 
aigua durant un temps prou elevat com per a 
què excretin el contingut intestinal. Aquest 
temps pot variar entre 4-6 hores (hidropsíquids: 
Cain et al., 1992), 16 hores (Timmermans et al., 
1989), 24 hores (Krantzberg, 1989b) o 48 hores 
(Hare et al., 1991) sense que es verifiqui 
realment si el digestiu és buit. En general, quan 
els organismes contaminats són traslladats en 
medis nets, les concentracions de metalls 
disminueixen ràpidament durant les primeres 
hores gràcies a l’excreció del contingut 
intestinal, també contaminat. Després, però, les 
concentracions continuen baixant degut als 
mecanismes detoxificadors dels organismes 
(Odin et al., 1997). Organismes contaminats al 
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laboratori poden tardar entre 4 i 24 dies (o fins i 
tot més) a recuperar les concentracions de 
metalls originals (no contaminades) un cop 
transvasats a medis nets (Odin et al., 1997; 
Parlak et al., 1999). Les taxes de depuració 
poden variar en funció de l’organisme, del 
metall o de factors externs com la temperatura 
(Odin et al., 1997) però per contra, són 
independents de les concentracions de metalls 
ambientals (Evans et al., 2002). Ara bé, per tal 
de mesurar les concentracions bioacumulades 
pels organismes que viuen en medis 
contaminats, interessa que els continguts 
intestinals quedin purgats però que no s’iniciïn 
els processos detoxificadors.  
 
Com a primer apunt de l’anàlisi dels metalls 
acumulats al riu Guadiamar sorprèn el 
manteniment de la concentració de metalls 
entre els organismes sencers i els purgats, al 
punt de control. De vegades, ajuntar organismes 
de mides i/o pesos diferents pot emmascarar 
diferències de bioacumulació, ja que els metalls 
presents a un organisme depenen de la mida, 
acumulant més els més petits (Kiffney i 
Clements, 1993; Krantzberg, 1989a; 
Timmermans et al., 1989); davant la mateixa 
quantitat de metalls, un augment de pes 
comporta una disminució de la concentració, 
mentre que una disminució simultània de pes i 
de quantitat de metall pot fer mantenir la 
concentració. Ara bé, aquest no és el cas del 
manteniment de la concentració de metalls 
entre els Hydropysche purgats i sense purgar 
del punt de control, ja que no s’observen 
diferències significatives entre el pes dels 
animals. Sembla doncs, que les concentracions 
de metalls ambientals del punt 1 poden ser 
regulades internament pels organismes, i que el 
contingut intestinal (previsiblement amb baixes 
concentracions de metalls) no fa variar les 
concentracions totals. 
 
Per contra, als punts afectats, entre un 30 i un 
75% de la concentració total de metalls es troba 
en el contingut intestinal dels H. exocellata del 
Guadiamar. La proporció de metalls respecte el 
contingut total que representa el tracte digestiu 
pot ser un reflex de la principal via d’entrada 
del metall dins l’organisme. Així doncs, 
previsiblement, aquells metalls que s’incorporin 
preferentment des de la dieta (sigui degut al 
sediment ingerit o al propi aliment) poden 
trobar-se en major proporció dins del contingut 
intestinal i ser excretats, per tant, en grans 

proporcions; aquells que s’acumulen 
preferentment des de l’aigua no es veuran tan 
afectats per l’eliminació dels continguts 
intestinals (Brown i Depledge, 1998), de 
manera que la pèrdua de metalls en purgar 
l’organisme serà més baixa. Per això, un metall 
com el Cu que s’assimila preferentment des de 
l’aigua (observeu les correlacions existents 
entre les concentracions als organismes i les 
concentracions a l’aigua) té el mínim 
percentatge de disminució quan es purguen els 
continguts intestinals, tot i que les taxes 
d’assimilació de Cu disminueixen en temps 
d’exposició elevats (van der Geest et al., 1999). 
En oligoquets i quironòmids, el Cu també és un 
metall que no es troba en grans quantitats en el 
contingut intestinal (Chapman, 1985). De la 
mateixa manera, el Tl, el Zn (Hare, 1992) i el 
Cd (Barata et al., 2002) també s’incorporen en 
major quantitat si estan a l’aigua, malgrat de 
vegades l’eficiència d’assimilació sigui més 
elevada si estan continguts en l’aliment (Barata 
et al., 2002). Metalls com el Zn i el Cu es 
troben acumulats preferentment al cos d’un 
hidropsíquid (H. pellucidulla) (Hare et al., 
1991), mentre que, contràriament als nostres 
resultats, el Cd es troba preferentment a l’intestí 
i el Pb al cos (Hare et al., 1991). El Cd, alhora, 
és incorporat als hidropsíquids en part gràcies a 
les xarxes que ells mateixos es construeixen 
(Illes et al., 2001), cosa que pot fer pensar en 
l’important paper que hi jugui l’alimentació. 
 
Els resultats de purgar el H. exocellata 
confirmen la idea que el Pb és incorporat 
preferentment des de les partícules ingerides, tal 
com ja apuntaven les correlacions amb el medi 
(vegeu més amunt), ja que més d’un 70% de la 
concentració total és eliminada durant el 
període de purga. Tant el sediment com les 
algues i altres elements que constitueixen el 
perifiton, són compartiments amb 
concentracions de metalls molt elevades, a rius 
en general (Beltman et al., 1999; Farag et al, 
1998; Kiffney i Clements, 1993; Luoma, 1989) 
i al Guadiamar en particular (Prat et al., 1999; 
Solà et al., en premsa b; Toja et al., 2003; 
Capítol 3), motiu pel qual la seva presència a 
l’intestí fa augmentar molt les concentracions 
de metalls totals dels organismes. En altres 
organismes, el Pb del contingut intestinal també 
representa més d’un 50% del contingut total 
(Chapman, 1985). Pel que fa a l’As, els 
resultats també apunten cap a una incorporació 
preferent des de les partícules ingerides, ja que 
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vora un 75% del contingut total és excretat. A 
més a més cal tenir en compte que sovint el 
punt de control 1 del Guadiamar presenta 
concentracions d’As a l’aigua més elevades que 
els punts aigües avall de les mines, mentre que, 
per contra, als sediments les concentracions 
d’As aigües avall sempre són superiors que les 
de control (Capítol 3). Ara bé, el contingut total 
d’As en aquest cas no mostra una relació 
directa amb les concentracions dels organismes 
purgats, i els organismes del punt de control són 
els que més concentració presenten un cop 
purgats. Això pot ser degut a què l’assimilació 
d’As es doni preferentment des de l’aigua, però 
que el sediment contribueixi més a les 
concentracions totals. També pot deure’s a què 
la forma en què es troba l’As al punt de control 
sigui més biodisponible que la forma dels altres 
punts, per bé que en aquest estudi això no ha 
estat analitzat. Malgrat tot, es creu que quan 
l’As és bioacumulat pels hidropsíquids fins a 
certes quantitats pot ser després excretat 
(Canivet et al., 2001), però amb els resultats 
obtinguts no es pot comprovar si aquest és el 
cas ocorregut als punts afectats. 
 
Malgrat la relació que pugui haver-hi entre la 
via d’incorporació dels metalls a l’organisme i 
la proporció que representa el contingut 
intestinal respecte el total, no cal oblidar que 
factors interns de l’organisme com la capacitat 
de regular les concentracions corporals de 
metalls poden també contribuir a les diferències 
observades entre els set metalls analitzats. 
 
Com a conclusió, doncs, presentem el tricòpter 
Hydropsyche exocellata com una bona espècie 
per determinar el grau de contaminació 
metàl·lica del riu Guadiamar a partir de les 
concentracions totals acumulades a 
l’organisme. D’aquesta manera s’integra la 
contaminació present a l’aigua, al sediment o a 
l’aliment disponible (la xarxa tròfica), i s’obté 
una mesura de la potencialitat de traslladar els 
metalls a nivells tròfics superiors, fins i tot en 
aquells llocs on les concentracions ambientals 
ja són molt baixes. D’altra banda, per tal 
d’estudiar el grau d’afectació dels organismes 
macroinvertebrats a la contaminació metàl·lica, 
creiem que 24 hores de purga dels continguts 
intestinals ja són suficients per a la majoria de 
metalls, ja que durant les 24 hores següents les 
concentracions de metalls disminueixen poc i, a 
més, s’observaren molt poques femtes. 
Finalment, les concentracions de metalls totals 

en hidropsíquids donen idea també del grau 
d’alteració de les comunitats de 
macroinvertebrats en general, tal com indiquen 
les fortes correlacions dels metalls acumulats 
amb alguns índexs biològics o paràmetres 
descriptius d’aquestes comunitats. 
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Annex 8.1. Concentració de metalls totals en Hydropsyche (en µg/g PS). Mitjanes anuals i error 
estàndard entre parèntesi. 
 

 any Zn Cu Pb As Cd Tl Sb 

Punt 1 1998 148 22,4 10,2 4,83 0,42 0,09 0,22 
  (9) (2,6) (1,8) (0,75) (0,21) (0,03) (0,04) 

 1999 131 14,1 4,1 4,69 0,16 0,05 0,13 
  (6) (2,3) (0,5) (0,21) (0,03) (0,03) (0,02) 

 2000 145 22,4 7,7 24,55 0,12 0,04 0,27 
  (12) (1,3) (1,1) (4,96) (0,03) (0,01) (0,05) 

 2001 153 24,7 4,4 5,39 0,19 0,01 0,15 
  (9) (3,3) (1,1) (1,22) (0,02) (0) (0,04) 

 2002 145 22,3 4 9,35 0,16 0,05 0,17 
  (7) (1) (0,7) (1,11) (0,02) (0) (0,01) 

 2003 129 20,9 3,1 5,65 0,14 0,11 0,12 
  (6) (0,8) (0,3) (0,74) (0,01) (0,01) (0,01) 

Punt 2 2002 227 65,2 8,1 1,44 0,64 1,02 0,85 
         

 2003 1210 288,1 7,6 1,98 4,84 0,36 0,28 
  (424) (71,9) (2,6) (0,39) (0,56) (0,12) (0,13) 

Punt 2.1 2000 800 260,3 13,5 2,9 0,73 0,28 0,54 
  (213) (126) (3,2) (1,96) (0,49) (0,03) (0,02) 

 2002 1402 876,6 56,7 6,81 1,86 1,08 1,92 
  (250) (62,7) (10,8) (1,63) (0,18) (0,25) (1,61) 

 2003 1766 451 33,5 4,56 6,93 0,94 0,39 
  (268) (47,4) (5,3) (0,73) (0,97) (0,14) (0,08) 

Punt 3 1998 562 85,3 202 68,49 1,44 0,88 5,58 
  (37) (9) (84,3) (27,8) (0,09) (0,26) (2,13) 

 2000 1165 69,4 52,3 16,91 5,94 0,78 1,09 
  (114) (7,8) (6,6) (2,37) (0,71) (0,21) (0,11) 

 2001 2768 372,1 79,1 23,56 6,05 2,74 1,46 
  (299) (21,3) (8,5) (1,81) (0,48) (0,25) (0,15) 

 2002 1457 87,8 33,4 12,32 3,84 0,68 0,96 
  (659) (45,3) (17,4) (5,65) (3,1) (0,31) (0,17) 

 2003 1197 97,9 35,5 8,53 7,99 0,5 0,41 
  (101) (6,5) (3,1) (1,09) (0,5) (0,04) (0,04) 

Punt 4 2001 377 46,4 33,4 14,68 0,71 0,42 0,74 
  (7) (3,9) (3,2) (1,13) (0,08) (0,06) (0,04) 

 2002 839 87,6 25,7 9,41 3,55 0,53 1,01 
  (480) (39,3) (13,3) (4,29) (1,75) (0,24) (0,51) 

 2003 435 43,5 16,3 6,54 2,3 0,33 0,23 
  (120) (12,5) (5,2) (1,98) (0,87) (0,14) (0,05) 

Punt 5 2001 287 52,2 24,9 8,25 0,49 0,32 1,09 
  (36) (6,6) (5,8) (1,44) (0,11) (0,05) (0,12) 

 2002 337 56,3 17,3 6,97 1,34 0,19 0,78 
  (60) (4,9) (3,6) (1,29) (0,18) (0,03) (0,11) 

 2003 315 52,7 16,6 4,02 1,79 0,14 0,34 
  (28) (3,7) (1,7) (0,36) (0,21) (0,02) (0,02) 
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Resum dels resultats i Conclusions principals 
 

Els principals resultats obtinguts en aquest estudi es resumeixen en els següents punts: 

 

• Com a primer efecte de l’activitat humana a la conca del Guadiamar, l’accident miner de 

1998 i les tasques de neteja posteriors, destaca l’extremada degradació del bosc de ribera i 

dels hàbitats físics fluvials a tot el tram mitjà i baix de la conca, per sota de les mines 

d’Aznalcóllar. 

 

• Al llarg dels cinc anys d’estudi, les riberes del tram fluvial dels punts afectats milloren la 

seva qualitat, malgrat que només tinguin un estat de dolent a mediocre. Els hàbitats fluvials 

també es diversifiquen fins assolir valors relativament elevats als últims anys d’estudi. A la 

zona de maresma, la coberta vegetal de la riba i la ribera pateix grans variacions en funció 

de les tasques de neteja i manteniment del canal, i els hàbitats físics, de baixa diversitat, es 

mantenen constants al llarg del temps. 

 

• La qualitat fisicoquímica tampoc és bona. Les principals contaminacions són de tipus 

miner (elevades concentracions de metalls al medi i baix pH de l’aigua) al tram més proper 

a les mines d’Aznalcóllar, i de tipus orgànic (aigües residuals urbanes i agroindustrials) als 

trams mitjà i baix.  

 

• Una font d’As diferent a la mina es detecta al tram no afectat del Guadiamar, aigües amunt 

de l’explotació, així com en part a la zona de maresma, malgrat que en tots dos casos els 

nivells són baixos. A la maresma també s’aprecien concentracions de Cu que provenen de 

l’agricultura. 

 

• L’accident d’Aznalcóllar va fer empitjorar la qualitat fisicoquímica de l’aigua i els 

sediments, però les tasques de neteja i el temps transcorregut van fer que mesos després ja 

no es notessin els seus efectes, malgrat que queda encara una contaminació residual molt 

important.  

 

• La qualitat fisicoquímica ha millorat amb el temps. Cinc anys després de l’accident, les 

concentracions de metalls continuen elevades, especialment als primers 15 km aigües avall 

de les mines, i la contaminació orgànica disminueix en posar-se en marxa algunes 

depuradores d’aigües urbanes. 

 

• Aigües avall de l’explotació minera, les comunitats de macroinvertebrats estan molt 

empobrides. Els grups taxonòmics més afectats són els efemeròpters, plecòpters i tricòpters 

(EPT), mol·luscs i crustacis, i l’hàbitat més afectat, el reòfil. La principal causa d’afectació 

és la mala qualitat de l’aigua, però la manca d’un hàbitat divers també limita les 

comunitats. Al llarg del temps, la comunitat millora als punts intermitjos, gràcies a una 

disminució de la contaminació minera i orgànica, i a una millora dels hàbitats. 

 

• La contaminació metàl·lica ambiental es tradueix en una més gran acumulació de metalls 

en els macroinvertebrats de tots els punts situats aigües avall de les mines. Les 

concentracions disminueixen amb la distància a la mina, en disminuir les concentracions 

ambientals. Vora l’explotació minera, les concentracions acumulades són menors perquè el 

pH és baix, i molts organismes són adults que poden provenir d’altres llocs.  

 

• Les concentracions acumulades als macroinvertebrats són molt elevades durant els primers 

anys després de l’accident, però disminueixen amb el temps. Al cap de cinc anys, encara 

són elevades fins a 15 km aigües avall de les mines, malgrat que a tot el riu poden detectar-

se traces d’alguns metalls en concentracions superiors a les dels punts de control. 
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• Els tricòpters Hydropsyche i alguns odonats destaquen per presentar concentracions de 

metalls un ordre de magnitud superiors a la d’altres macroinvertebrats. Mol·luscs i 

crustacis presenten més Cu que la resta. En general, els organismes detritívors, seguits dels 

herbívors, acumulen més metalls que els carnívors. No s’observa, per tant, biomagnificació 

dels metalls dins de la cadena tròfica dels macroinvertebrats, però potencialment els 

metalls poden passar a altres organismes depredadors, com peixos, aus o mamífers. 

 

• Tot i que entre un 33 i un 73% dels metalls totals del tricòpter Hydropsyche es troben al 

contingut intestinal i no als teixits de l’organisme, els organismes dels punts situats fins a 

15 km de la mina encara acumulen als teixits més metalls que els dels punts de control. 

 

De tot plegat, poden extreure’s unes conclusions generals de l’estat de salut del riu Guadiamar, de 

les conseqüències de l’accident i de les mesures de restauració, i de les possibilitats de recuperació 

del conjunt de l’ecosistema. 

 

• Al tram estudiat del Guadiamar s’hi diferencien dues grans zones amb característiques 

físiques, químiques i biològiques diferents: la zona fluvial i la de maresma. 

 

• L’accident miner va contribuir a fer disminuir l’estat ecològic del riu Guadiamar, en els 

tres aspectes físic, químic i biològic. 

 

• Les tasques de restauració han contribuït a fer millorar l’estat físic de la ribera i la llera, tot 

i que queda encara un llarg camí per recórrer. Augmentar la coberta vegetal de les riberes 

amb espècies autòctones i treure impediments al pas de l’aigua per tal que el propi riu 

diversifiqui els hàbitats fluvials pot contribuir a millorar l’estat de riberes i lleres, i de 

retruc, contribuir al desenvolupament i diversificació de la flora i la fauna. 

 

• La contaminació minera actual prové principalment de l’activitat present i passada de la 

mina, mentre que els efectes de l’accident ja no es palesen. Per a la recuperació de les 

comunitats, però, és important que disminueixin més les concentracions de metalls en 

aigua i sediments, i que es mantingui el pH neutre durant tot l’any, especialment a la zona 

fluvial. 

 

• Gràcies a la depuració de les aigües residuals, la contaminació orgànica també ha 

disminuït, tot i que cal millorar els sistemes de depuració per permetre la recuperació total 

de les comunitats. 

 

• Previsiblement, fins que la qualitat fisicoquímica de l’aigua i els sediments no millori, les 

comunitats aquàtiques no podran recuperar valors de control malgrat que els hàbitats es 

recuperin. Cal doncs posar més èmfasi en aquelles mesures que contribueixin a fer 

disminuir la concentració de metalls a l’aigua i la càrrega orgànica. 

 

• Els metalls pesants del Guadiamar es troben disponibles per als nivells tròfics superiors, 

aquàtics o no, com peixos, aus i mamífers, i suposen un perill per a l’assoliment del bon 

estat ecològic global de la conca. 

 

• De cara a seguiments futurs de la qualitat biològica del Guadiamar, es fa molt important 

l’estudi de la fauna bentònica dels hàbitats reòfils, la més afectada i la que més està tardant 

en recuperar-se. 

 

• Per facilitar la detecció de metalls en macroinvertebrats, es recomana el seguiment de les 

concentracions acumulades en el tricòpter Hydropsyche exocellata a la zona fluvial, que 

permet una anàlisi individual i a més aporta informació sobre el conjunt de la comunitat. 
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Els metalls pesants 
 
Definició, classificació, origen i toxicitat 
 
Metalls són aquells elements que presenten, 
entre d’altres característiques, una bona 
conductivitat tèrmica i elèctrica, una brillantor 
característica, ser poc reactius amb l’hidrogen 
però en canvi formar òxids amb facilitat, ser 
dúctils o deformables, i ser sòlids a temperatura 
ambient (excepte el mercuri). Sota el terme de 
metalls pesants s’inclouen aquells que tenen un 
pes atòmic relativament alt i una densitat vora 
els 5 g/cm3. El zinc, el coure, el plom, el cadmi 
o el tali són metalls pròpiament dits, malgrat 
que la classificació entre metalls i no-metalls és 
una mica arbitrària. Sota aquesta classificació, 
l’arsènic i l’antimoni estan considerats com a 
metal·loides, ja que presenten algunes 
característiques pròpies dels metalls i altres 
pròpies dels no metalls. Tot i així, la seva 
densitat és superior a 5 g/cm3, motiu pel qual 
molts autors es refereixen a ells sota el nom de 
metalls pesants1. 
 
Els metalls pesants formen part de l’escorça 
terrestre en diferents proporcions, i poden 
arribar als ecosistemes aquàtics per vies 
diferents. De forma natural, i sense la 
intervenció de l’home, els metalls arriben a 
l’aigua principalment per l’erosió de l’escorça 
terrestre, tant per un desgast mecànic com per 
un desgast químic (Azcue, 1993a). Les 
quantitats naturals de metalls que es troben en 
una conca fluvial, per tant, depenen 
pràcticament en la seva totalitat, de la 
composició geològica. Com més mineralitzada 
sigui una conca, més concentració de metalls hi 
haurà als cursos fluvials que la drenin. De 
forma més minoritària, els metalls poden arribar 
als medis aquàtics a través del transport 
atmosfèric des de, per exemple, erupcions 
volcàniques. Les precipitacions o la deposició 
fan que els materials suspesos a l’aire puguin 
acabar als medis aquàtics. Finalment, cal 
destacar el propi transport fluvial de metalls 
que, mitjançant el drenatge de zones riques, pot 
fer arribar aquests elements a altres punts de la 
xarxa hidrogràfica, o al mar. 
 

                                                 
1 En tot aquest document, i a fi de simplificar el 
llenguatge, utilitzarem el terme “metall” o “metall pesant” 
per referir-nos a qualsevol dels set elements objecte 
d’estudi: Zn, Cu, Pb, As, Cd, Tl i Sb. 

Ara bé, l’augment més important que tenen les 
concentracions de metalls al medi aquàtic són 
degudes a l’activitat humana. Es calcula que les 
emissions de metalls al medi provocades per 
l’activitat humana són un ordre de magnitud 
superior que les naturals (Díaz et al., 1993). La 
indústria i la mineria són els principals causants 
d’aquesta contaminació, però l’agricultura o les 
aigües residuals urbanes també hi tenen un 
paper important (Azcue, 1993b; Chapman i 
Kimstach, 1996). A la Taula I es mostren 
algunes activitats humanes que usen metalls en 
els seu procés i que generen residus metàl·lics. 
La mineria, situada sempre en zones 
geològicament riques en minerals, exposa 
constantment superfícies de minerals i gran 
quantitat de residus a condicions de 
meteorització accelerades, a més de generar 
residus en els diferents processos d’extracció i 
separació dels elements. Dins de la mineria, les 
mines a cel obert i en concret les que extreuen 
pirites, són les més agressives amb el medi. Les 
pirites, a més de contenir sofre, tenen molts 
altres metalls, que n’augmenten 
considerablement la toxicitat. L’oxidació, ja 
sigui per processos físics o químics, com per 
processos microbiològics (Thiobacillus, 
Ferrobacillus), genera àcid sulfúric, que 
contribueix a l’acidificació del medi i afavoreix 
la solubilitat de compostos metàl·lics a l’aigua 
(Campos, 1992).  
 
Els problemes ecològics que provoca la 
contaminació per metalls pesants arreu del món 
s’agreugen pel fet de no haver-hi processos 
naturals, ni biològics ni químics, que eliminin 
metalls (Chapman i Kimstach, 1996). Els 
compostos que contenen metalls només poden 
ser alterats, i cadascuna de les formes presenta 
una toxicitat diferent (Stoker i Seager, 1981). 
La seva persistència al medi provoca que els 
metalls es puguin traslladar per tots els 
compartiments que formen l’ecosistema 
aquàtic, incloent la biota. Això, juntament amb 
la capacitat de transport dels metalls, 
n’augmenta la seva perillositat. Els metalls 
pesants poden entrar als organismes aquàtics 
des de diferents procedències, que inclouen 
l’aigua (intersticial o circulant), el sediment o 
l’alimentació (Barron, 1995). En qualsevol cas, 
dins de l’organisme s’associen a diferents 
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teixits o estructures i poden romandre allà 
durant llargs períodes. Són, per tant, substàncies 
bioacumulables, que es presentaran dins 
l’organisme en concentracions superiors a les 
del medi. A més a més, el seu traspàs per la 
xarxa tròfica pot provocar que els nivells tròfics 
superiors acumulin més quantitat de metall que 
els inferiors i, per tant, estiguin bioamplificant o 
biomagnificant la quantitat de metall 
acumulada. La bioacumulació i la 
biomagnificació dels metalls afavoreixen el seu 
efecte tòxic i la capacitat de provocar efectes a 
llarg termini, fins i tot sota concentracions 
ambientals no extremadament elevades. 
 
Els elements inorgànics en general han estat 
classificats de diferents maneres en base a 
diversos criteris. Des d’un punt de vista 
biològic es solen dividir els elements entre 
majoritaris i minoritaris, en funció de les 
quantitats relatives que es troben a la matèria 
viva. Així doncs, elements com el calci, el 
magnesi, el fòsfor, el sodi o el potassi entre 
d’altres, són considerats elements majoritaris, 
elements essencial principals, macrominerals, 
etc. segons la terminologia usada, ja que formen 
una part molt important dels éssers vius. Els 
elements minoritaris, també anomenats 
elements traça, microelements o oligoelements, 
formen part de la matèria viva en quantitats 
molt petites, però no per això poc importants; la 
seva carència determina que l’organisme no 
pugui completar tot el cicle biològic.  
 

Dins aquesta classificació general es troben els 
metalls, que també es classifiquen de múltiples 
maneres segons el camp d’estudi. En biologia, 
els metalls pesants han estat classificats 
clàssicament en dos grans grups. D’una banda, 
aquells que són presents dins de la composició 
dels éssers vius, malgrat estar-hi en unes 
quantitats molt petites, perquè intervenen en 
determinats processos. Formen part dels 
oligoelements, i la seva presència és 
imprescindible per a la vida. Són els anomenats 
metalls essencials però, tot i així, quan superen 
un cert llindar de concentració la majoria solen 
tornar-se tòxics. En aquest grup hi trobem, entre 
d’altres, el zinc, el ferro, el coure, el manganès 
o el cobalt. D’altra banda, també hi ha metalls 
dels quals, de moment, no es coneix cap funció 
biològica. S’anomenen metalls no essencials, o 
tòxics, i solen presentar toxicitat a 
concentracions encara més baixes. Entre ells 
trobem el plom, el cadmi, el mercuri, l’arsènic o 
el tali (Alemany i Remesar, 1993). Tot i així, 
aquesta classificació queda matisada per cada 
element quan incorporem les quantitats a les 
què ens referim o bé els organismes. Així, per 
exemple, l’alumini forma part dels éssers vius 
tot i que se’n desconeix la seva funció biològica 
i tot i que, en molts casos, s’ha demostrat la 
seva toxicitat. L’arsènic, per exemple, tot i ser 
considerat tòxic, actua com a oligoelement en 
alguns grups d’algues (Alemany i Remesar, 
1993). 
 
La classificació dels metalls entre essencials i 
tòxics, per tant, no està marcada per un línia 

Taula I. Principals activitats humanes generadores de residus metàl·lics (Modificat a partir de Azcue, 
1993b;  Manrique et al., 1985; UAM, 2004)  
 
 Zn Cu Pb As Cd Tl Sb Cr Hg 

Mineria i metal·lúrgia X X  X X X  X X 
Pintures i barnissos X X X X X  X X X 
Pesticides X X X X  Xa   X 
Electricitat, electrònica  X X X     X 
Tintoreria X X X X    X  
Química  X    X X X X 
Explosius  X X X     X 
Plàstics X    X  X  X 
Bateries X  X  X    X 
Farmacèutica X   X     X 
Tèxtil  X      X  
Petroli i carbó   X X      
Paper         X 
Vidre, esmalt, ceràmica      X X X  
a Actualment està prohibit 
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divisòria clara, ja que és difícil establir uns 
límits de la toxicitat dels metalls: depèn de 
múltiples factors que inclouen tant les 
condicions fisicoquímiques del medi on es 
troba el metall – que en poden fer variar la 
biodisponibilitat –, la forma en què es presenti 
el metall, el tipus d’organisme al qual ens 
referim o, fins i tot, l’estat fisiològic d’aquest 
organisme, l’edat, el sexe o la mida. Ja hem 
comentat com la concentració a la qual un 
organisme està exposat i la durada d’aquesta 
exposició determinen els efectes que la 
substància tòxica tindrà sobre l’organisme i, per 
tant, la toxicitat. En els estudis de toxicologia 
s’intenta tenir en compte aquests dos factors de 
manera que es sol diferenciar entre dos tipus de 
toxicitat: l’aguda i la crònica. La toxicitat aguda 
és aquella que té uns efectes més evidents i 
letals sobre l’organisme; es dóna a 
concentracions relativament altes i en temps 
d’exposició curts. Es sol expressar en funció de 
la dosis, l’efecte que provoca i el temps 
d’exposició. Així doncs, s’anomena LC50 
(lethal concentration) aquella concentració que 
és letal per al 50% dels organismes exposats 
durant un període curt, generalment de 96 
hores. El temps d’exposició pot incloure’s 
també en la nomenclatura, per exemple com a 
LC50-96h. Es parla de EC50 (effective 
concentration) en aquells casos en què no pot 
saber-se si l’organisme ha mort o no; el criteri 
que es segueix, aleshores, no és la mort sinó 
generalment la immobilitat del 50% dels 
organismes. Altres nomenclatures són el NOEL 
o NOEC i NOAEL o NOAEC (no observed 
(adverse) effect level / concentration) que es 
refereixen a la concentració més alta en què no 
s’observen efectes adversos. 
 
La toxicitat crònica es dóna en exposicions, 
freqüents o no, a concentracions baixes però en 
temps d’exposició llargs. Els efectes són menys 
evidents que en la toxicitat aguda, però a la 
llarga també poden ser letals o subletals, és a 
dir, que sense provocar directament la mort de 
l’organisme en quedi afectat el cicle vital 
(l’eficàcia biològica). En els experiments de 
toxicitat crònica no s’avalua la mortalitat sinó 
que es trien paràmetres – diferents per cada 
tipus d’organisme – que ens puguin indicar 
efectes subletals (creixement, alimentació, 
temperatura, nombre de glòbuls rojos, etc.). A 
nivell ecosistèmic, la toxicitat crònica a la 
llarga pot portar a modificacions de les 
poblacions i les comunitats. 

 
En limnologia, és més difícil establir nivells 
ben definits de toxicitat per als diferents 
metalls. La substància tòxica no és administrada 
directament als éssers vius, sinó que es troba al 
medi i pot ser assimilada o no per l’organisme 
depenent de molts factors. Com a norma 
general, la toxicitat dels metalls a l’aigua depèn 
tant del grau d’oxidació com de la forma en què 
es trobi. En general, la forma iònica sol ser la 
més tòxica, mentre que si el metall està lligat a 
matèria orgànica o algunes altres substàncies 
complexes, la toxicitat es redueix (malgrat que 
per alguns metalls les formes complexes són 
molt més tòxiques que l’ió lliure) (Chapman, 
1996). Factors físics i químics del medi també 
modifiquen la toxicitat d’un metall per als 
organismes. Per exemple, en augmentar la 
temperatura augmenta la toxicitat del Pb o el 
Cd, mentre l’augment de salinitat provoca una 
disminució de la toxicitat (del Ramo, 1988). Per 
als organismes aquàtics, la toxicitat d’un metall 
dependrà també de la forma en què aquest 
s’incorpori dins l’organisme, és a dir, que varia 
en funció de si és absorbit per les brànquies o la 
paret corporal, o és ingerit i per tant absorbit 
directament a través del sistema digestiu. A la 
vegada, la toxicitat varia segons la forma en què 
sigui ingerit, ja que això pot donar-se degut al 
consum directe d’aigua contaminada, al consum 
de petites partícules inorgàniques o al consum 
d’altres organismes que hagin acumulat metalls. 
També cal tenir en compte que en molts casos 
la presència de més d’un metall al medi 
modifica els seus efectes tòxics, i moltes 
vegades es produeixen efectes sinèrgics on la 
presència d’altres metalls fa augmentar la 
toxicitat d’un determinat element. 
 
Un aspecte important a tenir en compte en el 
medi aquàtic és la quantitat de metall que es 
troba en els sediments. Sovint la major part dels 
metalls en un sistema fluvial es troba lligat a la 
matèria en suspensió, i no dissolt a l’aigua. 
Això fa que precipitin amb més facilitat i que, 
per tant, passin a formar part del sediment, 
juntament amb aquelles quantitats de metalls 
dissoltes a l’aigua que s’adsorbeixen 
directament a les partícules del sediment. El 
sediment, doncs, acumula gran quantitat de 
metalls que poden restar, temporalment, 
immobilitzats i fora de l’abast dels organismes. 
Ara bé, aquests metalls “immobilitzats” són un 
risc potencial per a l’ecosistema aquàtic ja que 
variacions en les condicions fisicoquímiques els 
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poden remobilitzar, tornant-los a l’aigua en 
formes dissoltes o particulades (Enguix et al., 
2000) i deixant-los biodisponibles. Els 
principals factors que fan augmentar la 
biodisponibilitat dels metalls del sediment són 
(Manrique et al., 1985, Campos, 1992): 

 
Salinitat: L’augment de la salinitat provoca un 

reemplaçament dels metalls adsorbits per 
cations dissolts. 

pH: En pH baixos es dissolen carbonats i 
hidròxids, i s’alliberen metalls a l’aigua. 

Taula II. Concentració de metalls dissolts en aigua per garantir la qualitat ecològica del ecosistemes 
aquàtics continentals, o segons diferents criteris i administracions, en µg/l. 
 
Criteri Zn Cu Pb As Cd Tl Sb Ref. 

CMC 120a 13a 65a 340 2,0a   
US EPA, 
2002 

CCC 120a 9a 2,5a 150 0,25a   
US EPA, 
2002 

PNEC 2,6 0,06 0,08 0,1 0,0016 0,01 0,66 
Klein et al., 
1999 

Aigua potable 100-5000 100-3000 50 50 5  10 
BOE, 1990; 
UE, 1981 

Qualitat bona 30 3 25 25 0,2   EWPC, 1995 
Qualitat bona 
Moderada 
Dolenta 
Molt dolenta 

<1 
5 
15 
>75 

<0,3 
1 
2 
>5 

<0,2 
1 
2 
>5 

<0,2 
1 
2 
>10 

<0,01 
0,05 
0,1 
>0,3 

  
Gustafsson, 
1992 

NOEC més baix 
v. ecotoxicològicb 

26 
6,5 

5 
1,3 

5 
1,3 

50 
12,5 

0,1 
0,025 

  RIZA, 1989a 

CMC (Criteria Maximum Concentration): valor calculat a partir de temps d’exposició curts 
CCC (Criteria Continuous Concentration): valor calculat per a temps d’exposició indefinits 
PNEC (Predicted no effect concentration) 
a: valor calculat per una duresa de l’aigua de100 mg/l  
b: valor ecotoxicològic calculat a partir del NOEC més baix. No es té en compte la duresa. 
 

 
Taula III. Criteris de qualitat pels sediments fluvials o marins i d’estuaris, en mg/kg PS. 
 

Criteri Zn Cu Pb As Cd Sb Referència 

 

Sediments fluvials 
    

Valor ecotoxicològic 477 42 533 83 2,2  Riza, 1989a 
NOEC 1907 167 2133 333 8,7  Riza, 1989b 
 
PEL 
TET 
SEL 

 
315 
540 
820 

 
197 
86 
110 

 
91,3 
170 
250 

 
17 
17 
33 

 
3,53 

3 
10 

 
 
US EPA, 2000 

Guidelines 150-300 50-140 50-300  1-3  
CEE 
Grumiaux et al., 1998 

 
Poc efecte 
Efecte sever 

 
175 

>1000 

 
25 

>150 

 
30 

>400 

 
15 

>250 

 
0,7 
>5 

 
 
Gustafsson, 1992  

 

Sediments marins i estuàrics 
     

ER-L 
ER-M 
AET-L 
AET-H 

150 
410 
410 

1600 

34 
270 
390 

1300 

46,7 
218 
450 
660 

8,2 
70 
57 
700 

1,2 
9,6 
5,1 
9,6 

 
 

150 
200 

EPA, Apendix D 

NOEC: No observable effect concentration 
PEL: Probable effect level: per sobre segurament s’observarien efectes (Smith et al., 1996) 
TET: Toxic effect threshold (EC&MENVIQ, 1992) 
SEL: Severe effect level (Persaud et al., 1993)  
ER: Effect range –L: low, -M: medium (Long et al., 1995) 
AET: Apparent effect threshold –L: low, -H: high (Barrick et al., 1988) 
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Potencial Redox: Generalment es modifica per 
variacions en les concentracions de 
nutrients. En anòxia es poden alliberar 
metalls del sediment a l’aigua. 

Agents complexants: Solubilitzen metalls dels 
sediments. 

Microorganismes: Poden mobilitzar metalls per 
diferents vies: formant compostos 
orgànics que complexin metalls, 
modificant el pH-Eh del medi, o 
transformant molècules metàl·liques 
inorgàniques en orgàniques.  

Vent, corrents o marees, especialment en 
sediments anòxics i rics en matèria 
orgànica, poden alliberar metalls. 

Variacions estacionals del cabal també poden 
remobilitzar els metalls del sediment. 

 
 
Tot i la dificultat de fixar uns nivells de metalls 
en els diferents compartiments de l’ecosistema 
aquàtic que assegurin el correcte 
desenvolupament de les comunitats 
biològiques, diversos organismes i 
administracions disposen d’algunes directrius 
que provenen de la unió del resultat de molts 
testos de toxicitat amb diferents organismes 
aquàtics, tant microorganismes com algues, 
plantes, invertebrats o peixos. A les Taules II i 
III es mostren alguns d’aquests valors. 
 
 
A continuació, i per acabar, s’exposen 
breument les principals característiques dels 
metalls que seran estudiats en aquest treball, 
sempre fent incís en el seus efectes o el seu 
comportament al medi aquàtic. 
 
El zinc - Zn 
El zinc és un metall que forma part dels 
organismes vius a molt baixes concentracions, i 
que intervé en diferents processos bioquímics, 
ja que actua com a cofactor en més de 200 
enzims (Mas, 1993). En concentracions 
elevades és tòxic. La seva toxicitat es potencia 
amb la presència de Cu i Ni, però d’altra banda, 
determinats nivells de Zn actuen com a 
protectors en front de la intoxicació per Cd 
(Tenorio, 1988). 
 
El Zn es troba principalment en l’estructura de 
silicats i òxids, i es solubilitza quan aquests 
minerals pateixen algun tipus de desgast 
químic. El Zn alliberat, però, és ràpidament 
adsorbit per argiles i òxids secundaris, de 

manera que generalment presenta una baixa 
mobilitat. Ara bé, en ambients àcids això no es 
dóna, i el Zn pot restar dissolt en l’aigua 
(Azcue, 1993a). 
 
El coure - Cu 
El coure també és un oligoelement que intervé 
en alguns processos metabòlics de gran 
importància. Forma part estructural d’algunes 
proteïnes, per exemple lligades al transport 
d’oxigen a través de l’organisme, modula 
l’activitat enzimàtica d’algunes oxigenasses, i 
actua com a cofactor d’altres enzims de 
processos diversos. La toxicitat ve donada, més 
que pel propi catió, per les interferències i el 
bloqueig que provoca en l’absorció i la 
distribució corporal d’altres metalls com el Zn i 
el Fe. 
 
El coure es troba en minerals sovint associat al 
S, pel qual té una gran afinitat. En els sòls està 
present tant en minerals primaris com 
secundaris, així com en compostos orgànics. La 
seva meteorització produeix sulfurs de coure, 
que en gran part precipiten però que també 
poden descomposar-se en sulfats. El coure que 
no precipita pot ser adsorbit en sediments 
hidrolitzats, argiles, òxids i hidròxids de ferro o 
manganès (Navarro-Pedreño et al., 1993). La 
toxicitat del coure a l’aigua augmenta amb 
l’acidesa, la presència de compostos orgànics i 
l’oxigen (Tenorio, 1988). 
 
El plom - Pb 
El plom és un metall tòxic per a tots els 
organismes, ja que no forma part dels éssers 
vius ni se’n coneix cap funció metabòlica. 
Actua inhibint dos enzims essencials per a la 
síntesi d’hemoglobina i reduint la longevitat 
dels glòbuls rojos, provocant anèmia (del Ramo 
et al., 1993). També actua en el sistema nerviós 
central i perifèric, els sistemes renal i hepàtic i 
el tracte intestinal. 
 
El plom forma part de molts minerals i està 
àmpliament estès. La majoria de sals de plom 
són poc solubles amb aigua, i la solubilitat 
augmenta quan es lliga a compostos orgànics 
(Cobo et al., 2003). A més a més, variacions en 
les condicions fisicoquímiques del medi, com la 
temperatura, el pH o la concentració de matèria 
orgànica, també influencien la seva solubilitat. 
 
La toxicitat del plom augmenta en augmentar la 
temperatura (del Ramo, 1988), i per alguns 
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organismes aquàtics com els peixos, en 
disminuir la duresa de l’aigua (del Ramo et al., 
1993). Alguns compostos plomats orgànics, 
com molts additius dels hidrocarburs, presenten 
una toxicitat més elevada que la del plom lliure 
(Cobo et al., 2003). 
 
El plom s’acumula en els organismes aquàtics, 
però en canvi no hi ha evidències de la seva 
biomagnificació al llarg de la cadena tròfica 
(Cobo et al., 2003). 
 
L’arsènic - As 
L’arsènic no és un metall pròpiament dit, sinó 
que forma part dels metal·loides. És a dir, 
presenta algunes característiques comunes als 
metalls i d’altres comunes als no-metalls. 
 
L’arsènic no és abundant a la litosfera, tot i que 
forma part de més de 200 minerals, com 
l’arsenopirita, de forma essencial o com a 
impureses. Presenta afinitat pel S i molts cops 
es troba juntament amb el Cu o el Ni (Navarro-
Pedreño et al., 1993). En els sistemes aquàtics, 
l’arsènic pot adsorbir-se a les partícules del 
sediment, però un augment de la salinitat o de 
les partícules en suspensió, o condicions 
reductores, pot provocar l’alliberament de 
l’arsènic a l’aigua. En condicions naturals, 
l’arsènic lligat al Fe no sol alliberar-se perquè 
falta capacitat reductora (Migon i Mori, 1999). 
 
L’arsènic és tòxic per a la majoria 
d’organismes. La toxicitat depèn enormement 
de la forma en què es trobi. Així doncs, les 
formes inorgàniques són més tòxiques que les 
orgàniques, i l’As (III) ho és més que l’As (V) 
(Mori et al., 1999). Al medi aquàtic, l’arsènic 
s’acumula en gran varietat d’organismes però 
no hi ha evidències que es magnifiqui (del 
Ramo et al., 1993). 
 
El Cadmi - Cd 
El cadmi és un metall considerat tòxic per a tots 
els tipus d’organismes (des de microorganismes 
fins a animals passant per les plantes i els altres 
éssers vius). No té cap funció biològica 
coneguda, pel que no es considera un metall 
essencial. La seva toxicitat es basa sobretot en 
la competència que fa amb altres elements de 
manera que els desplaça tot afectant les rutes 
metabòliques on es veu implicat. Quan el Zn, el 
Fe o el Cu actuen de cofactors, el cadmi els 
substitueix i fa disminuir l’activitat enzimàtica. 
En els processos de contracció muscular, el 

cadmi competeix amb el Ca i n’afecta també la 
seva funcionalitat. A més a més, el cadmi 
presenta una gran afinitat pels grups tiol (-SH) 
de manera que molts enzims i els aminoàcids 
sulfurats en queden afectats (del Ramo et al., 
1993). 
 
El cadmi és poc abundant a la litosfera, i moltes 
vegades es troba associat al Zn. Generalment és 
emès al medi ambient com a subproducte en 
l’extracció de Zn, Pb o Cu. Es dissol fàcilment 
en forma de sulfat o clorur, i degut a la seva 
afinitat pel S, pot precipitar en ambients 
reductors com a CdS. És per això que en els 
ambients aquàtics és més comú trobar-lo als 
sediments que a la columna d’aigua. 
 
En els ecosistemes aquàtics, el cadmi és 
considerat dins dels elements més tòxics. 
Provoca mortalitat, disminució del creixement, 
inhibició de la reproducció i alteracions de les 
poblacions (del Ramo, 1988). En general, la 
toxicitat del cadmi és funció de la concentració 
de l’ió de Cd lliure, que a la vegada depèn del 
contingut de clorurs de l’aigua: a baixes 
concentracions de clorurs el cadmi no pot 
complexar-se amb aquest i roman a l’aigua. Els 
augments de temperatura o la baixa alcalinitat 
també provoquen un augment de la toxicitat del 
cadmi (del Ramo, 1988). 
 
El tali - Tl 
El tali és considerat un element tòxic i no 
essencial, ja que no se’n coneix cap funció 
metabòlica. Es sap que és un neurotòxic, i que 
afecta els processos de coagulació de la sang, 
però els seus mecanismes de toxicitat són força 
desconeguts. 
 
El tali mai es troba aïllat, sinó que forma part de 
minerals de Fe (pirites), Cu, Zn i Pb. 
L’explotació d’aquests minerals no es sol fer 
per extreure’n tali, ja que el seu interès 
industrial és baix. Ara bé, el tali es genera com 
a subproducte en la producció d’àcid sulfúric. 
 
En presència d’aigua forma hidròxids i és 
insoluble en dissolucions alcalines (UAM, 
2004). 
 
L’antimoni - Sb 
L’antimoni no és un metall abundant a l’escorça 
terrestre, però forma part d’un centenar de 
minerals. 
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Les condicions reductores eviten la precipitació 
d’antimoni, que pot alliberar-se al medi des de 
partícules biogèniques en el procés de 
descomposició de la matèria orgànica. 
L’augment de la salinitat o les partícules en 
suspensió afavoreixen la dissolució de 
l’antimoni (Migon i Mori, 1999).  
 
Als ambients aquàtics, l’antimoni es 
bioacumula en tots els organismes. 
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