
49 Capítulo 4

INFLUENCIA DEL HERBIVORISMO
EN EL  EFECTO TÓXICO DE LA

ATRAZINA SOBRE LAS
COMUNIDADES

MICROBENTÓNICAS

4.1 Introducción

Las concentraciones elevadas de atrazina (>100µg L-1) pueden llegar a causar efectos dramáticos
sobre la fotosíntesis, crecimiento, concentración de clorofila y biomasa de la mayoría de organis-
mos fotosintéticos acuáticos (Plumley and Davis, 1980, Brockway et al., 1984, Kosinski and Merkle,
1984). El efecto de la atrazina a concentraciones más realistas está menos claro, algunos estudios
han detectado efectos a concentraciones bajas (1-10 µg L-1) sobre fitoplancton, tras una exposición
de varias semanas en limnocorrales (Lampert et al., 1989). Por otra parte, algunos estudios conclu-
yen que una concentración de 25 µg L-1 no provoca efectos a corto plazo (Jurgensen and Hoagland,
1990) ni tampoco tras una exposición a largo plazo en canales artificiales (Lynch et al., 1985). La
respuesta de las comunidades depende del tiempo de colonización y de las condiciones ambienta-
les que se han dado durante el crecimiento de la comunidad (Guasch et al., 1997). Los efectos de la
atrazina, sobre niveles tróficos superiores, también se han descrito (Hoagland et al., 1993, Huber,
1993, Solomon et al., 1996), detectando incrementos en la emergencia de insectos tras la adición
de concentraciones realistas de atrazina -5 µg L-1- (Gruessner and Watzin, 1996), o cambios en el
comportamiento de algunos gasterópodos –15µg L-1- (Roses et al., 1999). Queda claro que todavía
y a pesar de toda la bibliografía sobre el tema es necesario profundizar en los efectos de la atrazina
sobre otros niveles tróficos (Dewey, 1986).

Si los efectos de la atrazina sobre otros niveles tróficos están todavía por discutir, sucede lo mismo
con la interacción de la atrazina y los herbívoros sobre el perifiton. En este estudio se pretende
demostrar que el herbivorismo modifica la respuesta del perifiton ante la atrazina a concentracio-
nes que (de modo aislado) no afectan directamente ni al perifiton ni a los herbívoros (Huber, 1993,
Solomon et al., 1996, Roses et al., 1999). Nuestra hipótesis es que debido a la actividad de los
herbívoros la comunidad expuesta a la atrazina presentará una mayor afectación que si se la expo-
ne únicamente a la atrazina o los herbívoros.
Se parte de una situación realista, donde al igual que un ecosistema, diferentes niveles tróficos
interaccionan para producir una respuesta ante un tóxico. Se controlaron diversos parámetros del
perifiton tras la exposición al herbivorismo (provocado por el gasterópodo Physella acuta), a la
atrazina y a ambos. Este tipo de aproximación nos da una visión de cómo un sistema fluvial some-
tido a herbivorismo puede ser afectado por concentraciones realistas de atrazina, contribuyendo a
realizar predicciones más robustas sobre el impacto de la atrazina en los sistemas fluviales (Belanger,
1997).
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4.2. Material y métodos

Diseño experimental Los experimentos se lle-
varon a cabo utilizando 12 canales artificiales
(descritos con anterioridad), a lo largo de 18 días.
Un pozo, situado a 50 m. del laboratorio pro-
porcionó el caudal de agua necesario, para man-
tener una velocidad de 1 cm s-1 y una profundi-
dad de entre 1.8 y 2.2 cm. La irradiancia pro-
porcionada por las lámparas halógenas fue de
140 µmol Fot m-2 s-1, en la superficie del agua.
El fotoperiodo se programó en 8 horas de luz y
16 de oscuridad. El fondo de los canales se
recubrió con los dos tipos de cristales vistos hasta
ahora (de 20x10 cm y de 1.2x1.2 cm),
precolonizados durante 2 semanas en un río prís-
tino (L’Avencó, (Guasch et al., 1997)). Una vez
finalizado el periodo de colonización en el río
se dejaron durante 12 días en los canales, hasta
que se logró una superficie recubierta
homogéneamente por algas. Los cristales de
1.2x1.2 se utilizaron como unidades de muestreo
para valorar la incorporación de carbono (incor-
poración de H14CO

3
), concentración de clorofi-

la y composición taxonómica. Se realizaron ta-
blas de coordenadas aleatorias para seleccionar
los cristales que se iban a recoger.

La solución de atrazina se realizó a partir de
atrazina en polvo, añadiendo 0.5 mL de acetona
(para facilitar su disolución) y sonicando en un
litro de agua del pozo. La solución concentrada
se añadía (inyección de 4 mL min-1 de concen-
tración 5 mg L-1 de atrazina) con una bomba
peristáltica en los canales correspondientes. El
flujo era de 80 L hora-1, lo que da una concen-
tración de atrazina de 15 µg L

-1
. Los

gasterópodos se recolectaron en otro río próxi-
mo a L’Avencó (Congost, NE España) y trans-
portados al laboratorio en tanques aireados. Los
gasterópodos (Stagnicola vulnerata, Küster), de
medidas entre 7 y 9 mm, fueron colocados en
densidades de 118 individuos m-2, 0.9 g de peso
seco m-2 (20 por canal). La densidad óptima se
estimó a partir de experimentos previos (Muñoz

et al., 2000). Esta densidad óptima fue definida
como la capaz de mantener un 50% de activi-
dad fotosintética y de biomasa respecto a la si-
tuación sin herbívoros. Los gasterópodos dis-
frutaron de 48 horas de aclimatación en los ca-
nales antes de proceder con la adición de
atrazina. El diseño final constaba de cuatro tra-
tamientos: 1) tres canales CONTROL, 2) tres
canales con ATRAZINA, 3) tres canales con
HERBIVOROS y 4) tres canales con
ATRAZINA+HERBIVOROS. Los tratamientos
fueron distribuidos al azar en los canales.

Química del agua. La saturación de oxígeno,
temperatura, conductividad y pH fueron contro-
lados diariamente en los canales. El fósforo
reactivo soluble (SRP), nitrato (N-NO

3
-), nitrito

(N-NO
2
-) y amonio (N-NH

4
+) se midieron tres

veces a lo largo del experimento. La concentra-
ción de atrazina se controló en cinco ocasiones,
tanto en los canales control como en los trata-
mientos con atrazina. El análisis de atrazina se
llevó a cabo mediante el uso de EnviroGard
Triazine QuantiTube Test Kit (Strategic
Diagnostics Inc.

©
). La concentración media de

atrazina fue de 14.18±5.93 µg L-1 (n=22). La
concentración de atrazina en los canales control
(si la hubo) no llegó nunca a superar el límite de
detección del test (<0.04 µg L-1).

Las características fisico-químicas del agua se
mantuvieron constantes a lo largo del experi-
mento. La temperatura del agua se situó en
23±0.5 ºC, el pH entre 7.4-7.6, y la
conductividad constante en 1900 µS/cm. El agua
del pozo tenía una concentración  relativamente
alta de nitrato (N-NO

3
- = 15.5 ± 0.83 mg/L) y

baja de fosfatos (P-PO
4
- = 2.4 ± 1.4 µg/L). La de

nitritos (N-NO
2
-) fue de 0.22±0.07 mg L-1, mien-

tras que la de amonio resultó indetectable (<0.01
mg L-1).

Valoración de efectos biológicos. La incorpo-
ración de carbono en los diferentes tratamien-
tos se determinó a partir de 9 cristales seleccio-

Pigmentos Atrazina Atrazina+Herbívoro Herbívoros Control

Carotenoides 33.4(2.3) 31.9 (6.6) 32.2 (0.8) 32.8 (0.5)

Chlorofila-a 57.4 (4.8) 50.8 (6.7) 51.8 (6.5) 56.8 (3.4)

Chlorofila-b 0.9 (0.7) 6.3 (5.4) 5.1 (5.1) 0.6 (0.2)

Chlorofila-c 2.3 (0.3) 1.9 (0.7) 2.2 (0.7) 2.7 (0.4)

Chlorofilas degradadas 6 (3.1) 9.3 (5.2) 8.6 (2.5) 10.1 (7.9)

Tabla 1.
Media de las composi-
ciones pigmentarias
del perifiton en por-
centajes para los tres
tratamientos (medias
de tres canales), al fi-
nal del experimento
(día 18). Los valores
entre paréntesis son las
desviaciones estándar.
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nados al azar en cada canal. Cinco se utilizaron
para la incubación con luz; dos, para la
incubación sin luz y dos (adición de 200 µL de
formol 40%) controles muertos. El proceso fue
el descrito en el capítulo de métodos. Para cuan-
tificar la concentración de clorofila, se recogie-
ron 5 cristales seleccionados al azar. La extrac-
ción de los pigmentos y su medida se realizó
según lo descrito en el capítulo de métodos.

Al finalizar el experimento, se recogieron tres
réplicas por tratamiento para realizar un estudio
detallado de la composición pigmentaria, me-
diante análisis de HPLC, cromatografía líquida
de alta resolución de fase inversa (Waters 600E
system controller and waters 700 Satellite WISP,
Waters

©
, Milford, Massachusetts, USA) equipa-

do con un diodo Array (1000S, Applied
Biosystems, Foster City, California, USA), y
acoplado a un fluorímetro (SFM 25, Kontron

©
).

Se utilizó una columna ODS 5-micron Hypersil.
Los procedimientos son los descritos por
Mantoura (Mantoura and Llewellyn, 1983) y
detallado y modificado por Guasch (Guasch and
Sabater, 1998). Los carotenos y clorofilas fue-
ron identificados comparando sus coeficientes

específicos de extinción, tiempos de retención
y absorbancias características con referencias
estándar conocidas (chl-a, chl-b, carotenos, ob-
tenidos de SIGMA). Los derivados de clorofilas
(feofitinas a y b, clorofilida a y b, y feofórbidos)
se prepararon según Sartory (Sartory, 1985) y
Leavitt (Leavitt et al., 1989). Otros carotenoides,
específicos de grupos algales diferentes, se iden-
tificaron en base al espectro (380-600 nm) de
los picos del cromatógrafo, así como mediante
comparaciones con coeficientes de extinción y
movilidad publicados (Foppen, 1971, Mantoura
and Llewellyn, 1983, Rowan, 1989). Los resul-
tados cromatográficos se usaron para estimar los
porcentajes de clorofila a, b, c y sus derivados.
Los carotenoides totales se computaron como
la suma de todos los picos de carotenoides.

El análisis cuantitativo de la composición de la
comunidad algal se llevó a cabo en los días 0, 3
y 18. Se seleccionaron al azar 2 vidrios que se
conservaron en formol al 4%. El contaje y cla-
sificación en formas vitales se llevó a cabo se-
gún lo descrito con anterioridad. El cálculo del
biovolumen se llevó a cabo según lo propuesto
por Lowe (Lowe and Laliberte, 1996).

Para el cálculo del peso seco de los gasterópodos
(70ºC hasta peso constante), se utilizaron 30 in-
dividuos del mismo tamaño a los utilizados en
los experimentos, como estima de la biomasa
inicial. Al final de los experimentos se determi-
nó el peso seco de los individuos de cada canal
y se comparó con el inicial. Cada día se conta-
ron los gasterópodos, se reemplazaron los muer-
tos por otros de igual talla, mantenidos en un
canal similar a los del experimento y los indivi-
duos encontrados en las redes del final de los
canales se situaban en el inicio. Al final del ex-
perimento, se contaron el número de puestas y
de huevos por puesta. No aparecieron fases ju-
veniles durante los 18 días del experimento.

Análisis estadístico.La normalidad de la distri-
bución de muestras y la homogeneidad de las
varianzas se valoraron para determinar si eran
necesarias transformaciones. Los datos algales
se analizaron mediante un three-way ANOVA,
para detectar las diferencias entre tratamientos
a través del tiempo (medidas repetidas). Cuan-
do aparecieron interacciones significativas se
analizaron mediante un test TUKEY HSD
(Spjotvoll and Stoline, 1973). Las diferencias
en la composición de pigmentos del perifiton se
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              Figura 1.
Concentracion de
clorofila-a (A) y
biovolumen algal
(B) para cada trata-
miento a lo largo
del experimento.
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medias de los tres
canales de cada tra-
tamiento y las ba-
rras representan la
d e s v i a c i ó n
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analizó mediante una two-way ANOVA. Las
diferencias de peso en los gasterópodos al final
del experimento se analizaron mediante una one-
way ANOVA.

4.3. Resultados

Composición del perifiton, biovolumen y
composición pigmentaria. La composición de
los pigmentos no fue alterada significativamente
por la atrazina, herbivorismo o la combinación
de ambos (Tabla 1.).La concentración de cloro-
fila-a en el tratamiento control incrementó has-
ta el día 12 y a partir de entonces decreció len-
tamente hasta el final del experimento hasta con-
centraciones de 25±15.4 µg chl-a cm-2 (Figura
1). En los canales con atrazina se dio un incre-
mento temprano de la concentración de clorofi-
la (día 6) y se mantuvo estable durante el resto
del experimento (sobre 24  4 µg chl-a cm-2). Por
otro lado, la atrazina no tuvo efecto significati-
vo sobre la concentración de clorofila.
Los herbívoros provocaron un descenso signi-
ficativo en la concentración de clorofila a lo lar-
go del tiempo (p<0.0001). Los canales con
gasterópodos mostraron una concentración de
clorofila inferior a aquellos sin herbívoros des-
de el día 3 en adelante. La cantidad de clorofila
por unidad de superficie fue de 3 a 4 veces me-
nor que en los canales sin herbivorismo. La
biomasa creció lentamente desde el día 12 hasta
el final del experimento (Fig. 1). Los canales
expuestos a la atrazina y al herbivorismo man-
tuvieron  una baja cantidad de clorofila (sobre 3
4 µg chl-a cm-2) a lo largo del experimento, no
observándose ningún tipo de recuperación. La
biomasa en estos canales era menor que en los
de atrazina (p=0.0012) y en los control
(p=0.0026) pero no significativamente diferen-
te a la biomasa en el tratamiento de los herbívo-
ros. El  biovolumen incrementó
significativamente a lo largo del tiempo en to-
dos los tratamientos (p<0.0001). Este incremen-
to fue significativamente menor en los 2 trata-
miento de herbivorismo (p=0.002) (Fig. 1).

Incorporación de carbono. La tasa de incor-
poración de carbono por unidad de área fue
mayor en los canales sin herbívoros (Fig. 2). En
el tratamiento de herbívoros, los valores de in-
corporación de carbono fueron sobre 6 µg C cm-

2 h-1 a lo largo del experimento. El tratamiento
con herbívoros mostró una clara disminución en
los días 1 y 3. El día 12 muestra una ligera recu-

peración, pero los valores (4 µg C cm-2 h-1) fue-
ron siempre menores que los del inicio.

La evolución en la incorporación de carbono, a
través del tiempo, fue significativamente dife-
rente en todos los tratamientos (p=0.003). La
atrazina no tuvo un efecto significativo en la
incorporación de carbono, pero el herbivorismo
si causó un efecto sobre este parámetro
(p<0.0001). Este efecto resultó obvio en el día
3 (60-85% respecto al control) y al final (50%
respecto al control) (Fig. 2). La interacción de
los herbívoros y la atrazina afectó
significativamente a las tasas de incorporación
de carbono (p=0.02). Los canales expuestos a
ambos factores presentaron menores tasas de
incorporación que los control (p=0.0031),
atrazina (p=0.0003) y herbívoros (p=0.047).

La incorporación de carbono por unidad de clo-
rofila, a través del tiempo, no fue afectada por
la atrazina o los gasterópodos. La eficiencia
fotosintética incrementó a partir del día 3, para
declinar progresivamente hasta el día 12  (aprox.
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                   Tabla 2.
Densidades medias de
los taxones algales (x
103 cells cm-2) y abun-
dancia total de los tres
tratamientos(tres répli-
cas por tratamiento) en
los días 0, 3 y 18. Los
valores entre parénte-
sis son la desviación
estándar.
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cativos a través del tiempo (p=0.0002). Al final
del experimento, la densidad algal incrementó
en todos los tratamientos, excepto en el de
atrazina y herbívoros, que nunca recuperó los
valores iniciales (Fig. 3). El efecto de la atrazina
fue significativamente mayor en los canales con
herbívoros (p=0.002).

Las algas postradas fueron las formas vitales
dominantes el día 0 (66%), mientras que
pedunculadas, incrustantes y filamentosas repre-
sentaron el 16, 15 y 3%, respectivamente. El
herbivorismo causó un descenso significativo de
las formas postradas y pedunculadas el día 3.
Las formas filamentosas fueron las más sensi-
bles a la atrazina. La interacción entre atrazina
y herbivorismo provocó un descenso significa-
tivo en las formas postradas (Tabla 3).

Efectos sobre los herbívoros.La media del in-
cremento de biomasa de los gasterópodos al fi-
nal del experimento no fue significativamente
diferente entre los canales control y los expues-
tos a atrazina. La mortalidad fue mínima (sobre
el 10%) en todos los tratamientos sin diferen-
cias significativas entre ellos. Tampoco hubo
diferencias en el número de individuos escapa-
dos, el número de puestas o el número de hue-
vos por puesta.

50 % de la eficiencia inicial) en todos los trata-
mientos, excepto en los canales expuestos a
atrazina y herbívoros, donde la eficiencia de-
creció durante la primera parte del experimento
y después, lentamente, se recupera (Fig. 2). Al
final del experimento los valores de eficiencia
se situaron entre 0.61 y 1.2 (µg C chl-a-1 h-1).
Los cambios en la eficiencia fotosintética, a tra-
vés del tiempo, fueron significativos en todos
los tratamientos (0.0001).

Estructura de la comunidad algal. La comu-
nidad de los canales estuvo dominada por
diatomeas; Achnanthes lanceolata, A.
minutissima, Nitzschia linearis, así como célu-
las basales de la clorofícea Stigeoclonium tenue
(Tabla 2). El herbivorismo provocó una caída
en la abundancia de A. minutissima y Amphora
sp el día 3 y de Cocconeis a lo largo de todo el
experimento.

 La adición de atrazina provocó la disminución
en la densidad de Cocconeis sp y S. tenue (célu-
las basales y filamentos) principalmente el día
3. La interacción entre los dos factores provocó
densidades significativamente menores de A.
minutissima, A. lanceolata, Amphora sp. y N.
fonticola en comparación con otros tratamien-
tos (Tabla 3).

Los cambios en densidad algal fueron signifi-
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4.4. Discusión.

Los efectos aislados del herbivorismo y la
atrazina sobre el perifiton, observados en nues-
tros experimentos, han sido descritos en la lite-
ratura, no apareciendo nada fuera de lo espera-
do. En nuestros experimentos, la exposición a
la atrazina -concentraciones nominales de 14 µg
L-1- no alteró significativamente ni la tasa de in-
corporación de carbono, ni la concentración de
clorofila, ni la composición de la comunidad, ni
los cambios de biomasa de los herbívoros. La
falta de inhibición de la fotosíntesis por parte
de la atrazina ya fue descrita por otros autores
en exposiciones a corto plazo ((Jurgensen and
Hoagland, 1990) y a largo plazo (Lynch et al.,
1985). Huber (1993) concluye que concentra-
ciones menores a 20 µg L-1 puede no afectar a
los organismos acuáticos, especialmente ante
exposiciones transitorias.

El herbivorismo causó un decremento en las ta-
sas de incorporación de carbono, concentración
de clorofila y biovolumen de perifiton (Fig. 1 y
2). La reducción en la biomasa algal debida al
herbivorismo (realizado por gasterópodos, lar-
vas de insectos, peces...) ha sido descrito por
numerosos autores (Steinman, 1996). El resul-
tado inicial de la reducción de biomasa suele
ser una caída en la tasa de incorporación
fotosintética y en muchos casos una caída en la
producción específica por área (Hill et al., 1992,
Steinman, 1992, Rosemond et al., 1993).

Por otra parte, la hipótesis de partida es que tra-
bajando en un escenario de interacción entre los
herbívoros y atrazina, los resultados deberán ser
diferentes al escenario habitual de cada uno de
los factores por separado. De hecho, bajo una
fuerte presión de herbivorismo la exposición a
14 µg L-1 de atrazina provoca un decremento en

la incorporación de carbono mayor al que se da
ante cada uno de los factores por separado. Este
efecto, a pesar de ser leve, es bastante precoz.
La incorporación de carbono sufre un descenso
significativo tras 3 días de exposición a la
interacción entre herbívoros y atrazina y ya no
recupera las tasas de incorporación inicial. Va-
rios estudios (Hoagland et al., 1996) han demos-
trado la capacidad de las comunidades algales
microbentónicas para recuperara los niveles de
biomasa y producción tras exposiciones a con-
centraciones mayores que las de este estudio.
Tras tres días de exposición a los herbívoros la
comunidad responde con un incremento de la
tasa específica de incorporación (µg C µg Chl-
a-1h-1) presentando ese día la mayor (Fig. 2B)
de todos los tratamientos, en concordancia con
lo descrito por otros autores (Lamberti et al.,
1987, Muñoz et al., 2000). Esta respuesta pue-
de atribuirse a que los herbívoros depredan prin-
cipalmente sobre las células senescentes. La
comunidad expuesta a la atrazina se mantiene
en los niveles del control, demostrando que esta
concentración de atrazina únicamente afecta le-
vemente a algunas especies (Tabla 3) aunque sin
alterar la estructura de la comunidad ni su acti-
vidad fotosintética. En cambio la comunidad
expuesta a atrazina y herbivorismo presenta en
ese momento la menor tasa de todos los trata-
mientos (Fig. 2B). La actividad de los herbívo-
ros podría impedir la adaptación de la comuni-
dad a la atrazina.

Las tasas de absorción efectiva de un tóxico por
parte del biofilm depende de propiedades físi-
cas y químicas del contaminante, así como del
biofilm (Langston and Spence, 1995). La edad
del biofilm también parece tener una especial
relevancia en la biodisponibilidad del tóxico
(Headley et al., 1998, Admiraal et al., 1999).
Los herbívoros eliminan la capa superficial de

                           A               H              T            A x H       A x T           H x T     A x H x T

A. lanceolata  ns   ns  0.002 0.03  ns    ns  0.01
A. minutissima  ns 0.002  0.008   ns  ns    ns  0.04
Amphora sp.  ns  0.02    ns   ns  ns    ns  0.04
C. placentula 0.04  0.01    ns 0.001  ns  0.04    ns
N. fonticola  ns   ns    ns   ns  ns    ns 0.002
S. tenue (bas.) 0.03   ns  0.003   ns  ns 0.004    ns
S. tenue (filam.) 0.02   ns  0.003   ns 0.03    ns    ns
Filamentosa 0.02   ns  0.003   ns 0.03    ns    ns
Pedunculada  ns  0.01 0.0001   ns  ns  0.002    ns
Postrada  ns 0.008 0.0001 0.0001  ns 0.0022 0.0003
Incrustante  ns  0.02   ns   ns  ns     ns    ns

        Tabla 3. Valo-
res de p en los F-tests
en three-way
ANOVA testando la
significancia de la
atrazina, herbívoros
y tiempo y en com-
binación de diferen-
tes factores para el
porcentaje represen-
tado por cada una de
las  especies y para
las formas vitales
(ns=no significati-
vo).
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células senescentes del biofilm, manteniendo
bajos los niveles de biomasa (Steinman, 1996),
incrementando la exposición a la atrazina del
resto de células e inhibiendo la adaptación de
algunas algas al tóxico. Más aun, los herbívo-
ros, con sus sistemas bucales raspadores tienen
un gran impacto sobre las comunidades algales,
pudiendo dañar las paredes celulares o la estruc-
tura de la comunidad (mucílagos) durante su
alimentación. Aunque la pared celular propor-
ciona cierta protección ante productos quími-
cos (Genter, 1996), su alteración como conse-
cuencia de la actividad de herbivorismo puede
ser suficiente para causar estrés. Torres (Torres
and O’Flaherty, 1976) sugiere que los mecanis-
mos implicados en la adaptación a la atrazina
pueden provocar cambios en la pared y mem-
brana celular. Los herbívoros pueden interferir
en la recuperación de las células de perifiton y
potenciar el efecto de la atrazina. Es más, la ac-
tividad herbívora puede no dejar el tiempo sufi-
ciente para que entre en acción la protección
ejercida por el acúmulo (con el paso del tiem-
po) de sustancias extracelulares. Este mecanis-
mo de protección ya ha sido demostrado para
metales (Stadorub et al., 1987, Admiraal et al.,
1999). Las dificultades para desarrollar algunos
de los mecanismos de tolerancia y detoxificación
ante la atrazina pueden estar provocadas por los
herbívoros, lo que explicaría el mayor efecto
tóxico, observado en nuestro estudio, sobre el
perifiton.
Los herbívoros, además, simplifican tanto la
composición taxonómica como la estructura de
formas vitales. El número de algas incrustantes,
pedunculadas y postradas como Achnanthes y
Cocconeis decrecen como consecuencia de la
actividad de los herbívoros. Un efecto similar
sobre comunidades de perifiton ha sido descrito
en numerosos estudios (Steinman, 1996). La
atrazina provoca decrementos en la abundancia
de Stigeoclonium tenue (filamentos) como ob-
servó Hamala (Hamala and Kolling, 1985). La
densidad algal se redujo acentuadamente en el
tratamiento expuesto a atrazina y herbívoros,
evidenciando las dificultades, impuestas por los
herbívoros, para la adaptación frente a la
atrazina. En este tratamiento, las formas vitales
y la composición taxonómica fueron
significativamente diferentes a los otros trata-
mientos. Los cambios en las formas vitales del
perifiton pueden condicionar la respuesta
toxicológica de la comunidad entera, alterando
los gradientes de difusión a través del biofilm

(Hoagland et al., 1996). Por otro lado, la atrazina
en combinación con los herbívoros no solo afecta
al metabolismo de la comunidad si no que tam-
bién altera la estructura de la comunidad, indi-
cando que se han dado efectos crónicos.

Nuestros resultados han demostrado el impacto
que el herbivorismo tiene sobre el efecto tóxico
de la atrazina en la comunidad sobre la que se
alimenta. Pero además puede tener un impor-
tante papel en la movilización de tóxicos que
estaban inmovilizados en las comunidades de
perifiton y que se liberan de nuevo como conse-
cuencia del tipo de alimentación de este tipo de
herbívoros (raspado y desestructuración de los
biofilms). Stewart (Stewart and Hill, 1993) su-
giere que uno de los resultados de la actividad
de los herbívoros es el incremento de la movili-
zación de tóxicos disueltos aguas abajo, a causa
de la alteración por parte de los herbívoros de
grandes superficies de biofilm donde se había
llevado a cabo una incorporación de tóxicos.

Como apunte final, indicar que la presencia de
herbívoros puede tener implicaciones cruciales
sobre el efecto de los tóxicos. Para evaluar el
efecto que los productos tóxicos tendrán en los
sistemas acuáticos y realizar predicciones robus-
tas, se hace necesario conocer los mecanismos
ecológicos que influyen en la movilidad de los
productos tóxicos, siendo uno de ellos el papel
jugado por los herbívoros.
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INFLUENCIA DEL HERBIVORISMO
EN EL  EFECTO TÓXICO DEL CO-
BRE SOBRE LAS COMUNIDADES

MICROBENTÓNICAS

4.5. Introducción

El cobre está presente en la mayoría de ríos Europeos lo que ha provocado numerosos estudios
sobre su efecto en los sistemas acuáticos. Durante el período 1997-1998, la concentración media
de cobre en los ríos catalanes osciló entre los 1.3 y 17.5 µg L-1 (Armengol et al., 1993). En algunos
ríos con cuencas con intensa actividad agrícola y/o industrial se llegaron a medir picos superiores
a 40 µg L-1. Incluso se han detectado picos superiores a 100 µg L-1 en ríos extremadamente
polucionados de la misma área geográfica (Armengol et al., 1993), antes de la implementación de
un plan de saneamiento gubernamental a partir de 1992.

Numerosos autores (Foster, 1982a, Leland and Carter, 1984) han descrito los cambios producidos
en la estructura de comunidades de perifiton tras largas exposiciones a cobre, en concentraciones
que van desde los 2.5 µg L-1 (Leland and Carter, 1984) hasta los 120 µg L-1 (Kaufman, 1982).
Incluso a concentraciones tan bajas como 2.5 µg L-1 se han descrito inhibición de la producción
primaria del perifiton entre el 57 y el 87% en ríos oligotróficos (Leland and Carter, 1985). La
estructura del perifiton consiste en un conjunto de células imbuidas en una matriz de
mucopolisacáridos que ofrece cierta resistencia frente a los metales (Stadorub et al., 1987, Lehman
et al., 1997, Admiraal et al., 1999, Barranguet and Kromkamp, 2000). Los biofilms naturales
poseen un número significativo de lugares de unión a metales, tanto en la matriz de
mucopolisacáridos (incluyendo la materia orgánica atrapada en ella), como en la superficie celular.
Conforme envejecen, estos biofilms presentan un mayor número de lugares de enlace para meta-
les, reduciendo la difusión y biodisponibilidad del cobre para las algas (Ivorra et al., 2000). Los
herbívoros al depredar sobre el biofilm, mantienen niveles bajos de biomasa algal (Steinman,
1996), alterando al mismo tiempo la estructura tridimensional que proporciona cierta protección
ante los tóxicos. Una actividad intensiva de los herbívoros reduce el acúmulo de material extracelular
y puede potenciar el efecto tóxico del cobre, como ya se ha demostrado que ocurre con la atrazina
(Muñoz et al. in press).

En este trabajo se describe el efecto de una exposición a largo plazo de cobre (44 µg L-1) en una
cadena trófica simple (perifiton y herbívoros). El objetivo fue evaluar los cambios en el metabolis-
mo  composición y abundancia del perifiton y en la concentración de clorofila-a tras la adición de
un gasterópodo (Stagnicola vulnerata Küster), utilizando para ello el sistema de canales artificia-
les descrito en capítulos anteriores. Nuestra hipótesis de partida es que la alteración de la estructura
del perifiton provocada por la depredación de los herbívoros provocará una mayor sensibilidad
ante el cobre. También se discutirá acerca de las diferentes respuestas en crecimiento y reproduc-
ción frente al cobre de S. vulnerata, ya que el contacto con el agua (por contacto cutáneo y branquial)
y la transferencia a través de la cadena trófica son las rutas primarias de exposición a los metales
para los herbívoros. La existencia de esas dos rutas de exposición convierte a los herbívoros en un
grupo más sensibles que otros (Clements, 1991) frente a este tipo de alteraciones del medio.
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4.6. Materiales y métodos

Diseño experimental. Los experimentos fue-
ron llevados a cabo en catorce canales artificia-
les durante el invierno de 1998. Los canales re-
cibían un flujo continuo de 1.5 L min-1 de un
pozo situado a 50 m. del laboratorio. La
conductividad era elevada (1900 µS cm-1, liga-
da a altos niveles de sulfatos y cloruros), el ran-
go de pH osciló entre 6.9 y 7.2. La concentra-
ción de nutrientes era relativamente alta para
nitrato (N-NO

3
 14.5-16 mg L-1) y baja para los

fosfatos ( P-PO
4
 2.5-5 µg L-1) mientras que los

nitritos y el amonio estaban por debajo del lími-
te de detección (0.01 mg L-1). La concentración
de cobre basal en el agua del pozo era de 3.7 µg
L-1, y la alcalinidad osciló entre 5.8 y 6 mmol L-

1. La velocidad del agua era de 1 cm s-1, la pro-
fundidad de 2.5 cm y el flujo de 1.52 ± 0.12 s.d.
L s-1. La irradiancia medida a 16 cm sobre la
superficie del agua era de 321 ± 45 s.d. µE m-2

s-1. El fotoperíodo se programó para 9 horas de
luz y 15 de oscuridad. La temperatura durante
el experimento osciló entre los 18 ºC durante el
período de oscuridad y los 23.5 ºC del período
de iluminación. Todas estas mediciones se rea-
lizaron según lo descrito en el capítulo de méto-
dos.

La densidad de herbívoros seleccionada, de
acuerdo con experimentos previos (Muñoz et al.,
2000) para mantener una biomasa adecuada fue
de 10 individuos por canal (peso seco 0.96 g m-

2). Esta densidad se corresponde con el 75 % de
la observada en el lugar de recolección de los
herbívoros. Las tallas de los individuos se si-
tuaron entre 1.1 y 1.4 cm.

Los cuatro tratamientos siguientes (con tres ca-
nales como réplicas), se asignaron
aleatoriamente a los canales utilizados en el ex-
perimento: (1) control, (2) herbivorismo, (3)
cobre, (4) cobre y herbivorismo. Primero las
algas fueron expuestas al herbivorismo durante
9 días (tratamientos 2 y 4), y durante los 13 días
siguientes se expusieron las comunidades al co-
bre (tratamientos 3 y 4). La concentración de
cobre se preparó a partir de una solución  de 1 g
L-1 CuCl (Titrisol de Merck

©
). La adición de la

solución de cobre se realizó mediante una bom-
ba peristáltica. Se recogieron muestras de agua
para realizar la analítica de cobre, conservándo-
las en nítrico al 1 % y congeladas hasta el análi-
sis. La analítica de cobre se realizó mediante

ICP-OES (ver capítulos anteriores). Para detec-
tar el efecto del cobre, del herbivorismo y de la
interacción entre ambos se controlaron los
parámetros especificados en la tabla 1.

Colonización del perifiton Se colocaron los
sustratos artificiales descritos anteriormente en
un río no perturbado (Avencó, NE España,
(Guasch et al., 1997) durante 16 días. Se colo-
caron vidrios de dos tamaños, los de 1.2x1.2 cm
como unidades de muestreo de los diferentes
parámetros, y otros de 12x9 cm para sujetar a
los pequeños y lograr una superficie homogé-
nea a lo largo de los canales. Los cristales pe-
queños se colocaron en soportes de metacrilato
y los grandes en cestas, en zonas poco profun-
das de corriente y moderada cobertura arbórea.
Tras el período de colonización los cristales se
transportaron al laboratorio (1 hora de trayecto)
en tanques con agua del propio río. Los sustratos
colonizados se colocaron cubriendo por com-
pleto el fondo de los canales artificiales. Duran-
te 27  días se permitió que se desarrollaran en
las condiciones de laboratorio hasta que las al-
gas cubrieron completamente y de modo homo-
géneo la superficie de los canales.

Recolección y cría de S. vulnerata. El
gasterópodo Stagnicola vulnerata (Küster) fue
recolectado en un río con una relativamente alta
densidad de estos herbivorismo (79 individuos
m2 ± 40 s.d. (Muñoz et al., 2000)). Tras su reco-
lección eran mantenidos en acuarios (60x30x30)
en una habitación de temperatura controlada (18-
20 ºC) y un fotoperíodo de 12 horas de luz y 12
de oscuridad. En cada acuario se mantenían un
máximo de 250 gasterópodos en  condiciones
someras (12 cm de agua) y aireación forzada.
Los tanques se llenaron con la misma agua del
pozo utilizada en los experimentos. La dieta
consistió en lechuga lavada y perifiton sobre
rocas transportado desde el río de origen de los
gasterópodos. Se les proporcionaba lechuga se-
manalmente, retirando las hojas de la semana
anterior. El contenido en cobre de la lechuga era
de 6.7 ± 0.9 s.d. µgCu g-1 de peso seco.

Análisis de perifiton. Se recogieron 5 réplicas
(cristales) para la medida de las clorofilas y se
congelaron hasta su análisis. Los pigmentos fue-
ron extraídos en acetona al 90%, tras tres perío-
dos de sonicación de 7 minutos en agua a 5 ºC.
Los cristales para el análisis de la comunidad se
conservaron en formaldehído al 4 %. Para la
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identificación y contaje se siguió el protocolo
descrito por Guasch y Sabater (Guasch and
Sabater, 1998). El material se contó e identificó
utilizando un microscopio de transmisión de luz,
para las células de algas que no fueran
diatomeas. La composición taxonómica de
diatomeas se realizó sobre preparaciones de los
frústulos. Para cada preparación se contaron
entre 250 y 300 células.

Metabolismo de la comunidad de algas y her-
bívoros. El metabolismo neto de la comunidad
se midió mediante una modificación (Guasch,
1995) del método abierto del oxígeno (Odum,
1956). El metabolismo se calculó como la dife-
rencia entre la concentración de oxígeno en el
flujo de salida de los canales colonizados y el
canal recubierto con sustratos sin colonizar. En
los canales colonizados, los cambios en la con-
centración de oxigeno disuelto fueron el resul-
tado del balance entre la producción primaria y
la respiración de algas, bacterias y gasterópodos
y las pérdidas por difusión a la atmósfera. Al
controlar los cambios de la concentración de
oxígeno por difusión en el canal sin coloniza-
ción, los resultados obtenidos son la estimación
del metabolismo neto de la comunidad en todo
el canal (1700 cm2). Este es un método no des-
tructivo y que permite repetir las medidas.

Análisis de S. vulnerata. La mortalidad de los
caracoles se controló diariamente a lo largo del
experimento. Los individuos muertos se retira-
ron diariamente y se reemplazaron por otros de
la misma talla, que se mantenían en un canal
bajo las mismas condiciones que los de experi-
mentación. Al final de cada canal una red evita-
ba que se escaparan. Diariamente se contaba y
trasladaba al inicio del canal a los individuos
encontrados en la red. La ganancia de peso a lo
largo del experimento se determinó sobre peso
seco (70 ºC hasta peso constante) en el inicio y
al final del experimento (con todos los indivi-
duos de cada canal). La biomasa inicial se cal-
culó a partir de tres submuestras de 10 indivi-
duos cada una, de la misma talla que los utiliza-
dos en el experimento. Las puestas de huevos
fueron examinados mediante una lupa
estereoscópica, contando los huevos presentes
en cada muestra. Para detectar el efecto del co-
bre sobre las puestas, primero se retiraron las
puestas de los 9 días de exposición a los herbí-
voros (sin cobre). Tras los 13 días de exposi-
ción a cobre se hizo lo mismo con el resto, y se

colocaron en incubadoras (2 canales bajo las
mismas condiciones que los del experimento se
destinaron a este fin, colocando 3 incubadoras
en cada uno). Las incubadoras eran cestas de
malla plástica. Cada dos días los individuos re-
cién eclosionados eran contados y retirados de
las incubadoras. La emergencia se expresó como
el porcentaje acumulado de recién nacidos en
relación al número total de huevos contados en
cada puesta. Al final del experimento de eclo-
sión todas las puestas fueron estudiadas para
determinar que huevos se mantenían todavía
vivos. Los huevos con la yema o un embrión en
buen estado se consideraron vivos.

Contenido en lípidos y proteínas. Se determi-
nó el porcentaje de proteínas y lípidos conteni-
do en la comunidad algal y en la gasterópodos
al final de los experimentos. Las muestras para
lípidos fueron extraídas mediante una solución
de hexano/isopropanol (2:1) (modificación del
método descrito por Folch  (Folch  et al., 1957)).
La extracción de proteínas se llevó a cabo usan-
do una solución de 0.1 N NaOH y analizando
un método colorimétrico (Bradford, 1976).

Análisis estadístico. Las diferencias entre los
contenidos de proteína y lípidos se determina-
ron mediante una one-way ANOVA (para los
caracoles) o two-way ANOVA (para algas). Las
diferencias entre tratamientos para la concen-
tración de clorofila y el metabolismo de la co-
munidad fueron valorados mediante un three-
way ANOVA de medidas repetidas (Winer,
1971). La ANOVA entre factores de medidas
repetidas valora la dependencia del tiempo de
las observaciones que caracterizan una secuen-
cia temporal. La interacción (tiempo x tratamien-
to) muestra la diferencia a través del tiempo cau-
sada por la exposición al cobre. Las compara-
ciones múltiples entre medias se analizaron en
todos los casos mediante un test TUKEY HSD
(Honest Significant Difference) (Winer, 1971),
excepto en el caso de los taxones algales que se
utilizó el LSD (Least Significant Difference).
Cuando fue necesario se transformaron los da-
tos para cumplir los requerimientos de la
ANOVA; la homogeneidad de varianzas y la
normalidad de los errores (valores referidos a
algas, transformación logarítmica, valores refe-
ridos a contajes de herbívoros  se transformaron
logarítmicamente, y mediante una transforma-
ción arcsine los valores de porcentaje. El incre-
mento de peso, número de huevos, huevos por
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puesta, número de individuos escapados, y por-
centaje acumulado de eclosión no necesitaron
transformación.

4.7. Resultados

La concentración de cobre (medida
aleatoriamente durante el experimento en los
canales expuestos a cobre) fue de 44 µg L-1 (±1.4
s.e., n=11). Los valores de cobre en el agua de
los canales control fue de 3.7 µg L-1 (±1.2 s.e.,
n=7), que se corresponde con la concentración
basal de cobre en el agua del pozo. La propor-
ción de Cu2+ osciló entre el 1.6 y el 2.1% de
esas concentraciones.

Perifiton. La concentración en clorofila-a (Fig
1A) incrementó significativamente a través del
tiempo independientemente del tipo de trata-
miento (ANOVA, p<0.0002). Por ejemplo, los
canales con herbívoros presentaron mayor con-
centración de clorofila el día 7 que el día 0 del
inicio del experimento (Tukey test, p<0.05). Los
herbívoros provocaron un descenso significati-
vo en la concentración de clorofila-a. Los cana-
les expuestos a cobre tuvieron una media de clo-
rofila menor que los no expuestos a cobre, pero
no la diferencia no fue significativa.

Algas y macroinvertebrados: metabolismo
neto.  También hubo diferencias significativas
(ANOVA, p<0.0001), a través del tiempo en el
metabolismo neto de la comunidad (MNC).
Hubo un descenso significativo en el MNC hasta
el día 3 (Fig 1B) y un claro incremento a partir
de entonces. Al final del experimento (días 10 y
12) los valores de MNC fueron mayores que al
inicio (días 0 y 4) (Tukey test, p<0.05). Los her-
bívoros redujeron la MNC de modo significati-
vo (p<0.01), principalmente al inicio del expe-
rimento. Los canales expuestos a herbivorismo
presentaron menores MNC que los control
(Tukey test, p£ 0.05 el día 3) o los expuestos a
cobre (Tukey test, p£ 0.05 el día 1). Los canales
expuestos a cobre tienen una media de MNC
menor que los controles, aunque esta diferencia
no es significativa.

La diversidad (índice de Shannon-Wiener) de
todos los tratamientos se redujo hasta el día 7
(Fig. 2). A partir de entonces se mantuvieron
los valores de diversidad en los tratamientos de
cobre y herbívoros, mientras que en los canales
control incrementó. El efecto de la interacción

entre cobre y herbívoros mostró una mayor di-
versidad que el efecto por separado de los dos
factores, pero las diferencias no resultaron sig-
nificativas.
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La densidad algal incrementó los primeros 7 días
de experimento (Fig. 3) y decreció ligeramente
el día 14 en todos los tratamientos menos en el
de cobre, donde el descenso fue más evidente
(de 1100x106 a 600 x106 células m2). No hubo
diferencias significativas entre tratamientos en
la abundancia de las diferentes especies. En los
canales control la densidad de algas filamentosas
postradas y pedunculadas fue mayor al final que
al inicio del experimento, mientras que las
incrustantes mantuvieron su densidad a lo largo
del tiempo. Los herbívoros controlaron el cre-
cimiento de las formas filamentosas respecto a
las condiciones control, favoreciendo el creci-
miento de las formas incrustantes y
pedunculadas. La densidad de pedunculadas
incrementó en el tratamiento con cobre a través
del tiempo. Las formas incrustantes y
filamentosas incrementaron hasta el día 7 pero
disminuyeron de ese día en adelante, hasta el
final del experimento. La densidad de postra-
das en el tratamiento de cobre fue bajo. El efec-
to combinado del cobre y de los herbívoros so-
bre las formas algales no fue significativamente
diferente al compararlo con el efecto de los dos
factores por separado.

La comunidad en el inicio de la exposición al
cobre (tras 9 días de exposición a los herbívo-
ros) era la misma en todos los canales (Fig. 3).
No aparecieron diferencias significativas en la
composición taxonómica entre los los tratamien-
tos. Esta comunidad inicial estaba dominada por
Anabaena sp, una chlorococcal, Fragilaria
capucina, Mougeotia sp., Phormidium sp. y
Tribonema sp. Las células de estas especies re-
presentaban el 98% de la comunidad. Tras 13

días de exposición al cobre y al herbivorismo
aparecieron algunas diferencias entre tratamien-
tos, aunque los taxones dominantes fueron los
mismos que en el inicio (con una representa-
ción del 97%) con la diferencia de que aparecen
Ulothrix zonata y Gloeocapsa sp. sustituyendo
a Tribonema sp y a la clorococcal que desapare-
cen. El porcentaje de células de Phormidium sp.
cae en todos los tratamientos tras 13 días  aun-
que solo de modo significatitivo en el caso del
cobre (p=0.0022). La clorococcal cae
significativamente en todos los tratamientos
(p<0.001). Ulothrix zonata incrementa
significativamente su porcentaje tanto en el tra-
tamiento control (p=0.040) como en el
cobre+herbívoros (p=0.041), además ese últi-
mo día los porcentajes de Ulothrix zonata son
significativamente mayores en el tratamiento
control (p=0.040) y cobre+herbívoros (0.041)
que en el tratamiento de cobre.

Mientras que el cobre y el herbivorismo tienen
más efecto al actuar conjuntamente que por se-
parado sobre algunas especies (A. lanceolata,
A. minutissima, Gloeocapsa sp. y Fragilaria
capucina), presentan un menor efecto al actuar
conjuntamente ante otras (Mougeotia sp.,
Phormidium sp., Ulothrix zonata).

Herbívoros.  Durante el período del experimen-
to la mortalidad de los individuos fue menor al
5%. El número de individuos escapados fue li-
geramente mayor antes de la adición de cobre.
Durante el período de pre-exposición la media
de escapados por canal fue de 2.8±0.5. Tras la
adición del cobre el número de escapados fue
de 1.5±0.2 individuos por canal, pero el efecto
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del cobre sobre el número de individuos esca-
pados no fue significativa.

Sin embargo, sí hubo un efecto del cobre sobre
la biomasa y sobre la reproducción. Los herbí-
voros expuestos a cobre ganaron menos peso
(Fig. 4A) de un modo significativo que los con-
trol (p<0.05). El número de puestas fue
significativamente menor en los canales donde
los moluscos estuvieron expuestos al cobre
(p<0.05).

El número medio de huevos por puesta fue tam-
bién menor en los canales expuestos al cobre
(Fig. 4B), de modo significativo (p<0.05). Hubo
un efecto significativo del cobre en la eclosión
de los huevos (p<0.01). Desde el día 21 en ade-
lante, la eclosión acumulada de los huevos ex-
puestos al cobre fue significativamente menor
que en los huevos control. Tras 36 días, única-
mente el 42 % de los huevos expuestos

eclosionaron, frente al 89 % de los control (Fig.
4C). Tras este período, los huevos no
eclosionados fueron examinados y
sorprendentemente la mayoría de los huevos no
eclosionados se mantenían aún vivos, con for-
mas en desarrollo o con la yema en buen esta-
do.

Contenido en lípidos y proteínas.  Los indivi-
duos de los canales expuestos a cobre tenían un
mayor contenido proteico que los procedentes
de los canales sin cobre (p<0.05). En cambio el
cobre no afectaba al contenido de lípidos. El
efecto de los herbívoros redujo
significativamente el contenido proteico en al-
gas, mientras que el cobre lo incrementó
(p<0.0001). El perifiton procedente de los ca-
nales expuestos a los dos factores (cobre y her-
bívoros) mostró contenidos intermedios de
lípidos, en comparación con los contenidos del
perifiton expuesto a uno solo de los factores. El
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cobre (p<0.0001) y los herbívoros (p<0.0001)
reducen el contenido proteico en las algas, res-
pecto al tratamiento control. La interacción de
ambos no produce una diferencia significativa
respecto a los factores por separado.

4.8. Discusión

Perifiton. La comunidad algal resultó muy sen-
sible los primeros días del experimento. Muchos
de los valores más bajos de los parámetros me-
didos fueron recogidos entre los días 1 y 4 tras
la exposición al cobre y al herbivorismo pero la
mayoría de parámetros se recuperaron al final
del experimento. Los canales expuestos a cobre
tuvieron concentraciones de clorofila y MNC
menores que los no expuestos, pero las diferen-
cias al final del experimento no fueron signifi-
cativas. En experimentos previos con exposi-
ciones de 7 días y 1 cm s-1, el cobre tenía un
efecto significativo sobre la concentración de

clorofila y la incorporación de carbono (ver ca-
pítulo de cobre y velocidad (Navarro et al.,
2000)). La  diferencia en concentración de clo-
rofila sólo aparecen aquí en el día 6, pero ya no
en el 12. En este experimento las bajas veloci-
dades junto con la protección que confiere la
matriz de polisacáridos del perifiton pueden jus-
tificar la baja sensibilidad del perifiton frente al
cobre. La matriz acumula productos (de origen
endógeno o exógeno, orgánicos e inorgánicos)
que pueden reducir la toxicidad del cobre
(Stadorub et al., 1987, Admiraal et al., 1999) y
los herbicidas (Muñoz et al. in press). Este
acúmulo es mayor con el paso del tiempo, por
lo que la edad juega también un papel impor-
tante en la modulación de la respuesta  de las
algas ante un tóxico (Guasch et al., 1997, Guasch
et al., 1998, Guasch and Sabater, 1998, Ivorra
et al., 2000).

Por otra parte, los períodos largos de coloniza-
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ción favorecen las formas filamentosas, que en
las comunidades del experimento representan
entre el 20 y el 40% de la abundancia total. Los
filamentos pueden contribuir a formar gradientes
en el biofilm que limiten la difusión de metales.
Los herbívoros tienen un efecto significativo,
reduciendo la clorofila y el MNC en los canales
donde están presentes, tanto en presencia como
en ausencia de cobre. La interacción entre co-
bre y herbívoros no provoca un mayor efecto
que el observado con los factores por separado,
aunque en la composición taxómica si se obser-
van ciertos cambios. La explicación podría ser
el efecto directo que el cobre tendría sobre los
herbívoros, reduciendo su tasa de herbivorismo.
La respuesta de algunos taxones (Mougeotia sp.,
Phormidium sp. y Ulothrix sp.) ante los dos fac-
tores combinados parece ser positiva (ver tabla
2), incrementando su porcentaje mas en ese caso
más que cuando se les expone a uno solo de los
factores. Esta respuesta aparece en otra
clorofícea (Stigeoclonium tenue) ante fuertes
presiones de herbivorismo, como respuesta al
incremento de luz disponible por el aclarado
efectuado por los herbívoros(Steinman et al.,
1987). Existen en cambio otros taxones que re-
sultan perjudicados por la interacción de los dos
factores, como Gloeocapsa sp., la cual
incrementa menos su porcentaje al exponerla a
ambos factores que ante los factores por separa-
do.

En contraste con lo observado con otros autores
(Leland and Carter, 1984), la concentraciones
de cobre de este experimento no tiene un efecto
significativo sobre la composición taxonómica
del perifiton bajo las condiciones de velocidad
y tiempo de exposición utilizados. Estos auto-
res observaron un descenso en muchos taxones
algales, al exponer el perifiton de ríos
oligotróficos a concentraciones de entre 5 y 10
µg L-1 de cobre. Kaufman (Kaufman, 1982) tra-
bajando en mesocosmos y mayores concentra-
ciones de cobre (30 µg L-1) encontró una reduc-
ción en el número de especies de diatomeas y
en la diversidad global. Las formas incrustantes
son las formas predominantes en los tratamien-
tos con cobre. Varios autores (Leland and Carter,
1984, Deniseger et al., 1986, Ivorra et al., 2000)
informan acerca de la correlación entre un nú-
mero alto de especies fuertemente unidas al
sustrato (incrustantes) y concentraciones eleva-
das de metales en los ríos.

Herbívoros. Aunque bajo las condiciones del
experimento el cobre no tuvo efectos significa-
tivos sobre la estructura y función del perifiton,
si lo tuvo sobre los herbívoros, reduciendo su
ganancia de peso y alterando las puestas. Esto
contribuye a pensar  en un efecto contrapuesto,
y no aditivo, del cobre y de los herbívoros sobre
la biomasa algal. Un menor peso implica una
menor inversión en reproducción, como conse-
cuencia fisiológica del estrés a que son someti-
dos en presencia del cobre. Por otra parte, no
intentan escapar una vez expuestos al cobre. Los
efectos de la dieta y de los metales pesados so-
bre el crecimiento y la fertilidad se observan a
partir de concentraciones bajas de metales; por
ejemplo sólo son necesarios 10 µg L-1 de cobre
para inhibir la reproducción de Potamopyrgus
jenkinsi (Dorgelo et al., 1995).

Por otra parte, el cobre redujo el porcentaje de
huevos eclosionados. Se ha descrito un efecto
del cadmio a concentraciones subletales sobre
la tasa de crecimiento embrionaria (Cheung and
Lam, 1998) y tasa de eclosión de Physa acuta.
Por otra parte en nuestro experimento, tras 36
días de exposición al cobre los huevos no
eclosionados se mantenían vivos. Los mismos
autores consideran que los huevos que no han
eclosionado tras 28 días no son viables.

Estos resultados indican que la reducción de la
tasa de crecimiento y de eclosión en S. vulnerata
pueden resultar buenos indicadores para valo-
rar el efecto tóxico del cobre a concentraciones
subletales, demostrando una mayor sensibilidad
que la comunidad algal de este experimento.

Contenido en proteínas y lípidos. Los lípidos
son el factor crítico en el transporte y en el efec-
to tóxico de numerosos contaminantes lipófilos
sobre la biota del medio acuático (Napolitano
and Richmond, 1995). En este experimento el
perifiton expuesto a cobre incrementó
significativamente su contenido proteico, tras 13
días de exposición. Por otra parte, la presión de
herbivorismo limitan la biomasa del perifiton y
la acumulación de lípidos por las algas
(Steinman, 1996). La interacción entre los dos
factores (cobre y herbivorismo) resultó con va-
lores intermedios de contenido de lípidos, el
perifiton acumula lípidos como respuesta ante
el tóxico pero no en la misma proporción que
en ausencia de herbívoros. No se observaron
cambios en el contenido de lípidos de los herbí-
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voros en los tratamientos con tóxico, respecto
al control, quizás porque este período fue de-
masiado corto par observar acúmulo de lípidos
en niveles tróficos superiores.

El contenido proteico del perifiton decreció al
exponerlo al cobre. Se describen decrementos
similares en la literatura (Pratt et al., 1987,
Luederitz and Nicklisch, 1989). Además los
herbívoros ejercen una gran presión depredadora
controlando la producción de biomasa del
biofilm, por lo que resulta un descenso signifi-
cativo del contenido en proteínas y lípidos. A
pesar de este efecto, se dio un incremento signi-
ficativo en el contenido de proteínas de los her-
bívoros expuestos a cobre. Quizás se relacione
con el incremento, en la producción de proteí-
nas (metalotioneínas) relacionadas con el estrés
inducido por el cobre, observado en otros in-
vertebrados (Hebel et al., 1996, Bolognesi et al.,
1999)

Conclusiones.  Los herbívoros se vieron expues-
tos al cobre por dos vías, el cobre que penetraba
en su sistema circulatorio a través de las
branquias y el que ingieren junto con las algas.
La inmovilización del metal para prevenir los
efectos tóxicos solo fue posible mediante la in-
ducción de proteínas específicas, una vez que
los mecanismos de activación entran en contac-
to con el cobre (dentro de las células). En cam-
bio la propia estructura del biofilm (densidad,
grosor, cantidad y calidad de mucopolisacáridos,
materiales atrapados en la matriz) limitan la di-
fusión del metal atenuando en parte la disponi-
bilidad y por tanto la toxicidad del cobre en las
algas. Además las algas tienen sus propios me-
canismos de inmovilizacion y detoxificación del
cobre (ver capítulo sobre cobre y velocidad).
Todo esto nos indica que ante exposiciones en
que la estructura de la comunidad algal
microbentónica sea levemente afectada (por la
baja concentración de tóxico o el corto período
de exposición) podremos encontrar afectacio-
nes mayores y valorables en otros niveles del
ecosistema.

Los herbívoros tienen un marcado efecto los
primeros días del experimento en parámetros
fisiológicos (figura 1A) manteniendo unas me-
nores tasas de MNC y de concentración de clo-
rofila, pero hacia el final del experimento con-
siguen recuperarse y no se dan diferencias entre
los tratamientos en ninguno de estos parámetros.

Independientemente de que actúen en presen-
cia o ausencia de cobre, los herbívoros tienen
una mayor importancia durante los primeros
días. Podemos concluir que el efecto de una den-
sidad de S. vulnerata de 59 individuos m-2 pue-
de provocar caídas en algunos parámetros fisio-
lógicos en los primeros días (por ejemplo con-
centración de clorofila); pero, tras 13 días de
exposición a ambos factores, no se encuentran
diferencias entre este tratamiento y el de cobre.
Bajo las condiciones experimentales impuestas,
la presión de adaptación ejercida por el
herbivorismo resultó mucho más importante que
la provocada por el cobre.
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USO DE LAS COMUNIDADES
ALGALES MICROBENTÓNICAS EN

TESTS ECOTOXICOLÓGICOS PARA
LA VALORACIÓN DE LA CALIDAD
DEL AGUA. El CASO DEL RÍO TER.

5.1. Introducción

La mayor parte de los tests ecotoxicológicos se llevan a cabo en el laboratorio, sobre poblaciones
pequeñas y con un número limitado de especies. Los datos obtenidos a partir de estos experimen-
tos aunque nos proporcionan información acerca del efecto de los tóxicos, dificilmente pueden
extrapolarse a los sistemas naturales (Cairns and Niederlehner, 1995). Se hace necesario un trabajo
complementario con las comunidades naturales (Ivorra et al., 2000). La aparente alta variabilidad
encontrada en los tests multiespecíficos puede ser explicada basándonos en el conocimiento de la
función ecológica que cumplen los componentes más relevantes de la comunidad (Round, 1991) y
de los factores implicados en la variabilidad. Por lo tanto, el usar comunidades naturales de siste-
mas fluviales ampliamente estudiados no implicará una pérdida de fiabilidad de los tests. La aproxi-
mación a escala de comunidad es ecológicamente coherente, ya que integra, además de las toleran-
cias específicas de todos los taxones presentes en una comunidad (Blanck, 1988), las interacciones
entre ellas y sus relaciones con el medio.

Los tests fisiológicos son una herramienta utilizada para valorar la respuesta de comunidades algales
frente a tóxicos (Blaylock B.G., 1985). De ese modo este tipo de tests puede complementar la
respuesta de las comunidades a largo plazo, cuando la exposición a un tóxico puede producir
importantes efectos en la estructura de la comunidad (Paulsson et al., 2000).

Este estudio se ha llevado a cabo en el río Ter, uno de los ríos mediterráneos más humanizados. El
Ter es un sistema fluvial bien conocido tanto desde el punto de vista fisico-químico como desde el
biológico (Caixach et al., 1990, Sabater et al., 1991, Sabater et al., 1995, Espadaler et al., 1997).
Se han seleccionado dos tóxicos modelo diferentes, atrazina y cobre, que pueden ser encontrados
con facilidad en el río Ter. Estos tóxicos se relacionan con vertidos agrícola-ganaderos e industria-
les. Las concentraciones basales de atrazina en ríos similares oscilan entre 0.017 y 0.19 µg L-1

(Readman et al., 1993, Solomon et al., 1996). El cobre es un metal pesado que puede llegar a
concentraciones de 30-60 µg L-1 (Armengol et al., 1993) en lugares moderadamente contamina-
dos. Las concentraciones de ambos tóxicos pueden llegar a picos varios órdenes de magnitud
mayores que los descritos anteriormente (Huber, 1993, van Beelen and Doelman, 1997).

Siendo el Ter un río típico mediterráneo (Sabater et al., 1992), una de sus principales característi-
cas es la variabilidad temporal. La marcada estacionalidad del caudal es una de las responsables de
los cambios observados en el río  y sus comunidades (Sabater et al., 1989). Por este motivo,
cualquier estudio que pretenda valorar la respuesta de las comunidades de este tipo de ríos, deberá
tener en cuenta esta variabilidad, con muestreos en dos épocas diferentes: la época de caudales
mínimos (verano) y la de caudales máximos (primavera). La importancia de la aportación de  agua
desde la estación anterior es mayor en primavera que en verano. En verano en cambio, la importan-
cia de los aportes de la cuenca propia de cada estación es mayor que la del agua que recibe por la
circulación normal desde la estación anterior (Armengol et al., 1990, Armengol et al., 1992). Es de
esperar que las mayores diferencias en la calidad del agua en verano provocarán una mayor va-
riabilidad en la respuesta ecotoxicológica de las comunidades.
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El efecto que los embalses del Ter tienen sobre
la calidad de las aguas tras su paso por ellos tam-
bién debería reflejarse en la variabilidad. Los
embalses homogeneizan la calidad del agua y
laminan sus caudales, haciendo mucho más si-
milares los puntos aguas abajo. Es de esperar
una menor variabilidad en la respuesta
ecotoxicológica entre puntos tras el paso por los
embalses.

Este estudio tiene tres objetivos. Primero; de-
mostrar que una aproximación utilizando tests
basados en comunidades, en el marco de un sis-
tema ecológicamente bien descrito y estudiado,
es fiable. Segundo; proponer una herramienta
que fácil y rápidamente pueda predecir las con-
secuencias ecológicas de un vertido de tóxico
en un punto del sistema fluvial, cuyas caracte-
rísticas físicas, químicas y biológicas sean co-
nocidas. Tercero; estudiar la variabilidad en la
respuesta ecotoxicológica provocada por la mar-
cada estacionalidad del régimen mediterráneo
(variación temporal) y el efecto de los embalses
(variación espacial).

Área de estudio. Diversos puntos a lo largo del
río Ter (Fig. 1) fueron analizados en dos perío-
dos diferentes, en verano y en primavera. Los
puntos se distribuían entre el nacimiento y la
desembocadura, teniendo influencias humanas

muy diferentes (Tabla 1). El Ter tiene una in-
fluencia pluvio-nival en su parte alta, pero es
marcadamente mediterráneo en su parte baja
(Sabater et al., 1995). Una serie de tres embal-
ses, en la parte media del río, constituyen una
importante interrupción, afectando tanto a
parámetros fisico-químicos como a biológicos,
aguas abajo (Puig et al., 1987). Los dos perío-
dos muestreados representan las fases de máxi-
mo crecimiento algal y revelan marcadas dife-
rencias fisico-químicas.

5.2. Materiales y métodos

Los sustratos artificiales (cristales matizados de
1.4 cm-2) se colocaron en soportes de metacrilato
y se situaron en los diferentes puntos durante 4
semanas. En cada punto se llevaron a cabo me-
didas físicas (temperatura, transmitancia de la
luz, velocidad del agua) y químicas (pH, oxíge-
no disuelto) al colocar y retirar los sustratos. Los
datos químicos (analítica química del agua,
atrazina y cobre) fueron obtenidas de «l’Agencia
Catalana de l’Aigua», que rutinariamente anali-
za el agua en los mismos puntos del estudio.

Los sustratos se situaron evitando aguas estan-
cadas, en zonas donde la velocidad osciló entre
4 cm s-1 (Roda de Ter, Flaçà) y los 80 cm s-1

(Setcases, Camprodon). La luz transmitida fue

Figura 1.
Situación de los pun-
tos del río Ter en que
se estudio la respues-
ta de las comunida-
des microbentónicas
frente al cobre y la
atrazina.
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estimada con un sensor sumergible, como la di-
ferencia entre la luz en la superficie del agua y
los sustratos.

Una vez se hubo completado la colonización,
los cristales fueron transportados al laboratorio
(el período máximo de transporte fue de 2 ho-
ras), separando los cristales necesarios para el
análisis de la comunidad (2 vidrios), clorofila
(5 vidrios), y tests ecotoxicológicos. El análisis
de la comunidad consistió en la identificación
de los taxones, enumeración (usando la técnica
de Uthermöl’s tras sonicar los sustratos (Sabater,
1988)) y estimación del biovolumen (Muñoz et
al., 2000). Se cálculo el índice de diversidad de
Shannon-Wiener (Shannon and Weaver, 1963)
utilizando los contajes de células. La clorofila
fue estimada mediante extracción con acetona
(90%) y medidas espectrofotométricas (Jeffrey
and Humphrey, 1975). Para los tests

ecotoxicológicos se siguió un protocolo diferen-
te para cada tóxico. Para el cobre, es necesario
un período largo de incubación, y los cristales
se colocaron en canales artificiales (Navarro et
al., 2000). Se utilizó agua de los mismos puntos
del río, y se utilizó un sistema de recirculación
durante 4 horas. Los valores de temperatura y
pH del agua se mantuvieron en torno a los del
río (±1 ºC mediante un refrigerador; ±0.01 pH
mediante adición de HCl al 0.5 %). Mantener el
pH constante era especialmente importante, para
preservar la especiación del metal en las mis-
mas condiciones que se darían en el río. Se uti-
lizaron ocho canales, uno para el control y 7 con
concentraciones crecientes de cobre. Para cada
concentración se utilizaron 5 réplicas (cristales).
Para la incubación de atrazina (1 hora) se utili-
zaron 7 recipientes de vidrio para las concentra-
ciones de atrazina y 1 para el control. En ambos
tests se utilizaron como fuentes de luz lámparas

PRIMAVERA pH Tª Cond Sólidos O2 DBO5 SRP NH4 NO3          TOC

ºC            (µS cm-1)     (mg L-1)  (mg L-1)      (mg L-1)    (mg L-1)     (mg L-1)    (mg L-1)    (mg L-1)

Setcases 8.14 6.2 78 8 10.3 - 0.102 0.15 0.5 1

- - - - - - - - - -

Camprodon 7.98 10 211 13.53 10.42 1.89 0.159 0.483 3.36 1.73

0.3 1.2 42.43 4808 0.45 0.18 0.065 0.375 1.46 0.17

Montesquiu 8.42 10.3 219.8 7.93 11.18 2.23 0.139 0.138 3.31 1.08

0.32 0.6 38.42 0.66 0.12 0.14 0.027 0.049 1.7 0.02

Torelló 8.02 12.3 334.7 24.57 10.67 4.44 0.316 0.236 3.22 2.14

0.25 0.9 15.56 2498 0.33 1.9 0.052 0.122 0.51 0.17

Roda de Ter 7.9 13.2 633.2 24.23 9.58 6.6 0.279 2.626 2.86 4.46

0.26 0.5 46.9 5987 0.4 2.24 0.08 0.586 2.43 1.25

Cellera de Ter 7.94 8.7 514.8 3.4 9.87 2 0.342 0.57 8.89 2.98

0.39 0.8 52.56 0.094 0.57 0 0.301 0.66 5.71 0.45

Bescanó 7.58 12.3 535.3 14.8 10.5 2.11 0.15 0.138 7.5 2.31

0.11 2.5 79.67 11879 0.05 0.7 0.041 0.065 1.76 0.11

Flaçà 7.63 18 729.3 36 38.85 4.42 0.536 0.443 11.43 2.99

0.55 0.5 116 35261 39.29 0.88 0.181 0.031 2.42 0.48

Torroella 7.76 18.6 737.2 68.63 50.8 3.94 0.422 0.239 11 3.49

0.86 0.7 134.1 44831 56.33 1.93 0.052 0.043 2.79 0.44

VERANO

Setcases 8.14 10 80 8 10.3 - 0.11 0.4 0.3 1

- - - - - - - - - -

Camprodon 8.13 15.7 273.7 12.13 8.5 2.23 0.782 0.648 2.08 1.34

0.15 1.4 - 4525 1.46 0.69 1084 0.333 0.45 0.48

Montesquiu 8.43 15.8 264.7 13.07 9.22 2.83 0.181 0.245 1.9 0.92

0.15 1.1 - 6788 1.25 1.18 0.079 0.167 1.08 0.16

Torelló 8.19 19.7 334.7 59.27 7.93 4.78 0.266 0.223 2.57 1.86

0.2 1.9 - 2923 2.03 1.84 0.049 0.113 1.56 0.47

Cellera de Ter 7.63 14.6 544.7 3.73 9.25 3 0.39 0.193 11.7 2.33

0.08 5.6 - 1886 1.77 1.41 0.533 0.132 2.4 0.75

Flaçà 7.74 22.7 796.3 12.33 8.74 3.55 0.392 0.408 9.12 2.62

0.17 1 - 0.283 0.04 0.47 0.129 0.067 0.16 0.4

                 Tabla 1.
Características fisicas
y químicas de los pun-
tos estudiados en la
primavera y verano de
1999. Las desviacio-
nes estándar se mues-
tran en cursiva. Algu-
nos de los datos han
sido cedidos por la
«Agencia Catalana de
l’Aigua».
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halógenas (±110 µmol fotones m-2 s-1 en la su-
perficie de los sustratos).

Las medidas de fluorescencia se llevaron a cabo
sobre el perifiton vivo. El rendimiento fotónico
fue utilizado como descriptor del efecto tóxico,
midiéndose una vez finalizadas las incubaciones.
El rendimiento fotónico (descrito como el co-
ciente entre (Fm’-F)/Fm’, (Falkowski and
Raven, 1997)) se midió utilizando un fluorímetro
de pulsos de amplitud modulada (PAM). Esta
es una técnica limpia y no destructiva. El rendi-
miento fotónico en condiciones de equilibrio de
luz y temperatura es proporcional a la tasa
fotosintética (Hofstraat et al., 1994). Las medi-
das se utilizaron para estimar la concentración
efectiva que reducía el rendimiento fotónico al
50% (EC

50
) y al 10 % (EC

10
). Estos parámetros

fueron calculados a partir de una interpolación
log-linear, dando el rendimiento fotónico de las
muestras expuestas al tóxico correspondiente
como porcentaje de la actividad media de los
controles (que correspondía siempre al 100%).

Las relaciones entre los datos ecotoxicológicos,
biológicos y ambientales fueron analizadas uti-
lizando Análisis de Correlación de Pearson. Para
estudiar la variabilidad espacial y temporal se
calculó la varianza de las EC

50
   normalizadas.

La normalización se llevó a cabo del modo pro-
puesto por Sabater y otros (1989):

Valor normalizado = (EC
50

 punto – EC
50

 míni-
ma)/ (EC

50
 máxima – EC

50
 mínima)

Los valores de EC
50

 obtenidos en cada época
quedan comprendidos entre 0 y 1, siendo 0 el
menor valor y 1 el máximo. De este modo po-
dremos comparar las varianzas entre diferentes
épocas y entre diferentes tóxicos.

5.3. Resultados

Características fisico-químicas. El río Ter
muestra un ordenamiento longitudinal
remarcable en la concentración de sustancias
iónicas (Tabla 1). La conductividad incrementa
aguas abajo en varios órdenes de magnitud. Los
embalses situados en su tramo medio son los
responsables de la alteración de este patrón (Ta-
bla 1) que afecta también a los sólidos en sus-
pensión (TSS). Los sólidos presentan una con-
centración máxima en los puntos anteriores a
los embalses y en los localizados cerca de la
desembocadura, siendo menores aguas debajo
de los embalses. Las concentraciones más ele-
vadas de nutriente se encuentran en la desem-
bocadura y en el punto anterior a los embalses
(entre 422-540 µg L-1 de fósforo reactivo solu-
ble –SRP- y entre 8-12 mg L-1 de nitratos).

Las medias basales de cobre (cuando son
detectables) en el período estudiado oscilan en-
tre 0.5 µg L-1 (cerca del límite de detección, en
Bescanó) y 4.5 µg L-1 (Roda de Ter, justo antes

Chl-a       S-W   Densid.   Biovol.             %Fil   %Inc   %Pos     %Pla    %Ped

PRIMAVERA

Setcases 0.47 3.19 8.51E+05 5.41E+08 6.5 63.9 23.9 0.0 5.8

Camprodon 4.42 1.58 4.84E+06 6.00E+08 65.4 27.4 6.1 0.0 1.0

Montesquiu 14.15 2.99 7.91E+06 1.65E+09 43.3 14.2 27.5 0.0 15.0

Torelló 1.23 2.03 1.76E+06 6.21E+08 63.8 1.3 25.0 0.0 10.0

Roda de Ter 1.06 3.29 4.50E+05 4.66E+08 24.4 9.8 58.5 2.4 4.9

Cellera de Ter 2.82 2.70 2.70E+06 3.01E+09 13.0 0.0 82.9 0.0 4.1

Bescanó 0.64 2.38 2.90E+06 2.18E+10 15.2 0.0 77.3 0.0 7.6

Flaçà 1.84 2.95 5.27E+05 5.70E+09 16.7 0.0 66.7 12.5 4.2

Torroella 1.34 2.68 5.93E+05 8.76E+08 0.0 0.0 77.8 14.8 7.4

VERANO

Setcases 1.02 3.28 8.79E+05 2.43E+08 15.0 15.0 60.6 0.0 9.4

Camprodon 4.59 3.25 2.29E+06 7.72E+08 31.0 16.9 48.6 0.0 3.5

Montesquiu 7.99 1.55 7.87E+06 6.73E+08 78.4 9.8 10.9 0.0 1.0

Torelló 0.84 3.49 3.41E+06 8.47E+08 30.0 29.2 26.2 7.3 7.3

Cellera de Ter 6.42 3.19 2.34E+06 6.91E+09 12.5 0.0 84.4 0.0 3.1

Flaçà 2.81 2.29 1.03E+06 2.78E+08 3.2 26.6 67.0 3.2 0.0

Tabla 2.
Chl-a) Concentración
de  clorofila-a en µg
cm

-2
; S-W) Índice de

Shannon-Wiener ;
Densid.) Densidad de
células por cm

2
;

Biovol.) Biovolumen
algal en µm

3
. También

se incluyen los porcen-
tajes de las diferentes
formas vitales sobre el
biovolumen total;
filamentosas (Fil),
Incrustantes (Inc), pos-
tradas (Pos),
planctónicas (Pla),
pedunculadas, (Ped).
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de los embalses). La atrazina oscila entre 0.004
µg L-1 (Montesquiu) a 0.03-0.08 (Roda de Ter y
desembocadura).

Estructura de la comunidad. La mayor con-
centración de clorofila-a se encontró durante la
primavera (Tabla 2). Los valores mínimos du-
rante este período pertenecen a los puntos de
cabecera, mientras que los máximos se encon-
traron antes de los embalses. En verano, las di-
ferencias entre puntos fueron mayores (Tabla 2).

Las diatomeas fueron el grupo algal dominante
en todos los puntos. El biovolumen ocupado por
este grupo varió entre el 87 y el 95% del total.
La forma vital dominante fue diferente, depen-
diendo del punto y del período (Tabla 2). Las
formas incrustantes fueron las dominantes en los
puntos de cabecera durante la primavera. Las
formas filamentosas representaron la mitad del
biovolumen en los tramos medios, por encima
de los embalses. Las postradas son las domi-
nantes a partir de los embalses. Esta dominan-
cia es más evidente en verano. Finalmente, las
planctónicas aparecen principalmente en los tra-
mos cercanos a la desembocadura.

La media del índice de diversidad de Shannon-
Wiener es similar para ambos períodos. Pero la
variación entre puntos es mucho mayor en ve-
rano. También se observa que la variación entre
puntos es mucho mayor antes que después de
los embalses (Tabla 2).

Tests ecotoxicológicos. La EC
50

 para ambos
tóxicos está indicada en la Tabla 4. En general

la tolerancia frente al cobre fue menor en pri-
mavera que en verano. La EC

50
 del cobre en pri-

mavera osciló entre 20 y 50 µg L-1, mientras que
en verano los valores más comunes oscilaron
entre 100 y 350 µg L-1. En primavera los puntos
de cabecera (Camprodon) (16 µg L-1) y
Montesquiu (115 µg L-1), fueron los más sensi-
bles . Este último volvió a ser el más tolerante
en verano, con una EC

50
 un orden de magnitud

mayor que en primavera (1557 µg L-1 Cu).

La toxicidad de la atrazina también fue diferen-
te en ambos períodos. Las comunidades presen-
taron mayores tolerancias en verano que en pri-
mavera. En primavera los valores más frecuen-
tes de EC

50
 oscilaron entre 6 y 9 µg L-1 de

atrazina, mientras que en verano el rango co-
rriente de valores se encontraba entre 30 y 70
µg L-1 de atrazina. Los valores más altos de to-
lerancia se encontraron siempre en puntos de
cabecera, con valores de entre 47-112 µg L-1.

Análisis de correlación. Las relaciones entre
los parámetros ecotoxicológicos y el resto de
variables se estudiaron profundamente median-
te un análisis de correlación de medias. Entre
las variables químicas, el pH estaba relaciona-
do con la EC

10
 de cobre, y el SRP con la EC

50
 de

atrazina (Tabla 3). La EC
50

 y la EC
10

 se relacio-
naron principalmente con parámetros vincula-
dos con la biomasa y diferentes formas vitales
(Tabla 3). La clorofila-a se correlacionó
significativamente con la EC

50
 de cobre y la EC

10

de atrazina. También se encontraron correlacio-
nes significativas entre el número de células de
algas filamentosas y pedunculadas, de

EC50 Cu EC10 Cu EC50 Atr EC 10 Atr

Altura sobre el nivel del mar - - 0.73 -
Biovol. de postradas - 0.84 - -
Biovol. planctónicas - 0.55 - -
Biovolumen algal - 0.95 - -
Cocconeis placentula - - 0.55 -
Chlorofila-a 0.87 - - 0.95
Densidad algal - 0.55 0.68 -
Flujo de agua - - -0.68 -
Gomphonema minutum - - 0.60 -
Gongrosira sp. - - 0.69 -
Máximo rendimiento fotonico 0.93 - - -
Navicula radiosa 0.54 - - -
Número de cianobacterias 0.93 - - -
Número de filamentosas 0.96 - - -
Número de pedunculadas 0.91 - - -
Oscillatoria limosa - - 0.65 -
pH - 0.71 - -
Sólidos en suspensión -0.73 - - -
Spirulina sp. - - 0.72 -
SRP - - 0.61 -

                    Tabla 3.

Correlaciones signifi-

cativas (p<0.05) entre

las EC de cobre y

atrazina y diversos

parámetros físicos,

químicos y biológicos.
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cianobacterias con la EC
50

 de cobre (Tabla 3).
Algunos taxones de cianobacterias y algas mos-
traron correlaciones significativas con las EC

50

de cobre y atrazina.

Variabilidad espacial y temporal. La varianza
obtenida para el conjunto de las EC

50
 (incluyen-

do las de atrazina y cobre) en primavera fue de
0.097, un poco menor que la de verano, 0.131.
Para antes de los embalses se calculó una des-
viación de 0.162, mucho mayor que la calcula-
da para los puntos aguas abajo de los embalses,
0.025. El desglose por períodos y épocas se de-
talla en la Tabla 5.

5.4. Discusión

El patrón observado en la respuesta
ecotoxicológica de las comunidades algales
microbentónicas en el río Ter difiere según el
período estudiado. Las comunidades desarrolla-
das en primavera son más sensibles que las de-
sarrolladas en verano (Tabla 4).  Estas diferen-
cias son consecuencia de factores ambientales
y biológicos que deberán ser tenidos en cuenta
a la hora de interpretar los resultados de este

tipo de tests en comunidades naturales.
Entre los factores ambientales, el caudal (alto
en primavera, bajo en verano) pudo causar las
diferencias observadas en el patrón espacial. Las
diferencias entre los dos períodos se relacionan
con la dilución: mientras que el mayor flujo de
agua en primavera minimiza las diferencias en-
tre puntos (Sabater et al., 1991), el período seco
del verano provoca una mayor variabilidad en-
tre ellos. Las diferencias en este período se rela-
cionan con una menor precipitación (especial-
mente en el tramo bajo), lo que determina que
las características del agua dependan en mayor
medida de los aportes locales. Así pudimos ob-
servar que la varianza de la respuesta
ecotoxicológica de las comunidades era mayor
en verano (0.131) que en primavera (0.097). Esto
confirmó nuestra hipótesis de partida. La im-
portancia de la homogeneización de las carac-
terísticas del agua en la respuesta de las comu-
nidades puede observarse también a escala es-
pacial,  con el efecto de los embalses. La varianza
es mucho mayor antes de los embalses (0.162)
que después (0.025).
A causa de la estratégica situación de los em-
balses, en el tramo medio del río (Sabater et al.,

Puntos EC
50

 atr EC
50

 Cu Vertido atr Vertido Cu
 %  efec.  %  efec.

PRIMAVERA

Setcases 47,446 - 0.6 -

Camprodon 4,4534 16,7 -72.0 -25.3

Montesquiu 9,9974 115,0 -50.0 2.6

Torelló 8,8919 22,4 -55.3 -13.2

Roda de Ter 7,6097 18,3 -59.7 -13.1

Cellera 9,4855 26,2 -52.6 -21.0

Bescanó 7,9782 27,4 -56.5 -0.3

Flaçà 7,7549 29,3 -57.7 -9.1

Torroella 6,5196 53,6 -61.3 22.3

VERANO

Setcases 55,131 281,32 -25.3 -18.8

Camprodon 112,02 349,75 -15.9 -0.1

Montesquiu 48,94 1558 -28.3 2.4

Torelló 36,2 95,397 -31.5 -19.8

Cellera 76,2 321,89 -16 1.3

Flaçà 32,0 106,62 -34.9 8.2

Tabla 4.
EC

X
) Concentraciones

efectivas de cobre y
atrazina, en µg L-1, que
afectan en un 50% al ren-
dimiento fotónico de las
comunidades del Ter.
También se indica el efec-
to que un vertido de
atrazina o cobre  tendrá
sobre esas comunidades.
Se indica como el porcen-
taje de descenso (negati-
vo) o incremento (positi-
vo) en la tasa fotosintética
tras un vertido que provo-
que una exposición de 3
horas a 10 µg L-1 de cobre
o 1 h a 10 µg L-1 de
atrazina. Los valores se
han calculado a partir de
la relación log-linear en-
tre fotosíntesis y concen-
tración de clorofila.
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1995) éstos actúan como reguladores de la con-
centración de nutrientes, de contaminantes, de
solidos en suspensión y del caudal del río sobre
los tramos inferiores (Armengol et al., 1990).
El cobre, por ejemplo, pasa de una concentra-
ción de 0.0045 µg L-1 a niveles no detectables
después de los embalses. Los mecanismos im-
plicados en la desaparición del cobre serían la
sedimentación del material en suspensión y la
actividad fotosintética.
Los sólidos totales en suspensión afectan a la
disponibilidad del cobre a causa de su capaci-
dad de adsorber y complejarse con él (McKnight
and Morel, 1979, Stumm and Morgan, 1981).
Aunque parezca una contradicción, la correla-
ción negativa entre las EC

50
 de cobre y la con-

centración de material en suspensión puede ex-
plicarse en el marco de la discusión anterior. Los
solidos en suspensión serían capaces de prote-
ger a las comunidades, complejando parte del
cobre libre y reduciendo la concentración
biodisponible en el agua. De este modo, estas
comunidades estarían menos expuestas al co-
bre, siendo pues más sensibles que las otras, más
expuestas (PICT concept) (Blanck and
Wängberg, 1988).
El otro mecanismo implicado en la reducción
de la concentración de cobre estaría ligado a la
actividad fotosintética del plancton. En el estu-
dio de Xue y Sigs (Xue and Sigg, 1990) se de-
muestra que los valores más bajos de concen-
tración de cobre libre, se obtienen coincidiendo
con máximos de actividad fotosintética (máxi-
mas condiciones alcalinas) en un embalse
eutrófico. Este efecto explicaría tanto la corre-
lación obtenida entre la EC

50 
de cobre y el valor

máximo de rendimiento fotónico obtenido en
cada punto (Tabla 3) como la encontrada entre
la EC

10
 de cobre con el pH; a mayores tasas

fotosintéticas mayores condiciones alcalinas y
menor toxicidad del cobre. A menores pH la
biodisponibilidad y toxicidad del cobre
incrementa, ya que crece la proporción de co-
bre libre -Cu+2- (Stadorub et al., 1987), una de
las formas más tóxicas del metal (Sunda and

Guillard, 1976, Anderson and Morel, 1978).
Existe otro efecto indirecto sobre la respuesta
ecotoxicológica de las comunidades algales,
provocado por los nutrientes. La concentración
de estos difiere de un modo remarcable entre
primavera y verano y entre aguas arriba y deba-
jo de los embalses (Tabla 1) (Sabater et al.,
1995). Con seguridad podemos decir que la
mayor disponibilidad de nutrientes en unos pun-
tos determinó una mayor biomasa, densidad
algal y composición de la comunidad (Biggs,
1995, Guasch et al., 1995, Dodds et al., 1997).
Éste fue el motivo que provocó que los
parámetros relacionados directamente con  la
biomasa se correlacionaran significativamente
con las EC

50
 y EC

10 
de cobre y atrazina (Tabla

3). Esta relación puede estar vinculada a la in-
fluencia que el acúmulo de biomasa tienen so-
bre la disponibilidad de luz, nutrientes y otras
sustancias disueltas (Hill and Knight, 1988,
Mulholland et al., 1995, Steinman et al., 1995).
Se sabe que la penetración de los metales en los
biofilms está limitada por su grosor, que depen-
de del acúmulo de biomasa (Admiraal et al.,
1999, Ivorra et al., 2000). También los exudados
de polisacáridos son capaces de adsorber
eficientemente metales, reduciendo su penetra-
ción en la célula (Decho, 1990, Ivorra et al.,
2000).

Los factores ambientales, en coincidencia o no
con los nutrientes, tienen una gran importancia
en la respuesta toxicológica global de las comu-
nidades algales. Un ejemplo: la mínima toxici-
dad de la atrazina observada en Setcases y otros
puntos de cabecera del Ter (Tabla 4) está rela-
cionado, seguramente, con la menor disponibi-
lidad de luz (debido a la sombra producida por
unos bosques de ribera más desarrollados y me-
jor conservados) y a la subsiguiente respuesta
fisiológica de la comunidad. Varios trabajos de
laboratorio y campo indican que la toxicidad de
la atrazina se relaciona con la fotoadaptación a
bajas intensidades lumínicas, provocando un
descenso en el efecto tóxico en concordancia

Primavera Verano Variación espacial

Antes de los embalses    0.175  0.165               0.162
Después de los embalses    0.010  0.066               0.025

Variación temporal    0.097  0.131

                    Tabla 5.
Detalle de los cálculos
de la varianza calcula-
da con los valores nor-
malizados de las EC

50

de los puntos del río
Ter. Se observa un ma-
yor efecto de los em-
balses que del tiempo.
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con el incremento de carotenoides y otros
pigmentos accesorios (Millie et al., 1992,
Guasch and Sabater, 1998).

Entre los factores biológicos encontramos la
composición de las comunidades. A pesar de que
la densidad de cianobacterias se relaciona con
la EC

50
 de cobre (Tabla 3), el único taxón

correlacionado positivamente con este parámetro
ecotoxicológico fue la diatomea Navicula
radiosa, una diatomea común en el tramo me-
dio del Ter (Sabater et al., 1991). Se ha descrito
una mayor tolerancia de las cianobacterias frente
a metales pesados como el zinc (Whitton et al.,
1981, Say and Whitton, 1982), pero no son co-
rrientes en ambientes contaminados con cobre
(Leland and Carter, 1984). En un experimento a
largo plazo (Soldo and Behra, 2000) se deter-
minó que la exposición a altas concentraciones
de cobre (5 µM) causaba un cambio de domi-
nancia en la comunidad en perjuicio de las
cianobacterias y a favor de las clorofíceas. En
el mismo experimento las diatomeas mantuvie-
ron una proporción similar tanto bajo las con-
centraciones más elevadas de cobre como en las
condiciones control. Takamura (Takamura,
1989), midiendo el efecto del cobre sobre la fo-
tosíntesis, determinó también la alta sensibili-
dad de las cianobacterias frente al cobre, así
como la mayor tolerancia de las clorofíceas y
algunos taxones de diatomeas. La toxicidad de
la atrazina también se correlaciona con una ma-
yor proporción de cianobacterias, clorofíceas y
diatomeas (Tabla 3). Las comunidades de
diatomeas son en general más tolerantes que las
dominadas por clorofíceas (Goldsborough and
Robinson, 1987, Guasch and Sabater, 1998), que
son entre 8 y 10 veces más sensibles (Tang et
al., 1998). Tres de las comunidades más sensi-
bles a la atrazina estaban dominadas por
clorofíceas (Bescanó, Flaçà y Torroella), mien-
tras que el lugar menos sensible tenía una baja
proporción de este grupo. Hay algunas especies
de diatomeas ligadas a sistemas acuáticos de
zonas mineras, ricas en cobre: Scenedemus sp.,
Oedogonium sp., Ulothrix sp., Achnanthes
minutissima, Cymbella minuta, Nitzschia palea,
Synedra ulna (Douglas, 1998). El punto más
sensible de nuestro experimento, Camprodón en
primavera, es el que menor número de células
pertenecientes a estas especies presenta (3.3%).
Otra de las correlaciones positivas halladas ha
sido entre las EC

50
 de cobre y el número de

cianofíceas. Esta observación concuerda con las

de otros estudios similares (Fiore and Trevors,
1994), en que se observa una mayor tolerancia
de ciertas cianobacterias frente al cobre. Algu-
nos de los mecanismos propuestos pueden ser
los sistemas de protección, basados en proteí-
nas queladoras de los que disponen (Fiore and
Trevors, 1994).

En cuanto a posibles interacciones entre ambos
tóxicos, a las concentraciones encontradas en
nuestros sistemas naturales, no parecen presen-
tar ningún tipo de interacción (Roberts, 1990).
El cobre actúa a nivel de toda la biota, mientras
que la atrazina es altamente específica de las
células fotosintéticas. También podemos desta-
car que mientras que las EC

50
 de atrazina osci-

lan entre 6.5 y 112 µg L-1 (variación de 17 ve-
ces), las de cobre oscilan entre 16.7 y 1558 (va-
riación de 93 veces). La explicación podría es-
tar relacionada tanto con el mecanismo de ac-
ción como con el de penetración en las células.
Mientras que la atrazina afecta específicamente
a la fotosíntesis y tiene pocos problemas para
llegar a todas las células de la comunidad, el
cobre se encuentra con varios problemas, des-
critos en parrafos siguientes, además su meca-
nismo de acción es menos específico, por lo que
la cantidad de biomasa influirá notablemente en
el efecto que tendrá sobre la comunidad, mien-
tras que la toxicidad de la atrazina no se verá
tan afectada por ese factor. Cabe resaltar que
mientras que la toxicidad del cobre se ve afec-
tada por las variaciones de pH, éstas no parecen
alterar al efecto de la atrazina (Roberts, 1990).
La comparación entre las conclusiones deriva-
das de las comunidades naturales de este estu-
dio y las conclusiones obtenidas bajo condicio-
nes más controladas de laboratorio o
mesocosmos (de los trabajos citados) muestra
una gran coherencia. Los tests que se basen en
el uso de comunidades naturales, de sistemas
fluviales bien conocidos, estarán más próximos
a la realidad ecológica de los sistemas naturales
(Cairns and Niederlehner, 1987). Esta conclu-
sión los convierte en una valiosa herramienta
para la valoración de riesgos ambientales. La
expresión empírica obtenida al calcular la EC

50

o la EC
10 

puede ser utilizada para estimar el efec-
to que una concentración de tóxico tendrá sobre
un parámetro ecotoxicológicamente relevante.

En el caso del Ter, he descrito dos escenarios
que pueden afectar al rendimiento fotónico. El
primer escenario es realista considerando el
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marco del presente estudio; las concentraciones
de cobre y atrazina encontradas en el río Ter. Se
describe el efecto que una exposición a 10 µg L-

1 de cobre durante 3 horas tendría sobre las co-
munidades algales microbentónicas del río. El
segundo explora la respuesta a una exposición
a una concentración alta de atrazina (10 µg L-1

de atrazina durante 1 hora) (Huber, 1993), que
aunque no ha sido nunca registrada en el Ter, es
posible encontrarla en otros ríos (Solomon et
al., 1996). Por tanto, la adaptación a esta con-
centración de cobre podrá darse en algunos de
los puntos estudiados, pero no ocurrirá así en el
caso de la atrazina.

Se dan diversos tipos de respuesta en cada esce-
nario. Mientras que algunas comunidades son
afectadas sólo ligeramente por el hipotético ver-
tido, otras muestran importantes caídas en su tasa
fotosintética; otras incluso exhiben un modera-
do incremento de la actividad (Tabla 4). En el
caso de la atrazina, el efecto sobre la tasa
fotosintética es devastador en la mayor parte de
los casos, especialmente en primavera. En el
caso del cobre y debido a la baja concentración
testada, se provocan ligeros descensos (sobre el
20 % en algunos puntos).

Podemos concluir que el uso de los tests fisio-
lógicos resulta adecuado cuando nuestro objeti-
vo sea el de valorar a priori las consecuencias
que el vertido de un producto tóxico tendrá so-
bre el sistema fluvial, prediciendo la intensidad
e irreversibilidad de los efectos. Mas aún, una
de las informaciones que proporcionan estos
tests (el clasificar las comunidades en función
de su tolerancia frente a determinada concen-
tración de tóxico), puede contribuir a planear
soluciones ante accidentes y problemáticas
medioambientales.
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77 Fotografías

 FOTOGRAFÍAS

Foto 1. El primero de los puntos de trabajo se situaba cerca del nacimiento del río Ter en
Setcases, en pleno Pirineo. Las características de este tramo son las típicas de los ríos de
alta montaña: bajo caudal, velocidades de la corriente elevadas, altos porcentajes de oxíge-
no, concentraciones bajas de nutrientes y una muy baja o nula influencia  humana.  En este
punto los soportes se colocaron en zonas de corriente cercanas a la orilla y sujetos a piedras
en los que se había practicado un taladro y fijado un cáncamo. A pesar de que resultaban
prácticamente invisibles, en uno de los muestreos nos resultó imposible realizar la dosis-
respuesta debido a la desaparición del soporte, seguramente retirado por algún turista o
pescador. Este incidente evidencia el hecho de perder un mes de trabajo, por la simple
curiosidad de la gente. Este tipo de accidentes deberían tenerse en cuenta a la hora de
planificar y diseñar experimentos de campo.
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2

3

Fotos 2 y 3. El siguiente punto aguas abajo de Setcases era Camprodón (Foto 2). El punto se situaba antes
de la entrada del río en la citada ciudad, en una zona de poca profundidad, con fondo de guijarros y veloci-
dad elevada. El soporte se colonizó cerca de la orilla. Las rocas estaban colonizadas principalmente por
diatomeas. El punto siguiente era Montesquiu. Se encontraba aguas abajo del pueblo del mismo nombre, en
una zona donde el río se extendia por diversos brazos separando una serie de islas, que en temporada de
aguas altas quedan cubiertas. El soporte se situaba en uno de los brazos con una corriente moderada.
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Fotos 4 y 5. El siguiente punto, aguas abajo de Camprodón era Torelló (Foto 4). Se situaba en la entrada del
pueblo en una zona de poca profundidad, donde el agua circulaba sobre losas y con baja velocidad. El
caudal sigue siendo bajo. El soporte se colonizó cerca de la orilla, en una zona donde el agua discurria con
cierta velocidad. En este punto el cauce y orilla comenzaban a acusar las actividades humanas, con presen-
cia de residuos de todo tipo. El punto siguiente era Roda de Ter, a la salida del pueblo y en la última represa
antes de entrar en el embalse de Sau. Era la zona más polucionada. El agua era de color gris y la coloniza-
ción sobre los soportes fue la menor de todos los puntos estudiados. Los soportes se situaron cerca de la
orilla y de la superficie, ya que dadas las características del agua, la luz apenas penetraba en la columna de
agua.

4

5
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7

6

Fotos 6 y 7. Tras el sistema de embalses de Sau, Susqueda y Pasteral, encontramos el siguiente punto,
Cellera de Ter (Foto 6), situado muy próximo a la salida del último de los embalses. El caudal aquí sufría
fuertes oscilaciones dependiendo de las salidas del embalse. El soporte se situó en uno de los brazos con
mayor caudal para evitar que se pudiera quedar en seco. Es uno de los puntos del tramo medio del río con
una mejor conservación de los márgenes y del cauce del río desde el punto de vista del paisaje. El punto
siguiente es Bescanó, antes del paso del río por el pueblo del mismo nombre. Es una zona donde el río se
divide en numerosos brazos, de poca profundidad, con lecho de cantos y gravas gruesas. El caudal presenta
fuertes oscilaciones, modificando la morfología del cauce. En la foto se muestra uno de estos momentos (en
que abren compuertas en los embalses), en que se inundan parte de de las islas delimitadas por los brazos,
sumergiendo numerosos macrófitos.
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Fotos 8 y 9.  El penúltimo punto es Flaçà (Foto 8). Aquí el río pasa por debajo de un puente, a través de
tuberias. El caudal es ya muy elevado y el soporte se colocó en la salida de una de las tuberias, sobre una losa
de roca. El cauce del río en estos puntos finales del recorrido es muy ancho (entre 60 y 80 m). El agua circula
a velocidades muy bajas. En el último punto (Foto 9) en Torroella de Montgrí la baja velocidad junto con el
elevado caudal permite la acumulación de algas flotantes en grandes cantidades, lo que no impidió el creci-
miento de perifitón sobre nuestro soporte. Los márgenes del río en estos dos puntos se encuentran profunda-
mente humanizados, siendo lo más común encontrar campos de cultivo.

9

8
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LA RESPUESTA
ECOTOXICOLÓGICA EN CONDICIO-
NES EXTREMAS. EL CASO DEL RIO

TINTO

6.1. Introducción

Sólo una ínfima proporción de los ecosistemas acuáticos continentales son extremadamente áci-
dos, presentando unos pH  por debajo de  3.5. La mayor parte de estos ecosistemas se han origina-
do como consecuencia de los ácidos minerales que se incorporan al agua de modo natural (zonas
volcánicas, drenado de cuencas metalíferas) o por acción del hombre mediante explotaciones mi-
neras. Estas explotaciones mineras de metales representan importantes fuentes de contaminación
para las aguas continentales. La falta de una legislación proteccionista hasta fechas recientes ha
provocado profundas alteraciones en el medio cercano a este tipo de explotaciones (Chapman et
al., 1983, Jacobson and Sparksman, 1988, Wood, 1991, Lottermoser et al., 1997, Lottermoser et
al., 1999).  Este tipo de ambientes se encuentran por todo el planeta y aunque presentan una gran
variabilidad química, dependiendo del origen de los ácidos (Gross, 2000), sus comunidades bioló-
gicas presentan similitudes (DeNicola, 2000). Estas comunidades biológicas están compuestas por
un puñado de invertebrados, briófitos, algas, hongos y bacterias (Schwartz and Schwartz, 1965,
Brock, 1978, Albertano, 1995, DeNicola, 2000) que han logrado adaptarse. Algunas de las algas
presentes se encuentran en los límites de su rango de tolerancia de pH, siendo habituales en todo
tipo de medios, mientras que otras son exclusivas de ambientes ácidos (DeNicola, 2000). Algunos
de estos hongos incluso ven inhibido su crecimiento a pH cercanos a la neutralidad (Campbell and
Stokes, 1985).

El río Tinto  tiene una longitud de 92  Km. y una cuenca de 1.676 Km2. Drena en su cabecera
(37º43’30” N 6º33’44” W) una cuenca metalífera (Franja Pirítica del Sur-Oeste Ibérico) que lleva
siendo explotada por el hombre desde tiempos anteriores a la colonización romana (culturas Tartessa
y Fenícia, del 3000 al 1000 A.C.). Hasta los siglos XVIII y XIX hubo una explotación constante
pero siempre a pequeña escala. A partir de 1830 se introdujeron nuevos procesos (las teteras) que
incrementaron el rendimiento de la extracción de minerales, a costa del medio ambiente. Los vapo-
res sulfurosos producidos por estos métodos contribuyeron a una rápida degradación del entorno.
La elección de este río se basa en sus peculiaridades, ya que al drenar una cuenca rica en yacimien-
tos minerales sulfurados y explotados a cielo abierto, presenta un pH marcadamente ácido, y su
carga de metales es varios órdenes de magnitud superior al resto de ríos de la península. Sus
comunidades bacterianas y algales son muy diferentes de las del Ter (Lopez Archilla and Amils,
1999) y similares a la de otras zonas metalíferas (Lottermoser et al., 1999, DeNicola, 2000, Brake
et al., 2001).

Este río fue muestreado durante tres PERÍODOs: en junio y diciembre de 1999 y en junio del 2000,
con la intención de caracterizar sus comunidades y su respuesta frente al cobre. Se trabajó en
varios puntos, cercanos a la localidad de Minas de Riotinto (Tabla 4), en la parte alta del río. Con
el fin de estudiar la respuesta fotosintética con mayor detalle en la última de las campañas se
recogieron muestras de la comunidad que se transplantaron a un canal artificial, en los laboratorios
de la Universidad de Barcelona, donde por espacio de 3 meses se hicieron crecer las algas, contro-
lando diversos parámetros.
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Debido a la presencia desde tiempos históricos
de cobre en sus aguas, la tolerancia de las co-
munidades algales del Tinto, en concordancia
con el concepto presentado en el PICT (Blanck,
1988) debe ser mucho mayor que la presentada
por las del río Ter. Nuestro objetivo es realizar
una descripción de las comunidades del río y
valorar la respuesta frente al cobre en contraste
con la respuesta observada en las comunidades
del río Ter.

6.2. Materiales y métodos

Se realizaron tres campañas; julio de 1999, di-
ciembre de 1999, julio 2000. Los resultados de
los diferentes muestreos pueden verse en las
Tabla 1 (variables físicas y caudales) y Tabla 2
(concentración de metales). La metodología es
la vista hasta ahora (capítulo 1.) basada en son-
das de campo y análisis de ICP-OES y
electroforesis capilar.

Se recogieron muestras de las diferentes comu-
nidades algales para identificar las especies (con-
servadas en formol al 4%) y para la valoración
de clorofilas (congeladas en nitrógeno líquido
hasta su procesado). Para la medición de los
caudales se realizaron transectos de velocida-
des en el lugar del cauce más propicio para ello.
Se realizaron también varios muestreos cualita-
tivos de los diferentes hábitats para identificar
microinvertebrados.

Hasta ahora sólo habíamos valorado la
alcalinidad de las muestras de agua, pero en este
caso tuvimos que valorar la acidez. Cuando la
muestra contiene, como en este caso, iones me-
tálicos hidrolizables o formas reducidas de
cationes polivalentes, se deben tratar las mues-
tras con el método del peróxido caliente (APHA,
1999). De este modo, se garantiza la oxidación
de cualquier compuesto reducido; al hervir du-
rante 5 minutos se logra una hidrólisis acelera-
da (200 µL de peróxido de hidrogeno, en 25 g.
de muestra. Posteriormente se deja enfriar a tem-

peratura ambiente. Las muestras se titularon con
una solución 0,1 N de NaOH hasta un pH de 3.7
con un titulador Metrohm mod. 720. El resulta-
do obtenido se expresa en mg de CaCO

3
 L-1 a

un pH de 3’7.

Para la realización de tests de dosis-respuesta,
se seleccionó una masa algal consistente (la co-
munidad predominante), lo que permitió
trocearla con facilidad, sin menoscabo de su
estructura. Las porciones (de aproximadamente
1 cm3) se introdujeron en viales de 25 ml. de
capacidad, llenos con 10 ml. de agua del río
donde se había disuelto el patrón de cobre (1 g/
l), hasta lograr las concentraciones deseadas (ver
Tabla 3). Las lecturas con el PAM (capítulo 1)
se realizaron a la sombra, con luz indirecta (262-
274 µE m-2 s-2), la incubación se realizó con una
iluminación de entre 1200-1600 µE m-2 s-2. El
tiempo de incubación fue de 6 horas. La tempe-
ratura se mantuvo constante a 27 ºC mantenien-
do los viales en un soporte de metacrilato, su-
mergido en el mismo río Tinto. Transcurrido ese
tiempo, se extrajeron por el mismo orden en que
comenzaron su exposición al cobre, hasta cum-
plir las 5 horas de exposición en todos los ca-

Punto                     Distancia al nacimiento (km)      Latitud    Longitud

Peña Hierro 0.5 37º 43’ 30.95” 6º 33’ 44.09”
La Naya 8.75 37º 40’ 25.24” 6º 33’ 5.28”
Rio Tinto 22.75 37º 35’ 31.52” 6º 32’ 58.61”
La Palma 50.25 37º 25’ 29.33” 6º 36’ 35.57”
Niebla 66.25 37º 20’ 49.16” 6º 42’ 25.80”

Tabla 1. Localización
de los puntos de traba-
jo.

Mapa.
Situación de los puntos
muestreados en el río Tin-
to. Como característica par-
ticular, este río drena una
cuenca rica en yacimentos
minerales sulfurosos, que
provocan un pH extremada-
mente bajo de modo natu-
ral, siendo habituales los
valores de pH entre 1.5 y 3.
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sos, midiendo el rendimiento fotónico y la fluo-
rescencia basal.

Para el estudio de las comunidades en el labora-
torio se construyó un canal con sistema de
recirculación del agua, que se mantuvo en fun-
cionamiento durante 81 días. El canal disponía
de un sistema de refrigeración, que permitió
mantener un ciclo diario de temperaturas simi-
lar al que la comunidad experimentaba en su
medio natural (entre 20 y 30 ºC). La velocidad
del agua oscilaba entre 7 y 10 cm s-1. La ilumi-
nación fue la natural (máximos de 1400 µE m-2

s-2), ya que se situó en uno de los invernaderos
de la facultad de Biología de la U.B. El trans-
porte de la comunidad se realizó en su propia
agua refrigerada. La comunidad, filamentosa,
fue colocada en el canal y anclada mediante es-
tructuras de plástico, donde los filamentos que-
daban retenidos. El agua del canal era la del pro-
pio Río Tinto, para lo cual se trajeron 250 L.

conservados en cámaras frigoríficas a 2 ºC. El
agua en el canal (un volumen de 6 litros) se cam-
biaba cada 7 días, sin que las variables fisico-
químicas controladas sufrieran variaciones du-
rante ese tiempo. La comunidad fue muestreada
periódicamente para controlar el rendimiento
fotónico. Una vez pasado el PERÍODO de co-
lonización de los sustratos artificiales (vidrios
de 1.2x1.2 cm) en vez de renovar el agua del
canal, se completaba el nivel. De ese modo, a
partir del día 50 se reprodujo el efecto observa-
do en numerosas zonas de los márgenes del río,
donde no se renovaba el agua, produciéndose
una concentración mayor de los solutos por eva-
poración.

Para la extracción de pigmentos se recogieron
muestras de los biofilms y se conservaron en
agua filtrada (MilliQ) tamponada con Acetato
de Amonio (AA) al 0.3 M y congeladas en ni-
trógeno líquido. En el laboratorio las muestras

Punto Peña del Hierro La Naya Peña del Hierro La Naya Peña del Hierro

Fecha 30/6/99 30/6/99 20/12/99 20/12/99 30/06/00

Acidez 4318 4495 - - -

Ca 390.5 231 240.1 197.3 295.66

Cd 0.7775 0.7525 0 1 3.44

Cl 3362 1778 - - 650.5

Cu 43.75 70.375 34.9 112.4 28.92

DOC 8.31 10.4 7.9 13.5 -

Fe 2630 2732.5 3325.8 3068.3 2497.6

K - - 7.6 6.7 32.16

Mg 392 484.5 248.8 320.9 301.36

Mn 142.2 49.125 82.1 54.2 122.96

Na 41.05 59.85 32.4 54.5 31.98

NO3 0.54 0.9 5 5 0

Pb 0.7075 0.6225 1.8 1.7 3.68

S 3392.5 3497.5 2859.2 1744.2 3064.8

SO4 9247 23662 16180 22300 14750

SRP 5.8 1.4 105.6 320.8 -

Zn 168.1 359.75 82.1 192.3 129.7

Hora 11       12            12       12 11 -

pH 2.44       2.49 1.54       1.85 2

T ºC 22.17       27            15.97       12.90 27.2

Oxigeno 4.8       2.96 6.40        7.30 5.34

Oxig %sat 62.75       37.85 73.00        77.00 70.3

Cond 7.83       10.6 20.50        16.30 11.01

MES 58       44            24        22.7 -

Caudal 1.79       82.3 0.52        119.7 0.399

                                 Tabla 2.
Variables físicas y químicas.
Los valores de los metales, car-
bono orgánico disuelto (DOC)
y oxígeno están expresados en
mg L-1, el fósforo reactivo so-
luble (SRP) en micromolar, la
alcalinidad en mg de CaCO

3
 L-

1 a pH de 3.7, la conductividad
(Cond) en microsiemens, el
material en suspensión (MES)
en mg L-1 y el caudal en  L s-1
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se sometieron a un proceso de liofilización. Los
pigmentos se extrajeron a partir del material
desecado con 4 mL de acetona al 90% (
tamponada al 0.15M AA). El extracto se filtró a
través de un filtro Whatman

©
 ANODISC 25 (0.1

µm de diámetro de poro) y analizado inmedia-
tamente mediante HPLC.

La separación de pigmentos se llevó a cabo
mediante un Waters

©
 600E Multisolvent

Delivery System, un Autosampling Waters
©
 717

con unidad de refrigeración incorporada (4ºC)
y una columna C-18 (Spherisorb ODS-1, 250 x
4.6 mm, 5 µm particle size). La detección se
realizó mediante un Photodiode Array Detec-
tor Waters

©
 996. Para la detección de los picos

de carotenoides y forbinas se ajustaron las lon-
gitudes de onda de lectura a 440 y 660 respecti-
vamente. La separación analítica se consiguió
mediante un gradiente linear (1.2 mL min-1)
usando una modificación del sistema descrito
por Wright et al. (Wright et al., 1991). Tras la
inyección de una muestra (40 µL de extracto)
los pigmentos eran eluidos mediante el gradiente
desde el 100% de eluyente A (MeOH/ACN/
MilliQ (51:36:13) + 23.124 g AA) hasta el 75%
del eluyente A en 5 minutos (y 25% del B).
Luego durante 5 minutos se mantenía el
gradiente estable y luego durante otros 10 mi-
nutos se llegaba hasta el 100% de eluyente B
(EtilAcetato/ACN (70:30)). Luego la composi-
ción de solvente volvia a las condiciones inicia-
les durante 5 minutos y se dejaban otros 5 mi-
nutos para estabilizar el sistema antes de proce-
der con una nueva inyección. La correcta iden-
tificación de los pigmentos se comprobó me-
diante una librería de espectros de pigmentos
obtenida de extractos de cultivos algales puros

procedentes de la Colección de Cultivos de Al-
gas y Protozoos (CCAP). Chl-a, Chl-b, y ???-
caroteno se obtuvieron de derivados de forbinas
de Sigma

©
,preparadas mediante acidificación

con HCl 0.1 N (Zapata et al., 1987). Los coefi-
cientes de extinción utilizados son los tabula-
dos por Rowan (Rowan, 1989) y Wright (Wright
et al., 1991).

6.3. Resultados

Descriptiva. El nacimiento del río se encuentra
en Peña del Hierro. Es una antigua zona mine-
ra, con abundantes restos de escoria mineral (re-
siduos del mineral procesado en hornos para la
extracción de metales). El río discurre entre es-
tas escorias, con abundantes precipitados
sulfurosos en los márgenes del cauce y en las
rocas que sobresalen de él. Las zonas cubiertas
de escoria, ocupan una superficie considerable
alrededor del cauce, y en éstas no se encuentra
ningun tipo de vida vegetal. A unos 20 m. en-
contramos un bosque de Eucaliptus con algún
pino en uno de los márgenes. El lecho es hete-
rogéneo con rocas, guijarros, grava y precipita-
dos sulfurosos.
El punto de la Naya se encuentra en medio de
una zona de extracción a cielo abierto, carente

Junio 1999 Diciembre 1999 Junio 2000

Comunidad tonalidad Pinnnularia acoricola (90%) Pinnularia acoricola (50%)     Klebsormidium sp.(95%)
verde oscuro (A) Euglena mutabilis (5%) Euglena mutabilis (40%)          Euglena mutabilis (5%)

Klebsormidium sp (5%) Chroococcus sp. (5%)               (280)
(417) Gloeocapsa sp. (4%)

Hongos (1%)
(592)

Comunidad tonalidad Euglena mutabilis (60%)
verde intenso (B) Pinnularia acoricola (40%)

(586)

Comunidad tonalidad Pinnularia acoricola (90%)       Euglena mutabilis (60%)
marrón (C) Euglena mutabilis (10%)           Pinnularia acoricola (30%)

(515)                                          Gloeocapsa sp (3%)
                                                   Chroococcus sp (3%)
                                                  Dermocarpa (3%)
                                                   (240)

Tabla 3.
Composición de las dis-
tintas comunidades (%
del número de células)
encontradas en el punto
de Peña del Hierro. Los
Hongos no se identifica-
ron. Para ver una lista de
los géneros presentes
habitualmente en este río
ver Amils et al. (2001).
En negrita el valor del
rendimiento fotónico de
una muestra de cada co-
munidad.

Campaña Chl-a µg cm-2

2/7/99 0.3
20/12/99           0.9
6/6/00         11.3

Tabla 4. Concentraciones de
clorofila-a en Peña del Hie-
rro para la comunidad des-
crita como A en la tabla 3.
Los valores máximos son
similares a los hallados en el
canal artificial tras 82 días
de crecimiento y similares
también a los valores máxi-
mos hallados en el río Ter en
primavera.
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de vegetación en varios cientos de metros a la
redonda. Se amontonan colinas de escoria y de
mineral a ambos lados del cauce. La comuni-
dad encontrada en las dos campañas fue la mis-
ma; un tapete muy laxo, que se desprende con
facilidad al tacto, de color verdoso con filamen-
tos muy cortos.
El paraje de Río Tinto, carece de bosque de ri-
bera, pero aparecen algunas encinas aisladas jun-
to al cauce. Zona de rocas y losas, sin ningún
tipo de comunidad apreciable. La ausencia casi
total de oxígeno (0.13 mg L-1; 3 % de satura-
ción), y la ausencia de respuesta al PAM en el
sedimento, indica la ausencia total de algas en
este punto.
En la Palma la comunidad era de tipo
filamentoso de color verde.
En el punto de Niebla, el cauce era amplio (50
m.), poco profundo y con numerosas zonas es-
tancadas. Comienza a aparecer algo de vegeta-
ción de ribera, Nerium oleander, Typha sp. y
eucaliptos.
Para el río Tinto, las concentraciones medias de
material en suspensión fueron similares a los
máximos encontrados en el río Ter (68 mg L-1).
La conductividad de los puntos estudiados os-
ciló entre 4.8 y 20.5 mS cm-1, estos valores son

mayores en dos órdenes de magnitud al máxi-
mo encontrado en el río Ter, 0.860 mS cm-1. La
acidez (titulación hasta pH 3.7) osciló entre 4318
mg CaCO3 L-1 hasta 4496 mg de CaCO3 L-1. El
pH osciló entre 1.54 y 2.49, valores muy infe-
riores al río Ter con valores entre 7.5 y 8.8.

La analítica de nutrientes para Peña Hierro arrojó
los siguientes resultados medios: 0.18 mg L-1

de PO-3
4
, 3362 mg L-1 de Cl-, 9247 mg L-1 de

SO-2
4
, 0.54 mg L-1 de NO-

3
 y 8.31 mg L-1 de

DOC. Para La Naya, los resultados fueron: 0.041
mg L-1 de PO-3

4
, 1778 mg L-1 de Cl-, 23662 mg

L-1 de SO-2
4
, 0.90 mg L-1 de NO-

3
 y 10.43 mg L-

1 de DOC. Los fosfatos y nitratos son un orden
de magnitud menor que los encontrados en los
lugares más contaminados del Ter. Es interesante
resaltar que todo el DOC es autóctono, proce-
dente de la descomposición de la comunidad
algal y bacteriana, ya que los márgenes de los
puntos estudiados carecen, casi por completo de
vegetación. Así mismo las lluvias que pudieran
aportar DOC, por escorrentía, o por si mismas,
son escasas. La concentración de cobre en Peña
Hierro fue de 42.65 mg L-1. En la Naya, 86 mg
L-1. Las concentraciones de otros metales, tam-
bién presentes en gran abundancia, están en la

                           Peña del Hierro    La Naya   Peña del Hierro   La Naya
                                30/06/99            30/06/99       20/12/99           20/12/99
F. Chironomidae. - -    - -

SF. Orthocladiinae 22 -    4 -

pupas 1 -    - -

adultos 1 -    1 4

SF. Chironominae - 2    - -

F. Psychodidae - 1    - -

pupa - -    - 1

F. Tipulidae - -    1 -

Coleoptero sp.1 1 1    - -

Coleoptero sp.2 - 1    - -

-

Heterópteros - -    - -

F. Corixidae. - -    - -

Parasigara sp. Presente -    - -

F. Notonectidae - -    - -

Notonecta maculata Presente -    - -

Anisops marazanofi Presente -    - -

Heteròpter juvenil - 1    - -

- -    - -

Hidràcaro - -    1 -

                       Tabla 5.

Listado de los

macroinvertebrados. Los

muestreos fueron cuali-

tativos.
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Fecha Punto                Yield del control             Incubación   Pendiente   r2

02/07/99 Peña Hierro 417                                3    -0.6669 0.252

02/07/99 La Naya 193                                3      0.512 0.295

02/07/99 Peña Hierro 448                                6     -0.771 0.121

02/07/99 La Naya 193                                6      0.065 0.011

03/07/99 Peña Hierro 334                                6      0.314 0.052

03/07/99 La Naya 263                                6     -1.129 0.68

01/07/00 Peña Hierro 172                                6     -0.076 0.134

                                         Concentraciones nominales del test dosis-respuesta
2-3/7/99                         0     10    31    100    315    1000    3150    10.000      (µg Cu L-1)

1/7/00                             0    100    200    500    1000    1500    2000               (mg Cu L-1)

Tabla 6.
Valores obtenidos en
los tests de dosis-res-
puesta. No ha sido po-
sible calcular la EC

50

en ningún caso. Única-
mente, se muestran los
valores obtenidos en
las rectas de regresión,
y el rendimiento
fotónico (Yield) de las
comunidades no ex-
puestas a cobre.

tabla 1. Las concentraciones para el cobre son 4
órdenes de magnitud mayores que las máximas
encontradas en el Ter (0.0045 mg L-1).

Comunidad algal. Las concentraciones de
clorofíla-a en el río aparecen referidas en la ta-
bla 4; las del canal artificial en la tabla 7. En las
analíticas aparecen además multitud de
pigmentos accesorios típicos de diversos gru-
pos taxonómicos, como la clorofila-b y c. Apa-
recen también taninos, típicos de las
zignematales.

En Peña del Hierro se encontraron dos tipos
básicos de comunidad, diferenciables a simple
vista. Una de color violáceo y esponjosa que se
encontraba en zonas remansadas, con numero-
sas incrustaciones sulfurosas y un rendimiento
fotónico bajo (59). Otra verde, Klebsormidium
sp. con filamentos muy largos (50 cm.),en luga-
res con corriente, y rendimiento fotónico ma-
yor (513). La comunidad de zonas remansadas
está dominada por Pinnularia acoricola. Los
filamentos de las zonas de corriente se compo-
nen de algunas zignematales, pleurocapsales y
Mougeotia sp. En La Naya existe una comuni-
dad microbentónica, muy laxa sobre los guija-
rros del río. En ella aparecen hongos, diatomeas
diversas y otra vez Mougeotia sp. Esta comuni-
dad presentó un rendimiento fotónico de 652.
En cuanto a la concentración de cobre en el
biofilm dominante del punto de Peña del Hierro
en la campaña de Junio del 2000, se encontró
una concentración de 505 ± 39 s.d. (n=5) µg de
Cobre por gramo de peso seco (ppm).

Macroinvertebrados. Se realizaron en todas las
campañas muestreos descriptivos, mediante re-

des de deriva, removiendo el sedimento y ras-
cando rocas. En todas las campañas se constató
una presencia escasa de macroinvertebrados, re-
presentados únicamente por algún heteróptero
y quironómido (Tabla 5).

Tests dosis-respuesta. En la campaña de junio
de 1999, en el punto Peña Hierro no hubo un
descenso significativo de la actividad
fotosintética, ni siquiera en las muestras expues-
tas a la máxima concentración de cobre (20.093
µg L-1), un orden de magnitud superior a la con-
centración máxima usada en el Ter (la máxima
usada en el Ter, por ejemplo fue de 2009 µg L-

1). En ninguno de los tests realizados se logró
una reducción de la actividad fotosintética del
50 %, por que lo que no se pudieron siquiera
calcular las EC

50
. Realizando las correlaciones

correspondientes, únicamente se puede consta-
tar que la comunidad presente en la Naya en
julio de 1999, sufrió un descenso significativo
de la actividad (pendiente negativa de –1.12 y
r2 de 0.68). Hay incluso comunidades que
incrementan su actividad al exponerlas a con-
centraciones mayores de cobre.

Canal artificial. Se midieron la F
0
, el rendimien-

to fotónico y la concentración de clorofila-a a
lo largo de 81 días. Durante la fase de coloniza-
ción, los valores de rendimiento fotónico  y  fluo-
rescencia basal medidos al azar en los vidrios
colonizados oscilan y se estabilizan a partir del
día 25, con una tendencia al crecimiento, con-
forme la biomasa establecida en los sustratos
artificiales crecía.

Una vez se logró una colonización homogénea
de los sustratos artificiales, se comenzó con la
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Día               mmmmmg Chl-a g-1 DW    Desviación estanda      µg Chla cm-2          Desviación estandar

0 0 -                                     -                              -

37 837.84 74.30                           7.36                              1

57 389.95 155.23                         4.04                            0.45

65 260.02 51.52                           5.45                            0.55

81 833.60 89.76                         15.23                            4.26

                           Tabla 7.
Evolución temporal en la
concentración de clorofila
en los sustratos artificiales
del canal. Se parte de
sustratos limpios. El peso
seco (DW) nos informa
acerca de la proporción de
Chl-a en la biomasa mien-
tras que la referida a super-
ficie nos informa sobre el
crecimiento.

fase de concentración. Durante la primera se-
mana, en que la conductividad pasa de 9.2 mS a
13.5, hay una caída de los tres parámetros me-
didos, pero luego la chl-a y consecuentemente
la F

0
 se incrementan. El rendimiento

fotosintético se estabiliza en 286, valor similar
a los hallados en el río en condiciones natura-
les, 288±46.2. Desde el día 26 hasta el final del
experimento, el rendimiento fotosintético se
mantiene estable, a pesar de que la conductividad
casi se duplica, pasando de 7.5 a 14.5 mS. La
concentración de solutos no parece afectar a este
parámetro de la comunidad.

6.4. Discusión

El tipo de sustrato sobre el que circula el río en
sus primeros kilómetros son escorias y restos
de mineral de las extracciones. Esto junto con
su situación hace que además de tener elevadas
concentraciones de metales y pH ácidos  pre-
sente temperaturas elevadas en los meses de
verano (Ernst, 1988). Todas estas condiciones
hacen del río Tinto un ambiente extremo, en el
que –sin embargo- se desarrolla una abundante
biomasa algal. Las comunidades están domina-

da por el alga verde Klebsormidium -descrita en
lugares similares al río Tinto(Lottermoser et al.,
1999)- y la diatomea Pinnularia acoricola, alga
comunmente asociada a ambientes muy ácidos
(pH < 3.5), que soporta pH por debajo de 1 y
extendida por todo el planeta: Japón (Negoro,
1985), USA (Whitton and Diaz, 1981), Reino
Unido (Hargreaves et al., 1975), Africa y Java
(Carter, 1972). También aparece Euglena
mutabilis,  presente en muchos ambiente s áci-
dos (Brake et al., 2001). Los valores máximos
de clorofila hallados (11.3 µg cm-2) similares a
los máximos hallados en el río Ter (ver capítulo
5). Debén existir mecanismos tanto a nivel
taxonómico (DeNicola, 2000) como fisiológico
(Gross, 2000), que permitan a las comunidades
desarrollarse a pesar de las condiciones extre-
mas presentes en el Tinto.

Los culpables de las condiciones químicas del
río Tinto son los metales, así que comenzare-
mos por intentar explicar sus variaciones e im-
pacto sobre las comunidades. Por norma gene-
ral son más abundantes en verano que en pri-
mavera (tabla 8). Además de una mayor tasa de
evaporación, también existen mecanismos rela-
cionados con la biota que expliquen estos da-
tos, como la correlación positiva observada en-
tre abundancia de quimiolitotrofos y la abun-
dancia de metales de este río (Lopez Archilla
and Amils, 1999). A lo largo del año el número
de bacterias quimiolitotrofas se mantiene esta-
ble (Lopez Archilla and Amils, 1999), por lo
que el incremento de la concentración de meta-
les será debido al incremento del metabolismo,
lo que ocurre cuando sube la temperatura en
verano. Todo el proceso se traduciría en una
mayor tasa de oxidación de metales que se libe-
rarán al medio en mayor cantidad en verano,
poniendo de manifiesto la gran importancia de
la comunidad bacteriana en este sistema. Otro
dato a favor del razonamiento del incremento
del metabolismo es que el nitrato también es
menor en verano, debido a una mayor incorpo-

% de variación de metales entre
                        invierno y verano

                    Na       -2

                    K     -351

                    Ca      -40

                    Mg     -38

                    Zn      -60

                    Mn     -54

                    Cu       35

                    Pb         3

                    Cd    -239

                    S        -44

                    Fe       18

                    NO3   86

                  Tabla 8.
Este % de variación
se calcula a partir de
las medias obtenidas
para verano e invier-
no en los puntos de
Peña del Hierro y la
Naya. El Na, K, Ca,
Mg, Zn, Mn, Cd y S
se hallan por tanto en
menor concentración
en invierno, mientras
que el Cu, Pb, Fe, y
el nitrato son más
abundantes.
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ración por parte de las algas y microorganismos.
Estos organismos quimiolitotrofos, obtienen su
energía de la oxidación de compuestos
inorgánicos reducidos (sulfuros, y otros elemen-
tos metálicos reducidos). De ese modo se pro-
ducen ácido sulfúrico -el más común en este tipo
de aguas- (Kristjansson and Stetter, 1992, López
Archilla and Amils, 1999) e iones férricos, que
contribuyen, aún más, a reducir el pH y a la
solubilización de metales (Ehrlich, 1990, López-
Archilla et al., 1993). Este ácido establece un
sistema de tamponamiento que mantiene los
valores de pH alrededor de 2 (ver tabla 2) (Brock,
1971).
En cuanto a la respuesta ecotoxicológica, úni-
camente en un caso se pudo calcular una EC

50
:

en la Naya, en la campaña de junio del 1999,
con un valor de 98.000 µg L-1. En contraste, en
el río Ter, con valores puntuales de cobre de entre
30 y 60 µg L-1, se halló una EC

50 
máxima de

1558 µg L-1, aunque la media fue de 215±104.
En el resto de casos, en el Tinto, no se alcanza
una caída significativa de la actividad al incre-
mentar la concentración de cobre a la que se
expone la comunidad. En terminos generales, y
observando las pendientes de las regresiones
efectuadas en los tests de dosis-respuesta, no se
puede afirmar que la exposición a una concen-

tración mayor de cobre provoque una inhibición
de la actividad fotosintética.

Para comprender cómo es posible que el cobre
apenas afecte a estas comunidades es necesario
profundizar en cómo éstas incorporan metales.
El mecanismo de incorporación de metales en
las células comprende dos fases: la unión de los
cationes a los grupos cargados negativamente
de la superficie celular (fase pasiva) y una se-
gunda fase de incorporación mediada por el
metabolismo (la fase activa). La fase pasiva es
casi inmediata y ocurre pocos segundos tras la
exposición al metal (Khummongkol et al., 1982,
Les and Walker, 1984). Es en esta fase donde
podemos encontrar los mecanismos que expli-
can el casi nulo efecto del cobre sobre la activi-
dad fotosintética. Es evidente que la química del
agua en Riotinto puede tener un efecto protec-
tor ante el cobre. Peterson (1984) concluye que
manteniendo constantes el resto de parámetros,
a una mayor concentración de protones se co-
rresponde una menor toxicidad. Sugiere, ade-
más, que algunos metales, entre ellos el cobre,
establecen una competencia con los protones por
los receptores específicos (Peterson et al., 1984,
Campbell and Stokes, 1985). De este modo si la
célula dispone de mecanismos para controlar la

Evolución de temperatura y pH en Peña del Hierro
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entrada de protones, además dispondrá de un
modo de controlar la incorporación de metales.
Esta tolerancia al cobre, inducida por los
protones, no parece exclusiva de las algas. Para
algunos de los géneros de hongos descritos en
este río, se ha descrito también una mejor tole-

rancia frente al cobre a pH bajos; en concreto
para Scytalidium (Starkey, 1973) y Penicillium
(Singh, 1977).

A pesar de la aparente protección ante metales
pesados que proporciona la alta concentración

Evolución de los parámetros fotosintéticos
en el canal artificial
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                   Gráfica 2.
La concentración de
clorofila-a se midió so-
bre los cristales, por eso
el punto de partida es 0.
Hasta los 50 días se re-
novó el agua cada 7.
Después se añadía la
que se evaporaba. Así
se lograron las mayores
conductividades. A pe-
sar de ello el pH se
mantuvo muy estable

(2.20±0.02).
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de [H+], ésta causa ciertos problemas a los seres
vivos. Los organismos  poseen mecanismos que
les permiten mantener en sus medios internos
un pH estable y cercano a la neutralidad, evi-
tando la entrada masiva de protones. Se sabe
que células algales viviendo en medios con un
valor de pH de 1, mantienen sus citosoles cerca
de la neutralidad (Enami et al., 1986, Gimmler
et al., 1988). Aparentemente, la membrana de
las algas acidófilas es impermeable a los
protones, requiriendo ,además, poca energía para
activar las bombas de protones en contra del
gradiente pasivo provocado por los protones. En
ausencia de energía (oscuridad prolongada,
anaerobiosis) estos mecanismos no pueden man-
tenerse y provocan la acidificación del citoplas-
ma (Gimmler et al., 1989).  Algunos autores
proponen que la composición de la membrana,
rica en determinado tipo de esteroles, proteínas
y ácidos grasos saturados incrementa la
impermeabilidad de la membrana frente a los
protones (Benz and Cros, 1978, Komatsu and
Chong, 1998). Otro de los mecanismos descri-
tos para impedir la entrada de protones, es po-
seer un potencial de membrana positivo alto y
una superficie cargada positivamente (Gimmler
et al., 1989). Una consecuencia derivada de este
tipo de mecanismos de exclusión de protones es
la dificultad que tienen los metales para ser in-
corporados por las células en este tipo de am-
bientes. A pesar de la elevada concentración y
biodisponibilidad de metales, la tasa de incor-
poración de metales a las células algales es muy
reducido (Peterson et al., 1984), Lo que queda
demostrado, en concordancia con otros autores
(Whitton, 1970, Wood and Wang, 1983,
Peterson et al., 1984, Albertano and Pinto,
1986), es la elevada tolerancia frente a los me-
tales de las algas de este ambiente ácido, posi-
blemente como beneficio derivado de los me-
canismos de exclusión de protones.

Otro de los problemas a los que deben enfren-
tarse las algas en medios ácidos es la obtención
de CO

2
. Un pH ácido tiene una fuerte influencia

en la disponibilidad de carbono inorgánico di-
suelto (DIC) para la fotosíntesis. Todo el CO

2

consumido durante la fotosíntesis en aguas
alcalinas es repuesto desde el pool de HCO

3
-.

En contraste en las aguas ácidas el CO
2
 se agota

con rápidez a pH por debajo de 4, porque todo
el DIC se encuentra en forma de CO

2
. Este efecto

se ve contrarrestado por la difusión desde la at-
mósfera, ya que el tiempo necesario para llegar

al 99.9% del equilibrio con el CO
2
 atmosférico

es de tan solo 0.42 s, a un pH de 2. A un pH de
7 este proceso necesita en cambio 3.5 minutos
(Brinkman et al., 1933). A pesar de esta rapi-
dez, la actividad fotosintética es lo suficiente-
mente intensa como para afectar al pH, que si-
gue una evolución similar a lo observado en ríos
alcalinos. En estas condiciones, la anhidrasa
carbónica extracelular presente habitualmente en
las especies de ambientes alcalinos, no es nece-
saria. Se ha descrito una muy baja actividad
anhidrasa en Dunaliella acidophila, típica de
ambientes ácidos, al compararla con otras espe-
cies de Dunaliella de ambientes neutros (Geib
et al., 1996). La caída de pH a lo largo de la
tarde (gráfica 2) sugiere que los mecanismos de
incorporación de CO

2
 dependen de la luz, en

concordancia con lo descrito para Dunaliella
acidophila (Gimmler and Weis, 1992). Al de-
caer la intensidad luminosa, lo haría también la
tasa de incorporación de CO

2
, por lo que el pH

se reduciría, al ir liberandose el CO
2 
producido

por la comunidad. Una posible fuente de carbo-
no puede ser la respiración de los componentes
heterótrofos, muy abundantes, de la comunidad:
L.ferrooxidans, Thiobacillus Ferrooxidans y
Thiobacillus Thiooxidans, como bacterias
quimiolitotrofas, Scytalidium, Bahusakala,
Acremonium, Trichoderma, Aspergillus y
Penicillium, como géneros de hongos (Lopez
Archilla and Amils, 1999). Por ello podemos
suponer que la morfología de la comunidad en
forma de masa densa y continua, con hongos,
bacterias y algas en estrecho contacto, sea una
solución adaptativa al problema de la obtención
de CO

2
 por parte de los organismos

fotosintéticos. De este modo toda la comunidad
se verá favorecida; los autótrofos disponiendo
de una mayor cantidad de CO

2
 y consecuente-

mente produciendo mas, y los heterótrofos
beneficiandose de esta producción.

Se sabe que la toxicidad del cobre no depende
de la concentración total, sino de la cantidad de
Cu2+ (Sunda and Guillard, 1976). Con el pH del
río Tinto todo el cobre que se encuentra en el
agua, se encuentra en forma de Cu2+, cobre libre
disuelto (Stumm and Morgan, 1981). Las con-
centraciones reales, valoradas en el banco de
diluciones, fueron siempre alrededor del 50%
de las nominales. Sabiendo que el método utili-
zado valoró el cobre total existente en el agua
de las incubaciones deberían existir mecanismos
relacionados con la biomasa que secuestren el
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cobre. Se sabe que algunas algas, como
Klebsormidium sp., presente en esta comunidad,
acumulan selectivamente cobre frente a otros
metales (Lottermoser et al., 1999), hasta 2570
ppm sobre peso seco, en aguas con 300 mg L-1

de cobre. También Euglena mutabilis parece
secuestrar hierro y otros metales (Brake et al.,
2001). Además, un mismo metal puede ser in-
corporado a diferentes tasas por diferentes
taxones (Hamdy, 2000). Cabe preguntarse pues
acerca de las tasas de incorporación de metales
pesados en nuestro caso: para una concentra-
ción en el agua de 28.9 mg/L, encontramos una
concentración en el biofilm de 505 ug Cu /gDW,
con una tasa de absorción del 1.74 %, casi el
doble que lo descrito por Lottermoser
(Lottermoser et al., 1999), que describe, en con-
diciones similares, tasas de entre el 0.85 y el 0.9
%. Aunque es difícil explicar esta diferencia, es
posible, entonces, que esté debida a diferencias
en la composición taxonómica.. El que algunos
metales, como el cobre, hierro y plomo sean más
abundantes en invierno, puede hacer pensar en
que al igual que Klebsormidium y E. mutabilis
incorporan selectivamente cobre y hierro, otras
especies pueden incorporar selectivamente al-
guno de esos metales. De ese modo y como pun-
to de partida de futuros estudios, se podría atri-
buir parte de la variación estacional de la con-
centración de metales en el agua a la variación
taxonómica (algal y bacteriana) de las comuni-
dades.

Por otra parte, la evolución que siguen las algas
en el canal, demuestra que el rango de
conductividad que pueden tolerar es muy am-
plio. Las especies acidófilas son moderadamente
halófitas, debiendo tolerar elevadas presiones
osmóticas, provocadas tanto por la concentra-
ción de protones como por las sales y metales
en disolución (Musacchio et al., 1978, Albertano
et al., 1990). Todo lo descrito nos lleva a con-
cluir que las restricciones impuestas por los
medios extremadamente ácidos, sobre las comu-
nidades algales microbentónicas, contribuyen a
generar mecanismos que protegen a éstas con-
tra las altas concentraciones de metales.
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 FOTOGRAFÍAS

Foto 1. Imagen de la zona del nacimiento del Rio Tinto en Peña del Hierro. El paisaje es el
resultado de la actividad minera y de transformación de mineral que a finales del siglo XIX se
llevó a cabo. Durante el procesado del mineral se producía una cantidad enorme de escorias que
unido a la ganga procedente de la extracción del mineral se amontonaba modificando el paisaje
y envenando el suelo con multitud de metales pesados. En la actualidad en esta zona (aun activa
desde el punto de vista de la extracción de mineral) la única cobertura vegetal son algunos
eucaliptus y pinos replantados. El río en su nacimiento discurre entre montañas de escoria, con
pH entre 1 y 2 y una carga de metales varios órdenes de magnitud mayor que el resto de ríos de
la Península Ibérica. A pesar de ello el cauce se encuentra cubierto en su totalidad por una
comunidad de algas, hongos y bacterias muy activa. En este río, llevamos a cabo un trabajo
descriptivo de la comunidad y realizamos varios tests de dosis-respuesta. El caudal era muy
bajo y la velocidad mínima. Las condiciones de trabajo, entre la escoria y la acidez del medio
resultaron especialmente penosas, tanto para los científicos como para el material.
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Fotos 2 y 3. El nombre del río proviene del color de vino tinto que tienen sus aguas (Foto 2), provocada por
la alta concentraciones de metales. En esa misma foto pueden observarse las numerosas incrustaciones
salinas en las rocas que delimitan el cauce. En la foto 3 podemos observar tanto las incrustaciones salinas en
las partes emergidas del cauce, como las diferentes (por su color y textura) comunidades perifiticas que se
podían encontrar en sus aguas. Una de color violeta en la parte inferior izquierda, de aspecto globular y con
numerosas incrustaciones salinas, que aparecen como manchas blancas. Otra verde y filamentosa, crecien-
do en la parte superior e izquierda de la fotografía 3. Finalmente y entre estas y en la parte central de la
fotografia podemos observar otra comunidad de color pardo recubriendo las rocas del fondo.

2

3
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Fotos 4 y 5. En la foto 4 se observa con mayor detalle la comunidad filamentosa verde. En la foto 5 podemos
ver la incubación realizada «in situ» exponiendo las algas a diferentes concentraciones de cobre con el
objetivo de calcular la EC

50
. De este modo, se consiguió mantener la temperatura e insolación naturales.

Posteriormente se extrajeron las algas y mediante un PAM se valoraron diversos parámetros relacionados
con el funcionamiento del aparato fotosintético de las mismas.

5

4
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Foto 6. Canal artificial
colonizado por algas del
río Tinto en los invernade-
ros de la Facultad de Bio-
logía de la U.B. Uno de los
objetivos de la última
campaña realizada fue la
de reproducir la comuni-
dad en canales artificiales
como los usados en expe-
rimentos anteriores y el
estudio de la comunidad
en el laboratorio. Para tal
fin se construyo un canal
de vidrio con sistema de
recirculación de agua y
control de la temperatura.
Cada cierto tiempo se re-
novaba el agua dentro del
canal, en el que mediante
una bomba se producía
una circulación del agua.
Ello permitió que el
inóculo traído desde río
Tinto colonizara los
sustratos de vidrio dis-
puestos para tal fin.
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RESUMEN Y CONCLUSIONES

7.1. Resumen

Los resultados de esta tesis doctoral se han descrito a lo largo de 6 capítulos. Cada uno de ellos
presenta la estructura de un artículo independiente, con su introducción, material y métodos, resul-
tados y discusión. A pesar de ello los resultados de todos los capítulos son complementarios y
ofrecen una visión del efecto que el cobre y la atrazina tienen sobre las comunidades de perifiton.

Resultando bien conocido el efecto que el cobre y la atrazina tienen sobre las algas dulceacuícolas,
esta tesis pretende profundizar como esos efectos (estudiados mediante cultivos de laboratorio por
numerosos autores) pueden verse modificados al expresarse sobre comunidades en condiciones
naturales o artificiales. Una de las características de la exposición en condiciones naturales es la
interacción entre el efecto del tóxico y las numerosas variables ambientales (abióticas y bióticas).
En esta tesis se muestran algunas de las posibilidades que del estudio de estas interacciones pueden
derivarse. Se trabajó con un factor abiótico (velocidad de la corriente) y con otro biótico (hervíboros).
Luego se trabajo en un sistema fluvial natural (el río Ter) y se comparó con otro sistema extremo
(el río Tinto). De estos trabajos podemos destacar que el estudio de cualquier hecho que afecte a
los organismos del sistema fluvial no podrá nunca aislarse de la interacción con las variables
ambientales bajo las que se presenta.

Para estudiar el efecto modulador que la velocidad podía tener sobre la toxicidad de la atrazina en
una comunidad de perifiton, se expuso la comunidad a 20 µg L-1 de atrazina en condiciones de 1 y
15 cm s-1 de velocidad del agua. Tras una exposición de 14 días se valoró la tolerancia a la atrazina
de ambos tratamientos, mediante un test de dosis-respuesta. Se buscaba comprobar si a una mayor
velocidad del agua se correspondería una mayor biodisponibilidad del tóxico y por tanto, dentro
del marco del PICT (Pollution Induced Community Tolerance), una mayor tolerancia, tras ese
periodo de exposición. Para el tratamiento de 20 µg L-1  y 15 cm s-1 se calculó una EC

50
  de 717 µg

L-1, frente a los 507 µg L-1  del tratamiento de 20 µg L-1  y 1 cm s-1, con lo que se confirmaba la
hipótesis de partida. A pesar de haber estado expuestas las comunidades a la misma concentración
de atrazina la tolerancia de la expuesta a 15 cm s-1 fue mayor que la expuesta a 1 cm s-1. En
consonancia con lo propuesto en el PICT la comunidad que dispuso de una mayor biodisponibilidad
de atrazina (con el agua circulando a 15 cm s-1) desarrolló una mayor tolerancia que la expuesta a
1 cm s-1.

La velocidad del agua acelera la aparición de los efectos del cobre sobre parámetros estructurales
y funcionales de las comunidades microbentónicas. En el primero de los experimentos la exposi-
ción de las comunidades a 15 µg L-1 de cobre provocó un descenso en la incoroporación de carbo-
no respecto al control siendo más precoz  el descenso a 15 cm s-1 que a 1 cm s-1. Este resultado
sugería la siguiente pregunta: ¿se mantenía esta relación a diferentes velocidades?. Para contestar-
la se diseñó el siguiente experimento. El resultado de este segundo experimento (exponer las co-
munidades a 15 µg L-1 a 1, 20, 30 y 50 cm s-1) fue que a velocidades intermedias (20 y 30 cm s-1) el
efecto del cobre es menor que a bajas y altas (1 y 50 cm s-1). En este caso la comunidad menos
afectada fue la de 20 cm s-1, presentando la mayor incorporación de C de todos los tratamientos. Al
doblar la disponibilidad de cobre (como se hizo en el tercer experimento al trabajar con 30 cm s-1

manteniendo las velocidades de 20 y 30 cm s-1) no aparecía esta diferencia entre 20 y 30 cm s-1. Los
dos se veían igualmente afectados por el cobre. Parece pues lógico suponer que existe una veloci-
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dad “optima” para cada concentración de co-
bre, en la cual todos los factores implicados
(biodisponibilidad de cobre y nutrientes, fuer-
zas de arrastre) provocan que el cobre tenga el
menor efecto posible sobre la comunidad. Por
encima y debajo de esa velocidad (para una con-
centración dada de cobre) el efecto puede ser
mayor.

Con el fin de conocer el efecto de la interacción
entre los tóxicos y otros niveles tróficos, se di-
señaron una serie de experimentos en los que se
exponía a las comunidades de perifiton a la
atrazina o al cobre y a los herbívoros
(gasterópodos acuáticos). En el caso de la
atrazina se trabajó con una concentración de 15
µg L-1. La hipótesis de partida es que el efecto
que los herbívoros tienen sobre la comunidad
de perifiton, puede impedir la adaptación de esta
a la atrazina provocando un efecto tóxico ma-
yor. Tras una exposición de 18 dias se compro-
bó que mientras la comunidad expuesta a
atrazina mantenía niveles de actividad
fotosintética similares al control, la comunidad
que soportaba la depredación de los herbívoros
y se expuso a la atrazina presentó los niveles
más bajos de actividad y biomasa de todos los
tratamientos, pudiendo dar como positiva la hi-
pótesis de partida.

Para estudiar el caso del cobre, se trabajó con
una concentración de 44 µg L-1, a una velocidad
de 1 cm s-1 durante 22 días. Los primeros 9 días
se expuso la comunidad únicamente al cobre, y
pasado este tiempo se expusieron los tratamien-
tos correspondientes al herbivorismo. Se quería
determinar si el efecto de los herbívoros
incrementaría la toxicidad del cobre. Finaliza-
do el experimento, se pudo comprobar que los
herbívoros tuvieron un efecto mayor que el del
cobre. El efecto de la interacción entre cobre y
herbívoros no fue significativamente diferente
del efecto de los herbívoros. El cobre sin em-
bargo si afectó de modo significativo a los her-
bívoros, reduciendo su tasa de incremento de
peso, el número de puestas, el número de hue-
vos por puesta y el porcentaje de eclosión de
estos huevos. A estas concentraciones de cobre
y en las condiciones del experimento, los
gasterópodos son más sensibles al efecto del
cobre y resultan por tanto mejores indicadores
de la incidencia de éste en el medio. En definiti-

va, mientras que el herbivorismo incrementa el
efecto tóxico de la atrazina, no ocurre lo mismo
con el cobre.

Una vez estudiadas estas interacciones y sus
consecuencias sobre la biota se diseñó un expe-
rimento de campo con el fin de valorar en que
modo la variabilidad espacial (desde el naci-
miento a la desembocadura)  y temporal de un
río (primavera v.s. verano) afectaba la respuesta
de las comunidades microbentónicas frente al
cobre y la atrazina. Se suponía que el caudal del
río sería un factor clave en la diferenciación de
la respuesta de las comunidades,
homogeneizando la respuesta a mayor caudal.
Para ello se situaron sustratos artificiales en 9
puntos del río Ter durante dos épocas, primave-
ra y verano. Los resultados de los tests de dosis-
respuesta indicaron que las diferencias en la to-
lerancia frente a los tóxicos, obtenidas en vera-
no (menores caudales, mayor importancia de los
aportes de la cuenca en cada punto) eran mayo-
res que en primavera (mayores caudales, menor
importancia de los aportes locales). Además se
encontraron correlaciones positivas entre diver-
sos indicadores relacionados con la biomasa y
los nutrientes como factores que incrementan la
tolerancia frente a los tóxicos utilizados.

Para finalizar se estudió un ambiente extremo,
el río Tinto, que de modo natural presenta en
sus aguas concentraciones de metales superio-
res en varios órdenes de magnitud a las presen-
tes en los ríos estudiados con anterioridad. El
pH de este río es extremadamente ácido, con
valores por debajo de 2.5. En este ambiente las
comunidades microbentónicas deben enfrentarse
a serios problemas, como el exceso de protones,
la falta de CO

2
 y la gran concentración de meta-

les tóxicos. En concordancia con el PICT y lo
visto hasta ahora, cabía esperar que la toleran-
cia de las algas en este ambiente sería muy su-
perior a la hallada en las comunidades estudia-
das con anterioridad. Además, deberían haber
desarrollado mecanismos de protección ante los
problemas citados. Los resultados de la caracte-
rización de la comunidad y de los tests de dosis-
respuesta nos mostraron una comunidad alta-
mente adaptada, con mecanismos de exclusión
de protones que a su vez protegen de la exposi-
ción a los metales, lo que redunda en unas EC

50

altísimas, al compararlas con las halladas en los
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otros ríos. En este caso, parece que la exposi-
ción a ambientes ácidos provoca la aparición de
mecanismos que, a su vez ,protegen ante las al-
tas concentraciones de metales.

7.2. Conclusiones

1-Los canales artificiales han demostrado ser una
metodología útil en el estudio del efecto del co-
bre y la atrazina sobre las comunidades algales
microbentónicas puesto que han permitido el
control de los factores estudiados y su nivel de
realismo ha sido el suficiente para aproximarse
a la respuesta de esas comunidades en condi-
ciones naturales.

2-La velocidad del agua resulta un factor clave
en el efecto que el cobre tiene sobre las comuni-
dades algales microbentónicas, causando una
aparición más precoz e intensa de los efectos
tóxicos del cobre. Este efecto además parece
modificarse con la velocidad, perdiéndose a ve-
locidades elevadas. En el caso de la atrazina no
parece afectar a la comunidad, aunque si se pue-
de demostrar una mayor exposición a velocida-
des mayores.

3-Los herbívoros perturban de un modo más
intenso que los tóxicos a las concentraciones
utilizadas. Sin embargo se puede detectar que –
de algún modo- interfieren en la capacidad de
adaptación a los tóxicos, al impedir tanto el en-
vejecimiento como la estructuración de la co-
munidad. Este efecto es más marcado en el caso
de la atrazina, y únicamente se detecta en los
primeros momentos en el caso del cobre.

4-El efecto que tiene la variabilidad espacial y
temporal –provocada por la estructura propia del
río, los embalses y la marcada estacionalidad
en los aportes de agua- del río Ter se ve refleja-
da en la respuesta ecotoxicológica de sus comu-
nidades algales microbentónicas. Esto demues-
tra la importancia de ampliar este tipo de estu-
dios tanto en el tiempo como en el espacio den-
tro de un mismo sistema fluvial.

5-Las comunidades de ambientes extremos,
como las del río Tinto, han demostrado poseer
mecanismos fisiológicos que, al mismo tiempo
que las capacitan para desarrollarse –a niveles
similares a las comunidades de ríos “normales”-

, les permiten eludir los problemas derivados de
las altísimas concentraciones de metales de sus
aguas. Como consecuencia, presentan unas EC

50

muy elevadas en relación a las halladas en ríos
como el Ter.
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