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SEGUIMIENTO Y ANÁLISIS PREDICTIVO DE LA EVOLUCIÓN DEL 

ESTADO ECOLÓGICO DEL ECOSISTEMA LAGUNAR DEL MAR MENOR 

Y PREVENCIÓN DE IMPACTOS 

 

1. Introducción general: contexto y antecedentes de los 

estudios de seguimiento 
 

Después de que, en 2016, la laguna costera del Mar Menor sufriera una crisis distrófica de 

importantes consecuencias biológicas y sociales, la Consejería de Agua, Agricultura y Medio 

Ambiente, como medida de gestión, dictó la Orden de 29 de julio de 2016 por la que se 

creó el Comité de Asesoramiento Científico del Mar Menor (Decreto 78/2020, de 30 de 

julio, de la Comunidad Autónoma de la Región de Murcia). Entre las competencias de este 

Comité se encuentra el asesoramiento científico en la selección y ejecución de acciones 

dirigidas a la mejora del estado ecológico del Mar Menor, así como el impulso del 

conocimiento científico y la investigación aplicada en relación con los problemas 

ambientales de la laguna. Entre las líneas de investigación a impulsar por el Comité se 

encuentra la caracterización química y biológica de las masas de agua y de las biocenosis 

marinas. El citado decreto resalta, además, la necesidad de la aplicación de técnicas para 

un amplio conocimiento del funcionamiento del sistema ambiental de la laguna costera del 

Mar Menor y la toma de medidas coherentes con las aspiraciones de conservación y 

disfrute que el mismo genera, a través de la realización de actividades consistentes en 

potenciar los trabajos y estudios de investigación en la citada laguna, y en concreto el 

estudio de procesos oceanográficos y ecológicos clave en el Mar Menor que generan y 

mantienen la biodiversidad y los mecanismos de regulación lagunares, tales como las 

condiciones hidrológicas e hidrodinámicas, la conectividad entre poblaciones y el mar 

abierto, y el estado trófico de la laguna, analizando la evolución del estado ecológico y la 

prevención de impactos. 

 

Frente a la eutrofización puntual, existente durante las décadas de 1970-1990, en las zonas 

de influencia de las áreas residenciales y producida por vertidos y filtraciones directas de 

las aguas urbanas con concentraciones elevadas de fosfatos, el proceso actual se inició en 

la década de 1990, debido principalmente a la llegada de aguas procedentes del trasvase 

Tajo‐Segura que favorecieron un cambio en el régimen agrícola en la cuenca de drenaje de 

la laguna. Los cultivos tradicionales de secano evolucionaron rápidamente a cultivos de 

regadío. Los excedentes de dichas aguas de riego rellenaron los acuíferos y el nivel freático 

ascendió a razón de 1 m al año hasta alcanzar la superficie (Pérez‐Ruzafa & Aragón, 2002). 

Las aguas empezaron a circular cercanas a la superficie o por ella en algunos puntos, 

especialmente por la rambla de El Albujón, el principal colector natural de la cuenca de 

drenaje del Campo de Cartagena hacia la laguna. Dependiendo de la disponibilidad de agua 



4 

 

 

dulce, los acuíferos se explotaron igualmente para el regadío, previa desalación, y las 

salmueras también eran vertidas o llegaban indirectamente a la rambla. Con todo ello, un 

cauce que solo llevaba agua en los periodos de lluvias torrenciales, pasó a ser un vertido 

continuo al Mar Menor con un caudal de más de 400 m3/año y concentraciones de nitratos 

que superaban los 200 mg NO−/L (Álvarez‐Rogel et al., 2006; García‐Pintado et al., 2007). 

Durante más de veinte años, el Mar Menor pareció amortiguar dichas presiones, 

ofreciendo una resistencia inusual a las crisis distróficas (Pérez‐ Ruzafa et al., 2005a, 

2019a), manteniendo aguas transparentes, aunque con eventos puntuales de pérdida de 

calidad. El funcionamiento de las lagunas costeras, los detalles de dicho proceso de 

eutrofización y sus implicaciones ecológicas, en el contexto del Mar Menor, así como los 

mecanismos de respuesta de la laguna, pueden consultarse en los informes técnicos 

emitidos por nuestro grupo de investigación, ya desde el origen del problema con las 

primeras proliferaciones de medusas (Pérez-Ruzafa, 1996, 1997), en los seguimientos del 

estado actual (Pérez-Ruzafa, 2019, 2023), o en las distintas publicaciones científicas 

realizadas (Pérez‐Ruzafa & Aragón, 2002; Pérez-Ruzafa et al., 2002, 2005a, 2009, 2018, 

2019a, Pérez-Ruzafa & Marcos, 2019) (Fig. 1.1). 

 

 

Figura 1.1. El proceso de eutrofización en el Mar Menor, iniciado a principios de la década de 1990, 
tras el cambio de agricultura de secano por regadío, ha presentado tres fases bien diferenciadas. 
Durante dos décadas los mecanismos de autorregulación y homeostasis han estado operando y 
manteniendo la calidad de aguas a pesar de la entrada de nutrientes. En esta fase, el principal 
indicador fue la proliferación de medusas. En una segunda fase, el sistema colapsó y sus 
mecanismos de control fallaron, produciéndose la proliferación de fitoplancton y la pérdida de 
transparencia del agua. Tras las medidas que limitaron la entrada de nutrientes procedentes de la 
agricultura, el ecosistema entró en una rápida fase de recuperación de su integridad ecológica y de 
la calidad del agua (Pérez ‐Ruzafa et al., 2019a). 
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Figura 1.2. Principales mecanismos de control y autorregulación del estado trófico en el Mar Menor. 
Izquierda: Variación mensual en un año estándar de la fase de homeostasis de a) nutrientes (NO3

‐ 
y PO4

3‐) y concentración de clorofila a; b) densidad de medusas (incluidas las fases efira y adulta de 
Rhizostoma pulmo y Cotylorhiza tuberculata, y adultos de Aurelia solida; y c) densidad de 
ictioplancton. Durante esta fase, las concentraciones de nutrientes son reguladas por la red trófica. 
Las algas microscópicas o fitoplancton consumen nutrientes, los organismos del zooplancton y las 
medusas consumen fitoplancton y las larvas de peces consumen pequeños invertebrados. Derecha: 
(a) Control de arriba abajo (top‐down) ejercido por medusas e ictioplancton sobre los diferentes 
compartimentos de la red trófica pelágica del Mar Menor, mostrada en una representación del 
espectro de tamaños y de biomasa desde los niveles más bajos y abundantes que corresponden a 
los flagelados pequeños (2 μm de diámetro) hasta los niveles superiores de la red trófica pelágica 
constituidos por las medusas adultas (hasta 40 cm de diámetro), según Pérez‐Ruzafa et al. (2002); 
(b) ciclo límite estacional medio y (c) variabilidad espaciotemporal (los símbolos representan 
diferentes estaciones de muestreo: E1 a E18) del ciclo estacional regular de la relación entre la 
densidad de larvas de peces y la concentración de clorofila a en la laguna Mar Menor, adaptada de 
Pérez‐Ruzafa et al. (2005a) (véase Pérez-Ruzafa, 2023). 
 

Tras la crisis provocada por la rotura de los mecanismos de autorregulación del ecosistema 

en 2016, durante los últimos ocho años, el estado ecológico del Mar Menor se ha ido 

alternando entre crisis distróficas y periodos de recuperación de la integridad ecológica y 
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la calidad de las aguas. Sin embargo, el hecho de que no se hayan tomado aún medidas 

estructurales en la cuenca de drenaje que reduzcan las entradas de agua y que éstas estén, 

incluso, incrementándose, hace que el ecosistema continúe en una situación crítica 

viéndose seriamente amenazada su integridad ecológica. Si 2018 fue un año de 

recuperación franca, propiciada por la reducción en las descargas de agua y salmueras 

cargadas de nitratos a través de vertidos directos por la rambla de El Albujón, las 

restricciones impuestas, que se tradujeron en la reducción de las extracciones de agua del 

freático y en un ascenso del mismo, con el consiguiente afloramiento en los cauces bajos 

de numerosas ramblas y playas, dieron lugar a la reaparición de síntomas de eutrofización. 

Dicho proceso alcanzó un nuevo punto dramático con el evento de DANA (Depresión 

Aislada en Niveles Altos o gota fría) sufrido en septiembre de 2019, y los posteriores 

episodios de lluvias torrenciales ocurridos, que provocaron una ingente entrada de agua 

dulce cargada de materiales en suspensión y nutrientes al Mar Menor, favoreciendo una 

muy baja salinidad en la laguna y la proliferación masiva de fitoplancton, facilitando la 

repetición de episodios de anoxia en las capas profundas de la laguna, como el sufrido en 

octubre del 2019. No obstante, el hecho de que el ecosistema hubiera recuperado en 

buena medida sus capacidades de autorregulación y sus comunidades, algunas de ellas 

favorecidas por la desaparición transitoria de las praderas densas dominadas por el alga 

Caulerpa prolifera, permitió que 2020 fuera, nuevamente, un año de relativa recuperación. 

Sin embargo, con la subida del nivel freático, las descargas de aguas con nitratos 

empezaron a ser difusas y, además, mezcladas con aguas de origen urbano, con 

concentraciones altas de fosfato. Esto, unido a las altas temperaturas de 2021, dio lugar a 

una nueva crisis distrófica con la aparición de bolsas de hipoxia en las aguas a finales del 

verano de dicho año. El año 2022 volvió a ser un año relativamente estable, a pesar de que 

la temperatura de la columna de agua alcanzó los valores más altos registrados de forma 

generalizada y de que la entrada de nutrientes se mantuvo elevada y, cada vez, con mayor 

contribución del fósforo al proceso de eutrofización. Esto confirmaba en buena medida la 

recuperación de comunidades y de los mecanismos homeostáticos de la laguna, pero se vio 

favorecido también por la eficiencia de las operaciones de retirada de biomasa de algas 

acumuladas en las playas antes de que dieran lugar a materia orgánica particulada y fangos. 

2023 ha vuelto a ser un año razonablemente estable, no exento de riesgos, dado que las 

presiones por la entrada de aguas hipohalinas y nutrientes se mantienen, si bien algo 

menores debido a las condiciones de lluvias más escasas. 

 

A falta de la implementación de infraestructuras y protocolos que permitan tener control 

sobre los niveles del freático y la entrada de agua y nutrientes, la necesidad de tomar 

decisiones de gestión que minimicen sus efectos sobre el estado trófico y la calidad del 

baño, desde la prevención de la formación de fangos a los efectos de las proliferaciones de 

medusas, pone de manifiesto la importancia de contar con información actualizada y 

prácticamente en tiempo real del estado del ecosistema y de los procesos ecológicos.   Todo 

ello confirma, además, la necesidad de las medidas urgentes a aplicar para paliar la 
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situación ecológica de la laguna, aprobadas por el Consejo de Gobierno de la Comunidad 

Autónoma de Murcia en su sesión celebrada el 7 de noviembre de 2019, entre las que se 

encuentra el establecimiento de un sistema de monitorización continua de parámetros 

ambientales y ecológicos del Mar Menor. Desde 2021 se ha incrementado el esfuerzo y la 

coordinación entre instituciones para satisfacer este requerimiento, existiendo trabajos de 

monitorización que siguen en mayor o menor grado los protocolos aplicados por nuestro 

grupo de investigación al Mar Menor desde que iniciamos nuestros seguimientos de la 

calidad del agua y dinámica de las poblaciones de medusas en 1995. Actualmente, aparte 

de la monitorización llevada a cabo por el grupo “Ecología y Ordenación de Ecosistemas 

Marinos Costeros” de la Universidad de Murcia, dichos trabajos son desarrollados por 

instituciones como el IMIDA, UPCT y Servicio de Pesca de la CARM, y coordinados por el 

Comité de Asesoramiento Científico del Mar Menor, y por el recientemente creado 

Observatorio del Mar Menor. El esfuerzo múltiple desarrollado ha permitido complementar 

las observaciones y validar los resultados obtenidos por los distintos grupos, incrementar 

la resolución espacial y temporal de las medidas, muy necesaria en periodos de crisis 

ambiental aguda, y además poder diversificar los aspectos a considerar en un contexto en 

el que las agresiones al ecosistema y los riesgos ambientales, de los que se hace eco la 

sociedad reclamando información y soluciones, son múltiples y muy diversos, y no se 

reducen solo a la eutrofización. 

 

En numerosas ocasiones se ha resaltado la singularidad del Mar Menor como laguna 

costera. Este ecosistema singular comparte muchas de sus características con el resto de 

lagunas europeas o mediterráneas, incluyendo su elevada productividad biológica y 

pesquera pero, a diferencia de la inmensa mayoría, muestra una elevada heterogeneidad 

ambiental y de hábitats, incluyendo afloramientos rocosos e islas con la correspondiente 

biodiversidad asociada, y desarrolla mecanismos homeostáticos y de autorregulación 

complejos que le permiten tener aguas transparentes y ofrecer condiciones extraordinarias 

para los deportes náuticos, el turismo, actividades de ocio y de salud. Estas condiciones se 

han visto amenazadas en la última década debido a las presiones ocasionadas por las 

actividades humanas en su cuenca de drenaje y a las actuaciones inadecuadas en sus playas 

y zona costera. 

 

La correcta gestión de un ambiente tan importante, no sólo desde el punto de vista natural 

sino también como patrimonio y recurso económico de la Región de Murcia, implica un 

conocimiento amplio del funcionamiento de su sistema natural y la toma de medidas 

coherentes con las aspiraciones de conservación y disfrute que el mismo genera. Para 

alcanzar dicho conocimiento es esencial comprender la evolución histórica del ecosistema 

y disponer de series de datos largas que permitan poner en contexto los cambios que se 

producen y diferenciar la variabilidad natural inherente a todo sistema natural de los 

impactos producidos por la actividad humana o el cambio climático. Esto no es posible si 

no se cuenta con datos históricos de referencia y con un sistema de monitorización que 
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recoja datos relativos a los principales parámetros indicativos de la calidad de agua, de los 

factores que determinan su hidrodinámica y el funcionamiento y dinámica de sus 

ecosistemas y poblaciones constituyentes. 

 

En este marco, es de especial interés reconstruir el estado del ecosistema en tiempos 

históricos y el estudio de procesos oceanográficos y ecológicos clave en el Mar Menor que 

generan y mantienen la biodiversidad y los mecanismos de regulación lagunares, tales 

como las condiciones hidrológicas e hidrodinámicas, la conectividad entre poblaciones y el 

mar abierto, y el estado trófico de la laguna, analizando la evolución del estado ecológico 

y la prevención de impactos. Entre estos impactos hay que considerar otros con un mayor o 

menor grado de antigüedad, como las concentraciones de metales pesados en los 

sedimentos y la necesidad de evaluar sus riesgos potenciales para la salud o la aparición de 

especies exóticas en las aguas del Mar Menor. La combinación de los resultados obtenidos 

mediante el seguimiento de la evolución de los parámetros de calidad de las aguas y del 

estado del ecosistema marino, y la revisión y puesta en contexto de los registros históricos, 

muchos de ellos obtenidos por nuestro propio grupo de investigación a lo largo de los 

últimos 40 años, constituye una herramienta esencial tanto para la gestión biológica y 

ecológica del Mar Menor como para evaluar el impacto de las escorrentías, los vertidos y 

las obras costeras que modifiquen las corrientes y el intercambio de agua a través de los 

canales de comunicación con el Mediterráneo, permitiendo además anticipar en cierta 

medida los efectos del cambio climático global sobre la laguna. 

 

Ante la situación ambiental del Mar Menor y el interés y la preocupación social existentes 

en relación con la protección de la laguna costera, la Ley 12/2022, de 30 de diciembre, de 

Presupuestos Generales de la Comunidad Autónoma de la Región de Murcia para el 

ejercicio 2023 (Suplemento número 4 del BORM nº 301 de 31/12/2022), recogió la 

subvención nominativa a favor de la Universidad de Murcia, a través de su Grupo de 

Investigación “Ecología y Ordenación de Ecosistemas Marinos Costeros” y en base a su 

experiencia de más de cuatro décadas en la investigación sobre lagunas costeras y el Mar 

Menor en particular, para la realización del proyecto “SEGUIMIENTO Y ANÁLISIS 

PREDICTIVO DE LA EVOLUCIÓN DEL ESTADO ECOLÓGICO DEL ECOSISTEMA LAGUNAR DEL 

MAR MENOR Y PREVENCIÓN DE IMPACTOS 2023” con plazo de ejecución hasta el 30 de 

abril de 2024, y fecha solicitada de ampliación de su ejecución hasta el 30 de junio de 2024. 

 

1.1. Objetivos del estudio 

 

Como continuación de las tareas iniciadas en años anteriores, el objetivo general de este 

trabajo es: el estudio de procesos oceanográficos y ecológicos clave en el Mar Menor que 

generan y mantienen la biodiversidad y los mecanismos de regulación lagunares, para la 

correcta gestión de un ambiente tan importante, no solo desde el punto de vista natural, 
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sino también como patrimonio y recurso económico de la Región de Murcia, siendo 

necesario un conocimiento amplio del funcionamiento de su sistema ambiental y la toma 

de medidas coherentes con las aspiraciones de conservación y disfrute que genera. 

 

Para alcanzar dicho conocimiento es necesario el seguimiento de la evolución de los 

parámetros de calidad de las aguas y el estado del ecosistema marino que permita 

determinar el funcionamiento y dinámica del ecosistema lagunar y sus poblaciones y 

hábitats constituyentes. Los objetivos de este Proyecto pretenden, además, dotar a la 

Administración de la información y las herramientas de gestión adecuada que permitan 

evaluar las consecuencias de las actividades que se desarrollan en él y de las medidas de 

gestión que se puedan adoptar, así como anticipar y prevenir posibles riesgos y el avance 

del deterioro ecológico y de la calidad de los ecosistemas marinos del Mar Menor.  

 

Este sistema de seguimiento y análisis del estado ecológico debería ser regular y estable en 

el tiempo, cubriendo a las escalas espaciales y temporales adecuadas los aspectos básicos 

y fundamentales para una evaluación general del ecosistema lagunar, tales como las 

condiciones hidrológicas e hidrodinámicas, la conectividad entre poblaciones y el mar 

abierto y el estado trófico de la laguna.  

 

Además, se mantiene una actividad intensa de asesoramiento continuo tanto a demanda 

de los órganos de dirección como de los técnicos de la Consejería de Medio Ambiente, Mar 

Menor, Universidades e Investigación, tanto en las reuniones periódicas convocadas por 

el Comité de Asesoramiento Científico del Mar Menor y sus distintos grupos de trabajo, 

como en las pertinentes del Comité de Participación Social, así como en las reuniones 

convocadas por el Presidente de la Comunidad Autónoma de la Región de Murcia, o en 

cualquier otro foro que se ha considerado adecuado o necesario. 

 

Por todo ello, los objetivos específicos abordados en el presente trabajo “SEGUIMIENTO Y 

ANÁLISIS PREDICTIVO DE LA EVOLUCIÓN DEL ESTADO ECOLÓGICO DEL ECOSISTEMA 

LAGUNAR DEL MAR MENOR Y PREVENCIÓN DE IMPACTOS 2023” han sido: 

1. Análisis de la situación actual, seguimiento y evolución prevista del estado ecológico del 

ecosistema marino del Mar Menor, y previsión de impactos en sus hábitats y sistemas 

naturales. 

2. Seguimiento de las condiciones hidrológicas y oceanográficas del Mar Menor. 

3. Seguimiento, análisis y evolución de la calidad de las aguas marinas y del estado trófico 

del Mar Menor, contenido en nutrientes, materiales en suspensión, concentración de 

clorofila y concentración de oxígeno. 

4. Análisis y valoración del estado de los mecanismos ecosistémicos reguladores y de 

funcionamiento del sistema pelágico (ictioplancton y plancton gelatinoso).  

5. Análisis y estudio de los efectos de las alteraciones en las comunidades biológicas del 
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Mar Menor y aparición de especies exóticas o alóctonas. 

6. Valoración de las alteraciones del ecosistema originadas por los vertidos desde costa, 

particularmente por las entradas históricas de metales pesados. 

 

El diseño y aplicación del plan de monitorización deben conducir a la implantación de un 

sistema estable de seguimiento de la evolución de los parámetros de calidad de las aguas y 

del estado del ecosistema marino que permita determinar el funcionamiento y dinámica 

del ecosistema del Mar Menor y de sus poblaciones y hábitats constituyentes, y contribuir 

a la adopción de medidas de actuación encaminadas a acciones de conocimiento, gestión, 

protección, conservación y seguimiento de la laguna costera del Mar Menor. 

 

El protocolo de monitorización establecido en el presente trabajo ha sido regular, 

periódico y estable en el tiempo, apoyándose y siguiendo el diseño ya inicialmente 

establecido en 1996 y descrito en los informes previos. La frecuencia de las observaciones 

ha dependido de los diferentes objetivos particulares y, en todo caso, se ha adaptado a las 

escalas de variabilidad que muestran en el Mar Menor los diferentes elementos y 

parámetros ambientales (Pérez‐Ruzafa et al., 2005a, 2007a). Este informe hace referencia 

también a datos y resultados obtenidos en el marco de las monitorizaciones y estudios 

realizados desde hace más de 40 años por el grupo de investigación Ecología y Ordenación 

de Ecosistemas Marinos Costeros, incluyendo proyectos como EutroCost CGL2004‐06891 y 

ConnectMar CTM 2014‐ 56458‐R, financiados por el Ministerio de Educación y Ciencia y el 

Ministerio de Economía y Competitividad de España, respectivamente, o el proyecto 

“Erosion/Submersion during Storm Events in the Western Mediterranean Coastal Region” 

(MISTRALS PALEOMEX). También se han utilizado datos meteorológicos e hidrográficos 

facilitados por la Agencia Española de Meteorología (AEMet) a quien se le agradece su 

facilitación. 
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2.  Análisis de la situación actual, seguimiento y evolución 

prevista del estado ecológico del ecosistema marino del Mar 

Menor, y previsión de impactos en sus hábitats y sistemas 

naturales 
 

2.1. Síntesis del marco de referencia de los impactos sobre el Mar Menor 

 

Todo diagnóstico ecológico debe integrar tanto los valores de los indicadores del estado 

del ecosistema como el conocimiento de las presiones y fuentes de estrés, así como el 

conocimiento de los procesos y relaciones causa-efecto entre ellos. 

 

Los impactos ambientales sobre el Mar Menor son antiguos y se remontan a las primeras 

explotaciones mineras hace más de 4.000 años, cuyas consecuencias siguen presentes en 

el ecosistema. Ya en el siglo XX las agresiones se han sucedido en forma de dragado de 

golas, desarrollo urbano, terrenos ganados al mar, construcción de puertos deportivos, 

dragados y vertidos de arena, colocación de diques o actuaciones inadecuadas en las 

playas, entre los más importantes (Pérez‐Ruzafa et al., 1987), no habiendo cesado muchas 

de ellas, superponiéndose unas a otras y sumando sus efectos. Algunas de ellas y sus 

consecuencias ya fueron descritas en informes anteriores, particularmente en lo referente 

al inicio y evolución del proceso de eutrofización en el Mar Menor (Pérez-Ruzafa, 2023) 

(Figs. 2.1 a 2.6). 

 

Figura 2.1. Aunque la minería dejó de verter sus residuos directamente al Mar Menor a partir de la 
década de 1950, la actividad minera se mantuvo en la sierra de La Unión hasta la década de 1980, y 
las lluvias torrenciales aún arrastran materiales hacia la laguna principalmente a través de la rambla 
del Beal. Tanto las fotos como el mapa de distribución de concentraciones de plomo en los 
sedimentos superficiales corresponden al principio de la década de 1980 (tomado de Pérez‐Ruzafa 
& Marcos, 2019). 
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Figura 2.2. Distintas fases por las que ha pasado El Estacio. a) carta náutica de 1813, en la que aún 
no aparece la encañizada. b) la encañizada a finales de la década de 1960, cuando ya había 
empezado la urbanización de La Manga. c) canal de El Estacio en 1982. 

 

 

Tabla 2.1. Condiciones hidrológicas en el Mar Menor, tiempos de residencia e intercambio de las 
aguas antes y después del dragado y ensanche de la gola de El Estacio en 1973 (tomado de Pérez‐
Ruzafa, 1989 y Pérez‐Ruzafa et al., 2005b). 

 
1970 1980 1988 

Salida de agua hacia el 

Mediterráneo (m3) 
3.6 x 108 6.1 x 108 6.4 x 108 

Entrada de agua desde el 

Mediterráneo (m3) 
4.5 x 108 7.2 x 108 7.3 x 108 

Tiempo de residencia (años) 1.28 0.81 0.79 

Temperatura (°C) 7.5 ‐ 29 12 ‐ 27.5 12 ‐ 30.5 

Salinidad (‰) 48.5 ‐53.4 43 ‐ 46 42 ‐ 45 
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Figura 2.3. Tras el dragado del canal de El Estacio en 1973, las antiguas praderas poco densas de la 
fanerógama Cymodocea nodosa (a) fueron sustituidas por praderas muy densas dominadas por el 
alga Caulerpa prolifera (b) que aportan gran cantidad de materia orgánica al sedimento (c). La serie 
de mapas (d) muestra la rápida expansión de Caulerpa en el Mar Menor. La escala representa un 
índice de dominancia de Caulerpa (rojos) o de Cymodocea (verdes). Los amarillos corresponden a 
praderas mixtas (el mapa está tomado de Pérez‐Ruzafa et al., 2012). 

 

Figura 2.4. a) Concentración de oxígeno (mg/L) en la columna de agua sobre distintos tipos de 
sustrato y de praderas de macrófitos en una localidad frente a Los Urrutias a 300 m de la orilla (Julio 
de 1986) (Pérez‐Ruzafa et al., 2005b). b) Evolución de las capturas de mújol en el Mar Menor antes y 
después del dragado del canal del Estacio a principios de la década de 1970 (Pérez‐Ruzafa et al., 
2005b). 
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Figura 2.5. Las obras costeras han sido uno de los problemas graves del Mar menor en las últimas 
décadas. El relleno de terrenos ganados al mar, la construcción de diques y puertos deportivos y la 
creación de playas artificiales han disminuido su superficie y profundidad, acelerado su 
colmatación, alterado las corrientes y provocado enfangamientos y turbidez. 

 

 

Figura 2.6. Entre los efectos de las regeneraciones de playas, tanto en las operaciones de dragado 
como de bombeo de arena, está (a) un aumento de la producción primaria del microfitobentos  
(Pérez‐Ruzafa et al., 1991), con lo que progresivamente, después de las actuaciones, se 
incrementan las concentraciones de materia orgánica y de fangos (b) (Pérez‐Ruzafa et al., 2006). c) 
Además, el aumento de la turbidez y la disminución de la luz fotosintéticamente activa disponible 
(PAR) favorece al alga oportunista Caulerpa prolifera cuya capacidad fotosintética (ETR) se inhibe 
cuando la luz es intensa (García‐Sánchez et al., 2012), no pudiendo competir con la fanerógama 
Cymodocea nodosa. No obstante, cuando aumenta la turbidez, C. prolifera aprovecha para colonizar 
las zonas someras acelerando el proceso de enfangamiento y acumulación de materia orgánica. 
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Tras el proceso de eutrofización iniciado en la década de 1980 y los recientes desajustes en 

el balance trófico de la laguna, la cuestión fundamental tras la rotura del ecosistema fue si 

el Mar Menor había alcanzado un nuevo estado ya irreversible o si, por el contrario, aún se 

mantenía en su zona de resiliencia y podía recuperar su integridad perdida si cesaban las 

presiones. En el periodo transcurrido desde 2016, los datos de los seguimientos y las 

evidencias en el terreno mostraron que la segunda opción era la correcta, con una clara 

recuperación de las comunidades y de los mecanismos de regulación tras la reducción de 

las entradas de agua y nutrientes que tuvo lugar en 2017 (Pérez‐Ruzafa et al., 2018). Sin 

embargo, las medidas adoptadas fueron coyunturales y no estructurales, y muchas de ellas, 

como la limitación a la extracción de agua desde el freático o la desmantelación del 

salmueroducto existente, resultaron contraproducentes ya que favorecieron la rápida 

elevación del nivel freático y la entrada descontrolada y difusa de aguas con baja salinidad 

y alta concentración de nutrientes, volviendo a forzarse la capacidad de regulación del 

ecosistema. 

 

Aún con todo, el Mar Menor ha dado pruebas evidentes de su capacidad de respuesta, 

recuperando a pulsos su capacidad de autorregulación y el estado de sus comunidades 

bentónicas. Durante 2018 y 2019, sus parámetros mostraron fluctuaciones más regulares y 

amortiguadas. Incluso fue capaz de contrarrestar los efectos de las altas temperaturas del 

verano de 2018 y de las lluvias torrenciales del otoño del mismo año. También tuvo una 

rápida recuperación del sistema pelágico tras la DANA de septiembre de 2019 y los 

sucesivos eventos de lluvias torrenciales. Sin embargo, aunque el estado de las aguas y las 

comunidades mostraron una recuperación evidente en esos años, en los informes emitidos 

en ese periodo se advirtió que no podían relajarse las medidas de prevención y alerta. De 

hecho, la laguna se encuentra todavía en una situación crítica, con la aparición de 

fluctuaciones forzadas por una climatología cada vez más impredecible y con fuertes lluvias 

en otoño e invierno que algunos años han afectado drásticamente a su salinidad durante 

meses. Además, las medidas estructurales para la gestión del agua en la cuenca de drenaje 

están aún pendientes. Debido a esto, es difícil anticipar su evolución a largo plazo. Por otro 

lado, es fundamental tomar con mucha precaución algunas medidas propuestas desde 

distintos ámbitos basadas en dragar las golas para aumentar las tasas de renovación del 

agua, ya que pueden ser fuertemente contraproducentes porque pueden conducir a una 

homogeneización del ecosistema que anularía los principales mecanismos de 

autorregulación en los que se sustenta la gran resiliencia del Mar Menor. 

 

Por ello, durante los sucesivos informes, y aún en el actual, se ha mantenido la importancia 

y la urgencia de un plan de gestión de las aguas y de regulación no solo de vertidos, sino 

también de los niveles del freático. Es muy importante anticipar y prevenir los efectos de 

las lluvias torrenciales en el futuro. Por otro lado, la actividad agrícola y el desarrollo urbano 

sólo serán compatibles con la integridad del Mar Menor si existe un plan de uso y gestión 

del agua que incluya sistemas de captación, recogida, almacenamiento, tratamiento, 
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conducción, uso y reutilización para cada una de las actividades y de los tipos de aguas que 

se utilizan o se generan (del freático, pluviales, urbanas, del trasvase, salmueras, etc.). 

 

Las medidas recomendadas siguen siendo, por tanto, mantener una vigilancia extrema en 

los posibles vertidos, descargar el freático y establecer una red de infraestructuras que 

permitan la gestión y tratamiento de las aguas que se utilizan y se generan en la cuenca de 

drenaje con el fin de reducir al máximo las entradas regulares y los riesgos de vertidos 

incontrolados. Al mismo tiempo, medidas como la extracción de la biomasa acumulada de algas 

han demostrado su eficacia a la hora de paliar efectos en tiempos de respuesta mas cortos.  

 

Finalmente, es fundamental que los planes de gestión y las medidas que se apliquen se basen en 

el conocimiento de los elementos que componen el sistema y sus mecanismos de 

funcionamiento, tanto a nivel biológico como hidrológico o socio‐económico.
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3. Monitorización del Mar Menor. Diseño del muestreo y 

trabajo de campo y laboratorio 
 

Como ya se ha recogido en los seguimientos anteriores, el sistema de monitorización para 

abordar la calidad del ecosistema lagunar y su respuesta a la eutrofización viene 

considerando, como mínimo, los parámetros de la columna de agua: temperatura, 

salinidad, turbidez y/o materiales en suspensión, oxígeno disuelto, nutrientes y clorofila a, 

además de los datos sobre la velocidad y dirección de las corrientes y el registro de las 

condiciones meteorológicas (velocidad y fuerza del viento, precipitación, evaporación, 

radiación luminosa, temperatura, presión atmosférica). Todos ellos se vienen midiendo en 

diversas localidades en el interior de la laguna y en el mar abierto para el establecimiento 

de las condiciones de referencia y de contorno y con el fin de controlar las escalas 

relevantes de variabilidad espacial y temporal del sistema (Pérez‐Ruzafa et al., 2004, 2005a, 

2007a, 2008; Pérez‐Ruzafa & Marcos, 2015). Además, es igualmente necesario un sistema 

de recogida de datos en las entradas que fuerzan el sistema desde tierra (ramblas y vertidos 

antrópicos), lo que ya se viene haciendo en los últimos años por parte de la CARM y se debe 

ir perfeccionando e implementando con los resultados de los modelos hídricos en la cuenca 

de drenaje. 

 

El sistema de monitorización de este trabajo está basado en la realización de campañas de 

campo con la toma regular de muestras en una red de estaciones fijas dentro y fuera del 

Mar Menor. Las variaciones espaciales y temporales de las condiciones hidrológicas, los 

nutrientes y la concentración de clorofila a en la laguna del Mar Menor han sido analizadas 

en diferentes proyectos llevados a cabo por el grupo “Ecología y ordenación de ecosistemas 

marinos costeros” de la Universidad de Murcia durante los últimos 24 años, utilizando una 

red de estaciones de muestreo que ha cubierto espacialmente la laguna y las aguas 

mediterráneas adyacentes y siguiendo los mismos protocolos (Fig. 3.1). En 1997 se 

realizaron campañas semanales de febrero a diciembre, mientras que desde mayo de 2002 

a mayo de 2003 éstas fueron mensuales, al igual que desde febrero de 2006 a septiembre 

de 2013. Desde febrero de 2016 hasta diciembre de 2023, las campañas han sido 

quincenales. 

 

Dicho sistema de monitorización consta de 26 estaciones de muestreo dentro de la laguna, 

agrupadas en 5 zonas, de modo que cada zona está representada al menos por 4 

localidades, y 5 localidades localizadas en el Mediterráneo (Fig. 3.1). Seis de estas 

estaciones se encuentran en la boca interior y exterior de los canales de comunicación de 

la laguna. Dicho diseño permite valorar la variabilidad espacio-temporal de las 

características de las masas de agua según la influencia de los distintos sectores de la 

cuenca vertiente y del mar abierto (¡Error! No se encuentra el origen de la referencia.).  
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En los análisis e interpretación de los resultados del presente trabajo también han sido 

utilizados datos obtenidos en el marco de diferentes proyectos desarrollados en años 

anteriores a 2023 por nuestro grupo de investigación. Desde el inicio de los seguimientos 

realizados por el grupo en los años 1990, se dispone ya de una importante base adecuada 

para la puesta en contexto y comparación con datos de referencia de los distintos estados 

en los que puede encontrarse el Mar Menor. En el informe presentado en 2019 (Pérez‐

Ruzafa, 2019) se consideraron en total 5780 muestras de agua analizadas durante el 

período 1997‐2018, y en el informe de 2021 se incluyeron además los resultados de 2018 

y muestras adicionales analizadas entre enero de 2019 y noviembre de 2021. En 2022 se 

incorporaron 782 prospecciones realizadas en la red de 26 estaciones entre diciembre de 

2021 y diciembre de 2022, y en el presente informe se incluyen 713 nuevas prospecciones 

llevadas a cabo entre enero y diciembre de 2023. Todos estos datos permiten mantener la 

visión detallada y extensa sobre la variabilidad ambiental y la dinámica temporal, estacional 

e interanual, de los parámetros básicos y descriptores del funcionamiento del ecosistema 

del Mar Menor y sobre la dinámica que ha seguido el proceso de eutrofización a lo largo de 

un periodo de casi 25 años y, más en particular, de los ya 7 años transcurridos desde el 

evento de rotura en la primavera de 2016. 

 

La eficiencia de un sistema de monitorización como el descrito ha quedado demostrada al 

haber servido para diagnosticar los problemas de eutrofización del Mar Menor y anticipar 

sus consecuencias con más de dos décadas de antelación (Pérez‐Ruzafa et al., 2005a) y aun 

hoy seguir constatando los principales mecanismos de funcionamiento de la laguna 

afectados. 

 

 

Figura 3.1. Ubicación del Mar Menor, su cuenca de drenaje y los principales cursos de agua que 
desembocan en la laguna. Los puntos representan la red de estaciones de muestreo utilizadas en la 
monitorización de la laguna, agrupadas en las cinco zonas representativas establecidas para los 
análisis. 
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3.1. Análisis de los parámetros fisicoquímicos y del estado trófico del Mar 

Menor 

 

El seguimiento y la caracterización del estado de las masas de agua para la monitorización 

del Mar Menor incluidos en este informe corresponden al periodo englobado desde el 1 de 

enero hasta el 31 de diciembre de 2023. Las campañas de muestreo y toma de datos se han 

realizado de manera quincenal. La primera campaña de cada mes ha monitorizado los 

parámetros de la masa de agua en combinación con la recogida de muestras plantónicas 

mediante una red de 500 µm de luz de malla y con el censo por clases de talla de las 

poblaciones de medusas actualmente presentes en la laguna. En la segunda salida de cada 

mes solo se han llevado a cabo la monitorización de las masas de agua y los censos de 

medusas. 

 

3.1.1. Muestreo y toma de datos de campo 
 

De acuerdo con los protocolos seguidos hasta la fecha, la medida de distintos parámetros 

fisicoquímicos en la columna de agua como temperatura, conductividad, salinidad, 

profundidad, concentración de clorofila a, concentración de ficoeritrinas, turbidez, materia 

orgánica disuelta, concentración de oxígeno y pH se ha realizado in situ mediante una 

sonda multiparamétrica YSI EXO2 (Fig. 3.2). La visibilidad en la columna de agua se ha 

medido mediante un disco de Secchi en cada una de las estaciones. Asimismo, las muestras 

de agua obtenidas en cada campaña han sido posteriormente procesadas y analizadas en 

el laboratorio para la determinación de clorofila a (en este caso para el calibrado de las 

medidas de campo), materiales en suspensión y nutrientes, incluyendo nitrato (N-NO3
-), 

nitrito (N-NO2
-), amonio (N-NH4

+), fosfato (P-PO4
3-) y silicato (Si-SiO4

4-).  

Los puntos de muestreo localizados dentro del Mar Menor corresponden a las estaciones 

desde la E01 a la E20, incluidas las estaciones de costa, E05b, E09b y E12b, más tres 

estaciones localizadas en la boca interna de los canales de comunicación con el 

Mediterráneo, MA1, ES1 y EN1. Para tener una referencia respecto a las condiciones en el 

mar abierto, en el Mediterráneo se muestrearon las estaciones situadas al norte y al sur de 

La Manga (SPP y CP) y las correspondientes a la boca externa de los canales de 

comunicación con el Mar Menor (de norte a sur, EN2, ES2 y MA2) (Fig. 3.1.). 
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Figura 3.2. Materiales necesarios y sonda multiparamétrica YSI EXO2, empleados en las campañas 
de campo para la toma de datos y muestras en la columna de agua. 

 

Las muestras de agua se tomaron mediante bombeo en superficie a una profundidad 

aproximada entre 1 y 1.8 m, y posteriormente fueron mantenidas en oscuridad a 4°C en el 

campo y almacenadas a -28°C en el laboratorio para su posterior análisis.  

 

La calibración de los sensores de la sonda YSY EXO2 se ha realizado con una periodicidad 

trimestral o menor cuando se consideró necesario, en el laboratorio, a temperatura estable 

y siguiendo el protocolo descrito en el manual de la misma (YSI Incorporated, 2016).  

 

Para la calibración del oxígeno disuelto se utiliza como unidad de referencia el porcentaje 

de saturación de oxígeno en aire (% sat ODO) y la presión atmosférica en milímetros de 

mercurio. La calibración de clorofila a y ficoeritrinas se realiza tanto en µg/L como en RFU 

utilizando agua destilada. La turbidez se calibra en unidades NTU, utilizando patrones de 0 

NTU (YSI 7080 Turbidity Standard), 124 NTU (YSI 6136 Turbidity Standard) y 1010 NTU (YSI 

6074 Turbidity Standard). La materia orgánica en suspensión (fDOM) se calibra en dos 

unidades: QSU y RFU, utilizando agua destilada para calibrar un 0. La salinidad se calibra 

junto con la conductividad específica, empleando un patrón de conductividad de 50 mS/cm 

a 25°C (YSI 3169 Conductivity Standard).  

 

3.1.2. Análisis de las muestras en el laboratorio  
 

La determinación de sólidos en suspensión se ha realizado mediante filtración utilizando 

filtros de microfibra de vidrio de 25 µm y siguiendo los protocolos descritos por Strickland 

& Parsons (1972) (Fig.3.3). 
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Figura 3.3. Filtrado para la determinación de sólidos en suspensión. 

 

 

Figura 3.4. Distintas fases del proceso de análisis de pigmentos: Filtrado de las muestras, extracción 
de pigmentos con acetona y medición de absorbancia con espectrofotómetro. 

 
 

Para el ajuste de los valores de clorofila a obtenidos por la sonda multiparamétrica YSI 

EXO2, se toman muestras de agua en las estaciones E02, E05, E10, E13, E18, E05b, E09b, 

E12b, CP y SPP para su análisis en laboratorio. Tras la filtración hasta saturación de las 

muestras, utilizando filtros de microfibra de vidrio de 47 µm, estos fueron conservados en 

un ultracongelador a -74°C durante 24 horas, y la clorofila de determinó mediante 

espectrofotometría en un espectrofotómetro Shimadzu UV-1700 UV Pharmaspec, 
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siguiendo el método descrito por Strickland & Parsons (1972) (Fig. 3.4). La ecuación de 

regresión entre los valores obtenidos en el laboratorio y las medidas de RFU recogidas por 

la sonda en el campo es utilizada para la corrección de la medida de clorofila a en todas las 

estaciones de muestreo (Fig. 3.5). Frecuentemente aparece alguna estación con valores 

que se alejan mucho de la regresión general, probablemente por interferencia con 

materiales en suspensión en esa localidad. En todos los casos se mantiene el valor real de 

clorofila a medido en el laboratorio mediante espectrofotometría para esas estaciones de 

muestreo. 

 

 

 

Figura 3.5. Ejemplo de recta de regresión utilizada para la corrección de errores entre los datos 
tomados por la sonda y los datos obtenidos en laboratorio (campaña 08/03/2023). 

 

El análisis de nutrientes, nitrato (N-NO3
-), nitrito (N-NO2

-), amonio (N-NH4
+), fosfato (P-

PO4
3) y silicato (Si-SiO4

4-), se ha realizado siguiendo los métodos descritos por Parsons et al. 

(1984) mediante Análisis de Flujo Continúo Segmentado, utilizando un autoanalizador de 

flujo continuo SYSTEA µMAC-1000 y SEAL AutoAnalyzer 3 HR con un detector de 

fluorescencia JASCO FP-2020 Plus, previa calibración utilizando material certificado de 

referencia Sigma Aldrich (SEAL Analytical, 2008) (Fig. 3.6). 
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Figura 3.6. Autoanalizador SEAL AA3 HR y patrones de concentración conocida utilizados para el 
análisis de nutrientes. 
 

 

3.2. Muestreo y análisis del sistema pelágico (ictioplancton y zooplancton 

gelatinoso) 

 

El estudio de la composición taxonómica del ictioplancton y zooplancton gelatinoso (en 

particular medusas), así como sus escalas espaciales y temporales de variabilidad dentro 

de la laguna, se ha realizado a partir del mismo diseño experimental de muestreo 

previamente descrito. 

 

3.2.1. Estudio del ictioplancton 
 

La recogida de las muestras de ictioplancton se realizó en las 20 estaciones (E1-E20) de la 

zona central de la laguna (Fig. 3.1), utilizando una red de plancton con una luz de malla de 
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500 µm equipada con un flujómetro o caudalímetro digital (General Oceanics 2030) fijado 

en la boca para calcular el volumen de agua filtrada (Smith & Richardson, 1977). Esta 

metodología se encuentra descrita en detalle en Pérez‐Ruzafa et al. (2004, 2005a) y Quispe 

(2014). Los muestreos se realizaron mediante arrastres diurnos, circulares y con una 

duración de 7 minutos (Fig. 3.7), con una periodicidad mensual. 

 

 

 

 

Figura 3.7. Red de plancton utilizada en el muestreo y seguimiento del ictioplancton, éfiras de 
medusas y crustáceos en la laguna del Mar Menor y estaciones adyacentes, y flujómetro utilizado. 

 

Las muestras obtenidas se fijaron en formol al 5% en agua de mar, tamponada con 

tetraborato de sodio (bórax) (Griffiths et al., 1976). En el laboratorio, tras la separación de 

huevos y larvas de peces de las muestras de plancton con la ayuda de una lupa binocular 

Olympus modelo SZ2‐ST provista de iluminación diascópica, los huevos se determinaron a 

nivel de orden, familia y especie en el caso de la familia Engraulidae, mientras que las larvas 

se separaron e identificaron al menor nivel taxonómico posible. El número de individuos 

de cada muestra se estandarizó a un volumen de 1000 m3 (Fig. 3.8). 
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Figura 3.8. Izquierda: muestra de zooplancton en una placa Petri para su estudio en el laboratorio; 
derecha: muestra de larvas de Engraulis encrasicolus en una placa para su estudio y cuantificación. 

 

3.2.2. Estudio del zooplancton gelatinoso 
 

La abundancia de la fase medusa de los escifozoos se ha calculado por medio de censos 

visuales realizados por dos operadores, situados en bandas opuestas de la embarcación, 

durante un periodo de 5 minutos navegando linealmente a una velocidad de 1.5 a 2.5 

nudos. El volumen de agua muestreado se calcula como la función de volumen de un prisma 

(base x altura x ancho) donde la base es la distancia navegada, el ancho se fija en 5 m y la 

altura es la máxima visibilidad vertical a la que pueden distinguirse las especies y sus tallas, 

estableciéndose el máximo en 2 m y siendo este valor inferior si está limitado por la 

batimetría o la transparencia del agua medida con un disco Secchi. La distancia navegada 

se obtiene registrando el trayecto con un GPS ETREX 22X. Cada observador muestrea el 

volumen de agua de un prisma de base triangular, y de la adición, tanto de volúmenes como 

de ejemplares censados, se obtiene el número de individuos en el volumen de agua de un 

prisma de base rectangular (Fig. 3.9). Los individuos censados se clasifican por especies y 

clases de talla. Se fijaron 4 intervalos de clases de talla para cada especie, de 10 cm en los 

casos de Cotylorhiza tuberculata (Macri, 1778) y Rhizostoma pulmo (Macri, 1778) (0-10 cm, 

10-20 cm, 20-30 cm, >30 cm) y de 5 cm en el caso de Aurelia solida Browne, 1905 (0-5 cm, 

5-10 cm, 10-15 cm, >15 cm). Las abundancias de la fase medusa de los escifozoos se 

estandarizan en individuos/100 m3. 

 

Para el análisis espacial de distribución de las poblaciones de escifozoos en el Mar Menor 

se han elaborado mapas de distribución horizontal por especie por el método de kriging en 

el programa Surfer. Para el análisis por periodos ecológicos definidos en el capítulo 7, se 

han promediado las abundancias en cada una de las estaciones del sistema de 

monitorización y se han estandarizado en una escala de 0 al 100% de la máxima abundancia 

promedio registrada (MRA). 
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Figura 3.9. Metodología de censo visual de la fase medusa de los escifozoos en el Mar Menor. 

 

3.3. Muestreo y registro de nuevas especies en el Mar Menor  

Las comunidades bentónicas del ecosistema del Mar Menor se han muestreado en 

diferentes proyectos y programas de monitorización en una red de estaciones fijas (Fig. 

3.10) con el fin de caracterizarlas y detectar los cambios que han podido reflejar en paralelo 

a los sufridos por la laguna. Los datos que se incluyen en el presente informe abarcan desde 

la década de 1980 hasta 2018. Las muestras se recogieron en los diferentes tipos de fondo 

con el fin de caracterizar y prospectar el mayor número posible de comunidades biológicas 

bentónicas, cubriendo toda la heterogeneidad espacial y temporal de la cuenca (Pérez-

Ruzafa et al. 2007), y siguiendo un patrón estacional desde el verano de 2016 (Pérez-Ruzafa 

et al. 2019a). Los fondos blandos, situados a largo de la cuenca lagunar, se prospectaron 

desde una embarcación, mediante una draga tipo Van Veen (400 cm2 de superficie), en 26 

estaciones de muestreo en cada ocasión. Además, se muestrearon dos localidades costeras 

con praderas de Cymodocea nodosa sobre fondos arenoso-fangosos mediante un testigo 

sedimentológico de 11.4 cm de diámetro interno (Eleftheriou, 2013). Las diferentes 

comunidades de fondos blandos se clasificaron según el tipo de sustrato, siguiendo los 

principales biotopos estudiados en Pérez-Ruzafa et al. (2020) (tabla 3.1). En el caso de las 

comunidades de sustrato rocoso, se tuvo en cuenta la zonación vertical, distinguiendo 

entre biocenosis mediolitoral e infralitoral. Estas últimas muestras se tomaron en fondos 

rocosos naturales de la Isla del Ciervo (Ci) y en fondos rocosos artificiales del Canal del 
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Estacio (Es). Además, también se estudió la comunidad específica de los pilares bajo los 

balnearios de la localidad de Santiago de la Ribera (Ri), caracterizada por un ambiente 

relativamente sombrío. La metodología utilizada para la recogida de muestras de los 

sustratos duros fue el raspado de una superficie de 400 cm2. En cada muestreo se tomaron 

dos réplicas de cada localidad de fondo rocoso o blando. Las muestras se tamizaron con un 

tamiz de 500 µm de luz de malla, y el material retenido se almacenó y conservó en una 

solución de etanol al 70%. La separación e identificación de los grupos faunísticos se realizó 

en los laboratorios del grupo de investigación utilizando un estereomicroscopio Olympus 

SZX. En el caso particular de los anélidos poliquetos, su identificación taxonómica a nivel 

de especie se llevó a cabo en la Universidad Autónoma de Madrid, utilizando un 

estereomicroscopio Nikon modelo XN. Algunos ejemplares fueron seleccionados para su 

análisis y fotografía mediante microscopio electrónico de barrido (SEM) en la Universidad 

de Murcia. Por otra parte, se realizó una revisión taxonómica de los individuos 

pertenecientes a la familia Orbiniidae encontrados en años anteriores, obteniendo datos 

para el número de individuos, periodo, código de estación y comunidad donde fueron 

encontrados. Las abundancias fueron estandarizadas en individuos/m2. Los ejemplares de 

referencia se encuentran depositados en el laboratorio del grupo de investigación "Ecología 

y ordenación de ecosistemas marinos costeros" de la Universidad de Murcia. 

 

 

Figura 3.10. Estaciones de muestreo para el estudio de la fauna bentónica del Mar Menor en todos 
los periodos analizados. 
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Tabla 3.1. Principales biotopos y biocenosis que se consideran presentes en el Mar Menor. 
Adaptado de Pérez-Ruzafa et al. (2020). 

Biotopos/Biocenosis Abreviatura 

Fondos de lagunas arenosas fangosas sin praderas MUD 

Fondos de lagunas fangosas con Caulerpa prolifera CA 

Fondos de lagunas fangosas con Cymodocea nodosa CY 

Praderas mixtas de Cymodocea nodosa ‐ Caulerpa prolifera CACY 

Fondos arenosos de lagunas costeras con Acetabularia calcyculus y/o 
Acetabularia acetabulum 

SAND 

Fondos rocosos ROCK 

‐ Rocas litorales medias de lagunas costeras ML_ROCK 

‐ Rocas infralitorales bien iluminadas de lagunas costeras WI‐IL‐ROCK 

‐ Rocas infralitorales someras protegidas, poco iluminadas en pilares bajo 
muelles 

DOCKS 

 

 

3.3.1. Análisis molecular 
 

En esta investigación se ha reportado el primer registro de Leodamas australiensis 

(Hartmann-Schröder, 1979) en el mar Mediterráneo y, específicamente, en el ecosistema 

de aguas de transición del Mar Menor. Dada la similitud entre las distintas especies de este 

género, para asegurar la determinación taxonómica, se seleccionó un individuo (3.1 mg) 

para la extracción, amplificación y secuenciación del ADN. El ADN se extrajo con QIAamp 

DNA Mini Kit de QIAGEN siguiendo las indicaciones del fabricante. La concentración de ADN 

se midió con un espectrofotómetro NanoDrop2000 (Thermo Scientific, Willmington, DE, 

EEUU). La PCR del fragmento mitocondrial del gen 16S ADNr se realizó con el par de 

cebadores 16SAnnF y 16SAnnR (tabla 3.2). La mezcla de PCR (10 μl) consistió en 3μl de 

molde de ADN (concentración inicial 5,6 ng/μl), tampón de reacción 1x, 0,2 mM de dNTPs, 

0,5 μM de cebadores directo e inverso, y 0.4 U de Taq polimerasa (MyTaq ADN polimerasa 

de Bioline). El perfil de PCR se adaptó de Zhadan et al. (2015) con una activación térmica 

inicial a 94°C durante 5', seguida de 35 ciclos de desnaturalización a 94°C durante 30", 

recocido a 60°C durante 30" y extensión a 72°C durante 50". La reacción se terminó con 

una extensión final a 72°C durante 7'. El tamaño del producto de PCR se comprobó en un 

gel de agarosa (0.8%) y ambas cadenas fueron secuenciadas por la Sección de biología 

molecular del Servicio de Apoyo a la Investigación de la Universidad de Murcia. El 

electroferograma se editó con el software SnapGene (www.snapgene.com) y se 

inspeccionó manualmente. Para determinar genéticamente la identidad del individuo se ha 

comparado mediante un Basic Local Alignment Search Tool (BLAST) respecto a la base de 

datos de nucleótidos (GenBank) del National Center for Biotechnology Information (NCBI).  

 

Antes del análisis filogenético se realizaron alineaciones múltiples de las secuencias 

mediante el algoritmo ClustalW, y las secuencias se recortaron a la longitud más corta. A 

continuación, siguiendo a Zhadan et al. (2015), se elaboró un árbol Neighbor-Joining para 
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inferir la historia evolutiva (Saitou & Nei 1987). Hemos utilizado el método de Kimura como 

método de sustitución (Kimura, 1980), y el método Bootstrap (1000 réplicas) como prueba 

de filogenia (Felsenstein, 1985). El análisis evolutivo se realizó en Mega 7 (Kumar et al., 

2016). 

 

Tabla 3.2. Cebadores PCR utilizados para la amplificación y secuenciación. 

Fragmento del gen Primer Secuencia del cebador (5'-3') Referencia 

16S AnnF GCGGTATCCTGACCGTRCTAAGGTA Sjölin et al. 2005 

 AnnR TCCTAAGCCAACATCGAGGTGCCAA Sjölin et al. 2005 

 

Tabla 3.3. Taxones incluidos en los análisis filogenéticos y números de acceso al GenBank. (*) Las 
especies marcadas con un asterisco se han revisado siguiendo al Comité Editorial de WORMS 
(2022); Leodamas rubrus y Leodamas acutissiums se consideran Leodamas rubra (Webster, 1879) 
y Scoloplos acutissimus Hartmann-Schröder (1979), respectivamente, en GenBank (sensu Zhadan 

et al., 2015). (⁑) Las secuencias KR349348 y KR349347, referidas a Leodamas dubius (Tebble, 1955) 
en GenBank, se refieren aquí a Leodamas australiensis (Australia) ya que los especímenes de los 
que se extrajo el material molecular fueron identificados recientemente como tales (Zhadan, 2020). 

Taxa Autor no de acceso 

  16S 
Leodamas australiensis 

(Australia) ⁑ 

(Tebble, 1955) KR349348.1 
KR349347.1 

Leodamas johnstonei (Day, 1879) AY532332.1 
Leodamas rubrus* (Webster, 1879) FJ612460.1 
Leodamas tribulosus (Ehlers, 1897) FJ612467.1 

FJ612459.1 
FJ612458.1 

Leodamas acutissimus* (Hartmann‐Schröder, 1991) KR920027.1 
KR920028.1 

Leodamas australiensis (Spain) (Hartmann‐Schröder, 1979) m. supplement. S1 
Naineris laevigata (Grube, 1855) FJ612463.1 
Lumbricus terrestris Linnaeus, 1758 FJ612462.1 

 

 

3.4.  Evolución de las entradas de metales pesados y su distribución en el Mar Menor 

  

El análisis de la evolución e incidencia de los metales pesados en la laguna costera del Mar 

Menor se ha realizado a tres niveles: 1) la evolución temporal durante los últimos 6500 

años, a partir de dos testigos tomados en el interior de la laguna, 2) la evolución reciente 

de la concentración y distribución espacial durante los últimos 40 años, basada en 

muestreos extensivos de sedimentos superficiales realizados en ese periodo, y 3) su 

impacto potencial en las redes tróficas. 
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Los respectivos conjuntos de datos han sido analizados estadísticamente para describir los 

patrones temporales y/o espaciales encontrados, la relación de estas variaciones con las 

actividades humanas en la laguna y el factor de bioconcentración encontrado en los 

organismos. Las fuentes de datos y los métodos estadísticos se describen en las secciones 

respectivas. 

 

3.4.1. Evolución a largo plazo de la estructura de los sedimentos y las tasas de 
sedimentación y concentración de metales pesados durante los últimos 6500 años 

 

3.4.1.1. Estaciones y protocolos de muestreo 

 

En septiembre de 2011 se recogieron dos testigos de sedimentos de 4 m de largo (MM1 y 

MM2) en el fondo de la laguna (Fig. 3.11), utilizando la plataforma de extracción de 

muestras por gravedad UWITEC© (Laboratoire des Sciences du Climat et de 

l'Environnement y la Universidad de Chambery) (Dezileau et al., 2011). El testigo MM1 se 

recolectó en el centro de la cuenca de la laguna, en la zona más profunda (5 m de 

profundidad), y el testigo MM2 se recolectó a 800 m de la barrera arenosa a 4 m de 

profundidad y a más de 8500 m de las diferentes desembocaduras de las ramblas del 

interior de la laguna (Fig. 3.11). Cada testigo de 4 m estaba compuesto por dos unidades 

consecutivas de 2 m de longitud y 83 mm de diámetro interior. La metodología detallada 

para la recolección y análisis de estas muestras se puede encontrar en Dezileau et al. 

(2016). 

 

3.4.1.2. Geocronología de los testigos 

 

La cronología del testigo MM2 se ha establecido durante los últimos 6500 años utilizando 

dataciones de 137Cs, 210Pb y (AMS) 14C en muestras de conchas monoespecíficas, análisis 

geoquímicos de sedimentos lagunares contaminados por minería y paleomagnetismo (ver 

Dezileau et al. (2016) y Sabatier et al. (2010) para más detalles). El modelo de edad que 

utiliza 137Cs, 210Pb y (AMS) 14C se calculó utilizando OxCal 4 (con 17 fechas de 14C). En el Mar 

Menor, la tasa de sedimentación lineal (LSR) obtenida para el testigo MM2 sugiere una tasa 

de acumulación media baja de 0.6 mm/año, desde la base hasta la parte superior del 

testigo. Para fechar la cronología del 210Pb utilizamos el modelo CFCS (Golberg, 1963; 

Krishnaswami et al., 1971). El modelo CFCS se puede aplicar cuando prevalecen las 

condiciones típicas de una laguna (Sabatier et al., 2008). Las barras de error en (210Pbex) y 

(137Cs) no superan el 6% (± 20 años). La metodología detallada puede encontrarse en Pérez-

Ruzafa et al. (2023). 
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Figura 3.11. Izquierda: Mar Menor mostrando su cuenca de drenaje y las principales ramblas; 
Derecha: Estaciones muestreadas en los diferentes períodos y zonas (Z1-Z5) en que se ha dividido 
la laguna para la recogida de datos y los análisis espaciales y temporales de metales pesados. Las 
flechas indican las principales corrientes circulatorias en la laguna 

 

Se realizaron análisis de 14C en conchas del molusco Cerastoderma glaucum (Bruguière, 

1789), y en cada sección de sedimento contigua de 1 cm, con el espectrómetro de masas 

acelerador ARTEMIS en el Laboratoire des Sciences du Climat et de l'Environnement-CNRS 

en Saclay (Francia). Como la edad del radiocarbono de las lagunas y los organismos marinos 

suele ser anterior a la edad del 14C atmosférico (Siani et al., 2001; Reimer & McCormac, 

2002; Sabatier et al., 2010), las edades de datación del 14C se corrigieron según la edad del 

reservorio siguiendo a Sabatier et al. (2010) y se convirtieron a años de calendario 

utilizando el software OxCal v4.2 (Bronk Ramsey, 2001, 2008) (ver Dezileau et al., 2016 para 

más detalles). La escala de edad propuesta para MM1 se desarrolló comparando 

gráficamente el perfil de plomo entre los dos testigos de sedimento, usando la cronología 

establecida en MM2 como una buena aproximación para MM1. 

 

3.4.1.3. Análisis geoquímicos de las muestras de los testigos 

 

Se realizaron análisis de espectrometría de fluorescencia de rayos X (XRF) en la superficie 

de las secciones de sedimento de los testigos MM1 y MM2 cada 0.5 cm utilizando un 

escáner de testigos no destructivo Avaatech (EPOC, Université Bordeaux 1). El testigo 
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seccionado se cubrió con Ultralene de 4 μm de espesor para evitar la contaminación. Los 

datos geoquímicos se obtuvieron a diferentes voltajes, 10 kV para Al, Si, S, Cl, K, Ca, Ti, Mn 

y Fe, y 30 kV para Zn, Br, Sr, Rb y Zr (Richter et al., 2006). Estas medidas se complementaron 

con análisis granulométricos en muestras contiguas de 1 cm utilizando un analizador de 

tamaños de partículas por difracción láser Beckman-Coulter LS13320 (Géosciences 

Montpellier) (Dezileau et al., 2016). 

 

3.4.1.4. Análisis de datos de las muestras de los testigos 

 

Para detectar patrones temporales en la entrada de metales pesados a la laguna, la 

naturaleza de los sedimentos y las condiciones ambientales asociadas, se han analizado las 

muestras obtenidas de las secciones consecutivas de los testigos, extraídas cada cm. 

 

3.4.1.4.1. Cambios a largo plazo en la asociación de elementos y su relación con la 

estructura del sedimento 

 

La correlación entre las diferentes variables, independientemente de su magnitud, a lo 

largo de la secuencia cronológica de los testigos MM1 y MM2, se ha calculado mediante 

las correlaciones de rango de Spearman utilizando el programa estadístico Primer 7. La 

matriz de distancias obtenida se representó mediante un clúster. En los resultados se 

muestran las asociaciones que dieron como resultado una correlación mayor de 0.5 y 

p<0.05. 

 

3.4.1.4.2. Patrones multivariantes en las relaciones entre las características de los 

sedimentos y el contenido de metales pesados durante los últimos 6500 años 

 

Además, para explorar los patrones de las relaciones entre las características de los 

sedimentos y el contenido de metales pesados durante los últimos 6500 años, se realizó un 

análisis de componentes principales (PCA) utilizando la matriz de datos transformada 

mediante la raíz cuadrada de los dos testigos, y empleando el programa estadístico 

CANOCO v.5.15 (Ter Braak y Šmilauer, 2018). Dado que las diferencias entre los dos testigos 

parecieron absorber la mayor parte de la variación a lo largo del primer eje y la aparente 

influencia de la secuencia temporal en el eje 2, el análisis se repitió para cada testigo por 

separado utilizando la secuencia cronológica como covariable para eliminar este efecto de 

la ordenación. 

 

3.4.1.4.3. Efecto de las actividades humanas y las condiciones climáticas en la evolución a 

largo plazo de la concentración de metales pesados en los sedimentos del Mar Menor 

 

Asimismo, para analizar la posible existencia de diferencias significativas entre periodos 

predefinidos en función de la intensidad de las actividades humanas y de las condiciones 
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geomorfológicas, fisiográficas o climáticas de la zona, se analizó la matriz de datos 

mediante análisis multivariantes de la varianza. 

 

Para ello, se definieron dos factores, "testigo" con dos niveles (MM1 y MM2), y "ambiente" 

definido con 5 niveles: minería, degradación de la vegetación, recuperación de la 

vegetación, cierre de la Manga e indefinidos (para períodos sin condiciones climáticas 

claras o actividades humanas relevantes), en base a la información histórica disponible y 

trabajos previos (García Dory & Maldonado, 1980; Eiroa, 1986; Manteca et al., 2005; 

Dezileau et al., 2016; Azuara et al., 2020) (Fig. 3.12). Los niveles de "minería" y "degradación 

de la vegetación" se consideran distintos. Si bien se podría suponer que la explotación 

minera genera al mismo tiempo una degradación de la vegetación (uso de madera por 

parte de los mineros o encendido de hornos), sin embargo, Azuara et al. (2020) muestran 

que el importante desarrollo de las actividades agrícolas y mineras en torno a Carthago 

Nova resultó perjudicial para los matorrales del cinturón termomediterráneo y no tanto 

para los bosques mesomediterráneos. Por tanto, estos dos niveles se han diferenciado. El 

proceso de “cierre de la barra arenosa” que constituye la Manga y el aislamiento de la 

laguna, pasando de ser una bahía semiprotegida a una laguna con golas comenzó alrededor 

del 3200 a.C. y continuó progresivamente hasta el 2600 a.C. según la cronología obtenida 

en el testigo MM2 (Dezileau et al., 2016). Entre el 300 a.C. y el 100 d.C. la laguna quedó 

restringida (choked en la terminología científica anglosajona utilizada en lagunas costeras), 

permaneciendo así hasta la actualidad (Dezileau et al., 2016; Pérez-Ruzafa et al., 2019a). 

 

Como cada nivel corresponde a un número o unidades centrales diferentes, las diferencias 

significativas se han analizado mediante un análisis de varianza multivariante 

permutacional (PERMANOVA) utilizando el paquete estadístico Primer 7 (Anderson, 2005), 

previa transformación de la matriz con la raíz cuadrada y estandarización de los datos y 

utilizando una matriz de distancias euclídeas de las unidades muestrales y un subconjunto 

aleatorio de 9999 permutaciones. La contribución de cada variable a las diferencias medias 

entre los niveles de los factores se examinó mediante el análisis SIMPER (Clarke et al., 

2014). 
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Figura 3.12. Edad vs. profundidad del testigo MM2 (Dezileau et al., 2016) y tasas de sedimentación 
estimadas a partir de estos datos. El eje de ordenadas muestra la relación de las capas centrales 
con el año de calendario y los años antes del presente (BP). Las bandas horizontales de colores 
representan las principales características históricas y ambientales, incluidos los períodos de mayor 
actividad minera durante el período cubierto por las capas de sedimentos. Estos periodos se han 
utilizado como niveles del factor “Medio Ambiente” en los análisis estadísticos. Las referencias para 
los períodos definidos se incluyen en la figura: (1) García Dory & Maldonado, 1980; (2) Azuara et 
al., 2020; (3) Eiroa, 1986; Fernández Gutiérrez, 1986; Manteca et al., 2005; (4) Dezileau et al., 2016. 

 

3.4.2. Evolución reciente y distribución espacial de la concentración de metales 
pesados en los sedimentos superficiales del Mar Menor 

 
3.4.2.1. Estaciones y protocolos de muestreo 

 

Las variaciones espaciales y temporales en las características de los sedimentos 

superficiales de la laguna del Mar Menor ocurridas durante las últimas cuatro décadas, han 

sido analizadas a partir de los datos obtenidos durante diversos proyectos de investigación 

y programas de seguimiento sobre la calidad ecológica de la laguna llevados a cabo por 

nuestro grupo de investigación “Ecología y ordenación de ecosistemas marinos costeros”, 

que han permitido recopilar una extensa serie de datos de agua y sedimentos desde la 

década de 1980 hasta 2021. Durante los últimos 25 años se ha utilizado una red de 
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estaciones de muestreo que cubre espacialmente la cuenca lagunar siguiendo los mismos 

protocolos de muestreo y análisis descritos anteriormente (Figs. 3.1 y 3.11) y agrupando 

las estaciones en las cinco zonas ya mencionadas según la influencia terrestre y marina de 

cada una de ellas (Pérez-Ruzafa et al., 2005a). 

 

Las muestras de sedimentos superficiales se tomaron a mano con una pala pequeña en 

áreas poco profundas, o con una draga Van Veen desde el barco en estaciones más 

profundas. Los 5 cm superiores de sustrato se conservaron en bolsas de poliuretano y se 

transportaron en oscuridad al laboratorio, donde se secaron a temperatura ambiente. 

Previamente a los análisis, los grumos se disgregaron antes de tamizarlos por un tamiz de 

2 mm de luz de malla. La distribución granulométrica en los sedimentos superficiales se 

determinó en submuestras utilizando el método del hidrómetro de Bouyoucos hasta el año 

2010, y posteriormente utilizando una batería de tamices y agitación mecánica, previa 

eliminación de las sales, mediante lavado y centrifugación, y de la materia orgánica, 

mediante tratamiento con peróxido de hidrógeno o calcinación a 435°C, y posterior 

dispersión por agitación mecánica en una solución de hexametafosfato sódico y Na2CO3, 

(Soil Conservation Service, 1973). La clasificación granulométrica se realizó siguiendo la 

Asociación Internacional para la Ciencia del Suelo (Duchafour, 1975). La materia orgánica 

(om) se determinó mediante el método Walkley-Black (Buchanan, 1984) o mediante 

calcinación (pérdida por ignición) de una submuestra en una mufla a 435°C durante 48 

horas para evitar la calcinación de carbonatos. La muestra fue previamente secada a 110°C 

en una estufa durante 24 horas para eliminar completamente la humedad (Nelson & 

Sommers, 1996; Schumacher, 2002). La metodología completa se describe en Pérez-Ruzafa 

et al. (2004, 2005a, 2012). En total, durante este período se tomaron 272 muestras de 

sedimentos. 

 

3.4.2.2. Determinación de metales pesados en sedimentos superficiales 

 

El Pb, Zn, Cd, Cu, As, Hg y Fe totales se determinaron en la fracción fina de los sedimentos 

(<2 mm) después de una digestión preliminar de 15 minutos utilizando un microondas 

Milestone ETHOS PLUS realizada en 100 mg de muestra, molida posteriormente en un 

molino de bolas y colocada en tubos de teflón que contenían 5 ml de ácido fluorhídrico 

concentrado, 200 µl de ácido nítrico concentrado y 5 ml de milliQ H2O. Finalmente, las 

muestras se transfirieron a un baño de hielo y se almacenaron en el refrigerador para su 

análisis. Se utilizaron sistemas de digestión cerrados para evitar pérdidas en la 

determinación de elementos volátiles como As y Hg. Además, el uso de recipientes 

cerrados permite alcanzar temperaturas más altas aumentando la presión, lo que es 

particularmente adecuado para muestras con matrices complejas (Sastre et al., 2002). 

 

El contenido de arsénico se midió mediante Espectrometría de Fluorescencia Atómica de 

Generación de Hidruros (GH-AFS) utilizando un equipo PSA Millenium Excalibur 10055. Las 
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muestras se prepararon en HCl al 30% y I-/AA al 2% (ácido ascórbico). Se utilizó NaBH4 como 

agente reductor y Ar como gas portador. Fe y Zn se determinaron mediante FAAS 

(Espectrofotómetro de absorción atómica de llama Perkin-Elmer 1100B) y el resto 

mediante ETAAS (Unicam 929 AASpectometer con FS90 plus autosampler) cuando el 

analito se encuentra a nivel de trazas ya que utiliza un sistema de atomización más 

eficiente. 

 

Para determinar el contenido total de metales pesados se siguieron procedimientos QA/QC 

(Quevauviller, 2002), utilizando diferentes materiales de referencia: NIST SRM 2711 

Montana Soil, NIST SRM 2709 San Joaquin Soil, NCS DC 73319, NCS DC 73320, NCS DC 

73321. NCS DC 73323, NCS DC 73324, NCS DC 73325. Las puntuaciones Zeta calculadas para 

el CRM estuvieron en el rango de -0.2 a +0.3. Los coeficientes de variación (cinco réplicas) 

estuvieron en el rango de 1.5 a 2.5, dependiendo del elemento y la muestra. 

 

3.4.2.3. Análisis de datos de sedimentos superficiales 

 

Para explorar la relación entre la concentración de metales pesados y las características de 

los sedimentos, se analizó el mejor modelo lineal teniendo en cuenta la variación observada 

de cada metal y las fracciones granulométricas de los sedimentos y el contenido de materia 

orgánica utilizando modelos de regresión lineal múltiple (GLM) con selección progresiva y 

regresiva de variables (usando el paquete Systat v. 13 y p<0.05 como criterio de inclusión). 

 

3.4.3.  Metales pesados en organismos y tasas de bioacumulación 

 

Para valorar la incidencia de las concentraciones de metales pesados en la red trófica 

lagunar, se han revisado trabajos previos o simultáneos de otros autores sobre la presencia 

de metales pesados en las aguas, sedimentos y organismos del Mar Menor (Simonneau, 

1973; De León et al., 1982; Auernheimer et al., 1984, 1996; Sanchiz et al., 2000; Marín-

Guirao et al., 2005a, 2005b, 2007, 2008; Conesa & Jiménez-Cárceles, 2007; Albadalejo et 

al., 2009; María-Cervantes et al., 2009; Conesa et al., 2010; Dassenakis et al., 2010; Navarro 

et al., 2010; Tsakovski et al., 2012; García & Muñoz-Vera, 2015; Muñoz-Vera et al., 2015, 

2016; Martínez-López et al., 2019; Serrano et al., 2019; Romero et al., 2020; León et al., 

2021). Esta recopilación de datos, aunque relativamente heterogénea, permite analizar el 

estado global de los metales pesados en el ecosistema, las principales fuentes de 

contaminación, sus recorridos a través de la red alimentaria y sus tendencias. 

 

Para ello, a cada especie se le asignó el nivel trófico que le corresponde según sus hábitos 

alimentarios y los resultados obtenidos en el análisis previo de la red trófica de la laguna 

realizado con Ecopath (Pérez-Ruzafa et al., 2020). Para cada especie y cada metal pesado 

en cada artículo revisado, se calculó el factor de bioconcentración (FBC), definido como la 
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relación entre la concentración de cada metal en un organismo y la concentración en el 

ambiente (Kanazawa, 1983), utilizando la concentración media del metal en el sedimento 

superficial como referencia. Los valores promedio del FBC obtenidos para los diferentes 

metales en cada especie se representaron frente al nivel trófico y se estimó la regresión de 

mejor ajuste utilizando Excel. 
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4. Seguimiento de las condiciones hidrológicas  y oceanográficas 

del Mar Menor 

 

4.1.  Evolución reciente de los principales parámetros físicoquímicos en la 

columna de agua 
 

Durante 2023, la evolución general del Mar Menor se ha mantenido en un estado de 

equilibrio, relativamente inestable, con un comportamiento semejante al de los últimos 

años, pero con diferencias particulares, condicionadas por cuestiones climáticas o por 

disimilitudes en la respuesta a los protocolos administrativos y las acciones de gestión 

adoptadas, que afectan de forma directa al estado trófico y la calidad de los sedimentos y 

aguas y que, de un modo u otro, introducen incertidumbres y pueden determinar la 

dinámica de las respuestas del ecosistema. Entre las condiciones climáticas que han 

permitido una cierta estabilidad en el ecosistema cabe resaltar la reducción en el régimen 

de lluvias (Fig. 4.1) que ha permitido que desde noviembre de 2022 se haya producido un 

descenso progresivo en los caudales de agua que vierten al Mar Menor desde la cuenca de 

drenaje (Fig. 4.2). 

Ello ha supuesto también una cierta reducción en las cantidades de nutrientes, 

particularmente Nitrato y Fosfato a la laguna, especialmente a partir de las ultimas 

entradas más elevadas producidas por las lluvias de mayo de 2023 (Fig. 4.3). 

 

 

 

Figura 4.1. Precipitaciones en el área del Mar Menor desde enero de 2016 a octubre de 2023 (datos 
de la AEMET de la estación de la AGA en S. Javier). 



39 

 

 

 
Figura 4.2. Caudales de agua superficial que han descargado en el Mar Menor desde su cuenca de 
drenaje desde septiembre de 2021 a febrero de 2024 (los puntos azules corresponden a valores 
acumulados medidos en las distintas ramblas sobre el terreno por la CARM, las líneas rojas 
corresponden a los valores estimados a partir de los modelos desarrollados por el grupo de 
investigación “Ecología y Ordenación de Ecosistemas Marinos Costeros” durante este proyecto). 
 

 
Figura 4.3. Entradas de Nitrato y Fosfato asociadas a los caudales de agua superficial procedentes 
de la cuenca vertiente al Mar Menor, desde 2016 a noviembre de 2023. 
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4.2.1. Temperatura 

 

La temperatura del agua en el Mar Menor sigue el mismo patrón que la temperatura 

atmosférica y mantiene uniformidad en toda la columna de agua. Durante 2023 ha oscilado 

básicamente entre los mismos valores que el año 2022 (tabla 4.1), excepto en primavera, 

donde se observó un aumento de 3°C de media, coincidiendo con uno de los marzos más 

cálidos históricamente en España. 

 

Tabla 4.1. Valores medios estacionales de la temperatura del agua en superficie del Mar Menor en 
2022 y 2023. 

Año Estación Media Error estándar Min Max 
 

2022 

Invierno 13,51 0,08 11,86 15,34 

Primavera 19,73 0,38 12,74 28,90 

Verano 29,52 0,12 26,09 32,45 

Otoño 20,69 0,27 14,14 25,21 

 

2023 
 

 

Invierno 13,77 0,18 9,85 19,06 

Primavera 22,64 0,23 16,40 28,83 

Verano 29,51 0,14 23,99 31,99 

Otoño 19,05 0,37 12,36 26,77 

 

 

En 2022, la temperatura se mantuvo uniforme y sin estratificación a lo largo de la columna 

de agua y con valores normales para el Mar Menor en las diferentes estaciones del año. 

Los valores medios diarios oscilaron entre un mínimo de 12.32°C, registrado el 31 de enero 

en la capa superficial, con un mínimo local puntual de 11.86°C, y un máximo de 31.4°C en 

el fondo a finales de julio, que localmente llegó a 32.45°C (Fig. 4.4). A principios de 

noviembre de 2022, la temperatura media alcanzó los 22.3°C y localmente llegó a 23.52°C 

en la capa superficial de la columna de agua, un valor considerablemente alto en 

comparación con años anteriores. Aunque la temperatura del agua bajó progresivamente 

hasta finales de diciembre, se mantuvo esa resistencia al enfriamiento ya que se siguieron 

registrando valores considerablemente altos en comparación con años anteriores. 
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Figura 4.4. Temperatura media en la superficie y el fondo del Mar Menor en 2022. La línea muestra 
el ajuste mediante el método loess (abreviación de ‘local regression’), mientras que el sombreado 
indica los intervalos (95%) de confianza. 

 

 

Durante el año 2023, la temperatura ha oscilado entre el mínimo local de 9.83°C registrado 

el 24 de enero en el fondo de la estación 9b y el máximo local de 31.99°C del 21 de agosto 

en la capa superficial en la estación E20. De nuevo, dentro del periodo de monitorización, 

los datos registrados no han mostrado evidencias de estratificación en la columna de agua 

(Fig. 4.5).  

 

A pesar de no haberse dado grandes diferencias en el rango térmico con otros años, la 

primavera y el otoño de 2023 han sido algo más cálidos de lo habitual. A principios de mayo 

de 2023, la temperatura media del Mar Menor era de 23.45°C, más de 2 grados superior al 

valor registrado el año anterior por estas fechas (Fig. 4.4). Sin embargo, en verano se 

registraron valores similares a los del año 2022, entre los 24°C y 32°C, que fueron 

disminuyendo conforme entraba el otoño. A principios de noviembre, la temperatura del 

agua se mantenía relativamente más alta de lo esperado en esas fechas, oscilando en torno 

a los 17.22°C, no obstante, a partir del día 6 de ese mes se produjo un descenso térmico 

brusco, dando lugar a valores más fríos que los del año anterior en esas mismas fechas, 

llegando a un final de otoño y principios de invierno más fríos que los de 2022 (Figs. 4.4- 

4.6). 
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Figura 4.5. Temperatura media en la superficie y el fondo del Mar Menor en 2023. La línea muestra 
el ajuste mediante el método loess (abreviación de ‘local regression’), mientras que el sombreado 

indica los intervalos (95%) de confianza. 

 

Figura 4.6. Secuencia temporal comparativa de la distribución superficial de la temperatura en la 

columna de agua del Mar Menor a lo largo de los periodos de estudio de 2022 y 2023.  
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4.2.2. Salinidad 
 

Desde el otoño de 2022 este parámetro sigue manteniendo una tendencia ascendente (Fig. 

4.7), recuperándose lentamente del descenso brusco que supuso el evento de depresión 

atmosférica en niveles altos o DANA de septiembre-octubre de 2019 y los valores bajos 

sostenidos por los periodos de lluvia posteriores. No obstante, en la tendencia general de 

recuperación tras la DANA se han venido produciendo oscilaciones derivadas de una mayor 

evapotranspiración en verano, con aumento de la salinidad, y los correspondientes 

descensos asociados a la entrada de agua dulce como consecuencia de las escorrentías y 

de las lluvias torrenciales (Figs. 4.7, 4.8).  

 

 

Figura 4.7. Salinidad media en la superficie y fondo del Mar Menor desde 2020 hasta febrero de 

2024. Las líneas muestran el ajuste mediante el método loess (abreviación de ‘local regression’), las 

barras el error estándar de los datos y el sombreado indica los intervalos (95%) de confianza. 

 

Durante 2023, la salinidad media del Mar Menor ha continuado en esta tendencia de 

aumento progresivo desde finales de febrero hasta principios de diciembre, subiendo 

desde valores de 41 hasta 45.53 en el agua superficial y 45.82 registrados en el agua del 

fondo el 5 de diciembre (Fig. 4.8). Ya a partir de mediados de diciembre la salinidad 

comenzó a descender tanto en superficie como en el fondo, empezando el año 2024 con 

valores de 44.55, frente a los 41.94 que presentaba a principios del año 2023. 
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Figura 4.8. Salinidad media en la superficie y fondo del Mar Menor en 2023. La línea muestra el 
ajuste mediante el método loess (abreviación de ‘local regression’), las barras verticales el error 
estándar y el sombreado los intervalos (95%) de confianza. 

 

La salinidad muestra una mayor heterogeneidad espacial que la temperatura, dependiendo 

de las zonas de entrada de aguas dulces o salobres o de los intercambios con el 

Mediterráneo (como las fluctuaciones de salinidad observadas en la capa superficial en las 

estaciones MA1, ES1 y EN1) (Fig. 4.9). Por ello, a nivel de estaciones de muestreo, pueden 

encontrarse áreas con descensos muy marcados de este parámetro. En este sentido, cabe 

destacar la baja salinidad registrada el 20 de abril en la estación E01, frente a Santiago de 

la Ribera (Fig. 4.10), donde se observó una fuerte estratificación con valores de solo 33.92 

en la capa superficial y de 35.32 en el fondo. En campañas posteriores, la salinidad 

registrada en esta estación siguió mostrando diferencias notables con el resto del Mar 

Menor, manteniendo aún valores de 40 a mediados de junio, finales de julio y principios de 

agosto (Figs. 4.9-4.11). También se puede apreciar un descenso marcado de la salinidad en 

la capa superficial en la estación E13, en el extremo sur de la laguna, el 17 de octubre (Fig. 

4.11).  

 

Como ya se mostró en el informe final de 2022 (Pérez-Ruzafa, 2023), el descenso de la 

salinidad frente a Santiago de la Ribera es recurrente, indicando algún tipo de descargas o 

vertidos directos que tienden a producirse en primavera y verano. La figura 4.12 muestra 

situaciones semejantes ocurridas en julio y agosto de 2021 sin que mediaran episodios de 

lluvia en esas fechas. 
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Figura 4.9. Evolución de la salinidad en superficie y fondo en los distintos puntos de muestreo del 
Mar Menor en 2023. 
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Figura 4.10. Variación espacial de la salinidad en el Mar Menor mostrando los bajos valores 
registrados en la estación E01 el 20 de abril de 2023. 
 

 

Figura 4.11. Evolución de la distribución espacial de la salinidad en superficie y fondo del Mar Menor 
a lo largo de 2023. 
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Figura 4.12. Perfiles y distribución superficial de los valores de salinidad en el Mar Menor el 19 de 
julio, 2 de agosto y 17 de agosto de 2021 y el 16 de noviembre de 2022. 

 

 

 
                                                           17/08/2021 

 

E01

E18

ES2

EN2

0

2

4

6

8

10

12

14

36 37 38 39 40 41 42 43 44

Pr
o

fu
n

d
id

a
d

 (
m

)

Salinidad (ppt)

E01 E02

E03 E04

E05 E05b

E06 E07

E08 E09

E09b E10

E11 E12

E12b E13

E14 E15

E16 E17

E18 E19

E20 CP

SPP MA1

MA2 ES1

ES2 EN1

EN2

  -          



48 

 

 

5. Seguimiento, análisis y evolución de la calidad de las aguas 

marinas y del estado trófico del Mar Menor, contenido en 

materiales en suspensión, nutrientes, concentración de clorofila y 

concentración de oxígeno 

 

5.1. Materiales en suspensión 
 

Durante el periodo estudiado (enero 2023-diciembre 2023), se observó una concentración 

media de materiales en suspensión de 0.009 (± 0.005 d.t.) g/L, manteniéndose en el 

intervalo entre 0 y 0.046 g/L. Durante el periodo de enero a junio de 2023, la concentración 

presentó oscilaciones marcadas con valores máximos que rondaron los 0.0125 g/L de 

media en enero, abril, mayo y junio, seguidos de mínimos con valores generalmente 

menores a 0.01 g/L. Desde finales de junio hasta agosto 2023, se registró una pronunciada 

reducción en la concentración de sólidos en suspensión, pasando de una media de 0.013 a 

0.007 g/L, que se estabilizó en valores generalmente por debajo de 0.01 g/L hasta final del 

año (Fig. 5.1). Cabe resaltar un pequeño pico tardío de concentración media por encima de 

0.01 g/L en noviembre. 

 

Estas concentraciones son similares a las observadas durante el año 2022, que oscilaron en 

el intervalo entre 0.004 y 0.014 g/L. Además, tanto en 2022 como en 2023, se detectaron 

sendas tendencias de concentración creciente en torno al comienzo del año, aunque el 

inicio de 2024, de momento, no parece seguir la misma dinámica. Por otro lado, el máximo 

alcanzado en mayo de 2022, donde se llegaron a sobrepasar valores de 0.02 g/L debido 

posiblemente a los efectos de las lluvias, no tuvo correspondencia en el 2023, aun 

habiéndose producido varios episodios en la zona durante este año (por ej. en mayo o 

septiembre). 

 

Por su parte, la variación temporal de los materiales en suspensión en las distintas 

localidades de muestreo mostró un máximo de concentración (> 0.02 g/L) en enero de 2023 

en las estaciones E06, E09, E15, E18, MA2, CP, y en menor medida (> 0.01 g/L) en E12, lo 

que podría corresponder a una entrada puntual de materiales por la conexión al sur con el 

Mediterráneo (Fig. 5.2). Por último, mientras que en 2022 las concentraciones más altas se 

hallaron generalmente en estaciones próximas a la costa interior (E01, E08 y E12b), cabe 

destacar que en 2023 se encontraron valores altos puntuales, pero muy acusados, en el 

área de influencia de la rambla de El Albujón, E5b, en junio (> 0.04 g/L) y en la estación E9b, 

frente a Los Urrutias, en agosto (≈0.03 g/L) (Fig. 5.3). 
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Figura 5.1. Evolución de la concentración de materiales en suspensión en la columna de agua en 
2023 (arriba), y comparativa con el año 2022 (abajo). Los puntos indican la concentración media 
observada en cada campaña, mientras que las barras muestran la desviación típica. La línea muestra 
el ajuste mediante el método loess (abreviación de ‘local regression’), mientras que el sombreado 
indica los intervalos (95%) de confianza. 
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Figura 5.2. Evolución de la concentración de materiales en suspensión en la columna de agua en las 
distintas estaciones de muestreo a lo largo de 2023. 
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Figura 5.3. Distribución espacial de la concentración de materiales en suspensión el 19 de junio 
(izquierda) y el 6 de septiembre (derecha) de 2023, mostrando los dos máximos de registrados este 
año, alcanzados frente a la rambla del Albujón (E5b) y Los Urrutias (E9b), respectivamente. 

 

5.2. Estado trófico 

 

El estado trófico de la laguna es lógicamente una de las principales causas de preocupación 

social ya que es el responsable tanto de la calidad del agua, como de los riesgos de crisis de 

hipoxia, afectando de forma directa a la calidad de baño y de las playas y a los riesgos de 

mortandades de organismos. Por ello, junto a los aspectos relativos a la hidrología e 

hidrodinamismo lagunar, su conocimiento y anticipación es una de las prioridades de los 

planes de seguimiento, de cara a la prevención de consecuencias y al diseño de medidas 

gestión. Evidentemente, la hidrología y el estado trófico están estrechamente relacionados 

ya que el segundo está siendo forzado por las entradas de agua y nutrientes desde la 

cuenca de drenaje, tanto por escorrentía superficial como por afloramientos desde el 

freático, que han alterado de forma drástica los balances hídricos y los flujos de energía del 

ecosistema. 

 

Gracias a la reducción de las entradas de agua y nutrientes asociados ocurrida entre 2017 

y 2018 (Esamur, 2018; Pérez-Ruzafa, 2023), el ecosistema pudo restaurar sus mecanismos 

reguladores e inició una fase de recuperación de sus comunidades que, a pesar de que 

algunos pronósticos suponían que sería muy lenta o imposible, resultó ser razonablemente 

rápida (Pérez-Ruzafa et al., 2019a). Esto fue un indicio de que el sistema no se había roto 

completamente y aún conservaba su estructura ecológica básica. Al cabo de dos años, hacia 
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el otoño de 2018, la concentración media de clorofila a regresó a valores inferiores a 2 µg/L 

(0.94 ± 0.04 µg/L), y con ello la transparencia de las aguas, con un coeficiente de extinción 

de la luz de 0.42 ± 0.02/m, permitía de nuevo una visibilidad de 4.5 a 5 m. 

 

El inicio de los mecanismos de regulación en la red trófica, tanto para impedir la 

proliferación de clorofila a en 2009 y 2010, como para recuperar el sistema después de la 

crisis de 2016, parece manifestarse por una producción de amonio en la columna de agua, 

probablemente como consecuencia de la actividad biológica de los herbívoros y los niveles 

más altos de la red trófica. De hecho, durante el proceso de eutrofización, los rendimientos 

de la pesca tendieron a aumentar en el Mar Menor (Marcos et al., 2015). 

 

Podríamos resumir que los mecanismos homeostáticos que han hecho posible esta 

respuesta compleja del Mar Menor a las presiones y a la eutrofización, y su recuperación 

relativamente rápida, se basan en tres pilares fundamentales: 

 

1) una alta heterogeneidad espacio‐temporal hidrográfica y biológica (Pérez‐Ruzafa et al., 

2005a, 2007a), inducida por la conectividad restringida con el mar Mediterráneo (Pérez‐ 

Ruzafa, 2015; Pérez‐Ruzafa et al., 2019b), 

 

2) una alta producción por parte de los micrófitos y macrófitos bentónicos y una 

importante biomasa de filtradores, detritívoros y carroñeros (Pérez‐Ruzafa, 1989),  

 

3) y la acumulación del exceso de producción en los sedimentos o su exportación fuera del 

sistema a través de la pesca y las especies migratorias (Pérez‐Ruzafa et al., 2019b). 

 

Estos mecanismos y procesos parecen mantenerse en 2022, aunque posiblemente con los 

componentes de la resiliencia en una situación de mayor compromiso (menor amplitud en 

los cambios admitidos y una mayor velocidad en el alejamiento de las situaciones prístinas). 
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Figura 5.4. Algunas de las comunidades bentónicas de los fondos del Mar Menor tras la 
recuperación de la calidad de las aguas en agosto y otoño de 2018, a: praderas de Cymodocea 
nodosa muy epifitadas. b: pradera de Caulerpa prolifera sobre sustrato mixto con Alsidium 
corallinum y Chondrophycus tenerrimus; c: pradera mixta de C. prolifera y C. nodosa sobre arena; d: 
pradera densa del alga Dasycladus vermicularis que ha aparecido recientemente en el Mar Menor 
durante la fase de recuperación y tras la regresión de las praderas de C. prolifera; e: pradera de C. 
nodosa poco epifitada sobre arena; f: pradera monoespecífica de C. prolifera colonizando la roca 
infralitoral; g: pradera monoespecífica de C. prolifera con colonias de Zoobotrion verticillatum; h: 
facies de Acetabularia calyculus sobre arena, gravas y cascajo infralitorales; i‐q: comunidades 
esciáfilas de aguas someras con esponjas, cnidarios, poliquetos, briozoos y ascidias en sustratos 
duros infralitorales con iluminación escasa, en los pilares bajo los balnearios (Pérez-Ruzafa et al., 
2019a). 
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5.3. Nutrientes 

 

La dependencia de los productores primarios, tanto planctónicos como bentónicos, de 

compuestos que contienen nitrógeno (N) (como nitratos (NO3
-), amonio (NH4

+) o nitritos 

(NO2
-)), silicatos (SiO4

4-) y fosfatos (PO4
3-) para poder realizar la fotosíntesis, producir 

materia orgánica y proliferar (Steele et al., 2011), hacen de estos nutrientes elementos 

clave de todo sistema de monitorización del estado trófico de los ecosistemas acuáticos. 

 

El origen y dinámica de entrada de cada tipo de nutriente puede ser diverso y determinado 

por la estacionalidad de las distintas actividades humanas que los producen y el régimen 

hidrológico y climático del sistema que favorecen y vehiculizan su descarga a la laguna. 

Durante los casi 40 años que lleva activo el proceso de eutrofización en el Mar Menor, la 

principal fuente de N han sido las aguas de origen agrícola a través de los vertidos de 

salmueras derivadas de la desalobración de aguas subterráneas, muy concentradas 

actualmente en nitratos. Sin embargo, como se ha venido alertando en los informes de los 

últimos años, desde las restricciones a la extracción de aguas subterráneas, la 

desmantelación del salmueroducto y las prohibiciones al vertido de salmueras a los cauces, 

el nivel del freático en la cuenca lagunar ha ascendido rápidamente y ahora las descargas 

de agua dulce y nutrientes son más difusas y contienen también concentraciones cada vez 

mayores de fósforo (P), que suele ir vinculado en su origen a las aguas de origen urbano. 

 

La dinámica de los nutrientes en el ecosistema lagunar está determinada por los patrones 

de entrada, condicionados por el régimen de lluvias y los retardos introducidos por la 

recarga y flujos desde el freático, y por la actividad biológica y ciclos biogeoquímicos en la 

columna de agua y en los sedimentos que determinan la demanda, consumo o liberación 

de los mismos. Dicha dinámica tiene un patrón estacional, con una influencia importante 

de la temperatura y los ciclos de luz que van a regular las tasas metabólicas y fotosintéticas. 

En el caso del fósforo, por su especial vinculación con las aguas urbanas, se superpone un 

patrón estacional determinado por los periodos vacacionales y la mayor actividad turística 

en primavera y verano. 

 

Según la dinámica de entrada de nutrientes, sus efectos en la laguna no son los mismos 

todos los años. Mientras que en 2021 dieron lugar a picos de producción y exceso de 

materia orgánica acumulada en las capas profundas de la masa de agua que condujeron a 

crisis de hipoxia, en 2022 y 2023 las consecuencias no han llegado a ser tan dramáticas. 

 

Como ya se comentaba en informes anteriores, es una combinación de factores la que hace 

que algunos picos de lluvia no produzcan los mismos efectos que otros (Pérez-Ruzafa, 

2021). En 2021, donde la primera entrada de nutrientes ocurría durante los meses de abril 

y mayo en la zona de influencia de la rambla de El Albujón, esta descarga no desencadenó 

una proliferación masiva de fitoplancton presumiblemente debido al control top-down 
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ejercido por los eslabones superiores de la red trófica, fundamentalmente por la medusa 

Aurelia solida, jugando estos organismos un papel importante en el mantenimiento de la 

transparencia de las aguas y regulando dichas proliferaciones (Pérez‐Ruzafa et al., 2002; 

Fernández‐Alías et al., 2020). De la misma manera, en 2023, aunque tuvieron lugar 

floraciones algales de macrófitos en primavera, se han observado 4 picos de entradas de 

nutrientes a lo largo del año donde no parece haber ocurrido una proliferación masiva de 

fitoplancton, pudiendo haber ocurrido lo mismo que en 2021 debido a la gran abundancia 

de las diferentes especies de medusas que se han registrado a lo largo de todo el año. 

 

Al comienzo del año 2023 se observaron los valores máximos de nitrato como consecuencia 

de la inercia en la entrada de aguas por las ramblas que mantenía el sistema tras las lluvias 

de octubre de 2022. La segunda entrada especialmente importante de nutrientes, esta vez 

también de fosfato, tuvo lugar a mediados de mayo de 2023 principalmente a través de la 

rambla de El Albujón. 

 

5.3.1. Nitrato 

 

El nitrato es la forma de N dominante en la columna de agua durante la mayor parte del 

tiempo, solo sustituida por el amonio cuando las poblaciones de fitoplancton proliferan, 

consumiéndolo, y las poblaciones de heterótrofos comienzan a crecer a costa del 

fitoplancton, excretando compuestos de amonio.  

 

Desde finales de marzo de 2020, cuando se alcanzaron valores medios para la laguna de 50 

µmol NO3
-/L, la concentración de nitrato ha ido descendiendo progresivamente con algún 

pico como en marzo de 2022 en el que se alcanzaron 29.68 µmol NO3
-/L (tabla 5.1). A lo 

largo de este tiempo, la tendencia no solo ha sido a reducir su concentración, sino que el 

sistema ha respondido muy rápidamente amortiguando también las oscilaciones en la 

concentración de nutrientes y clorofila a, lo que es un buen indicio de su capacidad de 

respuesta y autorregulación. La comparación entre los valores medios en la columna de 

agua de la laguna y los máximos, medidos en la boca de las principales ramblas, muestra la 

capacidad de absorción de nutrientes por parte del ecosistema. 

 

Durante 2021, la concentración media reflejó 1.76 ± 0.34 µmol de NO3
-/L con dos picos 

importantes, el 14 de abril y el 17 de agosto, en los que se alcanzaron 4.05 µmol/L y 5.41 

µmol/L, respectivamente. Dichos valores estuvieron asociados a los dos picos de descarga 

más importantes para ese periodo tanto a través de la rambla de El Albujón como por toda 

la ribera oeste del Mar Menor (Fig. 5.5). 

 

En 2022, la concentración media de nitrato fue de 5.04 ± 1.00 µmol NO3
-/L, un valor en 

parte provocado por los picos de concentración alcanzados durante la primavera, durante 

la cual la concentración media estacional de nitratos fue de 12.7 ± 3.51 µmol NO3
-/L y en la 
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que se llegó a alcanzar un máximo de concentración de 566.06 µmol NO3
-/L en la estación 

E05b, frente a la desembocadura de la rambla de El Albujón (tabla 5.1, Fig. 5.5). 

 

Tabla 5.1. Valores medios anuales de la concentración de nitrato (µmol NO3
-/L) en la columna de 

agua del Mar Menor durante los últimos años. La columna de valores máximos corresponde a los 
valores medidos en la desembocadura de las principales ramblas, particularmente El Albujón, pero 
también La Carrasquilla o Los Alcázares. 

 Media Error estándar Max. 

2016 4,80 0,58 90,73 

2017 9,68 0,61 157,81 

2018 2,47 0,33 164,60 

2019 3,83 1,33 573,56 

2020 8,21 2,16 1165,09 

2021 1,76 0,34 128,43 

2022 5,04 1,00 566,06 

2023 1,17 0,17 57,18 

 

 
Figura 5.5. Distribución horizontal de la concentración de nitrato (µmol/L NO3

-) en el Mar Menor 
durante los principales picos de entrada por la rambla de El Albujón en 2021 (arriba) y 2022 (abajo). 
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Figura 5.6. Concentración promedio de nitrato (µmol/L NO3
-) en la columna de agua del Mar Menor 

en las campañas realizadas en 2022. Las barras indican el error estándar.  

 

 

Figura 5.7. Concentración promedio de nitrato (µmol/L NO3
-) en la columna de agua del Mar Menor 

en las campañas realizadas en 2023. Las barras indican el error estándar. 

 

Las concentraciones de nitrato en la laguna en 2023 han disminuido con respecto al año 

2022 (Figs. 5.6-5.7). En 2023, la concentración media de nitrato en el Mar Menor ha sido 

de 1.17 ± 0.17 µmol NO3
-/L, manteniéndose en valores inferiores a 2 µmol NO3

-/L a partir 

de la llegada de la primavera, y con una marcada diferencia estacional entre el invierno y 

el resto del año. Durante el invierno, a principios de febrero, tuvo lugar un ligero aumento 

en la concentración media de nitrato, alcanzándose un pico de concentración media de 
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3.05 ± 0.50 µmol NO3
-/L, con el valor más alto registrado durante este año de 57.18 µmol/L 

en la estación E09b, frente a Los Urrutias. En esta fecha también se han alcanzado 

concentraciones de nitrato de 19.18 µmol NO3
-/L y 9.83 µmol NO3

-/L en las estaciones E05b 

y E12b, frente a las ramblas de El Albujón y la Carrasquilla, respectivamente (Fig. 5.8-5.9). 

 

Con la llegada de la primavera, la concentración media de nitrato se redujo hasta alcanzar 

valores inferiores a 1 µmol NO3
-/L que se han mantenido relativamente estables en la 

laguna hasta el final del año (tabla 5.2), si bien con pequeñas oscilaciones y pulsos de 

entrada (Fig. 5.7). Los principales pulsos se detectaron el 18 de mayo con una pequeña 

subida en la concentración media de la laguna hasta 1.44 ± 0.01 µmol NO3
-/L debido a un 

pico de concentración de nitrato en la estación E05b, frente a la desembocadura de El 

Albujón, con un valor local de 35.83 µmol NO3
-/L. 

 

 

Figura 5.8. Evolución temporal de la concentración de nitrato (µmol NO3-/L) en las estaciones E05b, 
E09b y E12b, situadas frente a las principales ramblas que descargan al Mar Menor. 

 

Tabla 5.2. Variación estacional de la concentración de nitrato (µmol NO3
-/L) en el Mar Menor 

durante 2023. 

 Media Error estándar Min. Max. 

Invierno 3.05 0.50 3e‐04 57.18 

Primavera 0.62 0.27 3e‐03 35.83 

Verano 0.40 0.16 1e‐04 17.53 

Otoño 0.48 0.15 0 12.44 
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Figura 5.9. Distribución horizontal de las principales entradas de nitrato (µmol NO3
-/L) a lo largo de 

2023. 
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El 18 de julio y a finales de agosto se detectaron subidas hasta llegar a 17.53 µmol NO3
-/L y 

9.5 µmol NO3
-/L, nuevamente en la estación E05b, si bien el valor medio de la laguna en 

esos días no superó 0.45 ± 0.42 µmol/L. A mediados de septiembre se registraron nuevos 

incrementos frente a las ramblas de El Albujón y La Carrasquilla (estaciones E05b y E12b) 

con valores de 5.31 y 5.88 µmol NO3
-/L, respectivamente. Estas descargas dieron lugar a un 

otoño con concentraciones medias de nitrato levemente más altas en la laguna, alcanzando 

posteriormente a inicios de diciembre un promedio de 0.84 ± 0.55 µmol NO3
-/L, obteniendo 

valores máximos de este nutriente de 11.33 y 9.24 µmol NO3
-/L en las estaciones E05b y 

E12b, respectivamente. 

 

5.3.2. Nitrito 
 

Al igual que el nitrato, la concentración media de nitrito en la laguna ha sido más baja que 

la detectada en los últimos años (tabla 5.3). En 2016, la concentración media anual fue de 

0.70 ± 0.04 µmol NO2
-/L, descendiendo paulatinamente hasta 2021 cuya concentración 

media fue de 0.15 ± 0.01 µmol/L, manteniéndose siempre por debajo de 0.5 µmol NO2
-/L y 

sin un patrón espacial claro. En 2022 la concentración de nitrito aumentó levemente en la 

laguna, con un valor medio de 0.22 ± 0.01 µmol NO2
-/L sin llegar a superar los 0.6 µmol 

NO2
-/L. En 2023 esta tendencia alcanza los valores más bajos detectados llegando a una 

concentración media de 0.07 ± 5e-03 µmol NO2
-/L sin llegar a superar en ningún caso 0.2 

µmol NO2
-/L (valores medios diarios más altos alcanzados el 22 de febrero de 2023). 

 

La dinámica estacional ha sido semejante a la del nitrato (tabla 5.4), con los valores medios 

más altos en invierno (0.10 ± 0.01 µmol NO2
-/L), seguidos de la primavera (0.08 ± 0.01 µmol 

NO2
-/L) (Fig. 5.10). Este patrón es distinto del observado en 2021 y 2022 donde las 

concentraciones más altas registradas tuvieron lugar en primavera, con valores de 0.23 ± 

0.02 µmol NO2
-/L y 0.42 ± 0.04 µmol NO2

-/L, respectivamente, y con valores sensiblemente 

más bajos en inverno con 0.13 ± 0.01 µmol NO2
-/L y 0.20 ± 0.02 µmol NO2

-/L en 2021 y 

2022, respectivamente.  

2023 comenzó con un aumento en la concentración media de nitrito, alcanzando su valor 

máximo el 22 de febrero con 0.16 ± 0.02 µmol NO2
-/L, mostrando los valores más altos en 

las estaciones E12b y E09b con 0.62 y 0.31 µmol NO2
-/L, respectivamente. A partir de ese 

momento, la concentración media de nitrito comenzó a disminuir, aunque con 

fluctuaciones. El primer aumento ocurrió a principios de abril debido a una subida en el 

valor de la estación E05b con 0.48 µmol NO2
-/L, registrándose una concentración media en 

la laguna de 0.09 µmol NO2
-/L. La segunda subida de mayor intensidad se registró entre 

mayo y junio, siendo el 18 de mayo el día en el que se obtuvieron los valores más altos de 

este nutriente en 2023 en la estación E05b, frente a la rambla de El Albujón, con un valor 

de 1.47 µmol NO2
-/L (Figs. 5.10-5.11). A lo largo de la segunda mitad del año, la dinámica 

de este nutriente comienza a oscilar por debajo de los 0.06 µmol NO2
-/L. Sin embargo, a 
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finales de agosto se registró un nuevo aumento de la concentración media que llegó a 0.07 

± 0.04 µmol NO2
-/L debido a un aumento en la concentración, nuevamente, en la estación 

E05b con 0.84 µmol NO2
-/L. 

 

Al igual que el nitrato, las principales entradas de nitrito en el sistema ocurren por las 

estaciones más cercanas a la cubeta interior que se encuentra bajo la influencia de las 

descargas de la cuenca vertiente y por los afloramientos del acuífero (Figs. 5.11 y 5.13). 

 

Tabla 5.3. Variación interanual de la concentración de nitrito (µmol NO2
-/L) en el Mar Menor 

durante los últimos años. 

 

 

 

Figura 5.10. Evolución temporal de la concentración media de nitrito (µmol NO2
-/L) en 2023. Las 

barras de error indican el error estándar. 

 Media Error estándar Min. Max. 

2016 0.70 0.04 1e‐04 5.70 

2017 0.50 0.01 1e‐04 2.12 

2018 0.43 0.02 1e‐03 6.80 

2019 0.32 0.03 0 11.70 

2020 0.38 0.02 0 4.05 

2021 0.15 0.01 0 3.75 

2022 0.22 0.01 1e‐03 5.08 

2023 0.07 5e‐03 0 1.47 
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Tabla 5.4. Variación estacional de la concentración de nitrito (µmol NO2
-/L) en el Mar Menor 

durante 2023. 

 Media Error estándar Min. Max. 

Invierno 0.10 0.01 2e‐03 0.63 

Primavera 0.08 0.01 0 1.47 

Verano 0.05 0.01 0 0.84 

Otoño 0.04 4e‐03 5e‐04 0.41 

 

 

Figura 5.11. Evolución temporal de la concentración de nitrito (µmol/L NO2
-) en las estaciones E05b, 

E09b y E12b. 

 

 

Figura 5.12. Izquierda: evolución temporal de nitrato (µmol/L NO3
-) en 2023 representado por 

zonas. Derecha: evolución temporal de nitrito (µmol/L NO2
-) en 2023 representado por zonas. Las 

barras de error indican el error estándar. 
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Figura 5.13. Distribución horizontal de las principales entradas de nitrito (µmol/L NO2
-) a lo largo de 

2023.  

 

 

5.3.3. Amonio 
 

La concentración de amonio en la columna de agua en 2023 ha presentado un patrón 

temporal similar al encontrado en 2022 y opuesto al patrón observado en 2021 (Fig. 5.14), 

con valores de concentración media sensiblemente más bajos que en años anteriores (tabla 

5.5). En 2021 la concentración media fue de 0.75 ± 0.08 µmol NH4
+/L, mostrando 
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diferencias estacionales con los valores más bajos en invierno de 0.16 µmol NH4
+/L y de 

0.39 µmol NH4
+/L durante los meses de primavera y verano previos al episodio de hipoxia. 

En agosto y septiembre de 2021 se observaron valores medios de 3.45 µmol NH4
+/L. En 

2022, la concentración media de amonio en la laguna fue de 1.24 ± 0.07 µmol NH4
+/L, 

mostrando diferencias estacionales, pero siendo superior los valores de invierno y 

primavera (2.27± 0.13 µmol NH4
+/L y 1.58 ± 0.16 µmol NH4

+/L, respectivamente) y menos 

variable en verano y otoño (0.57 ± 0.03 µmol NH4
+/L y 0.64± 0.08 µmol NH4

+/L, 

respectivamente). 

 

 
Figura 5.14. Evolución temporal de la concentración media de amonio (µmol NH4

+/L) entre 2021 y 

2023. Las barras de error indican el error estándar. 

 
 
Tabla 5.5. Variación interanual de la concentración de amonio (µmol NH4

+/L) en el Mar Menor en 
los últimos años. 

 

 

 Media Error estándar Min. Max. 

2016 4.25 0.26 1e‐04 31.33 

2017 10.56 0.39 1e‐04 47.89 

2018 4.14 0.18 0 36.94 

2019 1.61 0.10 0 15.75 

2020 2.74 0.13 0 18.62 

2021 0.75 0.08 0 20.08 

2022 1.24 0.07 1e‐03 14.77 

2023 0.45 0.03 3e‐03 7.00 
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En 2023 la concentración media de amonio en la laguna ha sido de 0.45 ± 0.03 µmol NH4
+/L, 

mostrando también diferencias estacionales (tabla 5.6). La concentración media más alta 

se detectó en invierno con un valor de 0.98 ± 0.09 µmol NH4
+/L, seguida de la de primavera 

con un valor de 0.46 ± 0.06 µmol NH4
+/L y disminuyendo a lo largo del año con 

concentraciones en verano y otoño de 0.27 ± 0.05 µmol NH4
+/L y 0.16 ± 0.02 µmol NH4

+/L, 

respectivamente (Fig. 5.15). 

 

Tabla 5.6. Variación estacional de la concentración de amonio (µmol NH4
+/L) en el Mar Menor en 

2023. 

 Media Error estándar Min. Max. 

Invierno 0.98 0.09 0.06 9.39 

Primavera 0.46 0.06 4e‐03 7.00 

Verano 0.27 0.05 3e‐03 4.46 

Otoño 0.16 0.02 4e‐03 1.70 

 

 

A lo largo de 2023 se han detectado dos picos importantes de amonio. El primero se 

observó el día 24 de enero, con una concentración media de 1.06 ± 0.25 µmol NH4
+/L 

debido principalmente al valor alto de la estación E11, frente a la rambla de El Beal, con 

5.87 µmol NH4
+/L. El segundo pico comenzó el 22 de febrero, alcanzando la concentración 

media más alta para este año, con un valor de 0.15 ± 0.25 µmol NH4
+/L, debido a las altas 

concentraciones en las estaciones E05b, E09b y E17 (6.71 µmol NH4
+/L, 3.94 µmol NH4

+/L y 

2.49 µmol NH4
+/L, respectivamente). Los valores se mantuvieron relativamente altos 

durante los dos meses siguientes, con concentraciones medias de 1.06 ± 0.16 µmol NH4
+/L 

el 8 de marzo, 1.10 ± 0.10 µmol NH4
+/L el 20 de marzo y 1.04 ± 0.16 µmol NH4

+/L el 3 de 

abril. A partir de este momento, la concentración media de amonio cayó drásticamente y 

comenzó una dinámica con oscilaciones siempre por debajo de 0.4 µmol NH4
+/L, si bien, 

localmente, el 19 de junio la estación E05b con 7.01 µmol NH4
+/L alcanzó el valor más alto 

de 2023.   

Aunque la complejidad de las interacciones hace que sea necesario realizar análisis más 

precisos, los resultados sugieren, en una primera aproximación, que el patrón seguido por 

el amonio tiende a mostrar un desfase o retardo con el del nitrato (Fig. 5.16), asociado, 

muy probablemente, al consumo del nitrato por parte del fitoplancton y la excreción de 

amonio por parte de los consumidores. 
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Figura 5.15. Evolución temporal de la concentración media de amonio (µmol NH4
+/L) en 2023. Las 

barras de error indican el error estándar. 
 

 

 

Figura 5.16.  Evolución temporal de las concentraciones medias de amonio (µmol NH4
+/L) y nitrato 

(µmol NO3
-/L) en 2023. La barra de error representa el error estándar. 
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Figura 5.17. Evolución temporal en 2023 de la concentración media de amonio (µmol NH4

+/L) en las 
5 zonas en las que se ha dividido el Mar Menor. Las barras de error indican el error estándar.  

 

 
Figura 5.18. Evolución de la distribución horizontal de las concentraciones de nitrato (µmol NO3

-/L) 
(arriba) y amonio (µmol NH4

+/L) (abajo) en los meses de invierno de 2023. 
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5.3.4. Fosfato 
 

La concentración media de fosfato en la laguna en 2023 es similar a la concentración 

medida en 2022, y más baja que en los últimos años estudiados con un valor promedio de 

0.11 ± 4e-03 µmol PO4
3-/L (tabla 5.7). 

 

El fosfato muestra patrones estacionales marcados, muy asociados a la ocupación urbana 

durante los periodos vacacionales de primavera y verano y a la duración del periodo 

ocupacional en base a la climatología de cada año. Durante 2021 se observaron de forma 

especialmente intensa estas diferencias estacionales entre invierno, primavera y verano, 

presentando concentraciones medias de 0.11 ± 0.01 µmol PO43-/L, 0.09 ± 0.01 µmol PO43-

/L y 0.32 ± 0.02 µmol PO43-/L, respectivamente. Las principales entradas de este nutriente 

tuvieron lugar por la ribera interna de las cubetas central, especialmente vinculadas a la 

rambla de El Albujón y sur (zonas Z2 y Z5 respectivamente). No obstante, entre ambas 

zonas existe un patrón estacional diferente. La zona Z2 tiende a mostrar concentraciones 

algo más elevadas y más picos de entrada en invierno y primavera, como los detectados en 

marzo, abril y mayo, muy vinculados a los aportes de la rambla de El Albujón. A partir de 

mayo, ambas zonas empiezan a incrementar su concentración de fosfato, con picos más 

numerosos y marcados en la zona Z5, el 2 y 25 de agosto, mientras que la Z2 muestra un 

incremento más progresivo hasta el máximo del 25 de agosto. Este patrón coincide con lo 

observado en 1997, al inicio de los primeros síntomas del proceso de eutrofización (Pérez-

Ruzafa et al., 2002, 2019b; Fernández-Alías et al., 2020). 

 

Tabla 5.7. Variación interanual de la concentración de fosfato (µmol PO4
3-/L) en el Mar Menor en 

los últimos años. 

 

 

En 2022 el patrón estacional fue menos marcado, con los picos de primavera (0.14 ± 0.21 

µmol PO4
3-/L), verano (0.15 ± 0.42 µmol PO4

3-/L) y otoño (0.11 ± 0.09 µmol PO4
3-/L) de 

intensidad  semejante, y  concentraciones  más  bajas  en  invierno  (0.067 ± 0.064  µmol 

PO4
3-/L). Los picos de concentración más intensos se produjeron en los meses de marzo y 

abril principalmente propiciados por las abundantes lluvias y por un evento inusual de 

intrusión de calimas que también pueden aportar fósforo por deposición atmosférica tanto 

Año Media Error estándar Min. Max. 

2016 1,35 0,09 3e‐04 7,27 

2017 0,31 0,01 3e‐04 3,88 

2018 0,16 0,02 3e‐04 7,33 

2019 0,26 0,01 1e‐04 2,81 

2020 0,23 0,01 1e‐04 1,29 

2021 0,17 0,01 1e‐04 2,53 

2022 0,11 0,01 1e‐03 5,33 

2023 0,11 4e‐03 0,01 0,57 
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en la superficie lagunar, como en la cuenca vertiente que posteriormente puede ser 

arrastrada por las lluvias. En el primer pico se alcanzó un valor medio de 0.27 ± 0.47 µmol 

PO4
3-/L con los valores más altos en las estaciones E05b y E09b. Este fósforo, al constituir 

el factor limitante de la producción primaria en dicho periodo se asimiló de una manera 

rápida por el sistema. El segundo pico registrado, ocurrido el 7 de abril de 2022, tuvo una 

distribución más homogénea por toda la superficie lagunar sin que se detectaran entradas 

focalizadas en la costa, lo que sugiere su asociación con las calimas (Pérez-Ruzafa, 2023). 

 

 

Figura 5.19. Evolución temporal de la concentración media de fosfato (µmol PO4
3-/L) entre 2021 y 

2023. Las barras de error indican el error estándar. 

 

Durante 2023 las fluctuaciones estacionales en la concentración media de fosfato en la 

laguna se han desplazado hacia los meses de verano y otoño. Los valores más bajos se 

registraron en inverno y primavera (0.07 ± 4e-03 µmol PO4
3-/L y 0.08 ± 5e-03 µmol PO4

3-/L, 

respectivamente) y los más elevados en verano (0.15 ± 0.01 µmol PO4
3-/L) y otoño (0.18 ± 

0.01 µmol PO4
3-/L) (tabla 5.8). La aparición de un pico otoñal especialmente marcado puede 

asociarse con las temperaturas particularmente altas que se han registrado este año y que 

han podido dar lugar a un periodo extraordinario de ocupación sostenido en las semanas 

previas a las vacaciones de Navidad, lo que unido a la menor concentración de nitrato 

haciendo que el fósforo deje de ser el factor limitante, haya favorecido que no fuera 

consumido en su totalidad y su distribución haya terminado extendiéndose de forma 

homogénea prácticamente por toda la laguna (Fig. 5.21). De este modo, mientras que las 

entradas registradas a principios de año y en los periodos previos a las épocas vacacionales 

están muy focalizadas en los núcleos urbanos de la ribera suroccidental, la distribución del 
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fosfato en los meses de verano y otoño es mucho más extensa. Además, el hecho de que 

la cubeta norte muestre una menor vinculación entre áreas urbanas y entradas de fósforo 

puede ser un indicador del grado de implementación o condiciones de funcionamiento de 

las redes de saneamiento y de su interacción con el nivel freático. Estos aspectos necesitan 

ser comprobados con análisis más detallados y datos cuantitativos de ocupación urbana, 

tanto permanente como de fin de semana.  

 

Tabla 5.8. Variación estacional de la concentración de fosfato (µmol/L PO4
3-) en el Mar Menor en 

las diferentes estaciones del año 2023. 

 Media Error estándar Min. Max. 

Invierno 0,07 4e‐03 0,01 0,47 

Primavera 0,08 5e‐03 0,01 0,57 

Verano 0,15 0,01 0,04 0,53 

Otoño 0,18 0,01 0,03 0,39 

 

 

 

Figura 5.20. Evolución temporal de la concentración media de fosfato (µmol/L PO4
3-) en 2023. Las 

barras de error indican el error estándar. 
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Figura 5.21. Evolución de la distribución horizontal de las concentraciones de fosfato (µmol PO4
3-/L) 

en el Mar Menor en 2023. 

 

5.3.5. Silicato 
 

El silicato (SiO4
4-) es utilizado por las diatomeas para construir su pared celular, por lo que 

puede actuar como factor limitante del crecimiento de este grupo en determinados 

momentos si su disponibilidad es escasa. De este modo, su incremento puede ser un 

estímulo para la proliferación del fitoplancton, mientras que su disminución puede ir 

asociada a su absorción por parte de las células para construir caparazones en los 

momentos de proliferación del fitoplancton. Su concentración en la laguna 

tradicionalmente aumenta en el periodo de mayo a septiembre (Gilabert, 2001), lo que 

coincide con lo observado durante los distintos años monitorizados (Fig. 5.22) y 

particularmente en 2021, con las fases de aumento y máximos coincidiendo con el 

aumento de la fracción del zooplancton de menos de 200 µm, especialmente copépodos 

(Fernández-Alías et al., 2022; Pérez-Ruzafa, 2023). De este modo, la concentración media 

de silicato en la laguna en 2021 fue de 6.32 ± 0.24 µmol SiO4
4-/L, con 2.74 ± 0.11 µmol SiO4

4-

/L en invierno, 3.58 ± 0.24 µmol SiO4
4-/L en primavera, 12.89 ± 0.21 µmol SiO4

4-/L en verano 

y 3.22 ± 0.45 µmol SiO4
4-/L en otoño. 

 

En 2022, este nutriente alcanzó concentraciones más altas que en 2021, manteniendo un 

patrón estacional semejante. Así, la concentración media de silicato en 2022 fue de 10.40 
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± 0.39 µmol SiO4
4-/L (tabla 5.9), con los valores más bajos en invierno, con 2.00 ± 0.13 µmol 

SiO4
4-/L, y los valores más altos en verano y en otoño, con 23.88 ± 0.66 µmol SiO4

4-/L y 10.74 

± 0.40 µmol SiO4
4-/L, respectivamente. 

 

Tabla 5.9. Variación interanual de la concentración de silicato (µmol SiO4
4-/L) en el Mar Menor en 

los últimos años. 

Año Media Error estándar Min. Max. 

2016 68,60 2,65 1e‐04 150,87 

2017 92,21 3,25 1,28 313,81 

2018 32,23 1,29 1e‐04 134,52 

2019 9,59 0,63 1e‐04 79,79 

2020 11,16 0,38 1e‐04 110,80 

2021 6,32 0,24 1e‐04 29,24 

2022 10,40 0,39 1e‐03 47,49 

2023 11,27 0,33 0,32 42,48 

 

 
Figura 5.22. Evolución temporal de la concentración media de silicato (µmol SiO4

4-/L) desde 2019 
hasta 2023. La barra de error indica el error estándar. 

 

En 2023, la concentración media de silicato en la laguna ha sido de las más elevadas de los 

últimos 5 años, con un valor de 11.27 ± 0.33 µmol SiO4
4-/L (aunque con valores máximos 

más bajos), siguiendo la misma estacionalidad que años anteriores (Figs. 5.22 y 5.23). Las 

concentraciones medias más altas se han producido en verano y otoño, con valores de 

21.84 ± 0.59 µmol SiO4
4-/L y 11.67 ± 0.29 µmol SiO4

4-/L respectivamente, seguido de la 

primavera con 7.51 ± 0.29 µmol SiO4
4-/L (tabla 5.10). Las concentraciones medias más altas 
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se han detectado en las campañas de los meses de julio y agosto, registrándose el valor 

más alto de silicato en la cubeta sur el 1 de agosto con 42.49 µmol SiO4
4-/L en la estación 

MA1 (Fig. 5.23). 

 

Tabla 5.10. Variación estacional de la concentración de silicato (µmol/L SiO4
4-) en el Mar Menor en 

2023. 

 Media Error estándar Min. Max. 

Invierno 4.10 0.20 0.32 9.96 

Primavera 7.51 0.29 0.32 25.40 

Verano 21.84 0.59 4.62 42.48 

Otoño 11.67 0.29 3.62 20.50 

 

 

Figura 5.23. Variación temporal de la distribución horizontal de la concentración de silicato (µmol 
SiO4

4-/L) en el Mar Menor durante 2023. 
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5.3.6. Relación de Redfield 
 

La ratio de Redfield indica la relación elemental carbono:nitrógeno:fósforo encontrada en 

la composición corporal de los productores primarios. Por ello, la relación N/P presente en 

la columna de agua puede ser utilizada como un indicador de la disponibilidad relativa de 

nutrientes de cara a su máximo aprovechamiento por el fitoplancton y a su proliferación 

(Redfield, 1958). El valor considerado estándar de dicha relación en el caso del fitoplancton 

es 16 y valores más altos o bajos determinarían el nutriente limitante del crecimiento 

fitoplanctónico en cada momento. Un valor de la relación N/P mayor de 16 indica que el 

crecimiento vegetal estaría limitado por el fósforo, mientras que un valor menor a 16 indica 

que el nutriente limitante es el nitrógeno. La relación N/P se calcula como DIN/PO4
3-, siendo 

DIN el sumatorio de NO3
-, NO2

- y NH4
+. 

 

 

Figura 5.24. Evolución temporal de la ratio N/P durante 2022 y 2023. Las barras de error 
representan el error estándar. La línea roja corresponde al valor de la relación de Redfield. 

 

Durante 2022, las distintas entradas de nitrógeno en la laguna, en general asociadas a las 

precipitaciones y los niveles del nivel freático, provocaron que el nutriente limitante fuera 

el fósforo especialmente en invierno y primavera. Durante el verano se produjo un menor 

aporte de nitrógeno, al ser la estación seca, y un mayor aporte de fósforo, debido a la 

entrada a través del freático de aguas de origen urbano en la cubeta sur del Mar Menor 

derivadas del aumento de la ocupación estival de viviendas, lo que provocó que el nutriente 

limitante en este caso pasara a ser el nitrógeno, favoreciendo su mayor consumo. 
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Por otra parte, la disponibilidad de silicato durante el verano de 2022 fue semejante a la de 

2021, sin embargo, ese verano no se produjo una crisis distrófica como la ocurrida en 2021. 

Esto se debió a varios factores que actuaron sinérgicamente, por un lado, la reducción neta 

en las entradas de nitrógeno, limitando la proliferación del fitoplancton, el control top-

down de la cadena trófica por parte de zooplancton gelatinoso, que había vuelto a ser 

abundante, y la efectividad en ese año de las operaciones de retirada de biomasa algal en 

las playas, iniciada a finales del invierno, que redujo la formación de materia orgánica 

particulada. 

 

En 2023, el patrón de la ratio de N/P ha sido semejante al de 2022, pero con una menor 

carga relativa de N (Fig. 5.24). Durante el invierno y la primera mitad de la primavera de 

2023, el fósforo ha sido nuevamente el nutriente limitante, con valores para la ratio muy 

superiores a 16. Durante la segunda mitad de la primavera, este indicador comenzó a 

disminuir drásticamente colocándose en valores inferiores a 16 lo que implicó un rápido 

consumo del N (Fig. 5.25), a pesar de que se mantenían las entradas de nitrato desde la 

cuenca vertiente (Fig. 5.9). 

 

 

Figura 5.25. Izquierda: evolución temporal de la comparativa de la ratio N/P y DIN en 2023. Derecha: 
evolución temporal de la comparativa de la ratio N/P y concentración de fósforo en 2023. 

 

5.4. Clorofila a 

 

La concentración de clorofila a en la columna de agua es uno de los indicadores más 

conspicuos del estado trófico de un ecosistema ya que es el resultado de la existencia de 

un exceso de producción que ha sobrepasado, además, la capacidad reguladora de la red 

trófica. La aparición generalizada y sostenida en el tiempo de aguas verdes en la laguna, 

debida a la proliferación de fitoplancton ocurrida en 2016, fue la evidencia de una situación 

que se había iniciado 30 años antes. Desde entonces, la evolución del estado trófico del 

Mar Menor ha sido la típica de un proceso de eutrofización en el que un sistema con una 

gran capacidad de autorregulación termina viéndose desbordado por la presión de la 
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entrada continuada de agua dulce cargada en nutrientes cuando se produce la sinergia de 

varios factores (como la temperatura del agua, la demanda de oxígeno o la acumulación de 

materiales detríticos que concentran la actividad microbiana) y la recuperación de sus 

condiciones e integridad ecológica cuando alguno de esos factores de estrés reduce sus 

presiones. 

 

Durante todo el año 2023, la concentración media de clorofila a se ha mantenido 

prácticamente por debajo de 2 µg/L (Fig. 5.26), salvo por dos incrementos puntuales 

ocurridos principalmente en estaciones aisladas (Fig. 5.27), llegando a 7.5 μg/L en capas 

superficiales de la estación E8 el 24 de enero. En la capa profunda se alcanzaron valores 

preocupantemente altos en mayo con valores de 22.57 μg/L y 15.6 μg/L en las estaciones 

E18 y E8, respectivamente, el 3 de mayo.  Estos valores altos en las aguas profundas se 

repitieron el 19 de junio, con 16.85 μg/L y 10.45 μg/L en las localidades E18 y E8, 

respectivamente, y nuevamente el 1 de agosto en la estación E18, con 29.8 μg/L. 

 

Afortunadamente, estas altas concentraciones, al estar localizadas en puntos muy 

concretos y de forma ocasional, no llegaron a tener un impacto significativo en la laguna. 

De hecho, a diferencia de los años anteriores (2021 y 2022), las concentraciones de clorofila 

a en 2023 han sido más estables, manteniendo generalmente valores inferiores en toda la 

columna de agua. Así, en 2023 no se produjeron picos tan acusados como en los veranos 

del año 2021 (agosto-noviembre) cuando tuvo lugar una crisis distrófica, o en agosto de 

2022, en la que se llegaron a alcanzar concentraciones medias de clorofila a en torno a los 

20 μg/L. Por el contrario, los valores medios máximos en 2023, alcanzados también en 

agosto en superficie, fueron de 2.87 ± 2.48 μg/L, y los valores medios máximos en el fondo, 

que se alcanzaron en mayo fueron de 2.45 ± 6.04 μg/L. 
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Figura 5.26. Evolución de la concentración de clorofila a en las capas superficiales (arriba) y 
profundas (abajo) de la columna de agua en el Mar Menor. A la izquierda se muestra la serie 
temporal desde enero de 2021 hasta 2023. A la derecha se muestra la dinámica en 2023, con mayor 
detalle. Los puntos corresponden a los valores medios de la laguna en cada campaña de muestreo, 
las barras verticales corresponden al error típico. La línea muestra el ajuste mediante el método 
loess (‘local regression’), y el sombreado indica los intervalos (95%) de confianza. 
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Figura 5.27. Concentración media de clorofila a por zonas en la superficie (arriba) y fondo (abajo) 
del Mar Menor a lo largo del año 2023. Los paneles indican la variación temporal de la 
concentración dentro de la zona norte (Z1), oeste (Z2), central (Z3), este (Z4) y sur (Z5), así como la 
zona mediterránea adyacente (Z6) como comparativa. Las barras de error indican el error estándar 
de los valores. 
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Figura 5.28. Mapas de valores interpolados de concentración de clorofila a para la capa superficial 
en agosto (izquierda) y para la capa profunda en mayo (derecha) del 2023, donde se aprecian los 
dos máximos de concentración que se registraron este año, alcanzados en estaciones cercanas a la 
costa dentro de la zona central de la laguna. 

 

5.5. Oxígeno disuelto 

 

La concentración de oxígeno disuelto en la columna de agua es el resultado del balance de 

los procesos que lo incorporan (disolución desde la atmósfera y producción fotosintética) y 

los que lo eliminan (pérdidas hacia la atmósfera y respiración de organismos). Las condiciones 

ambientales favorecen de distinta manera ambos procesos. Los vientos y las turbulencias 

favorecen la mezcla y disolución del oxígeno, especialmente en periodos fríos y cuando existe 

una presión parcial mayor en la atmósfera, mientras que las temperaturas elevadas 

favorecen su eliminación, tanto disminuyendo su solubilidad, como acelerando los procesos 

metabólicos que lo consumen. Por su parte, las condiciones de luz y los ciclos día noche, 

determinan la importancia relativa de la fotosíntesis, con producción neta de oxígeno, y la 

respiración que lo consume. 

 

En los últimos años ha habido distintas ocasiones en las que estos equilibrios se han 

desbalanceado produciendo situaciones de déficit de oxígeno. Desde 2020, y hasta mediados 

de verano de 2021, la concentración de oxígeno en la columna de agua del Mar Menor se 

mantuvo en valores de saturación (> 100%). Sin embargo, a principios de agosto de 2021 

sufrió un descenso hasta valores medios inferiores al 80% en las capas superficiales de la 

laguna e inferiores al 70% en las capas profundas, no recuperando valores próximos a 

saturación hasta noviembre de ese año (Fig. 5.29). 
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Figura 5.29. Evolución temporal de oxígeno disuelto en % de saturación desde 2020 hasta finales de 
2022. La línea muestra el ajuste mediante el método loess ( ‘local regression’), y el sombreado indica 
los intervalos (95%) de confianza. 

 

Desde el inicio de 2022, el oxígeno disuelto se encontró prácticamente en saturación (>100%) 

durante todo el año, con situaciones incluso de hipersaturación, alcanzando hasta el 120% 

en junio, tanto en la capa superficial como en la del fondo. 

 

En 2023, el oxígeno disuelto se ha mantenido también prácticamente en saturación (> 100%) 

durante todo el año (Fig. 5.30), pero con algunas bajadas en los meses de septiembre y 

octubre, en las que, no obstante, se mantuvo por encima 90% en superficie y del 85% en el 

fondo.  

 

Las condiciones térmicas de la columna de agua, que determinan los valores de saturación, 

hacen que el patrón de los valores absolutos de concentración de oxígeno muestre una 

tendencia de disminución marcada, casi ininterrumpida, desde finales de invierno hasta 

principios de otoño. Tras el ligero incremento a principios de marzo, con el arranque de la 

floración fitoplanctónica y de macrófitos y cuando se alcanzaron los 8.79 mg/L registrados el 

8 de marzo, los valores de concentración de oxígeno llegaron a un mínimo de 5.82 mg/L a 

principios de septiembre (Fig. 5.31). A partir de esta fecha, la concentración de oxígeno 

disuelto volvió a aumentar hasta recuperar los 8.11 mg/L registrados el 18 de diciembre. 
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Figura 5.30. Evolución temporal de oxígeno disuelto en % de saturación durante 2023. La línea 
muestra el ajuste mediante el método loess  (‘local regression’), y el sombreado indica los intervalos 
(95%) de confianza. 

 

 
Figura 5.31. Evolución temporal de la concentración absoluta de oxígeno disuelto en mg/L durante 
2023. 
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Figura 5.32. (Arriba) Evolución de la distribución horizontal del porcentaje de saturación de oxígeno 
disuelto en superficie y fondo del Mar Menor en los meses de septiembre, octubre y noviembre de 
2023. (Abajo) Evolución de la distribución horizontal de la concentración absoluta (mg/L) de oxígeno 
disuelto en superficie y fondo del Mar Menor en los meses de septiembre, octubre y noviembre de 
2023. 
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A nivel local, al igual que en 2022 y en años anteriores, durante 2023 los valores más bajos 

de oxígeno disuelto se han detectado, a partir del inicio de la primavera (Fig. 5.33) y a lo largo 

del verano (Fig. 5.34), en las áreas próximas a las acumulaciones de algas y de 

descomposición de materia orgánica en las principales zonas de entrada de agua y 

nutrientes y en las encañizadas, cuando se observó resuspensión de sedimentos. En 

particular, en la estación EN1 (Fig. 5.35 y 5.36) se han detectado dos mínimos entre agosto y 

octubre en los que el porcentaje de oxígeno disuelto rondó el 50%, coincidiendo con una 

época del año de altas temperaturas y la disolución del oxígeno atmosférico en el agua es 

menor. 

 

 
 

Figura 5.33. Distribución espacial de la saturación de oxígeno disuelto en el agua del Mar Menor en la 
red de estaciones de muestreo distribuidas en el interior de la laguna en la capa del fondo de la 
columna de agua el 22 de febrero y el 18 de mayo de 2023. 
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Figura 5.34. Distribución espacial de la concentración y el porcentaje de saturación de oxígeno 
disuelto en el agua del Mar Menor en la red de estaciones de muestreo distribuidas en el interior de 
la laguna en las capas de superficie (arriba) y del fondo (debajo) de la columna de agua durante el 
verano de 2023. 
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Figura 5.35. Reducción de la concentración de oxígeno disuelto en la estación EN1 los días 21 de 
agosto de 2023 y 19 de septiembre de 2023 con respecto al resto de localidades en el Mar Menor. 
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Figura 5.36. Evolución del porcentaje de oxígeno disuelto en superficie y fondo en los distintos puntos 
de muestreo del Mar Menor en 2023.
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5.6. Transparencia del agua (profundidad de visibilidad del disco de Secchi)  

 

La transparencia de la columna de agua se ve afectada fundamentalmente por la 

combinación de tres factores: la concentración de sólidos en suspensión, las proliferaciones 

de fitoplancton y la densidad de zooplancton. En general, el estado trófico del sistema 

pelágico es el factor que más influye en la calidad del agua. Sin embargo, los eventos de 

fuerte oleaje o lluvias intensas pueden afectar también de manera importante a la 

transparencia de la columna, ya sea provocando la resuspensión de sedimentos en zonas 

poco profundas, o aportando grandes cantidades de materiales de origen terrígeno a la 

laguna. En general, la pérdida de transparencia debida a estos eventos no suele 

mantenerse más allá de unos días tras la duración de los mismos. 

 

En los años 2016, 2017 y 2019, los datos de profundidad de visibilidad del disco Secchi 

mostraron, de forma persistente, los valores más bajos de la serie histórica del Mar Menor 

(Fig. 5.37). Generalmente, durante los meses de invierno, la transparencia de la columna 

de agua tiende a aumentar, empeorando a finales de la primavera, y especialmente con el 

aumento de la temperatura que suele producirse a finales de julio. Tras el paréntesis que 

supuso 2018, en el que las condiciones de la laguna mejoraron sensiblemente debido a la 

reducción en las descargas de agua desde la cuenca vertiente, en 2020, a pesar de los 

efectos de la DANA ocurrida en el otoño anterior, se pudo observar una franca mejora en 

la transparencia desde la primavera,  con una elevada visibilidad promedio que llegó a los 

5 m a finales del verano de ese mismo año.  

 

Tras el nuevo empeoramiento de la situación a finales del verano de 2021, en el que 

llegaron a producirse crisis de hipoxia, a partir de la primavera de 2022 se observó una 

tendencia a la recuperación de la transparencia de la columna de agua que se ha mantenido 

hasta el presente. Los datos recogidos durante 2023 mantienen dicha tendencia. Así, la 

profundidad media de visibilidad en 2023 ha sido de 3.92 (± 1.70 d.s.) m, oscilando 

generalmente entre los 3.5 y 4.5 m (Fig. 5.37). Esta recuperación con respecto a 2022 puede 

explicarse en parte mediante el progresivo descenso generalizado y estabilización, a la baja, 

de la concentración de clorofila a y de los materiales en suspensión. 

 

Las fluctuaciones observadas durante 2023 con algunos eventos de menor transparencia, 

como el de finales de octubre con un valor medio de 3.28 m (Fig. 5.38), estarían 

relacionados con el oleaje otoñal y los aportes de sedimento procedentes de las lluvias de 

septiembre en las zonas someras más cercanas a la costa, pero posiblemente también a un 

aumento puntual de la concentración media de clorofila a en la columna de agua entre 

octubre y noviembre. Los valores más bajos de transparencia tienden a darse en la Zona 2, 

bajo la influencia de la rambla de El Albujón (Fig. 5.39), en la que, desde principios de 2019, 

con la subida del nivel freático, se viene observando una mancha blanquecina más o menos 

persistente de materiales finos en suspensión (Fig. 5.40).  Dicha masa de aguas 
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blanquecinas ocasionalmente se extiende hacia el interior de la laguna, afectando a la zona 

central, que, en general, suele ser la más transparente (Fig. 5.39). 

 

Además, este deterioro de la visibilidad promedio en noviembre se debe principalmente al 

empeoramiento de la zona central y, en menor medida, de la zona este y sur de la laguna 

(Fig. 5.39). No obstante, este bajo valor de transparencia fue seguido de un rápido 

incremento hacia finales de año, alcanzando un promedio de hasta 4.43 m en diciembre, 

lo cual pone evidencia la gran capacidad de recuperación de la laguna en relativamente 

poco tiempo (menos de un mes) tras un acusado deterioro de la transparencia del agua. 

 

 

Figura 5.37. Profundidad de visibilidad del disco de Secchi en la columna de agua del Mar Menor 
entre el verano de 2016 y noviembre de 2023 (debajo) relacionada con los eventos de lluvias 
durante el mismo periodo (arriba). Los rectángulos rojos indican los periodos estivales. 
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Figura 5.38. Evolución de la profundidad media de visibilidad del disco de Secchi en la columna de 
agua del Mar Menor en 2023, y comparativa hasta el año 2016 (abajo). Los puntos indican la 
concentración media observada en cada campaña, mientras que las barras muestran la desviación 
típica. La línea muestra el ajuste mediante el método loess (‘local regression’), mientras que el 
sombreado indica los intervalos (95%) de confianza. 
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Figura 5.39. Evolución de la profundidad media de visibilidad del disco de Secchi en la columna de 
agua del Mar Menor en 2023. Los paneles indican la variación temporal de la concentración dentro 
de la zona norte (Z1), oeste (Z2), central (Z3), este (Z4) y sur (Z5). Las barras de error indican la 
desviación típica de los valores. 

 

 

Figura 5.40. Distribución espacial de los valores de turbidez en el Mar Menor el 18 de mayo de 2023, 
e Imágenes de satélite del Mar Menor del 25 de mayo (a), 3 de agosto (b) y 27 de septiembre (c) de 
2023 en las que puede observarse la pluma de materiales muy finos introducidos en la laguna por 
las aguas provenientes de la cuenca vertiente. Fuente Sentinel 
(https://dataspace.copernicus.eu/browser/). 
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Durante el verano de 2023 se detectaron manchas de turbidez en las capas profundas 

frente al canal de El Estacio y en la ribera interna de la cubeta central (Fig. 5.41). Además, 

como se ha observado en otros años ocasionalmente, en el informe de primavera de 2023 

se resaltó también la subida de los valores de turbidez en la zona de influencia de las 

encañizadas, lo que obliga a insistir en que cualquier operación de mantenimiento para la 

circulación de agua en los canales debe concentrarse en la época de invierno y durante las 

corrientes de salida de agua del Mar Menor hacia el Mediterráneo, cuando la dispersión es 

menor. La resuspensión de materia orgánica en las épocas de crecimiento vegetativo del 

fitoplancton y las algas bentónicas y cuando, por las temperaturas altas, la demanda de 

oxígeno es mayor, y su solubilidad en la columna de agua es menor, supone un riesgo 

elevado de provocar eventos de hipoxia, por lo que las actuaciones de dragado deben 

evitarse de forma tajante. 

 

 

Figura 5.41. Distribución espacial de los valores de turbidez en el Mar Menor durante el verano de 
2023, en superficie (arriba) y en el fondo de la columna de agua (debajo). 
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6. Seguimiento del sistema pelágico (ictioplacton y plancton 

gelatinoso)  
 

6.1. Ictioplancton  
 

Las larvas de peces que constituyen el ictioplancton juegan un papel fundamental en la 

regulación del estado trófico del Mar Menor, ejerciendo un control sobre los copépodos y 

larvas planctónicas de invertebrados que se alimentan de fitoplancton (Pérez-Ruzafa et al., 

2005a). Además, aunque la mayoría de las especies de peces de interés pesquero son 

migradores que penetran en la laguna ya en forma de juveniles, siendo escasos en el 

ictioplancton lagunar (Pérez-Ruzafa et al., 2004), la abundancia y diversidad de larvas de 

peces pueden ser un buen indicador del estado ecológico de la laguna y, probablemente, 

de su rendimiento pesquero potencial. 

 

6.1.1. Riqueza específica 

 

En las 22 campañas realizadas en 2023, se recolectaron 5536 huevos, de los cuales 577 

pertenecieron a la especie del engraúlido Engraulis encrasicolus (Linnaeus, 1758), y 2565 

larvas de peces, representadas en 11 órdenes, 49 géneros, 28 familias y 62 especies. Dos 

especies de la familia Myctophidae (Myctophiformes): Lobianchia dofleini (Zugmayer, 

1911) y Myctophum punctatum Rafinesque, 1810, y la especie Rachycentron canadum 

(Linnaeus, 1766) de la familia Rachycentridae (Perciformes) se consideran nuevos registros, 

no habiendo sido encontradas antes a lo largo de los 20 años que se viene prospectando la 

laguna y el Mediterráneo adyacente (Quispe-Becerra, 2014). Estas especies no han 

penetrado aún en la laguna y fueron capturadas en las estaciones de Cabo de Palos (CP) y 

en el canal de Marchamalo (MA2), respectivamente.  

 

6.1.2. Abundancia de huevos 

 

Los huevos de peces comienzan a aparecer de forma significativa en la columna de agua 

desde el mes de abril, con una densidad media de 234.49 huevos/1000 m3, pero es durante 

los meses de mayo (988.68 huevos/1000 m3) y junio (546.39 huevos/1000 m3) cuando se 

registraron las mayores densidades. Los huevos de anchoa Engraulis encrasicolus alcanzan 

su máxima densidad en el mes de abril (155.02 huevos/1000 m3), para luego ir 

disminuyendo desde mayo (41.45 huevos/1000 m3), junio (22.99 huevos/1000 m3) hasta 

julio (35.92 huevos/1000 m3) (Figs. 6.1 y 6.2). 
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Figura 6.1. Dinámica temporal de la abundancia de huevos de peces durante el año 2023. 

 

 

Figura 6.2. Dinámica temporal de la abundancia de huevos de anchoa durante el año 2023. 

 

6.1.3. Abundancia de larvas 

 

Las mayores densidades de larvas de peces se registraron durante los meses de abril (3.42 

larvas/1000 m3), mayo (1.56 larvas/1000 m3) y junio (1.43 larvas/1000 m3), y la mínima en 

diciembre (0.02 larvas/1000 m3) (Fig. 6.3).  

 

Las familias dominantes fueron Gobiidae (55.1%), Engraulidae (17.3%), Labridae (8.9%), 

Blenniidae (4.1%) y Callionymidae (3.9%). Entre las especies dominantes se recolectaron 

Gobius niger Linnaeus, 1758 (26.5%), Pomatoschistus marmoratus (Risso, 1810) (19.0%), 
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Engraulis encrasicolus (17.3%), Symphodus cinereus (Bonnaterre, 1788) (8.1%), Aphia 

minuta (Risso, 1810) (4.7%), Gobius paganellus Linnaeus, 1758 (4.5%), Callionymus 

reticulatus Valenciennes, 1837 (3.1%) y Salaria pavo (Risso, 1810) (2.8%) (Figs. 6.4 y 6.5).  

 

 

 

Figura 6.3. Dinámica temporal de la abundancia de larvas de peces durante el año 2023. 

 

 

Figura 6.4. Porcentaje de abundancia de las familias de peces dominantes durante el año 2023. 
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Figura 6.5. Porcentaje de abundancia de las especies de peces dominantes durante el año 2023. 

 

Los resultados muestran, por un lado, una importante reducción en la abundancia total, 

tanto de huevos como de larvas que han disminuido en casi un orden de magnitud, 

mostrando los valores más bajos de los últimos siete años (Fig. 6.6), lo que puede estar 

relacionado con la disminución de la productividad del ecosistema y, por otro lado, una 

diversificación importante de las familias presentes en el ictioplancton con respecto a las 

observadas desde la crisis de 2016. Esta diversificación es especialmente remarcable en la 

familia Labridae, que ya tuvo un pequeño repunte en 2021, y en las familias minoritarias, 

que representan actualmente un 11%, cuando desde la rotura del sistema no habían 

superado el 4% (Fig. 6.7). Dicho incremento de la diversidad puede estar relacionado con 

la recuperación de la estructura y complejidad del sistema. Sin embargo, estos aspectos 

requerirán un análisis más detallado ya que la pérdida de productividad podría no ser 

debida tanto a la reducción en la entrada de nutrientes (ya que, de hecho, aunque 

ligeramente reducidas en 2023, continúan las descargas desde el freático y la cuenca 

vertiente) como a la pérdida de los gradientes con el mar abierto y la reducción en los flujos 

de energía (Pérez-Ruzafa et al., 2024a). Estos aspectos requerirán un análisis más profundo 

en próximos estudios. 
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Figura 6.6. Dinámica temporal de la abundancia de huevos y larvas del ictioplancton en el sistema 
pelágico del Mar Menor a lo largo de la crisis de eutrofización tras el evento distrófico de 2016 y 
hasta 2022.  
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Aurelia expulsan sus tentáculos orales junto con las plánulas tras producirse la fecundación, 

perdiendo su capacidad de alimentación y muriendo, en última instancia, por inanición y/o 

parasitismo (Spangenberg, 1965; Möller, 1980). Los individuos de A. solida observados en 

junio de 2023 presentaban carencia de brazos orales y desviaciones con respecto a su 

morfología habitual y desaparecieron de la columna de agua durante ese mes. La máxima 

abundancia poblacional se alcanzó en marzo, con 6.6 ± 1.7 ind/100 m3 (media ± error 

estándar) (Fig. 6.8). El patrón estacional se ajustó a la dinámica tradicional del ecosistema 

y continúa la tendencia de proliferaciones con densidades importantes que comenzó con 

las crisis distróficas (Fernández-Alías et al., 2020, 2023a). 

 

 
Figura 6.8. Dinámica de las tres especies de escifozoo principales en la laguna salada del Mar Menor. 

 

R. pulmo es una medusa que ha venido proliferando masivamente en el Mar Menor, 

habiéndose recogido sus mayores abundancias durante los años 2011 y 2012 con una 

población que alcanzó los 20 millones de individuos aproximadamente (Fernández-Alías et 

al., 2023a). Sin embargo, su población ha sufrido un grave detrimento desde el comienzo 

del periodo de crisis distróficas. En el año 2023 se observaron ejemplares aislados entre 

enero y agosto, alcanzando el máximo poblacional en julio, con 0.05 ind/100 m3 (Fig. 6.9), 

representando este valor únicamente el 1.5% del máximo alcanzado en el año 2012.  

 

P. punctata fue detectada por primera vez en el Mar Menor durante el año 2017, 

registrándose el primer afloramiento de esta especie durante la segunda mitad del verano 

y el otoño de 2022. Hasta esa fecha se consideraba como un marine straggler sensu Pérez-

Ruzafa et al. (2019a) (Fernández-Alías et al., 2022), debiéndose cambiar esta clasificación 

a población lagunar al cerrar ya ésta su ciclo de vida en el ecosistema. A fecha 3 de julio, la 
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población de P. punctata se localizaba entre Los Urrutias y la desembocadura de la rambla 

de El Albujón, ocupando las zonas de menor abundancia de C. tuberculata. En esa fecha 

presentaba una densidad de 0.44 ± 0.27 ind/100m3 en el conjunto de la laguna, pero ésta 

aumentaba en la zona de Los Urrutias, con agregaciones de 6.41 ind/100m3. Esta 

segregación espacial entre ambas especies disminuyó inicialmente la competencia 

interespecífica, pero el 18 de julio se había reducido esta población a una cuarta parte de 

la existente el 3 de julio (Fig. 6.9). Posiblemente, el aumento de la distribución de C. 

tuberculata en esta zona incrementó la competencia interespecífica entre ambas especies, 

habiéndose visto desplazada P. punctata por C. tuberculata. El 1 de agosto de 2023 la 

abundancia de P. punctata había descendido hasta 0.07 ± 0.03 ind/100m3 y los ejemplares 

en fase medusa desaparecieron durante dicho mes (Fig. 6.8). 

 

 

Figura 6.9. Distribución horizontal de Phyllorhiza punctata durante el verano de 2023 en el Mar 
Menor. 

 

C. tuberculata ha sido, con diferencia, la medusa que ha presentado las mayores 

poblaciones en el Mar Menor. Los años de mayor abundancia de la serie temporal, 2011 y 

2012, se estima que su población alcanzó los 875 millones de individuos en el interior de la 

laguna.  

 

Durante los meses de junio de los citados años, las densidades de C. tuberculata fueron de 

31.61 ± 19.90 ind/100m3 (promedio ± error estándar) el 29 de junio del año 2011 y de 53.21 

± 18.11 ind/100m3 el 28 de junio del año 2012. En 2023, la densidad máxima durante el 

mes de junio fue registrada el día 19, con 7.85 ± 4.02 ind/100m3. Entre el 19 de junio y el 3 

de julio de 2023 se registró un aumento importante del número de ejemplares de C. 

tuberculata, pasando de 7.85 ± 4.02 ind/100m3 a 137.96 ± 65.01 ind/100m3, 

respectivamente (Fig. 6.10). Esta cifra supera las densidades de los meses de julio de 2011 

y 2012, aunque todavía se situaba lejos de los máximos de esos años, en ambos casos 
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alcanzados en septiembre (238.39 ± 79.39 ind/100m3, 6 de septiembre de 2011; 205.12 ± 

66.55 ind/100m3, 25 septiembre 2012).  

 

Siguiendo la dinámica de los años de mayores abundancias, en estos casos, el máximo 

ocurrió en la segunda parte del verano. En 2023, este se alcanzó el 1 de agosto, con 188.74 

± 55.82 ind/100m3. A fecha 21 de agosto de 2023 se registró un leve descenso de la 

abundancia máxima (151.93 ± 49.93 ind/100m3), que continuaría con ligeras fluctuaciones 

hasta la desaparición de los ejemplares en fase medusa al concluir diciembre (Figs. 6.8 y 

6.10).  

 

 

Figura 6.10. Dinámica poblacional de Cotylorhiza tuberculata en el Mar Menor durante los veranos 
de 1997, 2010, 2011, 2012, 2018 y 2023. 

 

De acuerdo con el indicador de proliferaciones de C. tuberculata para el Mar Menor 

desarrollado en Fernández-Alías et al. (2023a), la población de esta medusa ha mantenido 

a lo largo de 2023 su estacionalidad típica, con los primeros ejemplares apareciendo en 

junio y desapareciendo en diciembre, aunque el máximo poblacional se ha adelantado 30 

días con respecto a 2011 y 2012. Dentro del indicador, que combina abundancia y 

cobertura espacial, en julio y agosto se situó en un nivel de 8 sobre 8, con presencia de la 

especie en más del 75% de las estaciones muestreadas y una abundancia superior al 75% 

de la máxima abundancia registrada (Fig. 6.11). 
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Figura 6.11. Indicador de proliferación para la especie C. tuberculata en el Mar Menor. Actualización 
de la figura publicada en Fernández-Alías et al. (2023a). 

 

Con respecto a la distribución espacial, durante el verano de 2023 C. tuberculata se ha 

encontrado en mayores abundancias en la zona norte del Mar Menor, con formación de 

enjambres y agregaciones puntuales en diferentes zonas de la cubeta norte. El 3 de julio 

destacaba la concentración, superior a 1500 ind/100m3, en la zona de La Manga. Estas 

agregaciones se ven afectadas por las corrientes, el viento y por la capacidad natatoria de 

los individuos, siendo favorecida la formación de enjambres por la reproducción sexual de 

los individuos o la protección frente a posibles depredadores (Kikinger, 1992; Hamner & 

Dawson, 2009; Fernández-Alías et al., 2021). El 18 de julio la agregación se había distribuido 

por toda la superficie del Mar Menor con predominancia en la zona norte, y a fecha 1 de 

agosto se habían formado nuevas agregaciones frente a la rambla de El Albujón (>1300 

ind/100m3) y al sur del canal de El Estacio (≈700 ind/100m3). Con fecha 21 de agosto de 

2023, la población se concentraba fundamentalmente al sur del canal de El Estacio y frente 

a Lo Pagán (≈900 ind/100m3) (Fig. 6.12). 

 

Desde comienzos de julio se comenzó a detectar una exportación de individuos desde el 

Mar Menor hacia el Mar Mediterráneo. El día en el que se registró mayor abundancia en el 

Mar Mediterráneo, entre el sur del puerto de San Pedro y el norte de Cabo Palos, fue el 1 

de agosto (9.37 ± 7.34 ind/100m3), disminuyendo a fecha 21 de agosto hasta 0.60 ± 0.33 

ind/100m3. Se debe destacar que la exportación de individuos al Mediterráneo tuvo mayor 

incidencia en aquellos de mayor tamaño. 
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Figura 6.12. Distribución horizontal de la abundancia relativa (0-100% de la máxima abundancia 

registrada) de Cotylorhiza tuberculata en el Mar Menor. 
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7. Análisis y valoración del estado de los mecanismos 

ecosistémicos reguladores y del funcionamiento del sistema 

pelágico 
 

En el contexto del proceso de eutrofización y sus mecanismos reguladores es importante 

conocer la dinámica de los componentes del ecosistema pelágico que ayudan a mantener 

bajo control a las poblaciones del fitoplancton, por lo que en 2021 se inició una línea de 

estudio del zooplancton de menor tamaño y se ha continuado con la del plancton 

gelatinoso e ictioplancton que ya se había comenzado en la década de 1990, cuando 

nuestro grupo de investigación detectó y alertó por primera vez sobre el desajuste trófico 

y ambiental que estaba ocurriendo en el Mar Menor. 

 

El zooplancton gelatinoso del Mar Menor está compuesto, como se ha mencionado en el 

capítulo anterior, por diez especies diferentes, pero la mayoría de ellas no completa su ciclo 

de vida en el ecosistema y se encuentran clasificadas como marine stragglers o visitantes 

marinos frecuentes sensu Pérez-Ruzafa et al. (2019b) (Fernández-Alías et al., 2022). De este 

listado, y de aquellas que han cerrado su ciclo de vida en el Mar Menor, destacan por su 

abundancia y trascendencia tres especies de escifozoos, ya mencionadas en el capítulo 

anterior, A. solida C. tuberculata, y R. pulmo. Recientemente se ha incorporado una cuarta 

especie que también cierra su ciclo y ha dado lugar a proliferaciones, P. puctata.  

 

7.1. Fenología de los escifozoos en un contexto de eutrofización y cambio 

climático1 

 

En las últimas décadas ha surgido un interés por las poblaciones de zooplancton gelatinoso 

en parte acrecentado por la percepción de que las proliferaciones masivas de estos 

organismos han aumentado en frecuencia e intensidad (Brotz et al., 2012). Además de esto, 

la atención de los científicos puede explicarse debido a las interferencias de estas 

proliferaciones o blooms con actividades humanas, a la hipótesis de que su incremento se 

debe a la degradación antrópica de los océanos y a los servicios ecosistémicos que aporta 

el zooplancton gelatinoso, entre los que podemos nombrar el mantenimiento de la calidad 

de las aguas en procesos de eutrofización (Pérez-Ruzafa et al., 2002; Purcell et al., 2007, 

2013; Richardson et al., 2009). Sin embargo, hay una carencia generalizada de series 

 
1 La información correspondiente a este capítulo se ha publicado en: Fernández-Alías A., Molinero 
J.C., Quispe-Becerra J.I., Bonnet D., Marcos C. & Pérez-Ruzafa A., 2023. Phenology of scyphozoan 
jellyfish species in a eutrophication and climate change context. Marine Pollution Bulletin 194, 
115286. doi:10.1016/j.marpolbul.2023.115286 
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temporales de poblaciones de zooplancton gelatinoso de larga duración (Mitchell et al., 

2021). Además, para la comprobación de hipótesis sobre el papel del cambio climático y la 

eutrofización en el incremento de estas poblaciones existen limitaciones adicionales como 

son la disparidad de metodologías y unidades con las que se han recopilado los datos de 

las diferentes series temporales o la necesidad que ha existido en muchos estudios de 

aunar todos los grupos que componen el zooplancton gelatinoso (medusas verdaderas o 

escifozoos, ctenóforos, tunicados, hidrozoos, etc.) en un único grupo genérico (Condon et 

al., 2013). Este agrupamiento da como resultado un grupo heterogéneo en el que no se 

consideran las divergencias genéticas (Khalturin et al., 2019) y en el que se obvia que las 

proliferaciones masivas no ocurren de forma aleatoria, sino concentradas en la clase 

Scyphozoa (Hamner & Dawson, 2009) y, dentro de esta, en las especies de mayor tamaño 

que habitan en aguas templadas y poco profundas (Fernández-Alías et al., 2021). 

 

La existencia de ciclos de vida bipartitos en la mayoría de las especies de los escifozoos hace 

que los estudios fenológicos y aquellos que analizan las transiciones entre las diferentes 

etapas del ciclo vital sean factores clave en el entendimiento de las dinámicas 

poblacionales. Sin embargo, las dificultades impuestas por el pequeño tamaño y la 

fragilidad de sus cuerpos en sus primeras etapas de desarrollo han limitado el número de 

estudios de campo sobre su fenología. La fase bentónica, conocida como scyphistoma, se 

ha encontrado en muy pocas ocasiones en la naturaleza (Marques et al., 2019; van 

Walraven et al., 2020), los estudios sobre la dinámica de la fase éfira son igualmente 

escasos (Fernández-Alías et al., 2020; Leoni et al., 2021a) y menos frecuentes incluso son 

los estudios sobre la fijación de plánulas en el campo (Boughton et al., 2023). Como 

dificultad adicional, tanto las pesquerías como los estudios científicos han evitado zonas 

con proliferaciones masivas de escifozoos en fase medusa debido a la interferencia que las 

grandes acumulaciones de zooplancton gelatinoso suponen para el desarrollo normal de 

los trabajos (Mitchell et al., 2021). 

 

En consecuencia, la mayor parte del conocimiento sobre la fenología de los escifozoos ha 

sido generada mediante ensayos de laboratorio. La evidencia más clara que se obtiene en 

estos diseños experimentales es que la temperatura actúa como regulador del ciclo de vida, 

particularmente a través de su papel como inductor del proceso de estrobilación (Fuchs et 

al., 2014). Sin embargo, considerando únicamente Aurelia, el género de escifozoo más 

estudiado (Pitt et al., 2018), se puede encontrar un efecto asimétrico de la temperatura. 

Por ejemplo, el proceso de estrobilación en Aurelia aurita (Linnaeus, 1758) se ve 

beneficiado por inviernos largos y fríos (Loveridge et al., 2021), mientras que Aurelia 

coerulea von Lendenfeld, 1884 presenta un comienzo adelantado de la estrobilación y una 

mayor producción de éfiras tras un invierno cálido (Zang et al., 2022). La diferencia en la 

respuesta es incluso más pronunciada al considerar géneros diferentes.  

 

Otro factor que se debe tener en cuenta es la disponibilidad de alimento (Goldstein & 
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Steiner, 2020), dado que los pólipos pueden compensar el estrés fisiológico cuando se 

alimentan de presas enriquecidas en ácidos grasos poliinsaturados (Chi et al., 2019) y que 

tanto la calidad como la cantidad de alimento actúan como moduladores de la intensidad 

de la estrobilación en un régimen térmico apropiado (Schiariti et al., 2014; Goldstein & 

Steiner, 2020) o aumentando la supervivencia en la transición desde la fase éfira a la fase 

medusa (Chambel et al., 2016; Miranda et al., 2016).  

 

El efecto de la temperatura como director de la estacionalidad de los escifozoos sugerido 

por los experimentos de laboratorio también se ve reflejado en los trabajos de campo de 

poca duración (Fernández-Alías et al., 2020; Gueroun et al., 2020). Por el contrario, en los 

estudios de gran escala temporal existen irregularidades (años sin presencia de escifozoos, 

pero sin diferencias importantes en el régimen térmico) que ocultan el efecto de la 

temperatura sobre la estacionalidad, pero en los años en los que está presente la fase 

medusa esta mantiene un patrón estacional regular (van Walraven et al., 2015; Stone et 

al., 2019). Esto indica que la temperatura por sí misma es necesaria, pero no suficiente, 

para el correcto desarrollo de las poblaciones de escifozoos (Fernández-Alías et al., 2021). 

Las irregularidades registradas en las series temporales largas y la respuesta asimétrica de 

las diferentes especies de escifozoos desafían la hipótesis de que las proliferaciones de 

medusas verdaderas están aumentando como respuesta al cambio climático y a la 

eutrofización (Purcell et al., 2007, 2013; Richardson et al., 2009; Brotz et al., 2012; 

Fernández-Alías et al., 2021) y reflejan la necesidad de realizar estudios fenológicos sobre 

series temporales largas que abarquen múltiples especies. 

 

En este apartado se analizan los datos de las fases éfira y medusa de Aurelia solida, 

Cotylorhiza tuberculata y Rhizostoma pulmo recogidos por el sistema de monitorización del 

Mar Menor del grupo de investigación desde el año 1997. Es de destacar que la laguna es 

un ecosistema que reúne las condiciones por las que, de acuerdo con el marco teórico 

existente, se están viendo incrementadas en intensidad y cantidad las proliferaciones de 

los escifozoos. Por tanto, la disponibilidad de una serie temporal larga para estos 

organismos, en un ecosistema afectado por la eutrofización y la presión antrópica, todo 

ello en el contexto de un escenario de calentamiento global, permite abordar el efecto de 

estos factores sobre la biología y la dinámica poblacional de los escifozoos y el papel 

indicador de los mismos. 

 

La estacionalidad de estas especies se estudió por primera vez para los años 1996 y 1997 

(Pérez-Ruzafa, 1996, 1997; Fernández-Alías et al., 2020) y, a pesar de la existencia de años 

en los que alguna de las especies no prolifera y de la gran variabilidad interanual en sus 

abundancias, el patrón estacional se ha mantenido a lo largo de todo el periodo de 

monitorización del Mar Menor. Estas irregularidades, incluyendo las diferencias de 

abundancia y los años sin avistamientos de alguna de las especies, son comunes en los 

sistemas de monitorización de zooplancton gelatinoso de larga duración, pero en ellos, 
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igual que ocurre con el seguimiento realizado en este caso, la estacionalidad, en los años 

de proliferación, se mantiene de un año a otro (van Walraven et al., 2015; Stone et al., 

2019; Pestorić et al., 2021).  

 

7.1.1. Determinación de periodos ecológicos y de anomalía térmica y ciclos de vida de los 

principales escifozoos lagunares: Desarrollo de una metodología para el análisis de las 

proliferaciones de medusas 

 

Para el análisis de las poblaciones de medusas lagunares, y la formulación de su marco 

conceptual, puede ser útil recurrir a indicadores semicuantitativos que consideren la 

cobertura espacial (Lee et al., 2021) o la abundancia (Leoni et al., 2021b) como datos de 

entrada. De este modo con el fin de poder disponer de un sistema de alerta de cara a la 

toma de decisiones de gestión fundamentado en información estandarizada, aquí se 

propone la utilización de un índice (BI, Blooming Indicator Index) que permita detectar 

proliferaciones cada una de las especies de escifozoo que habitan en el Mar Menor, 

integrando la relación entre periodos ecológicos y de anomalía térmica con la variabilidad 

espacio-temporal de las poblaciones de las distintas especies.  

 

Dicho índice combina la abundancia y la cobertura espacial a través de la suma algebraica 

de sus componentes transformados (Ecuación 7.1). 

 

Ecuación 7.1.   𝐵𝐼 = 𝐴𝑏 + 𝑆𝐶 

 

El componente de abundancia (Ab) tiene un valor de 0 (abundancia inferior al 1% de la MRA 

(máxima abundancia promedio registrada)), 1 (abundancia entre el 1 y el 25% de MRA), 2 

(25-50% MRA), 3 (50-75% MRA) o 4 (> 75% MRA). La cobertura espacial (SC) es un indicador 

del porcentaje de estaciones de muestreo en los que una especie determinada se 

encontraba presente, adquiriendo un valor de 0 en la ausencia de la especie e 

incrementándose en una unidad, hasta un valor de 4, cada vez que se supera un intervalo 

de 25%. Por lo tanto, BI oscila entre 0 (ausencia de la especie) hasta 8 (cuando la 

abundancia y la cobertura espacial superan el percentil 75). 

 

Para la aplicación del índice y el análisis de la fenología de las especies y de las relaciones 

entre periodos ecológicos y de anomalía térmica se han utilizado los datos de abundancia 

de escifozoos, tanto en su fase éfira como en su fase medusa, la temperatura superficial 

del agua (SST, Sea Surface Temperature) y la concentración de clorofila a, recogidos por el 

sistema de monitorización en el interior del Mar Menor entre 1997 y 2021. La base de datos 

analizada comprende 257 campañas de monitorización, 5351 censos visuales de escifozoos 

y 4112 arrastres de red de zooplancton para la estima de las densidades de las fases 

medusa y éfira, respectivamente (Apartado 3.2.2). 
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La existencia de grandes huecos en la base de datos por la falta o las interrupciones del 

sistema de monitorización (Fernández-Alías et al., 2023) impide el uso de SST para el cálculo 

de los diferentes periodos de anomalía térmica. Por ello, se han utilizado los datos de 

temperatura del aire de la estación meteorológica de San Javier proporcionados por la 

Agencia Estatal de Meteorología (AEMET), con carácter diario, desde el 1 de enero de 1997 

hasta el 31 de diciembre de 2021. La correlación existente entre la medición in situ de SST 

y la temperatura del aire se ha obtenido por medio de un modelo de regresión lineal en R. 

Adicionalmente, se han recopilado las mediciones SST realizadas por el satélite MODIS-

Aqua (https://neo.gsfc.nasa.gov/), con una periodicidad mensual (julio 2002-diciembre 

2021) y resolución espacial de 0.1 grados, para su utilización como segundo medio de 

aproximación a la medición in situ de SST. La correlación entre las mediciones vía satélite e 

in situ se ha determinado igualmente por medio de un modelo de regresión lineal en R. 

Utilizando tanto la medición satélite como la temperatura del aire como aproximaciones a 

la SST real, se ha eliminado la estacionalidad y calculado la anomalía térmica mensual. A 

continuación, los periodos de anomalía térmica se han calculado utilizando las funciones 

breakpoint y empirical fluctuation process (efp) tipo ordinary least square cumulative sum 

(OLS-CUSUM) en el paquete ‘strucchange’ de R (Zeileis et al., 2002, 2003; Zeileis, 2006).  

 

7.1.1.1. Periodos ecológicos y de anomalía térmica en el Mar Menor 

 

El análisis efp indica que hay un cambio estructural en la anomalía térmica acumulada al 

superar los límites (p<0.05) de la hipótesis nula de «ausencia de cambio estructural» (Fig. 

7.1). El análisis breakpoint sobre la anomalía térmica de la temperatura del aire confirma 

la existencia de un cambio estructural y revela la existencia de tres periodos diferenciados 

de anomalía térmica durante el periodo 1997-2021. El primer periodo, comprendido entre 

enero de 1997 y junio de 2007 (diciembre 2006-septiembre 2008 como intervalo de 

confianza), se caracteriza por un incremento negativo en la anomalía térmica acumulada. 

El segundo periodo, que finaliza en marzo de 2011 (octubre 2010-mayo 2011 como 

intervalo de confianza), se caracteriza por un incremento negativo brusco en la anomalía 

térmica acumulada. El tercer periodo se caracteriza por un incremento positivo en la 

anomalía térmica acumulada (Fig. 7.1). El análisis de anomalía SST medida por satélite 

corrobora estas observaciones. 
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Figura 7.1. Periodos de anomalía térmica. Las líneas horizontales indican la anomalía térmica 
mensual (gris), la anomalía térmica acumulada tipo OLS-CUSUM (negro) y los límites del proceso 
empírico de fluctuación (p<0.05, rojo). Las líneas verticales discontinuas indican los puntos de 
rotura (breakpoints) y las áreas en azul indican los intervalos de confianza (95%) de estos 
breakpoints. 

 

Desde el punto de vista ecológico, pueden distinguirse dos periodos debido a la transición 

desde un régimen de baja concentración de clorofila a hasta un régimen de concentración 

elevada. Antes de 2016, los promedios mensuales de concentración de clorofila a 

alcanzaron valores superiores a 2 μg/l únicamente en el 14.7% de los meses, 

estableciéndose el máximo en 6.2 μg/l en abril de 2010. Desde 2016, las proliferaciones de 

fitoplancton aumentaron en frecuencia (el 54.1% de los meses muestreados presentaron 

una concentración promedio de clorofila a superior a 2 μg/l) e intensidad (el 21.2% de los 

meses muestreados presentaron una concentración promedio de clorofila a superior a la 

registrada en abril de 2010) (Fig. 7.2).  

Consecuentemente, se debe destacar la existencia de dos estados ecológicos diferenciados 

durante el proceso de eutrofización del Mar Menor en el periodo estudiado: uno de 

mantenimiento de la homeostasis o pre-crisis distróficas (1997-2015) y otro marcado por 

crisis distróficas frecuentes y caracterizado, principalmente, por una elevada concentración 

de clorofila a (2016-2021) (Pérez-Ruzafa et al., 2019a; Mercado et al., 2021; Fernández-

Alías et al., 2022). 
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Figura 7.2. Dinámica de la concentración de clorofila a y la temperatura superficial del mar (SST). 
Las áreas sombreadas se corresponden con los diferentes periodos de anomalía térmica (azul, 
violeta y naranja – periodos 1, 2 y 3) y periodos ecológicos (amarillo – precrisis distróficas; verde – 
crisis distróficas). Las áreas blancas verticales indican discontinuidades de la base de datos. 
 

 

7.1.1.2. Fenología y ciclos de vida de las tres especies de escifozoos principales del Mar 

Menor 

 

Combinando todos los datos disponibles, se han reconstruido los ciclos de vida de cada una 

de las especies de escifozoos estudiadas en la laguna costera del Mar Menor. Con este 

propósito, se ha considerado que el momento de detección de las éfiras en la columna de 

agua es indicativo de un evento de estrobilación próximo en el tiempo. 

 

Para estudiar la fenología de las diferentes especies se ha desarrollado una estrategia 

multietapa basada en la asociación de cada fase del ciclo de vida y de cada clase de talla de 

la fase medusa a intervalos específicos de variables ambientales. En primer lugar, la 

asociación de cada etapa y clase de talla a un intervalo térmico se ha determinado por 

medio de una modificación del método de Perry & Smith (1994) de distribuciones de 

frecuencias acumuladas (CFD, Cumulative Frequency Distribution). De forma simplificada, 

esta metodología enfrenta la curva CFD sin ponderar de una determinada variable 

ambiental frente a la curva CFD de esa misma variable ponderada por la abundancia de una 

determinada especie. El crecimiento análogo de las dos curvas de frecuencia acumulada 

indica una distribución homogénea de la especie en todo el rango de la variable ambiental, 

mientras que las diferencias de pendiente indican que la especie se encuentra asociada con 

un intervalo determinado de dicha variable. 
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Ecuación 7.2.   f(𝑡) =
1

𝑛
∑ 𝐼(𝑥𝑖)𝑛

𝑖=1  

 

Ecuación 7.3.   𝐼(𝑥𝑖) = {
1,   𝑥𝑖 < 𝑡

0,  𝑒𝑛 𝑐𝑢𝑎𝑙𝑞𝑢𝑖𝑒𝑟 𝑜𝑡𝑟𝑜 𝑐𝑎𝑠𝑜
 

 

Ecuación 7.4.   𝑔(𝑡) =
1

𝑛
∑

𝑦𝑖×𝐼(𝑥𝑖)

∑ 𝑦𝑖
𝑛
1

𝑛
𝑖=1  

 

La Ecuación 7.2 indica cómo se construye la curva CFD de una variable ambiental sin 

ponderar: “n” es el número total de observaciones, “xi” es el valor de la variable ambiental, 

e “I(xi)” es una función indicadora (Ecuación 7.3) en la que “t” representa un índice que 

cubre la totalidad del rango de la variable ambiental en un tamaño de intervalo ajustado a 

la resolución deseada. En este análisis, en el que SST oscila entre un mínimo de 9.19ᵒC y un 

máximo de 31.5ᵒC, se ha fijado el intervalo de “t” en 1ᵒC entre 9 y 32ᵒC. Por lo tanto, I(xi) 

para un “t” determinado se corresponde con el número de datos, número de censos 

visuales o arrastres de red, para los que la variable ambiental registra un valor comprendido 

por el intervalo. La Ecuación 7.4 indica cómo se pondera la curva CFD de acuerdo con la 

abundancia de la especie; en ella, “yi” es el sumatorio de las abundancias de la especie 

dentro de un determinado intervalo de la variable estudiada. 

 

Para comprobar si las diferencias de pendiente entre la curva ponderada y sin ponderar 

indican una asociación significativa a una temperatura o rango térmico concretos, la 

máxima diferencia entre f(t) y g(t), Dmax = max|𝑔(𝑡) − 𝑓(𝑡)| se contrasta frente a las 

diferencias obtenidas en reconstrucciones de las dos funciones realizadas por el método 

de bootstrap. En cada iteración o reconstrucción de la curva se realiza un barajado de los 

datos con los que se construyen f(t) y g(t) y cada uno de los pares |𝑔(𝑡) − 𝑓(𝑡)| obtenidos 

se compara con el valor Dmax. Se han realizado 1000 reconstrucciones de cada curva y, como 

estas estaban construidas en 23 pasos o intervalos, se han llevado a cabo las 23000 

comparaciones de diferencias obtenidas aleatoriamente frente a Dmax. Que la asociación 

de la especie a un intervalo concreto sea significativa implica que su distribución no es 

homogénea y que el valor de Dmax será, necesariamente, superior a las diferencias 

aleatorias generadas en las reconstrucciones de la curva. La hipótesis nula es una ausencia 

de diferencias entre Dmax y las diferencias obtenidas entre los pares resultantes de 

reconstrucciones aleatorias y, por tanto, la ausencia de asociación a ningún rango de la 

variable ambiental estudiada. 

 

Este procedimiento se ha aplicado a las dos etapas del ciclo de vida analizadas y a las cuatro 

clases de talla de la fase medusa de las tres especies de escifozoos presentes en el Mar 

Menor en cada uno de los periodos estudiados: la base de datos completa, los dos periodos 

con diferente estatus ecológico por la eutrofización y los tres periodos de anomalía térmica. 
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Dentro de los periodos de anomalía térmica, el primero termina entre diciembre de 2006 

y septiembre de 2008, con junio de 2007 como fecha más probable para su finalización. En 

la base de datos analizada, la recolección de la abundancia de escifozoos se interrumpe 

entre 1997 y 2006 (Fernández-Alías et al., 2023) y, debido a esto, para el análisis estadístico 

se han considerado como datos correspondientes al primer periodo de anomalía térmica 

únicamente aquellos pertenecientes al año 1997, incluyéndose 2007 y 2008 en el segundo 

periodo. El periodo 2 termina entre octubre de 2010 y mayo de 2011, con marzo de ese 

año como la fecha más probable. Debido a la estacionalidad de las especies (Fernández-

Alías et al., 2020), el año 2011 se ha incluido dentro del tercer periodo de anomalía térmica. 

 

En segundo lugar, siguiendo el principio de la asociación térmica, se ha comprobado si ha 

ocurrido alguna modificación significativa en la asociación a intervalos de temperatura 

entre diferentes periodos y dentro de cada etapa del ciclo de vida. Esto se ha realizado, 

dentro de cada fase del ciclo de vida, calculando la diferencia máxima entre curvas g(t) por 

pares de periodos y contrastando esta diferencia con las obtenidas en reconstrucciones por 

bootstrap de las curvas. La hipótesis nula indica una ausencia de diferencia en la asociación 

térmica entre periodos mientras que la hipótesis alternativa indica una modificación 

significativa en la asociación térmica. 

 

Finalmente, para comprobar si la transición del estado ecológico del Mar Menor, desde un 

régimen de baja concentración de clorofila a hasta un régimen de alta concentración, ha 

modificado la fenología de los escifozoos, se ha estudiado la asociación entre la abundancia 

de medusas verdaderas, tanto en fase éfira como medusa, y la clorofila a en cada una de 

las especies y periodos. La concentración de clorofila a ha oscilado entre un mínimo de 0 

μg/l hasta un inusual máximo, registrado solo en dos estaciones durante un evento de crisis 

distrófica, de 107 μg/l. Todos los intervalos de concentración de clorofila a por debajo de 

25 μg/l se han muestreado al menos en dos ocasiones, mientras que por encima de esta 

concentración existen intervalos con una o cero muestras. Debido a esto, se ha fijado la 

longitud del intervalo en 1 μg/l para todas las concentraciones por debajo de 25 μg/l y se 

han agrupado todas las muestras por encima de ese valor en un intervalo final.  

 

Este procedimiento permite la determinación de umbrales para la aparición de éfiras 

(estrobilación), para la aparición de los juveniles de la fase medusa (transición éfira-

medusa) y el límite de tolerancia térmica de los ejemplares adultos. Del mismo modo, 

cuando se aplica en bases de datos de larga duración en las que aparecen diferentes 

periodos térmicos o ecológicos, la comparación entre periodos comprueba si el 

calentamiento global o los procesos de eutrofización modifican la respuesta fenológica de 

las especies. Integrando la información obtenida, se han reconstruido los ciclos de vida de 

las tres especies de escifozoo estudiadas en el Mar Menor. Además, se ha complementado 

esta reconstrucción con gráficos de la talla promedio de la umbrela y de SST usando 

descriptores clásicos de las poblaciones de medusas verdaderas (Lee et al., 2021; Leoni et 
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al., 2021b).  

 

Estos descriptores son los días de la primera observación, del comienzo de la proliferación, 

del pico de la proliferación, del final de la proliferación y de la última observación de 

ejemplares de la proliferación anual, correspondientes con > 0, ≥ 15, ≥ 50, ≥ 85, y el 100% 

de la curva acumulada del BI (Blooming Indicator Index) anual. Para C. tuberculata y R. 

pulmo, los gráficos se han construido utilizando los datos de la totalidad de las poblaciones 

registradas (1997-2021). En el caso de A. solida se han excluido de las representaciones las 

poblaciones de los años entre 2006 y 2011 debido a que, durante este periodo, la especie 

o bien estuvo ausente o bien experimentó una mortandad masiva en la fase éfira o en la 

clase de talla de 0 a 5 cm. 

 

Junto a los ciclos de vida de las tres especies de escifozoos estudiadas en el Mar Menor, 

para describir la fenología y variabilidad entre periodos, se muestran los valores de SST y el 

tamaño medio de los ejemplares de las poblaciones los días de la primera observación (>0% 

del acumulado anual del BI), comienzo de la población (≥ 15% del acumulado anual de BI), 

pico de la población (≥50% del acumulado anual de BI), final de la población (≥85% del 

acumulado anual de BI) y última observación (100% del acumulado anual de BI) de cada 

una de las especies. También se presenta la asociación térmica de cada una de las etapas 

del ciclo de vida de las diferentes especies en el periodo 1997-2021 (tabla 7.1) y la 

comparación de esta asociación entre los diferentes periodos para cada especie y fase del 

ciclo vital (tabla 7.2).  

 

Tabla 7.1. Presencia y asociación a un rango térmico de cada especie y etapa del ciclo vital con el p-
valor de la asociación en el periodo de estudio (1997-2021). La columna de medusa aúna los datos 
de las cuatro clases de talla para cada especie. Los números en negrita indican una asociación 
significativa con el rango térmico indicado. 

 Éfira Medusa 

Cotylorhiza tuberculata   

Rango de presencia ( ̊C) 9.7‐30.1  10.3‐31.5 

Asociación térmica ( ̊C) 27‐29 25‐30 

p‐valor  .  8  .  4 

Aurelia solida   

Rango de presencia ( ̊C) 9.2‐29.0 9.5‐29.5 

Asociación térmica ( ̊C) 10‐17  

p‐valor  .  4 0.167 

Rhizostoma pulmo   

Rango de presencia ( ̊C) 9.3‐29.6 9.5‐31 

Asociación térmica ( ̊C)  23‐29 

p‐valor 0.175  .  5 
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Tabla 7.2. Comparación de la asociación térmica entre periodos para las fases éfira (debajo de la 
diagonal) y medusa (sobre la diagonal) de cada una de las especies de escifozoos objeto de estudio. 

Cotylorhiza tuberculata 

Medusa 

Éfira 

Completo Periodo 1 Periodo 2 Periodo 3 Precrisis Crisis 

Periodo completo  0.233 0.4 0.534 0.598 0.35 

Periodo 1 0.125  0.24 0.194 0.265 0.142 

Periodo 2 0.057  . 3   0.4 0.48 0.352 

Periodo 3 0.379 0.092 0.056  0.5 0.428 

Precrisis  0.782 0.124  . 48 0.366  0.296 

Crisis  0.086 0.087 0.279 0.057 0.093  

Aurelia solida 

Medusa 

Éfira 

Completo Periodo 1 Periodo   Periodo 3 Precrisis Crisis 

Periodo completo  0.058   0.705 0.198 0.405 

Periodo 1 0.315    0.061 0.107 0.072 

Periodo 2 0.265 0.153   .     .     .    

Periodo 3 0.355 0.313 0.142  0.194 0.44 

Precrisis  0.642 0.326 0.25 0.42  0.098 

Crisis  0.069 0.052 0.189 0.082  . 48  

Rhizostoma pulmo 

Medusa 

Éfira 

Completo Periodo 1 Periodo 2 Periodo 3 Precrisis Crisis 

Periodo completo  0.186 0.304 0.422 0.67 0.171 

Periodo 1 0.098  0.321 0.092 0.266 0.153 

Periodo 2 0.232  .  9  0.251 0.308 0.244 

Periodo 3 0.353 0.133 0.245  0.362 0.274 

Precrisis  0.667 0.154 0.228 0.312  0.13 

Crisis   .      0.064  . 35  .     

 

 

A) Cotylorhiza tuberculata 

Cotylorhiza tuberculata, conocida como medusa huevo frito, es una de las especies 

prolíficas más comunes del Mediterráneo (Enrique-Navarro et al., 2021) y cuenta con 

poblaciones estables en ecosistemas semiconfinados como la bahía de Vlyho en Grecia 

(Kikinger, 1992) o la propia laguna del Mar Menor (Pérez-Ruzafa et al., 2002; Fernández-

Alías et al., 2020). La estacionalidad y el comportamiento de la especie en ambos 

ecosistemas tiene muchas similitudes: la fase medusa aparece entre junio y julio y los 

ejemplares mantienen un crecimiento continuado durante los meses de verano y otoño 

para alcanzar un tamaño de hasta 42.1 cm en menos de 6 meses (Kikinger, 1992; 

Fernández-Alías et al., 2020). Los ejemplares adultos liberan las plánulas a la columna de 

agua desde final de verano y mantienen esta liberación de forma continuada durante el 

otoño, situándose la temperatura óptima para la fijación de las plánulas entre los 23 y los 
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25ᵒC (Kikinger, 1992; Astorga et al., 2012; Franco, 2016). Tras la fijación de las plánulas y el 

desarrollo de los pólipos, estos incorporan las zooxantelas simbiontes (Astorga et al., 2012), 

colonizan el sustrato disponible por reproducción asexual y se preparan para un proceso 

de estrobilación que será disparado por el incremento térmico primaveral (Kikinger, 1992; 

Prieto et al., 2010; Fernández-Alías et al., 2020). La supervivencia invernal de los pólipos 

podría ser uno de los puntos clave para el desarrollo de las proliferaciones masivas de esta 

especie ya que, en los experimentos de laboratorio de Prieto et al. (2010), se ha observado 

una gran mortandad en esta fase del ciclo de vida cuando la temperatura es inferior a los 

9ᵒC.  

 

En el Mar Menor, las temperaturas más críticas (SST entre 9 y 10ᵒC) se alcanzan anualmente 

durante menos de 15 días al año y, de acuerdo con su tasa de supervivencia (Prieto et al., 

2010), los pólipos deberían mantener una densidad suficiente como para no comprometer 

la viabilidad de la floración estival. Durante el invierno se han encontrado, eventualmente, 

éfiras de C. tuberculata, pero estas no han derivado en la aparición de la fase medusa (Fig. 

6.8) dado que su desarrollo se inhibe cuando la temperatura del agua se encuentra por 

debajo de los 20ᵒC (Astorga et al., 2012). Las éfiras de C. tuberculata aparecen en el Mar 

Menor después de un evento de estrobilación importante a final de primavera y durante el 

verano, cuando se alcanza una SST entre 17-24 y 29ᵒC. Esta estrobilación puede, 

eventualmente, prolongarse con la limitación de temperatura anteriormente mencionada 

(Figs. 7.3 y 7.4; tabla 7.1). Durante el pico de temperatura veraniego, los ejemplares en fase 

medusa experimentan un crecimiento continuo que desemboca en la liberación de las 

plánulas y la mortalidad masiva de la fase medusa al finalizar el otoño (Fig. 7.4a).  

 

De acuerdo con los principales descriptores de las poblaciones, la primera observación de 

C. tuberculata (> 0% del acumulado anual de BI) ocurre con una temperatura entre 26.5 y 

29.5ᵒC y un tamaño promedio de campana de 5 a 12.8 cm. El comienzo de la población 

(≥15% del acumulado anual de BI) se registró con temperaturas entre 27.2 y 29.3ᵒC, con 

tallas entre 6.8 y 15 cm. El pico de la población (≥ 50% del acumulado anual de BI) tuvo 

lugar con posterioridad a una reducción en la temperatura (25.3-28.2ᵒC) y un crecimiento 

del tamaño (9.9-20.8 cm). El final de la población (≥85% del acumulado anual de BI) se 

registró entre 16.4 y 25.0ᵒC y tamaños de 13.1 a 24.9 cm. La última observación de 

ejemplares de C. tuberculata (100% del acumulado anual de BI), dependiendo de la 

longevidad de los adultos y las transiciones tardías de éfira a medusa, tuvo lugar en tallas 

de 5 a 25 cm y con temperaturas entre 12.6 y 20.5ᵒC (Fig. 7.3a). 

 

El tiempo promedio de transición, desde que se libera la fase éfira hasta que esta alcanza 

la fase medusa, registrado a lo largo del sistema de monitorización del Mar Menor es de 

68.36 ± 9.83 días (media ± error estándar), con un mínimo de 26 días y un máximo de 139. 

Bajo condiciones de laboratorio, se ha conseguido obtener la fase medusa incluso en 

periodos inferiores a los 26 días cuando la temperatura es elevada (Astorga et al., 2012) y 
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esto podría explicar una ausencia de detecciones de la fase éfira o que la abundancia de 

éfiras sea menor que la de ejemplares en fase medusa en los años 2012, 2017, 2018, 2020 

y 2021 (Fig. 7.5). En los años en los que la densidad de éfiras era superior a la de ejemplares 

en fase medusa, y asociando esta reducción de abundancia a una mortalidad del estado 

larvario, se puede estimar que la mortalidad oscila entre un máximo del 100% en las 

estrobilaciones invernales hasta un mínimo del 3.73% (año 2011), con un promedio de 

69.63 ± 14.16%. Finalmente, y de acuerdo con los experimentos de Astorga et al. (2012), se 

ha detectado un umbral que impide la transición desde la fase éfira a la fase medusa en 

temperaturas inferiores a los 25ᵒC (tabla 7.1; Fig. 7.4). 

 

B) Aurelia solida 

La medusa luna o Aurelia solida (Fernández-Alías et al., 2023b) se encuentra presente en el 

Mar Menor en su fase medusa desde invierno hasta verano, pudiendo comenzar la 

temporada entre diciembre y marzo y desapareciendo, de forma general, al finalizar junio 

(Figs. 6.8, 7.4, 7.5). Esta estacionalidad coincide con la detectada para esta especie en la 

laguna de Bizerta en Túnez (Gueroun et al., 2020). Desde el momento de su aparición, 

normalmente con una temperatura alrededor de los 15.7ᵒC, y hasta final de abril o 

comienzo del mes de mayo (SST de 21.7ᵒC) se registra un crecimiento de los ejemplares en 

fase medusa para, posteriormente, reducirse el tamaño promedio de la campana. Durante 

este periodo de crecimiento, A. solida depreda sobre una amplia variedad de grupos 

zooplanctónicos (Gueroun et al., 2020) y diatomeas en preparación para la reproducción 

sexual y la liberación de las plánulas. En el muestreo de zooplancton que se realizó desde 

junio de 2020 hasta septiembre de 2021 se encontraron plánulas de A. solida entre los 

meses de marzo y junio, momento en el que los ejemplares acababan de alcanzar su 

máximo tamaño promedio y comenzaban a reducirse los diámetros de sus umbrelas. Esta 

reducción, que se observó también en el análisis del año de referencia, 1997 (Fernández-

Alías et al., 2020), se ha mantenido de forma consistente durante los años en que la especie 

ha estado presente en el Mar Menor (Fig. 7.5), y se ha observado en otras localizaciones 

geográficas (Gueroun et al., 2020) y en diversas especies del género Aurelia (Möller, 1980; 

Toyokawa, 2000; Bonnet et al., 2012). Se han propuesto varias explicaciones para esta 

regresión en el tamaño de los ejemplares, incluyendo una inanición provocada por la 

extrusión de filamentos gástricos durante la liberación de las plánulas (Spangenberg, 1965), 

determinismo genético o parasitismo (Möller, 1980). 

 

Los pólipos de A. solida, y de forma general en todas las especies de este género, tienen 

una gran plasticidad termohalina en términos de supervivencia y mantenimiento de la 

reproducción asexual (Schäfer et al., 2021), pero, por el contrario, el proceso de 

estrobilación presenta una fuerte regulación térmica. En experimentos de laboratorio se 

ha comprobado que, en ausencia de fluctuaciones térmicas, la liberación de éfiras por parte 

de los pólipos de A. solida es prácticamente inexistente, y, cuando ocurre, estas presentan 

deformaciones (Schäfer et al., 2021). En la naturaleza, y particularmente en un ecosistema 



117 

 

 

semiconfinado, donde las oscilaciones térmicas se producen con carácter anual e incluso 

diario, el proceso de liberación de éfiras en A. solida se registra con posterioridad a los 

descensos térmicos (Fernández-Alías et al., 2020; Gueroun et al., 2020).  

 

En el Mar Menor, las éfiras de A. solida comienzan a detectarse en el mes de noviembre 

con posterioridad a un descenso térmico de, aproximadamente, 10ᵒC entre septiembre y 

noviembre (Fig. 4.5), y pueden encontrarse hasta marzo; traduciéndose, por tanto, en una 

presencia entre los 10 y los 17ᵒC (tabla 7.1). Asimismo, se ha detectado un umbral para la 

transición de la fase éfira a la fase medusa que impide que esta ocurra cuando la 

temperatura supera los 19.5ᵒC (Fig. 7.4b). También se debe resaltar que, aunque no existen 

diferencias significativas entre periodos en el desencadenamiento del proceso de 

estrobilación, las mortandades masivas de éfiras o de juveniles de medusa de talla 0 a 5 cm 

pueden impedir el desarrollo habitual de la población (tabla 7.2). La fase medusa crece 

desde su aparición en invierno, a lo largo de primavera, hasta que la SST alcanza los 21.7ᵒC. 

Superada esa temperatura, las plánulas son liberadas y la fase medusa experimenta una 

reducción en la talla y una mortandad masiva entre los 24.5 y los 29ᵒC.  

 

La transición de la fase éfira a la fase medusa ocurre en el Mar Menor en un plazo que oscila 

entre los 11 y los 153 días (promedio de 71.5 ± 16.95 días; Fig. 7.5). La ratio de mortalidad 

de las éfiras en los años en que su abundancia es superior a la de la fase medusa oscila 

entre el 74.01% y el 100% con un promedio de 92.17± 3.33%.   

 

Los gráficos de cajas y bigotes para A. solida se han construido dejando fuera las 

poblaciones del periodo 2 y del año 2011, dado que presentaron un comportamiento 

significativamente diferente (tabla 7.2). La primera observación de esta especie se registró 

con temperaturas entre 12.5 y 17.5ᵒC y con un tamaño promedio de los ejemplares entre 

2.5 y 9.3 cm. El comienzo de la proliferación tuvo lugar con temperaturas entre 14.0 y 

20.7ᵒC y tallas entre 3.1 y 9.7 cm. El pico de la población se alcanzó con temperaturas de 

17.9 a 23.6ᵒC y tamaños promedio de 11 a 14.5 cm. El declive de la población coincide con 

una reducción del tamaño y un incremento de la SST durante el verano. Es decir, el final de 

la proliferación y la última observación de un ejemplar ocurren con tamaños en el intervalo 

de 7.4-12.8 cm y 3.0 a 10.5 cm, respectivamente, y temperaturas en el intervalo de 23.4-

26.1ᵒC (final) y 27.0-29.3ᵒC (última) (Figs. 7.3c, d). 

 

C) Rhizostoma pulmo 

La especie conocida como aguamala, R. pulmo, es un escifozoo común en las zonas costeras 

y semiconfinadas de los mares Negro y Mediterráneo (Fuentes et al., 2011; Leoni et al., 

2021a, b). En su fase medusa, es capaz de sobrevivir a lo largo del invierno y, por tanto, de 

encontrarse presente durante todo el año (Fig. 6.8, 7.5 y 7.6; Fernández-Alías et al., 2020; 

Pestorić et al., 2021), pero su pico poblacional ocurre entre abril y agosto (Leoni et al., 

2021a, b). La aparición de los juveniles de medusa se encuentra asociada con una 
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temperatura mínima de 21ᵒC (tabla 7.1), pero puede ocurrir con valores desde 18.78ᵒC en 

el Mar Menor (Fig. 7.3) donde crecen hasta superar un diámetro de campana de 40 cm 

(Fernández-Alías et al., 2020; Leoni et al., 2021a). La existencia de múltiples cohortes de R. 

pulmo con parámetros de crecimiento y mortalidad diferentes y la capacidad de los adultos 

para, eventualmente, sobrevivir al invierno (Fernández-Alías et al., 2020; Leoni et al., 

2021a) genera una gran dispersión en las tallas y temperaturas a las que se han registrado 

las desapariciones de las diferentes poblaciones anuales (Fig. 7.3). 

 

Los resultados de los análisis del índice gonadosomático sugieren que R. pulmo posee un 

periodo reproductivo más extenso que las otras dos especies analizadas, ya que tanto C. 

tuberculata como A. solida sufren una mortalidad masiva tras la reproducción sexual 

(Fernández-Alías et al., 2020). En esta especie, la colonización del sustrato sólido por parte 

de los pólipos generados tras la fijación de las plánulas tiene lugar por medio de la 

formación de podocistos (Fuentes et al., 2011; Schiariti et al., 2014).  La estrobilación se ve 

disparada por fluctuaciones térmicas, tanto ascensos como descensos (Fernández-Alías et 

al., 2020), las cuales, en ecosistemas semiconfinados con gran variabilidad, se producen en 

múltiples ocasiones y, debido a que la estrobilación en esta especie tiene carácter polidisco 

(Fuentes et al., 2011), puede dar lugar a la sucesión de múltiples cohortes (Fernández-Alías 

et al., 2020; Leoni et al., 2021a).  

 

En el análisis a gran escala temporal se observa que el reclutamiento de éfiras puede ocurrir 

a lo largo de todo el año y que esta etapa no muestra una afinidad particular por ninguna 

temperatura, pero la transición desde la fase éfira a la fase medusa sí presenta una 

regulación térmica, viéndose bloqueada por debajo de los 21ᵒC (tabla 7.1; Fig. 7.4). En esta 

especie, la existencia de múltiples cohortes, el reclutamiento continuo de éfiras y la 

posibilidad de perder alguno de los picos de estrobilación en los muestreos (Leoni et al., 

2021a) dificulta la determinación del tiempo necesario para completar la transición éfira-

medusa, pero, en los datos que se han manejado sobre el Mar Menor con frecuencia 

semanal de muestreo, se ha estimado que el tiempo necesario oscila entre 27 y 53 días. La 

fase medusa crece durante el final de la primavera y el verano. Tras concluir esa estación, 

la mayoría de los ejemplares desaparecen de la columna de agua, pero algunos individuos 

sobreviven al invierno, pudiendo encontrarse ejemplares adultos durante todo el año. 

 

La primera aparición de R. pulmo se registró entre 18.8 y 25.7ᵒC y tamaños de 5 a 14.8 cm. 

La proliferación comienza con una SST de 22.3 a 27.9ᵒC y tallas promedio de 13.87 a 22.78 

cm. El pico de la proliferación, cuando la población presenta un tamaño de 15.3 a 22.5 cm, 

ocurre con una SST de 25.7 a 29.0ᵒC. El final de la proliferación tiene lugar entre 13.4 y 

28.1ᵒC con tallas comprendidas entre 13.7 y 25.8 cm. La última observación se registra con 

una SST entre 11.6 y 26.2ᵒC, y tamaños en el intervalo de 15 a 34.2 cm (Figs. 7.3e, f). 
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Figura 7.3. Diagrama de cajas y bigotes de SST (a, c, e) y diámetro promedio de la umbrela de los 
ejemplares (b, d, f) durante el desarrollo de las poblaciones (primera observación, comienzo, pico 
y final de la proliferación, última observación de ejemplares) de Cotylorhiza tuberculata (a, b), 
Aurelia solida (c, d) y Rhizostoma pulmo (e, f) a lo largo de todo el periodo de estudio (1997–2021). 
Las poblaciones de A. solida de los años 2006 a 2011 se han excluido debido a la ausencia de la fase 
medusa o a la mortalidad masiva en la clase de tamaño 0-5cm. 
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Figura 7.4. Ciclo de vida de a) Cotylorhiza tuberculata, b) Aurelia solida y c) Rhizostoma pulmo en la 
laguna costera del Mar Menor (tomada de Fernández-Alías, 2024). 
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Figura 7.5. Dinámica de los escifozoos C. tuberculata, A. solida y R. pulmo en sus fases medusa y 
éfira. Las áreas sombreadas se corresponden con los diferentes periodos de anomalía térmica (azul, 
violeta y naranja – periodos 1, 2 y 3) y periodos ecológicos (amarillo – precrisis distróficas, verde – 
crisis distróficas). Las áreas blancas verticales indican discontinuidades de la base de datos. 
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En conjunto, las tres especies de escifozoos estudiadas poseen una gran plasticidad y son 

detectadas en un amplio rango de temperaturas, tanto en la fase éfira como en todas las 

clases de talla de la fase medusa. Sin embargo, y a pesar de esta plasticidad, su presencia 

no es homogénea a lo largo de todo el rango térmico y se pueden detectar asociaciones a 

determinados intervalos.  

 

La fase éfira de C. tuberculata se asocia con el intervalo de 27 a 29ᵒC y la fase medusa con 

el intervalo 25 a 30ᵒC (tabla 7.1), sin presentar modificaciones significativas entre los 

diferentes periodos (tabla 7.2).  

 

Las éfiras de A. solida se asocian con una SST en el rango de los 10 a los 17ᵒC, pero no 

aparece ninguna asociación de la fase medusa (tabla 7.1). La fase medusa de esta especie 

sí presenta, por el contrario, un comportamiento significativamente diferenciado durante 

el segundo periodo de anomalía térmica (tabla 7.2). En ese periodo, las éfiras no estaban 

particularmente asociadas con ningún rango térmico, pero el patrón de estrobilación no 

difiere de los otros periodos (tabla 7.2). Por el contrario, la transición de éfira a medusa y 

el desarrollo de esta última fase no tienen lugar durante este periodo; es decir, la 

estrobilación no dio lugar a la aparición de medusas, y cuando se produjo esta transición 

éfira-medusa, las medusas fueron incapaces de desarrollarse (Fig. 7.5). Además, hay que 

resaltar que la aparición de la fase éfira de A. solida se ha registrado mayoritariamente 

después del descenso térmico otoñal (Figs. 7.5 y 7.7), pero que un importante evento de 

estrobilación tuvo lugar en abril de 2020 con el incremento primaveral de temperaturas, 

modificando ligeramente el patrón de estrobilación durante el periodo de crisis distróficas. 

 

En el caso de R. pulmo, únicamente la fase medusa mostró una asociación con SST entre 

los 23 y los 29ᵒC (tabla 7.1). Las comparaciones entre periodos no detectaron cambios 

significativos durante la fase medusa, pero la fase éfira se comportó de forma 

significativamente diferente durante el periodo de crisis distróficas, asociándose durante 

ese periodo con la temperatura de 12 a 20ᵒC (tabla 7.2). 

 

7.1.1.3. Dinámica espaciotemporal de los escifozoos y variabilidad de las proliferaciones de 

escifozoos 

 

Las tres especies de escifozoos monitorizadas en el Mar Menor han presentado diferentes 

patrones espaciotemporales y de proliferación tanto en su fase medusa como en la fase 

éfira, así como una gran variabilidad interespecífica e interanual. Con respecto al patrón 

temporal, se observa una segregación de las tres especies estudiadas durante el año. A. 

solida se encuentra presente en la columna de agua desde enero hasta junio, siendo 

reemplazada posteriormente por C. tuberculata, que está presente desde junio hasta 
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diciembre. R. pulmo es capaz de sobrevivir al invierno y puede encontrarse en el ecosistema 

durante todo el año, pero las mayores abundancias de su fase medusa se registran desde 

mayo hasta junio (Figs. 7.3 y 7.5). 

 

La abundancia y la intensidad de las proliferaciones de C. tuberculata y de R. pulmo en el 

Mar Menor se incrementó desde la década de 1990 hasta el año 2012 (Figs. 7.5 y 7.7), 

sufriendo una reducción progresiva desde que comenzaron a desencadenarse crisis 

distróficas en el Mar Menor (Fernández-Alías et al., 2022). Las proliferaciones más 

importantes tuvieron lugar en los años 2011 y 2012, fechas en las que C. tuberculata tuvo 

un máximo poblacional de 146.10 ind/100 m3 (septiembre 2011; Fig. 7.5) y en las que R. 

pulmo alcanzó 3.41 ind/100 m3 (julio 2012; Fig. 7.5). Trasladando las densidades 

poblacionales a número de individuos para el conjunto de la laguna, se puede estimar que, 

en los momentos de máxima abundancia, la población de C. tuberculata estuvo compuesta, 

como se ha mencionado anteriormente, por 875 millones de ejemplares, y la de R. pulmo 

por 20 millones de individuos. Comparando estos datos con los del estado de referencia de 

1997 (Fernández-Alías et al., 2020), el incremento poblacional de ambas especies en esos 

años fue, aproximadamente, de un 3000%. El incremento demográfico en las poblaciones 

de medusas durante este periodo tuvo una interferencia con los sectores pesquero y 

turístico, forzando a las autoridades locales a instalar redes de protección de las zonas de 

baño y a la implementación de un programa de retirada masiva de ejemplares. Sin 

embargo, la fertilidad y densidad de organismos era tal que se demostró la ineficiencia del 

sistema de captura y retirada de ejemplares (Pérez-Ruzafa, 1997; Pérez-Ruzafa et al., 2002), 

suspendiéndose esta actividad en el año 2014.  

 

Tras alcanzar los máximos de los años 2011 y 2012, las dos especies experimentaron una 

reducción en su abundancia. En el caso de C. tuberculata, se ha observado una reducción 

de la abundancia del 89.25% con posterioridad a 2011, acentuándose hasta una reducción 

del 99.95% después de 2019, mientras que la reducción poblacional de R. pulmo fue de un 

96.06% con posterioridad a 2012. No se ha analizado en detalle el papel que pudo jugar la 

retirada de ejemplares en el colapso de las poblaciones, pero es sorprendente que, durante 

el periodo en que esta retirada sistemática estuvo presente, las poblaciones incrementaran 

drásticamente su abundancia y que el colapso tuviera lugar de forma casi coincidente con 

la cancelación del programa. 

 

El caso de A. solida es diferente a los expuestos para las otras dos especies de escifozoos. 

Entre 2006 y 2011, mientras que las proliferaciones de C. tuberculata y R. pulmo 

experimentaron un incremento, los ejemplares de A. solida no consiguieron superar la fase 

éfira o sufrieron una mortandad completa en la clase de talla de 0 a 5 cm (Figs. 7.5 y 7.7). 

No obstante, se puede hipotetizar que el desempeño de la fase pólipo fue 

considerablemente superior durante ese periodo debido a que las densidades de éfiras 

superan ampliamente a las del estado de referencia y a que, aunque no consiguieran 
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superar la primera clase de talla, el pico poblacional de 2012 es 21.43 veces más elevado 

que el de 1997 (Fernández-Alías et al., 2020; Figs. 7.5 y 7.7). Esta tendencia al alza, al 

contrario de lo que ocurrió con C. tuberculata y R. pulmo, se vio continuada durante el 

periodo de crisis distróficas frecuentes hasta registrar un incremento, comparando las 

densidades de 1997 y 2020-2021, superior al 5000% (25.21 ind/100 m3 y alrededor de 150 

millones de individuos en el pico de 2020) (Fernández-Alías et al., 2020). 

 

El dragado y ensanche del canal de El Estacio durante la década de 1970 incrementó el 

intercambio de agua entre el Mar Menor y el mar Mediterráneo y suavizó las condiciones 

más extremas de salinidad y temperatura en el interior de la laguna. El nuevo régimen 

ambiental reunía las condiciones para la colonización del Mar Menor por parte tanto de R. 

pulmo como de C. tuberculata (Pérez-Ruzafa et al., 2005a, 2005b, 2012). A esto se debe 

añadir que, dentro del canal, el punto de mayor intercambio entre ambas masas de agua 

(García-Oliva et al., 2018), se llevó a cabo la construcción de un puerto comercial que 

incrementó la disponibilidad de sustrato sólido para la fijación de los pólipos y que esto 

seguramente jugó un papel importante en el proceso de colonización. De hecho, las 

primeras detecciones de R. pulmo y C. tuberculata tuvieron lugar en los años 1979 y 1980, 

respectivamente, aunque a fecha de 1989 todavía eran consideradas visitantes marinos 

ocasionales. Esta clasificación se cambió a «población lagunar» con posterioridad a la 

primera proliferación masiva de ambas especies en el año 1993 (Pérez-Ruzafa, 1996, 1997). 

En el año 1997, considerado el estado de referencia para el estudio de las poblaciones de 

escifozoo en el Mar Menor (Fernández-Alías et al., 2020), las tres especies presentaban una 

segregación espacial en la que R. pulmo residía fundamentalmente en las costas interna y 

sur, con C. tuberculata ocupando las zonas central y externa y A. solida restringida a la zona 

central de la laguna (Fernández-Alías et al., 2020). Durante el desarrollo del periodo 

anterior a las crisis distróficas tanto R. pulmo como A. solida mantuvieron una distribución 

similar, mientras que C. tuberculata desplazó el testigo de su población hacia las zonas 

central e interna (Fig. 7.6). La llegada de las crisis distróficas y los cambios demográficos en 

las poblaciones de escifozoos se tradujo en una reducción de la zona ocupada por R. pulmo, 

un incremento de la dominancia de A. solida y, sorprendentemente, una ausencia de 

cambio en el patrón de distribución espacial de C. tuberculata, cuya población se redujo 

drásticamente (Figs. 7.5, 7.6 y 7.7). 

 

En términos de abundancia, con anterioridad a 2016, C. tuberculata fue la especie más 

común, con un máximo de abundancia promedio de 151.8 ind/100 m3 para la fase éfira 

(agosto de 2011) y de 146.2 ind/100 m3 para la fase medusa (septiembre 2011). Sin 

embargo, esta especie sufre una reducción en su abundancia desde el comienzo del 

periodo de crisis distróficas. Una tendencia similar se observa en R. pulmo, encontrándose 

el máximo de su abundancia para la fase éfira  (9.6 ind/100 m3) y la fase medusa  (3.4 

ind/100 m3) en enero de 2009 y mayo de 2012 respectivamente, pero reduciéndose su 

presencia desde que comienza el periodo de crisis distróficas. En el caso de A. solida se 
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observa la tendencia opuesta: esta especie tuvo una población de baja abundancia en el 

año 1997 y estuvo prácticamente ausente entre los años 2006 y 2010. En el año 2011, la 

totalidad de los individuos se detectaron el día 12 de enero, tenían un diámetro de 

campana inferior a 5 cm y desaparecieron completamente antes de la siguiente campaña 

de monitorización. Es destacable que la máxima abundancia de éfiras de A. solida (200 

ind/100 m3) se registró ese mes. Desde que comenzó el tercer periodo de anomalía 

térmica, A. solida ha desarrollado anualmente una proliferación, con el máximo de 

abundancia para la fase medusa (25.2 ind/100 m3) registrado en junio de 2020 (Fig. 7.3). 

 

Los mapas de distribución horizontal para cada periodo ecológico muestran una 

segregación espacial entre las tres especies de escifozoo. C. tuberculata ocupa la laguna 

completamente, pero muestra una preferencia por las zonas centrales e interiores. Al 

contrario de lo que ocurre con la abundancia, no se observa una diferencia en su 

distribución espacial con el paso de un periodo ecológico a otro. A. solida, presente 

fundamentalmente entre las islas centrales en el periodo precrisis, extiende su distribución 

hacia el norte durante el periodo de crisis distróficas. R. pulmo, que se encontraba presente 

en toda la laguna durante el periodo precrisis, aunque mostrando una preferencia por las 

zonas interna y sur, ve su distribución espacial reducida a esas áreas con la llegada del 

periodo de crisis distróficas (Figs. 7.6 y 7.7). 
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Figura 7.6. Mapas de distribución horizontal de Cotylorhiza tuberculata, Aurelia solida y Rhizostoma 
pulmo durante los periodos precrisis y de crisis distróficas. Las abundancias se encuentran 
estandarizadas en una escala de 0-100% de la máxima abundancia registrada. 
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Figura 7.7. Mapa de distribución horizontal anual de Cotylorhiza tuberculata, Aurelia solida y 

Rhizostoma pulmo durante el periodo precrisis (izquierda) y de crisis distróficas (derecha). Las 
abundancias están estandarizadas en una escala de 0 al 100 % de la máxima abundancia registrada. 
Los mapas de distribución de 2006 y 2016 se han omitido debido a que la monitorización comenzó 
después de la desaparición de esta especie. *El mapa de 2011 debe interpretarse con precaución 
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ya que todos los individuos murieron antes de superar la clase de talla de 0 a 5 cm. 

7.1.1.4. Eventos de proliferación 

 

Como se ha descrito anteriormente, la aplicación del indicador de proliferación (BI) 

desarrollado en el presente trabajo integra la información de la abundancia con los 

patrones temporales y espaciales. Puede observarse que, además de las diferencias 

fenológicas y de distribución espacio-temporal encontradas, el patrón de proliferación 

también difiere entre las tres especies de escifozoos. Las proliferaciones de alta intensidad 

de C. tuberculata y R. pulmo se concentran durante el periodo precrisis. Desde que 

comienza el periodo de crisis distróficas frecuentes, únicamente se ha registrado una 

proliferación masiva de alta intensidad de C. tuberculata en el verano de 2018, mientras 

que las proliferaciones de R. pulmo registradas han sido de baja intensidad. Por el contrario, 

los blooms de A. solida han aumentado en frecuencia e intensidad desde el comienzo del 

tercer periodo de anomalía térmica y el periodo de crisis distróficas (Fig. 7.8). Los primeros 

dos años del tercer periodo de anomalía térmica, 2011 y 2012, son años clave para 

entender este cambio de patrón, siendo los únicos años donde se tiene registro de 

proliferaciones de alta intensidad para las tres especies de escifozoos. 

 

 

Figura 7.8. Indicador de proliferación para las especies de escifozoo de la laguna del Mar Menor. 0: 
Ausencia de escifozoos, 1-2: Sin bloom, 3-4: proliferación de baja intensidad, 5-8: proliferación de 

alta intensidad. 
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7.1.1.5. Asociación con los periodos precrisis y crisis distróficas 

 

El análisis de asociación por el método CFD y bootstrap indica que el rango de 

concentración de clorofila a más probable para la aparición de la fase medusa en todas las 

especies es de 0-2 μg/l, pero esta asociación no es significativa en ningún caso (Fig. 7.8).  

No obstante, se debe tener en cuenta que existe una tendencia hacia una asociación 

significativa con este intervalo tanto en la fase medusa de las tres especies de escifozoos 

analizadas como en la fase éfira de C. tuberculata. Esta tendencia se observa en la 

reducción del p-valor para la asociación con el intervalo de 0 a 2 μg/l en el cambio de 

periodo ecológico. En el caso de C. tuberculata, entre el periodo precrisis distróficas y el 

periodo con crisis frecuentes, la reducción del p-valor es de 0.348 en la fase medusa y de 

0.370 en la fase éfira, mientras que las fases medusa de A. solida y R. pulmo experimentan 

una reducción del p-valor para la asociación de 0.262 y 0.245 respectivamente (Fig. 7.9). 

 

 

Figura 7.9. Distribución de frecuencias acumuladas para la asociación entre la concentración de 
clorofila a (f(t)) y las tres especies de escifozoos estudiadas (g(t); fases éfira y medusa), en los dos 
periodos ecológicos diferenciados. El área sombreada en verde indica el intervalo más probable 
para la asociación entre las especies y la clorofila a. El p-valor indica la probabilidad de asociación 
significativa entre los escifozoos y el intervalo de 0 a 2 μg/l de clorofila a. 
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7.1.2. Factores que operan sobre la estacionalidad y la intensidad de las proliferaciones 
 

7.1.2.1. El papel de la temperatura sobre la estacionalidad de los escifozoos 

 

El cambio climático y, más específicamente, la temperatura, es el factor al que más veces 

se recurre para explicar la formación de blooms por parte de las diferentes especies de 

escifozoos (Pitt et al., 2018; Fernández-Alías et al., 2021). Sin embargo, aunque la 

temperatura y la amplitud térmica regulan el ciclo de vida, esta no garantiza por sí misma 

el desarrollo de una proliferación masiva (Fernández-Alías et al., 2021). En esta línea, el 

papel que juega la temperatura tiene que ser revisado y redefinido.  

 

Los análisis realizados en este estudio revelan que la estacionalidad sí está dirigida por la 

temperatura dado que las diferentes etapas y clases de talla de la fase medusa, en las 

diferentes especies, aparecen asociadas a determinados rangos térmicos (tabla 7.1). 

Además, esta asociación no se ve modificada por cambios en el régimen de anomalía 

térmica (tabla 7.2), lo que implica que la tendencia de calentamiento de los océanos 

(Ramanathan & Feng, 2009) solo podría producir una expansión en el rango de distribución 

de aquellas especies prolíficas que ya habitan o toleran las aguas cálidas y para las que la 

amplitud térmica del ecosistema receptor permita el correcto desarrollo de su ciclo de vida 

(Fernández-Alías et al., 2021). Por otra parte, al no encontrarse cambios en la asociación 

térmica a lo largo de toda la base de datos temporal analizada, es esperable que las 

relaciones encontradas entre la estrobilación y la presencia de medusas con la temperatura 

en experimentos de laboratorio o seguimientos a corto plazo (Fuchs et al., 2014; Leoni et 

al., 2021a; Loveridge et al., 2021) sean estables. Dicho de otra forma, los estudios de 

asociación térmica permiten la descripción del ciclo de vida de la especie de escifozoo 

analizada en el ecosistema objeto de estudio. Sin embargo, al mismo tiempo, el que dicha 

asociación se mantenga, genera más preguntas sobre a qué se debe entonces la gran 

variabilidad interanual encontrada en las abundancias poblacionales y el cambio en el 

patrón de las proliferaciones registrado en el Mar Menor. Esto implica que, en términos 

generales, la intensidad de los blooms es independiente de la respuesta fenológica de la 

especie y que se deben discutir diferentes factores. 

 

No obstante, permanece sin estudiar un efecto plausible de la temperatura sobre la 

dinámica de los escifozoos. Por ejemplo, hay evidencias que apoyan que la intensidad de la 

estrobilación se relaciona con la velocidad de calentamiento del agua durante su ciclo anual 

(Zang et al., 2022) y que los pólipos de determinadas especies pueden experimentar 

mortandades completas tras la estrobilación (Prieto et al., 2010), pero es una laguna de 

conocimiento el efecto que las olas de frío o calor fuera de temporada pueden ejercer sobre 

la dinámica poblacional si estas disparan la estrobilación (Fernández-Alías et al., 2024). 
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7.1.2.2. El papel del estado trófico y la eutrofización 

 

Mientras que la temperatura regula el ciclo de vida y la transición entre las diferentes 

etapas de este (tabla 7.1; Fig. 7.9), la disponibilidad de alimento, tanto en cantidad como 

en calidad, juegan un papel en la supervivencia de las éfiras en su transición a fase medusa 

(Chambel et al., 2016; Miranda et al., 2016), modula la intensidad de la estrobilación 

(Schiariti et al., 2014; Goldstein & Steiner, 2019) y aporta los requerimientos nutricionales 

de la población (Girón-Nava et al., 2015). Sin embargo, la distribución de las especies de 

escifozoos prolíficas y no prolíficas parece no estar afectada por la concentración de 

clorofila a en la columna de agua (Fernández-Alías et al., 2021), aunque podría deberse a 

complejas interacciones entre los controles top-down y bottom-up (Fernández-Alías et al., 

2021, 2022).  

 

Si bien el análisis de asociación entre la abundancia de escifozoos y la concentración de 

clorofila a no ha resultado significativo (Fig. 7.9), sí que ha ocurrido una importante 

reducción del p-valor desde el cambio del estado trófico de 2016 (Pérez-Ruzafa et al., 

2019a; Mercado et al., 2021; Fernández-Alías et al., 2022). Esta reducción del p-valor se 

debe a que, aunque los niveles promedio de clorofila a dentro del Mar Menor se han 

incrementado, la fase medusa de las tres especies y las éfiras de C. tuberculata han 

mantenido una pauta por la que se encontraban presentes, fundamentalmente, cuando la 

concentración de clorofila a era inferior a los 2 μg/l. Sin embargo, los periodos de crisis 

distrófica en los que se registra una gran concentración de clorofila a en el Mar Menor han 

sido, hasta la fecha, de corta duración y han presentado cierta restricción espacial (Pérez-

Ruzafa et al., 2019a; Fernández-Alías et al., 2022) y esto dificulta que pueda alcanzarse un 

p-valor significativo por el método de CFD y bootstrap (tabla 7.3). Si no se considera esta 

reducción en el p-valor como un artefacto matemático, los dos posibles escenarios para 

esa reducción son o bien que el control top-down ejercido por las proliferaciones masivas 

de escifozoos sobre el fitoplancton mantiene una baja concentración de clorofila a cuando 

estas ocurren, o bien que los escifozoos son incapaces de proliferar masivamente en un 

escenario de control bottom-up. 

 

El equilibrio entre el control top-down y bottom-up existente entre los escifozoos y los 

diferentes grupos fitoplanctónicos es frágil, y lo es particularmente en ecosistemas donde 

se está desarrollando un proceso de eutrofización (Boero et al., 2008; Fernández-Alías et 

al., 2021, 2022). Durante las primeras etapas de estos procesos, la producción primaria 

todavía se encuentra dirigida hacia el sistema bentónico (Pérez-Ruzafa et al., 2020b) y se 

ve complementada por el control top-down que ejercen los escifozoos (Pérez-Ruzafa et al., 

2002) de un modo sinérgico. Los fondos del Mar Menor, antes de que comenzasen a 

desencadenarse crisis distróficas de forma habitual, se encontraban tapizados por praderas 
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de macroalgas y fanerógamas que fijaban nutrientes y aportaban un sustrato sólido para la 

fijación de los pólipos de C. tuberculata (Astorga et al., 2012; Pérez-Ruzafa et al., 2012). 

Estas praderas, complementando su actuación con la fijación de nutrientes por medio de 

las zooxantelas simbiontes de C. tuberculata y la depredación de esta sobre el fitoplancton, 

eran capaces de desplazar competitivamente a este último grupo (Kikinger, 1992; Pérez-

Ruzafa et al., 2002; Enrique-Navarro et al., 2021).  

 

Tabla 7.3. Porcentaje de datos cuya concentración de clorofila a es inferior a 2 μg/l, f(2) en la 
Ecuación 7.2, (columna de clorofila a), y distribución de frecuencia acumulada (CFD) ponderada por 
la abundancia de escifozoos, tanto en fase medusa como éfira, para el citado intervalo, g(2) en la 
Ecuación 7.4. 

Porcentaje de datos con una concentración de clorofila a de  -  μg l 

 Clorofila a Cotylorhiza 

tuberculata 

Aurelia solida Rhizostoma pulmo 

 Medusa Éfira Medusa Éfira Medusa Éfira 

Completo 69.51 97.35 98.41 96.19 97.93 98.40 95.25 

Periodo 1 99.16 99.83 100 100 100 99.57 100 

Periodo 2 80.33 99.77 98.98 92.71 99.67 99.28 93.87 

Periodo 3 56.91 96.06 97.41 94.57 90.12 99.39 93.86 

Precrisis 85.31 98.53 98.97 99.83 99.84 96.39 97.37 

Crisis 45.93 91.79 84.56 90.77 51.13 89.93 68.29 

 

 

En el año 2016 esta situación cambió de forma drástica debido a una proliferación masiva 

de fitoplancton que impidió la llegada de luz al lecho marino (Pérez-Ruzafa et al., 2019a). 

Privadas de luz y, por tanto, de la capacidad de realizar la fotosíntesis, las praderas marinas 

en profundidades superiores a los 3 m sufrieron una mortandad masiva (Belando et al., 

2017). Ese año también se registró un descenso en la abundancia de C. tuberculata (Figs. 

7.3 y 7.5) probablemente asociado al mismo factor, debido a la necesidad de los pólipos de 

esta especie de incorporar zooxantelas dependientes de la luz para estrobilar (Kikinger, 

1992; Prieto et al., 2010). La desaparición de estas praderas vegetales no supuso, sin 

embargo, una desaparición del sustrato sólido sobre el que podrían haberse fijado las 

plánulas de C. tuberculata, ya que también se produjo una mortandad de organismos 

bentónicos como los moluscos (Olga Sánchez-Fernández, com. Pers.), cuyas conchas vacías 

pueden ser utilizadas para la fijación de los pólipos (Astorga et al., 2012; Franco, 2016; van 

Walraven et al., 2020). Por lo tanto, no se puede establecer una conexión directa entre la 

desaparición de las praderas y el cambio de patrón de dominancia en la fracción de 

zooplancton gelatinoso de C. tuberculata hacia A. solida (Fig. 7.5). Sin embargo, las crisis 

distróficas ocurridas con posterioridad a la de 2016 se caracterizaron por bolsas de hipoxia 

en las capas bajas de la columna de agua (Fernández-Alías et al., 2022) y, bajo estas 

condiciones, la fase bentónica de A. solida tiene ventajas competitivas frente a las de R. 
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pulmo y C. tuberculata (Ishii et al., 2008). Además, estas crisis distróficas han ocurrido de 

forma recurrente durante el verano (Fernández-Alías et al., 2022), periodo en el que se 

produce la estrobilación de los pólipos de C. tuberculata (Figs. 7.3, 7.5 y 7.9), e impiden la 

llegada de la luz al fondo de la laguna por lo que, si comprometen la viabilidad de las 

zooxantelas, pueden llegar a inhibir dicha estrobilación. 

 

La segregación temporal de las proliferaciones de A. solida y del fitoplancton, junto con la 

posibilidad de que una proliferación de este último evite un bloom de C. tuberculata, 

parece indicativo de que el sistema se encuentra bajo un control bottom-up (Fernández-

Alías et al., 2022). Pero, al mismo tiempo, tanto la fase medusa de C. tuberculata como de 

R. pulmo tienen a las diatomeas como parte fundamental de su dieta (Pérez-Ruzafa et al., 

2002), mientras que hemos encontrado diatomeas del género Coscinodiscus C.G. 

Ehrenberg, 1839 atrapadas en los filamentos gástricos de una A. solida madura y, en los 

muestreos de zooplancton analizados en Fernández-Alías et al. (2022), aparecieron éfiras 

de C. tuberculata con la cavidad estomacal repleta de diatomeas de este mismo género 

(Fig. 7.10). Por lo tanto, se puede observar que existe un equilibrio entre los dos tipos de 

control ecosistémico y que pequeñas variaciones en el sistema modifican cuál de los grupos 

se ve beneficiado. Estas variaciones incluyen, entre otras, la presión depredadora sobre las 

fases de pólipo, éfira y plánula (Ishii et al., 2004; Takao et al., 2014; Kuplik et al., 2015), o 

que la fase éfira sea incapaz de alcanzar la fase medusa (Astorga et al., 2012). En el presente 

trabajo se han encontrado picos de éfiras que no se ven continuados por una población de 

ejemplares en fase medusa (Figura 7.3), indicando una mortalidad de las éfiras (natural o 

por depredación) y, en resumen, una interrupción del ciclo de vida.  

 

 

 

Figura 7.10. a) Éfira de Cotylorhiza tuberculata con el sistema digestivo lleno de diatomeas del 
género Coscinodiscus. b) Plánulas de Aurelia solida y diatomeas del género Coscinodiscus atrapadas 
en los filamentos gástricos de una A. solida madura. Las flechas rojas indican la presencia de 
Coscinodiscus. Barras de escala 500 μm. Fotografías: a) Teresa Montaño-Barroso, b) Alfredo 
Fernández-Alías. 
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La interrupción del ciclo de vida durante una temporada puede tener consecuencias más 

allá de que no se desarrolle una proliferación masiva ese año debido a que existen especies 

donde los pólipos experimentan mortandades tras el proceso de estrobilación (Prieto et 

al., 2010) y otras en las que, si bien no se produce esta mortandad, sí se da una reducción 

del potencial de reproducción asexual tras varias generaciones (Chi et al., 2022). Por lo 

tanto, la mortalidad de la fase éfira puede comprometer las proliferaciones masivas 

durante varios años consecutivos. 

 

7.2. La imprevisibilidad de las proliferaciones de los escifozoos 

 

Las proliferaciones masivas de escifozoos son descritas generalmente en términos 

negativos debido a las interferencias que su aparición provoca sobre determinadas 

actividades humanas. Aunque la magnitud del impacto socioeconómico de las 

interferencias no suele abordarse en los estudios científicos (Bosch-Belmar et al., 2020), 

aquellos que lo hacen estiman que las capturas de las pesquerías tradicionales pueden 

descender hasta en un 25.3%, cayendo su valor en un 33.7% y superándose, únicamente 

considerando las pesquerías en Corea, los 200 millones de dólares en pérdidas por 

temporada de proliferación de medusas verdaderas (Kim et al., 2012). El sector turístico, 

por su parte, ha estimado las pérdidas asociadas al descenso de visitantes por culpa de las 

proliferaciones de medusas en el Reino Unido en 1200 dólares día-1 km-1 (Kennerley et al., 

2022), mientras que el veraneante promedio que visita la costa española estaría dispuesto 

a pagar hasta 3.20 € por día si esto garantiza un menor riesgo de encontrar medusas en la 

playa (Nunes et al., 2015).  

 

Sin embargo, las medusas verdaderas también aportan servicios ecosistémicos tales como 

el control de la calidad del agua durante los procesos de eutrofización (Pérez-Ruzafa et al., 

2002; Fernández-Alías et al., 2022, 2023a). Además, la posibilidad de utilizarlas para la 

alimentación humana ha promovido la aparición de industrias emergentes de pesca y 

acuicultura enfocadas en los escifozoos (Hsieh et al., 2001; Omori & Nanako, 2001; Purcell 

et al., 2007; Nishikawa et al., 2015; Khong et al., 2016; Brotz et al., 2017; Leone et al., 2019), 

la búsqueda de biomoléculas los ha posicionado como organismos de interés en 

farmacología y medicina (Zimmer, 2005; Sugahara et al., 2006; De Rinaldis et al., 2021; De 

Domenico et al., 2023; Sudirman et al., 2023 ) y, debido a la eficiencia energética de su 

mecanismo natatorio, el estudio de su biomecánica tiene interés para el desarrollo de 

vehículos de navegación operados en remoto (Gemmell et al., 2013, 2015, 2021; Costello 

et al., 2021). 

 

Desde las primeras investigaciones en esta materia surgió la percepción de que las 

proliferaciones de medusas estaban incrementando tanto en frecuencia como en 

intensidad, llevando a la construcción de un marco conceptual que unía estas 
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proliferaciones a la progresiva degradación de los océanos (Pauly et al., 1998, 2008; Arai, 

2001; Parsons & Lalli, 2002; Purcell 2005, 2012; Purcell et al., 2007; Richardson et al., 2009), 

y resaltando el papel de la sobrepesca, el cambio climático, la traslocación de especies, la 

eutrofización y la modificación del hábitat como fuerzas de cambio fundamentales en la 

regresión hacia composiciones específicas similares a las del océano en el Cámbrico, 

periodo en el que estas se encontraban dominadas por organismos de vida corta como las 

medusas verdaderas (Fig. 7.11) (Pauly et al., 1998, 2008; Parsons & Lalli, 2002; Richardson 

et al., 2009). 

 

 

 

Figura 7.11. Marco conceptual del cambio en las especies clave controlando las redes tróficas 
marinas en un proceso de regresión hacia composiciones específicas típicas del Cámbrico debido a 
la degradación de los océanos. Basada en Pauly et al. (2008).  

 

 

Si bien este marco conceptual no está exento de controversia, en la clase Scyphozoa, la cual 

concentra los eventos de proliferación masiva, se ha producido un incremento en el 

porcentaje de especies para las que se ha detectado al menos uno de estos eventos durante 

la década de 2010 a 2019 (Fernández-Alías et al., 2021) y, aunque podría argumentarse 

que, más que un incremento real (Brotz et al., 2012), esto podría estar asociado con un 

mayor esfuerzo de muestreo (Pitt et al., 2018), esta clase presenta la mayor parte de las 

especies comestibles del zooplancton gelatinoso y tanto el volumen como el valor de las 

capturas aumenta anualmente (Brotz, 2016).  

 

De las variables propuestas inicialmente, la temperatura es la que más destaca, 

probablemente como consecuencia de la estacionalidad con la que aparecen las diferentes 

especies de escifozoos (Fernández-Alías et al., 2021, 2023a). Se ha demostrado que esta 

variable tiene una influencia directa sobre el ciclo de vida de los escifozoos al modificar la 

tasa de reproducción asexual, disparar el proceso de estrobilación o al regular la transición 

de éfira a medusa (Prieto et al., 2010; Fuentes et al., 2011; Fuchs et al., 2014; Brekhman et 

al., 2015; Fernández-Alías et al., 2023a), como ya se ha mencionado anteriormente. Este 

efecto, evidente en estudios de corta duración (Fernández-Alías et al., 2020; Gueroun et 



136 

 

 

al., 2020; Leoni et al., 2021a), queda opacado al aumentar la resolución temporal (van 

Walraven et al., 2015; Stone et al., 2019), indicando que podría tratarse de una condición 

necesaria, pero no suficiente, para desencadenar un evento de proliferación masiva de 

escifozoos (Fernández-Alías et al., 2021). En esta línea, se ha demostrado que el control 

térmico del ciclo de vida de los escifozoos no presente grandes modificaciones frente a 

cambios en el régimen de anomalía térmica (Fernández-Alías et al., 2023a), pero una mayor 

duración de las temperaturas propicias para el desarrollo de la fase medusa podría 

aumentar la duración de los blooms (Ruiz et al., 2012; Edelist et al., 2020; Leoni et al., 

2021b).  Estas consideraciones abren más preguntas acerca de cómo varía interanualmente 

la intensidad de las proliferaciones de medusas con relación a la oscilación térmica.  

 

Estas cuestiones alcanzan su cenit al considerar que, pese a la aceptación general del marco 

conceptual y después de más de treinta años de esfuerzo de investigación combinado 

(sistemas de monitorización, trabajos empíricos de campo y laboratorio, modelado, etc.), 

todavía no somos capaces de responder a la pregunta clave que formulan los usuarios: 

“¿Habrá medusas el próximo verano?”. Existen muchas implicaciones socioeconómicas 

asociadas a la falta de capacidad para proporcionar una respuesta. Un buen ejemplo podría 

ser el de la pesquería de la medusa bala de cañón en México. En este país, el gobierno 

nacional promovió y desarrolló una industria de pesquería de escifozoos ante la expectativa 

de una producción estable y duradera para, sin embargo, experimentar un colapso de la 

población que pudo estar asociado a la sobrepesca o a la variabilidad natural de las 

proliferaciones (López-Martínez & Álvarez-Tello, 2013; Girón-Nava et al., 2015; Brotz et al., 

2021). Mejorar la calidad de las previsiones de estos eventos de bloom por medio de las 

metodologías habituales, considerando que hasta la fecha no se ha conseguido anticipar ni 

una sola de estas proliferaciones masivas, parece poco probable. Por ello, en nuestro 

trabajo nos hemos centrado en particular tanto en aquellos aspectos que generalmente 

reciben menos atención (e.g. depredación sobre estadios larvarios, parasitismo o 

competencia interespecífica), como en fuentes de variabilidad que habitualmente se 

mencionan como promotores de las proliferaciones, pero que también pueden producir un 

estrés fisiológico cuando no son las adecuadas (e.g. temperatura, disponibilidad de 

alimento o salinidad).  Todos estos factores afectan al desarrollo del ciclo de vida de los 

escifozoos y, consecuentemente, a la intensidad de los afloramientos. 

 

7.2.1 Control de la “montaña rusa sin fin” de los escifozoos 
 
En el marco conceptual de transición hacia un océano dominado por medusas se proponían 

una serie de mecanismos interrelacionados basados en cómo, gracias a sus características 

biológicas, las medusas sorteaban cualquier tipo de control sobre sus poblaciones, 

incrementándose así su ventaja frente a otros organismos marinos (Richardson et al., 

2009). Sin embargo, los sistemas de monitorización de larga escala temporal normalmente 

detectan periodos en los que, inexplicablemente, las poblaciones de medusas verdaderas 
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no han estado presentes. En el caso de la laguna costera del Mar Menor, las poblaciones 

de Cotylorhiza tuberculata y Rhizostoma pulmo colapsaron de forma repentina tras dos 

décadas en las que los factores recogidos en el marco conceptual parecían beneficiarles 

(Fernández-Alías et al., 2022, 2023a). En el mar de Wadden (Países Bajos), otro ecosistema 

eutrofizado monitorizado, los años de proliferación se alternan con periodos donde la 

abundancia, inexplicablemente, es escasa o, directamente, alguna de las especies de 

escifozoos se ausenta (van Walraven et al., 2015). 

 

Los escifozoos presentan de forma habitual un ciclo de vida bipartito en el que las fases 

bentónica y planctónica se alternan (Hamner & Dawson, 2009). A lo largo del mismo, las 

expansiones numéricas de la población pueden ocurrir en diferentes etapas: una única 

medusa hembra puede albergar de miles a varios millones de plánulas (Kikinger, 1992; 

Lucas, 1996), la población de pólipos puede doblarse o quintuplicarse en el plazo de un mes 

si las condiciones de temperatura y alimento son óptimas (Lucas et al., 2012; Wang et al., 

2015) y cada estróbilo puede liberar de 1 a 30 éfiras (Di Camilo et al., 2010; Fuentes et al., 

2011; Lucas et al., 2012). Esto se traduce en que, cuando las condiciones son ideales y en 

ausencia de ningún tipo de mortalidad (natural, por pesca o por depredación), un único 

ejemplar en fase medusa puede generar una descendencia que oscila entre un mínimo de 

2×103 (≈1 medusa × 1000 plánulas/medusa × 2 pólipos/plánula × 1 éfira/pólipo) y un 

máximo de 1.5×108 medusas verdaderas (≈1 medusa × 106 plánulas/medusa × 5 

pólipos/plánula × 30 éfiras/pólipo) en un único año (Fig. 7.12, flechas negras). Por lo tanto, 

las grandes variaciones interanuales de abundancia en la fase medusa de los escifozoos 

solo pueden explicarse por la existencia de complejas interacciones que regulan, bien como 

promotores (Fig. 7.12, flechas verdes) o bien como inhibidores (Fig. 7.12, flechas rojas), la 

dinámica de sus poblaciones actuando en las diferentes etapas del ciclo de vida. 

 



138 

 

 

 

Figura 7.12. Ciclo de vida de los escifozoos (flechas negras), con los factores promotores (flechas 
verdes con signo positivo) e inhibidores (flechas rojas con signo negativo) (Fernández-Alías, 2024). 

 

 

7.2.1.1. Fase plánula 

 

Las plánulas de los escifozoos pueden fijarse sobre una amplia variedad de sustratos duros, 

naturales o artificiales, entre los que se incluyen las conchas marinas, el hormigón, el 

plástico, el vidrio, la madera, los cabos, las fanerógamas, las macroalgas o las rocas entre 

otros, modificándose la eficacia en función de la especie de escifozoo, el tipo de sustrato o 

la orientación de este (Miyake et al., 2002; Holst & Jarms, 2007; Malej et al., 2012; Marques 

et al., 2015; Franco, 2016; Gambill et al., 2018; van Walraven et al., 2020). Tanto la fijación 

como la reversión del estado de quiste (excystment) de la plánula se encuentran regulados 

por factores como la temperatura, la salinidad o la luz. La eficacia de ambos procesos, en 

ausencia de competencia por el sustrato y depredación, se reduce desde un máximo del 

60% en las condiciones más favorables hasta un 0% en progresión hacia condiciones 

desfavorables (Prieto et al., 2010; Franco, 2016; Gambill et al., 2018; Feng et al., 2021; 

Gueroun et al., 2021; Holst et al., 2023). La fijación de las plánulas debe ocurrir en los 

primeros días después de la liberación de las plánulas ya que, incluso cuando las 

condiciones son favorables y en ausencia de competidores o depredadores, se produce una 

reducción significativa en la eficacia si se fuerza a las plánulas a permanecer en la columna 

de agua durante un tiempo prolongado (Gambill et al., 2018). Sin embargo, aunque de cara 

a la construcción de modelos predictivos de proliferaciones de escifozoos no deberíamos 

ignorar ni a los competidores ni a los depredadores, este es un aspecto al que no se ha 

prestado la atención necesaria.  
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Boughton et al. (2023) demostraron por medio de un estudio de campo en el que las 

plánulas de Aurelia aurita debían competir con las presentes de forma natural en la fijación 

sobre paneles de PVC que estas eran más eficaces si se eliminaba a la competencia de 

forma manual. En experimentos de laboratorio se ha demostrado que los ctenóforos, las 

ascidias y los bivalvos pueden consumir plánulas con una ratio de 10-25, 20 y 40 plánulas 

ind-1 h-1, respectivamente (Javidpour et al., 2009; Kuplik et al., 2015) y, aunque no se ha 

cuantificado, esta depredación también puede darse por parte de otros pólipos de 

escifozoos (Gröndahl, 1988a, b). En base a estas observaciones, Franco (2016) propuso que 

las plánulas no conseguían fijarse sobre las ostras cuando estas estaban vivas debido a que 

eran eliminadas durante el proceso. Marques et al. (2015) también encontraron que los 

pólipos no se desarrollaban sobre las conchas de las ostras producidas por acuicultura en 

la laguna de Thau (Francia), pero en este caso los investigadores asociaron este evento a 

que las ostras se retiran del agua en periodos de 6 horas cuando los acuicultores simulan 

el efecto de la marea. Al contrario que en las observaciones de Franco (2016) y Marques et 

al. (2015), en Malej et al. (2012) se proporcionan fotografías de pólipos de Aurelia sp. sobre 

conchas de ostras vivas, pero en este ejemplo no se puede determinar si esta presencia se 

debe a una fijación directa de las plánulas sobre las conchas o si la presencia de pólipos se 

ha producido con posterioridad por medio de reproducción asexual y de la motilidad de los 

pólipos (Feng et al., 2017; Zang et al., 2023). 

7.2.1.2. Fase pólipo 

 

Tras la fijación de las plánulas, los pólipos emergen en un proceso llamado excystment, 

desarrollan tentáculos y adquieren su morfología típica, pero el proceso puede verse 

afectado negativamente cuando el pólipo no dispone de suficiente alimento o cuando las 

condiciones termohalinas no son adecuadas (Holst et al., 2023). Los pólipos de nueva 

formación pueden colonizar el sustrato a través de siete modos diferentes de reproducción 

asexual (Schiariti et al., 2014; Wang et al., 2023a) y, de forma general, la ratio de 

reproducción, capaz de producir de 8 a 30 pólipos a partir del parental (Purcell et al., 2012), 

es mayor en las especies capaces de reproducirse asexualmente por más de una vía 

(Schiariti et al., 2014). 

 

Los escifopólipos presentan una alta tolerancia térmica y salina, pero la ratio de 

reproducción asexual decae rápidamente cuando las condiciones no son óptimas y, si se 

supera el umbral de la tolerancia, pueden producirse mortalidades masivas de la fase 

bentónica (Purcell et al., 1999, 2012; Prieto et al., 2010; Treible & Condon, 2019). Como 

resultado evolutivo, las diferentes especies de escifozoos han maximizado la ratio de 

reproducción sexual de la fase pólipo en aquellas temperaturas en las que su fase plánula 

se encuentra en la columna de agua (Prieto et al., 2010; Purcell et al., 2012; Schiariti et al., 

2014; Treible & Condon, 2019). Los escifopólipos también son capaces de soportar las 

condiciones de ayuno, pero si la falta de alimento se combina con las temperaturas 
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propicias para la reproducción asexual se produce un incremento de la mortalidad que, 

posiblemente, se explique debido al incremento en la demanda metabólica (Zang et al., 

2023). 

 

En el medio natural, los escifopólipos se enfrentan a competencia interespecífica por la 

comida y el espacio, a la depredación y al estrés fisiológico, aunque pueden encontrar 

sinergias con otros organismos debido a la construcción de estructuras duras que 

aumenten la disponibilidad de sustrato (Feng et al., 2017, 2021; Marques et al., 2019; Zang 

et al., 2023). Los organismos que compiten de forma eficiente con los escifopólipos, 

matándolos y desplazándolos de los sustratos rígidos, son aquellos que tienen una 

superficie blanda o mucosa que no resulta apropiada para el desarrollo de los pólipos (Zang 

et al., 2023). Este primer grupo se compone fundamentalmente de ascidias, aunque existen 

algunas excepciones ya que los pólipos de Aurelia sp. han sido observados creciendo sobre 

determinadas ascidias solitarias (Miyake et al., 2002; Feng et al., 2017; Rekstad et al., 2021). 

Un segundo grupo de organismos son los que tienen una superficie ramificada o cubierta 

de espinas. Dentro de este aparecen especies que nunca proporcionan un sustrato 

apropiado para la fijación de los pólipos y otras que pueden proporcionarlo eventualmente 

tal y como ocurre en el caso del endurecimiento de los tubos de barro producidos por los 

anfípodos (Miyake et al., 2002). El tercer grupo incluye a los bivalvos, los tubos calcáreos 

de los poliquetos, los balanos y, de forma general, a cualquier organismo cuyas estructuras 

duras incrementen la disponibilidad de sustrato al que pueden unirse los escifopólipos 

(Miyake et al., 2002; Rekstad et al., 2021; Zang et al., 2023). Los depredadores de los 

escifopólipos incluyen crustáceos, nudibranquios y gasterópodos, superando las ratios de 

consumo los 300 pólipos ind-1 día-1 (Arai, 2005; Takao et al., 2014; Feng et al., 2017; Tang 

et al., 2021). La depredación intragrupo por parte de los escifopólipos también se ha 

registrado al cultivar varias especies conjuntamente (Tang et al., 2020). El balance entre la 

reproducción asexual, la competencia, la depredación y el estrés fisiológico puede 

beneficiar a los pólipos de los escifozoos durante las primeras etapas de colonización de un 

sustrato desnudo (Feng et al., 2021; Boughton et al., 2023), pero a lo largo de los meses 

esto se ve revertido dando lugar a reducciones en la densidad de pólipos e incluso a la 

desaparición de colonias completas (Henroth & Gröndahl, 1983; Feng et al., 2017, 2021). 

 

7.2.1.3. Fase estróbilo y post-estróbilo 

 

El proceso de estrobilación se dispara por señalización física o química y, si bien no se 

comprende completamente, sí que se ha resaltado que las hormonas que estarían 

implicadas, cuya expresión tiene una fuerte regulación térmica en la fase pólipo (Fuchs et 

al., 2014; Brekhman et al., 2015; Ge et al., 2022), guardan semejanza estructural con ciertos 

compuestos utilizados en acuarios para inducir químicamente el proceso (Spangenberg, 

1965; Helm, 2018). La temperatura debe actuar de forma coordinada con otros 

compuestos para inducir la estrobilación: en los ecosistemas tropicales con poca oscilación 
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térmica, la salinidad actúa como disparador del proceso (Lucas et al., 2012; Helm, 2018), 

las especies con zooxantelas simbiontes necesitan tanto de su presencia como de la 

exposición a la luz en un régimen térmico adecuado para estrobilar (Kikinger, 1992; Prieto 

et al., 2010; Schiariti et al., 2014) y, de forma general, todos los escifozoos tienen que 

cumplir los requerimientos de alimentación para que el proceso tenga lugar (Wang et al., 

2015; Zang et al., 2023). En las especies no portadoras de zooxantelas, donde la luz y los 

simbiontes no son un requisito, la microbiota juega un papel importante en el proceso de 

estrobilación, produciéndose un bloqueo de la expresión de los genes implicados cuando 

está ausente (Jensen et al., 2023). 

 

La aparición estacional de la fase medusa que se produce en la mayoría de las especies de 

escifozoos es indicativa de la regulación térmica del proceso (Holst, 2012; Fernández-Alías 

et al., 2021), pero existen registros de éfiras apareciendo fuera del marco térmico 

adecuado para su desarrollo posterior (Fernández-Alías et al., 2023a). La señalización 

incorrecta del proceso de estrobilación puede suponer un problema para completar el ciclo 

de vida de forma adecuada ya que este es un proceso estresante para la fase bentónica. En 

la mayoría de las especies, el diámetro del cáliz del pólipo se reduce con posterioridad a la 

liberación de las éfiras (Feng et al., 2017) y la recuperación del remanente no está 

garantizada. En el caso de C. tuberculata, los pólipos sufren una mortandad masiva tras la 

estrobilación (Kikinger, 1992; Prieto et al., 2010), mientras que los pólipos de Cyanea 

nozakii Kishinouye, 1891, Rhopilema esculentum Kishinouye, 1891, y Nemopilema nomurai 

Kishinouye, 1922 fueron incapaces de recuperar su tamaño original y terminaron por 

desaparecer en el experimento de campo llevado a cabo por Feng et al. (2017). Por el 

contrario, R. pulmo es capaz de regenerar los tentáculos transcurridas dos semanas desde 

la estrobilación (Fuentes et al., 2011), y Rhopilema nomadica Galil, Spanier & Ferguson, 

1990 puede producir varios eventos de estrobilación mientras continúa reproduciéndose 

asexualmente (Lotan et al., 1992). Debido a esto, algunas especies de escifozoos se han 

podido mantener durante años en acuarios (Lucas et al., 2012), pero su capacidad de 

reproducirse asexualmente puede reducirse con el paso de las generaciones (Chi et al., 

2022). Sin embargo, Holst (2012) observó que Cyanea capillata (Linnaeus, 1758) producía 

más éfiras por pólipo al aumentar la edad de estos, aunque no evaluó si estas éfiras eran 

capaces de completar el ciclo alcanzando la fase medusa y el efecto global del 

mantenimiento de los pólipos durante años sobre la dinámica poblacional es desconocido. 

 

7.2.1.4. Fase éfira 

 

Normalmente no nos referimos a las éfiras como una etapa que afecte a la magnitud de las 

proliferaciones masivas, pero existen registros de picos de éfiras que concluyen 

abruptamente debido a la mortalidad masiva de estas, limitando o incluso provocando que 

la fase medusa no aparezca (Fernández.Alías et al., 2023a). Esto ocurre cuando la 

estrobilación se produce fuera del rango térmico apropiado para el desarrollo de las éfiras 
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debido a la existencia de umbrales, superiores e inferiores, más allá de los cuáles se bloquea 

la transición desde la fase éfira a la fase medusa (Astorga et al., 2012; Fernández-Alías et 

al., 2023a). 

 

La transición desde la fase éfira a la fase medusa implica un crecimiento somático, la fusión 

de los ocho brazos petaloides por la extensión de la umbrela, el desarrollo del sistema 

gástrico, los brazos orales y los tentáculos en un proceso cuya duración oscila entre los 10 

y los 150 días en función de la especie y de las condiciones ambientales (Fuentes et al., 

2011; Astorga et al., 2012; Fernández-Alías et al., 2020, 2023a; Gueroun et al., 2020). 

Durante este periodo, las éfiras se encuentran expuestas a la mortalidad natural y a la 

depredación intragrupo por parte de escifopólipos, otras éfiras y ejemplares en fase 

medusa (Carrizo et al., 2016; Avian et al., 2021; Stoltenberg et al., 2021; Wang et al., 

2023b). Para mantener la ratio de crecimiento de las éfiras y aumentar la probabilidad de 

completar la transición hasta la fase medusa, los requerimientos nutricionales tienen que 

alcanzarse tanto en cantidad como en calidad del alimento (Chambel et al., 2016; Miranda 

et al., 2016; Ballesteros et al., 2022). 

 

La mortalidad de esta etapa no suele investigarse, pero no sería de extrañar que, al 

producirse, afecte a la intensidad de las proliferaciones. En los eventos de blooms más 

llamativos de entre los producidos en el Mar Menor, las éfiras de C. tuberculata han visto 

su mortalidad limitada al 5%, pero el promedio de esta se sitúa alrededor del 70% 

afectando de este modo a la densidad de la fase medusa (Fernández-Alías et al., 2023a). En 

el caso de las medusas luna, Aurelia spp., el mínimo de mortalidad registrado para la fase 

éfira supera el 70%, el promedio se encuentra por encima del 90% y el máximo llega a 

superar el 99% de mortalidad (Ishii et al., 2004; Fernández-Alías et al., 2023a). Los factores 

que con mayor probabilidad producen mortalidad en esta fase son el estrés fisiológico y la 

depredación (Carrizo et al., 2016; Stoltenberg et al., 2021; Fernádnez-Alías et al., 2023a), 

pero también se debe considerar que la ausencia de microbiota produce unas éfiras 

deformadas (Jensen et al., 2023) cuyo correcto desarrollo parece improbable. 

 

7.2.1.5. Fase medusa 

 

Las primeras observaciones de ejemplares en fase medusa pueden ser indicadoras de una 

proliferación masiva fuera de costa que todavía no ha sido arrastrada por efecto del viento 

o de las mareas (Zavodnik, 1987; Keesing et al., 2016), una señal temprana de una 

proliferación masiva o un conato de afloramiento que no ha tenido éxito (Fernández-Alías 

et al., 2023a). La importancia de la fase medusa va más allá de los servicios ecosistémicos 

e interferencias que pueden derivarse de sus proliferaciones masivas ya que en esta fase, 

una hembra madura puede transportar varios millones de plánulas (Kikinger, 1992; Lucas, 

1996). En esta fase, además, los ejemplares pueden acumularse en eventos de enjambre o 

agregaciones y, aunque el sentido biológico de las mismas no se ha esclarecido, sí que se 
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ha sugerido que las densidades alcanzadas pueden facilitar la reproducción sexual y servir 

como defensa frente a los depredadores (Hamner & Dawson, 2009; Fernández-Alías et al., 

2021).  

 

En esta línea, los escifozoos siempre han sido considerados como un final de cadena, pero 

es probable que su papel dentro de la red trófica se haya subestimado al analizar los 

contenidos estomacales de depredadores potenciales dado que las tasas de digestión de 

sus tejidos son muy elevadas y no quedan restos sólidos de los mismos a las pocas horas 

de ser consumidos (Ates, 1988; Arai et al., 2003; Hays et al., 2018). Los análisis más 

recientes, los cuales cuentan con una mayor cantidad de contenidos estomacales 

analizados, observaciones directas, análisis de isótopos estables, metabarcoding del ADN 

del contenido estomacal y grabaciones de cámaras acopladas a depredadores potenciales, 

han incrementado de forma importante el conocimiento que tenemos acerca de la 

depredación sobre el zooplancton gelatinoso (Hays et al., 2018). La amplia variedad de 

organismos capaces de alimentarse de la fase medusa de los escifozoos incluye anémonas, 

corales, estrellas de mar, ofiuras, holoturias, balanos, anfípodos, decápodos, peces, pájaros 

voladores, pingüinos, tortugas y otros escifozoos en fase medusa (Ates, 1988, 2017; Arai, 

2005; Titelman et al., 2007; Heaslip et al., 2012; Thiebot et al., 2016, 2017; McInnes et al., 

2017; Hays et al., 2018; Wang et al., 2023b).  

 

Parte del interés en estudiar las conexiones tróficas de las medusas verdaderas deriva del 

papel que pueden jugar los escifozoos como hospedadores intermedios de parásitos 

comunes en peces explotados comercialmente (Browne, 2014; Kondo et al., 2016; Motta 

et al., 2023). Esta etapa del desarrollo de los escifozoos puede albergar parásitos cuyos 

ciclos de vida se desarrollan en un único hospedador, tales como los anfípodos o las 

anémonas, y parásitos con múltiples hospedadores a lo largo de su ciclo de vida, entre los 

que se incluyen algunas clases del filo de los platelmintos (Arai, 2005; D'Ambra and 

Graham, 2009; Diaz Briz et al., 2012; Browne, 2014). La alta prevalencia de los parásitos en 

la fase medusa de los escifozoos sugiere que buena parte del ciclo de vida de los primeros 

pueda ocurrir en los segundos (Díaz Briz et al., 2012) ya que se benefician de la protección 

de las células urticantes de los tentáculos, el transporte por parte de las medusas y ven 

facilitada la captura de alimento (Sal Moyano et al., 2012; Gonçalves et al., 2022), pero el 

efecto de los parásitos sobre el ciclo de vida de los escifozoos es prácticamente 

desconocido (D’Ambra & Graham, 2009). Estas infecciones pueden ser importantes ya que, 

en los pocos casos estudiados, han reducido el desarrollo somático, el tamaño gonadal y la 

producción de huevos en la fase medusa (Chiaverano et al., 2015). 

 

El último factor cuya actuación se ha observado sobre la fase medusa de los escifozoos son 

las pesquerías, las cuales pueden beneficiar o perjudicar a los individuos de esta clase en 

función de cuál sea la especie objetivo (Lynam et al., 2006; Brotz, 2016). La sobrepesca de 

especies planctívoras ha desencadenado, en algunas localizaciones, un cambio en el 
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sistema que ha beneficiado a las poblaciones de escifozoos (Lynam et al., 2006), pero no se 

ha detectado un incremento en las medusas verdaderas cuando otra población de peces 

planctívoros ha reemplazado a la original (Schwartzlose et al., 1999). De esta forma, los 

peces filtradores se benefician del colapso de las poblaciones de peces depredadores 

(Mullon et al., 2005) sin que esto suponga beneficio alguno para los escifozoos (Richardson 

et al., 2009). Estos ejemplos indican, en cualquier caso, que el sistema tiene una alta 

complejidad. 

 

Los escifozoos también son objetivo de determinadas pesquerías y, por lo tanto, se debe 

discutir el efecto de estas sobre la dinámica de sus poblaciones. De hecho, las pesquerías 

de escifozoos están ganando importancia a nivel mundial con más de 20 países declarando 

sus actividades y con las descargas anuales superando los 7.5 × 108 kg (Brotz, 2016; Brotz 

et al., 2017), aunque la parametrización de las especies, necesaria para implementar 

programas de pesca sostenible, solamente se ha realizado para determinadas especies y 

hábitats (Palomares & Pauly, 2008; Brotz, 2016; Fernández-Alías et al., 2020; López-

Martínez et al., 2020; Leoni et al., 2021a; Behera et al., 2022). Por lo tanto, no resulta 

sorprendente que se haya considerado la sobrepesca como la causa principal del colapso 

de las poblaciones de los escifozoos Rhopilema esculentum en China (Dong et al., 2014) o 

Stomolophus meleagris Agassiz, 1860 en México (Brotz et al., 2021). Sin embargo, no 

debemos obviar que las poblaciones fluctúan de forma natural y que este es uno de los 

principales retos para establecer pesquerías de escifozoos que resulten productivas en el 

largo plazo. Por ejemplo, para mantener la productividad económica de la pesca de R. 

esculentum en China se desarrolló un programa de reintroducción de ejemplares que 

incrementase, o al menos mantuviese, el volumen de capturas en previsión de un eventual 

colapso de la población debido a la sobrepesca (Dong et al., 2009). Contrasta con estos dos 

ejemplos el colapso de la medusa huevo frito, C. tuberculata, en el Mar Menor, ya que este 

se produjo una vez se había suspendido el programa de retirada de ejemplares (Fernández-

Alías et al., 2022, 2023a), sugiriendo que la sobrepesca no puede ser el motivo exclusivo 

detrás de estos colapsos. 

 

7.2.1.6. El ciclo de vida no metagénico 

 

Los escifozoos, sin embargo, no requieren de un ciclo metagénico o bipartito para proliferar 

de forma masiva (Hamner & Dawson, 2009), siendo las especies holopelágicas de medusa 

verdadera más relevantes, Pelagia noctiluca y Periphylla periphylla (Péron & Lesueur, 

1810), capaces de realizar eventos de bloom. Es probable que el conjunto de factores que 

afecta a su ciclo de vida sea similar al que se ha descrito anteriormente, pero la ausencia 

de fase bentónica en estas especies justifica la inclusión de una sección adicional para 

discutir las transiciones desde la fase plánula a la fase éfira (P. noctiluca) o desde huevos 

fecundados a medusa (P. periphylla). 
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El acéfalo luminiscente, P. noctiluca, es una de las especies de escifozoo más destacables 

del Mediterráneo occidental (Canepa et al., 2014). Ha sido avistada en el Mar Menor, 

aunque no se ha detectado que cierre su ciclo de vida ni se ha establecido en el mismo. 

Esta especie carece de fase bentónica y las plánulas se transforman directamente en éfiras 

(Canepa et al., 2014; Ramondenc et al., 2019; Ballesteros et al., 2021). Los ejemplares en 

fase medusa pueden sobrevivir durante más de un año (Lilley et al., 2014b), presentan 

diferentes picos de reproducción a lo largo de su desarrollo (Milisenda et al., 2018), y 

exhiben un patrón heterogéneo de proliferación y de variabilidad espacial a lo largo del 

mar Mediterráneo (Marambio et al., 2021; Pastor-Nieto et al., 2021). La dinámica 

poblacional parece seguir un patrón estacional regular (Benedetti-Cecchi et al., 2015) en el 

que el periodo reproductor se adapta al marco térmico más adecuado para la transición de 

plánula a éfira (Rosa et al., 2013; Milisenda et al., 2018). Es probable que esta 

estacionalidad sea resultado del proceso evolutivo de la especie dado que la supervivencia 

larvaria en el proceso de transición desde la fase plánula a la fase éfira se reduce desde el 

50% hasta el 12% cuando las condiciones térmicas no son adecuadas (Rosa et al., 2013). 

Sin embargo, durante el periodo reproductivo, cuando mayor es el tamaño de las gónadas 

de P. noctiluca (Milisenda et al., 2018), se ha observado que determinados peces se 

alimentan selectivamente de estos órganos, los cuales tienen mayor valor nutricional que 

los tejidos somáticos (Milisenda et al., 2014). Finalmente, durante la fase éfira, tal y como 

sucede en las especies con ciclo de vida bipartito, deben alcanzarse los requerimientos 

alimenticios, tanto en calidad como en cantidad, para que el desarrollo hasta la fase 

medusa sea el adecuado (Ballesteros et al., 2022). 

 

7.2.1.7. Efecto combinado de los puntos de control sobre el ciclo de vida 

 

La anticipación de las proliferaciones masivas de escifozoos se ve extremadamente limitada 

debido a que la “montaña rusa sin fin” de las medusas tiene una fuerte regulación por parte 

de unas condiciones externas que rara vez se monitorizan. La magnitud de la conexión 

entre la fijación de las plánulas, el desarrollo de los pólipos y el tamaño de la población en 

la fase medusa es desconocida para todas las escalas espaciales y temporales (Gibbons et 

al., 2016), pero se puede inferir que un bloqueo del ciclo de vida, en cualquiera de las 

etapas y por cualquiera de los factores mencionados anteriormente, puede comprometer 

la viabilidad de las proliferaciones futuras y que, al mismo tiempo, los escifozoos tienen 

potencial para incrementar el número de individuos en órdenes de magnitud desde 

decenas hasta millones a lo largo de su ciclo de vida (Figura 7.12). Esto implica que el 

colapso de una población de escifozoos puede venir seguido de una recuperación explosiva 

solo con la supervivencia de unas pocas medusas en la temporada anterior o por la 

recepción de unos pocos individuos que regeneren la población. Ejemplos de ello son la 

recuperación de la población de Mastigias sp. Agassiz, 1862 en Jellyfish Lake (Palaos) 

(Martin et al., 2006) o la recuperación de la población de C. tuberculata en el Mar Menor 

(Fernández-Alías & Pérez-Ruzafa, 2023). En el caso de Mastigias sp., el colapso de la 
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población se atribuyó a un calentamiento del agua por encima del umbral de tolerancia y 

la recuperación se asoció a un descenso de las temperaturas, ambos eventos producidos 

por El Niño/Southern Oscillation (ENSO) (Dawson et al., 2001; Martin et al., 2006). En el 

caso de C. tuberculata, el control sobre la población es parte de un complejo equilibrio 

entre la regulación top-down y la regulación bottom-up en el que el fitoplancton puede 

bloquear la llegada de luz al sustrato e inhibir la estrobilación, mientras que C. tuberculata 

se alimenta del fitoplancton y sus zooxantelas simbiontes compiten con este grupo 

mediante la fijación de nutrientes (Pérez-Ruzafa et al., 2002; Fernández-Alías et al., 2020, 

2022, 2023a; Fernández-Alías & Pérez-Ruzafa, 2023). 

 

7.2.2. Principales retos y vías futuras de investigación 
 

El pequeño tamaño y la fragilidad de las fases larvarias de los escifozoos, plánula, éfira y 

pólipo, junto con la dificultad de encontrarlas y monitorizar sus interacciones con los 

factores bióticos y abióticos, han limitado el número de estudios de campo sobre estas 

(Feng et al., 2017; Marques et al., 2019; Fernández-Alías et al., 2020, 2023a; van Walraven 

et al., 2020; Leoni et al., 2021a; Boughton et al., 2023; Zang et al., 2023), aunque nuestro 

conocimiento de los factores que contribuyen a modular la intensidad de las 

proliferaciones se ha incrementado notablemente en los últimos años (Fernñandez-Alías, 

2024). 

 

Pese a este incremento, todavía estamos lejos de desarrollar herramientas realmente útiles 

en la anticipación de los eventos de bloom debido a que el número de especies para las 

que se ha estudiado el efecto de un factor determinado sobre alguno de sus procesos 

biológicos es limitado. A esto se debe sumar que las diferentes especies muestran 

respuestas asimétricas frente a un mismo estímulo (Purcell et al., 1999b; Schiariti et al., 

2014; Feng et al., 2017; Fernández-Alías et al., 2021, 2023a), resaltando la necesidad de 

construir modelos especie-hábitat específicos (Fernández-Alías et al., 2021) a la vez que 

restando fiabilidad a los análisis multiespecie de gran escala temporal y espacial (Brotz et 

al., 2012; Condon et al., 2013). Para afrontar los retos futuros que suponen las lagunas de 

conocimiento actuales y la variabilidad intrínseca al ciclo de vida de los escifozoos se 

propone una hoja de ruta sobre la que dirigir los próximos pasos de la investigación en este 

campo (Figura 7.13). 
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Figura 7.13. Factores principales de variabilidad en la abundancia de los escifozoos y lagunas de 
conocimiento junto con una potencial hoja de ruta de la investigación para abordar los retos futuros 
(Fernández-Alias, 2024). 

 

 

7.2.2.1. Fase plánula 

 

Como ya se ha comentado, la fase plánula puede verse afectada por estrés fisiológico, 

competencia interespecífica por el sustrato y depredación. De estos factores, el estrés 

fisiológico podría tener una menor importancia ya que, si bien se ha demostrado que 

cuando las condiciones ambientales no son óptimas se reduce el éxito en el proceso de 

fijación de las plánulas, estas son liberadas a la columna de agua generalmente cuando las 

condiciones para la fijación son favorables (Prieto et al., 2010; Rosa et al., 2013; Franco, 

2016; Boughton et al., 2023). Es decir, la competencia interespecífica y la depredación 

tienen un peso relativo superior al estrés fisiológico en el proceso de fijación de las 

plánulas. Para determinar la magnitud del efecto de estos dos factores sería importante 

analizar cómo afecta la competencia por el sustrato entre las plánulas y otros 

colonizadores, tanto potenciales por su presencia en el pool de larvas como anteriores, y el 

efecto que tiene la depredación sobre las plánulas en la densidad poblacional de los 
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pólipos. 

 

Las plánulas son capaces de fijarse eficientemente sobre un sustrato desnudo (Prieto et al., 

2010; Franco, 2016; Boughton et al., 2023; Holst et al., 2023), pero la competencia por el 

sustrato es uno de los mejores ejemplos de competencia en la naturaleza (Dial & 

Roughgarden, 1998; Connolly & Roughgarden, 1999). El sustrato duro marino se encuentra 

normalmente colonizado por especies que poseen una fase adulta bentónica, pero, sin 

embargo, los diseños experimentales para la fijación de plánulas tienden a utilizar 

únicamente sustratos inertes. Los ejemplos de experimentos en los que se haya incluido 

algún organismo vivo como sustrato potencial son limitados, pero se puede aludir al 

realizado por Franco (2016), quien encontró que las plánulas de C. tuberculata eran 

incapaces de asentarse sobre las conchas de ostras si estas estaban vivas, o al trabajo de 

Feng et al. (2021), en el que las plánulas de C. nozakii fueron incapaces de fijarse sobre 

paneles con una alta cobertura de organismos bentónicos. Esto refleja una laguna en 

nuestro conocimiento e incide en la necesidad de realizar experimentos de fijación de 

plánulas en mesocosmos con sustratos desnudos y colonizados. 

 

Las especies marinas con fases adultas bentónicas se reproducen en pulsos en los que las 

larvas son liberadas a la columna de agua, siendo arrastradas por las corrientes hasta que 

son capaces de asentarse nuevamente sobre un sustrato adecuado para completar su ciclo 

de vida (Gittings et al., 1992; Cárdenas & Aranda, 2000). Por lo tanto, las plánulas de los 

escifozoos no se encuentran aisladas en el ecosistema, sino que deben competir con el 

conjunto de larvas presentes en la columna de agua por el sustrato (Boughton et al., 2023). 

Esta competencia, evidente a nivel teórico, solo se ha puesto de manifiesto para una 

especie de escifozoo y en un único ecosistema (Boughton et al., 2023), pero no ha sido 

nunca cuantificada. Esto resalta la necesidad de realizar experimentos incluyendo al 

conjunto de larvas presentes en la columna de agua en lugar de realizarlos únicamente con 

las plánulas. 

 

Finalmente, aunque tenemos alguna evidencia del consumo de plánulas por parte de otros 

organismos (Javidpour et al., 2009; Kuplik et al., 2015), el efecto de la eliminación de las 

plánulas por parte de los depredadores sobre la dinámica poblacional es desconocido por 

la falta de experimentos al respecto, por lo que es importante que los diseños incluyan 

organismos que potencialmente puedan eliminar plánulas. 

 

7.2.2.2. Fase pólipo 

 

El conjunto de factores que enfrenta la fase pólipo es similar al de la fase plánula, pero, al 

contrario de lo que ocurre con esta última, al tener los pólipos una presencia perenne en 

la mayoría de las estrategias vitales de las diferentes especies de escifozoos (Fernández-

Alías et al., 2021), el papel que juega el estrés fisiológico es mayor. De hecho, cuanto más 
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se aleja a las colonias de pólipos de sus condiciones óptimas, mayor es el descenso en su 

ratio de reproducción asexual y mayor es la tasa de mortalidad (Prieto et al., 2010; Wang 

et al., 2023a). Por lo tanto, cuando se construyen modelos de densidad poblacional de 

escifopólipos, es importante considerar dónde están los umbrales de tolerancia de la 

especie objetivo y durante cuánto tiempo van a estar expuestos a las condiciones 

desfavorables. La información de que disponemos acerca de estos umbrales se limita a 

unas pocas especies, pero es suficiente para determinar que los umbrales son especie-

específicos (Purcell et al., 1999b; Schiariti et al., 2014). Por lo tanto, se debe conocer con 

anterioridad los umbrales, la reducción en la ratio de reproducción asexual y la 

supervivencia de las especies en condiciones desfavorables para aumentar la fiabilidad de 

los modelos. 

 

También, como se viene diciendo, la mayoría de estos modelos de dinámica poblacional de 

escifopólipos se han construido sin considerar la presencia de competidores, potenciales 

sinergias o depredadores (Prieto et al., 2010; Purcell et al., 2012; Schiariti et al., 2014; 

Treible & Condon, 2019), pero estas interacciones no pueden obviarse ya que el balance 

general puede resultar perjudicial para los escifozoos (Feng et al., 2017; Zang et al., 2023). 

Para comprender completamente cómo funciona la dinámica poblacional de estas especies 

en su fase bentónica debemos aumentar progresivamente la complejidad biológica de los 

mesocosmos en los que se realizan los experimentos de estrés fisiológico. 

 

7.2.2.3. Fases estróbilo y post-estróbilo 

 

La estrobilación en un proceso estresante para las poblaciones de pólipos (Feng et al, 2017) 

y su recuperación posterior no está garantizada en todos los casos (Prieto et al., 2010; 

Fuentes et al., 2011; Feng et al., 2017). En este contexto no está claro por qué determinadas 

condiciones, como podrían ser las olas de calor o de frío, disparan el proceso de 

estrobilación si la reversión a las condiciones normales podría afectar al correcto desarrollo 

de las éfiras hasta la fase medusa (Fernández-Alías et al., 2023a). También se ha 

demostrado que el proceso de estrobilación y la producción de éfiras se ven afectados por 

el mínimo de temperatura registrado durante el invierno, la duración de esta estación, la 

velocidad con la que se alcanzan las temperaturas estivales del agua y la disponibilidad de 

alimento (Feng et al., 2015a, 2015b; Loveridge et al., 2021; Zang et al., 2022), factores que 

necesitan de mayor investigación para mejorar nuestra capacidad de anticipar los eventos 

de bloom.  

 

Una mayor comprensión del proceso de estrobilación podría alcanzarse de conseguir una 

descripción completa del mecanismo molecular que lo desencadena (Helm et al., 2018), 

donde nuestro conocimiento se limita a determinados aspectos del género Aurelia (Fuchs 

et al., 2014; Brekhman et al., 2015; Khalturin et al., 2019; Jensen et al., 2023). De hecho, 

desconocemos incluso si el gen CL390, el más sobreexpresado durante el proceso de 
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estrobilación (Fuchs et al., 2014; Brekhman et al., 2015), se encuentra presente en alguna 

especie de escifozoo que no pertenezca este género. En la base de datos GenBank del 

centro nacional de información biotecnológica (National Center for Biotechnology 

Information, NCBI, www.ncbi.nlm.nih.gov/, accedido el 30/11/2023), únicamente hay 

depositadas 4 secuencias de ADN del gen que se traduce en esta proteína. Todas ellas 

pertenecen a Aurelia, y lanzando un Basic Local Alignment Search Tool (BLAST) contra la 

base de datos, utilizando los parámetros más permisivos, no se obtiene ninguna secuencia 

adicional (Fernández-Alías, no publicado). De las cuatro secuencias disponibles, solamente 

dos están acompañadas por una publicación, la secuenciada en Fuchs et al. (2014) y la de 

Brekhman et al. (2015). Además, estas dos secuencias se transcriben y traducen a proteínas 

que únicamente comparten un 68% de homología (Brekhman et al., 2015) y cuyos genes 

se expresan bajo estímulos ambientales opuestos: un descenso térmico en la estirpe de 

Aurelia utilizada por Fuchs et al. (2014) y un ascenso en la utilizada por Brekhman et al. 

(2015). Esto pone de manifiesto que es necesario incrementar los análisis transcriptómicos 

a lo largo del ciclo de vida de las diferentes especies de escifozoos (Fernández-Alías, 2024). 

 

Finalmente, las poblaciones de pólipos sufren un decaimiento en la ratio de reproducción 

asexual cuando son mantenidas durante varias generaciones en acuario, pero esto puede 

estar asociado a una mayor producción de éfiras por pólipo (Chi et al., 2022; Holst et al., 

2023) y el balance global de los cultivos de larga duración sobre la producción de éfiras no 

está claro. Además, hemos observado cómo las fases medusa de C. tuberculata, R. pulmo 

y Aurelia sp. producidas a partir de pólipos mantenidos en acuario durante varias 

generaciones realizaban las pulsaciones contráctiles con las que se impulsan y desplazan 

de forma anómala o, directamente, no las realizaban en absoluto dejándose mover por el 

sistema de corrientes del acuario (Fernández-Alías, observación personal en las 

instalaciones del Oceanográfico de Valencia, febrero de 2023). Esto sugiere que la 

renovación de las poblaciones bentónicas es necesaria para no interferir con el correcto 

desarrollo del ciclo de vida. 

 

7.2.2.4. Fase éfira 

 

La transición de éfira a medusa dura de 10 a 150 días y la tasa promedio de éxito es inferior 

al 30% (Ishii et al., 2004; Kawahara et al., 2006; Fuentes et al., 2011; Astorga et al., 2012; 

Fernández-Alías et al., 2020, 2023a; Gueroun et al., 2020). En ese periodo, los dos factores 

de mayor relevancia que afectan a la mortalidad de la fase éfira son la depredación y el 

estrés fisiológico, pero la evidencia científica es limitada. Lo elevado de la tasa de digestión 

de los escifozoos en la fase medusa ha dificultado que esta se encuentre en los análisis de 

contenido estomacal (Arai et al., 2003) y, debido a su menor tamaño, la detección de la 

fase éfira en estos análisis debería resultar más compleja. De hecho, la depredación sobre 

las éfiras únicamente se ha podido demostrar cuando, en experimentos en acuario, estas 

se han expuesto a depredadores potenciales, lo que podría traducirse en una subestima 
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del número de depredadores reales que enfrentan los escifozoos en esta fase. De acuerdo 

con la evidencia actual, se puede esperar que la composición de la comunidad planctónica 

sobre la que las éfiras pueden depredar afecte al correcto desarrollo de estas hasta la fase 

medusa (Chambel et al., 2016; Miranda et al., 2016; Ballesteros et al., 2022), indicando la 

necesidad de monitorizar esta comunidad planctónica con las poblaciones de éfiras y 

medusas verdaderas, así como de realizar experimentos para determinar la dieta más 

apropiada para las éfiras. Finalmente, se ha observado la desaparición de la fase éfira 

cuando las temperaturas no resultan adecuadas (Fernández-Alías et al., 2023a), pero no se 

ha discriminado si la causa principal de la mortalidad es la temperatura, la falta de alimento 

o la exposición durante un tiempo prolongado, en el que no se alcanza la fase medusa, a 

depredadores. Por lo tanto, es necesario realizar experimentos de estrés fisiológico para 

determinar la resiliencia de las éfiras a condiciones desfavorables. 

 

7.2.2.5. Fase medusa 

 

Una vez se desencadena un evento de bloom, el interés normalmente se dirige hacia el 

impacto socioeconómico que producirá la proliferación masiva y cómo mitigarlo (Bosch-

Belmar et al., 2020), prestando menos atención al efecto de este sobre futuros 

afloramientos. De hecho, el interés por el desarrollo de proliferaciones futuras parece 

haber despertado únicamente a raíz del nacimiento de una industria pesquera amenazada 

por la variabilidad interanual de abundancias en la fase medusa (Brotz et al., 2017) y, aun 

así, todavía no se ha realizado el esfuerzo necesario para calcular los parámetros biológicos 

de los escifozoos que se requieren en la implementación de programas de pesca sostenible 

(Palomares & Pauly, 2008; Brotz, 2016; Fernández-Alías et al., 2020; López-Martínez et al., 

2020; Leoni et al., 2021a; Behera et al., 2022).  

 

Aunque se les ha considerado de forma general como un final de cadena trófica (Hays et 

al., 2018), la fase medusa de los escifozoos no suele incluirse en los modelos de manejo 

ecosistémico (Pauly et al., 2008), resultando incluso menos habitual la inclusión de las fases 

larvarias pese a su influencia sobre la abundancia de los estadios adultos. La inclusión de 

los escifozoos en modelos ecológicos es particularmente importante en ecosistemas 

pequeños y confinados dado que cuanto menor sea el tamaño del ecosistema, mayor es la 

importancia de los escifozoos como especie clave (Pauly et al., 2008), hasta el punto de 

que, en lagunas costeras eutrofizadas como el Mar Menor, los escifozoos jueguen un papel 

amortiguador de las crisis distróficas (Pérez-Ruzafa et al., 2002; Fernández-Alías et al., 

2022, 2023a). En esta línea, también es importante considerar que el papel trófico de los 

escifozoos cambia entre especies y, dentro de una misma especie, entre localidades y a lo 

largo de su desarrollo (Holst et al., 2008; Marques et al., 2020; Wang et al., 2020; Leoni et 

al., 2022). Para implementar de forma correcta estos modelos es necesario ampliar el 

esfuerzo de parametrización del crecimiento de los escifozoos y determinar las 

interacciones tróficas con los niveles superiores e inferiores. 
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8. Análisis y estudio de los efectos de las alteraciones en las 

comunidades biológicas del Mar Menor 

 

La capacidad de respuesta del Mar Menor a las presiones antrópicas y a las derivadas del 

cambio climático depende de su heterogeneidad ambiental y de su complejidad ecológica. 

Como se ha señalado anteriormente, son precisamente las restricciones al intercambio de 

agua y a la colonización de especies impuestas por las golas las que contribuyen a mantener 

una elevada heterogeneidad hidrológica que se traduce en diversidad biológica y una 

compleja red trófica (Figs. 8.1 y 8.2). La interacción entre ambas y las distintas escalas 

espacio-temporales a las que se manifiestan dan lugar a mecanismos homeostáticos y de 

autorregulación, con múltiples vías para el flujo de energía, al relevo de unas especies clave 

por otras en el control top-down de la red trófica (como en el caso de la sucesión temporal 

que presentan las distintas especies de medusas y el ictioplancton en el sistema pelágico, 

canalizando la producción principalmente hacia el sistema bentónico, con una gran 

biomasa de filtradores, detritívoros y carroñeros que procesan y retienen buena parte de 

la producción, exportando parte de la biomasa fuera del sistema a través de las migraciones 

de peces e invertebrados, la pesca o el consumo por parte de aves acuáticas, y acumulando 

los excedentes en el sedimento) (Fig. 8.3).  

Figura 8.1. a) Caracterización de las distintas masas de agua en el Mar Menor en función de sus 
condiciones de salinidad y temperatura. b) caracterización de diferentes poblamientos en el 
ictioplancton del Mar Menor en base a la composición y abundancia de las especies de larvas de 
peces (Pérez‐Ruzafa et al., 2004). 
 

 

Todo ello constituiría el filtro, sensu Cloern (2001), que modula la respuesta a la 

eutrofización en las lagunas costeras, y en concreto en el Mar Menor (Pérez‐Ruzafa et al., 

2002, 2004, 2020). 
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Figura 8.2. a) Flujos de energía e importancia relativa de los distintos grupos funcionales y 
taxonómicos en la red trófica del Mar Menor elaborada con el modelo Ecopath (Pérez‐Ruzafa et al., 
2020). b) Síntesis de los principales flujos de energía en la red trófica del Mar Menor (Pérez‐ Ruzafa 
et al., 2020). 
 
 

 

Figura 8.3. Procesos y factores que dan lugar a los complejos mecanismos de autorregulación que 
presenta el ecosistema del Mar Menor para enfrentarse y neutralizar los efectos de la eutrofización, 
desde el control top‐down ejercido por las medusas y el ictioplancton y los sucesivos niveles tróficos 
sobre la red trófica pelágica (arriba a la izquierda) (Pérez‐Ruzafa et al., 2002), la segregación 
temporal entre las distintas especies de medusas y el ictioplanton en su función reguladora (arriba 
derecha) (Pérez‐Ruzafa et al., 2002, 2004; Fernández‐Alías et al., 2021), la heterogeneidad espacial 
de los ciclos límite reguladores (abajo‐izquierda) (Pérez‐Ruzafa et al., 2005a), la complejidad de la 
red trófica (abajo‐centro) (Pérez‐Ruzafa et al., 2020) a la propia heterogeneidad ambiental que 
ofrece el marco que permite la diversidad biológica del Mar Menor. 
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Todos estos mecanismos pueden perderse si se produce la homogeneización del sistema y 

si se pierden los gradientes y diferencias de salinidad entre el Mar Menor y el 

Mediterráneo. La aparición de especies invasoras, o simplemente de nuevos colonizadores, 

pueden ser un indicador de estas transformaciones, si bien deben ser puestos en el 

contexto de la propia idiosincrasia de las lagunas costeras, en las que, por su naturaleza, un 

elevado número de especies cambia entre años consecutivos. Desde que se dragó el canal 

del Estacio en los años 1970, el Mar Menor entró en un proceso de mediterraneización que 

puede verse agravado por actuaciones inadecuadas en las golas (Pérez‐Ruzafa, 2019). Un 

cambio relativamente pequeño, de apenas 2 unidades en la media mensual de salinidad es 

relevante para muchas especies, pero los cambios pueden ser mucho más extremos en 

localidades específicas, especialmente en áreas poco profundas. La pérdida de las 

diferencias salinas con el mar Mediterráneo se están viendo también aceleradas por la 

entrada excesiva de aguas dulces o salobres desde la cuenca vertiente, especialmente 

desde que se aceleró la subida del nivel freático. Esto conduce a cambios importantes en 

la composición y estructura de las comunidades biológicas.  

 

La capacidad de colonización y aclimatación de las especies marinas difiere dependiendo en 

gran medida de los valores de temperatura y la variabilidad ambiental. El cambio global está 

afectando a los organismos y a los sistemas marinos en múltiples niveles de organización y 

desafiando la sostenibilidad de las poblaciones de peces marinos y las pesquerías (Pörtner 

& Gutt, 2016; Cheung, 2018; Liang et al., 2018b). En el informe correspondiente a los 

trabajos de monitorización de 2022 (Pérez-Ruzafa, 2023) ya se hizo una discusión acerca 

de las consecuencias de este tipo de alteraciones y de los principales cambios ocurridos en 

este contexto en el Mar Menor y los riesgos a los que está expuesto.  

 

El mencionado proceso previo de mediterraneización del Mar Menor a raíz del dragado de 

El Estacio, permitió la colonización y el establecimiento de nuevas especies marinas como 

el alga Caulerpa prolifera, que cubrió toda la cuenca en pocos años, lo que llevó a la 

desaparición de las comunidades originales, la acumulación de materia orgánica y 

condiciones anóxicas en los sedimentos, y a un descenso importante en los rendimientos 

pesqueros (Pérez‐Ruzafa et al., 1987, 1989, 1991, 2006; Pérez‐Ruzafa & Marcos, 1992, 

1993). El número de especies de moluscos y peces se duplicó en solo 15 años (Pérez‐Ruzafa 

et al., 1987; Pérez‐Ruzafa, 1989) en detrimento de las especies típicas de la laguna. Como 

parte del mismo proceso, otras especies alóctonas, como las ya citadas medusas 

Cotylorhiza tuberculata y Rhizostoma pulmo, entraron en la laguna desde el Mediterráneo 

a mediados de los años 1980 (Pérez‐Ruzafa, 1989) y, después de un período de crecimiento 

más o menos lento de sus poblaciones, proliferaron masivamente como consecuencia de 

los cambios en el estado trófico de la laguna, causando serios problemas a la actividad 

turística entre otras (Pérez‐Ruzafa et al., 2002). Además, esta mediterranización de la 

laguna y, en general, una disminución en la salinidad puede implicar la pérdida de un 
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servicio de protección que brinda contra parásitos e infecciones de especies emblemáticas, 

como en el caso de la nacra, Pinna nobilis. 

 

Con la tendencia de aumento que presenta la temperatura en los últimos años y el 

descenso de la salinidad, la lista de especies alóctonas o invasoras en el Mar Menor sigue 

creciendo, si bien algunas de ellas no llegan a mantener poblaciones estables. Dada la 

imprevisibilidad de las consecuencias de dichas colonizaciones en el funcionamiento 

lagunar, es conveniente mantener un sistema de alerta que permita su detección 

temprana. 

 

8.1.  Registro de nuevas especies alóctonas en el Mar Menor2 

Uno de los principales retos actuales en la conservación y el manejo de los ecosistemas es 

el conocimiento y el control de las especies invasoras, muchas de ellas relacionadas con la 

extinción de otras especies y, en general, con la pérdida de servicios ecosistémicos (Çinar, 

2013; Katsanevakis et al., 2014; Giakoumi et al., 2019). De acuerdo con la Agencia Europea 

de Medio Ambiente (European Environment Agency, EEA), en el año 2017, se habían 

registrado 1223 especies marinas no indígenas (Non‐Indigenous Species, NIS) de las cuales 

aproximadamente el 81% (1039) fueron detectadas por primera vez entre los años 1949‐

2017. Según esta misma fuente, el número de NIS registrado por área geográfica alcanza 

su máximo exponente en el Mar Mediterráneo, donde actualmente se registran 838 NIS 

(69% del total), y donde el número ha aumentado, entre 2017‐2019, a un ritmo de 8 

especies por año (EEA, 2010; Zenetos & Galanidi, 2020). Entre las principales causas de 

expansión marítima de NIS encontramos la apertura de vías marítimas, la traslocación 

accidental (como fouling o en las aguas de lastre) y la acuicultura, reduciendo de este modo 

las barreras biogeográficas existentes (Çinar, 2013; Katsanevakis et al., 2013). Además, 

debemos tener en cuenta que la expansión y distribución de NIS se ve afectada por el 

cambio climático (Occhipinti‐Ambrogi, 2007). 

 

Las lagunas costeras a menudo se comportan como eslabones intermedios en los procesos 

de colonización a gran escala de muchas NIS, ofreciendo a las especies oportunistas las 

condiciones ideales, comida abundante y una ausencia general de los depredadores y 

enfermedades presentes en el mar abierto (Pérez‐Ruzafa et al., 2019a). Como ecosistemas 

de transición entre el mar y la tierra, son dinámicas, están relativamente aisladas del mar, 

presentan fuertes gradientes físicos, químicos y biológicos, y una elevada variabilidad 

espaciotemporal caracterizada por perturbaciones y fluctuaciones ambientales de origen 

tanto natural como antrópico (Barnes 1980; UNESCO 1981; Kjerfve 1994; Pérez‐Ruzafa et 

 
2 Este capítulo se encuentra publicado en: 
Sala-Mirete A., López E., Fernández-Alías A., Sánchez-Fernández O., Marcos C. & Pérez-Ruzafa A., 2023. 
Leodamas australiensis (Hartmann-Schröder, 1979) (Polychaeta, Orbiniidae), a new alien species in the Mar 
Menor coastal lagon (SE Spain). BioInvasions Records 12 (4), 993-1013. 
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al. 2019a). Además, se encuentran entre los ecosistemas más productivos y valiosos del 

planeta (Anthony et al. 2009; Russi et al. 2013; Pérez‐Ruzafa et al. 2019a). En este sentido, 

acogen una preeminente biodiversidad (EEA 2010; De Wit 2011) debido a una importante 

variedad de tipos de hábitats que permiten albergar las condiciones para que numerosas 

especies completen su ciclo de vida, las utilicen como refugio, o que sean utilizadas como 

zona de cría o alimentación por especies migradoras marinas (Sabetta et al. 2007; 

Vasconcelos et al. 2011; Pérez‐Ruzafa et al. 2019a). 

 

La colonización de las lagunas costeras por parte de especies alóctonas, de acuerdo con la 

teoría del confinamiento, implica un componente de aleatoriedad (Pérez‐Ruzafa & Marcos, 

1992, 1993; Pérez‐Ruzafa et al., 2019a). Dicho componente estocástico se debe a que 

existen, además de los gradientes mencionados y las diferencias hidrográficas entre el mar 

abierto y el ecosistema lagunar, unas restricciones a la colonización impuestas por los 

propios canales de comunicación entre ambos ecosistemas (Pérez‐Ruzafa, 2015). Por otro 

lado, únicamente la entrada aleatoria de una especie en el ecosistema no garantiza el 

establecimiento de ésta en el mismo, siendo necesario que tenga capacidad de 

supervivencia y reproducción en la laguna y que encuentre un nicho ecológico disponible 

en la misma (Pérez‐Ruzafa et al., 2019a). De este modo, las comunidades lagunares deben 

considerarse como el resultado de una combinación de las probabilidades de colonización 

de una especie y el balance coste‐beneficio energético resultante de la adaptación, 

reproducción, ratio de crecimiento poblacional y de competencia entre especies en un 

ecosistema marcado por fluctuaciones ambientales y fuertes gradientes (Pérez‐Ruzafa & 

Marcos, 1993). Esto dota a las lagunas costeras de una elevada heterogeneidad que puede 

verse reflejado en ejemplos como la macrofauna bentónica de la laguna de Venecia o el 

ictioplancton del Mar Menor donde se da una modificación aproximada, entre un año y el 

siguiente, del 40 % de las especies colonizadoras (Sigovini, 2011; Quispe, 2014; Pérez‐Ruzafa 

et al., 2019a). Las poblaciones lagunares las constituyen aquellas especies que, siendo 

capaces de adaptarse a las condiciones internas, se reproducen y encuentran un nicho 

ecológico en las lagunas, completando sus ciclos de vida en ellas. 

 

En el caso del Mar Menor, la reducción de la salinidad y la suavización de las temperaturas 

extremas debido a las transformaciones y actividades humanas ha dado lugar, en las 

últimas décadas, a la colonización de la laguna por parte de especies no alóctonas que han 

modificado la ecología del ecosistema, reduciendo la dominancia de las especies 

autóctonas por competencia o depredación (Pérez‐Ruzafa et al., 2002, 2012). Entre los 

colonizadores más relevantes encontramos especies de algas (como Caulerpa prolifera) 

(Pérez‐Ruzafa et al., 1991), cnidarios (Cotylorhiza tuberculata y Rhizostoma pulmo) (Pérez‐

Ruzafa et al., 2002; Fernández‐Alías et al., 2020) y, entre las más recientes, especies como 

el cnidario Olindias muelleri Haeckel, 1879 (Kousteni et al., 2022), el crustáceo Callinectes 

sapidus Rathbun, 1896 (Fuentes et al., 2019), el ctenóforo Mnemiopsis leidyi A. Agassiz, 



158 

 

 

1865 (Marambio et al., 2013), los poliquetos Branchiomma boholense (Grube, 1878) 

(Román et al., 2009), que ya ha establecido poblaciones permanentes, Timarete caribous 

(Grobe, 1859) (Sala-Mirete et al., 2023) y Perinereis linea (Treadwell, 1936) (Arias et al., 

2013), el molusco anaspideo Bursatella leachii Blainville, 1817 (González-Wangüemert et 

al., 2014), cuya explosión poblacional apenas se mantuvo un año, o el alga verde exótica 

detectada por Terradas-Fernández et al. (2022) y determinada como perteneciente al 

género Batophora J. Agardh. 

 

Esto hace necesario que se mantenga un sistema de seguimiento permanente de los 

distintos grupos taxonómicos y funcionales presentes en el Mar Menor (véanse los 

capítulos de fauna bentónica y planctónica para consultar las metodologías de muestreo). 

Este sistema de monitorización, en el marco del proceso de eutrofización actual, se viene 

desarrollando en diferentes periodos desde el año 1997 (Pérez‐Ruzafa et al., 2019b). A las 

especies que han colonizado la laguna en años recientes, algunas especialmente recogidas 

en el informe de 2023, como la medusa Olindias muelleri y el anélido poliqueto Timarete 

caribous, se han ido sumando otras estudiadas en nuestros seguimientos más recientes, 

como Leodamas australiensis (Hartmann-Schröder, 1979) o Phyllorhiza punctata von 

Lendenfeld, 1884 que fue ya citada como ocasional en la laguna en 2022 (Fernández-Alías 

et al., 2022) y actualmente se ha redeterminado como lagunar (Fernández-Alías, 2024). 
 

Dentro de los poliquetos, la familia Orbiniidae incluye más de 240 especies de tamaños 

comprendidos entre unos pocos milímetros y 30 cm, y son habitantes comunes de las 

comunidades bentónicas cercanas a la costa a lo largo de los márgenes continentales 

(Blake, 2017). Los orbínidos se dan en todo el mundo, siendo Asia (región asiática del 

Pacífico y región biogeográfica indopacífica) la zona más diversa en cuanto a especies, 

seguida del Pacífico norteamericano, y la costa atlántica norte y sudamericana. Las especies 

que tienen las distribuciones más amplias son Scoloplos armiger (Müller, 1776) y Naineris 

laevigata (Grube, 1855) (Costello et al., 2017; Meca et al., 2021). Los orbínidos viven en 

una amplia variedad de fondos blandos y se consideran bastante tolerantes al contenido 

de materia orgánica en los sedimentos y a amplios rangos de salinidad. Los miembros de 

esta familia pueden encontrarse en lodos, arenas o fondos mixtos, mostrando, en algunos 

casos (S. armiger) una moderada resistencia a la anoxia (Grieshaber, 1988; Meca et al., 

2021). Debido a su estilo de vida excavador, los orbínidos pueden resuspender capas de 

sedimento más profundas hacia la superficie o incluso en la columna de agua, 

contribuyendo a la mezcla continua de sedimentos (Giangrande et al., 2002).  

 

En el Mediterráneo, la familia Orbiniidae presenta 13 especies nativas, con un único 

representante del género Leodamas Kinberg, 1866, la subespecie Leodamas chevalieri 

candiensis (Harmelin, 1969).  

 

En este estudio se registra por primera vez Leodamas australiensis en el mar Mediterráneo, 
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y en particular en el Mar Menor, España), y se revisan los datos de la especie en dicha 

laguna costera con el fin de describir su dinámica temporal, su distribución espacial y su 

interacción con especies autóctonas de orbítidos. 

 

8.1.1. Leodamas australiensis (Hartmann-Schröder, 1979) 

 

8.1.1.1. Sistemática 

 

Familia ORBINIIDAE 

Género Leodamas Kinberg, 1866 

Leodamas australiensis (Hartmann-Schröder, 1979) (Fig. 8.4) 

Sinonimias: 

Scoloplos (Leodamas) rubra australiensis Hartmann-Schröder, 1979: 131-132, figs. 276-282 

Leodamas dubia (non Tebble, 1955). Zhadan et al. (2015): 789-792, figs. 7A-K, 8A-K. 

Leodamas australiensis (Hartmann-Schröder, 1979). Zhadan (2020): 471-473, fig. 11.  

 

8.1.1.2. Material examinado 

Se examinaron 160 ejemplares de L. australiensis: 1 individuo en 2006 en la localidad de 

Isla El Ciervo (código de muestra, iccy2_5/2006); 1 ejemplar en invierno de 2017 (muestra 

CiCy1_I/17); 2 individuos en verano del mismo año (muestra E14_V/17), y 71 en otoño 

(muestras e (indiv.): CiCy2_O/17 (3), E12B_O/17 (18), E13_O/17 (1), E15_O/17 (1), 

E16_O/17 (48)). Se encontró un total de 61 individuos en muestras del invierno de 2018 

(muestras e (indiv.): CiCy1_I/18 (5), CiCy2_I/18 (3), E12B_I/18 (35), E13_I/18 (1), E16_I/18 

(17)); 19 ejemplares en primavera de 2018 (muestras e (indiv.): CiCy1_P/18 (17), 

CiCy2_P/18 (1), E07_P/18 (1); y 5 en verano del mismo año (muestras e (indiv.): E12B_V/18 

(2), E16_V/18 (3)). 

8.1.1.3. Descripción 

Gusanos pequeños; el espécimen más grande mide 45 mm de largo con 282 quetígeros (27 

torácicos, 205 abdominales), y 1 mm de ancho al nivel medio del tórax. Cuerpo largo y 

estrecho, tórax aplanado dorso-ventralmente (Fig. 8.4A) y formado por 19-27 quetígeros, 

abdomen cilíndrico. Prostomio cónico y dividido en dos regiones, puntiagudo y con un 

órgano apical corto; ojos ausentes; con un único anillo peristomial sin quetas de longitud 

similar al primer quetígero; peristomio fusionado dorsalmente al prostomio (Fig. 8.4A). Las 

branquias aparecen por primera vez en el quetígero 6 (Fig. 8.4A); triangulares, con base 

ancha y puntas cónicas en el tórax; ciliadas en ambos lados, la ciliación no alcanza la punta 

(Fig. 8.4B); se alargan en el abdomen, ligeramente más largas que el lóbulo notopodial 

correspondiente. Notopodios torácicos que sólo presentan quetas capilares crenuladas, 

con un lóbulo postquetal pequeño y redondeado a partir del quetígero 3, mejor 

desarrollado a partir del quetígero 5 (Fig. 8.4C). Neuropodios torácicos con lóbulos 
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postquetales en forma de crestas bajas, con una proyección central digitiforme en los 

últimos segmentos del tórax (Figs. 8.4C, E); portan uncini o quetas con forma de gancho 

con el extremo distal ligeramente curvado; dispuestos en 5 filas verticales, la fila más 

anterior extendiéndose sólo desde la porción dorsal hasta la mitad del haz, la más posterior 

haciéndolo desde la zona ventral; uncini de la parte anterior y superior más gruesos que 

los de la parte media (Fig. 8.4E). Notopodios abdominales bajos, sostenidos por dos acículas 

delgadas de grosor similar al de las notoquetas capilares, con puntas ligeramente curvadas 

y no salientes (Fig. 8.4D, H); portan lóbulos foliáceos postquetales, siendo más largos hasta 

el extremo posterior; con 6-11 quetas capilares crenuladas y 1-2 quetas bifurcadas, con el 

eje liso y púas cónicas aproximadamente iguales (Fig. 8.4G). Neuropodios abdominales 

unilobulados y cónicos, sostenidos por una única acícula, mucho más gruesa, con un 

extremo visiblemente saliente curvado en diferentes grados, desde casi recto a 180°, 

dependiendo del metámero (Figs. 8.4F, H); con un lóbulo postcaudal digitiforme unido 

ventralmente al haz quetal y la mitad de largo que el lóbulo postcaudal notopodial 

correspondiente (Figs. 8.4D, H); todas las quetas como capilares crenulados, en número de 

3-5. Pigidio desconocido. 

8.1.1.4. Observaciones taxonómicas 

Los Orbiniidae se distinguen de otros anélidos por un prostomio cónico o redondeado sin 

apéndices, cuerpo subdividido en tórax y abdomen, branquias dispuestas dorsalmente y 

lóbulos parapodiales en el abdomen, y un tipo único de quetas capilares crenuladas (Blake, 

2017). Las revisiones más completas sobre esta familia han sido realizadas por Blake (2000, 

2017, 2021) y, a escala regional, por López (2012).  

Aunque el género Leodamas fue inicialmente considerado como un subgénero del género 

Scoloplos Blainville, 1828, Blake (2000) reestructuró la clasificación de los orbínidos y 

Leodamas pasó a considerarse un género válido. Tradicionalmente, Leodamas y Scoloplos 

se distinguían principalmente por la aparición de las branquias (en los metámeros torácicos 

4-7 en el primero, en los metámeros 8 o posteriores en el segundo), y secundariamente por 

la presencia de hileras de numerosas y gruesas quetas en forma de gancho neuropodiales 

en el tórax de Leodamas en lugar de unas pocas uncini intercalados entre capilares 

crenulados en Scoloplos. Blake (2017) revisó el diagnóstico de los géneros y descartó la 

posición del primer par de branquias como carácter taxonómico importante. Según esto, 

en la actualidad se conocen un total de 33 especies de Leodamas en el mundo (Blake 2017, 

2020, 2021; Sun et al. 2018), aunque la reevaluación de los caracteres sin duda aumentará 

el número, bien por nuevas descripciones o por la reubicación de algunas. Por ejemplo, dos 

especies mediterráneas, Scoloplos haasi (Monro, 1937) y Scoloplos typicus (Eisig, 1914), 

presentan gruesos uncini neuropodiales en el tórax. Los ejemplares aquí descritos no 

pertenecen a ninguna de estas tres especies debido a la presencia de acículas 

neuropodiales grandes y fuertemente curvadas en los quetígeros abdominales. Además, 

estos ejemplares pueden distinguirse de S. haasi y S. typicus por el inicio anterior de las 
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branquias (quetígero 6 en lugar de 13-14 en S. typicus o 22-25 en S. haasi) y por tener 

neuropodios abdominales unilobulados en lugar de bilobulados (López, 2012). Leodamas 

chevalieri candiensis, citada en el Mediterráneo, es una subespecie más parecida a nuestro 

ejemplares que tiene branquias desde el quetígero 6 y neuropodios abdominales con 

aículas grandes y sobresalientes, pero en esta subespecie las neuroacículas abdominales 

poseen puntas rectas, las uncini torácicos tienen una escultura fuertemente definida y los 

lóbulos neuropodiales torácicos carecen completamente de proyección postquetal 

(Harmelin, 1969). Hay que señalar que Harmelin informó de especímenes juveniles con una 

escultura más suave en los uncini torácicos y puntas curvadas en los uncini neuropodiales 

abdominales, pero el alcance de estas variaciones no fue ni representado gráficamente ni 

cuantificado. 

Dentro de Leodamas, la presencia de acículas neuropodiales grandes y sobresalientes en 

los quetígeros abdominales no es un rasgo infrecuente y, aparte de L. chevalieri candiensis, 

Leodamas cochleatus (Ehlers, 1900), Leodamas dendrocirris (Day, 1967), Leodamas gracilis 

(Pillai, 1961) y Leodamas hamatus Dean & Blake, 2015 (Gallardo, 1968; Dean & Blake, 2015; 

Blake, 2017; Zhadan, 2020) tienen este tipo de acículas. Sin embargo, solo dos especies las 

tienen con las puntas muy curvadas como en los especímenes aquí descritos: Leodamas 

dubius (Tebble, 1955) y L. australiensis. L. dubius se describió originalmente en Ghana, en 

el Golfo de Guinea (Tebble, 1955) y posteriormente se ha descrito en varias localidades del 

Indo-Pacífico, como Vietnam (Gallardo, 1968), Tailandia (Eibye-Jacobsen, 2002) y Australia 

(Zhadan et al., 2015). Sin embargo, en los especímenes de las dos últimas localidades, las 

branquias comienzan en el cartílago 6 y las notoquetas abdominales incluyen bifurcadas, 

por lo que Zhadan (2020), comparando el material australiano con la serie tipo de L. dubius 

y comprobando que en esta última las branquias bifurcadas estaban ausentes y las 

branquias comenzaban en el cartílago 7, los refirió a L. australiensis, una especie de 

Australia Occidental (Hartmann-Schröder, 1979). La identidad del material de Vietnam es 

difícil de establecer, pero se desconoce el origen de la especie. La identidad real del 

material de Vietnam ya que Gallardo (1968) sólo reportó fragmentos abdominales, que 

debido a su situación geográfica es probable que también pertenezcan a L. australiensis. A 

pesar de que la localidad tipo está más alejada, nuestros especímenes se ajustan mejor al 

diagnóstico de L. australiensis, por lo que se trata de la primera detección de esta especie 

fuera de la zona indopacífica.  
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Figura 8.4. Micrografías tomadas a Leodamas australiensis. A. Región anterior. B. Detalle de las 
branquias torácicas. C. Transición de la región torácico-abdominal. D. Parapodio abdominal. E. 
Gancho torácico. F. Detalle de neuropodio abdominal. G. Detalle de neuropodio abdominal y sedas 
ahorquilladas. H. Preparación para microscopía óptica de un neuropodio abdominal con detalle del 
único con una curvatura de 180°. 
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8.1.1.5. Análisis molecular 

El análisis molecular reveló que los especímenes aquí identificados como L. australiensis 

presentan una disimilitud de, al menos, el 9,5% con todos los demás miembros de la familia 

Orbiniidae que cuentan con una secuencia de ADNr 16S en GenBank. El árbol de proximidad 

confirma tres clados diferentes en el género Leodamas (Fig. 8.5). El primero incluye 

material de L. australiensis recogido en España, Leodamas australiensis de Australia y 

Leodamas rubrus (Webster, 1879); el segundo incluye Leodamas tribulosus (Ehlers, 1897), 

y el tercero incluye sólo dos secuencias de L. acutissimus. Leodamas johnstonei (Day, 1879) 

puede agruparse, de un modo más dudoso, con L. australiensis y L. rubrus. Dentro del 

primer clado, aparece una rama específica que diferencia los ejemplares de L. australiensis 

de España (Fig. 8.5), y las distancias genéticas con los ejemplares de L. australiensis de 

Australia y L. rubrus son del 10.4% y el 11.6%, respectivamente. Así pues, el análisis 

genético apoya al taxonómico e indica que nuestro individuo difiere de L. australiensis de 

la localidad tipo. Aunque el escaso número de secuencias consideradas hace difícil 

establecer conclusiones sólidas, cabe sospechar la existencia de un complejo de especies 

indopacíficas en torno a L. australiensis. 

 

 
Figura 8.5. Árbol filogenético basado en la secuencia del gen 16S (Tabla 3.2). El árbol está dibujado 
a escala, con Lumbricus terrestris como secuencia raíz, y las longitudes de las ramas en las mismas 
unidades que las de las distancias evolutivas utilizadas para la inferencia del árbol filogenético. Los 
porcentajes indicados indican el soporte estadístico mediante análisis bootstrap con 1000 réplicas. 

 

8.1.1.6. Ecología y distribución de la familia Orbiniidae en la laguna 

En este estudio se identificaron un total de 1197 individuos de Orbiniidae, 

correspondientes a seis géneros (tabla 8.1). La especie más abundante fue Protoaricia 
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oerstedii (Claparède, 1868) (503 individuos), seguida de Naineris laevigata (345 ind.), 

Leodamas australiensis (160 ind.), Phylo foetida (Claparède, 1868) (138 ind.), Scoloplos 

haasi (20 ind.), Scoloplos armiger (17 ind.) y Orbinia sertulata (Savigny, 1822) (14 ind.). De 

todos los periodos de estudio, 2006 es el menos diverso, con sólo 4 especies. En el resto de 

los periodos, la riqueza de especies fue la misma (5), pero con diferente composición (tabla 

8.1). 

 

Tabla 8.1. Densidad media (ind/m2) ± desviación estándar de orbiniidos encontrados en el Mar 
Menor en los distintos periodos estudiados. 

Familia Género Especie 1982-
1989 

2006 2017 2018 

Orbiniidae Leodamas L. australiensis (Hartmann-
Schröder, 1979) 

 25 ± 0 264.3 ± 
440.4 

212.5 ± 
280.2 

 Naineris N. laevigata (Grube, 1855) 75 ± 35.4 197.2 ± 
302.9 

54.2 ± 
36.8 

105 ± 
122.4 

 Orbinia O. sertulata (Savigny, 1822) 50 ± 0   42.8 ± 
23.8 

 Phylo P. foetida (Claparède, 1868) 175 ± 0 25 ± 0 73.7 ± 
96.1 

87.5 ± 
131.9 

 Protoaricia P. oerstedii (Claparède, 1864) 204.7 ± 
368.3 

87.5 ± 
79.3 

236.4 ± 
339.9 

510 ± 
620.7 

 Scoloplos S. armiger (Müller, 1776) 68.7 ± 
59.9 

   

  S. haasi (Monro, 1937)   125 ± 
168.3 

 

 

 

N. laevigata, P. foetida y P. oerstedii estuvieron presentes en todos los periodos de estudio 

(1982-1988, 2006, 2017, 2018) (Fig. 8.6, tabla 8.1). N. laevigata fue dominante en 2006, 

con una densidad media de 197.2 ind/m2, mientras que P. oerstedii, mostró el mayor valor 

de densidad media y dominancia en 2018 (510 ind/m2). P. foetida mostró su mayor 

densidad media en 1982-1989 (175 ind/m2), pero no fue el orbínido dominante en ningún 

periodo de estudio. Otras especies y géneros que se recolectaron en 1982-1988 no se 

encontraron en otros periodos. Por ejemplo, O. sertulata, que mostró densidades 

relativamente más bajas con respecto a las otras especies, se recolectó en el periodo 1982-

1988 (50 ind/m2) y en 2018 (42.8 ind/m2), pero no en los periodos centrales; y S. armiger 

solo se encontró en 1982-1988 (68.5 ind/m2). S. haasi solo se identificó en el periodo de 

2017 (125 ind/m2). En el caso de L. australiensis, se identificó por primera vez en 2006 con 

una densidad baja (25 ind/m2). 
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Figura 8.6. Densidad media (ind/m2) de las diferentes especies de orbiniidos encontradas en los 
diferentes periodos de estudio. Las barras de error representan los valores de error estándar. 

 

En cuanto a la distribución de orbínidos en las comunidades, los fondos rocosos (ML_ROCK, 

WI-IL-ROCK y DOCKS) solo presentaron individuos de N. laevigata y P. oerstedii. La primera 

especie también se presentó en fondos blandos, bien en praderas monoespecíficas de 

Caulerpa prolifera (CA) o en fondos fangosos sin praderas (MUD) (Fig. 8.7). Todas las demás 

especies sólo se encontraron en fondos blandos. O. sertulata, P. foetida, S. armiger y S. 

haasi se encontraron en todas las biocenosis de este tipo (MUD, CA, CACY, CY y SAND). Sin 

embargo, L. australiensis fue frecuente en fondos fangosos sin praderas (MUD), en 

praderas monoespecíficas de C. prolifera (CA) y en praderas monoespecíficas de C. nodosa 

(CY) y estuvo ausente de los fondos arenosos sin praderas (SAND) y de las praderas mixtas 

C. prolifera-C. nodosa (CACY) (Fig. 8.7).  

 

 

Figura 8.7. Densidad media acumulada de orbínidos en el Mar Menor en diferentes comunidades 
para todo el periodo estudiado. Fondos de fango sin praderas marinas (MUD); praderas 
monoespecíficas de C. prolifera (CA); praderas mixtas de C. prolifera-C. nodosa; praderas 
monoespecíficas de C. nodosa (CY); fondos arenosos sin praderas marinas (SAND); rocas litorales 
medias (ML_ROCKS); rocas infralitorales bien iluminadas (WI-IL-ROCKS); rocas infralitorales 
someras protegidas, mal iluminadas en pilares bajo muelles (DOCKS). 
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Centrándonos en la dinámica temporal y estacional de L. australiensis en los tres periodos 

en los que fue encontrada, destaca que fue recolectada por primera vez durante la 

primavera de 2006 en la isla del Ciervo, mostrando una densidad poblacional de 25 ind/m2 

(Figs. 8.8 y 8.9). Durante el invierno de 2017 se encontró en el mismo punto la misma 

densidad que en 2006. Sin embargo, en 2017 la especie se expandió a una estación con 

fondos fangosos sin vegetación en la zona 4, donde mostró un claro aumento de la 

densidad media que alcanzó un máximo en otoño de 1200 ind/m2 (Figs. 8.8 y 8.9, tabla 8.2). 

Para el siguiente periodo (2018), se produjo un claro descenso de la densidad media de 

esta especie, pasando de valores medios de 305 ind/m2 durante el invierno a valores de 

62.5 ind/m2 en verano del mismo año, finalizando sin encontrar individuos en otoño (Fig. 

8.9). No obstante, se observó que L. australiensis se expandió a la zona 3 en primavera del 

mismo año (Fig. 8.8, tabla 8.2).  

 

 

Figura 8.8. Presencia de Leodamas australiensis en las diferentes zonas del Mar Menor durante los 
periodos estudiados. 
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Figura 8.9. Densidad media estacional de Leodamas australiensis en el Mar Menor durante los años 
2006, 2017 y 2018. 

 

Tabla 8.2. Densidad media de Leodamas australiensis (ind/m2 ± error estándar) en los diferentes 
periodos estudiados (2006, 2017, 2018) y zonas (Z) dentro de la laguna del Mar Menor. 

 Zona   

Año Z3 Z4 Z5 

2006   25 ± 0 

2017  830.9 ± 587.5 125 ± 81.7 

2018 25 ± 0 247.5 ±175 317.7 ± 120.1 

 
 

8.1.1. 7. Discusión 

 

La región mediterránea es una de las que cuenta con un mayor número de especies de 

poliquetos exóticos identificadas, la mayoría de ellas traslocadas como consecuencia del 

transporte marítimo (Nunes et al., 2014). No sólo el número de especies reportadas es 

elevado (154), sino que 71 de ellas ya se consideraban establecidas en el momento del 

presente estudio (Zenetos et al., 2010; 2012; 2022; Zenetos & Galanidi, 2020). Sin embargo, 

un gran número de las especies observadas siguen siendo tratadas como posibles 

observaciones casuales o invasoras dudosas, dificultando el estudio de las implicaciones 
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sobre el ecosistema en el que fueron encontradas (Langeneck et al., 2020; Zenetos & 

Galanidi, 2020; Zenetos et al., 2022).  

 

En base a la dinámica poblacional de L. australiensis en el Mar Menor, se puede considerar 

que es una "especie establecida" en el sentido de Occhipinti-Ambrogi & Galil (2004) y 

Zenetos et al. (2010), con capacidad para mantener esta población a lo largo del tiempo. 

Sin embargo, en el último periodo de este estudio de seguimiento del estado del Mar 

Menor, la población de L. australiensis disminuyó y no se recolectó ningún individuo en las 

campañas de otoño de 2018. Este resultado no significa que la especie haya desaparecido, 

ya que varias especies nativas pueden encontrarse en algunos periodos y en otros no, 

haciendo que la composición de especies de los poblamientos cambie de un año a otro en 

un 40-50% (Sigovini, 2011; Quispe, 2014). Por lo tanto, es importante continuar con 

estudios de la dinámica a largo plazo de los poblamientos bentónicos de la laguna con el 

fin de confirmar el estatus de esta especie y su peso específico en las comunidades.  

 

Las lagunas costeras son ecosistemas de transición en los que, debido a su restringida 

conectividad con el mar adyacente, la colonización desde el mar juega un factor importante 

en la composición de especies (Pérez-Ruzafa & Marcos, 1992, 1993). La baja probabilidad 

en las tasas de colonización típica de la mayoría de las lagunas (Ghezzo et al., 2015; Pérez-

Ruzafa et al., 2019c) introduce un componente aleatorio en la composición de especies del 

poblamiento lagunar y determina los gradientes espaciales y la variabilidad interanual 

dentro de la misma cuenca y con respecto a otras lagunas costeras (Guelorget & Perthuisot, 

1983; Sigovini, 2011; Pérez-Ruzafa et al., 2019b). Por este motivo, las primeras 

observaciones de especies invasoras suelen ocurrir cerca de las golas, y posteriormente se 

expanden dentro de la laguna. Las observaciones de este capítulo corroboran esta idea. La 

primera aparición de L. australiensis se produjo en la isla de El Ciervo, en la primavera de 

2006, cerca de la gola de Marchamalo, en la cubeta sur de la laguna. A pesar de que la zona 

5 del Mar Menor es la más aislada en cuanto a los flujos principales de circulación de la 

laguna (Pérez-Ruzafa & Marcos, 1993), tiene la característica de ser la zona con mayor 

salinidad y temperatura, seguida de las zonas Z3 y Z4 (Pérez-Ruzafa et al., 2005a, b). 

Después del primer registro, la especie se extendió a estas zonas adyacentes y aumentó su 

densidad poblacional, resultando en una expansión hacia la región sur de la laguna en los 

últimos periodos de este estudio. A pesar de ello, el vector de transporte de esta especie 

sigue siendo desconocido y, aunque no se puede descartar el transporte marítimo a través 

del canal de Suez para explicar su introducción en el Mediterráneo, esto no parece 

probable. Las larvas de orbínidos tienden a pasar poco tiempo en estado planctónico 

(López, 2012) y son malos candidatos para ser traslocados en el agua de lastre, mientras 

que los adultos son típicos habitantes de fondos blandos y no se encuentran en las 

comunidades incrustantes en los cascos de los barcos. Una hipótesis alternativa es la 

expansión del área de distribución debida al calentamiento progresivo de las aguas 

mediterráneas, como se ha descrito para otros grupos marinos como los crustáceos (García 
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Raso et al., 2013) o los peces (Azzurro et al., 2019), aunque la distancia entre el área de 

entrada original y el Mar Menor es lo suficientemente grande como para que esta 

explicación sea también cuestionable. El hallazgo de nuevas localidades mediterráneas en 

las que esté presente la especie ayudaría a explicar el proceso. 

 

A pesar de su consideración como especie alóctona, L. australiensis no ha dado muestras 

de desplazar o afectar por competencia a especies autóctonas de Orbiniidae en el Mar 

Menor. Especies comunes como N. laevigata, P. foetida o P. oerstedii no han modificado 

su dinámica interanual tras la aparición de L. australiensis en 2006. Analizando las 

comunidades en las que aparecían estas tres especies, así como su importancia en las 

mismas, no existen evidencias de exclusión competitiva por parte de L. australiensis hacia 

ninguna de ellas, ya que en los años en los que aparecieron coexistieron en comunidades 

de fondos blandos con vegetación (CA y CY), así como en zonas fangosas sin praderas 

(MUD). No obstante, los rangos temporales incluidos en este estudio son diferentes y es 

difícil demostrar una relación directa entre la presencia de L. australiensis y otros orbínidos 

en el Mar Menor. 

 

Se sabe que en algunas lagunas costeras la dinámica interanual de los poblamientos y 

comunidades hace que su composición específica cambie casi a la mitad de un año a otro 

(Sigovini 2011; Quispe 2014). Los resultados de este estudio corroboran esta idea, ya que 

mientras algunas especies de orbínidos mantienen una dinámica aparentemente estable, 

S. armiger, S. haasi y O. sertulata emergen y desaparecen alternativamente. L. australiensis 

también parece mostrar dicha dinámica, ya que no se recolectó ningún individuo durante 

el periodo de 2018. Esto pone de manifiesto la necesidad de poner en marcha un programa 

de seguimiento que dure un mínimo de tiempo en estos ecosistemas sometidos a estrés 

natural, lo que permitiría describir mejor su dinámica interanual. Este tipo de investigación 

podrá establecer si esta o cualquier otra especie invasora detectada en el Mar Menor 

(Román et al. 2009; Arias et al. 2013) representan una observación casual o, más bien al 

contrario, una población establecida con un gran rango temporal de variabilidad. 

 

A pesar de su consideración como especie aulóctona, L. australiensis no ha demostrado 

desplazar o afectar por competencia a especies autóctonas de Orbiniidae en el Mar Menor. 

Especies comunes como Naineris laevigata (Grube, 1855), Phylo foetida (Claparède, 1868) 

o Protoaricia oerstedii (Claparède, 1864) no cambiaron su dinámica interanual tras la 

aparición de L. australiensis en 2006. Analizando las comunidades en las que se dieron estas 

tres especies, así como su importancia en ellas, no hay evidencia de exclusión competitiva 

por parte de L. australiensis hacia ninguna de estas dos, ya que en los años en los que 

aparecieron coexistieron en comunidades de fondos blandos con vegetación (CA y CY), así 

como en zonas fangosas sin praderas (MUD). Sin embargo, los rangos temporales incluidos 

en este estudio son tan diferentes que es difícil demostrar una relación directa entre la 

presencia de L. australiensis y otros orbínidos en el Mar Menor.  
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9. Evolución de las entradas de metales pesados y su 

distribución en el Mar Menor durante los últimos 3000 años3,4 
 

La eutrofización es uno de los problemas que mayor preocupación causa actualmente en 

el Mar Menor como principal riesgo para el mantenimiento, tanto de su producción 

pesquera como de su calidad ambiental y de las aguas, con las consiguientes consecuencias 

económicas. Sin embargo, la presión de las actividades humanas no es reciente siendo la 

más antigua la actividad minera registrada desde la época romana, hace unos 3.500 años. 

Esta actividad alcanzó su máxima intensidad en el siglo XX, aportando metales pesados a 

los sedimentos de la laguna durante casi 30 siglos. 

 

La importancia del tema y la creciente reactivación de la preocupación social por los efectos 

de la presencia de metales pesados en los sedimentos hace recomendable revisar la 

evolución espaciotemporal de los principales metales pesados en el Mar Menor y su estado 

actual. Para ello se han utilizado datos de 272 muestras de sedimentos superficiales 

obtenidas durante los últimos 40 años por nuestro grupo de investigación en diversos 

trabajos, planes de seguimiento y proyectos de investigación, que incluyen, además, dos 

testigos profundos de sedimentos que cubren la historia total de la laguna (c. 6.500 años 

AP). Adicionalmente, se ha analizado su incidencia en la red trófica lagunar a partir de los 

trabajos realizados por diversos autores y publicados en la bibliografía (para más detalles, 

ver apartado 3.4.1). 

 

Los patrones observados en la sedimentación, características de los sedimentos y 

contenido de metales pesados responden a la interacción compleja, a veces sinérgica y a 

veces opuesta, entre las condiciones climáticas, la producción biológica y las actividades 

humanas, siendo la minería la principal responsable de los aportes de Pb, Zn y Cd y las 

actividades portuarias de Cu. Las altas relaciones Fe/Al, Ti/Al y Zr/Al identifican períodos de 

actividad minera, mientras que los períodos de condiciones climáticas áridas y 

 
3 Trabajo realizado en colaboración con los investigadores Laurent Dezileau3, María José Martínez-Sánchez2, 
Carmen Pérez-Sirvent2, María Pérez-Marcos4, Ulrich von Grafenstein5 

2- Department of Agricultural Chemistry, Geology and Soil Science and Regional Campus of International 
Excellence “Mare Nostrum”, University of Murcia, 30100 Spain. 
3- Laboratoire de Morphodynamique Continentale et Côtière, UMR CNRS 6143 M2C, Université de Caen-
Normandie, France.  
4- Laboratory of Biological Control and Ecosystem Services, Institute for Agricultural and Environmental 
Research and Development of Murcia (IMIDA), La Alberca, 30150 Spain. 
5 - Laboratoire des Sciences du Climat et de l'Environnement, CNRS/CEA, Saclay, France 

 
4 Este trabajo ha sido publicado en Pérez-Ruzafa A., Dezileau L., Martínez-Sánchez M.J., Pérez-Sirvent C., 
Pérez-Marcos M., Von Grafenstein U. & Marcos C., 2023. Long-term sediment records reveal over three 
thousand years of heavy metal inputs in the Mar Menor coastal lagoon (SE Spain). Science of The Total 
Environment 902, 166417. doi:10.1016/j.scitotenv.2023.166417 
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deforestación que han aumentado los procesos de erosión en la cuenca de drenaje y la 

concentración de limos en los sedimentos de la laguna están determinados por altos índices 

de Zr/Rb y, en menor medida, por las relaciones Zr/Al y Si/Al. Tras el cese de los vertidos 

directos a la laguna en la década de 1950, la evolución reciente de la concentración de 

metales pesados y su redistribución espacial estaría determinada por procesos 

hidrográficos y biogeoquímicos, la solubilidad de los diferentes elementos y las obras 

costeras en puertos y playas. El factor de bioconcentración disminuye a lo largo de los 

niveles de la red trófica, lo que sugiere que el ecosistema lagunar brinda un servicio 

importante al retener metales pesados en el sedimento, impidiendo en gran medida su 

biodisponibilidad, pero acciones que impliquen resuspensión o cambios en las condiciones 

del sedimento representarían un riesgo para los organismos y, a través de la red trófica, 

podrían serlo para la salud de las personas, por lo que resulta especialmente importante 

no realizar actividades que alteren las condiciones del sedimento indiscriminadamente y 

sin un diseño y seguimiento cuidadoso de cualquier actuación. 

 

Detectar y evaluar los efectos de la contaminación en este tipo de ambientes es complejo, 

ya que las lagunas costeras son sistemas naturalmente estresados como consecuencia de 

su alta variabilidad espaciotemporal y fisicoquímica (Barnes, 1980; UNESCO, 1981; Kjerfve, 

1994; Elliott & Quintino, 2007; Pérez-Ruzafa et al., 2007). Las especies que viven en ellos 

son tolerantes a este estrés, adaptando su fisiología y comportamiento a una amplia gama 

de fluctuaciones. Así, al asumir que las comunidades lagunares tienen características 

similares a las de áreas contaminadas que sufren estrés antrópico, la consecuencia es que 

es muy difícil encontrar indicadores biológicos de ellas capaces de diferenciar entre estados 

de estrés natural y cultural (Pérez-Ruzafa et al., 2018). Este hecho, que ha sido denominado 

la “paradoja de la calidad estuarina” (Dauvin, 2007; Elliot & Quintino, 2007; Dauvin & 

Ruellet, 2009), insiste en la necesidad de conocer con precisión los elementos y procesos 

que rigen el funcionamiento de las lagunas costeras, las relaciones causa-efecto que se 

establecen y los factores y acciones que producen en ellas estrés ambiental y 

contaminación. Al mismo tiempo, cabe señalar que entre los servicios ecosistémicos que 

brindan las lagunas costeras se encuentra la capacidad de eliminar o reducir muchos de 

estos contaminantes de la circulación en las redes tróficas, principalmente reteniéndolos 

en el sedimento en formas insolubles o no biodisponibles (Pérez-Ruzafa et al., 2019b; 

Vázquez-Botello et al., 2020). 

Como se ha comentado, los impactos que sufre el Mar Menor no son recientes y, aunque 

con diferente intensidad y consecuencias, se remontan a hace más de 3.000 años, cuando 

aparecieron en sus orillas los primeros asentamientos humanos de cierta importancia (Lillo, 

1978; Pérez-Ruzafa et al., 1987). Desde entonces, las presiones humanas se han ido 

superponiendo y sumando sus efectos sobre un ecosistema que, por su carácter 

semicerrado, poco profundo y transicional, es particularmente frágil y vulnerable (Pérez-

Ruzafa & Marcos, 2019). 
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El mayor impacto ambiental y más antiguo se debió a la actividad minera en las montañas 

circundantes de Cartagena-La Unión, que se inició con las primeras colonias fenicias hace 

unos 3.500 años, y se desarrolló bajo el dominio cartaginés y romano, principalmente con 

la explotación de cobre (Cu), estaño (Sn), zinc (Zn), plata (Ag), plomo (Pb), hierro (Fe) y 

manganeso (Mn) (Eiroa, 1986; Fernández Gutiérrez, 1986; Manteca et al., 2005).  

Paralelamente, los cambios en el uso del suelo y la vegetación desde las primeras etapas 

de la colonización humana (Azuara et al., 2020) y, sobre todo, la deforestación ocurrida 

durante la Alta Edad Media en todo el entorno de la laguna, determinaron una importante 

desestructuración del suelo, reflejada en un aumento de las tasas de erosión y 

sedimentación, principalmente de materiales finos, hacia el fondo del Mar Menor. Este 

efecto de contaminación y colmatación se aceleró notablemente a principios del siglo XX, 

debido principalmente a la intensa minería de la Sierra de Cartagena en aquella época 

(García Dory & Maldonado, 1980), provocando finalmente una disminución de la superficie 

y batimetría de la laguna (Pérez-Ruzafa et al., 1987, 1991). 

 

Los vertidos mineros a la laguna alcanzaron un punto de inflexión cuando, en la década de 

1950, los habitantes y veraneantes del pueblo costero de Los Urrutias se movilizaron contra 

ellos (Pérez-Ruzafa & Marcos, 2019). Paralelamente, en este período se produjo una 

importante transformación del sector minero, con el inicio de la gran minería a cielo abierto 

y la centralización de la actividad en la vertiente mediterránea, desviando vertidos de 

relaves a la bahía de Portmán, con importantes consecuencias bien conocidas para la bahía 

(Pérez-Sirvent et al., 2018; Baza-Varas et al., 2021; Bourrin et al., 2021). 

 

Sin embargo, aunque cesaron los vertidos directos en la laguna, los niveles de metales 

pesados acumulados en sus sedimentos alcanzaron concentraciones tan elevadas que, en 

la década de 1970, la minera Peñarroya se planteó su reexplotación (Simonneau, 1973), 

aunque esta iniciativa no fue finalmente llevada a cabo. Simonneau (1973) estimó que 

había unos 25 millones de toneladas de sedimentos mineros en el fondo de la laguna. 

Valoró que el contenido de metales del fondo marino del Mar Menor podría alcanzar hasta 

2.000 mg/kg de Pb, 3.000 mg/kg de Zn y un 5% de Fe en los sedimentos finos más 

superficiales de la cuenca norte, mientras que en la parte sur, donde se ubican los 

principales cursos de agua esporádicos que transportan residuos minerales en sus 

avenidas, estos valores podrían superar los 5000 mg/kg de Pb y Zn, y por encima del 10% 

de Fe en las proximidades de la orilla interior de la laguna (Simonneau, 1973). En la última 

década del siglo XX, 25 años después del cese de la minería, se estimaba que aún quedaban 

26.080, 1202, 1328 y 1.48 kt de Fe, Pb, Zn y Ag, respectivamente, en forma de residuos 

minerales (incluyendo gossan) (Manteca & Ovejero, 1992). Actualmente, algunos estudios 

demuestran que estas concentraciones persisten en los suelos y sedimentos, y la erosión y 

los aportes de los esporádicos cursos de agua que tributan a la laguna, facilitados por un 

clima de lluvias típicamente torrenciales, siguen incorporando estos compuestos al medio 
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acuático en mayor o menor medida (Conesa et al., 2010; Martínez-López, 2021). 

 

El creciente nivel de metales pesados en sedimentos y ecosistemas, especialmente en 

estuarios y áreas semicerradas, se considera uno de los problemas más graves y globales 

debido a su toxicidad y persistencia (Varol & Şen, 2012). Sin embargo, en el Mar Menor no 

se encuentran en cantidades relevantes en la columna de agua ni en los niveles más altos 

de la red trófica y, hasta el momento, no se han detectado problemas de salud. Sin 

embargo, la amenaza es real y, en los últimos años, probablemente debido al aumento de 

las actividades costeras y las obras de mantenimiento de las playas, así como a la 

disponibilidad de más estudios locales, el activismo social ha vuelto a centrar la atención 

en los riesgos de contaminación por metales pesados en la laguna. 

 

El objetivo de este capítulo es revisar la distribución y evolución espacio-temporal de los 

principales metales pesados presentes en la laguna, analizar los factores ambientales y 

humanos que los determinan y su bioacumulación en la red trófica. 

 

9.1. Evolución a largo plazo de la estructura de los sedimentos y de las 

tasas de sedimentación y concentración de metales pesados durante los 

últimos 6500 años 

 

La evolución de la estructura de los sedimentos, las tasas de sedimentación y la 

concentración de metales pesados en el Mar Menor durante los últimos 6.550 años se ha 

estudiado utilizando dos testigos de 4 m de largo tomados en las zonas más profundas de 

la laguna (véase el apartado 3.4 de este informe). Los valores más altos y las mayores 

fluctuaciones de los indicadores biogeoquímicos se encuentran en el testigo MM1. La 

mayor amplitud de las oscilaciones en este testigo se puede explicar por sus condiciones 

hidrodinámicas con respecto al testigo MM2. La ubicación de MM1, en la parte central y 

más profunda de la cuenca, coincide actualmente con el centro del giro principal del 

sistema circulatorio lagunar, mientras que MM2 se encuentra más cerca del banco de arena 

y más expuesto, tanto a las corrientes circulatorias periféricas (García-Oliva et al., 2018), y 

a tormentas que frecuentemente han roto la barra de arena (Dezileau et al., 2011) (Fig. 

3.11). En consecuencia, se consideró que el testigo MM1 representa mejor las condiciones 

internas de la laguna y la relación con los aportes terrestres, que son la principal fuente de 

la fracción de sedimentos finos y metales pesados. Por este motivo, se han utilizado los 

datos de este testigo para analizar la relación y dinámica de las diferentes variables. 

 

9.1.1 Evolución a largo plazo de la estructura de los sedimentos 

 

En las capas superiores de los testigos, el porcentaje de arena disminuye desde las 

proximidades de la barrera lagunar hasta el centro de la laguna según un gradiente de 
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influencia marina. Sin embargo, esta situación ha sido diferente a lo largo de la historia del 

Mar Menor. El testigo MM1 está dominado por la fracción arenosa en los primeros mil años 

de la secuencia (entre 5.200 y 4.300 años AP), tras el cierre y estabilización de la barra 

arenosa que separa la laguna del Mediterráneo. El testigo MM2 ha seguido la evolución 

contraria, siendo de naturaleza fangosa (franco arcilloso limoso o franco limoso) durante 

los primeros dos mil años. Esto indica que en los primeros mil años de la historia reciente 

del Mar Menor la zona principal de sedimentación con bajo hidrodinamismo se situaría en 

el área más cercana a la actual barra arenosa que constituye La Manga, mientras que la 

actual cuenca central de la laguna sería probablemente entonces una zona de lavado, en la 

parte interior (límite terrestre) de la laguna. 

Después de ese período, MM1 evolucionó progresivamente hacia texturas más fangosas, 

mostrando períodos fuertemente fangosos entre 3.950-3.100 años AP y 950-150 años AP 

(Figs. 9.1 y 9.2). En cambio, hace tres mil años, el MM2 comenzó a aumentar en la fracción 

arenosa, lo que se ha intensificado durante los últimos mil años, con fluctuaciones 

asociadas a tormentas en el Mediterráneo que rompieron la barra de arena aumentando 

la comunicación entre la laguna y el mar. Los principales picos de arenas gruesas se dan 

alrededor de 290, 255, 210, 170, 150, 60, 40 y 5 cm, con valores superiores al 20% de arena, 

lo que, junto con valores elevados de Si/Al (>12) y Zr /Al (>2,5), se interpreta como un 

aporte significativo de arena de origen marino. Ambos testigos, MM1 y MM2, mostraron 

una granulometría más equilibrada entre 2.750 y 3.000 años AP y en los últimos 150 años. 
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Figura 9.1. a) Perfiles verticales de los contenidos de arena, limo, arcilla y Ca en los testigos MM1 y 
MM2. También se indica la edad estimada de los sedimentos. Las bandas horizontales de color 
corresponden a las principales condiciones ambientales relacionadas con el clima y las actividades 
humanas o el estado geomorfológico de la laguna según la figura 3.12. Las bandas grises marcan las 
principales variaciones de la fracción de arena en el testigo MM2; b) Triángulo textural que muestra 
la evolución temporal de las texturas de los sedimentos en los testigos MM1 y MM2. 
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Las tasas de sedimentación en el testigo MM2 también han fluctuado a lo largo del tiempo 

(Fig. 3.12), con picos de 2 mm/año en 3.750 años BP, y otros picos entre 1 y 1.5 mm/año 

en los periodos 5.750-5.500 años BP, 2.150-1.950 años BP y 1.500-1.350 años BP. Durante 

los últimos 150 años muestran un nuevo aumento, acercándose a 0.9 mm/año. 

 

Estos picos en las tasas de sedimentación coinciden cronológicamente con el cierre de la 

barra de arena que separaba la cubeta interior del Mediterráneo y con periodos de 

deforestación en la Edad del Bronce durante el periodo del Argar, el inicio de la colonización 

romana, la intensificación de las explotaciones mineras y un nuevo periodo de 

deforestación, que afectó principalmente a los pinares, la reactivación de la minería en los 

siglos XVII y XIX y, posteriormente, las obras costeras con vertidos de arena en las playas 

desde finales del siglo XX. 

 

9.1.3 Evolución histórica de la composición elemental y de la concentración de metales 

pesados 

 

9.1.3.1 Variabilidad a largo plazo de la asociación de elementos y su relación con la 

estructura de los sedimentos 

 

Los resultados del análisis de correlación de Spearman en el testigo MM1 mostraron dos 

grupos principales de variables, correlacionadas negativamente entre sí (ρ=-0.37; 

p=0.0001), y con sólo ocho pares de variables altamente correlacionadas y significativas 

(p<0.05) (Fig. 9.2). Todas las variables dentro de cada uno de los clusters principales 

respectivos mostraron una correlación positiva. El primer cluster consiste en los niveles de 

Ca y las variables con correlación significativa, relación Arena vs Si/Al (ρ=0.74; p<0.05), 

relación Zr/Al vs Zr/Rb (ρ=0.72; p<0.05). El segundo cluster consiste en otros dos, siendo 

uno las variables Br y Sr junto con las correlaciones significativas por pares, S vs. Cl (ρ=0.66; 

p<0.05), Ti/Al vs. Fe/Al (ρ=0.92; p<0.05), y el otro las tasas de sedimentación, Zr, limo, Nb, 

Y, Rb y las correlaciones significativas por pares arcilla vs. Si (ρ=0.67; p<0,05), Ti vs. Fe 

(ρ=0.97; p<0.05), Zn vs. Pb (ρ=0.84; p<0.05), y Al vs. K (ρ=0.96; p<0.05) (Fig. 9.2). 

La inclusión de Ca y arena en el mismo cluster principal puede explicarse por el hecho de 

que esta fracción granulométrica consiste principalmente en conchas de foraminíferos, sin 

embargo, la baja correlación y la falta de significación puede deberse a que otras fuentes 

de carbonato cálcico también contribuyen a la concentración de Ca en los sedimentos a 

través de la escorrentía y la precipitación in situ durante los periodos cálidos.  

Los análisis realizados sobre el testigo MM2 mantienen los dos grupos principales y las 

correlaciones significativas entre las relaciones Zn vs. Pb (ρ=0.85; p<0.05) y Zr/Al vs. Zr/Rb 

(ρ=0.87; p<0.05) y Ti/Al vs. Fe/Al (ρ=0.91; p<0.05), pero incluyen algunas diferencias, por 

ejemplo, respecto al Ca, que se incluye en el mismo grupo que las tasas de sedimentación. 
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Además, en este testigo, la arcilla y metales pesados y las correlaciones entre Al vs. Si 

(ρ=0.98; p<0.05), Fe vs. Rb (ρ=0.90; p<0.05) y S vs. Br (ρ=0.49; p<0.05) son significativas 

(Fig. 9.3). 

 

 

Figura 9.2. Análisis de clúster de las variables geoquímicas consideradas a partir de la matriz de 
correlación de rangos de Spearman realizada en el testigo MM1, y correlogramas de los pares de 
variables con correlaciones superiores a 0.5 y nivel de significación p<0.05. Las muestras en el eje x 
están ordenadas cronológicamente de izquierda (presente) a derecha (6.500 años AP). 
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Figura 9.3. Análisis de clúster de las variables geoquímicas consideradas a partir de la matriz de 
correlación de rangos de Spearman realizada en el testigo MM2, y correlogramas de los pares de 
variables con correlaciones superiores a 0.5 y nivel de significación p<0.05. Las muestras en el eje x 
están ordenadas cronológicamente de izquierda (presente) a derecha (6.500 años AP). 
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Las figuras 9.4 y 9.5 muestran los registros XRF de MM1 y MM2 con las variaciones a lo 

largo del testigo de los principales metales y ratios elementales (la variación en la 

concentración de Nb, Ti, Y y Rb, utilizados como indicadores de aportes terrestres en 

condiciones áridas cálidas, se muestran en la figura 9.6; todos ellos muestran un 

comportamiento similar al Al y Fe).  

 

El testigo MM1, situado en el centro de la laguna, es más sensible a los cambios en la 

composición de los diferentes elementos y ratios. La relación Ti/Al (Fig. 9.4) muestra dos 

picos principales, el primero, cronológico, con un valor de 14.33, se produce en el 

centímetro 289.5 (4.961 años AP), y el segundo, y más alto, presenta un valor de 26.7 en la 

capa superior. Un pico notable pero mucho más pequeño, con un valor máximo de 6.25, se 

observa entre los centímetros 87 y 71 (1.550 y 1.372 años BP). Este patrón coincide con el 

índice Fe/Al (rango de correlación de Spearman r=0.92, Fig. 9.2), con un primer pico de 

122.43 en el centímetro 289.5, un segundo pico de 83.36 entre los centímetros 91 y 66 cm, 

y un valor máximo de 590.77 en el centímetro 1 (Fig. 9.4a). 

 

La variación de la relación Zr/Al también muestra un primer máximo relevante en el 

centímetro 289,5, con un valor de 58,02, dos periodos de máximos entre los 200 y 72 cm 

con un valor destacado de 26,5 en el centímetro 84, y finalmente su pico más alto de 86,98 

en el centímetro 1.  

 

La relación Si/Al también tuvo máximos en los mismos periodos, pero con un patrón de 

intensidades diferente. Entre los centímetros 334.5 y 269.5 hubo un periodo de valores 

altos con un máximo de 149.27 en el centímetro 289.5. El último periodo con un máximo 

notable también tuvo lugar en el centímetro 1, alcanzando 40.73. 

 

El patrón mostrado por la relación Zr/Rb fue más variable, con periodos de valores medios 

altos y bajos mucho más largos en el tiempo, afectando a ambos testigos, pero 

principalmente a MM1. 
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Figura 9.4. Registros XRF de los testigos MM1 y MM2 con las variaciones a lo largo del testigo de 
las relaciones Si/Al, Zr/Al, Ti/Al y Fe/Al. 
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Figura 9.5. Registros XRF de los testigos MM1 y MM2 con las variaciones a lo largo del testigo de a: 
concentraciones de Zn, Pb, Fe y Al, y b: concentraciones de Br, Sr y Zr. 
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Figura 9.6. Variaciones a lo largo de los testigos MM1 y MM2 de las concentraciones de Nb, Ti, Y y 
Rb, utilizados como indicadores de las entradas terrestres bajo condiciones de un clima árido y 
cálido. 

 

9.1.3.2 Patrones multivariantes en las relaciones entre las características de los sedimentos 

y los contenidos de metales pesados durante los últimos 6500 años 

 

Los dos primeros ejes del análisis de componentes principales (PCA) realizado sobre la 

matriz de características sedimentológicas y concentraciones de elementos de los testigos 

MM1 y MM2 (Fig. 9.7a), incluyendo ratios elementales y tasas de sedimentación, explica el 

60.64% de la varianza total. El análisis discrimina ambos testigos a lo largo del eje 1, que 

explica el 36.63% de la varianza, con el testigo MM1 en la parte positiva, determinada por 

una mayor concentración de todos los elementos analizados, principalmente Zr, S, Br y Cl, 

y MM2 en la parte negativa, determinada por una menor concentración elemental y 

mayores contenidos de limo y arcilla. El segundo eje explica un 24.02% adicional de la 

varianza y está determinado en la parte positiva por mayores contenidos de arena y valores 

más altos de las relaciones Zr/Rb, Zr/Al, Ti/Al, Si/Al y Fe/Al, y en la parte negativa por 

mayores contenidos de limo, arcilla, Al y K y tasas de sedimentación. La disposición de las 

muestras sugiere cierta influencia cronológica en el gradiente del eje 2, con los niveles más 

recientes en la parte positiva. 
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Figura 9.7. Diagramas de ordenación del análisis PCA realizado sobre la matriz MM1 y MM2 de las 
variables sedimentológicas y concentración de elementos, incluyendo ratios elementales y tasas de 
sedimentación. A: análisis conjuntos; b-e: resultados de los análisis PCA realizados para ambos 
testigos por separado y utilizando la secuencia cronológica como covariable. 
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Las figuras 9.7b-e muestran los resultados de los análisis PCA realizados para ambos 

testigos por separado y utilizando la secuencia cronológica como covariable. Los dos 

primeros ejes de estos análisis explican el 59.84% y el 56.74% de la varianza de los testigos 

MM1 y MM2, respectivamente. La cronología de las muestras por sí sola explicaría un 

1.29% y un 2.12% adicional de la varianza respectivamente, indicando la existencia de una 

tendencia temporal creciente en la mayoría de las variables principales. 

Las secciones del testigo MM1 mostraron segregación a lo largo del eje 1 (44.21% de la 

varianza explicada), determinada por altos valores de contenido en arena y ratios 

elementales en la parte positiva, y por un alto contenido en fracciones de arcilla y limo, Al, 

K, Ti, Si y Fe en la parte negativa. Las ratios elementales (Fe/Al, Si/Al, Ti/Al), y las 

concentraciones de Zn y Pb marcan la segregación a lo largo de la parte positiva del eje 2 

(15.63%), mientras la relación Zr/Rb y las concentraciones de Sr, Zr, Cl y S determinan la 

distribución a lo largo de la parte negativa. De este modo, este eje segrega principalmente 

los periodos de mayor actividad minera. 

 

El análisis PCA realizado en el testigo MM2 muestra resultados similares (Figs. 9.7d-e), con 

una diferenciación más clara entre los aportes debidos a las actividades mineras y a la 

degradación de la vegetación. La segregación de las muestras se observa a lo largo del eje 

1 (39.36%), dominado por las relaciones Zr/Al y Si/Al en la parte positiva. El segundo eje 

(17.38%) está determinado principalmente por el Zn, Br, Fe y Pb en la parte positiva y la 

composición de limo y arcilla en la parte negativa. El Zr/Rb y el contenido en limo están 

relacionados principalmente con la degradación de la vegetación en la cuenca de la laguna 

y el Fe/Al y el Ti/Al con las actividades mineras. Las tasas de sedimentación muestran poca 

influencia en ambos análisis, especialmente en MM2, lo que indica la influencia similar de 

ambos procesos. 

 

9.1.3.3 Efecto de las actividades humanas y las condiciones climáticas en la evolución a 

largo plazo de la concentración de metales pesados en los sedimentos de la laguna 

 

Los análisis PERMANOVA mostraron diferencias significativas entre ambos testigos para el 

factor Ambiente y su interacción, indicando que cada testigo se comportó de forma 

diferente bajo las distintas condiciones ambientales. La comparación por pares indica que 

existen diferencias significativas entre todas las condiciones ambientales y las actividades 

humanas definidas en la secuencia estratigráfica, excepto para los niveles de vegetación 

degradada vs. recuperación de la vegetación en el testigo MM1 (tabla 9.1). 
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Tabla 9.1. Resultados de los análisis de PERMANOVA realizados en las secuencias de testigos MM1 
y MM2 para las variables sedimentológicas. Los caracteres en negrita indican diferencias 
significativas. 

Source  df     SS     MS Pseudo-F P(perm) 

Core (Co) 1 3041 3041 219.35 0.0001 

Environment (En) 4 740.45 185.11 13 0.0001 

CoxEn 4 507.77 126.94 9 0.0001 

Residual 694 9621.7 14                  

Total 703 16169                         

PAIR-WISE TESTS      
Within level ‘MM1’ of factor ‘Core’                   
Groups      t P(perm)    
undefined vs. mining 3.831 0.0001    
undefined vs. degraded vegetation 2.451 0.0017    
undefined vs. sand bar closure 2.647 0.0007    
undefined vs. vegetation recovery 1.975 0.0118    
mining vs. degraded vegetation 3.748 0.0001    
mining vs. sand bar closure 2.36 0.0028    
mining vs. vegetation recovery 2.693 0.0003    
degraded vegetation vs. sand bar closure 3.339 0.0004    
degraded vegetation vs. vegetation recovery 1.336 0.1577    
sand bar closure vs. vegetation recovery 3.318 0.0005    
Within level ‘MM2’ of factor ‘Core’                   
Groups      t P(perm)    
undefined vs. mining 6.064 0.0001    
undefined vs. degraded vegetation 4.463 0.0001    
undefined vs. sand bar closure 4.516 0.0001    
undefined vs. vegetation recovery 4.497 0.0001    
mining vs. degraded vegetation 4.137 0.0001    
mining vs. sand bar closure 5.431 0.0001    
mining vs. vegetation recovery 2.353 0.0045    
degraded vegetation vs. sand bar closure 4.333 0.0001    
degraded vegetation vs. vegetation recovery 2.649 0.0014    
sand bar closure vs. vegetation recovery 6.074 0.0001    

 

El análisis Simper realizado sobre la matriz normalizada de concentración de elementos, 

ratios elementales y tasas de sedimentación, muestra que los periodos con actividad 

minera son los más diferenciados del resto (distancia cuadrática media=39.04), 

caracterizados por los contenidos de Zn (14.35%) y Pb (11.22%) y por los ratios Ti/Al (11.1%) 

y Zr/Al (7.63%). 

 

Las actividades mineras se diferencian de los otros periodos por mayores concentraciones 
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de Zn, Fe/Al, Pb, Ti/Al y Zr/Al. Estas variables explican más del 40% de la varianza acumulada 

en las diferencias con los otros periodos, con pequeñas fluctuaciones dependiendo del 

periodo considerado. Los periodos de vegetación degradada coinciden con las mayores 

tasas medias de sedimentación (10.99 ± 0.61 mm/año), diferenciando estos periodos de 

los de recuperación de la vegetación (9.74 ± 0.74 mm/año) y cierre de la barra arenosa que 

constituye La Manga (8.36 ± 0.42 mm/año) o periodos indefinidos, que mostraron las 

menores tasas de sedimentación (6.61 ± 0.16 mm/año). 

 

El periodo posterior al cierre de la barra arenosa se caracteriza por los niveles más altos de 

arcilla y Cl, altos niveles de Zr/Rb (3.39 ± 0.18) y los valores más bajos de Rb (3081.55 ± 

279.73), Pb (635.70 ± 37.86), Nb (1290.41 ± 45.,49), S (11.635,53 ± 602,29), Fe (66.202,72 

± 4556,00) y Fe/Al (22,07 ± 0,91). 

 

9.2. Evolución reciente y distribución espacial de la concentración de 

metales pesados en los sedimentos superficiales 

 

La recopilación de datos y muestras analizadas durante los últimos 40 años (apartado 3.5.1) 

muestra una gran variabilidad espacio-temporal de los sedimentos superficiales de la 

laguna del Mar Menor. El análisis de PERMANOVA mostró diferencias significativas en los 

contenidos de metales entre periodos, zonas y su interacción (p<0,05) (Figs. 9.8-9.10 y tabla 

9.2).  

 

En la década de 1980, la única zona que mostró diferencias significativas con todas las 

demás fue la Z5 (p<0.0001). Los metales que alcanzaron las mayores concentraciones en 

esta época fueron Fe, Zn y Pb, con valores medios superiores a 66.988, 4833 y 4438 mg/kg, 

respectivamente, todos ellos en la cuenca sur. Los tres mostraron un descenso significativo 

en los periodos 2002-2015 y 2016-2021, principalmente en dicha cuenca. Respecto a estos 

mismos metales pesados, en los periodos 2002-2015 y 2016-2021, la cuenca sur (Z5) solo 

mostró diferencias significativas con la cuenca norte (Z1, p=0.005) y la parte oeste de la 

laguna (Z2, p=0.007). La Z2, en 2002-2015, también difiere de las zonas 3 y 4 (p<0.005). 

Finalmente, en el último periodo estudiado, las zonas norte y oeste (Z1 y Z2) difieren 

significativamente de las zonas centro y sur (p=0.0001), siendo la zona este (Z4) 

indistinguible del resto de zonas. 

 

No hay datos de otros oligoelementos como el Hg y el As, potencialmente muy tóxicos, en 

la década de 1980, pero en el periodo 2002-2015 sí están presentes, aunque en 

concentraciones muy bajas. El Arsénico alcanzó sus mayores concentraciones en 2009, con 

un máximo de 128.4 mg/kg en la rambla de la Carrasquilla, y el Hg alcanzó su valor más alto 

en 2017, con 0.46 mg/kg en la isla de El Ciervo, ambos en la cuenca sur (CARM, 2019). 
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En el periodo de 1980, el Cu llegó a su valor medio más alto en la zona Z5 (60.40 ± 3.47 

mg/kg). En el periodo 2002-2015, se alcanzó en la zona Z4 (87.82 ± 31.64 mg/kg). En este 

periodo, los valores puntuales máximos de este metal se detectaron en las zonas de 

influencia de los puertos deportivos, siendo de 211.77 mg/kg en la zona Z4, próxima al 

canal de El Estacio que alberga el principal puerto deportivo del Mar Menor, y de 75.32 

mg/kg, en la Z1, próxima al puerto pesquero y deportivo de Lo Pagán. En el periodo 2016-

2021, sus concentraciones disminuyeron hasta un valor medio máximo en la laguna de 

19.53 ± 9.32 mg/kg en la zona Z4, próxima al puerto deportivo El Estacio.  

 

 

 

Figura 9.8. Valores medios y errores estándar de las concentraciones de metales pesados en las 
cinco zonas en las que se ha dividido el Mar Menor para su estudio entre los años 1980 y 2021. 
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Figura 9.9. Evolución de la distribución espacial de algunos de los principales metales pesados (Cu, 
Pb, Zn y Cd) presentes en los sedimentos del Mar Menor, desde la década de 1980 hasta 2016-
2021. 
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Figura 9.10. Evolución de la distribución espacial de algunos de los principales metales pesados (As, 
Hg y Fe) presentes en los sedimentos del Mar Menor, para los periodos 2002-2015 y 2016-2021. 
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Tabla 9.2. Resultados del Permanova realizado sobre la matriz de metales pesados (Cd, Cu, Pb, Zn) 
en los sedimentos superficiales utilizando los factores Periodo (Pe) y zona (zo). Las cifras en negrita 
indican diferencias significativas (p<0.05). En las comparaciones por pares, sólo se muestran los 
resultados significativos y marginalmente significativos (*). 

Source df SS MS Pseudo-F P(MC) 

Pe 2 109.4 54.702 23.762 0.0001 

zo 4 72.425 18.106 7.8652 0.0001 

Pexzo 8 39.913 4.9892 2.1673 0.0121 

Res 132 303.87 2.3021   

Total 146 611.46    

PAIR-WISE TESTS      

Term ‘Pexzo’ for pairs of levels of factor ‘zone’     

Within level ‘1980s’ of factor ‘Period’     

Groups t P(MC)    

z1, z5 8.5072 0.0001    

z2, z5 8.3616 0.0001    

z3, z5 7.8838 0.0001    

z4, z5 5.9635 0.0001    

Within level ‘2002-2015’ of factor ‘Period’     

Groups t P(MC)    

z1, z3 2.761 0.0026    

z1, z4 2.1413 0.013    

z1, z5 2.6681 0.0048    

z2, z3 2.8077 0.0037    

z2, z4 2.4968 0.0043    

z2, z5 2.6766 0.0071    

Within level ‘2016-2021’ of factor ‘Period’     

Groups t P(MC)    

z1, z3 2.7488 0.0354    

z1, z5 2.3799 0.0535*    

z2, z3 3.3865 0.0106    

z2, z5 3.1753 0.011    

 

 



191 

 

 

 

 

En general, las zonas con mayores concentraciones de metales se encuentran en la ribera 

sur interior, donde se localizan las principales ramblas (especialmente la rambla de El Beal 

que es la principal entrada de residuos mineros desde la época fenicia) y en las zonas de 

sedimentación del centro de la cubeta sur, al sur de las islas Perdiguera y El Barón. Las 

únicas excepciones son el Cd, que tiende a acumularse sólo en las zonas más profundas de 

la laguna, en el centro de los principales giros circulatorios, y el Cu, asociado principalmente 

al canal y al puerto deportivo de El Estacio. Esto puede deberse a la relativa movilidad del 

Cd en el medio marino (Neff, 2002) y a la relación del Cu con las actividades portuarias y el 

uso de pinturas antiincrustantes (Drude De Lacerda, 1994).  

 

Dado que los vertidos mineros a la laguna cesaron en la década de 1950, no cabía esperar 

incrementos significativos en los niveles de metales pesados relacionados con esta 

actividad en los años posteriores, aunque en la práctica se observan variaciones en función 

del metal considerado. Así, mientras que la mayoría de los metales principales (Pb, Zn, Fe) 

y el As tienden a ver reducidas sus concentraciones máximas, el Cd muestra un claro 

incremento en las zonas más profundas y en la cuenca sur, coincidiendo con el centro de 

los grandes giros circulatorios. El aumento diferencial de unos metales frente a otros en el 

último periodo considerado podría estar relacionado con el hecho de que en la última 

década se han roturado amplias zonas de la parte sur del Mar Menor, próximas a las 

antiguas zonas mineras. Los elementos más solubles, o ligados a las fracciones más finas 

del suelo, serían más fácilmente transportados hacia la laguna por los vientos y las aguas 

de escorrentía. 

 

Por su parte, en el periodo 2002-2015, el Hg alcanzó su máxima concentración media en la 

Z2 (0.17 ± 0.08 mg/kg), con una concentración local máxima (0.59 mg/kg) al sur del curso 

de agua de El Albujón. En 2016-2019, aunque el valor máximo en la laguna fue inferior (0.35 

mg/kg, también en Z2), este metal aparece más distribuido por toda la cuenca, alcanzando 

valores medios de 0.26 ± 0.03 y 0.21 ± 0.04 mg/kg en las zonas Z5 y Z3, respectivamente 

(Fig. 9.9). 

 

El ACP realizado sobre los valores medios en las 5 zonas durante los tres periodos 

estudiados muestra claramente la evolución espacio-temporal de los principales metales 

analizados (Fig. 9.11). Los dos primeros ejes explican el 91.42% de la variabilidad de los 

datos. El eje 1, con un 69.5% de la varianza explicada, separa claramente los tres metales 

especialmente ligados a la actividad minera y concentrados principalmente en la parte sur 

de la laguna en los años 1980, cuando ya habían cesado los vertidos directos a la laguna, 

pero la minería seguía activa. Las concentraciones han ido disminuyendo y 

homogeneizándose en toda la laguna a lo largo de las tres décadas siguientes. Por su parte, 

el eje 2, que explica un 24.47% adicional de la varianza, discrimina claramente el 
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comportamiento del Cu, especialmente presente en la zona Z4 durante el periodo 2002-

2015, en el extremo positivo, y el del Cd, con valores muy bajos en los años 80, pero cuya 

presencia aumenta drásticamente en el periodo 2016-2021, en un claro gradiente espacial, 

desde la zona Z5, donde alcanza la máxima concentración, hacia las zonas Z3, Z4, Z2, y Z1. 

 

 

Figura 9.11. Representación de los valores medios de concentración de metales pesados en las 
cinco zonas definidas para la laguna del Mar Menor en los tres periodos de estudio sobre el espacio 
definido por los dos primeros ejes del ACP realizado. 

 

Los modelos de regresión lineal con selección de variables hacia delante y hacia atrás 

realizados para cada metal, utilizando la textura del sedimento y el contenido en materia 

orgánica, muestran una relación positiva de las fracciones finas del sedimento con la 

mayoría de los metales (tabla 9.3). El contenido en materia orgánica sólo se selecciona, con 
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un coeficiente negativo, en el modelo explicativo de las concentraciones de Pb. Las 

fracciones de sedimentos más gruesos, como las arenas finas, sólo aparecen seleccionadas, 

con coeficientes positivos, en los modelos para Cu y Cd. Además, el Fe no muestra una 

relación significativa con ninguna de las variables sedimentarias. 

 

El análisis de estas relaciones requiere más estudios. Por un lado, algunos metales como el 

As o el Cr muestran pocos casos en los que se haya medido su concentración al mismo 

tiempo que las características del sedimento. Por otro lado, existe una importante 

covariación entre la distribución espacial de las muestras y los contenidos de materia 

orgánica y fracción fina de los sedimentos. 

 

Tabla 9.3. Coeficientes y valor de significación de las variables explicativas seleccionadas mediante 
modelos de regresión lineal con selección de variables hacia delante y hacia atrás realizados para 
cada metal utilizando como variables independientes la textura y el contenido en materia orgánica 
de los sedimentos. Los caracteres en negrita indican diferencias significativas. 

Metal n Materia 

orgánica 

Arenas finas Limos 

gruesos 

Limos finos arcillas adj.mult. 

R2 

Pb 61 -122.72; p=0.002 - - 79.48; p=0 32.75; p=0.01 0.658 

As 7 - - - 1.01; p=0.001 - 0.868 

Cd 47 - 0.16; p=0 - - 0.34; p=0 0.738 

Cr 4 - - - - 0.61; p=0.009 0.925 

Cu 46 - 0.56; p=0.033 3.79; p=0 - - 0.579 

Fe 21 - - - - 1634; p=0.09 0.134 

Zn 64 - - - 68.89; p=0 - 0.598 

 

9.3. Metales pesados en los organismos y tasas de bioacumulación 

 

La bioacumulación de diferentes metales pesados en los organismos tiende a ser diferente 

en las distintas partes del cuerpo. Navarro et al. (2010) encontraron una mayor 

concentración de Cu y Zn en el hígado de 8 cormoranes encontrados muertos en La Manga 

(30.33 ± 10.16 μg/g y 105.56 ± 23.10 μg/g, respectivamente), mientras que el Pb se 

concentró preferentemente en las plumas (22.51 ± 20.07 µg/g) y el Cd en el riñón (0.70 ± 

0.51 µg/g). Los niveles de Pb hallados en los principales órganos acumuladores (riñón, 

hígado y plumas) superaron los encontrados en individuos del mismo género, o incluso de 

la misma especie, procedentes de otras localizaciones geográficas. 

 

Los valores también pueden mostrar diferencias entre distintas especies, tanto a nivel de 

bioconcentración (considerada aquí como la concentración media en una determinada 

especie o nivel trófico frente a la concentración media en los sedimentos del Mar Menor), 

como a nivel del metal que preferentemente se bioacumula, aunque pueden encontrarse 
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regularidades en función del nivel trófico. 

 

Los productores primarios, en el nivel trófico 1, tienden a acumular principalmente Pb (Fig. 

9.12). El biofilm sobre Cymodocea nodosa presentó los máximos de Zn (7047 ± 99 μg/g ps), 

Pb (8972 ± 84.9 μg/g ps), Cu (130.1 ± 9.4 μg/g ps) y Cd (12.49 ± 2.59 μg/g ps) en las zonas 

de desembocadura de los cauces de las ramblas de El Beal y Ponce, en el sur de la laguna 

(Marín Guirao et al., 2005b, 2008), aunque existen diferencias no explicadas entre los datos 

de ambos estudios. 

 

En el caso de los invertebrados bentónicos del Mar Menor, el Cu es el metal que más tiende 

a acumularse, multiplicando por 16 veces la concentración encontrada en el sedimento en 

el caso del gasterópodo Hexaplex trunculus (358.21 ± 50.79 μg/g de peso fresco (pf)). Los 

valores de concentración local más elevados para otros metales se han descrito para los 

bivalvos filtradores Ostrea edulis (9441.4 ± 46.5 μg/g ps de Zn) y Venerupis aurea (886.5 ± 

29.0 μg/g ps de Pb), y el anélido Sipunculus nudus (24.03 ± 0.1 μg/g ps de Cd) (Marín-Guirao 

et al., 2008; Albaladejo et al., 2009). En cualquier caso, las comparaciones entre 

publicaciones no pueden ser directas, ya que las concentraciones medidas por los 

diferentes autores están referidas en unos casos a peso húmedo (ph) y en otros a peso seco 

(ps) (Cresson et al., 2017). 

 

En peces, los valores más altos se han citado en Salaria pavo (88.8 ± 0.9 μg/g ps de Zn), 

Syngnathus abaster (43.5 ± 0.1 μg/g ps de Pb y 21.0 ± 0.2 μg/g ps de Cu), Mullus barbatus 

(1.12 ± 0.05 μg/g ps de Cd), Lythognathus mormyrus (61 μg/g ps de Fe) y Anguilla anguilla 

(6.6 μg/g ph de Mn) (Marín-Guirao et al., 2008; Albaladejo et al., 2009). Cabe añadir el dato 

de 5.00 ± 0.34 μg/g ph de Se medido por Romero et al. (2020) en el hígado de Anguilla 

anguilla.  

 

En general, las concentraciones máximas de Cd y Pb encontradas en organismos se han 

mantenido relativamente constantes, o incluso inferiores, en los diferentes estudios 

durante las últimas décadas, excepto en el caso del As que mostró cierto incremento 

(María-Cervantes et al., 2008; Marín-Guirao et al., 2008; León et al., 2021). Sin embargo, 

estos datos no siempre son comparables debido a la heterogeneidad en la distribución de 

los elementos y a la no coincidencia de los lugares de muestreo.  

 

No existe un patrón espacial constante y definido en la concentración de metales pesados 

en organismos, más allá de la observación de que los valores, en general, son más elevados 

en la zona sur del Mar Menor, particularmente en las zonas de influencia de las ramblas 

que vierten esporádicamente agua y sedimentos a la laguna (León et al., 2021). Los valores 

absolutos deben analizarse con precaución, ya que los diferentes trabajos publicados no 

muestrean aleatoriamente, sino que tienden a concentrarse donde se espera encontrar 

mayores concentraciones. El análisis de todos los datos publicados frente a los valores 
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medios de los sedimentos muestra que el factor de bioconcentración tiende a ser mayor 

para el Pb en los productores primarios (incluido el biofilm) que en los otros niveles tróficos. 

El Cd, Cu y Zn tienden a ser bioconcentrados por herbívoros y filtradores. Por el contrario, 

los niveles tróficos superiores, incluyendo gasterópodos, crustáceos y peces, tienden a 

mostrar factores de bioconcentración bajos (Fig. 9.12).  

 

 

Figura 9.12. Factor de bioconcentración medio de los principales metales pesados analizados en las 
especies del Mar Menor en relación con el nivel trófico que ocupan en la red trófica. Este factor se 
ha obtenido a partir de datos publicados en la literatura científica y se refiere a los valores medios 
medidos en los sedimentos de todo el Mar Menor en el periodo 2002-2017. 

 

 

9.4. Discusión 

 

9.4.1 Condiciones ambientales, procesos de sedimentación y evolución histórica de los 

metales pesados en el Mar Menor en relación con los cambios climáticos y las actividades 

humanas 

 

El Mar Menor viene experimentando un complejo proceso de transformación desde hace 

más de 5.500 años, tras la última desecación en torno a los 6.500 años AP y la última 

consolidación de la actual barra arenosa que lo aísla del Mediterráneo. Estas 

transformaciones se han intensificado y acelerado en épocas más recientes, en la misma 

línea que otros impactos de origen humano sobre el ecosistema. El funcionamiento del 

ecosistema se ha visto comprometido por los cambios que han sufrido los parámetros 

ambientales y las comunidades biológicas que afectan a su heterogeneidad ambiental y 

ponen en riesgo de sus capacidades homeostáticas y reguladoras (Pérez-Ruzafa et al., 2018, 



196 

 

 

2019b). En este contexto, se encuadran los cambios ocurridos en las propiedades y 

composición del sustrato.  

 

Las principales fuerzas que han modelado la naturaleza de los sedimentos y su distribución 

en la laguna han sido su aislamiento-conexión con el mar Mediterráneo, el régimen 

climático (precipitaciones y erosión eólica), la cubierta vegetal de la cuenca vertiente y las 

actividades humanas, principalmente las de deforestación, desmonte y minería. En 

conjunto, producen un escenario complejo, especialmente notable cuando existen 

sinergias entre varios factores. 

 

Los cambios en la estructura de los sedimentos encontrados en los testigos MM1 y MM2, 

y la alternancia entre el predominio de fracciones finas o arenosas en cada uno de ellos, 

dependiendo del periodo considerado, están determinados por la influencia marina, que 

ha cambiado en función de la formación de la barra de arena y la apertura de los canales 

de comunicación con el mar abierto. Esto se ve reforzado por los cambios mostrados 

también en la riqueza de especies de moluscos observada en los testigos, con una fauna 

malacológica empobrecida en determinados periodos, lo que indica una baja influencia 

marina que aumentó progresivamente alcanzando un máximo en la riqueza de especies 

alrededor de 4.250 años BP, cuando el intercambio entre la laguna y el mar alcanzó un 

nuevo máximo probablemente debido a la apertura de golas (Dezileau et al., 2016).  

 

La concentración de metales pesados en los sedimentos es el resultado del equilibrio entre 

las tasas de entrada y deposición y el flujo de metales detríticos, dependiendo este último 

de los cambios en las condiciones redox y la concentración de oxígeno del agua del fondo 

y de los sedimentos (Shaw et al., 1990). En algunos estudios, en entornos lagunares y 

estuarios, las variaciones en la fase sólida de Mn, Ni y Cu a lo largo del testigo se han 

atribuido a cambios en las condiciones redox que acompañan a los cambios en la 

paleoproductividad del agua superficial (Finney et al., 1988). 

 

El titanio se considera representativo de la fracción detrítica terrígena de los sedimentos y 

un indicador de reducción, en términos relativos, del material biogénico frente a los 

aportes terrígenos (Shaw et al., 1990). En la cuenca oriental del Mediterráneo, en aguas 

costeras, se han asociado valores altos del índice Ti/Al con polvo eólico del norte de África 

(Sahara) rico en Ti, generalmente procedente de margas (Lourens et al., 2001; Larrasoaña 

et al., 2003), mientras que valores bajos vendrían determinados por el predominio de 

aportes de Al, asociado a minerales aluminosilicatados terrígenos, y por tanto 

generalmente también ligado a fuentes superficiales fluviales o de escorrentía de origen 

terrígeno, enmascarando los aportes de polvo eólico (Köhler et al., 2008). Como en el caso 

de la relación Ti/Al, los valores máximos de la relación Fe/Al en el Mar Menor son hasta 4 

órdenes de magnitud superiores a los observados en otras zonas del Mediterráneo y a los 

registrados para el polvo africano (Köhler et al., 2008). En el caso del Mar Menor, la 
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principal fuente de Fe es la arcilla roja terrígena que constituye los suelos de la cuenca 

vertiente. 

 

Del mismo modo, el Nb suele estar correlacionado positivamente con los elementos que 

representan los materiales arcillosos (Al2O3, Fe2O3), y negativamente con el SiO2, que 

comprende la arena eólica (Liu et al., 2022). Por su parte, el Rb en los sedimentos oceánicos 

también está vinculado a los aportes de erosión terrígenos y materiales arcillosos 

(Slukovskii & Svetov, 2016).  

 

En este contexto, el drástico declive que siguió a los altos picos en las relaciones Si/Al, Zr/Al, 

Ti/Al o Fe/Al que se produjeron entre 5500 y 4550 años AP coincidió con cambios 

climáticos, una importante falta de precipitaciones y una crisis de aridez a mediados del 

Holoceno en el suroeste de Europa (Navarro-Hervás et al., 2012) que condujo a un rápido 

proceso de deforestación durante la Edad del Bronce que probablemente incrementó la 

erosión de los suelos nativos durante las esporádicas lluvias torrenciales. Esto concuerda 

con las correlaciones negativas que muestran estos índices con el Nb, Y y Rb, como 

indicadores de aportes terrestres en condiciones áridas. Sin embargo, en el caso del Mar 

Menor, las interpretaciones son complejas ya que la ausencia de cursos de agua 

permanentes, la proximidad al norte de África y la influencia de los vientos procedentes del 

Sahara, así como el régimen hídrico torrencial típico de las zonas semiáridas, hacen que 

algunos factores muestren sinergias en unas ocasiones y efectos antagónicos en otras.  

 

Al mismo tiempo, los procesos climáticos interactúan con los procesos biológicos en las 

aguas de la laguna, de modo que los aumentos en la producción primaria, que pueden 

coincidir con temperaturas más elevadas y aportes de nutrientes procedentes de la erosión 

eólica, aumentarían también la materia orgánica de los sedimentos, mientras que las 

proliferaciones de diatomeas, con valvas silíceas, y de foraminíferos, con sus conchas 

carbonatadas, aumentarían las fracciones arenosas, así como los contenidos de Si y Ca en 

los sedimentos. De hecho, existe una correlación significativa entre los índices Ti/Al y Fe/Al 

y, en general, estos cambios climáticos coinciden también con una disminución drástica de 

la fracción arenosa de los sedimentos en el centro de la laguna y con el aumento de 

elementos como Fe, Al, Nb, Ti, Y, Rb y Zr. Durante este periodo, se alcanza igualmente la 

máxima concentración de Ca en el sedimento, probablemente también influida por la 

precipitación espontánea en condiciones de aguas someras y cálidas. En la actualidad, en 

el Mar Menor pueden observarse afloramientos submarinos con formaciones rocosas 

planas de costra caliza y agregados detríticos soldados por carbonato cálcico. 

 

Generalmente, las proporciones Si/Al y Fe/Al, que representarían variaciones de hematites 

y goethita, suelen considerarse indicadores de aportes terrígenos (Köeler et al., 2008). Sin 

embargo, aun asumiendo que el aporte de silicio también pudiera ser mayoritariamente de 

origen terrígeno en algunas zonas geográficas, sus fluctuaciones en el ecosistema lagunar 
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podrían estar determinadas, como se ha comentado, por su utilización por parte de las 

diatomeas, de modo que los cambios en esta relación y su comparación con los patrones 

de Ti/Al podrían sugerir cambios en las condiciones tróficas de la laguna que condujeran a 

la proliferación del fitoplancton. Así, las relaciones Si/Al y Zr/Al son consideradas en las 

zonas lagunares como las que mejor discriminan entre las zonas de origen marino frente a 

las de cuenca de drenaje (Dezileau et al., 2011; Sabatier et al., 2012; Raji et al., 2015). El 

alto valor de la relación Zr/Al y Si/Al podría explicarse por la presencia de minerales pesados 

(como el zircón) o de minerales de cuarzo, respectivamente, de la arena marina. En el Mar 

Menor, las relaciones Si/Al y Zr/Al tienen la misma evolución a lo largo de los testigos, 

especialmente en los tres primeros metros (Dezileau et al., 2016). 

 

De hecho, las correlaciones entre los clusters que incluyen Ca, arena y la relación Si/Al y las 

relaciones Ti/Al y Fe/Al son negativas, lo que sugiere que pueden ser indicadores de 

alternancia de periodos, con mayor escorrentía y aportes terrígenos o con dominancia de 

la producción biológica y las altas temperaturas, en un contexto en el que la baja población 

humana en la zona en esos periodos hacía prácticamente inexistente la eutrofización 

antropogénica. 

 

El patrón seguido por el aumento de la concentración de Zn y Pb es claramente diferente 

al de Al y Fe. Aunque existen algunos picos coincidentes una vez iniciada la explotación 

minera, estos se deben posiblemente a la escorrentía superficial o a la deposición eólica, 

que afecta tanto a los residuos mineros como a la erosión del suelo, especialmente en 

periodos áridos con posibles lluvias torrenciales ocasionales. Estas coincidencias son 

inexistentes antes del inicio de las explotaciones mineras. 

 

El inicio de la minería suele datarse a mediados del siglo II a.C. (Mangas & Orejas, 1999; 

Bellón Aguilera, 2009) y se observa claramente en el incremento de Pb y Zn en el segmento 

de testigo datado en -190 a.C. Sin embargo, los registros sedimentológicos en el testigo 

MM1 muestran pequeños incrementos de Zn ya en torno al 3600 a.C. y de nuevo al inicio 

de la Edad del Bronce, en torno al 2300 a.C., que se prolongarían hasta el 1000 a.C. 

 

9.4.2 Variación espacio-temporal actual de los metales pesados en los sedimentos 
superficiales de la laguna 

 

En el Mar Menor, los cambios en los sedimentos superficiales en las últimas tres décadas, 

principalmente en la franja costera pero también en zonas más profundas, por efecto del 

oleaje y las corrientes, tienen también mucho que ver con los dragados y depósitos de 

arena realizados, principalmente para la regeneración y mantenimiento de las playas. Estas 

obras costeras tienen el doble efecto de redistribuir las arenas y aumentar el contenido de 

partículas finas de tamaño arcilla y materia orgánica tanto en las zonas dragadas como en 

las bombeadas, alterando los procesos biogeoquímicos (Pérez-Ruzafa et al., 2006).  En este 
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contexto, la cuenca de la laguna se ha visto afectada por movimientos de sedimentos en 

las zonas más profundas en función de las corrientes, con zonas que han sido erosionadas, 

aumentando su profundidad y otras donde se han producido acumulaciones, haciéndose 

menos profundas (Erena et al., 2020).  

 

Nuestros datos sobre la distribución espacial de los valores máximos de concentración de 

metales pesados en la laguna concuerdan y son coherentes con los aportados por Sanchiz 

et al. (2000), Marín-Guirao et al. (2005a, 2008) o Albaladejo et al. (2009). Sin embargo, el 

hecho de que nuestros registros se hayan obtenido en diferentes proyectos, con diferentes 

objetivos a lo largo de varias décadas, introduce heterogeneidad en los muestreos, tanto 

espacial como en los metales analizados y las variables ambientales medidas en cada 

ocasión, lo que impide aproximaciones experimentales más robustas. Esta heterogeneidad 

también se encuentra en los datos bibliográficos, tanto en las publicaciones realizadas en 

el Mar Menor como en otras lagunas, lo que dificulta una revisión más profunda basada en 

meta-análisis. 

 

La distribución de los metales pesados analizados depende de la actividad antropogénica y 

de la forma en que son transportados por las corrientes marinas, en función de su 

solubilidad o de su unión a partículas en suspensión. Así, el Cu muestra patrones espaciales 

y temporales ligados a su uso en pinturas antiincrustantes y, por tanto, a la localización de 

las principales zonas portuarias y a las normativas que han regulado su uso. El Pb y el Zn 

están relacionados con la actividad minera. El Fe y el Al están más relacionados con la 

naturaleza de los materiales del suelo y los procesos de erosión ligados a las condiciones 

climáticas y a las actividades agrícolas o de deforestación. Además, el cambio de usos en el 

entorno del Mar Menor, como la introducción de cultivos de regadío principalmente en la 

cuenca sur, ha inducido nuevos movimientos de suelo y, muy posiblemente, el uso de 

nuevas sustancias como fertilizantes o plaguicidas que pueden contener una composición 

diferente de elementos (Pérez-Ruzafa, 2016). 

 

Los principales cauces con influencia minera que afectan al Mar Menor, como son las 

ramblas de El Beal, Ponce y La Carrasquilla, siguen siendo zonas especialmente afectadas 

por la acumulación de sedimentos ricos en residuos mineros, que llegan hasta la orilla de 

la laguna, aportando sedimentos con altos contenidos en Pb total (200-4016 mg/kg) con 

un valor medio de Pb bioasimilable del 7.3% del total; Zn (200-6000 mg/kg) con una 

concentración media que alcanza los 4604 mg/kg, y una fracción bioasimilable del 2.7% de 

media; Cu (50-300 mg/kg), con una concentración media de 55 mg/kg y un valor 

bioasimilable medio del 2.2%; y Cd con valores máximos que alcanzan los 30 mg/kg y un 

valor medio de 4.4 mg/kg, aunque los autores señalan que este último metal presentó un 

valor medio de asimilabilidad entre el 7% y el 48% del total, poniendo de manifiesto el 

riesgo ambiental de este elemento (García-García, 2004; Navarro et al., 2008; García-

Lorenzo et al., 2014). Posteriormente, Conesa et al. (2011), en los suelos de la llanura aluvial 
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de la rambla de El Beal, a menos de 700 metros de la ribera del Mar Menor, obtuvieron 

concentraciones medias aún más elevadas, alcanzando 7655 mg/kg de Pb, 9205 mg/kg de 

Zn, 106 mg/kg de Cu, 23.5 mg/kg de Cd y 2639 mg/kg de Mn (ver también Navarro et al., 

2012; García-Lorenzo et al., 2012). 

 

Más recientemente, Martínez-López et al. (2019) analizaron los valores e interacciones de 

As, Fe y Mn en las ramblas que desembocan en la laguna, destacando la importancia de la 

composición mineralógica de los suelos como factor determinante en la movilidad de los 

metales traza estudiados. La acidez del suelo puede movilizar el As asociado a carbonatos 

y ser retenido por minerales insolubles como sulfuros y jarositas. Según este trabajo, el 

arsénico particulado que entra en la laguna del Mar Menor a través de las ramblas sería 

susceptible de movilización cuando el contenido en materia orgánica es elevado (Martínez-

López et al., 2019). En este contexto, la marcada dispersión observada hacia el norte de la 

laguna desde el cauce de El Beal en el periodo 2002 a 2017 coincidiría con los años críticos 

del proceso de eutrofización, mientras que en 2018 estos valores fueron significativamente 

menores, coincidiendo con el año en el que el Mar Menor mostró una sensible 

recuperación tras la reducción temporal de los aportes de agua cargada de nutrientes 

procedentes de la cuenca (Pérez-Ruzafa et al., 2019a). La desaparición de las praderas de 

macrófitos dominadas por Caulerpa prolifera debido a la primera crisis distrófica (Belando 

et al., 2017) expuso a los sedimentos, con alta carga de materia orgánica, anóxicos y con 

contenido en sulfuro de hidrógeno, a la movilización, mientras que la oxigenación de la 

capa superficial del sedimento y la disminución de la producción de sulfhídrico, que 

provocaría la colonización por comunidades faunísticas en los dos años siguientes, 

favorecerían su retención. 

 

Además, la deposición y acumulación de metales se verá fuertemente afectada por las 

características de los sedimentos, principalmente por su granulometría. Los sedimentos 

finos, con una mayor relación superficie/volumen, tendrán una mayor capacidad de 

retención que las arenas y, por tanto, la acumulación de metales en el fondo de las lagunas 

también puede ser consecuencia de la distribución y movimientos de los sedimentos finos 

(Drude de Lacerda, 1994). 

 

En nuestro trabajo, los modelos de regresión muestran que las fracciones más finas de los 

sedimentos, como los limos finos y las arcillas, son las que mejor explican la concentración 

de la mayoría de los metales pesados, como Pb, As, Cd, Fe y Zn. Sólo en el caso del Cu y el 

Cd desempeñan un papel relevante las fracciones medias, como los limos gruesos o las 

arenas finas. La capacidad de dispersión de los distintos metales responde probablemente 

a una compleja relación entre su solubilidad y su unión a las fracciones finas del sedimento 

y la capacidad de lavado y arrastre de las distintas fracciones granulométricas por las aguas 

en función de la intensidad de las corrientes y escorrentías en periodos de lluvias 

torrenciales. Esto podría explicar que elementos más solubles como el Cd muestren cierta 
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asociación con granulometrías moderadamente gruesas. El contenido en materia orgánica 

no está relacionado con la concentración de ningún metal, excepto en el caso del Pb, con 

el que existe una fuerte relación negativa. 

 

Por otra parte, el alto contenido de materia orgánica en los sedimentos de la cuenca central 

del Mar Menor da lugar a condiciones anóxicas y producción de sulfuros, ligados 

principalmente a las praderas mixtas de Caulerpa prolifera-Cymodocea nodosa, dominadas 

por C. prolifera que tiene una contribución muy baja a la red trófica (Pérez-Ruzafa et al., 

2012, 2020). En estas condiciones, el Cd, Hg y Pb pueden tender a formar sulfuros metálicos 

poco solubles, contribuyendo a su retención en sedimentos como se ha observado en el 

estuario del Escalda (Millward & Turner, 2009), e impidiendo su incorporación a las redes 

tróficas. 

 

En este sentido, el Mar Menor presta uno de sus grandes servicios ecosistémicos al retener 

estos metales en los limos y arcillas del sedimento, impidiendo en gran medida su 

biodisponibilidad. Sin embargo, hay que tener en cuenta que, en general, cuando las 

partículas finas del sedimento se resuspenden, podrían dispersar metales en la columna de 

agua con disponibilidad potencial para su captación por la biota, por ejemplo, metales 

como Cu, Cd o Pb se encontraron en ecosistemas costeros tropicales interaccionando con 

materia orgánica y otros soportes geoquímicos aumentando su biodisponibilidad (Beraldi 

et al., 2019). Este es precisamente uno de los principales riesgos de un dragado inadecuado 

o de la resuspensión de sedimentos, siendo fundamental no alterar las condiciones que 

permiten la baja solubilidad y biodisponibilidad de los metales en la laguna (Pérez-Ruzafa 

& Marcos, 2019). 

 

También debe considerarse el comportamiento químico de los distintos elementos y su 

solubilidad en agua, su constante específica de adsorción con partículas flotantes y 

sedimentos o la constante de solubilidad de los nuevos complejos metálicos formados con 

las especies químicas presentes en el agua de la laguna. La fracción de un determinado 

metal en la fase disuelta respecto a su concentración en partículas en suspensión disminuye 

en función de su coeficiente de partición (KD), desde Cd (KD≈103) > Zn (KD≈104) > Cu 

(KD≈106) > Hg y Pb (KD≈107) (Millward & Turner, 2009).  Además, la alta especificidad del 

Cu por los grupos funcionales carboxilo y polifenólicos y la elevada constante de estabilidad 

de los complejos de Cd y cloro favorecerán la permanencia de estos metales en solución 

frente a metales como el Fe y el Cr con alta afinidad por partículas inorgánicas con rápidas 

velocidades de sedimentación (Drude de Lacerda, 1994). Por lo tanto, cuando se miden en 

la columna de agua en aguas costeras, el Hg y el Pb muestran un comportamiento no 

conservativo al disminuir rápidamente su concentración desde la fuente puntual (Millward 

& Turner, 2009). Esto significa que los mapas de distribución superficial en sedimentos, en 

el caso de metales como Pb, Hg, Fe y Cr también estarán más concentrados cerca de las 

fuentes de entrada, y el gradiente de dispersión será más pronunciado. Sin embargo, en el 
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caso de metales como el Cd será más difícil de determinar, ya que se encuentra 

principalmente en la fase disuelta y se dispersará rápidamente. El hecho de que el Cu 

mostrara una concentración elevada muy cerca de los puertos en el periodo 2002-2015 

probablemente indica que su principal entrada tuvo lugar dentro de los puertos, limitando 

su dispersión. 

 

Por consiguiente, los riesgos para la integridad de los ecosistemas, la supervivencia de los 

organismos y la salud humana dependen de la toxicidad de los metales y de su 

concentración en el medio ambiente, solubilidad y biodisponibilidad, que pueden regularse 

mediante las condiciones fisicoquímicas de los sedimentos y el agua. Algunos metales como 

el Cr, el Mn, el Fe y el Se son oligoelementos esenciales, necesarios en concentraciones 

adecuadas, aunque algunos de ellos pueden ser tóxicos en concentraciones elevadas. La 

preocupación por el contenido de metales pesados en los sedimentos de la laguna y su 

potencial incorporación a la red trófica ha ido en aumento en el Mar Menor hasta la 

actualidad y ha sido objeto de numerosos estudios de investigación sobre los organismos 

que habitan en la laguna (De León et al., 1982; Auernheimer et al., 1984, 1996; Sanchiz et 

al., 2000; Marín-Guirao et al., 2005a, 2005b, 2007, 2008; Conesa & Jimenez-Cárceles, 2007; 

Albadalejo et al., 2009; María-Cervantes et al., 2009; Conesa et al., 2010; Dassenakis et al., 

2010; Navarro et al., 2010; Tsakovski et al., 2012; García & Muñoz-Vera, 2015; Muñoz-Vera 

et al., 2015, 2016; Serrano et al., 2019; Romero et al., 2020). 

 

Al comparar los niveles de metales pesados con los de otras lagunas costeras, se encuentra 

una gran variabilidad de situaciones, dependiendo de las características y actividades 

humanas desarrolladas en cada zona geográfica. Los estudios sobre contaminación por 

metales pesados en lagunas costeras y estuarios son abundantes y muchos de ellos 

establecen comparaciones entre ecosistemas (Pavoni et al., 1987; Matteucci et al., 2005; 

Accornero et al., 2007; Bloundi et al., 2008; Arienzo et al., 2013; Signa et al., 2013; Maanan 

et al., 2015; Liang et al., 2018; Leone et al., 2020; Yu et al., 2020; Zoidou & Sylaios, 2021; El 

Zrelli et al., 2021; Ben Mna et al., 2021; Chouikh et al., 2021; Reyes-Márquez et al., 2023; 

Yapi et al., 2023). En este contexto, en comparación con otras lagunas y estuarios de la 

bibliografía, los datos de nuestro estudio muestran que el Mar Menor destaca 

principalmente por sus niveles de Pb. Con una media estimada de 538.67 mg/kg, es la 

laguna con mayor concentración de este metal, sólo comparable a la zona industrial de la 

Laguna de Venecia, que alcanza los 401.0 mg/kg (Accornero et al., 2008).  Otras lagunas 

con altos niveles de este metal son Thau (88.0 mg/kg) o Berre-Vaine (64 mg/kg) (Accornero 

et al., 2008) en el sur de Francia, en la costa mediterránea.  La laguna de Venecia también 

destaca por altas concentraciones de Cd (20.34 mg/kg) y Zn (2940.0 mg/kg) (Accornero et 

al., 2008). 

 

El Mar Menor también destaca por su concentración de Mn (509.4 mg/kg), superior a las 

de la Bahía de Cádiz y alrededores (330.3-448.0 mg/kg) (Rodríguez-Barroso et al., 2010). 
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Los niveles de Zn del Mar Menor (786.2 mg/kg) están por debajo de los de Venecia, pero 

superan ampliamente los de otras lagunas como Pialassa Baiona (352.7 mg/kg) (Arienzo et 

al., 2013) o las cinco lagunas que conforman el delta del Po donde el valor máximo alcanza 

los 152 mg/kg (Zonta et al., 2019). Por el contrario, los niveles de Cr en el Mar Menor (11.42 

mg/kg) están muy por debajo de los de la mayoría de lagunas como Berre (147.0 mg/kg), 

Berre Vaine (112.0 mg/kg) (Accornero et al., 2008), las del delta del Po (104 mg/kg) (Zonta 

et al., 2019), Vístula (91 mg/kg), Nador (55 mg/kg) o Venecia (25.8 mg/kg) (Accornero et 

al., 2008). Asimismo, las concentraciones de Ni en el Mar Menor (29.7 mg/kg) son 

relativamente bajas en comparación con las del delta del Po (89 mg/kg), Vístula (39 mg/kg), 

Berre (36 mg/kg) o Venecia (33.4 mg/kg) (Accornero et al., 2008; Zonta et al., 2019). Los 

niveles de Hg (0.2 mg/kg) se encuentran entre los más bajos de todas las lagunas, siendo 

Pialassa Baiona, con 56.3 mg/kg (Matteucci et al. 2005), o la zona industrial de Venecia con 

13.07 mg/kg (Accornero et al., 2008), las lagunas que presentan las mayores 

concentraciones. A pesar del gran número de puertos deportivos construidos en el Mar 

Menor, los niveles de Cu en sedimentos (26.4 mg/kg), son también relativamente bajos en 

comparación con Thau (173 mg/kg), Venecia (129.4 mg/kg), Prevost (80 mg/kg), Maugio 

(70 mg/kg), Delta del Po (54 mg/kg), Bages (36 mg/kg), Sidi Moussa, (37 mg/kg), Berre Veine 

(37 mg/kg), Manzalah (34.4 mg/kg), Berre (31.04 mg/kg), Baccares (30 mg/kg) o Leucate 

(29 mg/kg), (Accornero et al., 2008; Arienzo et al., 2013; Zonta et al., 2019), e incluso son 

inferiores a las de algunas áreas protegidas como el área protegida costera de Essaouira en 

la costa atlántica de Marruecos (29.5 μg/g ps) (Chouikh et al., 2021). La concentración de 

Fe en los sedimentos del Mar Menor, aunque muy elevada (12,617.9 mg/kg) es, sin 

embargo, muy inferior a la de Venecia (77,390.0 mg/kg) (Pavoni et al., 1987), siendo éste 

un metal poco analizado en otras lagunas. 

 

9.4.3. Metales pesados en la biota del Mar Menor y su comparación con otras lagunas 
 

En el caso de la biota es más difícil encontrar trabajos con los que se puedan establecer 

comparaciones. Sin embargo, la concentración de algunos metales encontrada en algunos 

organismos del Mar Menor puede considerarse elevada, como es el caso de la 

concentración media de As encontrada por León et al. (2021) en Hexaplex trunculus 

trunculus (544.8 mg/kg ps). El Arsénico, considerado cancerígeno, mutagénico y 

teratogénico y que puede causar problemas de salud, se encuentra en altas 

concentraciones en las laderas de la sierra minera y en los suelos de la ribera sur del Mar 

Menor, donde se han medido hasta 5000 mg/kg de As (Martínez-López et al., 2020). 

 

Los niveles de Cd encontrados por Marin-Guirao et al. (2008) en Sipunculus (Sipunculus) 

nudus (24.03 mg/kg ps) son también elevados, pero sólo en ejemplares tomados en la 

desembocadura de la rambla que vierte residuos mineros, mientras que en otras 

localidades apenas alcanzan los 0.2 mg/kg ps. En otras especies, la concentración media se 

mantiene por debajo de 2 mg/kg ps, con los niveles más altos en moluscos filtradores como 
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Venerupis aurea (2.2 mg/kg ps; Marín-Guirao et al., 2008), Ostrea edulis (1.9 ± 0.5 mg/kg 

ps; De León et al., 1982; Marín-Guirao et al., 2008; Benedicto et al., 2009), Pinna nobilis 

(1.7 mg/kg pf; Rodríguez-Puente et al., 2001), o Ruditapes decusatus (1.1 mg/kg pf; María-

Cervantes et al., 2009). Estos valores están en el mismo orden de magnitud que los 

encontrados para Venerupis sp. en la pequeña laguna de Fondo Porto en Sicilia (1.4 mg/kg 

ps; Signa et al., 2013). 

 

La concentración media de Cu también es alta en los moluscos Hexaples trunculus (319.6 ± 

33.7 mg/kg ps, De León et al., 1982), Ostrea edulis (106.2 ± 14.6 mg/kg ps; De León et al., 

1982; Marín-Guirao et al., 2008; Benedicto et al., 2009) y, en menor medida, en el 

decápodo Palaemon serratus (61.3 ± 10.8 mg/kg ps; De León et al., 1982; Marín-Guirao et 

al., 2008) y el pez Syngnathus abaster (12.4 mg/kg ps; De León et al., 1982; Marín-Guirao 

et al., 2008). Todas estas altas concentraciones medias vienen determinadas por los valores 

más elevados en los individuos muestreados próximos a la rambla principal que vierte 

residuos mineros, aunque en nuestro trabajo el Cu está actualmente más relacionado con 

la proximidad a puertos deportivos. Sin embargo, llama la atención que el Cu muestre 

valores muy bajos en un detritívoro muy activo alimentándose de sedimentos como 

Holothuria poli, en el que sólo alcanza concentraciones de 1.1 ± 0.1mg/kg ps (León et al., 

2021). En peces, en general, el valor medio de Cu es de 4.3 ± 0.7 mg/kg pf). En el Mar 

Menor, el mugílido Chelon auratus, por ejemplo, alcanzó 2.8 ± 4.9 μg/g ps (De León et al., 

1982; Fernández et al., datos no publicados), valor inferior al máximo medido en este grupo 

de peces en la laguna de Manzala, en Egipto (5.4 mg/kg ps), Fogliano (4.5 mg/kg ph) o el 

golfo de Gabes en Túnez (6.3 mg/kg ps), pero superior al de Caprolace (0.7 mg/kg ph) 

(Leone et al., 2020).  

 

Los niveles de Hg son muy inferiores a los detectados en la mayoría de las demás lagunas. 

El valor más alto en el Mar Menor se encuentra de nuevo en Hexaplex trunculus (0.1 mg/kg 

ps, De León et al., 1982), y en el salmonete Chelon auratus (0.01 mg/kg ps), mientras que 

en las lagunas sicilianas la misma especie (denominada Liza aurata) alcanza 4.1 mg/kg ph, 

y en Ghar El Melh en Túnez Mugil cephalus alcanza 0.3 mg/kg pf (Leone et al., 2020). 

 

El Pb también alcanza niveles elevados en moluscos filtradores, con una media para las 

diferentes especies estudiadas en el Mar Menor de 572.2 ± 318.7 mg/kg ps (De León et al., 

1982; Rodríguez_Puente, 2001; Marín-Guirao et al., 2008; Benedicto et al., 2009). Sin 

embargo, este valor es significativamente inferior en peces en general (5.4 ± 1.4 mg/kg ps), 

siendo de 2.3 ± 2.6 mg/kg ps en Chelon auratus y de 3.5 ± 0.5 mg/kg ps en Mugil cephalus 

(De León et al., 1982; Sánchez Bassols, 2008; Fernández et al., inédito), valores inferiores o 

similares a los encontrados en el salmonete Liza ramada de la laguna de El Serv (5.0 ± 6.2 

mg/kg ps), y a los encontrados en L. ramada y Mugil cephalus en Manzala en Egipto (4.6 ± 

6.2 mg/kg ps y 3.15 mg/kg ps, respectivamente) (Leone et al., 2020).  
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En el Mar Menor, los macrófitos bentónicos parecen tener una alta capacidad para 

acumular metales. Las concentraciones de Pb en Cymododea nodosa alcanzan una media 

de 1348.24 mg/kg ps, el Zn puede llegar hasta 7047 mg/kg ps, y el Cd hasta 9.4 mg/kg ps 

(Sanchiz et al., 2000; Marín-Guirao et al., 2005b, 2008; Serrano et al., 2019). Estos niveles 

son muy superiores a los máximos encontrados en C. nodosa, por ejemplo, en las aguas 

tunecinas o en la laguna de Bizerte, donde se alcanzan 190 μg/g ps de Pb y 257 μg/g ps de 

Zn, y en la laguna de Ghar El Melh donde llegan a 123 μg/g ps de Pb y 240 μg/g ps de Zn, o 

en el Golfo de Tesalónica, donde se encuentran 18.24 μg/g ps de Pb, 342.7 μg/g ps de Zn o 

0.86 μg/g ps de Cd (Malea et al., 2013). Sin embargo, la concentración de Cd en la misma 

especie de macrófito alcanza los 12 mg/kg ps en la laguna de Bizerte (Zakhama-Sraieb et 

al., 2019), similares a las del Mar Menor. No obstante, a diferencia del Pb, y a pesar de la 

elevada concentración encontrada en esta planta, el Cd muestra un factor de 

bioconcentración muy bajo en Cymodocea nodosa en el Mar Menor (0.12). Para otros 

metales, los factores de bioconcentración reportados también para esta especie en el Golfo 

de Tesalónica por Malea et al. (2013), hasta 3.4 para Mn, 2.85 para Zn, 2.6 para Cu, 0.92 

para Pb, 0.95 para Co y entre 17.4 y 78 para Cd, excepto en este último caso, son similares 

a los calculados en nuestro trabajo para esta especie en el Mar Menor.  

 

Los niveles de Mn (1186.75 mg/kg) encontrados en la fanerógama Cymodocea nodosa en 

el Mar Menor, en términos generales, son también elevados. Son superiores a los 

encontrados para esta especie en el Golfo de Tesalónica, donde se encuentran 561.9 μg/g 

ps de Mn (Malea et al., 2013), aunque inferiores a los encontrados en otros macrófitos de 

lagunas brasileñas como Piratininga e Itaipu. La primera recibe grandes cantidades de 

residuos orgánicos sin tratar y sufre frecuentes episodios de anoxia y altas concentraciones 

de H2S, mientras que la segunda está mejor conectada con el mar y sólo sufre anoxia en la 

zona más profunda (Drude de Lacerda et al., 1992). En Piratininga, Ruppia maritima alcanzó 

concentraciones de 1800 mg/kg y Cladophora sp. de 2900 mg/kg, mientras que en Itaipu, 

Chara sp. alcanzó concentraciones de Mn de hasta 10.400 µg/g. De hecho, en general, las 

mayores concentraciones de metales pesados en macrófitos fueron observadas en Itaipú, 

laguna que presentó el menor contenido total de metales en los sedimentos pero con una 

mayor fracción de estos metales débilmente ligados a los mismos y, por tanto, más 

biodisponibles, mostrando que el bajo potencial redox es el principal factor que mantiene 

los metales en formas no biodisponibles, posiblemente como sulfuros refractarios y 

complejos órgano-metálicos (Drude de Lacerda et al., 1992). 

 

Respecto al Cu, se han detectado en concentraciones de 30.20 mg/kg pd en C. nodosa en 

el Mar Menor, habiéndose encontrado valores de 44.9 μg/g ps en el Golfo de Tesalónica 

(Malea et al., 2013), o 22 mg/kg pd en las lagunas de Bizerte y Ghar El Melh, aunque este 

metal puede alcanzar concentraciones en la misma especie de 193.5 mg/kg pd en zonas 

portuarias (Zakhama-Sraieb et al., 2019). 
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En el caso del alga bentónica Caulerpa prolifera, se refuerza la idea de la alta capacidad de 

los macrófitos para acumular Pb, habiéndose proporcionado datos promedio de Pb de 

526.5 ± 257.4 mg/kg ps para esta especie en el Mar Menor (Sanchiz et al., 2000; Benedicto 

et al., 2009). 

 

En general, a pesar de los elevados valores encontrados en los sedimentos, no es fácil 

encontrar un patrón en las comparaciones de las concentraciones de Cd, Cu, Pb y Zn en la 

biota del Mar Menor, respecto a las reportadas en otras zonas.  

 

De hecho, estas comparaciones deben tomarse con cautela. Por ejemplo, los valores más 

altos dados para C. nodosa por Marín-Guirao et al. (2008) en el Mar Menor corresponden 

a la biopelícula, no a la planta en sí que tiene valores un orden de magnitud inferiores, y la 

mayoría de los trabajos en la bibliografía no suelen especificar el grado de epifitismo 

encontrado en sus especímenes o si se eliminan las epífitas antes del análisis. Además, en 

los estudios del Mar Menor hay una marcada tendencia a muestrear en la desembocadura 

del curso de agua por el que entraron directamente los residuos mineros y que sigue 

transportando metales pesados durante los episodios de lluvias intensas. Pero estos datos 

no pueden generalizarse a toda la laguna. Por último, algunos trabajos expresan el 

contenido en metales de la fauna sin especificar si los individuos han sido previamente 

eviscerados y eliminados los restos de sedimentos del tubo digestivo. 

 

En cualquier caso, la detección de concentraciones elevadas en los organismos debe ser un 

aviso de riesgos potenciales, pero estos deben considerarse con la debida cautela. En 

general, como era de esperar, en zonas contaminadas la concentración de Cu en especies 

como Capitulum mitella, Balanus amphitrite o Semibalanus balanoides, puede alcanzar 

valores de 545 µg/g ps, 3472 µg/g ps y 3750 µg/g ps, respectivamente, pero en regiones 

supuestamente no contaminadas los niveles de Cu también pueden ser relativamente 

altos, por ejemplo, en el copépodo Anomalocera patersoni puede alcanzar valores elevados 

como 41.9 µg/g ps. Del mismo modo, el anfípodo Orchestia gammarellus puede alcanzar 

concentraciones de 392 µg/g ps y 139 µg/g ps de Zn y Cu, respectivamente, en zonas muy 

contaminadas como Restronguet Creek (Inglaterra), pero en zonas remotas, poco pobladas 

y supuestamente no contaminadas, como Millport (Escocia), también se han detectado 

igualmente valores de 188 µg/g ps y 77.5 µg/g ps, en Orchestia gammarellus, o de 80.6 

µg/g ps y 110 µg/g ps en Palaemon elegans (Rainbow, 2002), respectivamente, para los 

mismos metales. 

 

Por lo tanto, una consideración importante podría ser que la toxicidad está relacionada con 

una concentración umbral de metal metabólicamente disponible y no con la concentración 

total de metal acumulado (Rainbow, 2002). Así, la transferencia de metales traza en la 

cadena trófica puede ser significativa para los invertebrados acuáticos, pero esta 

transferencia está controlada no sólo por la cantidad de metal acumulado en la presa, sino 
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también por su forma fisicoquímica, que a su vez resulta del proceso fisiológico de 

detoxificación favorecido por la especie presa (Rainbow, 2002). Esto podría explicar la 

tendencia general decreciente del factor de bioconcentración en el Mar Menor en los 

niveles superiores de la red trófica. 

 

Además, la absorción de metales por los organismos puede ser muy diferente en función 

de las condiciones del sustrato o de la columna de agua, independientemente de la 

concentración de dichos metales. De hecho, experimentos de laboratorio sobre la 

asimilación pasiva de Cu y Zn por plantas muertas de C. nodosa han demostrado que la 

absorción de metales puede ser muy diferente dependiendo de las condiciones del medio, 

independientemente de la concentración en la solución acuosa (Sánchez et al., 1999). Los 

resultados mostraron que el pH de la solución afectaba significativamente a la absorción, 

aumentando a medida que disminuía el pH y siendo máxima a un valor de pH de 4.5. 

Además, se produce una absorción competitiva, absorbiendose el Cu preferentemente al 

Zn (Sánchez et al., 1999). 

 

En este contexto, el comportamiento de cada metal puede ser diferente. También se ha 

demostrado que la formación de sulfuros metálicos y la formación de complejos orgánicos 

son aspectos muy importantes en términos de reducción de la toxicidad. El Cu se asocia 

principalmente a la fase oxidable, mientras que el Zn y el Pb se asocian principalmente a la 

fase reducible (Fernandes, 1997). Kouassi et al. (2018) también observaron que el Cu, Pb, 

Co y Ni formaban principalmente complejos inertes en los sedimentos, mientras que el Zn 

formaba complejos lábiles. Debido a esto, ambos trabajos consideran al Zn como el 

elemento con mayor riesgo para la biota en sus respectivos estudios (Fernandes, 1997; 

Kouassi et al. 2018). Kouassi, et al. (2018) consideraron igualmente que el Co y el Ni 

suponen un riesgo medio, y el Cu y el Pb un riesgo bajo en la laguna de Ebrie en Costa de 

Marfil. 

 

Como se ha comentado antes, el bajo potencial redox también es considerado una de las 

principales variables que mantiene los metales en formas no biodisponibles, posiblemente 

como sulfuros refractarios y complejos órgano-metálicos en sedimentos (Drude de Lacerda 

et al., 1992). 

 

De forma similar, en la laguna de Antinioti, en la isla de Corfú (Grecia), se observó que el 

Cd y el Zn ligados a partículas grandes eran menos propensos a la desorción que cuando 

están ligados a partículas más pequeñas, facilitando en este caso su captación. En los 

sedimentos, los procesos diagenéticos eran los responsables de los cambios 

postdeposicionales en las formas de los metales (especialmente Fe, Mn y Cd). Así, cualquier 

intervención que introduzca cambios en las condiciones físico-químicas puede dar lugar a 

la liberación de metales, con implicaciones negativas en la calidad ecológica de una laguna 

(Botsou et al., 2019).  
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La importancia de la estructura del sedimento también se ha demostrado en las lagunas 

del Delta del Po, donde el porcentaje de partículas finas (d<16 µm), influyó fuertemente en 

las concentraciones de algunos elementos traza (Cu, Pb, Zn), mientras que otros como As, 

Cr, Hg o Ni, fueron menos dependientes de la distribución granulométrica. En este caso, se 

consideró que el Ni puede ser de interés ecotoxicológico debido a su potencial movilidad y 

que, por tanto, los cambios en las condiciones redox debido a episodios de hipoxia/anoxia 

pueden inducir la liberación de Ni de los sedimentos (Zonta et al., 2019).  

 

Las elevadas concentraciones de los diferentes elementos en los sedimentos, tras más de 

3500 años de aportes continuados de metales pesados procedentes de la minería en el Mar 

Menor, contrastan con su bajo impacto en la red trófica, que muestra FBC decrecientes a 

medida que se asciende en el nivel trófico. Esto pone de manifiesto el extraordinario 

servicio ecosistémico que presta el ecosistema lagunar, reteniendo los metales pesados en 

los sedimentos y evitando su transmisión y bioacumulación a través de los organismos, 

preservando la salud humana y permitiendo la explotación pesquera, siendo los peces el 

principal recurso explotado. 

 

A pesar del papel fundamental de los procesos implicados en este servicio, los mecanismos 

por los que tiene lugar no están suficientemente estudiados. Sería muy importante conocer 

con mayor detalle los procesos biogeoquímicos que determinan la biosolubilidad de los 

metales en un medio complejo en el que intervienen la captación diferencial de la 

vegetación, desde microfitobentos a macroalgas y fanerógamas, el papel diferencial que 

juega la materia orgánica a distintos niveles de concentración de oxígeno o sulfuros y 

condiciones redox, y su interacción con los carbonatos y el hierro presentes en los 

sedimentos. Muchos de estos componentes operan de forma sinérgica, pero otros son 

antagónicos y el predominio de unos sobre otros puede ser determinante de los riesgos 

potenciales para los organismos y la salud humana. Sólo con un conocimiento detallado de 

estos procesos se puede evaluar el riesgo real del dragado de sedimentos y de las obras 

costeras para el mantenimiento de playas o infraestructuras portuarias. 

 

Poco más tarde de la denuncia social de los efectos de la actividad minera sobre la calidad 

de vida en la laguna en la década de 1950 (Pérez-Beltrán, 1953; Pérez-Ródenas, 1953; 

Lozano, 1953), esta preocupación se diluyó tras el cese de los vertidos en el Mar Menor en 

la década de 1960 y tras el cese de la actividad minera en la década de 1970. De hecho, en 

el trabajo de Velasco et al. (2016) no aparece entre los riesgos para la integridad ecológica 

del ecosistema y los bienes y servicios que proporciona, considerados por las partes 

interesadas. Sin embargo, como se muestra en este trabajo, la preocupación científica por 

el efecto de los residuos acumulados en suelos y sedimentos ha seguido presente, e incluso 

se han analizado posibles medidas de remediación, como la posibilidad de utilizar 

consorcios de microalgas en fotobiorreactores para la eliminación de estos metales 
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pesados (Gil-Izquierdo et al., 2021).  

 

Aunque en el proceso de construcción de los planes de gobernanza, los residuos mineros 

se encuentran entre las presiones ambientales a considerar y se mencionan medidas para 

la recuperación de antiguas zonas mineras y la forestación de sierras contra la erosión 

(García-Ayllón, 2018), actualmente la prioridad de las actuaciones se centra principalmente 

en los usos agrícolas debido a los problemas de eutrofización que se hicieron socialmente 

visibles en 2016. La prácticamente inexistente incidencia de efectos nocivos derivados de 

los metales pesados entre los residentes y visitantes del Mar Menor ha influido, muy 

probablemente, en que desde que cesaron los vertidos directos a la laguna, durante 

muchos años no se hayan producido reclamaciones relevantes desde el punto de vista 

social y que los riesgos potenciales no hayan sido considerados seriamente en las políticas 

de gestión del Mar Menor. Sin embargo, el interés científico se ha mantenido a lo largo de 

los años y, recientemente, con el cambio del estado trófico de la laguna, se ha reavivado la 

preocupación social, aunque la preocupación sanitaria se ha centrado más en el efecto de 

los suelos residuales mineros sobre las poblaciones asentadas en las laderas de la sierra 

minera. Como resultado, se han comenzado a plantear algunas actuaciones, y la Ley 

3/2020, de “Recuperación y protección del Mar Menor” (LRPMM, 2020) incluye un artículo 

sobre “ordenación y ordenación minera” (Art. 75) que prevé la identificación, 

desmantelamiento y restauración de instalaciones mineras abandonadas y lugares 

afectados por minería metálica con potencial impacto ambiental para el Mar Menor, con 

tres líneas de actuación, sobre estructuras e instalaciones mineras, sobre suelos 

contaminados por la minería en las proximidades de la población y sobre los escurrimientos 

de metales pesados en las ramblas que vierten al Mar Menor. Además, la ley establece 

redes de vigilancia, control y seguimiento, incluido el control de la presencia de metales 

pesados en el pescado. Sin embargo, hasta ahora, las diversas normativas y herramientas 

de protección ambiental existentes no han funcionado adecuadamente para evitar los 

crecientes impactos sobre esta laguna costera cerrada, donde las presiones que ha venido 

sufriendo por la actividad humana a lo largo de su historia (minería, turismo de masas, 

construcción de puertos e infraestructuras costeras, dragado de sedimentos y vertidos de 

arena, ampliación de canales de comunicación con mar abierto, agricultura) se han ido 

sumando a los anteriores. En este contexto, hace algunos años se desarrolló una Inversión 

Territorial Integrada (ITI) del Mar Menor, como un modelo innovador de estrategia 

integrada de gestión de zonas costeras (GIZC) y un nuevo modelo de gobernanza de la 

laguna y su cuenca para superar las carencias de los anteriores sistemas de gestión (García-

Ayllón, 2018), pero no se ha avanzado mucho desde entonces, en un ambiente más 

preocupado por ideologías e intereses políticos que por la gestión a largo plazo. 

 

 

 

 



210 

 

 

9.5. Conclusiones 

 

La configuración actual de la laguna costera del Mar Menor se inició tras un proceso de 

desecación hace 6.500 años y pasó por una primera fase de aumento de corrientes o 

escurrimientos en la zona interior de la laguna y aumento de la sedimentación en las zonas 

cercanas al mar. Este periodo se prolongó hasta el año 4.300 BP, una vez completada la 

formación de la barra arenosa que la separa del Mediterráneo. A partir de entonces, se 

produjo un progresivo aumento de la influencia marina, que culminó hacia 4200 años AP. 

Desde entonces, se puede asumir una configuración lagunar como la actual, con diferentes 

grados de influencia marina y alternando períodos de mayor sedimentación de materiales 

finos con picos en los períodos 3.950-3.100 años AP y 950-150 años AP. La influencia 

marina, asociada a las tormentas, ha ido aumentando en los últimos mil años, y en 

particular en los últimos 200 años, donde se han sumado las intervenciones humanas sobre 

la barra de arena, creando o ampliando vías de comunicación con el mar abierto. 

 

Las tasas de sedimentación están asociadas, a lo largo de la historia de la laguna, a aportes 

de Al y Fe, así como a otros indicadores de aportes terrígenos (Ti, Nb, Si/Al, Fe/Al) y 

coinciden con el aislamiento de la laguna del mar abierto, los periodos de deforestación en 

la época argárica y el inicio de la colonización romana, y la intensificación de la actividad 

minera en los siglos XVII y XIX. Un pico reciente en las tasas de sedimentación, que ya no 

se encuentra asociado con aportes terrígenos, está relacionado con los trabajos de vertido 

de arena en las playas durante los últimos 30 años. 

 

Los altos ratios Fe/Al, Ti/Al y Zr/Al identifican periodos de actividad minera, estando 

relacionados con altas concentraciones de Pb y Zn, mientras que periodos de condiciones 

climáticas áridas y deforestación que incrementarían procesos erosivos en la cuenca de 

drenaje están determinados por altos ratios Zr/Rb, y en menor medida Zr/Al y Si/Al, y al 

aumento de las concentraciones de limo. Los aportes de Pb, Zn y Cd proceden de la 

actividad minera y sus mayores concentraciones se sitúan en las proximidades de las 

ramblas procedentes de la sierra minera. La mayor solubilidad del Cd lo convierte en el 

metal pesado asociado a la minería de mayor dispersión reciente en toda la laguna y el 

único que continúa aumentando en concentración, debido a la continua socavación de los 

suelos en la cuenca minera. 

 

Los primeros aumentos de los niveles de Pb en los sedimentos, que estarían relacionados 

con las primeras explotaciones mineras intensivas, se detectan ya en el 1460 a.C., en el 

último periodo del Argar, y se consolidan hacia el 1380 a.C., para luego disminuir y volver 

a aumentar significativamente hacia el 290 a.C. tras la conquista romana de Cartago Nova, 

con intensa actividad entre el 275 a.C. y el 50 a.C. Finalmente, los niveles máximos se 

alcanzan con las explotaciones mineras de la era industrial entre 1855 y 1967 y, desde 
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entonces, han ido disminuyendo hasta la actualidad. Sin embargo, los datos 

sedimentológicos muestran aumentos en los niveles de Zn ya en el 3600 a.C. y en la Edad 

del Bronce Temprano, alrededor del 2300 a.C., continuando hasta el 1000 a.C., lo que 

podría indicar una actividad minera incipiente antes de lo que se suponía anteriormente. 

 

El Cu parece estar muy relacionado con la actividad portuaria náutica y su uso en pinturas 

antiincrustantes. Esto explica su notable incremento y distribución en el periodo 2002-2015 

y su descenso en 2016-2021 tras la prohibición de su uso con este fin. El As y el Hg son 

contaminantes sin un origen claro y con un patrón temporal diferente, que necesitan un 

seguimiento especial por los riesgos para la salud que pueden suponer. 

 

La dinámica y distribución de los metales pesados en los sedimentos lagunares es resultado 

de aportes asociados a las actividades humanas que los generan (actividad minera y 

portuaria), climatología (que determina el arrastre superficial por escorrentía durante los 

episodios de lluvia), obras costeras (con el aporte del dragado de lodos y arenas, que 

movilizan metales de los estratos inferiores o entierran las capas superiores de 

sedimentos), y la redistribución dentro de la laguna debido a la hidrodinámica. Los cambios 

en la batimetría detectados en estudios recientes también sugieren erosión y redistribución 

de los sedimentos superficiales. Los aportes de sedimentos para la regeneración de playas 

o el aumento de las tasas de sedimentación debido a las precipitaciones desde el cese de 

la actividad minera pueden explicar la progresiva disminución de la concentración de 

metales como el Pb en la capa superior de sedimentos, aunque todavía se producen 

aportes de metales mineros debido al arrastre de minerales desde relaves que quedan en 

el lecho de las ramblas del sur de la laguna, incrementados por la limpieza de terrenos para 

uso agrícola en los últimos años en una zona relativamente afectada por la antigua minería. 

 

El proceso de eutrofización, y la dinámica asociada de las praderas de macrófitos con el 

aumento de materia orgánica en los sedimentos, o la recuperación de los equilibrios 

ecológicos, la reoxigenación de la capa superficial de los sedimentos y la recolonización del 

fondo por la fauna, pueden influir en la movilidad de algunos metales, como el As, 

favoreciendo su dispersión o retención, respectivamente. 

 

El factor de bioconcentración relativamente bajo encontrado en los niveles tróficos de la 

red alimentaria del Mar Menor sugiere que la laguna proporciona un importante servicio 

ecosistémico al retener metales pesados en el sedimento, impidiendo en gran medida su 

biodisponibilidad, pero la alta concentración acumulada en los sedimentos y encontrada 

en algunos especímenes en la literatura, especialmente en individuos recolectados en las 

cercanías de la principal fuente de aporte de desechos mineros, muestran que existe un 

riesgo real. El comportamiento y la biodisponibilidad de los metales depende en gran 

medida de las condiciones redox, el pH, el contenido de materia orgánica y la estructura 

granulométrica del sedimento, y estos efectos pueden ser diferentes según los metales. 
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Por lo tanto, una gestión inadecuada de las playas y el dragado o la resuspensión de 

sedimentos de forma indiscriminada o con métodos o tiempos inadecuados pueden tener 

consecuencias importantes. La consideración de los procesos biogeoquímicos en las 

decisiones de manejo es fundamental para no alterar las condiciones que permiten la baja 

solubilidad y biodisponibilidad de los metales. 

 

Aún queda mucho trabajo por hacer para comprender los procesos biogeoquímicos que 

determinan la biodisponibilidad y los mecanismos de bioconcentración o detoxificación de 

los metales en un entorno complejo en el que muchos factores operan de forma sinérgica, 

pero otros son antagónicos. Parte de este conocimiento podría obtenerse del meta-análisis 

de los numerosos trabajos publicados en diferentes lagunas costeras, estuarios y 

ambientes marinos pero, dada la gran cantidad de factores involucrados, también serán 

necesarios estudios en mesocosmos donde las diferentes condiciones ambientales de la 

columna de agua y el sedimento, o las propias comunidades biológicas que contribuyen a 

la bioturbación de los sedimentos o a los procesos de asimilación, puedan controlarse en 

diseños experimentales. Sólo con un conocimiento detallado de estos procesos será posible 

evaluar el riesgo real de las intervenciones humanas en zonas sensibles a la contaminación 

por metales pesados y diseñar medidas adecuadas de prevención y/o restauración. 
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10. Conclusiones globales 
 

En los últimos años, el interés despertado por la crisis distrófica sufrida por el Mar Menor 

en 2016 se ha traducido en un incremento notable de las publicaciones en revistas 

científicas centradas o que hacen referencia a esta laguna costera en general y dicho 

proceso en particular. En más de 50 artículos participan investigadores de centros de 

investigación y universidades de fuera de España, y se incluyen investigaciones no solo 

relacionadas con el funcionamiento ecológico de la laguna, sino con aspectos como la 

salud, la legislación o la economía. No obstante, hay que decir que algunas de estas 

publicaciones no están basadas en campañas específicas de muestreo, sino en datos 

descargados de páginas web de acceso abierto, no siempre contrastados y sin un 

conocimiento o puesta en contexto de las singularidades de la laguna.  

 

Es evidente que la correcta gestión de un ambiente tan importante, ecológica y socio‐

económicamente, como el Mar Menor, ha de realizarse no sólo desde el punto de vista 

natural sino también considerando que es un patrimonio y recurso económico de la Región 

de Murcia. Compatibilizar estos valores implica un conocimiento amplio y profundo del 

funcionamiento de su sistema ecológico y la toma de medidas coherentes con las 

aspiraciones de conservación de su patrimonio natural y cultural, desarrollo económico y 

disfrute que genera. Para poder hacer diagnósticos acertados y precisos es imprescindible 

que dicho conocimiento incluya la evolución histórica del ecosistema y disponer de series 

de datos largas que permitan poner en el contexto adecuado los cambios que se estén 

observando en un momento dado, para así poder diferenciar las etapas de la sucesión 

ecológica, la idiosincrasia de los mecanismos que operan en las lagunas costeras y la 

variabilidad inherente a todo sistema natural, de los impactos producidos por la actividad 

humana o el cambio climático. Esto sólo es posible si se cuenta con un sistema de 

monitorización, con un diseño experimental de muestreo adecuado a las preguntas que se 

pretende responder, que recoja datos relativos a los principales parámetros indicativos de 

la calidad de agua, de los factores que determinan su hidrodinámica y el funcionamiento y 

dinámica de sus ecosistemas y poblaciones constituyentes y que, a su vez, pueda integrarse 

en los sistemas de seguimiento ambiental, climáticos y socio-económicos de la cuenca 

vertiente. 

 

Debemos ser conscientes de que muchas de las afirmaciones que se han hecho y se siguen 

haciendo sobre el Mar Menor, incluso desde centros de investigación, al estar realizadas 

desde una visión sesgada de la historia reciente de la laguna y del funcionamiento de las 

lagunas costeras, no solo no han ayudado a resolver los problemas y centrar las soluciones, 

sino que han contribuido a desenfocarlo y crear confusionismo social y en las 

administraciones responsables de su solución. Algunas, como cuando se afirmó en la 

década de 1979 que el canal de El Estacio ayudaba a reducir los riesgos de una 
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contaminación urbana y agrícola en auge, o en los años 1990 que las medusas eran 

consecuencia del cambio climático y no de los vertidos de la rambla del Albujón o, ya tras 

la crisis de 2016, sobre la importancia de las praderas de Caulerpa para el ecosistema o 

sobre la importancia de unos nutrientes sobre otros y las actividades que los originan, 

pueden tener apariencia de razonables y podrían serlo en otras lagunas y contextos, pero 

extrapolan verdades a medias e ignoran el papel que realmente tienen en el Mar Menor. 

Como consecuencia, en el caso de la eutrofización, treinta años después de la identificación 

del problema, y siete desde que la crisis distrófica se hizo patente, las medidas estructurales 

que permitirían reducir al mínimo las presiones aún están pendientes de ser tomadas. 

 

Como hemos venido insistiendo en informes previos, aunque las lagunas costeras son 

ecosistemas altamente productivos y propensas a sufrir crisis distróficas, algunas como el 

Mar Menor pueden mantener una alta calidad de agua durante décadas a pesar de recibir 

una alta carga de nutrientes. Sin embargo, cuando las presiones son excesivas, el sistema 

colapsa y pierde su equilibrio abruptamente, siguiendo en principio los pasos tradicionales 

del proceso de eutrofización. Esto implica no solo la pérdida de calidad del agua, sino 

también la desaparición de las praderas de macrófitos en las zonas profundas. 

 

La recuperación después de un proceso de eutrofización generalmente se considera difícil y 

larga, aún incluso tras eliminar la entrada de nutrientes. Sin embargo, en el Mar Menor, 

después de la adopción de medidas que llevaron a la reducción de los aportes de nutrientes 

un año después de la crisis de 2016, la recuperación de los equilibrios fue más rápida de lo 

que podría esperarse. En dos años la calidad de las condiciones en la columna de agua y las 

comunidades bentónicas se habían recuperado muy sensiblemente. Una prueba de ello es 

que, a pesar de los episodios de lluvias torrenciales y los temporales de viento que 

afectaron momentáneamente a la turbidez de la columna de agua y provocaron descensos 

significativos de salinidad a finales de octubre de 2018, el sistema mostró una capacidad 

de recuperación rápida y estos eventos no se tradujeron en incrementos ni en fluctuaciones 

de las concentraciones de clorofila a, que se mantuvieron en los mínimos históricos. La 

desaparición temporal de la pradera densa dominada por Caulerpa prolifera supuso una 

oportunidad para los poblamientos bentónicos de fondos blandos que no soportaban las 

condiciones de anoxia que dicha pradera produce. Incluso, tras los efectos destructivos de 

la DANA de septiembre de 2019, el ecosistema fue capaz de recuperar sus equilibrios en 

menos de un mes y ofrecer un buen estado durante 2020. 

 

Sin embargo, desde enero de 2019, volvieron a detectarse concentraciones más elevadas 

de nitratos en la zona de influencia de la rambla de El Albujón, vinculados, probablemente, 

a la aparición de nuevos desagües, tanto por la propia rambla como por otros cauces 

situados inmediatamente al norte de la misma y relacionados en muchos casos con un nivel 

alto del freático que llena los tramos bajos de los cauces y aflora en diversas playas o a 

bombeos desde sótanos y aguas urbanas. En los distintos informes presentados durante 
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2018 y 2019 se recogía la importancia de cortar dichas descargas y poder anticipar y 

prevenir dichas situaciones en el futuro ya que, de continuar dichos aportes, podía ponerse 

en peligro el estado de las aguas y probablemente truncarse el proceso de recuperación, 

como así sucedió en 2021. Seguimos insistiendo en estos aspectos y repitiéndolos en este 

informe, porque siguen vigentes y no será posible controlar la eutrofización si no se tienen 

en cuenta.  

 

Los eventos de hipoxia ocurridos durante el mes de agosto de 2021 en el Mar Menor, y en 

particular la mortandad anormal de peces observada los días 15, 16, y 17 de ese mes, se 

enmarcaron en el contexto de un episodio clásico de crisis distrófica producido por un 

proceso de eutrofización. Estos procesos son considerados como una de las principales 

amenazas de los ecosistemas acuáticos que se inician con el aporte excesivo de nutrientes 

y materia orgánica al ecosistema y que implica un desequilibrio energético en el sistema. 

 

La elevada carga de nutrientes que está llegando al Mar Menor por su ribera interior induce 

el desarrollo masivo de algas nitrófilas de crecimiento rápido que generan acúmulos que 

se descomponen en las zonas de playa, dando lugar a materia orgánica particulada y 

disuelta y enfangamientos que reducen la calidad del baño y de las aguas y agravan 

seriamente el proceso de eutrofización. Este material particulado es transportado por las 

corrientes y concentrado en las capas profundas de la columna de agua, en el centro de los 

giros circulatorios y frente a las golas, sumándose a las concentraciones de clorofila a 

procedentes del fitoplancton y dando lugar a bolsas de hipoxia. Como se insistía ya en el 

informe de 2021, es muy importante que los protocolos de retirada de biomasa estén 

previstos desde el invierno y que operen con eficacia antes de que dichos materiales se 

descompongan. Cabe destacar que, en el año 2022, estas actuaciones funcionaron con 

mayor intensidad y eficacia que en años anteriores y sus efectos permitieron el 

mantenimiento de las condiciones ambientales del ecosistema y de la calidad de baño de 

las playas durante el verano.  

 

Durante todo el verano de 2023, la dinámica de afluencia de agua dulce cargada de 

nutrientes se ha mantenido, alternándose las situaciones en las que el protagonismo se 

concentra en la rambla de El Albujón con las situaciones en las que las entradas son más 

difusas a lo largo de la costa entre los Urrutias y los Nietos. Los patrones observados 

dependen del nutriente y de las condiciones hidrológicas en función de las precipitaciones, 

las recargas del freático y del funcionamiento de la estación de bombeo junto al Albujón, 

estando los fosfatos especialmente vinculados a zonas con influencia urbana y los nitratos 

más asociados a aguas procedentes de escorrentías de las zonas agrícolas y aguas 

subterráneas que no interactúan con zonas urbanas, poniéndose de manifiesto la falta de 

medidas adecuadas de gestión del agua en la cuenca vertiente y la ausencia de 

infraestructuras que permitan controlar las entradas. 
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Los picos de subida y el posterior descenso de las concentraciones de nutrientes, que han 

tenido lugar en 2023, han ido asociados nuevamente a proliferaciones, más o menos 

puntuales, de los productores primarios, que consumen los nutrientes y los mantienen 

bajos, pero que los convierten en materia orgánica que termina descomponiéndose cuando 

las tasas de producción son mayores a las de consumo por parte de los detritívoros. El 

retraso en el inicio de las actuaciones y la menor intensidad con la que se han desarrollado 

las tareas de retirada de biomasa en las playas en invierno y primavera de 2023 

empeoraron la calidad del baño, produciendo acumulaciones y descomposición en algunas 

playas, particularmente en Los Urrutias (Fig. 10.1), explicando también los picos de 

acumulación de clorofila a en las capas profundas de la columna de agua. 

Afortunadamente, la reactivación de los protocolos de retirada de biomasa y el descenso 

de los aportes de agua y nutrientes desde la cuenca vertiente por la escasez de lluvias 

permitieron que el ecosistema recuperara en cierta medida sus equilibrios y no se 

desencadenaran los procesos que condujeron a la crisis de 2021.  

 

 

Figura 10.1. Acumulación de algas y formación de fangos tras su descomposición en distintos 
momentos de finales de invierno y durante la primavera en la zona de Los Urrutias (fotos aportadas 
por los vecinos). 
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Aunque en los años 2022 y 2023 no han tenido lugar eventos de hipoxia como los que 

ocurrieron en 2019 y 2021, sí ha habido situaciones locales ocasionales que han activado 

las alarmas y en los que la relación N/P ha vuelto a estar dominada por el P, aumentando 

los riesgos de que ocurran estos fenómenos.  

 

De hecho, aunque los valores medios de oxígeno se han mantenido por encima de saturación 

durante la mayor parte de la primavera y el verano, con valores absolutos por encima de 4 

mg/L (es decir, sin problemas de hipoxia), durante todo 2023 se ha observado una tendencia 

a la bajada continua de los valores medios absolutos de oxígeno, que han pasado 

progresivamente de 8.8 mg/l en febrero a 5.78 mg/l en septiembre (Fig. 5.31). En el mes de 

mayo ya se empezaron a detectar descensos de la concentración de oxígeno en las áreas 

próximas a las acumulaciones de algas y de descomposición de materia orgánica, en las 

principales zonas de entrada de agua y nutrientes y en las encañizadas, cuando se observó 

resuspensión de sedimentos (Fig. 5.33).  

 

Afortunadamente, a pesar de las bolsas de turbidez que se han formado en determinados 

momentos, y de las bajadas puntuales en áreas más o menos extensas del fondo de la laguna 

(Fig. 5.34), en el verano de 2023 no se han registrado eventos de hipoxia. 

 

Evidentemente, y como estos hechos sugieren, estos problemas se verán muy reducidos si 

realmente se controla y cesa la entrada de agua dulce y nutrientes. 

 

La transparencia de la columna de agua, durante 2023, también se ha mantenido en niveles 

relativamente buenos, presentando los mejores valores desde el inicio de la crisis (Fig. 

5.37), aunque con fluctuaciones y con áreas más sensibles a la pérdida de calidad del agua 

como las afectadas por la cuenca de drenaje del Albujón (Figs. 5.38 - 5.40).  

 

Además, como se ha observado otros años, en el informe de primavera se resaltó también 

la subida de los valores de turbidez en la zona de influencia de las encañizadas asociadas a 

bajada de oxígeno, lo que nuevamente alerta de la importancia de que cualquier tarea de 

mantenimiento del calado de las encañizadas deba realizarse en los periodos de finales de 

otoño-invierno, cuando el metabolismo lagunar y la demanda de oxígeno son más bajos y 

su solubilidad más alta, y aprovechando las corrientes de salida. 

 

Igualmente, en distintas ocasiones, particularmente en abril y mayo, se han observado 

eventos de turbidez relacionados con la mancha blanquecina que se vienen produciendo 

con cierta regularidad desde que el nivel del freático comenzó a ser un problema a partir 

de finales de 2018. Dicha mancha, provocada por las entradas de agua desde la ribera 

interna, particularmente por la cuenca de El Albujón, coincide básicamente con la 

distribución superficial de los valores de turbidez (Fig. 5.40). Este tipo de manchas, aunque 
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en ocasiones va asociado a proliferaciones de cianobacterias y son conocidas como aguas 

blancas (White Waters) o aguas lechosas (milky waters) en otras lagunas (por ejemplo en 

Venecia donde han dado lugar a mortandades de peces)5, sin embargo, en el caso del Mar 

Menor, si bien aún no se ha realizado una determinación precisa, las observaciones 

preliminares de los componentes que presentan indican que se trata de materiales 

inorgánicos de muy pequeño diámetro, lo que propicia su mantenimiento en la columna 

de agua durante largos periodos sin que sedimenten (Fco. Torrella, com. pers.).  

 

Durante el verano de 2023 se detectaron ocasionalmente manchas de turbidez en las capas 

profundas frente al canal de El Estacio y en la ribera interna de la cubeta central (Fig. 5.41). 

 

El estudio del ictioplancton ha mostrado una reducción muy importante en la abundancia 

total de huevos y de larvas de peces lo que probablemente esté relacionado con un 

descenso en la productividad biológica del sistema, por un lado, debida a la reducción 

observada en la entrada de nutrientes y los bajos valores de concentración de clorofila a 

como indicador de la abundancia de fitoplancton. Tampoco puede descartarse el efecto 

negativo que cabe esperar de la baja salinidad que se viene arrastrando desde 2016, lo que 

reduce los gradientes con el Mediterráneo. Por otro lado, el aumento de la diversidad de 

familias, como la representación de la familia Labridae, sugiere también un sistema más 

estructurado y, por tanto, menos productivo. La multiplicidad de factores que intervienen 

en las relaciones entre complejidad y productividad de todo ecosistema, y las 

singularidades que presenta el Mar Menor a este respecto, hacen que estos aspectos deban 

ser estudiados con el máximo detalle para poder encontrar el equilibrio adecuado entre los 

rendimientos pesqueros y la integridad ecológica de la laguna. 

 

En este contexto, las medusas han mostrado en 2023 concentraciones comparables a las 

de los momentos de máxima proliferación, que tuvieron lugar en los años 2011-2012, 

habiendo contribuido muy probablemente este año también al mantenimiento de la 

calidad de las aguas y a las bajas concentraciones de clorofila a a pesar de las altas 

temperaturas y la concentración de nutrientes. 2023 se ha caracterizado, además, por la 

incorporación de una nueva especie de origen indo-pacífico, Phyllorhiza punctata, a las 

poblaciones que han venido ejerciendo este papel durante las últimas décadas. Esta 

especie cerró ya su ciclo biológico en el Mar Menor en 2022. Mientras las otras tres 

especies A. solida, R. pulmo y C. tuberculata, han mostrado siempre una segregación 

temporal, con la primera presente en invierno y primavera, la segunda entre el final de la 

primavera y el comienzo del verano y C. tuberculata en verano y otoño, P. punctata, ahora 

 
5 www.ilfattoquotidiano.it/2023/02/15/moria-di-pesci-a-venezia-le-immagini-del-fenomeno-misterioso-in-
laguna-e-nella-zona-di-portogruaro/7066361/  
www.ansa.it/veneto/notizie/2023/02/15/pesci-morti-galleggiano-nei-rii-e-allarme-a-venezia_23d7b4cd-
0fb4-43a2-a2c3-9de0606e7c5a.html  
www.veneziatoday.it/cronaca/pesci-morti-laguna-venezia-riunione-comune-22-luglio-2013.html 
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comparte estacionalidad con C. tuberculata. 

 

Además de la segregación temporal, las distintas especies ocupan también zonas de 

distribución distintas dentro del Mar Menor. Nuestros trabajos muestran un efecto directo 

de los patrones estacionales de temperatura en las distintas fases del ciclo de vida de las 

medusas, particularmente del momento en el que se produce la estrobilación, es decir, el 

paso de la fase pólipo, bentónica, a la pelágica con la formación de éfiras. Sin embargo, 

aunque la temperatura y la amplitud térmica regulan el ciclo de vida, estas condiciones no 

garantizan por sí mismas el desarrollo de una proliferación masiva. El que dichas 

proliferaciones lleguen a producirse puede depender de otros factores, como la 

disponibilidad de alimento o condiciones térmicas particulares (por ejemplo, bajadas 

bruscas de temperatura) tras haberse producido la estrobilación. El hecho de que los 

eventos de mayor o menor intensidad de las proliferaciones sean distintos en las distintas 

especies depende de en qué momento y cómo afectan a las distintas fases del ciclo de vida 

las olas de frío o calor, las condiciones de luz o la concentración de oxígeno a cada una de 

ellas. Por ejemplo, A. solida es capaz de tolerar mucho mejor que R. pulmo y C. tuberculata 

las crisis de hipoxia en las capas profundas de la columna de agua. De hecho, los eventos 

de este tipo tienden a producirse en verano e impiden la llegada de la luz al fondo de la 

laguna por lo que, si comprometen la viabilidad de las zooxantelas, pueden llegar a inhibir 

la estrobilación de los pólipos de C. tuberculata (Figs. 7.3, 7.5 y 7.8). Por otro lado, una 

mortandad elevada en la fase pólipo tras la estrobilación, seguida de una mortalidad 

también alta en la fase éfira, ya sea por anomalías térmicas o por depredación, puede hacer 

que no haya proliferaciones masivas durante varios años consecutivos. 

 

La complejidad de las interacciones entre factores que regulan, estimulando o inhibiendo, 

la transición entre las sucesivas fases del ciclo de vida de las distintas especies de medusas 

hace que la anticipación de las proliferaciones masivas de escifozoos sea siempre difícil y 

pasa, necesariamente, por tener monitorizados dichos factores y seguir utilizando los datos 

de los seguimientos para profundizar en su relación con la dinámica de las poblaciones. 

 

Finalmente, los sistemas de monitorización, además de los parámetros que requieren un 

seguimiento continuado y con resolución espacio-temporal relativamente alta, deben 

abordar otros problemas ambientales que puedan suponer riesgos para la integridad 

ecológica del ecosistema o para la salud y actividades humanas. Dichos problemas pueden 

sobrevenir de manera ocasional y más o menos imprevista o actuar a escalas temporales 

más altas, pero tanto en un caso como en otro, conviene disponer de información de 

referencia, seguimientos más o menos regulares y sistemas de alerta adecuados. Este es el 

caso de la colonización por parte de especies invasoras alóctonas o, a otro nivel, de las 

concentraciones de metales pesados. 

 

En lo que se refiere a las especies invasoras, las incluidas en los sucesivos informes de 
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seguimiento, como las medusas Olindias muelleri y Phyllorhiza punctata o los anélidos 

poliquetos Timarete caribous y Leodamas australiensis, no parecen haber tenido, al menos 

de momento, efectos negativos sobre otras especies o sobre las comunidades, por lo que 

su papel en el ecosistema sería asimilable al del elevado porcentaje de especies que siendo 

mediterráneas colonizan aleatoriamente la laguna o incluso llegan a establecer poblaciones 

más o menos estables, pasando a formar parte de los mecanismos reguladores de las redes 

tróficas. Hay otras, sin embargo, que sí llegan a transformar radicalmente el 

funcionamiento de la laguna. Tal es el caso, entre las mediterráneas, de la colonización por 

parte del alga Caulerpa prolifera o, entre las tropicales, del cangrejo azul Callinectes 

sapidus, cuyo efecto, más allá del desplazamiento del cangrejo autóctono Carcinus 

aesturarii, está aún por evaluar. 

 

En lo que se refiere a la presencia de metales pesados en los sedimentos, el Pb se remonta 

ya al 1460 a.C., al final del periodo argárico. Por su parte, los datos sedimentológicos 

muestran aumentos en los niveles de Zn ya en el 3600 a.C. y en la Edad del Bronce 

Temprano, alrededor del 2300 a.C., lo que podría indicar una actividad minera incipiente 

anterior a lo generalmente considerado. El Cu sin embargo es mucho más reciente y parece 

estar muy relacionado con la actividad portuaria y náutica y su uso en pinturas 

antiincrustantes, observándose un incremento en el periodo 2002-2015 y una disminución 

en 2016-2021 tras la prohibición de su uso en los tratamientos del casco de las 

embarcaciones. Por su parte, el As y el Hg son contaminantes sin un origen claro y con un 

patrón temporal diferente, que requerirían un seguimiento especial por los riesgos para la 

salud que pueden suponer. 

 

A pesar de que aún se producen aportes de metales pesados debido al arrastre de 

minerales a través de las ramblas del sur de la laguna, la concentración de metales como el 

Fe, Zn y Pb en la capa superior de sedimentos ha mostrado una progresiva disminución, 

mientras otros, como el As, presentan menos información y han sufrido una redistribución.  

Los cambios observados dependen de la solubilidad de cada metal y estarían relacionados 

con los aportes de sedimentos para la regeneración de playas, el aumento de las tasas de 

sedimentación desde las cuencas vertientes no afectadas por la minería debido a las 

precipitaciones desde el cese de la actividad minera y a la redistribución de los sedimentos 

dentro de la laguna, e incluso con su exportación al exterior debido al hidrodinamismo e 

intercambios con el Mediterráneo. 

 

El hecho de que el factor de bioconcentración observado a través de los niveles tróficos de 

la red alimentaria sea relativamente bajo, sugiere que el Mar Menor proporciona un 

importante servicio ecosistémico al retener metales pesados en el sedimento, impidiendo 

en gran medida su biodisponibilidad. Sin embargo, la alta concentración acumulada en los 

sedimentos y encontrada en algunos especímenes en la literatura, especialmente en 

individuos recolectados en las cercanías de la principal fuente de aporte de desechos 
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mineros, hacen que no deban ignorarse los riesgos y sea recomendable una monitorización 

más o menos regular y que cualquier actuación que afecte a las condiciones 

biogeoquímicas de los sedimentos controle estos aspectos. 

 

Como ya se ha puesto de manifiesto en los anteriores informes, hay que insistir en que el 

Mar Menor sigue inmerso en un proceso de eutrofización dinámico, que no es un estado 

fijo y estático, sino que es heterogéneo espacialmente y que oscila, avanza o retrocede 

dependiendo de las condiciones ambientales y meteorológicas, la estación del año y de las 

actividades humanas y medidas de gestión adoptadas. Es importante ser conscientes de 

que dicha dinámica puede revertirse o minimizarse si se actúa de forma drástica sobre las 

descargas de agua de baja salinidad y alta concentración de nutrientes. Ello implica tomar 

medidas efectivas y urgentes, tanto en las prácticas agrícolas como en cualquier otro uso 

que se desarrolle en la cuenca de drenaje y en la laguna, con los correspondientes códigos 

de buenas prácticas y un planeamiento espacial adecuado.  

 

El futuro del Mar Menor va a depender de que las medidas que se adopten sean las 

adecuadas y de que se haga antes de que la situación pueda ser irreversible. Hay que ser 

conscientes de que, tras la crisis distrófica de 2016, las medidas que se tomaron en ese 

momento fueron erróneas, ya que se basaron en desmontar las únicas infraestructuras que 

podían conducir las salmueras y en restricciones al tratamiento del agua, de modo que la 

imposibilidad de realizar desalobración condujo a una drástica reducción de la extracción 

de agua del freático que sin este proceso resultaba inutilizable para riego. Aunque la 

reducción inicial en la entrada de agua y nutrientes que esto supuso permitió una 

recuperación franca del ecosistema durante 2018, la ausencia de medidas estructurales 

estables hizo que los efectos fueran pasajeros, haciéndose patente que el problema no 

estaba resuelto y las medidas a medio plazo resultaran contraproducentes. La falta de 

extracción de agua, el aumento en la frecuencia de lluvias torrenciales y la ausencia de 

infraestructuras de gestión del agua han supuesto que el nivel freático se sitúe ya en la 

cuenca vertiente por encima de los 16 m sobre el nivel del mar y que la presión que ejerce 

se traduzca en un incremento continuado de la entrada de aguas y nutrientes que ahora lo 

hacen superficial y subsuperficialmente por numerosos puntos de la ribera interna de la 

laguna. En estas entradas, el fósforo ha vuelto a dejar de ser limitante de la producción 

biológica lo que se traduce en el incremento de episodios de crisis distróficas, con eventos 

de hipoxia y mortandad de organismos cuando las condiciones climáticas, especialmente 

en los meses de verano, actúan sinérgicamente, como los ocurridos cuando se produjo la 

entrada masiva de aguas de escorrentía durante la DANA de septiembre de 2019. 

 

La aplicación de medidas como el mantenimiento de zonas naturales, filtros verdes, 

establecimiento de setos, planificación de cultivos, regulaciones en el abonado, etc., son 

importantes y necesarias, pero no suficientes. Si se quiere compatibilizar un sector primario 

como el agrícola y el uso urbano del perímetro lagunar, con las normativas que sean 
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necesarias, con una actividad pesquera tradicional y un turismo de calidad basado en la 

naturaleza y con la integridad ecológica del ecosistema, en un contexto de crecimiento azul 

y pacto verde europeo, es imprescindible disponer de infraestructuras que permitan la 

gestión del agua y la anticipación de los problemas, el control de las aguas de escorrentía y 

la separación de urbanas y pluviales, su extracción del freático, su tratamiento y reutilización 

de modo que se optimicen los recursos hídricos y se eviten las entradas al Mar Menor (Fig. 

10.1). 

 

Debe insistirse también en que la capacidad de respuesta del Mar Menor a la eutrofización 

implica, no solo que no lleguen nutrientes en exceso, sino además que no lleguen aguas 

hipohalinas. La baja salinidad, como consecuencia de las entradas de agua desde la cuenca 

vertiente, está suponiendo una homogeneización de las características hidrográficas de la 

laguna, un riesgo que favorece la colonización de especies alóctonas y parásitos de especies 

emblemáticas y un debilitamiento de las capacidades homeostáticas y de autorregulación 

del ecosistema. 

 

La recuperación de la integridad ecológica del Mar Menor sólo será posible si se dispone 

de una infraestructura que permita extraer agua del freático y rebajarlo por debajo del nivel 

del mar, conducir y tratar esas aguas y las salmueras, eliminando los nutrientes y 

reutilizando las aguas sin que viertan a la laguna (Fig. 10.2). Todo ello, contando con 

sistemas de control que permitan mantener los equilibrios necesarios en los que se 

minimicen tanto las entradas del freático a la laguna, como la intrusión marina al acuífero. 

Estas infraestructuras ya existen en parte debido a que han venido siendo las utilizadas por 

la actividad agrícola, que es la actividad con mayor requerimientos y capacidad de utilizar 

el agua, pero deben complementarse con las que son necesarias para la conducción y 

tratamiento de las salmueras y el agua reutilizable. Es por ello que dicha actividad agrícola 

puede pasar de estar en el origen a ser una parte fundamental de la solución del proceso 

de eutrofización iniciado en los años 1990.  Todos los usos, agrícolas, pesqueros, urbanos, 

recreativos y turísticos, deben contar con la correspondiente zonación territorial y con 

medidas reguladoras bien diseñadas y estrictas en su cumplimiento, en función de su 

naturaleza y los impactos que producen, pero, a su vez, con la flexibilidad necesaria para 

su adaptación a las circunstancias climáticas, ecológicas y socio-económicas y la 

información científica disponible en cada momento. Solo contando con ello y con las 

infraestructuras necesarias será posible el mantenimiento y la armonización de actividades 

productivas como la pesca y la agricultura, que garantizan la seguridad alimentaria, con 

actividades como el turismo basado en la naturaleza, y la integridad ecológica del 

ecosistema, en un contexto de crecimiento azul y pacto verde. Sin estas medidas 

estructurales, ninguna de las actividades, ni la integridad ecológica serán posibles, al menos 

en los niveles de calidad deseables.  
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Figura 10.1. Principales presiones y medidas de gestión necesarias en el entorno del Mar Menor. 

 

 

 
 

Figura 10.2. Esquema del plan e infraestructuras para la gestión de las aguas en la cuenca vertiente 

y freático del Campo de Cartagena necesarios para el mantenimiento de la integridad ecológica del 

ecosistema del Mar Menor. 
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En este sentido, es muy importante el consenso social, técnico y político y que se adopten 

las medidas con los especialistas en hidrogeología, en colaboración con los sectores activos 

en la cuenca, y poder utilizar las infraestructuras disponibles para reducir el nivel freático 

al menos entre 1.5 y 2 metros al nivel de la ribera interna de la laguna. Ante una situación 

que está clara y diagnosticada desde hace años, es urgente avanzar en la toma de decisiones 

y la ejecución de actuaciones para la gestión y control del agua, sin las cuales la solución del 

problema y la compatibilidad de las actividades en la cuenca y la integridad ecológica del 

Mar Menor no serán posibles. 
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ABREVIATURAS UTILIZADAS EN EL TEXTO: 

 

FBC: Factor de bioconcentración 

d.t.: desviación típica 

DIN: Dissolved Inorganic Nitrogen (Nitrógeno inorgánico disuelto) 

d.s.: desviación standard (desviación estándar) 

ind: individuo/individuos 

BI: Blooming Indicator Index (índice indicador de proliferaciones) 

MRA: Máxima abundancia promedio registrada 

ph: peso húmedo=pf:peso fresco 

ps: peso seco 

SST: Sea Surface Temperature (temperature superficial del mar) 

CFD: Cumulative Frequency Distribution (distribución de frecuencias acumuladas) 

 

 
 




