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Introducció
La restauració d’ecosistemes degradats s’ha desenvolupat durant les últimes tres dècades, passant 
de simples experiències de prova i error a un enfocament basat en un sistema de referència per guiar 
i provar projectes de restauració (Van Andel & Aronson, 2006). Un enfocament comú ha estat l’ús 
d’un ecosistema en bon estat ecològic i un ecosistema degradat com a referències per estudiar i 
avaluar els resultats de les accions de restauració (Rey-Benayas et al., 2009). Aquest mètode permet 
comparar les característiques de l’ecosistema restaurat amb les del mateix ecosistema degradat abans 
d’implementar accions de restauració. Estudis recents també han reconegut la importància d’incorporar 
aspectes socials i econòmics, juntament amb aspectes cientificotècnics, en projectes de restauració. 
Recentment, Comín et al. (2018) han proposat un enfocament de restauració basat en l’avaluació 
dels serveis dels ecosistemes per restablir territoris compostos per un mosaic d’ecosistemes com 
les conques hidrogràfiques. L’ecologia de la restauració també ha avançat ràpidament en les últimes 
dècades, proporcionant els fonaments per estimular iniciatives i projectes de restauració ecològica, 
inclosos els relacionats amb els ecosistemes costaners i els impulsors socioecològics (De Wit et al., 
2017).

Moltes llacunes costaneres mediterrànies (LCM) es degraden a causa de les transformacions de l’ús del 
sòl al voltant de les llacunes i dels abocaments continus de contaminants per part d’activitats humanes 
continentals. Els canvis costaners globals han estat causats principalment per impactes directes i 
indirectes de les poblacions humanes (Valiela, 2006). Així, les causes de la degradació de les llacunes 
costaneres provenen, no totes però sí la majoria, de fora de les llacunes, per la qual cosa la seva 
restauració s’hauria d’orientar, no únicament però sí principalment, a accions externes a les llacunes 
costaneres. La intensa degradació de les LCM es va produir després d’alguns canvis socioecològics 
importants. La regulació dels fluxos fluvials va disminuir la quantitat de sediments transportats i 
dipositats al llarg de les costes, reduint les seves transformacions geomorfològiques i la formació de 
noves llacunes costaneres. La urbanització de les costes mediterrànies va reduir la seva capacitat de 
formar noves àrees de llacunes. El canvi climàtic és un repte i una oportunitat per a la recuperació de 
les LCM, ja que comporta una intensa activitat geomorfològica a les costes mediterrànies a causa de 
freqüents temporals de mar i altres impactes del canvi climàtic.

L’ecologia general de les LCM va ser descrita per Guelorguet & Perthuissot (1983), que van proposar un 
model senzill de característiques ecològiques de diferents llacunes costaneres en relació amb el gradient 
d’aigua dolça-aigua de mar d’una banda i el gradient d’evaporació de l’altra (Fig. 1 ). Bàsicament, el 
grau de barreja de l’aigua dolça i l’aigua de mar i la renovació de l’aigua són els principals factors que 
determinen les característiques estructurals i funcionals de les llacunes costaneres, ja que tant les 
comunitats biològiques com els processos biogeoquímics, així com els socioeconòmics (Anthony et 
al., 2009) estan estretament relacionats amb el gradient d’aigua dolça-aigua de mar (Kjerfve, 1994) i les 
seves característiques associades. De fet, les comunitats biològiques de les llacunes costaneres són el 
resultat del procés evolutiu d’adaptació a la salinitat de l’aigua, que és un factor ecofisiològic important 
que regula la capacitat de les espècies per viure a l’aigua amb diferents concentracions de sal. La 
barreja d’aigua marina i aigua dolça i l’evaporació de l’aigua són els principals processos físics que 
regulen la resta de les característiques ecològiques de les llacunes costaneres, que estan estretament 
relacionades amb els processos hidrodinàmics que tenen lloc a la zona costanera (Ayala-Castañares 
& Phleger, 1969).
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Fig. 1. Model “le domain paralique” de les característiques ecològiques al llarg dels gradients 
de confinament (Guelorguet & Perthisot  1983) il·lustrats amb exemples de diferents LCM.

Cloern (2001) va mostrar la relació directa entre l’augment de les entrades de nutrients i altres estressors 
(pesca intensiva i aqüicultura, espècies invasores, contaminants tòxics) i els seus impactes en els 
sistemes aquàtics costaners en termes d’eutrofització, salut humana i costos socioeconòmics, i va 
suggerir algunes accions potencials per invertir l’efecte d’aquests factors d’estrès. Tanmateix, el procés 
invers, després d’eliminar els estressors, no és senzill, ja que pot adoptar formes alternatives. Malgrat tot, 
s’observa una tendència general cap a la millora de les característiques de l’ecosistema a llarg termini, 
especialment si l’eliminació d’estressors es combina amb millores hidrogeomorfològiques per facilitar els 
intercanvis d’aigua amb el mar (Viaroli et al., 2007; 2008).

La fundació de la Societat per a la Restauració Ecològica el 1987 i la Conferència de les Nacions Unides 
sobre Medi Ambient i Desenvolupament el 1992 van augmentar la preocupació ambiental per restaurar 
els ecosistemes degradats. Diverses reunions entre organismes governamentals i no governamentals 
durant el segle XX van establir compromisos per posar en pràctica la restauració ecològica a gran 
escala. Aquestes i moltes altres iniciatives indiquen l’interès d’oferir tant els fonaments científics com 



12 

l’experiència tècnica per planificar, executar i monitoritzar programes, accions i projectes de restauració 
ecològica. En aquest article es revisen alguns dels aspectes principals que cal tenir en compte per a la 
restauració de les LCM.

El marc per a la restauració de les 
llacunes costaneres mediterrànies
Les llacunes costaneres són ecosistemes típics de les costes sedimentàries, on una barra de sorra 
dipositada per corrents marítimes limita i tanca progressivament una zona del mar lligada al continent o 
a la part terrestre d’una illa. Les actuals llacunes costaneres es van formar després de l’última glaciació, 
quan l’augment del nivell del mar es va estabilitzar. Les seves característiques geomorfològiques estan 
regulades per la interacció entre el mar i l’aigua continental i pels fluxos de sediments, que poden estar 
fortament regulats per l’acció humana, així com altres factors com el vent i les interaccions biòtiques 
(Carter, 1988). Les llacunes costaneres es distribueixen al llarg de les costes baixes de la costa mediterrània 
(Fig. 2).

Fig. 2. Distribució dels principals sistemes de llacunes costaneres al Mediterrani (modificat de Pearce & Crivelli 1994).

El marc impuls-pressió-estat-impacte-resposta (DPSIR per les sigles en anglès) (Fig. 3) és un 
enfocament útil per entendre les opcions de restauració de les llacunes costaneres degradades 
(Pirrone et al., 2005;  Pastres  &  Solidoro , 2012 ). Les entrades continentals regulades van causar 
la sedimentació i pèrdua de qualitat de l’aigua de moltes LCM (Comín & Valiela, 1993; Menéndez & 
Comín, 2000). La dinàmica costanera, inclosos els corrents i les ones marines, hauria de ser un dels 
principals impulsors de l’evolució de les LCM. No obstant això, a causa de la poca amplitud de les 
marees mediterrànies (a excepció d’algunes zones costaneres com la costa del nord de l’Adriàtic), 
l’energia de la marea és molt baixa per impulsar les principals característiques de les LCM. En canvi, 
els temporals de mar més freqüents i l’augment del nivell del mar causat pel canvi climàtic són 
importants conductors geomorfològics dels intercanvis LCM-mar.
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Fig. 3. Esquema que mostra els factors determinants (Drivers), pressions, característiques d’estat 
ecològic (States), impactes i respostes de les llacunes costaneres.

Canvis en les quantitats i les característiques de l’aigua continental que flueix cap a les LCM pressionen 
el seu funcionament ecològic. Per exemple, es van produir alteracions de la xarxa tròfica d’algunes LCM 
després d’un abocament intensiu de plaguicides associat a les aigües residuals agrícoles. L’augment dels 
fluxos d’aigua continental (o la disminució de l’intercanvi llacuna-mar), disminueix la salinitat de LCM i, 
exerceix una pressió significativa sobre l’ecologia de LCM, ja que alteren el balanç hídric d’aigua dolça-
salada de les llacunes. Les LCM són sistemes molt tancats i no pateixen una hidrodinàmica intensa. Així, en 
general, l’augment dels intercanvis d’aigua llacuna-mar afectarà positivament l’estat ecològic d’una llacuna 
costanera, un efecte rejovenidor en la seva història geomorfològica. Tanmateix, les entrades d’aigua de mar 
contaminada a les llacunes prístines provocaran una degradació de les seves característiques ecològiques. 

L’estat de moltes LCM és deficient a causa de l’artificialització de les seves costes i, especialment, dels 
canals d’entrada del continent i els que connecten la llacuna amb el mar. A més, moltes tenen una baixa 
qualitat de l’aigua a causa del balanç hídric alterat, que afecta tots els aspectes ecològics de l’ecosistema, 
des de les característiques físiques i químiques de l’aigua fins a la pesca. Les espècies invasores produeixen 
canvis significatius en l’estructura biològica d’algunes LCM.

La pèrdua de biodiversitat, la disminució o l’augment de la salinitat i l’eutrofització afecten significativament 
les llacunes costaneres (Pérez-Ruzafa et al., 2011). Sovint, les accions per mitigar aquests impactes en les 
llacunes costaneres es basen en aspectes parcials del seu funcionament ecològic. Reduir l’abocament de 
contaminants, eliminar espècies invasores, regular la pesca i eliminar l’excés de sediments acumulats són 
les respostes habituals per millorar l’estat de les LCM degradades. Tanmateix, la restauració requereix un 
enfocament d’ecosistemes i accions destinades a eliminar les causes de la degradació i no només els seus 
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efectes. Per exemple, l’eliminació del sediment acumulat per un excés d’entrades continental requereix 
canviar les entrades i no només eliminar els sediments, ja que aquesta acció només funcionarà de manera 
temporània, ja que no eliminarà la causa de l’acumulació de sediments.

A més, un pla de restauració requereix tenir en compte el marc socioecològic del sistema a restaurar, que 
és especialment rellevant a la zona costanera, on molts aspectes socioeconòmics depenen de l’estat i de 
la gestió dels recursos naturals. Per exemple, la important indústria de la cloïssa desenvolupada en algunes 
llacunes podria veure’s afectada negativament si es restringeixen les entrades d’aigua dolça, perquè els 
nutrients associats als fluxos d’aigua dolça afavoreixen el creixement de fitoplàncton que alimenta els 
bivalves. No obstant, els cultius de bivalves en muscleres pot causar un excés d’acumulació de matèria 
orgànica en el sediment de la llacuna en relació a la capacitat oxidativa de la llacuna i, en conseqüència, la 
seva eutrofització (Marinow et al., 2008).

La restauració de les llacunes costaneres 
mediterrànies 

A causa de la poca amplitud de les marees mediterrànies (20 cm de mitjana, amb algunes excepcions, 
com a la costa del nord de l’Adriàtic), l’energia de l’onada és relativament baixa. En canvi, les entrades 
continentals han estat contaminant i abocant materials des de mitjans del segle XX, després de la 
intensificació de les pràctiques agrícoles. Aquests factors, juntament amb la pèrdua d’hàbitats per 
canvis en la cobertura del sòl, han estat els principals impulsors de la degradació de les llacunes 
costaneres mediterrànies. L’expansió agrícola durant el segle passat i la urbanització durant el mig 
segle passat han afectat negativament l’estat de les LCM.

La restauració de les llacunes costaneres s’hauria de centrar primer en la dinàmica del litoral i en la seva 
capacitat geomorfològica per a crear noves llacunes. Les llacunes costaneres, especialment les LCM, 
són efímeres. Tendeixen a tancar les seves connexions amb el mar i acumular sediments, disminuint 
les zones d’aigües obertes i finalment es converteixen en maresma. Aquest procés natural pot trigar 
entre cent i milers d’anys. Al llarg d’un litoral modelat per processos geomorfològics naturals, es formen 
noves llacunes costaneres, ja que l’acreció d’antigues llacunes es produeix en aquesta escala temporal. 
No obstant això, a causa de les pressions antròpiques, aquests processos naturals estan restringits en 
l’actualitat, i la formació de noves llacunes costaneres és molt limitada al llarg del litoral mediterrani, amb 
poques excepcions a la desembocadura d’alguns deltes. No obstant això, fins i tot en aquestes zones la 
formació de noves llacunes es veu alterada a causa de les intenses regulacions del flux fluvial.

L’augment del nivell del mar com a conseqüència del canvi climàtic pot ser una oportunitat per recrear les 
llacunes costaneres. Els temporals de mar més intensos i freqüents augmentaran la comunicació de les 
llacunes costaneres amb el mar i afavoriran la deposició de sediments a les barres costaneres. Aquesta 
restauració passiva, juntament amb una estratègia d’adaptació per utilitzar la zona costanera per a activitats 
antròpiques, pot contribuir a millorar l’estat de les LCM degradades a curt i mig termini i a recrear-ne 
de noves a llarg termini. Es pot argumentar que també provocarà la salinització de les zones costaneres 
continentals. No obstant això, en molts casos, aquestes àrees eren zones marines i de maresma reblertes 
de manera artificial amb sediments per a usos agrícoles o urbanitzats. A més, la creixent interacció entre el 
mar i el continent afavorirà la pesca costanera a causa de l’alliberament de nutrients dels sòls inundables 



15 

i augmentarà els aiguamolls naturals a la zona costanera mediterrània, que han disminuït la seva extensió 
com a conseqüència dels intensos processos d’agricultura, indústria i urbanització. L’adaptació a l’augment 
del nivell del mar i als cada vegada més freqüents temporals de mar supose un repte per assegurar la 
vida de les persones que viuen a les costes mediterrànies i la recuperació d’entorns costaners artificials i 
degradats. Es tracta d’un enfocament socioeconòmic més eficaç que tornar a omplir les platges amb sorra 
del mar obert i construir barreres. L’enfocament integrat de gestió de zones costaneres (ICZM per les sigles 
en anglès) intenta incorporar aquests punts de vista amb el suport de l’ONU per al medi ambient (https://
www.unenvironment.org). Tanmateix, l’adaptació als canvis de les dinàmiques marines no serà eficaç si es 
produeixen gran pressions sobre les LCM, com ara l’expansió urbana i la cobertura del sòl i els canvis d’ús, 
més ràpidament que (i contra) l’estratègia d’adaptació (El Asmar et al., 2012) .

El primer pas per planificar la restauració ecològica de les LCM és eliminar les causes de la degradació de 
la llacuna. És fonamental conèixer la dinàmica costanera i la seva capacitat geomorfològica per recrear 
les llacunes (Carter, 1988), perquè aquest coneixement pot orientar o almenys configurar el marc per 
prioritzar les accions de restauració a grans escales espacials i temporals (Fig. 4).

Es pot exigir una intervenció física per restablir l’entrada adequada d’aigua salada i  continental, i els 
hàbitats que envolten una llacuna costanera en són una part important. Tant els aiguamolls d’aigua dolça 
com les maresmes tenen papers clau no només en l’aigua i la dinàmica de sediments, sinó també en 
l’eliminació de contaminants que entren a les LCM i proporcionant hàbitats per a moltes espècies. La 
interacció entre les aigües obertes i els aiguamolls circumdants també és una part clau dels processos 
biogeoquímics en tot l’ecosistema. L’eliminació de sediments és una acció eficaç per rejovenir l’estat 
de petites llacunes eutròfiques costaneres o per facilitar els fluxos d’aigua en els rius de marea i els 
canals d’entrada. Des d’aquest punt de vista, és important conèixer la profunditat de criptodepressió 
(la profunditat de la columna d’aigua per sota del nivell del mar) perquè és la part de la columna d’aigua 
que facilita l’entrada d’aigua de mar. A més, a les llacunes perpendiculars al litoral originat des de les 
desembocadures de riu abandonades, aquesta part de la columna d’aigua es pot convertir en anòxica a 
causa de l’establiment d’una haloclina (Armengol et al., 1983; Rojo & Miracle, 1989; Paches et al., 2014), 
especialment si aquestes llacunes han patit contaminació orgànica (Koutsodendris et al., 2015).

La renovació de l’aigua és una característica clau de la LCM. En general, la renovació de l’aigua de mar és 
molt baixa (menys de 6 mesos), ja que la majoria de LCM són molt tancades i l’intercanvi d’aigua de mar 
està restringit a causa del règim micromareal a la majoria de les costes mediterrànies. Per tant, l’aigua pot 
romandre a la llacuna durant 1 a 6 mesos, acumulant sediments i matèria orgànica, amb l’èmfasi posat 
en el metabolisme dels ecosistemes. En qualsevol cas, la renovació de l’aigua és una característica clau 
que cal prendre com a referència per a la majoria de processos biogeoquímics i biològics. Els tractaments 
químics no són eficaços per millorar la qualitat de les aigües costaneres a causa dels seus habituals 
volums elevats d’aigua, la dinàmica i la barreja d’aigua dolça i marina.

Modificar la xarxa tròfica de les LCM pot ser una bona estratègia per recuperar l’estructura biològica 
i la qualitat de l’aigua. Per exemple, plantar i facilitar el creixement de macròfits submergits provocarà 
la sedimentació de sòlids suspesos i disminuirà la terbolesa de l’aigua. Es pot obtenir un efecte similar 
estimulant la filtració del fitoplàncton per part del zooplàncton, i afavorint el desenvolupament de 
determinades espècies de zooplàncton. Tanmateix, aquests enfocaments no tindran un efecte significatiu 
en les grans llacunes o amb diferents entrades d’aigua de mar, la qual cosa dificulta el control dels fluxos 
d’aigua i de les poblacions biològiques.
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Fig. 4. Principals processos que regulen les característiques ecològiques de les llacunes costaneres a diferents 
escales espacials i temporals (Comín et al. 2004).
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Tots aquests suggeriments són eines eficaces en ecosistemes aquàtics amb petits volums d’aigua i una 
renovació d’aigua molt més baixa que la de les llacunes costaneres. Per tant, aquests suggeriments s’han 
d’avaluar tenint en compte l’extensió de la llacuna, el volum de l’aigua i els intercanvis amb el continent 
i el mar, cosa que dificultarà l’aplicació d’aquestes mesures. Per exemple, l’eliminació dels peixos, que 
mengen o arrenquen els macròfits, facilitant la resuspensió de sediments i les aigües tèrboles, no és 
fàcil en llacunes costaneres de grans volums, però pot ser una bona estratègia per a petites llacunes 
costaneres amb una connexió molt restringida i amb un intercanvi molt baix amb el mar, com ara estanys 
costaners amb intenses pressions urbanes o agrícoles que es troben en algunes costes mediterrànies. 
De fet, la pesca comercial intensiva i l’aqüicultura practicada en algunes LCM són maneres de regular la 
xarxa tròfica del sistema, afavorint una activitat extractiva que produeix alguns beneficis socioeconòmics 
(Cataudella et al., 2015). 

Integració dels aspectes cientificotècnics, 
socials i econòmics de la restauració
Els aspectes cientificotècnics per a la restauració de les LCM són clars. Alguns dels principals s’han 
presentat aquí. Es requereix la millora de la connectivitat hidrològica amb el mar i la restricció de 
l’abocament de contaminants en els fluxos d’aigües continentals per a la restauració de les LCM, 
tal com confirmen tots els treballs presentats en aquest volum. Un altre aspecte important requerit i 
freqüentment citat és la recuperació dels hàbitats naturals que envolten les llacunes. Tant els aiguamolls 
com els sistemes d’aigües obertes al voltant de la llacuna són part del complex de mar obert-platja-banc 
de sorra-maresma-llacuna-aiguamoll, que s’hauria de considerar un ecosistema estretament connectat 
amb l’aigua i els fluxos de compostos inorgànics i orgànics, i amb les comunitats biològiques que viuen 
i es mouen pel sistema.

No obstant això, la restauració ecològica d’un ecosistema requereix la integració d’aspectes socials i 
econòmics juntament amb els cientificotècnics (Rezende & Oliveira, 2008). L’aprovació i participació 
de la població local és necessària per a l’èxit de qualsevol projecte de restauració. En cas contrari, 
potser no es poden canviar els drets privats de terra i aigua. Fins i tot en el cas de propietat privada 
d’una llacuna o d’algunes zones circumdants, la participació de la població local és important, ja que 
poden contribuir a una gestió racional dels recursos naturals i a la consecució dels beneficis econòmics 
esperats.

De fet, aquest és l’objectiu d’integrar els aspectes cientificotècnics, socials i econòmics en la restauració 
d’un ecosistema degradat (Comín et al., 2005). Atès que la prestació de serveis de l’ecosistema 
encara no està valorada en el nostre sistema socioeconòmic, es pot aconseguir l’ús sostenible dels 
recursos naturals i proporcionar beneficis econòmics directes o indirectes per a la població local mentre 
es realitza la restauració ecològica de les LCM i posteriorment a través de la seva gestió. Això és 
particularment important davant dels reptes per a la gestió de la costa mediterrània i, en particular, de 
les LCM: excés d’urbanització, eutrofització generalitzada després de l’augment de  l’entrada d’aigua 
dolça contaminada, l’intercanvi limitat d’aigua amb el mar i els impactes del canvi climàtic. Els beneficis 
econòmics directes es poden aconseguir mitjançant l’explotació racional dels recursos naturals de la 
llacuna (per exemple, la pesca). Es poden obtenir beneficis econòmics indirectes si les accions de 
restauració eviten impactes negatius sobre els recursos naturals explotats (Alam, 2008; Costa et al., 
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2013). Es possible que es requereixi un major desenvolupament de la Directiva Marc de l’Aigua per a 
aquest tipus d’aigües de transició (Orfanidis et al., 2005; Basset et al., 2012).

Trabucchi et al. (2013) han proposat un enfocament basat en l’avaluació dels serveis d’ecosistemes per 
a planificar la restauració ecològica d’un territori compost per un mosaic d’ecosistemes, que pot ser la 
cobertura terrestre predominant de les conques hidrogràfiques continentals de les llacunes costaneres. 
L’avaluació dels serveis d’ecosistemes utilitzats per classificar els llocs a avaluar i les accions per 
restaurar els diferents llocs poden combinar aspectes tant socials com econòmics. Tanmateix, aquesta 
estratègia requereix la participació activa de persones locals o expertes en l’avaluació dels serveis dels 
ecosistemes (Comín et al., 2018). En tot cas, la planificació i execució de la restauració ecològica de 
les LCM requereix la participació integradora dels interessats per acordar els objectius i prioritats a 
escala local i de la zona costanera. Això es requereix per assolir l’objectiu principal per a la restauració 
de les LCM a llarg termini, recuperar els hàbitats naturals al voltant de les llacunes degradades (per a la 
restauració dels sistemes costaners i per a la formació de nous, mentre que altres es tanquen i omplen), 
la qual cosa permet la recuperació d’hidrodinàmica costanera. Per tant, aquesta és la millor estratègia 
per adaptar-se i mitigar els impactes dels canvis globals.
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1. Introducció
En les últimes dècades, els canvis en el clima han afectat els sistemes naturals i humans de tots els 
continents i oceans, essent la principal causa d’aquesta alteració climàtica l’augment, des de l’època 
preindustrial, de les emissions antropogèniques de gasos d’efecte hivernacle. Així, algunes de les 
conseqüències d’aquests canvis en el clima han estat l’augment de: la temperatura mitjana global, de 
la freqüència de fenòmens meteorològics extrems, com les inundacions i els temporals, i del nivell del 
mar (IPCC, 2014). El clima local i global es veu influït directa o indirectament pels ecosistemes. A escala 
local, els canvis en l’ús del sòl poden afectar la temperatura i humitat, mentre que a escala global els 
ecosistemes tenen un paper clau en la regulació del clima, ja sigui retenint o emetent gasos d’efecte 
hivernacle. De fet, la regulació climàtica global ja va ser reconeguda com un servei ecosistèmic en 
l’Informe d’avaluació dels ecosistemes del mil·lenni (Nacions Unides, 2005).

Les llacunes costaneres es troben molt sovint envoltades de maresmes dominades per una vegetació 
halòfila densa, generant el que la Directiva marc de l’aigua (2000/60/CE) defineix com a aigües transitòries. 
Tant les llacunes costaneres com les maresmes formen part dels ecosistemes estuarins (Britton & Crivelli, 
1993; Farinha et al., 1996). Pel que fa a la regulació del clima, les maresmes, i els aiguamolls en general, 
tenen un paper molt important en l’equilibri global del carboni mitjançant la captura i emissió de carboni. 
De fet, encara que les maresmes cobreixin una porció relativament petita de la superfície terrestre (4-6%) 
(Mitsch & Gosselink, 2000), es calcula que un 25-30% del dipòsit mundial de carboni s’emmagatzema 
en el sòl d’aquests ecosistemes (Lal, 2008). Aquesta gran quantitat de carboni emmagatzemat es deu 
a una elevada productivitat primària, juntament amb unes baixes taxes de descomposició de la matèria 
orgànica causades per les condicions anaeròbiques del sòl durant els períodes d’inundació (Chmura et 
al., 2003; Kairanly et al., 2010).

A més de la regulació del canvi climàtic, les maresmes proporcionen diversos serveis ecosistèmics, 
com ara la regulació i purificació de l’aigua, el control de l’erosió del sòl, el control de les inundacions, la 
protecció contra temporals i l’aportació d’aliments per a la fauna silvestre (Costanza et al., 1997). Malgrat 
tot, històricament, però encara en l’actualitat, la superfície d’aquests ecosistemes s’ha vist molt reduïda 
per activitats antròpiques, com el drenatge i la conversió a l’agricultura, el pasturatge, la construcció 
d’infraestructures per a l’emmagatzematge d’aigua, la pesca, l’explotació minera, la caça, l’explotació 
de la vegetació, el desenvolupament urbà, el turisme i els esports aquàtics (Airoldi & Beck, 2007). De fet, 
alguns càlculs suggereixen que les pèrdues dels hàbitats costaners es trobarien al voltant del 67% (Lotze 
et al., 2006).

Les maresmes estan present al llarg de les costes (oceàniques i marines) que van des del subàrtic fins 
als tròpics, però són més extenses en latituds mitjanes (Murray et al., 2010, Mitsch & Gosselink, 2000). 
Per tant, el nostre principal objectiu és revisar la informació disponible sobre les maresmes de les latituds 
mitjanes de l’hemisferi nord (de 23.5o a 66.5o N), destacant el paper de les maresmes de la conca 
mediterrània en el balanç global del carboni en comparació amb altres maresmes de latituds mitjanes però 
situades a la costa del Pacífic i de l’Atlàntic. De fet, tot i l’interès ecològic de les maresmes mediterrànies 
i la seva alta sensibilitat a les activitats antropogèniques, la informació sobre el seu paper en el balanç 
global del carboni és molt escassa.

En aquesta revisió, diferenciem entre maresmes de latituds mitjanes de l’hemisferi nord mareals i no 
mareals. Les primeres corresponen a les maresmes situades al llarg de les costes oceàniques, com 



25 

l’Atlàntic i el Pacífic, sotmeses a un intens moviment diari del nivell freàtic, on les marees astronòmiques 
diàries oscil·len entre 1 i 10 m. En canvi, les maresmes no mareals corresponen a les de la conca 
mediterrània, on les marees són gairebé imperceptibles (generalment 0.2-0.3 m). De fet, a les maresmes 
de les costes mediterrànies les pertorbacions meteorològiques (fortes pluges i vents) i els desbordaments 
de rius tenen un efecte més important sobre les inundacions que les marees astronòmiques, ja que 
aquestes maresmes només s’inunden durant alguns períodes de l’any (normalment durant la tardor i 
la primavera) (Ibáñez et al., 2000). Per això, en general, la presència de llacunes i deltes al llarg de les 
costes mediterrànies és comuna, mentre que els grans estuaris plans són més típics de les costes 
oceàniques.

Pel que fa al clima, les maresmes que es consideren en aquesta revisió es poden classificar com a 
temperades o mediterrànies. Les maresmes temperades se situen a les costes atlàntiques, on el clima 
es caracteritza, principalment, per temperatures suaus i precipitacions distribuïdes durant tot l’any. Les 
maresmes de clima mediterrani, en canvi, són les de la conca mediterrània i de la costa del Pacífic dels 
Estats Units (Califòrnia), les quals es troben sotmeses a períodes estivals secs amb altes temperatures. 
En conseqüència, una característica principal de les maresmes mediterrànies, especialment de les que es 
troben a la conca mediterrània i a la zona més elevada de les maresmes del Pacífic, és la hipersalinitat dels 
sòls a l’estiu (Cameron, 1972; Berger et al., 1978). Les comunitats vegetals dominants també difereixen 
segons el clima; així, les plantes suculentes perennes dels gèneres Sarcocornia i Arthrocnemum dominen 
en les maresmes mediterrànies, mentre que en les maresmes temperades dominen espècies dels gèneres 
Spartina i Juncus (Ibáñez et al., 2000).

2. Dipòsits de carboni
La maresma es considera un dels ecosistemes més productius del món (Gattuso et al., 1998; Mitsch 
& Gosselink, 2000). Aquí, els organismes fotosintètics (autotròfics) capten el diòxid de carboni (CO2) 
atmosfèric i el transformen en carboni orgànic. Una part d’aquest carboni orgànic torna a l’atmosfera 
a través de la respiració dels organismes vius, mentre que una altra fracció s’emmagatzema en forma 
de biomassa (aèria i subterrània), necromassa (tiges i arrels mortes, i fullaraca) i carboni orgànic del sòl 
(Murray, 2010; McLeod et al., 2011). De fet, a les maresmes ben conservades, on la vegetació madura 
manté un estoc estable de carboni, la major part del carboni es troba retingut en el sòl (Murray, 2010). 
En aquests ecosistemes, les inundacions poden provocar condicions anòxiques al sòl, que alenteixen la 
descomposició de la matèria orgànica, afavorint la seva acumulació i degradació incompleta (Chmura et 
al., 2003). Com a conseqüència, les maresmes mantenen grans quantitats de carboni, tant a curt termini 
(decennis) en biomassa, com a llarg termini (mil·lennis) al sòl (Duarte et al., 2005; Lo Iacono et al., 2008). 
Per tant, la conservació de les maresmes té una importància cabdal en el manteniment dels dipòsits de 
carboni al llarg del temps.

2.1 Dipòsits de carboni en la vegetació
Els organismes autòtrofs fixen el diòxid de carboni atmosfèric en molècules de carbohidrats a través 
de la fotosíntesi. Aquest procés, per unitat d’àrea i temps, s’anomena producció primària bruta (PPB). 
Una part del CO2 eliminat de l’atmosfera mitjançant la fotosíntesi s’allibera per la respiració (R) dels 
organismes fotosintètics (autòtrofs) i del sòl (heteròtrofs). La diferència entre PPB i R és la producció 
neta de l’ecosistema (PNE), que representa el carboni que finalment s’incorporarà a l’ecosistema. Si 
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comparem la PNE dels diferents ecosistemes costaners (Taula 1), les maresmes es troben entre els més 
productius per unitat d’àrea i, per tant, es consideren ecosistemes de gran importància en la mitigació 
del canvi climàtic.

Ecosistema Superfície (1012 m2) PPB (g C m-2 any-1) R (g C m-2 any-1) PNE (g C m-2 any-1)

Manglars 0.2 2087 1866 221

Maresmes 0.4 3595 2010 1585

Praderies marines 0.3 1903 692 1211

Macroalgues 1.4 3702 2116 1587

Esculls coralins 0.6 1720 1572 148

Taula 1. Superfície, producció primària bruta (PPB), taxa de respiració (R) i producció neta de l’ecosistema (PNE = PPB-R) per a 
diferents ecosistemes costaners amb vegetació. Font: Duarte et al. (2005).

2.1.1. Producció primària neta de les plantes vasculars  

S’han dut a terme nombrosos estudis sobre la producció primària de les plantes vasculars de les 
maresmes, especialment de les de la costa atlàntica. Malgrat tot, encara són escassos els estudis 
realitzats a les maresmes mediterrànies, tot i que han augmentat des de la dècada dels 90 (Scarton et 
al., 1998; Ibáñez et al., 1999; Curco et al., 2002; Palomo & Niell, 2009). Encara que la variabilitat temporal 
i espacial i l’ús de diferents mètodes dificulten les comparacions (Ibáñez et al., 2000), d’aquests estudis 
es desprèn que la producció aèria neta (PAN) és inferior en les maresmes de la conca mediterrània que 
en les maresmes mareals de les costes de l’Atlàntic i del Pacífic (Taula 2). Això es deu principalment a 
la manca d’inundacions durant l’estiu a les maresmes de la conca mediterrània, juntament amb la baixa 
pluviometria i les altes temperatures que provoquen un elevat estrès hídric i salí a les plantes (Ibáñez 
et al., 2000).

Oceà/Mar Clima Àrea d’estudi Espècies PAN (g m-2 any-1) Referències

Atlàntic Temperat Delacroix, Distichlis spicata 1162-1967 White et al. (1978);
  Louisiana, (USA) Juncus roemerianus 1806-3295 Hopkinson et al (1980)
   Spartina alterniflora 1381-2895
   Spartina cynosuroides 1134
   Spartina patens 1342-4159 

Atlàntic Temperat Costa del golf  Distichlis spicata 1300 De la Cruz (1974)
  de Misisipi, Juncus roemerianus 1072
  Luisiana (EE.UU) Spartina alterniflora 1089
   Spartina patens 1242 

Atlàntic Temperat Bar Harbor, Juncus gerardii 618-4449 Linthurst & Reimold
  Maine (USA) Spartina alterniflora 1629-1756 (1978)
   Spartina patens 6048 

Atlàntic Temperat Bahia de Distichlis spicata 1995 Linthurst & Reimold
  Delaware Juncus gerardii 1556 (1978)
  (EE.UU) Phragmites communis 1592
   Spartina alterniflora 1487
   Spartina patens 785
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Atlàntic Temperat Isla Sapelo, Distichlis spicata 4214 Linthurst & Reimold
  Georgia (EE.UU) Spartina cynosuroides 5996 (1978) 
   Spartina patens 3824
   Sporobulus virginicus 1372 

Atlàntic Temperat Bahia de Fundy, Plantago maritima 296 Connor (1995)
  Nuevo Brunswick Spartina patens 500
  (Canada) Spartina alterniflora 718  

Atlàntic Temperat Països Baixos Spartina anglica 1162-1649 Groenendijk (1984)
   Triglochin maritima 568-783
   Elytrigia pungens 478-878
   Atriplex portulacoides 790-1434

Pacífic Mediterrani Bahias de San Fran- Spartina foliosa 280-1700 Mahall & Park (1976);
  cisco i de San Diego,   Cameron (1972)
  Califòrnia (EE.UU.)   
 
Atlàntic Mediterrani Riu Guadiana Limonium monopetalum 2516 Neves et al (2007)
  (Portugal) Atriplex portulacoides 598 

Atlàntic Temperat Indian River, Sarcocornia pacifica 835-2316 Rey et al (1990)
  Florida (EE.UU.) 

Pacífic Mediterrani Bahias de San Fran- Sarcocornia pacifica 215-2858 Mahall & Park (1976);
  cisco i de San Diego,   Cameron (1972)
  Califòrnia (EE.UU.)   (Zedler et al (1980)

Mediterrani Mediterrani Estuari del Sarcocornia perennis 2973 Palomo & Niell (2009)
  Palmones (Espanya) ssp. alpini 

Mediterrani Mediterrani Delta de l’Ebre Arthrocnemum 189 Curco et al. (2002)
  (Espanya) macrostachyum
   Sarcocornia fruticosa 581 

Mediterrani Mediterrani Delta del Po Sarcocornia fruticosa 683 (Scarton et al. (2002)
  (Italia) Phragmites australis 876 

Mediterrani Mediterrani Delta del Ródano Arthrocnemum 187-294 (Berger (1978); Ibañez
  (Francia) macrostachyum  (1999)
   Sarcocornia fruticosa 948-1262  

Taula 2. Rang de producció aèria neta màxima (PAN, g m-2 any-1) de les espècies dominants de diferents maresmes de les costes 
de l’Atlàntic, del Pacífic i del Mediterrani.

Segons estudis previs, els valors màxims de PAN de les espècies dominants de les maresmes de la 
costa atlàntica d’Amèrica del Nord (és a dir, espècies dels gèneres Juncus i Spartina) oscil·len entre 500 i 
6048 g m-2 any-1 (Taula 2). Per contra, a les maresmes de la costa del Pacífic, que es veuen afectades pel 
moviment de la marea però estan sota condicions climàtiques mediterrànies, els valors màxims de PAN 
per a Spartina foliosa només van ser de 1700 g m-2 any-1 (Taula 2). Espècies perennes halòfites típiques de 
les maresmes de la conca mediterrània, com Arthrocnemum macrostachyum i Sarcocornia fruticosa, van 
presentar valors de PAN encara més baixos. En particular, en A. macrostachyum es van trobar els valors 
més baixos, que oscil·len entre 187 i 294 g m-2 any-1, i en S. fruticosa, els més alts, que van entre 581 
a 1262 g m-2 any-1 (Taula 2). Aquests valors també són molt baixos en comparació amb la PAN màxima 
d’altres espècies similars, també suculentes i perennes, com ara Sarcocornia pacifica, procedents de 
la zona més elevada de les maresmes costaneres de Florida i Califòrnia (2316-2858 g m-2 any-1) (Taula 
2). Per tant, segons les dades disponibles, les maresmes sotmeses al clima mediterrani, especialment 
les de la conca mediterrània, tindrien els valors més baixos de PAN. No obstant això, els valors de PAN 
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trobats per a Sarcocornia perennis subsp. alpini a la maresma del riu Palmones (sud d’Espanya) van 
ser notablement alts (2973 g m-2 any-1), superiors als valors comentats abans per a les espècies de la 
conca mediterrània i més propers als valors obtinguts per a les espècies similars de la costa de Florida i 
Califòrnia (Palomo & Niell, 2009). Segons els autors, una possible raó per explicar aquesta producció tan 
elevada de S. perennis subsp. alpini seria l’alt nivell d’eutrofització a l’estuari del riu Palmones.

La majoria dels estudis de producció realitzats a les maresmes s’han centrat en la producció primària 
aèria neta de les plantes. No obstant això, s’ha demostrat que la biomassa subterrània també és 
important, ja que pot ser, en alguns casos, superior a la biomassa aèria (Taula 3). Per exemple, a les 
maresmes mareals de la costa atlàntica dels Estats Units, amb domini d’espècies dels gèneres Spartina 
i Plantago i també en una maresma atlàntica mareal de la costa de la Península Ibèrica, amb Limonium 
monopetalum i Atriplex portulacoides, la producció neta subterrània (PSN) va ser entre 2 i 4 vegades 
superior a la PAN (Taula 3). De forma semblant, a la conca mediterrània, els valors de PSN per a S. 
fruticosa i Phragmites australis van ser dues vegades superiors als valors de PAN (Taula 3). No obstant 
això, també a la conca mediterrània, els valors de PSN en una maresma amb domini d’Arthrocnemum 
macrostachyum i Sarcocornia perennis subsp. alpini només van ser un terç dels valors de PAN. Per 
tant, la importància de la producció subterrània depèn de l’espècie vegetal dominant. La biomassa 
subterrània també pot jugar un paper clau en l’augment del carboni orgànic del sòl i l’acreció de la 
maresma (vegeu la secció 2.2).

Oceà/Mar Clima Àrea d’estudi Espècies PAN (g m-2 any-1) PSN (g m-2 any-1) Referències

Atlàntic Temperat Bahia de Fundy, Plantago maritima 296 648 Connor (1995)
  Nuevo Brunswick Spartina patens 500 1113
  (Canada) Spartina alterniflora 718 1575 

Atlàntic Temperat Bahia de Delaware Spartina patens 785 3300 Roman &
  (USA) Spartina alterniflora 1487 6500 Daiber (1984) 

Atlàntic Mediterrani Riu Guadiana Limonium 2516 2752 Neves et al
  (Portugal) monopetalum   (2007)
   Atriplex 598 1601 
   portulacoides   
 
Mediterrani Mediterrani Estuari de Sarcocornia perennis 2973 1022 Palomo &
  Palmones (Espanya) ssp. alpini   Niell (2009)

Mediterrani Mediterrani Delta de l’Ebre Arthrocnemum 189 50 Curco et al.
  (Espanya) macrostachyum   (2002)
   Sarcocornia fruticosa 581 950   

Mediterrani Mediterrani Delta del Po Sarcocornia fruticosa 683 1260 (Scarton et al.
  (Italia) Phragmites australis 876 2263 (2002)

Taula 3. Màxima producció aèria i subterrània neta (PAN i PSN, respectivament; g m-2 any-1) de les espècies dominants de diferents 
maresmes de les costes de l’Atlàntic i del Mediterrani.

2.1.2. Producció primària neta del mantell microbià 

Les plantes vasculars són la fracció més notable de la vegetació de les maresmes, però tot i que 
aquesta observació pot semblar certa a simple vista, és incompleta en termes florístics i de producció 
primària. En sòls aparentment sense vegetació, on no hi ha plantes vasculars, així com en els sòls 
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situats sota les plantes, hi ha diverses comunitats de cianobacteris i algues eucariotes que formen 
el mantell microbià, i que juguen un paper important en la producció primària d’aquests ecosistemes 
(Miller et al., 1996; Sullivan & Currin, 2000). Els valors de producció anual de microalgues (PM) en 
algunes maresmes a les costes de l’Atlàntic i del Pacífic dels Estats Units oscil·len entre 28 i 341 g C 
m-2 any-1 (Taula 4). En particular, a les maresmes de la costa atlàntica on dominen espècies del gènere 
Spartina, el percentatge de producció de microalgues pot arribar al 60% de la producció aèria neta de 
les plantes vasculars de la maresma (Taula 4). Percentatges encara més elevats (del 76 al 140%) de 
PM es van trobar en una maresma del sud de Califòrnia sotmesa a clima mediterrani (Taula 4) (Zedler, 
1980). Per tant, s’ha plantejat la hipòtesi que les condicions àrides i els sòls hipersalins de les maresmes 
mediterrànies no afavoreixen el creixement de les plantes vasculars, però estimulen la producció de 
microalgues (Zedler, 1980). No obstant, calen més estudis per avaluar el paper del mantell microbià en 
la producció neta de les maresmes, i específicament de les de la conca mediterrània, en comparació 
amb les mareals.

Estat PM (g C m-2 any-1) PM/PAN Referències

Massachusetts 105 25 Van Raalte et al. (1976)

Delaware 61-99 33 Gallagher & Daiber (1974)

Carolina del Sud 98-234 12-58 Pinckney & Zingmark (1993)

Georgia 200 25 Pomeroy (1959)

Georgia 150 25 Pomeroy et al. (1981)

Mississippi 28-151 10-61 Sullivan & Moncreiff (1988)

Texas 71 8-13 Hall & Fisher (1985)

Califòrnia 185-341 76-140 Zedler (1980)

Taula 4. Producció de microalgues (PM; g C m-2 any-1) i relació entre la PM i la producció aèria neta de les plantes vasculars (PM/
PAN x 100%) en diferents maresmes de les costes de l’Atlàntic i del Pacífic dels EUA. Font: Sullivan & Currin (2000).

2.2 Dipòsits de carboni en sòls
El carboni orgànic del sòl prové principalment de la vegetació (Chmura, 2011). Quan moren els teixits 
vegetals, aeris i subterranis, s’inicia el procés de descomposició, realitzat per microorganismes 
heteròtrofs. L’eficiència en la descomposició de la matèria orgànica del sòl pot veure’s reduïda per 
la inundació ja que, segons la durada, pot crear-se condicions anòxiques en el sòl i afavorir-se la 
retenció de carboni (Chmura et al., 2003; Megonigal et al., 2004). Com a conseqüència, el principal 
dipòsit de carboni de les maresmes és el carboni orgànic del sòl. Si comparem les reserves de 
carboni en els aiguamolls i en altres ecosistemes terrestres (Figura 1), els aiguamolls tenen uns 
valors notablement elevats, degut principalment a les baixes taxes de descomposició de la matèria 
orgànica. De fet, els valors màxims de les taxes d’acumulació de carboni al sòl són d’1 o 2 ordres de 
magnitud superiors en els ecosistemes vegetals costaners que en els boscos terrestres (Figura 2). La 
gran capacitat dels sòls i sediments costaners per retenir carboni ja va ser assenyalada per Duarte et 
al. (2005), que van trobar valors màxims a les maresmes (151 g C m-2 any-1), seguides dels manglars 
(139 g C m-2 any-1), prats marins (83 g C m-2 any-1), estuaris (45 g C m-2 any-1) i plataforma continental 
(17 g C m-2 any-1).
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Figura 1. Reserves de carboni en la vegetació i en els sòls (0-1 m de profunditat) de diferents ecosistemes. 
Font: Dalal & Allen (2008).

Figura 2. Mitjana d’acumulació de carboni a llarg termini (g C m-2 any-1) en sòls d’ecosistemes forestals i 
costaners amb vegetació utilitzant una escala logarítmica. Les taxes màximes d’acumulació s’indiquen 
amb barres d’error. Font: Mcleod et al. (2011).

Actualment, encara manca informació sobre l’acumulació de carboni en els sòls de les maresmes de la 
conca mediterrània. De fet, de 96 estudis recollits per Chmura et al. (2003), només un va incloure dades 
d’aquesta àrea (Hensel et al., 1999; Figura 3). Estudis posteriors realitzats en maresmes mediterrànies 
recolzen els resultats obtinguts per a les maresmes mareals. Per exemple, la taxa d’acumulació de carboni 
del sòl en el delta del Roine era de 161 g C m-2 any-1 (Hensel et al., 1999) i a l’estuari de Palmones de 560 
g C m-2 any-1 (Palomo & Niell, 2009), mentre que a les maresmes mareals es va trobar una taxa mitjana de 
218 ± 24 g C m-2 any-1 (Chmura et al., 2003). D’altra banda, els valors de la densitat de carboni del sòl a 
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les maresmes de la conca mediterrània del delta del Roine (Hensel et al., 1999), del delta de l’Ebre (Curco 
et al., 2002) i del delta del Po (Scarton et al., 2002) van ser 0.073, 0.055 i 0.081 g C cm-3, respectivament. 
Aquests valors són similars als resultats de l’estudi de Chmura et al. (2003), en què la densitat mitjana 
de carboni en el sòl (de 0 a 5 cm de profunditat) va ser de 0.043 ± 0.002 g C cm-3 (el rang de variació es 
troba entre 0.009 a 0.121 g C cm-3).

Figura 3. Nombre d’estudis amb dades sobre les taxes d’acumulació de carboni en el sòl de les maresmes de 
diferents zones geogràfi ques, compilats per Chmura et al. (2003).

Per tant, amb algunes excepcions, les taxes de retenció de carboni i el contingut de carboni orgànic en 
el sòl són similars entre les maresmes de la conca mediterrània i les maresmes mareals de l’Atlàntic i del 
Pacífi c. Tanmateix, si el carboni orgànic del sòl prové principalment de la vegetació, esperaríem valors 
més baixos a les maresmes de la conca mediterrània que a les maresmes temperades de l’Atlàntic 
i del Pacífi c, ja que, com s’ha vist anteriorment, els pics de producció primària són inferiors en la 
primera. Una possible explicació de la manca de diferències entre els dos tipus de maresmes pel que 
fa a aquests paràmetres és que, a les maresmes mareals, segons la hipòtesi de difusió (Odum, 1980), 
els moviments diaris d’aigua causats per les marees transporten grans quantitats de carboni orgànic 
provinent de la vegetació des de la maresma cap a les zones limítrofes. Per contra, aquest fet no passa 
a les maresmes mediterrànies, on hi ha una baixa oscil·lació mareal i, per tant, l’exportació de matèria 
orgànica particulada és petita i irregular (Ibáñez et al., 2000; Palomo & Niell, 2009). Així, en les maresmes 
costaneres mediterrànies, especialment en aquelles on la densitat de la vegetació evita l’eliminació de 
la fullaraca per part de vents forts i temporals de mar, com per exemple en les maresmes dominades 
per S. fruticosa i P. australis (Ibáñez et al., 1999), l’acumulació de la fullaraca és un procés important que 
permetria augmentar l’emmagatzematge de carboni al sòl.

Pel que fa a l’exportació de carboni, mentre que la biomassa aèria és susceptible de ser exportada fora 
de la maresma, la biomassa subterrània roman emmagatzemada al sòl, preparada per descompondre’s 
in situ i així contribuir de forma destacable al dipòsit de carboni orgànic del sòl. Per exemple, Palomo & 
Niell (2009) van observar una contribució més alta de la biomassa subterrània que de l’aèria al carboni 
orgànic del sòl. A més, la biomassa subterrània juga un paper clau en l’acreció vertical del sòl, que és 
important per a preservar la maresma, ja que manté l’elevació del sòl en relació al nivell del mar. També 
relacionat amb l’acreció de la maresma i l’acumulació de carboni al sòl, els densos bancs de vegetació 
de les maresmes mediterrànies poden actuar com a trampes de les partícules de carboni suspeses i 
transportades per forts vents i temporals de mar (Hensel, 1998).
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3. Pèrdues de carboni
Com s’ha comentat anteriorment, mentre l’activitat fotosintètica a les maresmes contribueix a la 
disminució del CO2 atmosfèric, la respiració de l’ecosistema provoca l’efecte contrari. No obstant això, la 
captació de CO2 a les maresmes sol ser superior a l’emissió (Taula 1), amb la qual cosa el balanç net és 
positiu (és a dir, el carboni atmosfèric s’incorpora a l’ecosistema).

Emissions anuals de CH4  (g CH4 m-2 any-1)

 Meiyjana ± DS CV Màxim Mínim n

Estuaris 539 ± 603 112 1620 1.70 6

Llacs 64 ± 345 537 2576 0.11 55

Rius 465 ± 669 144 2266 62.05 12

Aiguamolls 470 ± 2300 489 19044 0.06 126

Taula 5. Emissions anuals de CH4 en diferents ecosistemes costaners i aquàtics. DS: desviació estàndard; CV: coeficient de variació; 
n: nombre de dades. Font: Ortiz-Llorente & Alvarez-Cobelas (2012).

El principal procés relacionat amb la incorporació del carboni al sòl és la descomposició de la matèria 
orgànica del sòl, però també afavoreix l’emissió de CO2 i d’altres compostos de carboni com el metà 
(CH4). Si el sòl presenta condicions aeròbiques, la matèria orgànica pot ser oxidada completament 
a CO2 per microorganismes heteròtrofs. Tot i això, durant els períodes d’inundació que causen 
condicions anòxiques al sòl, la respiració aeròbica és substituïda per la fermentació i la metanogènesi 
(Mitsch & Gosselink, 2000). De fet, els ecosistemes que, almenys durant alguns períodes de l’any, solen 
tenir sòls submergits es troben entre les principals fonts de CH4 (Dalal & Allen, 2008). Els aiguamolls 
naturals emeten al voltant del 25% de les emissions totals de CH4 tenint en compte totes les fonts 
antropogèniques i naturals (Whalen, 2005). Ortiz-Llorente & Alvarez-Cobelas (2012), en comparar les 
taxes anuals d’emissió de CH4 de diferents ecosistemes costaners i aquàtics, van descobrir que les 
emissions més altes es produïen als aiguamolls, seguits dels llacs, rius i estuaris. Per tant, el paper dels 
aiguamolls (incloses les maresmes) com a font de carboni també dependrà dels seus nivells d’emissió 
de CH4.

Diverses variables ambientals poden afectar l’emissió de CH4 dels aiguamolls. En concret, el nivell 
freàtic afecta el flux de CH4 principalment a través d’influir en l’extensió dels horitzons oxigenats i 
anòxics del sòl i, en conseqüència, en la relació entre la producció i l’oxidació de CH4 (Kelley et al., 
1995; Christensen et al., 2001). A determinades zones, les altes temperatures també poden afavorir 
l’emissió de CH4 en augmentar la producció primària i, en conseqüència, l’aportació de substrat 
(Withing & Chanton, 2001) i la descomposició del carboni orgànic (Ding & Cai, 2007). L’emissió de CH4 
s’ha estudiat amb més profunditat en aiguamolls d’aigua dolça (Whiting & Chanton, 2001; Kayranli, 
2010) que en maresmes, tot i haver-hi algun estudi en que es comparen les emissions entre els 2 tipus 
d’ecosistemes. En particular, Bartlett & Harris (1993) van descobrir valors d’emissió de CH4 més baixos 
en les maresmes que als aiguamolls d’aigua dolça dels Estats Units. En les primeres, les emissions de 
CH4 oscil·laven des de – 0.8 fins a 15.8 mg m-2 d-1, mentre que en els pantans boscosos i les maresmes 
d’aigua dolça els valors oscil·laven entre 39.8 i 155 i entre 29.4 i 587 mg m-2 d-1, respectivament. 
Aquesta diferència sembla estar relacionada amb la salinitat del sòl, ja que diversos estudis indiquen 
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que el flux de CH4 es veu afectat negativament per la salinitat (Barlett & Harris, 1993; Poffenbarger 
et al., 2011; Livesley & Andrusiak, 2012). Possiblement, l’emissió de CH4 menor a les maresmes 
salobres que en els aiguamolls d’aigua dolça, es degui a la competència pel substrat oxidable entre els 
bacteris sulfatoreductors i els metanogènics que solen estar presents en aquestes maresmes (Mitsch 
& Gosselink, 2000).

4. Observacions finals i importància per a 
la conservació
• Les maresmes de la conca mediterrània tenen uns valors més baixos de producció primària neta 

aèria que les maresmes mareals de les costes del Pacífic i de l’Atlàntic, degut, principalment, a 
l’elevat estrès hídric i salí que pateixen les plantes durant l’estiu.

• Es preveu que la producció primària neta del mantell microbià sigui superior a les maresmes de la 
conca mediterrània que a les maresmes mareals de les costes del Pacífic i de l’Atlàntic.

• En general, les taxes de retenció de carboni i el contingut de carboni orgànic del sòl són similars entre 
les maresmes de la conca mediterrània i les maresmes mareals de l’Atlàntic i del Pacífic.

• A les maresmes costaneres mediterrànies, especialment aquelles on la densitat de la cobertura 
vegetal dificulta l’eliminació de la fullaraca pels forts vents i temporals de mar, l’acumulació d’aquesta 
fullaraca és un procés important que permet augmentar l’emmagatzematge de carboni al sòl.

• L’emissió de CH4 pot ser elevada als aiguamolls d’aigua dolça, cosa que pot provocar que el balanç 
de carboni d’aquests ecosistemes sigui negatiu, tot i així, en les maresmes s’esperen valors més 
baixos a causa de la competència pel substrat oxidable entre els bacteris sulfatoreductors i els 
metanogènics que solen ser presents en aquestes.

Per tant, cal preservar les maresmes, entre d’altres motius, perquè:

• Les plantes vasculars de les maresmes afavoreixen que disminueixi la concentració de CO2 
atmosfèric i que aquest s’incorpori a l’ecosistema.

• Permeten mantenir una elevada quantitat de carboni emmagatzemada a la biomassa i, especialment, 
als sòls, evitant el seu alliberament a l’atmosfera.

• Són ecosistemes importants per a la mitigació del canvi climàtic, perquè presenten una elevada 
capacitat de retenció de CO2 atmosfèric, i una baixa emissió de CH4.
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1. La llacuna de Venècia
La Llacuna de Venècia és un dels ecosistemes de transició costaners més grans i importants de la 
Mediterrània (Tagliapietra et al., 2009). La presència humana ha modificat constantment l’estructura 
estuarina original, de manera que avui en dia la llacuna es pot considerar un ecosistema antròpic 
que encara manté forts trets naturals. Està situada a la part nord-occidental del mar Adriàtic entre la 
desembocadura actual dels rius Sile i Brenta, entre 45.18° i 45.57° N de latitud i 12.12° i longitud de 
12.63° E (Fig. 1).

Figura 1: Mapa de la Llacuna de Venècia on s’indica l’àrea d’actuació dels diferents 
projectes de restauració (de “l’Atles de la Llacuna”, http://cigno.atlantedellalaguna.it/).

La llacuna està connectada al mar per 3 entrades, i la separació física entre la llacuna i el mar Adriàtic 
es compon de 2 illes barrera i 2 cordons litorals. La llacuna té uns 50 km de longitud i 10 km d’ample, 
i té una superfície d’uns 540 km2. D’aquesta zona, 36 km2 són maresma, 30 km2 són illes (excepte les 
illes de barrera), i la resta està coberta per l’aigua. La profunditat mitjana de la columna d’aigua és 
d’aproximadament 1.2 m, amb només el 5% de la llacuna amb més de 5 m de fondària (Molinaroli et al., 
2009). La profunditat màxima és de 47 m, a una localitat situada a l’alçada de l’entrada de Malamocco 
a la banda de la llacuna. La llacuna conté uns 628 milions de m3 d’aigua. Segons Kjerfve (1994), la 
llacuna de Venècia es pot definir com una llacuna costanera “restringida”. Les 3 entrades a la llacuna 
(Lido, Malamocco i Chioggia) permeten el flux de les marees dues vegades al dia: cada dia la Llacuna 
de Venècia intercanvia amb el Mar Adriàtic uns 400 milions de m3 d’aigua, mentre que l’aport d’aigua 
provinent de rius i el subsòl és d’uns 3,7 milions de m3 (Bernstein & Montobbio, 2011). Les marees són 
un factor principal en la configuració de la morfologia de la llacuna i l’intercanvi d’aigua, l’oxigen dissolt, 
la salinitat, els nutrients i la distribució de sediments. Les marees de l’Adriàtic Nord són les més grans 
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de la Mediterrània. A la llacuna de Venècia les marees són mixtes, predominant les de tipus semidiürn 
i les micromareals (Tagliapietra & Ghirardini, 2006) amb un marge mitjà de marea de 61 cm i un interval 
intermareal de 121 cm des del nivell de marees astronòmiques més alt al més baix (calculat per al període 
1986-2004).

La conca de drenatge és d’uns 1850 km2, dels quals el 40% és terra aprofitada que es troba sota el 
nivell del mar. Segons la classificació climàtica de Köppen-Geiger-Pohl (Geiger & Pohl, 1953), la llacuna 
experimenta un clima humit subtropical amb estius calorosos (Cfa). A causa de la poca profunditat de 
la llacuna, la temperatura de l’aigua segueix estrictament les tendències estacionals de la temperatura 
de l’aire, que van des de 0° C (rarament es congela) fins a més de 30° C. Les precipitacions distribuïdes 
durant tot l’any contribueixen a una entrada mitjana d’aigua dolça d’uns 35.5 m3 s-1 tal com es va registrar 
el 1999 (Zuliani et al., 2005), amb els afluents més importants ubicats a la conca del nord. L’entrada 
d’aigua dolça i les marees produeixen un gradient de salinitat, que va des del marí (aprox. 37 psu) fins a 
gairebé aigua dolça prop dels estuaris de la badia i les entrades d’aigua dolça. El gradient es comprimeix 
cap al continent, a causa de la contribució de marea preponderant que presenta un valor mitjà d’aprox. 
30 psu. Per tant, la major part de la llacuna es pot classificar com mixoeuhalina/(mixo-)polihalina segons 
el sistema de Venècia (D’Ancona, 1959).

A causa de la singularitat i la peculiaritat dels seus valors culturals, que estan constituïts per un patrimoni 
cultural excepcional i, sobretot, integrat en un context mediambiental extraordinari, “Venècia i la seva 
llacuna” ha estat inclosa a la Llista del Patrimoni Mundial de la UNESCO des de 1987. La Llacuna de 
Venècia es pot considerar un “paisatge cultural” on amb el temps el treball de l’ésser humà i de la natura 
s’han entrellaçat sota la influència de les limitacions i oportunitats ambientals, socials i econòmiques (Fig. 
2). La Llacuna de Venècia és un dels llocs costaners més estudiats del món, cultural i ecològicament, 
pertanyent a la xarxa internacional de Recerca Ecològica a Llarg Termini (RELT). Podeu trobar informació 
detallada a “l’Atles de la Llacuna” (www.atlantedellalaguna.it).

Figura 2: El paisatge únic de la llacuna. La maresma al voltant de Burano (autor P. Nascimbeni).
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2. Canvis en el segle passat
La llacuna ha sofert canvis importants, especialment durant el segle XX. Els més importants van ser la 
construcció de grans dics a les entrades del mar, però, sobretot, la construcció progressiva d’una zona 
industrial a la part continental darrere de Venècia, aprofitant una gran zona de maresma. Això va culminar 
en els anys 60 amb l’excavació d’un gran canal que unia l’entrada de Malamocco amb la zona industrial 
per fer arribar els vaixells cisterna al pol petroquímic en desenvolupament. Aquest canal va afectar en 
gran mesura la part central de la llacuna canviant la seva hidrologia i, en conseqüència, la seva ecologia, 
aportant grans quantitats d’aigua marina a prop del continent. El desequilibri hidrològic també s’ha vist 
augmentat per la reducció progressiva de les entrades d’aigua dolça provinents de la conca hidrogràfica, 
principalment per l’ús d’aigua per a regadius. La construcció d’esculleres a les entrades de la llacuna a 
principis del segle XX també va tenir com a efecte reduir els aports de sediments, tant d’origen marí com 
d’estuarí (D’Alpaos, 2010).

En els anys 1970-1990, es va calcular que la conca hidrogràfica va proporcionar la llacuna uns 30 000 
m3 y-1 de sediments, i aproximadament 1 100 000 m3 y-1 van ser alliberats al mar. Més tard, els càlculs de 
2005 van donar contribucions sense canvis de la conca i gairebé la meitat de sediments arribaven  al mar 
(580 000 m3 y-1). Durant els 2 períodes, els moviments de sediments a la llacuna van ser gairebé iguals (és 
a dir, prop de 2 000 000 m3 y-1 ) (Bernstein & Montobbio, 2011).

Figura 3: Superfície total de la maresma (km2) (dades de D’Alpaos, 2010).

Des dels primers mapes de la llacuna creats el 1763 (D’Alpaos, 2010, Fig. 3), la superfície total de la 
maresma ha disminuït contínuament, i la llacuna s’ha aprofundit progressivament, amb un fort augment a 
l’àrea de plans submareals a costa dels plans intermareales, generalment coberts per prats de fanerògames 
(Sarretta et al., 2010). Aquests impactes són molt més evidents a la part central de la llacuna que a la 
meridional, mentre que la llacuna nord ha mantingut un estat més natural. Si, d’una banda, l’augment de 
la resuspensió de sediments (Sfriso et al., 2005a, b) afavoria la pèrdua de la fracció fina en el mar, d’altra 
banda, es va registrar una forta erosió dels accidents geogràfics amb un aplanament general i el rebliment 
de molts canals naturals i vies navegables. Al mateix temps, la càrrega de nutrients a la llacuna va 
augmentar principalment a causa de la producció de fertilitzants a la zona industrial, el desenvolupament 
de fertilització química en l’agricultura i l’ús del fòsfor en els detergents. Les entrades de fòsfor i nitrogen 
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gairebé es van triplicar des dels anys 50 fins als 80 (Solidoro et al., 2010), provocant una eutrofització 
progressiva de la llacuna, que va culminar amb les crisis distròfiques registrades entre els anys 80 i 90. Els 
prats de fanerògames marines van ser gairebé totalment substituïts per macroalgues oportunistes com 
les Ulvaceae, Cladophoraceae, Gracilariaceae i Solieriaceae, i el fitoplàncton també va disminuir (Sfriso 
& Facca, 2007). Posteriorment, la prohibició del fòsfor a les formulacions dels detergents, la millora dels 
sistemes de clavegueram i les pràctiques agrícoles a terra ferma i altres factors com canvis climàtics 
(Sfriso & Marcomini, 1996) van reduir molt la producció macroalgal i els esdeveniments distròfics. La 
reducció de la cobertura macroalgal va afavorir l’explosió demogràfica de la cloïssa Japonesa (Tapes 
philippinarum), cloïssa no autòctona introduïda a la llacuna el 1983 amb finalitats econòmiques (Cesari 
& Pellizzato, 1985), que va aprofitar els sediments i l’aigua encara rica en matèria orgànica i fitoplàncton 
i l’absència gairebé completa de competidors i depredadors. El tipus de recol·lecció d’aquest nou 
recurs de pesca mitjançant dragatge hidràulic i mecànic, modifica contínuament el fons de la llacuna, 
provocant una resuspensió sedimentària, terbolesa i la pèrdua de sediments fins (Sfriso et al., 2005a, b) 
amb la consegüent pèrdua de sediments al mar. Les comunitats bentòniques es van veure afectades en 
gran mesura tant directament com indirecta per la terbolesa i les taxes de sedimentació fins a principis 
d’aquest segle, quan la collita de cloïsses es va regular més estrictament i es van establir concessions 
públiques d’aqüicultura, per una superfície total de 1870 ha el 2014. La collita de la cloïssa Japonesa va 
disminuir d’aprox. 35 000-40 000 tones en el període 1995-2000 a aprox. 20 000-25 000 en 2001-2008; 
hi va haver una  baixada sobtada a 5600 tones/any el 2009 i després es va anar reduir constantment fins 
a unes 1700 tones el 2012 (Pessa et al., 2013, 2014).

3. Pèrdua de hàbitats prioritaris
L’activitat humana durant el segle XX ha posat en perill dos dels hàbitats clau de la Llacuna de Venècia, 
la maresma i els prats de fanerògames marines (Fig. 4), per a la qual cosa s’han implantat programes de 
conservació i restauració mediambiental.

Figura 4: Praderies de fanerògames marines que penetren a la maresma (autor P. Nascimbeni).
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3.1. La maresma (el “Barene”) (Eunis habitat A2.54)
A la llacuna de Venècia, la maresma s’assembla a illes tabulars llimoses i baixes que s’eleven entre 30 
i 40 cm per sobre del nivell mitjà del mar. Estan cobertes d’halòfits i existeixen gràcies en un equilibri 
dinàmic entre la sedimentació i l’erosió. Formen una banda que s’estén predominantment des del mig de 
la llacuna fins a la vora continental. La periodicitat i l’amplitud de les marees, en diferents moments dels 
seus cicles diaris i mensuals, determinen els períodes de submersió i emersió i els patrons de deposició de 
sediments i, per tant, l’estructura de la maresma i el desenvolupament d’una rica xarxa de rierols i estanys 
(Fig. 5). En gairebé tota la Mediterrània, la marea és molt baixa, de manera que els accidents geogràfics 
generats per les marees són sovint destruïts per l’acció de les ones i altres agents físics. La maresma 
mareal mediterrània és, per tant, molt poc freqüent, i només això seria ja motiu suficient per a protegir 
aquest hàbitat. A més, la successió de la vegetació, que a la maresma oceànica es desenvolupa a escala 
de metres, a la llacuna de Venècia es desenvolupa a escala de centímetres. Un parell de centímetres de 
diferència d’altitud són suficients per canviar la composició vegetal i la biocenosi animal associada a 
ella, fent que la maresma de la Llacuna de Venècia sigui molt vulnerable a les variacions en la hidrologia 
provocada pels humans i el canvi climàtic.

Figura 5: La xarxa hidrològica d’una maresma (autor P. Nascimbeni).

La maresma mostra heterogeneïtat espacial a escala del paisatge; la seva morfogènesi és generada 
per les accions del riu i el mar. Les seves característiques es combinen amb el gradient de terra-mar. 
La maresma fluvial és més llimosa-argilosa, mentre que la maresma marina és sorrenca-llimosa. El 
contingut en carbonat és superior a la marina, fins i tot superior al 70%. Els sòls de la maresma s’han 
format mitjançant un llarg procés pedogenètic que, a causa del creixement de la vegetació i les entrades 
al·lòctones, porta a l’acumulació de matèria orgànica, dissolució de sal i carbonat, oxidació de sulfurs i 
acidificació progressiva. També hi ha maresma continental creada per la submersió del sòl prèviament 
emergit. La variació dels nivells de marees segons les fases astronòmiques diferencia les zones 
deposicionals i les elevacions, que al seu torn afecten la permeabilitat, l’oxigenació i la biogeoquímica. 
D’aquí es dedueix que, dins d’una mateixa maresma, podem reconèixer diferents subunitats de sòl 
que contenen associacions vegetals característiques. Un indicador de la composició variada de la 
maresma és la dels diferents òxids de ferro i els seus colors, que canvien des del vermell dels sòls més 
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permeables i oxigenats fins al gris d’àrees més temps submergides; per exemple, els sòls vermells 
més alts poden contenir Halimione potulacoides i Salicornia fruticosa, mentre que els sòls grisos de la 
part més baixa de la maresma contenen habitualment Spartina stricta (Bonometto, 2003; Lang et al., 
2006). En principi, per tant, la restauració de la maresma s’hauria d’orientar a restablir les condicions 
que han permès la formació d’aquest hàbitat concedint un temps suficient per a la gènesi dels sòls i 
l’establiment de la seva complexa hidrobiologia. Això requeriria operacions a gran escala que van des 
de la replanificació de l’agricultura a terra ferma fins a la restauració de les condicions estuarines i la 
recalibració de la hidrologia de la llacuna. Aquesta seria la forma de reequilibrar la maresma, invertir 
el procés de degradació i obtenir un hàbitat eco-fisiològicament sa. Aquest procés científic i tècnic 
requereix estratègies a llarg termini i previsió política. En qualsevol cas, cal tenir en compte els escenaris 
d’augment del nivell del mar provocats pel canvi climàtic, que poden modificar completament la nostra 
visió de la llacuna.

3.2. Prats de fanerògames marines (hàbitat Eunis A2.61)
Les fanerògames marines són plantes vasculars que realitzen tot el seu cicle de vida submergits en 
aigües marines o salobres. L’èxit d’aquestes plantes en ambients llacunars es deu a l’evolució de diverses 
adaptacions fisiològiques i morfològiques que van des de la resistència a les condicions salines i una 
immersió constant fins al desenvolupament d’un sistema radicular basat en rizomes horitzontals que 
els confereixen una certa resistència a l’onatge i a la pol·linització i disseminació hidrofílica. En llacunes 
pristines o en bon estat, els herbassars poden formar poblacions grans o fins i tot praderies sota l’aigua 
(Orfanidis et al., 2003; Viaroli et al., 2008). Les fanerògames marines i salobres s’inclouen entre les espècies 
protegides a nivell internacional i nacional, tal com es recull en diverses convencions (Convenció de Berna 
23/06/1979 i SPAMI-Convenció de Barcelona 1995). Aquestes fanerògames també s’inclouen entre les 
espècies que requereixen més atenció al Pla d’acció per a la conservació de la vegetació marina a la mar 
Mediterrània (CAR/AEP, Centre d’activitat regional per àrees especialment protegides), i la Directiva Marc 
de l’Aigua (UE 2000/60) els dona la màxima importància com a indicadors del bon estat ecològic.

Les praderies tenen una forta acció estabilitzadora del fons, atrapant sediments i un paper clau en 
l’oxigenació de l’aigua, eliminació de nutrients i retenció de CO2 perquè, a diferència de la majoria de les 
macroalgues, les fanerògames marines són espècies perennes. Es va calcular que el CO2 atrapat per les 
seves praderies a la llacuna de Venècia, basat en l’extensió que tenien al 2003, és d’aprox. 40 000 tones 
(Sfriso & Facca, 2007). A més, es calcula que com a mínim el doble d’aquesta quantitat es troba atrapat 
en els organismes calcaris que viuen a les praderies (petites macroalgues calcàries i cucs, gastròpodes 
i bivalves). Els prats de fanerògames marines formen una estructura tridimensional que alberga una 
comunitat rica i diversificada, que contribueix de forma significativa a la xarxa tròfica de la llacuna i és 
un viver ideal per a moltes espècies de peixos i invertebrats marins. Per tant, les praderies també són 
extremadament importants per a la pesca i representen una zona d’alimentació per a les aus aquàtiques. 
Les fanerògames marines són molt susceptibles a una sèrie de factors de pertorbació (Taula 1), com la 
terbolesa de l’aigua causada per sòlids en suspensió o per un creixement excessiu de fitoplàncton, el 
que redueix la llum que arriba a les fulles per a la fotosíntesi. Els sòlids en suspensió també es poden 
dipositar sobre les fulles, sufocant les plantes. Els nutrients desencadenen la producció de macroalgues 
tionitrofíliques, com ara Ulvaceae i Cladophoraceae, que mantenen una dura competència per la llum i 
l’espai i provoquen crisis distròfiques. Les praderies de fanerògames marines afavoreixen la sedimentació, 
estabilitzen sediments i atrapen la matèria orgànica, de manera que la seva pèrdua comporta una erosió 
més intensa del fons (Sfriso et al., 2005a) (Fig. 6).
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Figura 6: Límits entre un prat de fanerògames marines i un un sediment fangós amb Ulva sp. (autor SELC).

Codi Descripció

F02.02 Pesca activa professional

F02.02.05 Pesca activa professional amb dragatge bentònic

F01.03 Aquicultura marina i d’aigua dolça de cultius de fons

G05.02 Abrasió superficial/dany mecànic a la superfície del fons marí

H03 Contaminació d’aigües salobres i marines

I01 Espècies no natives invasores (animals i vegetals)

J02.02.02 Eliminació de sediments (per dragatge marí I estuarí)

J02.05.01 Modificació del flux de l’aigua (mareal i corrents marins)

J02.05.06 Canvis en l’exposició a l’onatge

J02.12.01 Accions de protecció de la costa (barreres mareals)

J02.11 Canvis en les taxes de colmatacióm i d’abocament de sediments dragats

Taula 1: Factors de pressió i pertorbació que actuen sobre els prats de fanerògames marines, identificats i codificats durant les 
activitats de la DG Medi Ambient i l’Agència Europea del Medi Ambient sobre l’aplicació de les directives europees d’Hàbitat (92/43/
CEE) i d’Hàbitats d’Aus (2009/147/CE ) (Curiel et al., 2014).

A la llacuna de Venècia, s’hi troben 3 fanerògames marines, Cymodocea nodosa, Zostera marina, i Z. 
noltei. A més, colonitzen les zones més confinades 2 macròfites aquàtiques, Ruppia maritima i R. cirrosi. 
En general, totes aquestes espècies es troben al llarg del gradient estuarià des de les zones amb major 
influència marina fins a les zones més confinades, però a l’interior de les llacunes hi ha molts microhàbitats 
presents, on es troben diferents espècies. Cymodocea nodosa és una espècie subtropical que colonitza 
zones amb alta salinitat i sediments grollers. Aquesta espècie es veu afectada per una forta estacionalitat 
lligada a les variacions de la temperatura de l’aigua, pel que el seu fullatge es redueix en gran mesura a 
l’hivern. Viu majoritàriament a les zones més properes a les entrades del mar en substrats llimosos-sorrencs. 
A la llacuna, però, aquesta planta està més desenvolupada que en altres parts de la mar Mediterrània, 
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arribant a una alçada d’1.5 m, probablement a causa de les aigües riques en nutrients. Zostera marina 
viu en sediments llimosos amb poca argila i té fulles que poden arribar a tenir 1.3 m de llarg i 5-6 mm 
d’ample. Forma poblacions denses que viuen en aigües poc profundes; amb marea baixa, les fulles solen 
flotar a la superfície de l’aigua. Zostera noltei és una espècie característica de les zones més interiors amb 
sediments predominantment llimosos, poca columna d’aigua i planes fangoses que apareixen a la marea 
baixa. Els brots tenen una forma similar a la de Zostera marina però són més petits, fins a 0.6 m d’alçada 
i només d’entre 0.7-1.5 mm d’amplada. Zostera marina i Z. noltei creixen tot l’any, però més ràpidament 
durant la primavera. En àrees confinades on l’aigua es pot congelar, poden perdre les fulles i deixar de 
créixer a l’hivern. En anys càlids, poden reduir significativament el seu creixement també a l’estiu. Ruppia 
cirrhosa i sobretot R. maritima tenen una distribució limitada a les zones salobres de la llacuna interior. 
Aquesta última només resideix en els petits estanys a l’interior de la maresma (Sfriso, 2010).

Hi ha indicis d’un recobriment molt gran o gairebé total del fons de la llacuna fins a principis de 1900, a partir 
d’evidències anecdòtiques i informes científics qualitatius. Algunes dades d’àrees limitades provenen de 
fotografies aèries de la Segona Guerra Mundial. Les primeres indicacions d’una reducció molt ràpida dels 
prats de fanerògames marines es registren a Sfriso (1987). La seva reducció, especialment a les zones 
caracteritzades per una baixa renovació de l’aigua, va ser major durant el període de gran proliferació 
d’algues entre els anys 70 i 80 (Sfriso et al., 1987), tot i que el primer mapatge dels prats de fanerògames 
es va realitzar al 1990 (Caniglia et al., 1992). Posteriorment es van fer altres mapes al 2002, 2004 i 2010. 
La comparació de mapes (Curiel et al., 2014, Taula 2) mostra una petita regressió entre 1990 i 2002, 
mentre que entre 2002 i 2004 es va registrar una pèrdua més gran, especialment de Zostera marina i 
sobretot de Z. noltei, que van ser substituïdes per macroalgues, especialment a la part central i nord de 
la llacuna. 

  1990 (ha) 2002 (ha) 2004 (ha) 2010 (ha)

Monoespecífica Cymodocea nodosa 391 1.777 1.714 2.276

Monoespecífica Zostera marina 266 2.195 1.130 1.404

Monoespecífica Zostera noltei 1.436 70 21 57

Mixta Z. noltei + C. nodosa 2.157 220 75 21

Mixta Z. noltei + Z. marina 692 825 527 27

Mixta Z. marina + C. nodosa 23 141 69 12

Mixta Z. noltei + Z. marina + C. nodosa 528 203 136 11

Total  5.493 5.431 3.672 3.808

Taula 2: Recobriment dels prats de fanerògames marines cultivades en els anys 1990, 2002, 2004 i 2010 (Curiel et al., 2014).

Les principals causes que van portar a la desaparició de Z. Marina a la part nord van ser l’augment de 
macroalgues tionitrofíliques, la pèrdua d’hàbitats i l’augment de la terbolesa de l’aigua (Sfriso & Facca, 
2007). A més, les condicions meteorològiques de 2002, un any amb pluviometria molt alta, i el 2003, un 
any molt càlid, van ser anòmales i van desencadenar grans proliferacions de fitoplàncton, que van afectar 
a les poblacions residuals de fanerògames. En els anys següents, entre 2004 i 2010, es va observar un 
modest reclutament de fanerògames (3808 ha, aprox. 12% del fons de la llacuna investigats) (Provincia 
de Venezia, 2014; Rismondo et al., 2005; Sfriso et al., 2009).
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4. Diferentes escales d’intervenció
La idea d’una política de conca (no estesa fins al continent encara) estava continguda a la “Llei especial 
per a Venècia” (Llei 171, 1973, del govern italià). La restauració ambiental a Venècia també es troba 
dins del dret italià, ja que “la preservació de Venècia i la seva llacuna es declara un problema d’interès 
nacional primordial”. Després de la gran inundació de 1966, el 1973 es va emetre una llei especial per a 
la protecció de Venècia i la seva llacuna de les inundacions. El 1984 es van definir els criteris generals, 
que inclouen “estudis, projectes, experiments i obres per a l’equilibri hidrogeològic de la llacuna, per 
aturar i invertir la degradació de la conca”.

L’Estat italià va confiar a un consorci d’empreses italianes (Consorzio Venezia Nuova, CVN) els treballs 
per a la protecció de Venècia i la llacuna sota la jurisdicció de l’Estat italià i com a únic concessionari de 
l’Autoritat de l’Aigua de Venècia (Magistrato alle Acque di Venezia, ara Provveditorato Interregionale per 
l’Opere Pubbliche del Triveneto). El seu treball principal va ser el disseny i construcció de comportes 
mòbils a les entrades del mar de la llacuna conegudes com MOSE (sigles de MOdulo Sperimentale 
Elettromeccanico), malgrat tot, el 1992 es va especificar que els treballs a les comportes estarien 
subordinats al reequilibri hidrogeològic de la llacuna. El 2005, la Comissió Europea va emetre al govern 
italià un procediment d’infracció per als impactes de la MOSE en relació amb la Directiva Aus 79/409 
i la Directiva Hàbitats 92/43 (procediment d’infracció 2003/4762). Com a conseqüència, el període 
2007-2011, l’Autoritat de l’Aigua de Venècia va establir un pla per a la compensació, conservació 
i requalificació dels llocs d’importància comunitària veneciana IT3250003, IT3250023, IT3250030 i 
IT3250031 i l’àrea de protecció especial IT3250046. Entre les mesures compensatòries s’inclouen, 
entre d’altres, la reconstrucció de la maresma i planes mareals, i el trasplantament de fanerògames 
marines.

Els fons estatals  per a la restauració ambiental de la llacuna seran molt més limitats en el futur. Així 
doncs, el govern regional local i l’Autoritat de l’Aigua de Venècia hauran de buscar projectes més 
específics que se centrin en el concepte d’atenció i manteniment constants, en comptes d’intervencions 
d’emergència, per fomentar processos ecològics que preservin i restableixin hàbitats naturals. Es 
podria buscar finançament a nivell regional i europeu, però destacant l’autosostenibilitat econòmica de 
les accions al llarg del temps.

Aquesta situació motiva la recerca de noves solucions, que permeten als científics d’universitats i 
instituts de recerca, cooperatives i empreses locals interactuar amb les autoritats venecianes en la 
redacció i implementació de projectes específics. En aquest sentit, durant l’última dècada, la Llacuna 
de Venècia ha obtingut fons del programa LIFE (Fig. 1). A través d’aquest programa, la Unió Europea 
finança projectes de protecció mediambiental i de natura destinats a millorar la conservació d’espècies 
i hàbitats en perill d’extinció. El propòsit del programa LIFE és contribuir a la implementació de les 
Directives sobre Aus i Hàbitats i establir la xarxa Natura 2000 de zones protegides. Tanmateix, per tenir 
èxit, aquests projectes pilot que persegueixen l’objectiu de la UE d’aturar la pèrdua de biodiversitat 
han de buscar formes de sostenibilitat a mitjà o llarg termini amb la participació de les autoritats locals 
i dels grups d’interès.
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5. Restauració de la maresma a gran 
escala
Durant el segle passat, l’erosió, redistribució i l’exportació al mar dels sediments de la llacuna han 
produït una pèrdua de diversitat geomorfològica. Els objectius de la restauració a gran escala, 
inspirada en la Llei especial de Venècia, van ser fomentar un reequilibri de les funcions ambientals 
hidrològiques i ecològiques de la llacuna a través d’una recuperació geomorfològica. Aquests treballs 
van ser encomanats pel govern italià i l’Autoritat de l’aigua de Venècia a la CVN com a part del 
programa de protecció. Les obres de restauració s’han inclòs en un marc general que abasta des 
de l’excavació de canals fins a la reconstrucció de plans intermareals i maresmes, passant per la 
renaturalització de les zones de les llacunes que s’havien aprofitat per a la construcció de la zona 
industrial, i incloent  intervencions sobre fons submareals per reduir l’estrès de cisalla de les ones i 
augmentar la consolidació a través del trasplantament de fanerògames marines . Es tracta, per tant, 
d’un enorme pla d’obres de les quals la restauració de la maresma és només una part, encara que 
substancial (Fig. 1).

Els resultats són significatius: en els últims 25 anys, s’han restaurat o construït 106 maresmes amb 
una superfície total de 11 km2, això representa el 27% de la maresma natural existent i el 30% si 
es considera l’erosionada des del 1930 fins al present. A més, es van construir 18 planes mareals 
(representant una superfície total de 2 km2) (Volpe, 2012).

La restauració ambiental de la maresma considera aspectes tècnics, ambientals, econòmics i estètics, 
que s’apliquen mitjançant solucions modulars de protecció, contenció i consolidació, dissenyades 
considerant principis ecològics i que per tant incorporen  coneixements vegetals, pedològics i faunístics 
per a la restauració del biòtop. Les actuacions es basen en anàlisis històriques dels canvis morfològics 
ocorreguts al segle passat i en els estudis d’optimització hidràulica. Les actuacions de restauració de 
la maresma incloïen la reconstrucció de les parts erosionades, la protecció de les vores en erosió, la 
reelevació de la maresma baixa i la construcció de noves maresmes (Nascimbeni, 2007).

Un dels principis de la restauració ambiental geomorfològica a la llacuna és la reutilització de sediments 
dins de la pròpia llacuna. El segon és no construir noves estructures morfològiques supramareals (és 
a dir, illes i illots) restant “espais d’aigua” a la llacuna. Per tant, els fangs del drenatge dels canals de 
la llacuna es van utilitzar com un recurs valuós. Les obres iniciades el 1988 van ser principalment 
destinades a la reutilització del sediment del drenatge dels canals a l’interior de la llacuna, creant 
estructures morfològiques artificials que simulaven maresma (maresma i planes intermareals). En 
una fase posterior, el treball es va centrar en l’ecologia de la llacuna a través de la millora de les 
funcions morfodinàmiques i l’augment de la biodiversitat i la resiliència del sistema, contribuint a una 
renaturalització del sistema (Nascimbeni, 2007).

La gestió dels sediments a la Llacuna de Venècia no és senzilla, i el seu ús es regeix per la llei L.360/1991 
i el següent “Memoràndum d’entesa” de 1993 “Criteris de seguretat ambiental per a l’excavació i 
reutilització dels fangs extrets dels Canals de Venècia”. El memoràndum classifica els sediments en 4 
classes (A, B, C i més de C; Tau. 3), segons un nivell de contaminació creixent i subdivideix sediments 
llacunars com a funció de reutilització per a la recuperació i reconstrucció morfològica, per tal d’evitar 
o limitar els impactes ambientals. 
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Classe Ús permès

A Restauració de zones amb contacte directe o indirecte dels sediments amb les aigües de la llacuna

B Sediments que es poden utilitzar en zones on no entrin en contacte amb l’aigua circulant

C Els sediments es poden utilitzar a la restauració d’illes no submergides i aïllades per fonaments profunds

Per sobre de C si no es consideren residus tòxics, els sediments es poden utilitzar fora de la llacuna envoltats per barreres impermeables 

Taula 3: Classes de sediment i reutilització permesa per a la recuperació i reconstrucció morfològica (Ministero dell’Ambiente, 
1993).

Per tant, es pot construir la “nova maresma” a partir del sediment de classe A (Ufficio di Piano, 2010). 
Segons aquesta classificació, la majoria de sediments superficials de la llacuna són de classe B 
(Castellani & Barbanti, 2010). D’això es dedueix que, si no s’adopta un nou esquema de classificació, l’ús 
de sediments de la llacuna es reduirà considerablement, i això comporta costos addicionals per activitats 
de restauració. La comunitat científica ha aprofundit la seva recerca sobre la geospeciació química i la 
fracció biodisponible d’espècies químiques que poden exercir efectes tòxics en organismes. Va resultar 
que la classificació del Memoràndum d’entesa, basada únicament en la concentració química, no són 
adequades per representar l’ecotoxicitat real del sediment. S’ha de superar obligatòriament el concepte 
“one out all out” subjacent a la classificació de sediments en virtut del Memoràndum, i s’haurien d’incloure 
en nous esquemes de classificació, les directrius de les Directives europees (per exemple, REACH) i 
dels decrets italians per a la classificació de l’estat de les masses d’aigua superficial (Dlgs 152/2006, 
DM 260/2010) que assenyalen la importància de considerar un ampli ventall de contaminants, inclosos 
els de nova generació. Avui dia, la revisió del Memoràndum d’entesa es discuteix activament, però 
sembla clar que es canviarà l’enfocament químic clàssic a favor d’un enfocament químic-ecotoxicològic 
integrat. L’avaluació ecotoxicològica ha de basar-se en l’elecció dels punts finals adequats, aptes per 
a la protecció del peculiar ambient estuarià i la seva biota (Losso & Volpi Ghirardini, 2010; Losso et al., 
2010). Com a conseqüència d’això, d’una banda, una part considerable dels sediments de classe B pot 
ser reconsiderada per a la restauració ambiental (Castellani & Barbanti, 2010), mentre que, d’altra banda, 
es podrien evidenciar altres punts de toxicitat que no s’havien revelat abans (Losso et al ., 2010; Picone et 
al., 2016). Aquest nou enfocament més articulat que està en sinergia i complementarietat amb aspectes 
ecotoxicològics és la base de les propostes de nous criteris de classificació i gestió dels sediments de la 
llacuna (Corami et al., 2014, Losso et al., 2010, Picone et al. , 2016).

Per tant, es van obtenir 19.5 milions m3 dels sediments aptes per a la restauració de la maresma a 
partir de l’excavació d’uns 200 km de canals de llacuna necessaris per a restaurar la circulació de 
l’aigua i permetre la navegació (Bernstein & Zonta, 2010; Volpe, 2012). Tenint en compte els volums i 
superfícies de les actuacions, es van adoptar tècniques d’enginyeria molt pragmàtiques. La tècnica de 
construcció d’aquest tipus de maresma consisteix bàsicament a crear una barrera de contenció al llarg 
del perímetre dissenyat i després bombar-hi a dins fang fluid fins a l’altura desitjada. No obstant això, 
el pragmatisme en la construcció no implica un disseny simplista. Al contrari, la necessitat d’adaptar-se 
a les morfologies i contexts heterogenis de la llacuna ha portat al desenvolupament d’un enfocament 
modular i l’experimentació de diverses estructures de mòduls, sovint utilitzades en combinació. Aquests 
mòduls s’utilitzen principalment com a barreres, ja siguin formant part d’una barrera de contenció o 
per a protegir les vores de la maresma o amb una funció d’escullera als bancs de sorra. Segons les 
característiques específiques dels entorns a protegir (morfologia, vegetació, exposició a agents físics), 
els mòduls utilitzats difereixen en el disseny, composicions materials i esquemes de configuració. El tipus 
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principal de mòduls són: piles de fusta, feixines de brossa, bosses, rotllos i matalassos fets i emplenats 
amb diferents materials (burghe i buzzoni), tals com fibres polimèriques, fibres naturals, pedres, brossa i 
petxines.

Fins a 1998, les barreres van ser construïdes amb pilons de fusta disposades de manera diferent. La 
Superintendència del Patrimoni Arquitectònic i el Paisatge de Venècia i la seva Llacuna (Soprintendenza 
ai Beni architettonici e Paesaggistici per Venezia e Laguna) requeria l’ús de barres de fusta. La restricció 
de l’ús de la fusta limitava el disseny de les barreres, que sovint no eren adequades per a la protecció 
de les vores de la maresma i, de vegades, difícils d’integrar en el paisatge. De fet, l’ús de les barres 
de fusta ha provocat alguns problemes de durabilitat, ja que ràpidament són atacades per organismes 
xilòfags marins, molt actius a la llacuna. La petjada ecològica i l’impacte sobre possibles estructures 
arqueològiques subjacents és un altre aspecte que s’ha de tenir en compte amb molta cura quan es fan 
servir barres de fusta. També pot haver-hi problemes de seguretat per a la navegació, ja que una vegada 
trencades, les soques dels troncs es desplacen per la llacuna. Sobre la base d’aquestes consideracions, 
l’ús de rotllos i matalassos va ser inicialment autoritzat el 1998. Inicialment, els rotllos i els matalassos es 
feien amb doble malla de filferro trenat, que eren molt eficaços per amortir les onades produïdes per les 
embarcacions. Des de l’any 2000 també s’han provat cables de polièster i mòduls amb diferents graus 
de degradació. Aquests cables i mòduls estan formats per reixes teixides de fibra natural i s’omplen de 
diversos materials, com ara fusta, fibres de coco, barreges de sòls, mates d’halòfits i feixines de canya. 
Tenint en compte la seva efectivitat en l’amortiment de l’energia de les ones, s’han utilitzat matalassos 
de reixes de polièster al llarg dels canals de la llacuna amb un intens trànsit d’embarcacions i en zones 
subjectes a onatge. Les estructures modulars de materials naturals biodegradables són efectives 
en àrees protegides amb poc  onatge (Nascimbeni, 2007). Pilons de fusta i feixines de fustes es van 
desplegar al llarg d’algunes vores de la maresma per a la retenció de sediments, però amb resultats 
qüestionables. El nou substrat de la maresma reconstruïda no pot tenir la estructura estratificada donada 
per la sedimentació mareal i la vegetació pròpia de la maresma natural, fins i tot quan es bomba fang a 
la superfície en diferents moments. Tanmateix, de la mateixa manera que ocorre en una plana inundada 
pel mar, la maresma reconstruïda experimenta un procés de maduració que, al cap de molts anys, la fa 
semblar natural.

La Figura 7 mostra les 6 etapes evolutives que s’han identificat, cadascuna amb característiques pròpies 
en relació amb l’edat de la maresma reconstruïda (Patassini & Magro, 2016, basada en estudis CVN).

6. Maresma de Life Natura 1999 a Palude 
dei Laghi
Entre 1999 i 2002 es va dur a terme un Projecte LIFE (LIFE NATURA 1999 “Barene: protecció i recuperació 
amb tecnologies d’enginyeria naturalística”) orientada a la protecció i reurbanització d’una àrea pilot limitada 
de la conca nord de la Llacuna de Venècia amb tècniques tradicionals i nous conceptes experimentats a 
Venècia i al mar de Wadden (Baixa Saxònia, Alemanya). Els principals socis del projecte van ser l’Autoritat 
de l’Aigua de Venècia, la Ciutat de Venècia, el Centre de Recerca Costanera, el Ministeri de la Baixa 
Saxònia per al medi ambient, la Universitat Tècnica de Berlín (DE) i el Consorzio Venezia Nuova.

Les tècniques consistien a col·locar rotlles de pedra (burghe) i rotlles biodegradables (buzzoni) a prop 
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Estadi	 Temps	 Cota	 Vegetació	 Recobriment	 Canals	 %	superfície	 Ocells	nidificants
 (anys) snm (cm)  superfície                            ocupada per canals
0 (finalització > 0.17 +70 / +100 cap  -  cap  -  cap
de les actuacions)
1 (Compactació)  0.17 - 1  +60 / +70  Salicornia spp. dispers cap  - Charadrius alexandrinus,
       Sterna albifrons,
       Haematopus ostralegus,
       Larus michahellis
2 (Compactació / 1 - 3  +45 cm Salicornia, aprox. 50% començament fins al 5%  Les mateixes que en
col·lonització)   Sarcocornia  de la formació  l’estadi anterior
3 (Col·lonització)  3 - 6  +30 cm Sarcocornia fruticosa, aprox. 90%  en  5 - 10% Entre les espècies 
   Limonium narbonense,  desenvolupament  presents es pot trobar
   Halimione portulacoides    Tringa totanus
4 (Col·lonització)  6 - 10  40-90% perennes Recobriment canals ben 10 - 15 % Tringa totanus,
   (associacions amb total definits i  Haematopus ostralegus,
   Sarcocornia i  llacunes  Charadrius alexandrinus,
   Halimione portulacoides)    Himantopus himantopus,
       Recurvirostra avosetta
5 (Estabilitat)  > 10   Halòfites perennes  xarxa de canals, 15 - 25% Les mateixes que en 
     i llacunes  l’estadi anterior
     morfològicament
     ben desenvolupada

Figura 7: Les 6 etapes que resumeixen l’evolució d’una maresma artificial i les principals característiques relacionades, l’elevació 
per sobre del nivell mitjà del mar, el tipus de vegetació i el recobriment, la formació de rierols i les principals espècies d’aus nidifi-
cants (autor Irene Guarneri).

Estadi 0

Estadi 2

Estadi 4

Estadi 1

Estadi 3

Estadi 5

Vegetació anual

Vegetació perenne
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de les vores de la maresma, en zones menys exposades a l’erosió. Els rotlles de pedra són elements 
cilíndrics modulars fets d’una xarxa d’alta resistència plena de còdols o de sorra i situats a poca distància 
de la vora de la maresma per a contrarestar l’erosió. Els rotlles biodegradables són elements cilíndrics 
modulars fets de teixits amb diferent degradació i farcits de material natural com ara flocs de fusta, 
terra vegetal, fibres de coco i fins i tot de Spartina stricta. Hi ha hagut un ús extensiu de les feixines de 
brossa per a retenir sediments a les zones més internes del Palude dei Laghi (per a tècniques, vegeu 
Nascimbeni, 2007). A més de les feixines, per a promoure la sedimentació, també es van provar “algues” 
artificials (és a dir, extensions de polipropilè flotants). L’objectiu era frenar els corrents d’aigua i interceptar 
els sediments suspesos que es dipositen al fons. No obstant això, aquesta tècnica es va descartar, ja que 
introdueix elements artificials en el medi ambient sense resultats destacables.

Un aspecte interessant del projecte va ser el trasplantament de fanerògames a la maresma de la 
Llacuna de Venècia: es va instal·lar un viver i un hivernacle en un illot de la llacuna, Isola dei Laghi, 
situat al nord de Burano, per emmagatzemar i obtenir les plantes requerides.de fanerògames i per 
a la recuperació de mates separades de la maresma natural a causa de les onades provocades per 
embarcacions que, juntament amb els corrents, erosionen la base de les vores de la maresma. Les 
espècies més reeixides, tant en cultiu com en replantacions, van ser les Graminae Puccinellia palustris 
i Spartina maritima.

Els trasplantaments es van optimitzar depenent del substrat escollint diferents tipus d’envasos vegetals. 
Les plantes es van trasplantar utilitzant una sèrie de mètodes (tapets, matalassos, cistelletes de coco), el 
sòl es va preparar mitjançant rasclades, i de vegades es va afegir sorra a prop dels trasplantaments per 
afavorir la colonització de les zones adjacents.

Aquest projecte també va involucrar a pescadors locals que treballaven en el manteniment de la maresma 
quan no es dedicaven a la pesca. El projecte va demostrar que les tècniques i l’enfocament a petita 
escala són vàlids, però, es va suspendre per falta de finançament.

7. Bioenginyeria del sòl a la maresma Life 
Vimine
LIFE VIMINE (2013-2017) va ser un projecte demostratiu realitzat a la part nord de la llacuna de Venècia, 
amb l’objectiu de definir i provar un “enfocament integrat” per a protegir la maresma més interna 
de l’erosió (Barausse et al., 2015). Aquesta maresma, situada lluny de grans canals, està envoltada 
d’aigües molt poc profundes (unes poques desenes de centímetres) però encara pateix erosió; per 
tant, es necessiten tècniques de conservació específiques. La maresma més interior es troba entre els 
hàbitats de maresma més naturals de la llacuna i la maresma reconstruïda no la pot substituir, ja que 
es diferencien en l’estructura del sòl (i, de vegades, en l’elevació), la fauna, la morfologia i la plasticitat 
de les vores (Bonometto, 2003). VIMINE va reconèixer que la maresma hauria de ser protegida com a 
sistema: protegir un tram de la maresma també significa protegir altres hàbitats que es beneficien de 
la seva funció d’escull, com ara altres maresmes, slikkes o fons de llacuna. Per aquest motiu, no es 
van realitzar treballs de protecció únics, sinó moltes actuacions petites i espacialment difoses en trams 
estratègics seleccionats per aconseguir la “prevenció” de l’erosió.
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Figura 8: Barrera de feixines durant la marea baixa (autor C. Ferrari).                       Figura 9: Un espigó (autor C. Ferrari).

Figura 10: Bombeig de sediments (autor SELC). Figura 11: Fang bombejat cobert per vegetació trasplantada i 
 natural de la maresma (autor SELC).

La conservació de la maresma es va aconseguir a través de solucions basades en la natura o tècniques 
de bioenginyeria del sòl, que utilitzen materials biodegradables i naturals (plantes vives, fusta, 
sediments) i aprofiten els processos naturals com la capacitat de les plantes per consolidar el sòl, 
enriquir-lo amb carboni i fer-l’ho acréixer, i atrapar sediments suspesos. El mòdul de protecció bàsic 
era una feixina de brossa (Fig. 8 i 9) amb una longitud d’uns 2 m i un diàmetre de 35-40 cm, de vegades 
embolicat en una xarxa de coco, i lligat amb cordes vegetals (per exemple, sisal) o filferros de ferro, tots 
materials biodegradables o de degració ràpida. Les feixines es van utilitzar per construir proteccions 
específiques, dissenyades depenent de la morfologia local i la seva tendència evolutiva. La protecció 
més habitual era la barrera de feixina (des de 2 m a desenes de metres): les feixines, situades en 2 o 3 
línies superposades que s’adhereixen a la vora de la maresma, estan ancorades a les barres de fusta 
plantades al fons de la llacuna. La barrera protegeix la vora de la maresma i afavoreix la sedimentació 
sense bloquejar l’intercanvi d’aigua. Per augmentar la durabilitat de la feixina, els espais reduïts entre les 
feixines i la vora de la maresma s’omplen manualment de sediments, procedents d’aiguamolls propers 
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o, si es necessiten grans quantitats, utilitzant una bomba petita. Aquests sediments són semblants als 
de la maresma i redueixen els costos i els impactes de les obres. El bombeig de sediments darrere 
de feixines també es va utilitzar per a reconstruir vores de maresma completament erosionades o 
reomplir la maresma interna que perd elevació (Fig. 10 i 11). La petita escala de les actuacions (des 
d’uns quants metres quadrats a aproximadament un centenar) era essencial per recrear acuradament 
l’elevació del sòl adequada per afavorir el creixement dels halòfits, que colonitzaven ràpidament el nou 
sediment, l’enfortien i el feien acréixer a una velocitat comparable a l’augment del nivell local del mar 
(Sarretta et al., 2010). L’objectiu general era, doncs, recrear les defenses naturals de la maresma contra 
l’erosió lateral i vertical i recuperar simultàniament petites superfícies d’hàbitat. Les feixines també es 
van utilitzar per construir barreres de vent (2.5-25 m) situades fins a 10-15 m de la vora de la maresma 
i creuant la direcció dominant del vent, i els espigons, que s’estenen uns 1.5-9 m des de la vora de la 
maresma, amb el doble objectiu de disminuir els corrents i amortir les ones.

L’elecció dels materials biodegradables i les tecnologies toves està en línia amb la naturalesa plàstica 
de la maresma i la reversibilitat requerida per la Llei especial de Venècia, tot i que aquestes solucions 
no es poden aplicar a canals de trànsit pesat, que exigeixen proteccions més resistents (Bonometto, 
2003; Barausse et al., 2015). Les proteccions petites, difoses i biodegradables, creades majoritàriament 
a través de treballs semimanuals i l’ús de petits vaixells i mitjans mecànics, minimitzen els impactes 
ambientals i paisatgístics de la maresma més interna així com els costos, i són aptes per contrarestar 
una erosió espacial difosa centrant-se en punts crítics.

La monitorització i el manteniment regulars de materials biodegradables són necessaris per identificar i 
reparar ràpidament les proteccions danyades, i la monitorització també és clau per a detectar i protegir 
ràpidament els nous punts erosius i evitar l’erosió. Aquesta vigilància es va dur a terme pels treballadors 
que regularment patrullaven la llacuna, però es va fer més eficient i sostenible amb la participació de les 
comunitats locals, pedra angular de “l’enfocament integrat”. A VIMINE es va fer una elecció deliberada: 
es van muntar les feixines i es van construir, controlar i mantenir les obres de protecció per part dels 
treballadors locals, com ara els pescadors de l’illa de Burano. L’elecció dels treballadors locals té 
avantatges: naveguen de forma eficient per la part nord de la llacuna poc profunda i laberíntica, que 
coneixen bé; poden monitoritzar constantment la maresma durant les seves activitats diàries de pesca, 
alertant puntualment de les necessitats de manteniment; i alhora la contractació de treballadors locals 
permet de manera indirecta augmentar la consciència sobre el problema de l’erosió i el valor de la 
maresma entre les comunitats locals, així com la creació de llocs de treball locals. Treballar per protegir 
el seu propi territori pot ser un motiu perquè les comunitats locals es quedin a la llacuna, que s’està 
despoblant, i redescobreixin el valor dels seus hàbitats naturals: VIMINE aborda així el problema de 
l’erosió de la maresma juntament amb la “erosió” de les comunitats de la llacuna, per demostrar que 
la conservació i el desenvolupament local sostenible es poden reforçar mútuament. Per això, VIMINE 
va implementar activitats més àmplies de participació dels grups d’interès, va promoure negocis 
locals dependents de la conservació de la maresma com l’ecoturisme i va crear una petita cadena de 
subministrament de fusta per construir feixines, que també era una font de treballs sostenibles locals 
(Barausse et al., 2015). Es va dur a terme una avaluació dels costos i els beneficis de conservar la 
maresma mitjançant un enfocament integrat com a eina de suport a la decisió dels organismes públics 
per a planificar inversions en el manteniment de la maresma; els resultats indiquen que el cost de la 
prevenció de l’erosió a través de la bioenginyeria del sòl està compensat pel valor dels llocs de treball 
creats i dels serveis de l’ecosistema protegits (Barausse et al., 2015).
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8. Transplantaments de prats de 
fanerògames marines 
Durant els últims 25 anys, diverses autoritats de la llacuna han realitzat trasplantaments de fanerògames 
tant per a experiments tècnics com per a una adequada restauració ambiental.

En 1992-1997, la Ciutat de Venècia va dur a terme una sèrie de experiments a petita escala (parcel·les de 
4-5 m2) de trasplantaments a la conca central i meridional de la llacuna que permetien la identificació de 
requeriments edàfics i hidrològics de les espècies de fanerògames que viuen a la llacuna (Zostera marina, 
Z. noltei i Cymodocea nodosa). Aquests experiments van proporcionar els antecedents necessaris per 
aplicar i adaptar a la llacuna les diverses tècniques de trasplantament estudiades a la literatura, com el 
trasplantament de rizomes i el trasplantament de tapets.

L’Autoritat de l’Aigua de Venècia va realitzar diverses obres de restauració a través del trasplantament de 
fanerògames. Tenint en compte l’extensió d’alguns treballs, a més de la tècnica del trasplantament manual 
(Fig. 12-14), també es van experimentar i aplicar tècniques de trasplantament mecanitzat (Fig. 15). 

Figura 12: Trasplantament manual de fanerògames (autor SELC). Figura 13: Tapets trasplantats (autor SELC).

Figura 14: Trasplantament de fanerògames en un pla Figura 15: Grans tapets de fanerògames preparats per al  
submareal (autor SELC). trasplantament mecànic (autor SELC).
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Aquestes tècniques permetien als trasplantaments ser més resistents a causa de la mida més gran dels 
tapets transferits en comparació amb la mida de la trasplantada manualment.

L’any 1994, l’Escola d’Arquitectura de Venècia (IUAV) i el Consorzio Thetis de Venècia van realitzar 
un estudi pilot per al trasplantament d’algunes desenes de metres quadrats de Zostera noltei en un 
aiguamoll poc profund situat a la zona salobre de la part nord de la llacuna de Venècia, abans ric en 
fanerògames. Al principi, l’experiment va donar resultats positius en la capacitat tant de supervivència 
com de recolonització dels tapets de fanerògames (Zitelli & Rossetto, 1996), però després d’alguns anys, 
el trasplantament va fracassar a causa de les dures condicions de la zona aïllada.

Durant el període 1996-1997, es va provar la possibilitat d’explantar mates o tapets de fanerògames d’un 
lloc donant sense danyar la vitalitat de la praderia. Es van provar dues tècniques diferents, el trasplantament 
de tapets i el mètode de rizoma (paquets de rizomes amb brots subjectats en els sediments superficials amb 
clips de plàstic, Fig. 16), en 5 estacions amb Cymodocea nodosa i 5 estacions amb Zostera marina. La taxa 
de supervivència, el recobriment, la densitat de dispersió i la biomassa es van mesurar d’ambdós mètodes 
en els 10 llocs (en total 20 parcel·les, de 5 m per 5 m cadascuna, amb 25 tapets o paquets). Després de 2 
estacions de creixement, tots dos mètodes de trasplantament van mostrar resultats reeixits (Taula 4). Es van 
observar diferències estadísticament significatives entre els dos mètodes de trasplantament únicament per 
a la biomassa de C. nodosa, que va ser més alta per a la tècnica dels tapets (Curiel et al., 2003) (Fig. 17).

Figura 16: Rizoma colonitzant els sediments nus adjacents   Figura 17: Seguiment del creixement de les fanerògames
al trasplantament (autor SELC). (autor SELC).

C. nodosa Inici  Després de 2 estacions de creixement

 Tapets  Rizomes Tapets  Rizomes

Taxa de supervivència (%) 100 100 74 73

Recobriment (%) 4.1 1,2 86 76

Densitat (brots·m2 ) 45 13.4 681 563

Biomassa trasplantaments (g.d.w.·m2 ) - - 402.9 177

Biomassa controls (g.d.w.·m2 )  - - 1116.9
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Z. marina Inici  Després de 2 estacions de creixement

 Tapets  Rizomes Tapets  Rizomes

Taxa de supervivència (%) 100 100 48 60

Recobriment (%) 4.1 1.2 70 74,4

Densitat (brots·m2 ) 16.2 7.8 107.5 130.6

Biomassa trasplantaments (g.d.w.·m2 ) - - 167.2 107.8

Biomassa controls (g.d.w.·m2 ) - - 308.3

Taula 4: Valors mitjans dels paràmetres analitzats per C. nodosa i Z. Marina (Curiel et al., 2003).

Es va dur a terme un gran trasplantament de fanerògames marines per a la conservació i l’actualització 
dels Llocs d’Importància Comunitària i Àrees Especials de Protecció de la Llacuna de Venècia 
(primavera-estiu de 2010). L’activitat preveia l’ús d’un mètode mecanitzat que permetés obtenir 2250 
m2 de tapets de Cymodocea nodosa des de llocs donants amb alta cobertura de fanerògames. Els 
prats de fanerògames marines es van tornar a implantar a la part meridional de la llacuna en parcel·les 
de 350 m2 cadascuna aproximadament; els tapets es van desplegar en una matriu escalonada a uns 
1.30 m de distància uns dels altres. El seguiment del lloc al final de la tercera estació vegetativa va 
mostrar un recobriment del 80-100%, i un augment de la superfície vegetal de 3.2-3.8 vegades, així 
com les baixes taxes de mortalitat dels tapets trasplantats (6-13%). Després de 3 anys, els llocs 
“donants” van tornar a presentar un recobriment al voltant del 100%, recolonitzant les explantacions 
(Scarton et al., 2017).

9. Restauració dels prats de fanerògames 
marines Life Seresto
Per afavorir una colonització més ràpida de les fanerògames a la part nord de la llacuna, on les fanerògames 
havien desaparegut gairebé per complet, el 2012, la Comunitat Europea va finançar el projecte SeResto 
“Habitat 1150* (llacuna costanera) recuperació per part de SEagrass (prats de fanerògames marines) 
RESTOration. Un nou enfocament estratègic per complir els objectius de DH i DMA” (http://www.
lifeseresto.eu/). L’objectiu era la recuperació de l’estat ecològic d’aquesta zona a través de la restauració 
i conservació de l’hàbitat 1150* (llacuna costanera) al Lloc d’Interès Comunitari (LIC) Laguna Superiore di 
Venezia (IT3250031), on aquest hàbitat cobreix aprox. 3660 ha, mitjançant trasplantaments generalitzats 
de fanerògames. La implementació del projecte va ser possible gràcies a les regulacions recents que 
havien limitat en gran mesura els elements d’alteració, reduint l’entrada de nutrients (especialment el 
fòsfor) de la conca hidrogràfica (decrets de Ronchi Costa, de 28 d’abril de 1998) i regulant la recol·lecció 
de la cloïssa Japonesa (Tapes philippinarum) (Orel et al., 2000). A més, la pesca de cloïsses en aquesta 
àrea també es va aturar a causa de la gran reducció d’aquest recurs per la sobrepesca. La zona està 
gairebé íntegrament tancada entre illes, maresma i el continent, i sense el trasplantament generalitzat de 
tapets petits (15-30 cm) i rizomes, la recolonització hauria requerit molt més temps.

Durant els primers 3 anys, es van realitzar petits trasplantaments de fanerògames (aproximadament 42 
670 rizomes) a gran escala en 35 llocs. L’objectiu no era fer grans trasplantaments, sinó actuar a través 
de diversos petits trasplantaments de petits tapets o rizomes individuals amb intervencions directes de 
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pescadors. Després, el creixement natural de les plantes trasplantades, d’entre 0.16 i0.22 cm de dia-1 (és 
a dir, 58-80 cm y-1), i la capacitat de reproducció (aproximadament 50 llavors per brot) recolzat per marees 
i vents marins van afavorir la dispersió i una progressiva recolonització de la zona.

La proposta tècnica es caracteritza per un baix esforç i cost. S’espera que les poblacions colonitzin 
les vores de la maresma i els canals naturals en un període de 3-4 anys i el 25-30% de tota l’àrea 
d’intervenció quedi completament colonitzada per praderies de fanerògames marines amb diferents 
nivells de desenvolupament en 5-10 anys, depenent de les diferents condicions ecològiques.

El trasplantament i la dispersió de plantes es realitzen principalment pels pescadors i caçadors locals 
(associats amb el soci del projecte Laguna Venexiana ONLUS), que es van formar específicament en 
el marc del projecte. Són constantment assistits pels socis científics del projecte (DAIS-Ca’ Foscari 
University Venice i ISPRA) amb llicència de PROVV OOPP, que també va contribuir directament als 
trasplantaments de les fanerògames. D’aquesta manera, el projecte planteja conscienciar les parts 
interessades i la població local sobre la necessitat de preservar l’entorn de la llacuna. Les activitats 
de trasplantament estan subjectes a seguiments científic, per comprovar l’efectivitat de les accions 
proposades. El seguiment pren en consideració la qualitat ecològica de les aigües, els sediments i les 
comunitats biològiques (macròfits, fauna bentònica i fauna de peixos). Una altra acció s’encarregarà de 
quantificar i avaluar els serveis de l’ecosistema que proporciona l’hàbitat restaurat.

Els resultats dels primers 3 anys mostren que els trasplantaments de rizomes van tenir èxit a 33 llocs 
de 35, on la colonització va superar el 60%, amb una alta dispersió al llarg de les vores de la maresma i 
del canal. En els llocs d’èxit, l’estat ecològic general registrat per l’Índex de Qualitat de Macròfits (MaQI, 
Sfriso et al., 2014) i l’Índex de Bioindicadors d’Hàbitats de Peixos (HFBI, Zucchetta et al., en preparació) 
van canviar de “Dolents” a “Bons”.

10. Conclusions
La Llacuna de Venècia és un camp de proves important per al desenvolupament de tècniques de 
restauració ambiental en un context altament sensible des del punt de vista mediambiental i cultural, i 
encara més tenint en compte el grau únic d’interconnexió dels valors naturals i culturals.

Les directrius donades per la llei especial per a la protecció de la Llacuna de Venècia han motivat 
enormement la recerca de solucions a gran escala. Com s’ha assenyalat, però, la sostenibilitat a llarg 
termini també es basa en la gestió de les dinàmiques ambientals, començant per la reducció o mitigació 
de les pressions que provoquen la degradació de la llacuna.

No obstant això, les solucions de bioenginyeria tova a petita escala són necessàries per al seu 
manteniment, i un punt a considerar és la cura constant del medi ambient a través de la participació i 
implicació de la gent del territori.

També és fonamental l’anàlisi predictiva de les tendències futures, ja que una restauració ambiental no pot 
tenir èxit si s’oposa a tendències evolutives fortes i unidireccionals. Potser les estratègies de restauració 
haurien de considerar seguir la tendència i adaptar-s’hi, en lloc d’intentar reconstruir accidents geogràfics 
i hàbitats exactament igual que fa un segle, de la mateixa manera com si la situació fos immutable. 
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L’atenció constant i les accions rutinàries són la clau per a prevenir la pèrdua d’aquests hàbitats delicats. 
Per tant, s’hauria de centrar en la promoció dels processos naturals que condueixen a la formació de 
maresmes i prats de fanerògames marines mitjançant l’ajustament de la restauració segons la nova 
dinàmica ambiental. Entre les noves dinàmiques, no hem d’oblidar les provocades pel canvi climàtic 
que, al llarg d’aquest segle, podrien fer inútil qualsevol intent d’aconseguir que la llacuna tornés a una 
configuració llunyana en el temps.
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1. Introducció
Les llacunes costaneres i els ambients estuarians són sistemes amb estrès natural degut a la seva alta 
variabilitat fisicoquímica (Elliott & Quintino, 2007). Les espècies que viuen en aquests ambients són 
tolerants a aquest estrès, adapten la seva fisiologia i comportament a un ampli espectre de fluctuacions. 
Així, com a comunitats en les etapes inicials de successió ecològica o contaminades per l’activitat humana 
(Odum, 1969; 1985), s’espera que les comunitats bentòniques estuarianes mostrin una baixa diversitat, 
amb poques espècies de petites dimensions, molt abundants i oportunistes típiques estrategues de 
la r (Margalef, 1969; Michel, 1979; Barnes, 1980; Kjerfve, 1994; Carrada & Fresi, 1988; Reizopoulou & 
Nicolaidou, 2004). En aquestes condicions, les comunitats estarien controlades per l’entorn físic, i les 
relacions interespecífiques no estarien gaire desenvolupades (Sanders, 1968). Per tant, s’espera que els 
ecosistemes estuarians estiguin compostos per una comunitat bentònica simple i uniforme representada 
per la biocenosi eurihalina i euriterma descrita per Pérès & Picard (1964). L’acceptació d’aquesta 
uniformitat ha estat mantinguda en el temps per diferents autors (Augier, 1982; Carrada & Fresi, 1988; 
Agència Europea del Medi Ambient, 2015; Gubbay et al., 2016), llistes d’hàbitats i acords de conservació 
(OSPAR, Barcelona o Eunis) .

Com s’ha comentat, aquests ecosistemes toleren bé les condicions ambientals adverses. Així, donat 
que s’assumeix que les comunitats estuarianes tenen les mateixes característiques que les zones 
contaminades que pateixen estrès d’origen antropogènic, la conseqüència és que els indicadors biològics 
no són capaços de diferenciar entre estats naturals i estressats. Això es coneix com la “paradoxa de 
qualitat estuariana” (Dauvin, 2007; Elliot & Quintino, 2007; Dauvin & Ruellet, 2009).

En aquestes condicions, el sistema estaria controlat de forma ascendent (bottom-up) i exposat a 
processos d’eutrofització i crisis distròfiques (Elliott & Quintino, 2007). Això implicaria que la recuperació 
dels impactes no suposa tenir individus de mida gran i un nombre alt d’estrategues de la k i hauria 
d’assumir, de forma natural, un estat amb una relació abundància-biomassa més baixa, una relació 
producció-biomassa elevada i valors més alts de la relació abundància-riquesa d’espècies, així com 
una xarxa tròfica dominada per invertebrats deteritívors i algues nitròfiles (Margalef, 1969; Elliott & 
Quintino, 2007), incloent-hi espècies efímeres d’algues filamentoses com Chaetomorpha linum, 
Cladophora dalmatica, C. vagabunda, Ceramium diaphanumo,  formes primes tubulars o foliars com 
Ulva compressa, U. intestinalis, U. prolifera o U. rigida (Wilkinson et al., 1995; Pérez-Ruzafa et al., 
2011a).

No obstant això, la majoria d’aquestes hipòtesis s’estan reconsiderant (Pérez-Ruzafa et al., 2011a), i 
les llacunes costaneres poden ser més heterogènies i complexes del que s’esperava (Pérez-Ruzafa et 
al., 2004; 2005a; 2007a; 2008), mostrant complexos mecanismes d’autoregulació basats en la seva 
heterogeneïtat espacial i temporal (Pérez-Ruzafa et al., 2005a).

1.1. Paradoxa estuariana vs llacunar: una llacuna 
costanera pot ser complexa alhora que productiva?

A causa de les característiques fisiogràfiques de les llacunes costaneres, com ara la poca profunditat, 
el nombre i la intensitat dels gradients fisicoquímics i la influència terrestre, incloses les entrades de 
nutrients , aquests ecosistemes es troben entre els més productius del planeta (Nixon, 1982; Carrada & 
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Fresi, 1988; Alongi, 1998). Aquesta productivitat biològica és explotada per humans, principalment en 
forma de pesca (Nixon, 1982; Pérez-Ruzafa et al., 2011b) i desenvolupaments d’aqüicultura.

Tanmateix, d’acord amb la teoria de la successió ecològica (Odum, 1969), els ecosistemes altament 
productius han de correspondre a estadis inicials de la successió ecològica, on els constituents dels 
ecosistemes coincideixen amb espècies de creixement ràpid, amb cicles curts de vida i alta fecunditat 
(és a dir, estrategues de la r). Això aniria d’acord amb els supòsits generals existents sobre les 
característiques de la llacuna costanera i la paradoxa estuariana. ¿Com és possible llavors que al mateix 
temps que siguin tan productives, algunes llacunes costaneres siguin complexes i amb mecanismes 
homeostàtics sofisticats propis de sistemes madurs (Pérez-Ruzafa et al., 2002; 2005b)? Aquesta 
aparent paradoxa es pot explicar tenint en compte que, si bé la productivitat en aquests ambients 
es veu activada pels forts gradients fisicoquímics, al mateix temps, la introducció de restriccions 
al flux d’energia permetria produir un treball que es pugui utilitzar per generar estructures físiques, 
hidrològiques i biològiques, que porten cap a una heterogeneïtat espaciotemporal molt complexa i cap 
a un comportament homeostàtic. En les llacunes costaneres, aquest paper de restricció es realitza 
principalment per les goles o els canals de comunicació amb el mar obert, però també per vegetació 
bentònica i herbassars, o les pedres i blocs rocosos, ja sigui naturals o introduïts per humans per 
construir esculleres i molls (Pérez-Ruzafa, 2015).

Aquesta complexitat emergent diferencia les llacunes costaneres dels estuaris (Pérez-Ruzafa et al., 
2011c) i es tradueix en el desenvolupament del mecanisme d’autoregulació homeostàtic esmentat 
anteriorment, cosa que dificulta detectar l’estrès a què es pot sotmetre l’ecosistema i els efectes 
d’eutrofització o de les entrades de contaminants (Pérez-Ruzafa & Marcos, 2015). Al mateix temps, 
qualsevol intent de restauració ecològica hauria de tenir-ho en compte.

El procés de restauració o la prevenció de l’allunyament de la integritat ecològica d’un ecosistema s’ha 
de situar en el context de la successió ecològica i les seves respostes a l’augment de l’estrès (Figura 
1). Els ecosistemes, com els individus, poden afrontar un estrès mediambiental moderat i mantenir la 
seva integritat, regulant les seves principals funcions i paràmetres ecològics i fisiològics dins d’uns 
certs marges de variació. Es coneixen com a mecanismes homeostàtics o homeorètics, l’últim terme 
utilitzat per Odum (2000) per referir-se a la capacitat de mantenir el flux d’energia a través del sistema 
mitjançant mecanismes d’autorregulació retroalimentats. Es tracta d’un mecanisme de control més 
lax que l’homeòstasi a nivell individual i mostra un comportament i unes pulsions més caòtiques i no 
tant estats d’equilibri (Odum & Barret, 2006). En aquesta fase, els organismes o ecosistemes poden 
mostrar alteracions en alguns paràmetres que simplement indiquen que estan ajustant-se a les noves 
condicions mediambientals, però no necessàriament que aquests canvis siguin perjudicials per a ells. 
Sota condicions d’estrès més elevades o persistents, els organismes i els ecosistemes comencen 
a mostrar canvis cada vegada més profunds i arriben a un punt de ruptura, quan es produeix un 
deteriorament significatiu. Finalment, poden arribar a un punt de no retorn, quan es produeix un dany 
irreparable, que provoca la mort en el cas dels individus o canvia una comunitat o un ecosistema. En 
ambdós punts, es poden produir canvis sobtats i dramàtics en el marc de la teoria de les catàstrofes 
segons Thom (1989).

En general, els enfocaments de restauració consideren models conceptuals de canvis de l’estat d’un 
sistema amb una pressió creixent que inclou aquestes fases. La regió homeostàtica correspon al 
concepte de resistència, és a dir, el grau de canvi dels indicadors estructurals en condicions d’estrès 
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però sense que el sistema perdi la seva integritat i funcions ecològiques (Pimm, 1984; Tett et al., 2007) 
(àrea gris a la Fig. 1).

Figura 1. Canvis en l’estat funcional, des de la salut fins a diferents graus de disfunció, d’un organisme o 
ecosistema, i deteriorament fisiològic o estructural quan s’exposa a un estrès creixent (modificat de Lloyd, 1972 
i Elliott et al., 2007). Les línies negres representen les rutes sota un estrès creixent. L’àrea grisa correspon a les 
regions homeostàtiques o homeorrètiques on el sistema manté els seus paràmetres estructurals i funcionals dins 
dels límits del funcionament normal (resistència). Quan l’estrès supera la capacitat d’autoregulació del sistema, 
el sistema perd part de les seves propietats i es desajusta, mostrant símptomes d’alteració. Si l’estrès continua, 
s’arriba a un punt de ruptura on de sobte es modifiquen significativament l’estructura i les funcions del sistema. 
En aquestes condicions, si l’estrès s’atura, el sistema encara es pot recuperar (les línies grises representen les 
rutes de recuperació). L’abast del canvi que encara permet una recuperació s’anomena resiliència. Tanmateix, si 
l’estrès persisteix o augmenta, el sistema pot arribar a un punt de no retorn que condueixi a la mort o a un estat 
de nou equilibri, generalment amb l’estructura i les funcions disminuïdes. La majoria dels indicadors utilitzats 
actualment, tant a nivell fisiològic com de comunitat o d’ecosistema, són útils per detectar canvis a la regió B. No 
obstant això, hem de trobar bons indicadors i comprendre els processos a la regió homeostàtica i es punts de 
ruptura i no retorn per anticipar un deteriorament significatiu o un dany irreparable, respectivament. En ambdues 
regions, la fase de transició pot ser difícil d’anticipar perquè es poden produir canvis sobtats i dramàtics en el 
marc de la teoria de les catàstrofes. Cy/IRFu, herbassars de Cymodocea nodosa/roca infralitoral amb Fucales; 
Ca/IRAI, herbassar de Caulerpa prolifera/roca infralitoral amb Alsidium corallinum. 
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Se suposa que un ecosistema que ha superat la seva capacitat homeostàtica però que encara no ha 
arribat al punt de no retorn manté la capacitat de tornar al seu estat original i recuperar la seva integritat 
(ruta II a la Fig. 1). Aquesta capacitat es coneix com a resiliència i es mesura en unitats de temps (Pimm, 
1984; Tett et al., 2007). Després del punt de no retorn, el sistema ja no pot assolir el seu estat original i 
evoluciona cap a un nou tipus d’ecosistema (ruta III a la Fig. 1). Aquest nou ecosistema tindrà capacitats 
d’estructura i d’autoregulació més baixes però, ja que es compon principalment d’espècies estrategues 
de la r, pot tolerar més estrès abans d’arribar al nou punt de ruptura (ruta IV).

Malauradament, la majoria d’aquestes consideracions i models són conceptuals, i hi ha molt poca 
informació sobre quan s’aconseguirà el punt de ruptura o no retorn. D’altra banda, és molt probable 
que, a prop del punt de no retorn, el sistema no recuperi completament les seves capacitats originals 
d’estructura i homeostàtiques quan cessi l’estrès. Aquesta diferència es denomina histèresi (Tett et al., 
2007) o histèresi tipus II (Elliot et al., 2007).

La restauració ecològica és una activitat intencional dirigida a recuperar la salut d’un ecosistema i 
retornar-la a la seva evolució històrica (SER, 2002). A la pràctica, l’experiència en restaurar sistemes 
marins i costaners és limitada, i hi ha pocs exemples de recuperació amb èxit (Elliot et al., 2007; Duarte 
et al., 2015). Els ecosistemes de les llacunes, en particular, pateixen nombroses i variades pressions 
que fan que sigui difícil trobar mètodes de restauració generalitzables. Per tant, cal comprendre 
el funcionament d’aquests ecosistemes complexos i els processos que es modifiquen tant per les 
pressions humanes com per les possibles mesures que s’han d’adoptar, per tal d’idear mètodes 
de restauració que facin compatibles els usos humans amb la integritat dels ecosistemes i la seva 
sostenibilitat.

Per això, en molts casos, si no s’ha arribat al punt de no retorn, la millor opció disponible pot ser 
simplement eliminar l’estressor i permetre que l’ecosistema recuperi la seva integritat de manera natural. 
No obstant això, cal tenir en compte que, el seguiment de l’evolució dels ecosistemes sota condicions 
d’estrès i després de la seva eliminació, pot ser la millor manera de desenvolupar un coneixement científic 
que permeti anticipar canvis i recomanar accions de gestió activa (incloent, per exemple, la millora o la 
creació d’hàbitats, treballs de manteniment en els canals, o introducció o erradicació d’espècies) que 
ajudin al sistema a recuperar-se en situacions futures.

2. El Mar Menor: un ecosistema complex 
sota presió humana
Situat a la costa sud-est d’Espanya, amb una superfície de 135 km2 i una profunditat mitjana de 4.5 m, 
el Mar Menor es troba entre les llacunes costaneres més grans del Mediterrani (Fig. 2). Fins fa menys 
de 20 anys, diferia de la majoria de les altres llacunes costaneres per l’oligotrofia i la tradicional qualitat 
de les seves aigües mentre mantenia uns elevats rendiments de pesca. A més, es caracteritza per la 
presència d’afloraments rocosos i illes, que contribueixen a augmentar la seva heterogeneïtat ambiental 
i biodiversitat. Com en la majoria de les llacunes costaneres, a causa de de les seves característiques 
intrínseques d’aquest entorn, la llacuna del Mar Menor és proveïdora de béns i serveis per a l’ésser 
humà gràcies a la seva elevada productivitat biològica i la seva idoneïtat per activitats de salut, esports 
nàutics i activitats d’oci.
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Figura 2. Ubicació de la llacuna del Mar Menor.

La història de la pressió humana a la llacuna es remunta a les èpoques fenícia i romana, quan les activitats 
mineres a les muntanyes circumdants permetien que els residus amb metalls pesats, principalment plom 
i zinc, entressin a la llacuna i s’acumulessin en els seus sediments.

De totes les activitats humanes en la història recent de la llacuna, 3 han provocat i continuen provocant 
canvis dràstics en els processos hidrogràfi cs, sedimentològics i ecològics i, per tant, en les seves 
comunitats biològiques. D’una banda, els canvis hidrodinàmics a causa de l’ampliació de la gola 
d’El Estacio el 1972 van produir un augment de les taxes de renovació de l’aigua, reduint la salinitat 
i les temperatures extremes, cosa que permetia la colonització amb noves espècies, en un procés de 
“mediterranització” de la llacuna (Pérez-Ruzafa et al., 1987; 1991). Al mateix temps, el desenvolupament 
turístic i urbà va iniciar una sèrie de transformacions en la geomorfologia de la llacuna i en les entrades 
de residus, inclosos terrenys guanyats al mar, la construcció de ports esportius, la creació de platges 
artifi cials, etc., amb importants conseqüències per a les condicions hidrològiques i les pesqueres. Des 
de llavors, s’han observat canvis en la salinitat i la temperatura amb l’expansió dels colonitzadors, 
com l’alga Caulerpa prolifera, que va cobrir tota la conca de la llacuna en pocs anys (Pérez-Ruzafa 
et al., 1989). D’altra banda, l’estrès provocat per les obres costaneres i l’eliminació i resuspensió de 
sediments accelera l’expansió de C. prolifera i els fons fangosos associats, i comporta la desaparició de 
les comunitats originals (Pérez-Ruzafa et al., 2006). Finalment, més recentment, i correlacionada amb els 
canvis en les pràctiques agrícoles en la conca de drenatge i la introducció de cultius amb reg intensiu, 
l’alteració del règim d’entrada de nutrients ha produït una cadena de canvis que afecten l’estat tròfi c i la 
integritat ecològica de la llacuna (Pérez-Ruzafa et al., 2002) i planteja riscos en l’entrada i bioacumulació 
de pesticides i altres contaminants (Pérez-Ruzafa et al., 2000; Conesa-Alcaraz et al., 2010; Campillo et 
al., 2013; León et. al., 2013, Moreno-González et al., 2013a, b; 2014; Traverso-Soto et al., 2015).

Per tant, la llacuna és font de preocupació per la seva alta taxa de canvi en les darreres dècades, amb un 
impacte negatiu sobre la qualitat de l’aigua i l’estructura i dinàmica de les seves comunitats biològiques. 
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La correcta gestió de la llacuna, no només com a espai natural, sinó també com a patrimoni i recurs 
econòmic de la Regió de Múrcia, requereix un coneixement ampli del funcionament del seu sistema 
mediambiental, a més de prendre mesures coherents amb els seus objectius de conservació i gaudi.

2.1. Obrint canals
Les condicions hidrogràfiques de les llacunes costaneres, com en el cas del Mar Menor, canvien al llarg 
de la seva història geològica en funció de les fluctuacions del nivell del mar, el desenvolupament de la 
barra de sorra que separa la llacuna del mar obert, els canals de comunicació entre els dos sistemes i 
l’aparició de tempestes que poden trencar temporalment la barra de sorra. Les poblacions biològiques de 
les llacunes variaran segons el grau d’aïllament i les condicions ambientals associades. A la llacuna del 
Mar Menor, la salinitat va augmentar després de la darrera regressió del nivell del mar durant el Quaternari 
i l’aïllament progressiu que va succeir durant el segle XVIII, arribant a un màxim a finals d’aquell segle amb 
valors de 70 g de sal per litre. Després d’aquest període, es van produir diversos episodis esporàdics en 
què les tempestes van trencar la barra de sorra, produint canvis en la salinitat i permetent la colonització 
de diverses espècies, principalment peixos com l’orada (Sparus aurata), el llobarro (Dicentrarchus labrax) 
i els mugílids (Mugilidae spp.) (Butigieg, 1927; Navarro, 1927; Dezileau et al., 2016). L’últim d’aquests 
esdeveniments, que va ocórrer el 1869, va provocar una disminució significativa de la salinitat, de 60-70 
a 50-53 PSU, probablement reforçada per l’obertura de goles artificials que augmentaven la comunicació 
de la llacuna amb el Mediterrani (la construcció de Marchamalo es va iniciar el 1769 i la de El Charco, 
el 1878) per a la instal·lació de dispositius pesquers (localment anomenats “encañizadas”) per capturar 
peixos durant les seves migracions reproductives. Això va suposar un fort canvi en la biologia de la 
llacuna amb la introducció de diferents espècies de fanerògames (Cymodocea nodosa i Zostera noltii) 
que es van expandir per la conca. A més, a la llacuna es van establir unes 30 noves espècies de mol·luscs 
i peixos (Pérez-Ruzafa et al., 1987).

Una de les transformacions més dràstiques de la història recent de la llacuna del Mar Menor va tenir lloc 
després de l’ampliació, a principis dels anys 70, de la gola El Estacio (anteriorment una “encañizada” 
artificial) per construir un canal navegable de fins a 30 m ample i 5 m de profunditat. L’augment de les taxes 
de renovació de l’aigua va provocar una disminució significativa de la salinitat des de 44.8-52.9 a 43-45 i 
va reduir les temperatures extremes (Pérez-Ruzafa et al., 1987; 1991), que van permetre la colonització i 
l’establiment de noves espècies marines (Pérez-Ruzafa & Marcos, 1992; 1993). El nombre de mol·luscs i 
espècies de peixos es va duplicar en només 15 anys (Pérez-Ruzafa et al., 1987; Pérez-Ruzafa, A., 1989) en 
detriment de les espècies pròpies de les llacunes , moltes de les quals d’interès pesquer (com els mugílids).

Com a part del mateix procés, altres espècies al·lòctones, com les meduses Cotylorhiza tuberculata i 
Rhizostoma pulmo, van entrar a la llacuna des de la Mediterrània a mitjans dels anys 80 (Pérez-Ruzafa, A., 
1989) i, després d’un període de creixement demogràfic, van proliferar massivament com a conseqüència 
dels canvis en l’estat tròfic de la llacuna, causant greus problemes a l’activitat turística (Pérez-Ruzafa et 
al., 2002).

Però alguns dels canvis més importants que afecten la fisiografia i el funcionament de l’ecosistema del 
Mar Menor es van produir a nivell d’herbassars i comunitats bentòniques. Les poblacions de Ceramium 
ciliatum var. robustum i Cladophora sp. (García-Carrascosa, 1982) en la comunitat fotòfila es van substituir 
majoritàriament per facies d’Acetabularia acetabulum, Jania rubens, Padina pavonica i, segons la zona, 
per Palisada tenerrima (Pérez-Ruzafa, I.M., 1989). C. nodosa, Zostera marina, i Z. noltii dominaven els 
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fons tous del Mar Menor abans de 1970 (Lozano, 1954; Simonneau, 1973). Alguns registres (Simonneau, 
1973) indiquen la presència de Posidonia oceanica a les zones poc profundes sorrenques de la conca 
meridional. Tot i que, degut al límit de salinitat de la tolerància d’aquesta planta, és poc probable que 
aquesta espècie pugui constituir prats estables o extensos, alguns espècimens dispersos van seguir 
arrelats fins a 1980 a prop de les goles de Marchamalo i El Estacio (Pérez-Ruzafa et al., 1987; Pérez-
Ruzafa, A., 1989). Actualment, la vegetació bentònica de la llacuna del Mar Menor consisteix principalment 
en un herbassar monospecífic de Caulerpa prolifera o uns herbassars mixtos de Caulerpa-Cymodocea, 
dominats per C. prolifera, sobre fangs i alguns substrats rocosos, que abasten més del 80% del fons de la 
llacuna, la qual cosa afavoreix alts continguts de matèria orgànica en el sediment i baixes concentracions 
d’oxigen. Ara, els herbassars de C. nodosa estan dispersos i restringits a fons poc profunds de sorra, i 
també s’observen algunes parcel·les més o menys denses de Ruppia cirrhosa a les zones més superficials 
protegides de l’hidrodinamisme (Pérez-Ruzafa et al., 1989).

L’expansió de C. prolifera, que comença a la zona nord de la llacuna, ha estat progressiva des de 
l’ampliació del canal El Estacio. Des de 1982 fins a 1987, la biomassa mitjana en zones de més de 2 m 
de profunditat va augmentar de 63.62 a 103.06 g PS ∙ m-2 i va mantenir aquest valor fins fa pocs anys. 
Per contra, la biomassa mitjana de C. nodosa va mostrar un gran descens de 49.61 a 2.69 g PS ∙ m-2 en 
el mateix període (Pérez-Ruzafa et al., 1989; 2012).

La colonització inicial de C. prolifera probablement es va deure a l’augment de les temperatures mínimes, 
ja que aquesta alga no tolera bé temperatures inferiors a 10° C (Meinesz, 1979), que sovint es van assolir 
abans que s’ampliés El Estacio. D’altra banda, creix gairebé de manera contínua durant tot l’any i té una 
alta capacitat de generació vegetativa de noves tiges de qualsevol fragment madurat per hidrodinamisme, 
que li dona un alt índex de colonització. A partir d’aquest moment, la variació progressiva de les condicions 
ambientals de la llacuna i l’augment de l’estrès dels sediments i nutrients a l’aigua en una fase posterior 
van afavorir les algues i van desfavorir la fanerògama C. nodosa. Els fons colonitzats per C. prolifera 
van augmentar ràpidament en fraccions d’argiles, llims i en contingut de matèria orgànica, la qual cosa 
porta cap a l’anòxia al sediment. Encara que l’anòxia per se no explica la regressió de C. nodosa, ja que 
aquesta espècie està adaptada per a viure en ambients anòxics (Terrats et al., 1999), l’anòxia pot haver 
contribuït a accelerar la regressió de la planta en zones amb llum limitada. De fet, la inestabilitat dels 
sediments és més avantatjosa per a les macroalgues que per a les fanerògames, i s’ha demostrat que 
la combinació de llum limitada i anòxia de sediments té efectes negatius sobre diverses espècies de 
fanerògames marines (Hemminga & Duarte, 2000). C. nodosa disminueix bruscament quan el contingut 
de llim i argila del sediment supera el 15% (Terrats et al., 1998) i, a la llacuna del Mar Menor, C. nodosa 
és molt escassa i mostra una biomassa molt baixa quan el contingut de la matèria orgànica és superior al 
9% i la fracció d’argila-llim és superior al 44% (Pérez-Ruzafa et al., 2012). Per tant, encara que no estigui 
clar si C. prolifera i C. nodosa són espècies en competència, hi ha moltes proves que les transformacions 
de sediments produïdes per C. prolifera afecten la fanerògama en gran mesura.

2.1.1. Impacte de l’ampliació de canals sobre l’activitat pesquera

El grau de comunicació entre llacunes i mar no només determina la diversitat d’espècies i la colonització 
d’espècies marines, sinó també l’activitat pesquera i la productivitat biològica (Pérez-Ruzafa et al., 
1991; 2007b; Lae, 1994; Pombo et al., 2002). Però no és clar l’efecte que té el dragatge de les llacunes 
costaneres en la producció de la pesca i pot variar considerablement segons la llacuna (Pérez-Ruzafa et 
al., 2012).



75 

L’augment de la biodiversitat a la llacuna del Mar Menor, fruit dels processos de colonització que es van 
produir a finals del segle XIX després de l’obertura de la gola artificial El Charco i més tard després de 
l’ampliació del canal El Estacio als anys setanta, s’ha relacionat amb una disminució de les captures de 
les principals espècies comercials, principalment mugílids i orades. 

La disminució de les captures totals a la llacuna va ser més pronunciada en el cas de les modificacions 
en El Charco a causa del rendiment extremadament alt i gairebé monoespecífic o mono-taxonòmic basat 
en les espècies de mugílids en aquell moment. La caiguda dels rendiments de pesca produïts per les 
obres en El Charco va ser objecte d’estudi de dos informes científics (Butigieg, 1927; Navarro, 1927) que 
hi buscaven una explicació. Aquests estudis van atribuir la disminució de les captures a la baixada de la 
salinitat, la colonització de noves espècies (com ara S. aurata), i l’expansió d’herbassars de C. nodosa. 
No obstant això, altres factors podrien ser responsables, com la caiguda de la productivitat biològica, 
tant bentònica com planctònica, associada amb una menor intensitat del gradient de salinitat.

En el cas de les obres de El Estacio, la caiguda de la captura va afectar tant S. aurata com les espècies de 
la família Mugilidae, fet que també es relaciona amb l’augment de la diversitat de peixos i amb una nova 
disminució de la salinitat, però principalment amb la colonització i la ràpida expansió de l’alga Caulerpa 
prolifera, cosa que va produir un grau elevat d’acumulació de matèria orgànica i anòxia en els sediments 
(Pérez-Ruzafa & Marcos, 1987; Pérez-Ruzafa et al., 2005b).

En ambdós casos, es va produir un augment significatiu del nombre d’espècies pescades i de la 
contribució d’espècies mediterrànies a la captura total de la flota, especialment després de l’ampliació 
de El Estacio. En aquest marc, les activitats humanes (per exemple, la modificació de les goles) 
afecten, com hem vist, la pesca en termes d’abundància i composició d’espècies. No obstant això, les 
pesqueries de la llacuna del Mar Menor semblen compensar-se amb una adaptabilitat homeostàtica 
del sistema. Com a resultat, es manté un equilibri dinàmic en el qual la captura total resta al voltant 
del rendiment màxim sostenible (RMS) com una combinació de l’esforç de pesca tant dins com fora 
de la llacuna, l’alternança en l’abundància d’espècies i la incorporació de noves espècies en la pesca. 
Tot el sistema es manté per la productivitat associada als intensos gradients fisicoquímics existents a 
les llacunes costaneres, i està regulat per les restriccions imposades per les goles tant en flux d’aigua 
com en espècies (Marcos et al., 2015). Altres factors que també hi intervenen inclouen oscil·lacions de 
temperatura i tendències vinculades al canvi climàtic que actuen tant a curt com a llarg termini (Marcos 
et al., 2015).

2.1.2. Gestió de les goles com a eina de restauració o gestió

El manteniment de l’intercanvi entre les llacunes costaneres i el mar a través de les goles és generalment 
considerat essencial per al funcionament biològic d’una llacuna (Quignard, 1984) i per evitar crisis 
distròfiques (Rossi, 1984). A més, atès que la pesca a les llacunes costaneres es basa principalment en 
migrants marins, obrir o tancar una o més goles i completar operacions de dragatge de manteniment 
en els canals són pràctiques habituals de gestió a les llacunes costaneres de tot el món (Pérez-Ruzafa 
& Marcos, 2012). Tanmateix, els efectes del dragatge o la construcció de nous canals de comunicació 
poden variar considerablement d’una llacuna a una altra, i s’han d’analitzar acuradament els mètodes de 
gestió de les goles (Pérez-Ruzafa & Marcos, 2012). Mentre que en algunes llacunes augmentar l’intercanvi 
amb el mar pot millorar la pesca (Castro, 1984), en d’altres pot provocar una caiguda dels rendiments 
pesquers (Peja et al., 1996; Marcos et al., 2016). Com s’ha comentat anteriorment, els rendiments 
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de pesca en les llacunes costaneres es relacionen principalment amb la intensitat dels gradients 
fisicoquímics, augmentant amb les diferències hidrogràfiques amb el mar i la complexitat del perímetre, i 
també augmentant quan la profunditat mitjana de la llacuna és baixa (Jojeux & Ward , 1998; Pérez-Ruzafa 
et al., 2007b; Pérez-Ruzafa & Marcos, 2012). Per tant, depenent de les condicions geomorfològiques i 
hidrodinàmiques inicials, en alguns casos, el dragatge dels canals pot evitar un aïllament excessiu de la 
llacuna que facilita un gradient actiu i, en altres casos, pot augmentar excessivament la comunicació amb 
el mar, homogeneïtzant el sistema i reduint la intensitat dels gradients, de manera que es dona lloc a un 
augment o disminució dels rendiments de pesca, respectivament.

Aquestes pràctiques, vinculades o no a l’activitat pesquera, també poden generar canvis significatius 
en les condicions ambientals, la introducció de noves espècies i la distribució de macròfits bentònics, 
que tenen grans conseqüències en les comunitats biològiques de les llacunes (Pérez-Ruzafa et al., 1991; 
Dye, 2005; Gamito et al., 2005). El grau d’influència marina i la geomorfologia de les goles, que regulen 
les taxes de colonització dels organismes marins i introdueixen restriccions al flux d’organismes (inclosos 
els gens), són elements clau per a determinar la riquesa de les espècies i la heterogeneïtat espacial i 
l’estructura interna de les comunitats de les llacunes (Pérez-Ruzafa & Marcos, 1992; Pérez-Ruzafa et al., 
2007b). La variabilitat espaciotemporal resultant i la complexitat dels ecosistemes són una de les bases 
de la capacitat homeostàtica d’aquests ambients (Pérez-Ruzafa et al., 2005a; Pérez-Ruzafa, 2015). Per 
tant, aquests efectes complexos de modificar la geomorfologia de les goles sobre la biodiversitat general 
i l’estructura de les comunitats de les llacunes s’han de tenir en compte en qualsevol pla de restauració 
o pla de gestió integrada d’aquests ecosistemes.

2.2. Impacte de les obres costaneres i la creació de platges  
Alguns dels canvis més importants en les llacunes costaneres s’han produït a causa de les obres 
costaneres, generalment per al desenvolupament d’infraestructures turístiques i urbanes (abastament de 
terres, desenvolupament urbà i serveis associats, construcció de ports esportius, dics, etc.). En el cas 
de la llacuna del Mar Menor, s’han realitzat diferents accions destinades a guanyar terres al mar, com les 
que es van produir en la dècada de 1970 que van fer desaparèixer “El Vivero”, una àrea soma al sud de 
La Manga (la barrera de sorra que separa la llacuna de la Mediterrània), coneguda pels pescadors com 
a lloc de reclutament i viver de nombroses espècies de peixos. Posteriorment, el 1986, el Ministeri de 
Foment va iniciar un pla per crear platges artificials a la llacuna. Les accions consistien en el dragatge de 
sediments sorrencs a les zones somes del nord de La Manga i el seu bombeig a les zones poc profundes 
de la costa oest de la llacuna. L’estabilitat de les platges es va veure reforçada per la instal·lació de dics 
rocosos perpendiculars a la costa.

Com a conseqüència d’aquestes accions, les zones de dragatge i vessament van provocar canvis en les 
característiques de l’hàbitat. Ambdues zones eren originalment somes, amb profunditats inferiors a 1.5 
m, i sorrenques, sense coberta de vegetació o amb taques aïllades de C. nodosa. Un dens herbassar de 
Caulerpa prolifera es va començar a formar al límit profund de les 2 àrees, a profunditats superiors a 1.5 
m. Després de les operacions de dragatge i bombeig, es va produir un augment de la producció primària 
de microfitobentos (Figura 3a), que va provocar un augment de la matèria orgànica i les partícules fines 
en el sediment (Figura 3b). Al mateix temps, la reducció de la penetració de la llum a les zones somes a 
causa de la terbolesa va afavorir la ràpida expansió de C. prolifera, que es comporta com una espècie 
adaptada a l’ombra amb una baixa capacitat fotoprotectora (García-Sánchez et al., 2012) (Figura 3c). 
Aquest procés va ser més ràpid en àrees de dragatge, on el 50% dels forats es van colonitzar densament 
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amb C. prolifera o Chaetomorpha linum (Pérez-Ruzafa et al., 1991, 2006). Com a resultat, tant en l’àrea 
de dragatge com en el de bombeig, l’alteració del substrat va produir un canvi en la composició del fons 
de la llacuna. El fons de sorra dominat per sorra gruixuda i fina i baix contingut en llim, argila i matèria 
orgànica (sempre inferior al 0.5%) va ser substituït per un fons fangós amb prats densos de C. prolifera, 
dominat per sorra fina i amb alts percentatges de llim, argila i matèria orgànica que superaven el 8% en 
pocs mesos i augmenten anualment.

Figura 3. Seqüència d’esdeveniments després del dragatge i bombeig de sediments per a la creació 
de la platja a la llacuna del Mar Menor: (a) després de les operacions de dragatge i bombeig en 
fons sorrencs, la producció primària dels microfitobentos augmenta en comparació amb àrees 
control; (b) com a conseqüència, s’incrementa el contingut en carboni orgànic i partícules fines en el 
sediment tant a les zones de dragatge com de bombeig, que passen de ser típics fons sorrencs a ser 
semblants a fons d’herbassars de Caulerpa prolifera (CP— control en herbassars de Caulerpa; CS 
— control en fons sorrencs; P — àrea de bombeig; D — zona de dragatge); (c) com que l’eficiència 
fotosintètica, mesurada com a taxa de transport d’electrons (ETR), mostra inhibició en C. prolifera 
(triangle) a menor intensitat de la llum que C. nodosa (quadrat), a causa de la terbolesa durant les 
operacions, C. prolifera es va propagar en les àrees de treball on el seu creixement prèviament 
estava limitat per l’alta irradiància. Modificat de Pérez-Ruzafa et al., 1991 (a); Pérez-Ruzafa et al., 
2006 (b) i García-Sánchez et al., 2012 (c).
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Com a conseqüència dels canvis en la vegetació i les característiques del sediment, les comunitats de 
peixos també van canviar radicalment. Els canvis observats es poden interpretar en un marc de resposta 
general a les pertorbacions. L’estrès va augmentar l’abundància de peixos en un primer moment, 
després d’augmentar la productivitat i de substituir les especies estrategues de la K per oportunistes. 
La riquesa i la diversitat d’espècies es van incrementar amb pertorbacions moderades (en àrees de 
bombeig i zones que envolten la zona de dragatge) després del primer impacte, d’acord amb la hipòtesi 
de la pertorbació intermèdia (Connell, 1978), però van disminuir fortament en àrees molt afectades 
(dins dels forats). Finalment, la colonització per part d’herbassars de C. prolifera va provocar un canvi 
significatiu en la comunitat de peixos substituint la característica comunitat de fons sorrencs, dominada 
per Pomatoschistus marmoratus, Gobius niger i Callionymus spp., per una comunitat dominada per G. 
niger, empobrint de manera significativa l’abundància i la riquesa d’espècies (Pérez-Ruzafa et al., 2006). 
Tots els intents d’extreure el fang produït i de reomplir-ho amb sorra portats a terme durant els últims 20 
anys han produït els mateixos efectes, empitjorant la situació any rere any.

2.2.1. Introducció d’hàbitats artificials

Un dels aspectes de les obres costaneres és la introducció de nous substrats, generalment rocosos o 
de fusta, per a la construcció de pals, espigons, esculleres i dics. Alguns d’aquests elements, com els 
pals de senyalització i d’amarratge a Venècia o en els molls del Mar Menor, formen una part important 
del paisatge típic d’aquestes llacunes.

Aquestes construccions ofereixen un substrat dur, generalment escàs a la majoria de les llacunes 
costaneres, i es colonitza, en un procés similar al que s’observa en els esculls artificials, per part 
d’espècies d’algues, invertebrats i peixos que d’altra manera no podrien habitar aquests ambients. 
La comunitat d’escullera és similar a aquelles que viuen en fons rocosos naturals a la llacuna, tan 
en termes de composició d’espècies com d’estructura de la comunitat. Tanmateix, la complexitat 
estructural de les construccions artificials pot ser superior a la dels substrats rocosos naturals, 
afavorint l’abundància i la riquesa específica de les comunitats. Els estudis a la llacuna del Mar 
Menor mostren que la colonització es produeix pocs mesos després de la instal·lació dels substrats 
artificials. L’abundància tendeix a romandre constant al llarg del temps, tot i que l’arribada de noves 
espècies i el procés d’estructuració de les comunitats poden continuar al llarg dels anys. A més, els 
blocs, i especialment els embarcadors sobre pilars, generen ambients de baixa il·luminació adequats 
per al desenvolupament de comunitats complexes d’organismes bentònics, principalment filtradors 
(Foto 1).

La introducció moderada dels substrats durs es podria considerar, per ella mateixa, com una manera 
d’augmentar la diversitat ambiental a les llacunes costaneres. Els substrats durs artificials podrien 
tenir un impacte positiu en determinades condicions, ja que afegeixen riquesa d’espècies, diversitat 
biològica i heterogeneïtat espacial a les comunitats originals. No obstant això, s’ha de considerar 
que, segons el seu disseny i grandària, aquestes estructures, com les esculleres construïdes per a 
ports i la creació de platges, poden modificar el règim hidrodinàmic dels voltants i els fons sorrencs 
seran substituïts per fangosos com a conseqüència del processos de sedimentació i retenció de 
biomassa morta. Per tant, durant la planificació, s’ha de considerar la idoneïtat d’instal·lar esculleres 
o altres substrats rocosos artificials, el seu efecte en la hidrodinàmica i, en conseqüència, les taxes 
de sedimentació i les característiques dels fons en la seva àrea d’influència (Pérez-Ruzafa et al., 
2006).
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Foto 1. Els embarcadors tradicionals són una opció millor per banyar-se en llacunes costaneres que les platges artificials 
mantingudes amb escullera. Els pilars sota l’embarcador mantenen una comunitat ben estructurada d’organismes filtrants 
esciàfils típics de les coves. Les fotografies en primer pla mostren diferents aspectes de la comunitat dominada per esponges, 
cnidaris, poliquets, briozous i ascídies, que contribueixen a mantenir la qualitat de l’aigua i a augmentar la biodiversitat de les 
llacunes.
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2.3. Procés d’eutrofització
Fins a la dècada de 1970, el Mar Menor era marcadament oligotròfic; la seva principal característica 
distintiva era la transparència de les seves aigües en comparació amb la gran majoria de les llacunes 
costaneres. La producció primària era principalment bentònica, sent la fanerògama C. nodosa el 
macròfit principal, que va ser reemplaçat després de l’ampliació de la gola El Estacio per un llit mitx de 
Cymodocea-Caulerpa, amb una biomassa aproximada de 280 g PS ∙ m-2 (Pérez-Ruzafa, A., 1989; Pérez- 
Ruzafa et al., 1989; Terrats & Ros, 1991). En aquell moment, l’alta biomassa bentònica dels macròfits 
contrastava amb la baixa densitat de fitoplàncton (Ros & Miracle, 1984) i l’oligotròfia de la columna 
d’aigua (Gilabert, 2001). Segons dades de mitjans dels 80, es va calcular que el 63.18% de la producció 
primària total de la llacuna es devia a C. prolifera, 0.42% a C. nodosa, 0.24% a algues fotòfiles, 11.62% a 
microfitobentos i 24.53% a fitoplàncton (Terrats & Ros, 1991). Tanmateix, aquest estat tròfic s’ha perdut 
en l’última dècada, amb la història recent d’entrades de nutrients a la llacuna, estretament relacionades 
amb el desenvolupament urbà i agrícola, ja sigui a la costa o a la conca de drenatge.

L’eutrofització no és un estat tròfic, sinó més aviat un procés derivat de l’augment de l’aportació de 
matèria orgànica a l’ecosistema (Likens, 1972; Nixon, 1995; Gamito et al., 2005). Generalment s’associa 
amb l’augment de l’entrada de nutrients inorgànics que afavoreixen la producció primària en l’ecosistema 
(European Environment Agency, 2001), que comporta un reemplaçament progressiu de les fanerògames 
marins i de les algues de creixement lent per algues de ràpid creixement i, finalment, per fitoplàncton, 
que acaba dominant el sistema (Gamito et al., 2005). Aquest procés s’ha descrit en moltes llacunes 
costaneres (Reyes & Merino, 1991; Boynton et al., 1996; Taylor et al., 1999) i s’ha modelat (Giusti et al., 
2010). Quan l’eutrofització és crònica, els seus efectes inclouen estats d’anòxia, proliferacions tòxiques 
de fitoplàncton, mort massiva d’organismes bentònics i canvis dràstics en la distribució d’espècies. Un 
cop desencadenat el procés, és difícil de desaccelerar. A causa de l’alliberament progressiu dels nutrients 
acumulats en el sediment durant el seu desenvolupament, l’empobriment en espècies i la simplificació 
de la xarxa tròfica, l’estat eutròfic pot prolongar-se durant molt de temps, fins i tot si cessa l’entrada de 
nutrients (Nienhuis, 1992).

En general, les llacunes costaneres i els estuaris es consideren especialment sensibles als efectes de 
les entrades de nutrients (European Environment Agency, 1999; Taylor et al., 1999; NRC, 2000). Els 
abocaments urbans se solen considerar com la font principal de fòsfor en els sistemes aquàtics i en 
moltes llacunes costaneres (Vaulot & Frisoni, 1986), mentre que l’agricultura és sovint considerada com 
la principal font de nitrogen.

L’alteració del cicle de nutrients es considera una de les principals causes de les proliferacions d’algues, 
sovint estimulades per la disponibilitat de nitrogen (Valiela et al., 1997; Taylor et al., 1999), i generalment 
provoquen crisis distròfiques en algunes llacunes (Amanieu et al., 1975; Boutiere et al., 1982; Reyes & 
Merino, 1991; Ferrari et al., 1993; Sfriso et al., 1995; Viaroli et al., 1996; Guyoneaud et al., 1998; Bachelet et 
al., 2000; Sakka Hlaili et al., 2007; Specchiulli et al., 2009; Giusti et al., 2010). Les fluctuacions dràstiques 
en la producció primària, ja sigui estacional o diària, produeixen un fort desequilibri en el balanç d’oxigen. 
El sistema passa d’estar saturat durant les fases efímeres d’alta producció autòtrofa i acumulació de 
matèria orgànica, als períodes d’anòxia, quan passa a fases heteròtrofes amb un elevat consum d’oxigen 
(D’Avanzo et al., 1996; Viaroli et al., 2001; Viaroli & Christian, 2003).

Les dades recollides a la llacuna del Mar Menor durant els últims 20 anys evidencien l’existència del 
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procés clàssic d’eutrofització, però amb algunes desviacions. El turisme i el desenvolupament urbà 
intensos van començar a principis dels 70. Durant aquest període, la producció primària, tant bentònica 
(Terrats & Ros, 1991) com a la columna d’aigua, estava limitada per les baixes entrades de nitrogen, que 
arribaven principalment a través d’escorrentia, en especial durant la temporada de pluges a l’hivern, 
mentre que el fòsfor penetrava directament des de les fugues d’aigua urbana, principalment a l’estiu 
i, en la majoria dels casos, sense tractament (Gilabert, 2001). A mitjan anys 80, les concentracions 
de nitrats eren baixes i sempre per sota d’1 μmol NO3

-·L-1, en contrast amb els valors més alts de 
fosfat. Posteriorment, a finals dels anys 80, es van construir xarxes de clavegueram d’aigües residuals 
i plantes de tractament per a les principals zones urbanes, reduint les entrades de fòsfor excepte en 
alguns desbordaments del sistema de recollida d’aigua. Quan les plantes de tractament d’aigües ja 
van ser operatives, l’activitat agrícola va començar a canviar de secà amb poc ús de fertilitzants cap 
a ser regada amb una sobrefertilització amb compostos nitrogenats. A finals dels anys 90, el nitrat va 
arribar a concentracions de fins a 8 μmol NO3

-·L-1, especialment durant la primavera i l’estiu, estimulant 
el creixement de grans algues fitoplanctòniques (Pérez-Ruzafa et al., 2002). Per tant, el fòsfor es va 
convertir en el factor limitant de la productivitat biològica a la llacuna, on la concentració de nitrogen va 
ser alta la major part del temps.

Com a conseqüència dels canvis en el règim d’entrada de nutrients, la columna d’aigua de la llacuna 
va canviar d’oligotròfica a eutròfica, proporcionant les condicions per al creixement de cèl·lules 
fitoplanctòniques més grans, de manera que les comunitats dominades per petits flagel·lats (Rhodomonas 
i Cryptomonas) a l’hivern, i diatomees i dinoflagel·lats de primavera a tardor, van ser substituïdes per 
grans diatomees com ara Coscinodiscus spp. i Asterionella spp. presents durant tot l’any.

No obstant això, contràriament a les expectatives d’un sistema amb elevades càrregues de nutrients, 
durant 20 anys a partir de principis dels 90, quan es van iniciar les pràctiques de reg, fins a principis 
de la dècada de 2010, la llacuna del Mar Menor encara conservava una biomassa de fitoplàncton 
baixa i no hi va haver un augment significatiu de la concentració de clorofil·la (Pérez-Ruzafa et al., 
2002) (Fig. 4).

Des de 1995 també hi ha hagut una forta proliferació de les meduses Rhyzostoma pulmo i Cotylorhiza 
tuberculata, que van colonitzar la llacuna del Mar Menor després de l’ampliació de El Estacio. Aurelia 
aurita, l’única medusa nativa del Mar Menor, es va convertir en la menys abundant, tenint la major 
densitat a la primavera (abril i maig). R. pulmo comença a proliferar al maig, mentre que C. tuberculata 
té una gran abundància al juliol i l’agost, arribant a més de 12 individus per cada 100 m3 (Fig. 5). A 
mitjans d’estiu de 1997, es calculava que la població de meduses de la llacuna era d’uns 40 milions 
d’individus (Pérez-Ruzafa et al., 2002).

Malgrat el procés d’eutrofització, la comparació de la dinàmica estacional entre 1988, quan la concentració 
de nitrats era baixa, i el 1997, després que les aportacions de nutrients augmentessin considerablement, 
no mostrava canvis significatius en el pendent dels espectres de biomassa de la xarxa tròfica pelàgica. 
Això es devia al control top-down combinat directe i indirecte exercit per aquestes meduses al·lòctones 
(R. pulmo i C. tuberculata) alimentant-se de grans diatomees, tintínnids, larves veliger i copèpodes 
(Pérez-Ruzafa et al., 2002) (Fig. 6a). La concentració de clorofil·la a va mostrar una relació negativa amb la 
concentració de nutrients i una relació positiva amb l’abundància d’ictioplàncton, la qual cosa suggereix 
que el fitoplàncton controla la concentració de nutrients, mentre que els herbívors estan controlats per 
larves de peixos (Fig. 5a, c), fet que reforça el control top-down de la xarxa tròfica (Pérez-Ruzafa et 
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al., 2005a). A més, la variació de les relacions entre l’abundància de larves de peix i la concentració de 
clorofil·la a va mostrar una dinàmica estacional molt definida amb un cicle límit (Fig. 6b). La combinació 
d’efectes directes i indirectes sobre diferents trams de l’espectre de biomassa (per exemple, l’efecte de 
meduses sobre tintínnids i copèpodes, que permeten el creixement de fitoplàncton petit) i mecanismes 
de control tant ascendent com descendent (bottom-up y top-down) (Lehman, 1991; Cottingham, 1999) 
es tradueix en una estructura de grandàries diferent de la que seria esperable en condicions eutròfiques.

Figura 4. Model conceptual del procés d’eutrofització i cronologia dels principals canvis observats en el cas de la llacuna costanera 
del Mar Menor. El gràfic inferior mostra la dinàmica temporal de la concentració de clorofil·la a en la columna d’aigua durant tot el 
procés. Adaptada de Gamito et al. (2005).

Les oscil·lacions i les variacions espacials en l’amplitud del cicle límit (Fig. 6c) es poden explicar 
biològicament com a resultat dels desbordaments de la densitat d’individus produïts per la resposta 
retardada dels herbívors a la disponibilitat d’aliments o com a conseqüència de diferències en l’estructura 
de la comunitat i els cicles de vida de les espècies (Scheffer, 1998), que produeixen mecanismes de 
control homeorrètics (segons Odum, 2000) i retards en la resposta als diferents nivells de la xarxa tròfica. 
L’estabilitat temporal dels mecanismes de regulació a la llacuna del Mar Menor, i probablement en altres 
sistemes, es pot deure a desajustaments estacionals en la reproducció i el cicle de vida de les diferents 
espècies estuarianes (Pérez-Ruzafa et al., 2004; 2005a), la immigració d’espècies marines i, en general, 
l’heterogeneïtat espacial i temporal de les comunitats biològiques determinades per les restriccions a 
la colonització d’espècies des del mar obert a través de les entrades. Les connexions plàncton-bentos 
també poden tenir un paper important. De fet, en diferents badies costaneres s’ha descrit la importància 
del control top-down sobre el fitoplàncton exercit per bivalves filtrants i altres organismes bentònics 
(Heck & Valentine, 2007; Newell et al., 2007; Lonsdale et al., 2009).
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Figura 5. Dinàmica estacional en (a) nutrients (NO3
- i PO4

-3) i concentració de clorofil·la a ; (b) abundància 
de meduses (incloent èfires i fases adultes de Rhizostoma pulmo i Cotylorhiza tuberculata, i adults 
d’Aurelia aurita); i (c) densitat d’ictioplàncton. Adaptada de Pérez-Ruzafa et al. (2011a).

Aquesta situació ha canviat dramàticament des de l’any 2015. L’entrada sostinguda de nitrats, les 
temperatures creixents i les anomalies en el cicle tèrmic hivernal, que van reduir les poblacions de 
meduses a mínims durant dos anys, van provocar un deteriorament de la qualitat de l’aigua a la llacuna. 
La profunditat de visibilitat del disc de Secchi es va reduir d’uns 6 m a menys de 0.5 m, de manera que 
la profunditat de compensació va ser superior a la profunditat mitjana de la llacuna, amb la consegüent 
mortalitat dels herbassars ubicats a més de 2 m de profunditat. Des de llavors, la columna d’aigua ha 
estat dominada per denses poblacions de Synechococcus sp. En les comunitats bentòniques infralitorals 
sobre substrats durs, la comunitat fotòfila sobre roques amb Fucales (IRFu) va ser reemplaçada per una 
comunitat fotòfila dominada per Alsidium corallinum (IRAl) i Ulvales (Fig. 1).

Actualment, la llacuna es troba en una situació crítica, amb fluctuacions forçades per una climatologia 
cada vegada més imprevisible i amb fortes pluges de tardor i hivern que han afectat de manera dràstica 
la seva salinitat durant mesos. Per tot això, és difícil anticipar-se a la seva evolució. Tanmateix, la 
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llacuna encara responia a mesures de gestió destinades a reduir les entrades de nutrients, recuperant 
la transparència de l’aigua (arribant a una visibilitat del disc Secchi de fins a 5 m) durant la primavera i 
el començament de l’estiu de 2017, però la va perdre de nou després de l’augment de temperatures a 
mitjans d’estiu.

Figura 6. (a) Control top-down exercit per meduses i ictioplàncton en els diferents compartiments de la xarxa tròfica del Mar Menor, mostrat 
en una representació de la classificació de l’espectre de biomassa pelàgica des de petits flagel·lats (2 μm de diàmetre) fins a meduses 
adultes (fins a 40 cm de diàmetre), segons Pérez-Ruzafa et al. (2002); (b) mitjana i (c) variabilitat espaciotemporal (els símbols representen 
diferents estacions de mostreig: E1 a E18) del cicle estacional regular de la relació entre la densitat de les larves dels peixos i la concentració 
de clorofil·la a a la llacuna del Mar Menor, adaptat de Pérez-Ruzafa et al. (2005).
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Comentaris finals
La llacuna del Mar Menor és un bon exemple de com el fet de no tenir en consideració el funcionament 
dels processos ecològics ha provocat situacions crítiques, amb la disminució de la producció pesquera 
i la pèrdua d’arts tradicionals, el deteriorament de les zones de bany, la pèrdua de qualitat de l’aigua i 
un greu procés d’eutrofització. El fracàs de les mesures de gestió prèvies, basades en contrarestar les 
conseqüències de certes accions amb més accions del mateix tipus, mostra que, per trobar les solucions 
adequades, necessitem un coneixement profund dels processos singulars que es produeixen a les 
llacunes costaneres. Moltes de les conseqüències d’aquestes accions suposen riscos potencials per als 
usos humans de la llacuna i l’economia local, i això s’ha de tenir en compte, a més de les característiques 
ambientals i biològiques en perill (Pérez-Ruzafa & Marcos, 2005). De fet, les activitats econòmiques de 
les llacunes costaneres depenen molt dels processos ecològics. Qualsevol mesura de gestió ha de tenir 
en compte els equilibris que mantenen la productivitat biològica inherent a les llacunes costaneres, així 
com les restriccions dels fluxos hidrodinàmics i biològics que permeten l’aparició de l’heterogeneïtat 
espaciotemporal i la complexitat ecològica, que són la clau per a la capacitat d’autoregulació d’aquests 
ecosistemes. Les mesures de restauració poden tenir en consideració introduir substrats i estructures 
dures, restablir sediments o mantenir canals de comunicació. Però, aquestes solucions només funcionen 
si mantenen els gradients naturals i l’heterogeneïtat espaciotemporal; emulen els processos naturals 
produïts per corrents, ones i dinàmiques naturals en intensitat i durada; i tenen en compte les adaptacions 
i les interaccions complexes entre espècies en les diferents comunitats afectades. D’una banda, la 
productivitat es pot incrementar intensificant els gradients i les entrades d’energia al sistema. Aquest 
és el paper de les entrades de substàncies orgàniques o de nutrients, que promouen la productivitat 
biològica; les descàrregues d’aigua dolça, que augmenten la diferència de salinitat amb el mar; les obres 
costaneres i el guany de terrenys al mar, que solen augmentar el perímetre de la llacuna; el dragatge i el 
bombeig de sediments que augmenten la transferència de nutrients a la columna d’aigua; o la pèrdua de 
profunditat o superfície de llacuna que intensifica els gradients fisicoquímics. Un excés de producció pot 
conduir a processos d’eutrofització i pèrdua de qualitat de l’aigua i simplificació de l’ecosistema. D’altra 
banda, la complexitat i l’heterogeneïtat del sistema, que contribueixen al manteniment de la diversitat 
beta i a la preservació de funcions homeostàtiques i d’autoregulació, es poden mantenir restringint els 
fluxos hidrodinàmics i energètics, principalment regulant els intercanvis als canals de comunicació amb 
el mar, però també mitjançant el manteniment d’herbassars de macròfits submergits o d’estructures 
artificials. L’equilibri entre un efecte i els altres és essencial si volem preservar un sistema productiu capaç 
de mantenir comunitats de pesca o d’aus aquàtiques sense evolucionar cap a estats massa accelerats 
i simples en què es perden mecanismes d’autoregulació. Això requereix una bona comprensió de les 
complexes relacions causa-efecte que es produeixen com a conseqüència de les diferents accions 
humanes (Fig. 7). La construcció de models conceptuals i numèrics basats en el coneixement científic 
i els resultats del seguiment científic de les accions anteriors són essencials per preveure problemes i 
ajudar en la presa de decisions.
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Figura 7. Diagrama de les relacions causa-efecte entre les principals activitats humanes (quadres grocs), les 
condicions mediambientals (quadres blaus), processos i descriptors  biològics (verd) i aspectes socioeconòmics 
(taronja). El signe més indica els efectes creixents, i el signe menys indica els efectes decreixents.
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1. Introducció
El Parc Natural de l’Albufera de València (PNAV d’ara endavant) són uns aiguamolls espanyols de 
gran valor ecològic situats a la costa mediterrània. Està reconegut a nivell nacional i internacional: 
va ser declarat Parc Natural el 1986 per la Generalitat Valenciana, ha estat inclòs en la Llista Ramsar 
d’Aiguamolls d’Importància Internacional des de 1990 i ha estat considerat com un hàbitat rellevant en 
la Directiva d’aus de la UE (79/409/CE) des de 1991, a més de posseir espècies i hàbitats tractats en la 
Directiva de l’hàbitat de la UE (92/43/CE). El parc conté una de les llacunes litorals més grans (2300 ha) 
de la Península Ibèrica, la llacuna de l’Albufera de València (llacuna de l’AV a partir d’ara). El parc també 
consta de 14 000 ha de camps per al cultiu d’arròs i un sistema de drenatge associat al voltant de la 
llacuna de l’AV. En el passat, la llacuna de l’AV va albergar comunitats riques de vegetació submergida, 
tant de plantes vasculars com de caròfits (Pardo, 1942; Rodrigo et al., 2009; Rodrigo et al., 2010). 
Per desgràcia, aquesta llacuna és actualment un sistema hipertròfic tèrbol dominat per fitoplàncton 
(Rodrigo et al., 2013a) com a resultat de l’eutrofització. Aquest procés es va iniciar a la dècada dels 60 
amb l’abocament d’aigües residuals no tractades de fonts industrials, agrícoles i urbanes, i va continuar 
durant molts anys després (Dafauce, 1975). Com a conseqüència, la vegetació submergida a la llacuna 
es va perdre fa molts anys. En els últims anys, s’han realitzat diverses accions al PNAV per reduir la 
càrrega externa de nutrients (per exemple, mitjançant la millora de les infraestructures de sanejament i 
el tractament d’aigües residuals). Malgrat tot, aquestes mesures no han estat suficients per aconseguir 
un bon potencial ecològic.

Per tal de complir els requisits de la Directiva Marc de l’Aigua de la Unió Europea per al PNAV, 
el 2007, la Confederació Hidrogràfica del Xúquer va iniciar un esforç per (i) restaurar els hàbitats 
aquàtics anteriors amb la finalitat d’augmentar la biodiversitat d’espècies i d’hàbitats i (ii) millorar 
la qualitat de les entrades d’aigua a la llacuna de l’AV, per ajudar a la seva restauració. Una de les 
accions que es va portar a terme va ser la transformació d’una àrea de 40 ha d’arrossars al voltant 
de l’AV, anomenada Tancat de la Pipa, en una zona naturalitzada dissenyada com a sistema de 
remediació d’eutrofització, amb 3 tipus d’ecosistemes aquàtics: (i) diverses unitats d’aiguamolls 
artificials amb flux superficial d’aigua, (ii) 2 llacunes petites al final del sistema, i (iii) una cubeta 
alimentada per aportacions d’aigües subterrànies que intentaven imitar les fonts típiques abans 
habituals al PNAV. El 2009 es va començar amb el seguiment del nou sistema del Tancat de la Pipa 
i es va protegir la zona, després de ser designada pel Govern Valenciá com a Zona de Reserva pels 
serveis pels serveis ecosistèmics que ofereix aquesta àrea. El Tancat de la Pipa, situat a la riba 
nord de la llacuna de l’AV, va formar part d’aquesta llacuna en el segle XVIII, però posteriorment 
es va convertir en arrossars (Sanchis-Ibor, 2001). D’aquesta manera, l’àrea del Tancat de la Pipa 
representa un cas de reassignació-restauració ecològica que contribueix a la conservació dels 
hàbitats naturals prioritaris en el context de l’estratègia europea de conservació de la biodiversitat. 
El Tancat de la Pipa també ofereix una oportunitat única per investigar els factors ecològics clau i 
els processos interactius, sincronitzats i sinèrgics la major part del temps, que són rellevants per a 
l’èxit de la restauració i la conservació d’espècies i hàbitats (Rodrigo et al., 2013a, b; Calero et al., 
2015; Rodrigo et al., 2015).

En els últims anys, els aiguamolls artificials s’han utilitzat en ambients naturals per tractar les aigües 
eutrofitzades (Tang et al., 2009), ja que augmenten la biodiversitat, costen relativament poc i tracten 
l’aigua amb eficàcia (Vymazal, 2011). Les llacunes somes també són àmpliament utilitzades en 
l’enginyeria ecològica i sovint es consideren aiguamolls artificials perquè milloren la qualitat de l’aigua 



99 

i augmenten el funcionament ecològic (Vymazal, 2011). Aquestes llacunes s’utilitzen molt per controlar 
la contaminació difusa de l’escorrentia agrícola (Mitsch et al., 2012) i per servir d’amortidors ecològics; 
les llacunes també s’utilitzen en el tractament d’aigües pluvials (Jenkins et al., 2012) o com a unitats 
de millora de la depuració en aiguamolls artificials (Vera et al., 2011). L’eficiència del tractament en 
aiguamolls artificials i llacunes somes sempre es mesura en termes d’eliminació de nutrients i, en els 
tractaments urbans d’aigües residuals, també en termes d’eliminació de paràsits i bacteris patògens. No 
obstant, pocs estudis s’han centrat en la comunitat del plàncton que habita aquests aiguamolls com a 
indicadors de la millora de la qualitat de l’aigua, i encara menys estudis han tractat el paper del plàncton 
en la reversió de l’eutrofització. A més, en particular s’ha ignorat el zooplàncton en gran mesura, tot i que 
pot tenir un paper clau en la reducció de l’eutrofització (Calero et al., 2015). En aquest capítol (seccions 
3 i 4) es presenten les anàlisis de la funció del plàncton als aiguamolls artificials amb flux superficial 
d’aigua i les 2 petites llacunes en la reversió d’eutrofització en els primers 3.5 anys de funcionament del 
nou Tancat de la Pipa.

El manteniment o la recuperació de les praderies de macròfits submergits és un objectiu important 
(Crisman et al., 2005) en la restauració i gestió de les llacunes, a causa del seu efecte beneficiós 
sobre la qualitat de l’aigua. Els macròfits submergits realcen la complexitat estructural de la columna 
d’aigua (Jeppesen et al., 1997) i tendeixen a estimular la diversitat d’espècies (Declerck et al., 2007). 
Els macròfits amortitzen les conseqüències nocives de l’eutrofització antropogènica mitjançant la 
reducció de la biomassa de fitoplàncton amb mecanismes directes o indirectes (Scheffer, 1998). 
No obstant això, evitar la pèrdua de la vegetació submergida a les llacunes eutròfiques i tornar a 
introduir la vegetació després de la seva pèrdua són problemes de difícil solució en la restauració 
dels sistemes aquàtics, ja que molts factors, tant biòtics com abiòtics, afecten aquests processos. 
Se sap que les concentracions de nutrients per sobre d’un cert llindar provoquen la desaparició de 
la vegetació (González-Sagrario et al., 2005). L’eutrofització estimula una abundant producció de 
microalgues (fitoplàncton i perífiton), que té com a resultat una menor disponibilitat de llum per a la 
vegetació submergida (Roberts et al., 2003). Pel que fa als animals, les espècies de peixos exòtics, 
com la carpa, afecten negativament els macròfits per accions directes o indirectes (Angeler et al., 
2002; van de Bund & van Donk, 2004). S’ha demostrat que els crancs de riu americans perjudiquen 
els macròfits per alimentació directa (Anastacio et al., 2005) o altres accions (Angeler et al., 2001). 
S’ha observat que la pressió de consum d’aus aquàtiques provoca reduccions de la biomassa i la 
cobertura de la vegetació submergida (Noordhuis et al., 2002; Matuszak et al., 2012). Els caròfits, 
un component de la vegetació submergida, són un dels grups més sensibles a l’enriquiment de 
nutrients (Blindow, 1992) i, en molts casos, són responsables de l’establiment i el manteniment 
dels estats d’aigües clares (Coops, 2002). A més, alguns autors han descrit que les aus aquàtiques 
prefereixen els caròfits i no les plantes superiors per alimentar-se (Cirujano et al., 2004). La 
combinació sinèrgica negativa de tots els factors anteriors pot ser un determinant de la continuïtat 
de la vegetació submergida a les llacunes sota restauració. Per tant, el nostre objectiu principal 
era descobrir els factors de control que influeixen en la dinàmica dels macròfits (angiospermes i 
caròfits) a les llacunes acabades de crear del Tancat de la Pipa (secció 4), principalment aquells 
que provoquen la desaparició total de la vegetació submergida i eviten la revegetació. Atès que 
el banc de llavors dels sediments és crucial per avaluar el seu potencial com a font de vegetació 
futura (Rodrigo et al., 2010; Hong et al., 2012) i per restablir espècies de macròfits locals i regionals 
(Kentula, 2000), també vam caracteritzar el banc de llavors del sediments a les llacunes. Finalment, 
en l’últim apartat, presentem les principals aportacions del nostre treball per a la gestió i restauració 
de llacunes mediterrànies.
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2. Els nous ecosistemes del Tancat de 
la Pipa: disseny i funcionament d’uns 
aiguamolls per a la remediació de 
l’eutrofització i l’augment de la biodiversitat
Les 40 ha dels antics camps d’arròs del Tancat de la Pipa (Fig. 1; 39° 21’ 51’’ N, 0° 20’ 47’’ O) es van 
transformar en (i) unes 9 ha d’aiguamolls artificials de flux superficial d’aigua (AAFSA a partir d’ara): FG, 
fp (compost per 3 cel·les col·locades en sèrie) i F4; (ii) 2 llacunes petites: la llacuna Educativa (profunditat 
mitjana de 0.35 m, 6 ha) i la Llacuna de Reserva (mateixa profunditat mitjana, 8 ha); i (iii) una cubeta (1 m 
de profunditat mitjana, 4.5 ha) alimentada per aigües subterrànies proporcionades per un pou profund 
artesià per imitar les fonts típiques de la zona, localment anomenades “ullals”, i per estimular la diversitat 
de macròfits submergits i altres grups. Tot el sistema es va inundar i va començar a funcionar l’abril de 
2009. Hi va haver un programa de seguiment des d’aquesta data fins a finals de 2012.

Les aigües eutrofitzades d’entrada de la llacuna de l’AV, amb valors mitjans de 0.35 mg P·L-1, 4.5 mg 
N·L-1, i 50 μg chl-a·L-1 per a 2009-2012, entraven contínuament per gravetat des d’un barranc i un canal 
al nord del sistema fins a un canal de distribució. L’aigua fluïa lentament per sobre del substrat (exposada 
a l’aire i la llum del sol) i per dins a través de les 3 unitats d’AAFSA. Les comportes verticals a l’entrada i 
sortida controlaven la profunditat de l’aigua (0.20 ± 0.05 m, mitjana anual) i el temps de residència a cada 
unitat. Les unitats de FG i fp s’havien sembrat amb vegetació emergent (com ara boga en les primeres 
2 cel·les i boga i joncs en la tercera) al gener i febrer de 2009. L’aigua deixava els AAFSA i fluïa a través 
d’un canal central de distribució que descarregava als aiguamolls compostos per les llacunes Educativa 
i de Reserva. A la font creada, la sortida també alimentava la llacuna Educativa. La circulació completa 
de l’aigua acabava quan l’aigua es tornava a bombar cap a la llacuna de l’AV després de travessar les 
llacunes Educativa i de Reserva. Les autoritats de l’aigua van estipular objectius de sòlids en suspensió 
totals i de concentracions de fòsfor total i de nitrogen total per sota de 10 mg·L-1, 0.1 mg P·L-1, i 3 mg 
N·L-1, respectivament, a les sortides del Tancat de la Pipa abans de l’abocament a la llacuna de l’AV.

És necessària una breu descripció de la dinàmica de la vegetació emergent en els AAFSA per a comprendre 
millor els canvis observats en les comunitats de plàncton i la dinàmica de la qualitat de l’aigua: al final de 
la primera temporada de creixement, la biomassa aèria de la boga va arribar als 800-1500 g massa seca 
m-2, amb una cobertura del 100% a les 2 primeres cel·les, mentre que a la tercera va ser de només el 20% 
(Martín et al., 2013). Al final de la segona temporada de creixement, hi havia una cobertura del 100% a la 
tercera cel·la. Els macròfits de les primeres cel·les es van collir a finals de 2009 (i la cel·la intermèdia de 
fp al setembre de 2010). Després de la collita, les plantes emergents no es van recuperar completament, 
a causa de la pressió de consum de les aus aquàtiques herbívores (principalment Porphyrio porphyrio). 
Algunes cel·les no es van arribar a collir, però la pressió de consum també les va afectar (Martín et al., 
2013).

Els esforços de restauració de vegades es basen en l’establiment de colònies fundadores de macròfits 
per donar lloc a praderies de vegetació submergida que contribueixen al manteniment de l’aigua en bon 
estat (Smart & Dick, 1999). Per aquest motiu, el 2008 els gestors van plantar a les dues llacunes diverses 
espècies de macròfits submergits típics de la zona (Myriophyllum spicatum, Ceratophyllum demersum, 
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Potamogeton pectinatus, P. nodosus, P. crispus, Zannichellia peltata i Ranunculus peltatus) per evitar 
les proliferacions de fitoplàncton que molt probablement es formarien per les altes concentracions de 
nutrients, i per accelerar simultàniament la recuperació de la vegetació. Però la coberta de vegetació 
va desaparèixer després del segon any. A més, cal destacar 2 esdeveniments singulars en la gestió 
hidràulica de les llacunes Educativa i de Reserva: primer, a l’estiu de 2011, es van tancar les comportes 
d’entrada a les llacunes perquè els AAFSA es van assecar per al manteniment, baixant significativament 
el nivell de l’aigua a les llacunes; segon, a l’estiu de 2012, es van dessecar les llacunes per reduir les 
poblacions de peixos i per intentar imitar el règim d’inundació temporal, ja que l’assecatge després de la 
inundació estimula la sortida de la dormància a les llavors dels sediments i augmenta la germinació de 
determinades espècies de vegetació submergida.

Figura 1: A: Ubicació del Tancat de la Pipa dins del Parc Natural de l’Albufera de València, 
i disseny del sistema de remediació. B: Vista aèria del Tancat de la Pipa amb tots els nous 
sistemes aquàtics (Foto: Confederació Hidrogràfica del Xúquer).
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Les fonts, denominades “ullals”, abans eren abundants al PNAV (Roselló-Verger, 1995), i la majoria 
alimentava la llacuna de l’AV amb aigua dolça; però, fa diverses dècades es van deteriorar a causa de la 
dessecació i la contaminació. La creació de la font del Tancat de la Pipa va permetre investigar la influència 
de les entrades subterrànies al sistema, disposar d’un lloc que proporciona vegetació submergida local 
per a la restauració, i avaluar el paper ecològic dels macròfits submergits en l’estat tròfic d’aquest nou 
ecosistema. El fluxe d’entrada era aproximadament de 4 L·-1, però un any més tard, va començar a 
disminuir i es va aturar al gener de 2012. Es va reconstruir el pou artesià al febrer i es va restablir l’entrada 
d’aigua subterrània. Els gestors inicialment van plantar algunes colònies fundadores de M. spicatum, 
però no es van desenvolupar. Només els caròfits van poder colonitzar i créixer com a conseqüència de 
la germinació dels propàguls del sediment, i es van utilitzar com a colònies fundadores quan les llacunes 
Educativa i de Reserva es trobaven sota revegetació. Malauradament, el flux es va aturar definitivament i 
aquest fet, juntament amb altres, va afectar negativament a tota la comunitat de la font (per a més detalls, 
vegeu Rodrigo et al., 2015).

Com que el sistema del Tancat de la Pipa està connectat al canal i el barranc que descarreguen a la 
llacuna de l’AV, es comparteix la fauna de peixos. Inclou espècies autòctones i moltes espècies exòtiques 
que es van alliberar intencionadament per activitats de la pesca abans de la declaració de Parc Natural 
(les espècies exòtiques com la carpa, Cyprinus carpio; el carpí daurat, Carassius auratus; el peix sol, 
Lepomis gibbosus; la gambúsia, Gambusia holbrooki). També abunda a la zona el cranc de riu americà 
introduït, Procambarus clarkii (Dies et al., 2003). Pel que fa a les aus aquàtiques herbívores, es troben 
fins a 8 espècies d’Anatidae, sent l’ànec Anas platyrhynchos l’espècie dominant. Entre les fotges, la fotja 
vulgar, Fulica atra, és la més abundant (Vera & Giménez, 2011).

3. Els aiguamolls artificials amb flux 
superficial d’aigua: la funció del plàncton 
en la reducció de l’eutrofització
La qualitat de l’aigua d’entrada a tot el sistema del Tancat de la Pipa va millorar molt gràcies a l’acció dels 
AAFSA: es va observar una reducció del 70% del fòsfor total i dels sòlids suspesos totals i una reducció 
de gairebé el 80% en el nitrogen total (vegeu Martín et al., 2013). Però, què va passar amb el plàncton?

3.1. Dinàmiques del fitoplàncton i del zooplàncton. Taxes 
d’eliminació i producció

La distribució de la biomassa de fitoplàncton va canviar després que l’aigua creuara els AAFSA (Fig. 2A; 
Calero et al., 2015). De mitjana, les criptofícies i bacil·lariofícies (diatomees) van dominar la comunitat de 
microalgues a l’entrada, mentre que les euglenofícies (Euglena spp., Phacus cf. parvulus i Trachelomonas 
volvocina) es van convertir en el major contribuent en les aigües de sortida. Actuant com a consumidors, 
representarien un input energètic a la comunitat de plàncton des de la xarxa tròfica microbiana i un enllaç 
entre ambdós fluxos de nutrients (Jones, 2000). La riquesa de les euglenofícies també va augmentar 
després que l’aigua creuara els AAFSA: van aparèixer 5-9 espècies més a les sortides. En general, el 
nombre d’espècies de fitoplàncton va créixer lleugerament després de creuar els AAFSA. Les clorofícies 
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foren el grup més divers, amb 75 espècies d’un total de 191. Tots aquests canvis en la composició 
taxonòmica de la comunitat de fitoplàncton van provocar variacions en l’índex autotròfia/mixotròfia. Les 
microalgues mixotròfiques potencials dominaven (índex per sota d’1) durant el 78-83% de les dates de 
mostreig a les sortides, un 20% més que a l’aigua de l’entrada del sistema. Només es van detectar 3 i 
6 espècies de cianobacteris potencialment tòxics a FG i fp, respectivament. Aquestes poblacions van 
aparèixer a baixes concentracions, per sota del límit de toxicitat de 2 mm3·L-1 establert per a la llacuna AV 
(Romo et al., 2013). Les comunitats de fitoplàncton van canviar després de passar pels AAFSA durant la 
majoria de les dates de mostreig, segons l’anàlisi de similitud basada en els coeficients de correlació de 
Pearson (Calero et al., 2015).

Figura 2: Distribució del percentatge de biomassa entre els diferents grups de fitoplàncton (A) i de zooplàncton (B) en les aigües 
d’entrada als AAFSA i en aigües de les sortides de 2 de les cel·les de FG (FG2 i FG3) durant un any, de setembre de 2011 a 
setembre 2012 (mitjanes i DS mostrades; n = 11); Chrys.: Chrysophyceae; Dino.: Dinophyceae; Xant.: Xantophyceae. Adaptat 
de Calero et al., 2015.

Els AAFSA van eliminar entre el 48% i el 88% del biovolum si es prenen els diferents grups microalgals 
per separat, excepte les euglenofícies. Com que aquest grup es va produir dins dels AAFSA amb una 
eficàcia del 77-87% durant la major part del temps, l’eliminació total de fitoplàncton va ser menor 
que per grups (50%). D’abril de 2009 a setembre de 2011, les dues primeres cel·les d’ambdues 
unitats van eliminar una massa acumulada total de 1466 kg de pes sec (PS) de fitoplàncton (Fig. 3A) 
a una ràtio de fins a 151 mm·m-2·d-1 durant el primer any de funcionament (Taula 1). Durant l’últim any, 
però, la unitat FG va produir 613 kg PS de fitoplàncton. En termes de clorofil·la a (d’ara endavant, 
chl-a), la reducció va ser similar a la assolida per la biomassa total de microalgues. Totes les cel·les 
representen una reducció de 137 kg de chl-a durant els 3.5 anys de funcionament, tot i que es van 
alternar períodes de reducció i producció (Fig. 3B), i la reducció es va realitzar a diferents ràtios (Taula 
1).
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Figura 3: Eliminació acumulada de biomassa de fitoplàncton (A) i clorofil·la a (B), i producció de biomassa acumulada de zooplànc-
ton (C) i, en particular, de cladòcers (D) per a les primeres 2 cel·les d’ambdós AAFSA (FG1-FG2 i fp1-fp2) i per a l’última cel·la de la 
unitat FG (FG3). Quan les sèries d’eliminació disminueixen, això implica que l’últim valor afegit és de signe contrari, llavors es pro-
dueix una producció neta. Quan les sèries de producció disminueixen, això implica que l’últim valor afegit va ser del signe contrari, 
llavors es produeix una pèrdua neta. Adaptat de Calero et al., 2015.

 Taxa d’eliminació      Taxa de producció

 Clorofil·la	a   Fitoplàncton total  Zooplàncton total  Cladòcers

Cel·la 1st y 2nd y 3rd y  1st y 2nd y 3rd y  1st y 2nd y 3rd y  1st y 2nd y 3rd y

FG1-FG2 2.5 1.8 -0.1  151.4 -25.7 -46.7  26.5 14.4 21.1  13.8 14.4 14.7

FG3 1.0 9.1 0.0  n.d. n.d. -10.0  n.d. n.d. -36.6  n.d. n.d. -20.2

fp1-fp2 0.7 0.8 0.5  44.6 19.1 n.d.  26.4 27.5 n.d.  27.6 5.9 n.d.

Taula 1: Taxes d’eliminació (mg m-2 d-1) per a la clorofil·la a i la biomassa total de fitoplàncton, i taxes de producció (mg m-2 d-1) per 
al zooplàncton total i cladòcers, en cada cel·la dels AAFSA. Les taxes del primer any (1st y) es refereixen a dades d’abril de 2009 a 
abril de 2010; les taxes del segon any (2nd y), a les dades d’abril de 2010 a abril de 2011; i les taxes del tercer any (3rd y), a les dades 
de setembre de 2011 a setembre de 2012.

La distribució de biomassa del zooplàncton canviava segons la temporada: els rotífers dominaven a 
l’estiu, els copèpodes a l’hivern i els cladòcers apareixien durant la primavera, desapareixent en els 
períodes més freds i calorosos. Aquesta substitució estacional entre els rotífers i els copèpodes és típica 
de les zones humides mediterrànies (Rojo & Rodrigo, 2010), interrompuda per la floració primaveral dels 
cladòcers (Gyllström & Hansson, 2004). Com que els arrossars propers tenen les condicions apropiades 
per afavorir l’eclosió dels ous de diapausa de cladòcers (Rodrigues et al., 2011), ja es van detectar 
alguns cladòcers a l’aigua d’entrada dels AAFSA quan, des de gener fins a març, els arrossaires van 
alliberar l’excés d’aigua de reg en el barranc. La distribució de la biomassa també va canviar després 
que l’aigua hagués passat a través dels AAFSA: els rotífers dominaven a l’entrada del sistema, mentre 
que els cladòcers dominaven en totes les sortides (Fig. 2B). Durant l’últim any, el percentatge de rotífers 
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va baixar del 66% de la biomassa total de zooplàncton a l’entrada fins al 25% en la sortida de FG, 
mentre que el percentatge de cladòcers va augmentar del 14% al 46%. Els cladòcers van arribar al 
98% de la biomassa total de zooplàncton dins els AAFSA a la primavera. Es van produir internament, 
ja que les aigües tranquil·les i somes, amb plantes emergents on es poden adherir els ous diapàusics, 
van estimular la producció de cladòcers (Gyllström & Hansson, 2004) deu vegades més ràpid que a les 
següents llacunes, que només tenien una vegetació emergent a les ribes (Rodrigo et al., 2013a). Els 
AAFSA també van estimular una major riquesa de cladòcers (es van identificar fins a 6 espècies més en 
les sortides). Les espècies més abundants eren Alona rectangula, Moina micrura i Daphnia magna. El grup 
més divers va ser dels rotífers, amb Brachionus angularis i Synchaeta oblonga dominant en densitat; els 
copèpodes més abundants foren els ciclopoides. La comparació de la distribució de biomassa mitjançant 
els coeficients de correlació de Pearson va revelar que les comunitats de zooplàncton difereixen entre 
les entrades i sortides en la majoria de les dates de mostreig (Calero et al., 2015). Després de creuar 
els AAFSA, l’aigua contenia un 50-65% més de biomassa de zooplàncton durant el 25-64% del temps. 
Les principals eficiències de producció (85-100%) es van observar en ostracodes en el 33-42% de les 
dates de mostreig; els cladòcers es van produir de manera estacional (en un 42-61% de les dates de 
mostreig) amb una eficiència del 55-89%. Des d’abril de 2009 fins a setembre de 2011, les 2 primeres 
cel·les d’ambdues unitats van produir una massa acumulada total de 780 kg PS de zooplàncton (Fig. 
3C), amb una taxa d’uns 20 mg·m-2·d-1 (Taula 1). Durant l’últim any, la ràtio de producció de les primeres 
2 cel·les de la unitat FG es va mantenir gairebé estable, a 246 kg PS (Fig. 3C). La tercera cel·la, però, va 
produir 234 kg PS. Un 70% de la massa de zooplàncton produït corresponia als cladòcers (Fig. 3D). Les 
espècies més abundants de cladòcers eren herbívors de diferents mides (des de 0.2 a 5 mm de llargària), 
amb una gran capacitat de filtratge. Les diferents mides de zooplàncton impliquen una gran varietat de 
consumidors i, d’aquesta manera, un espectre més ampli de consum sobre el fitoplàncton (Sommer 
& Sommer, 2006). El resultat va ser que l’aigua alliberada a les llacunes Educativa i de Reserva estava 
dominada per cladòcers, petites algues autòtrofiques i algues mixòtrofiques grans com les euglenofícies, 
que també poden consumir bacteris i matèria orgànica.

3.2. Consideracions finals
La composició del plàncton de les aigües lòtiques d’entrada als AAFSA, amb control tròfic descendent 
feble, va canviar a una comunitat amb una alta eficiència en l’ús de recursos i relacions tròfiques complexes, 
típiques dels sistemes lèntics soms. La correlació negativa observada entre cladòcers i fitoplàncton dins 
dels AAFSA podria indicar un control descendent sobre microalgues, a més del control ascendent mostrat 
per la correlació positiva detectada entre nutrients d’aigua i fitoplàncton. D’aquesta manera, tant els 
nutrients com els cladòcers semblen haver afectat el fitoplàncton a l’aigua de les sortides dels AAFSA, 
controlant la seva biomassa i millorant la qualitat de l’aigua descarregada a les petites llacunes. A més, cal 
destacar la producció d’ostracodes dins dels AAFSA, especialment perquè aquest grup ha experimentat 
una important pèrdua de biodiversitat a les zones humides de la Mediterrània occidental (Poquet et al., 
2008) i també a la llacuna de l’AV, a causa de l’eutrofització i la contaminació. Els hàbitats com els aiguamolls 
artificials contribueixen a la recuperació d’aquest grup d’organismes de zooplàncton i bentònics.

La biomassa total de fitoplàncton i chl-a va disminuir amb bona eficiència durant el període d’estudi, 
especialment en el primer any. La diferència anual pot haver estat provocada principalment per variacions 
en la presència de vegetació, especialment en les primeres 2 cel·les de fp i en la primera cel·la de FG 
(Martín et al., 2013; Vymazal, 2013). La manca de plantes emergents, que estimulava l’arribada de més 
radiació solar a l’aigua i una major exposició al vent, haurien beneficiat també el fitoplàncton a causa 
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de la manca de competència, amb el resultat de produir microalgues internament i reduir l’eficàcia de 
l’eliminació de les primeres cel·les dels AAFSA. Segons les constants d’àrea de les taxes d’eliminació, 
l’última cel·la de la unitat de FG, que mai va ser collida, va eliminar chl-a fitoplanctònica amb la taxa 
més alta. El fet que s’alliberi aigua pobra en cianobacteris filamentosos, rica en petites algues i amb alta 
biomassa de zooplàncton, principalment cladòcers, produïda dins dels AAFSA i es vessi a les petites 
llacunes, és molt positiu i rellevant per a la llacuna de l’AV, particularment en els períodes crítics de 
primavera.

4. Les 2 petites llacunes: la funció del 
plàncton i la vegetació submergida en la 
reducció de la eutrofització
L’eficiència mitjana d’eliminació de massa dels AAFSA va arribar al 65-75% per als paràmetres de 
qualitat de l’aigua com el fòsfor total i els sòlids suspesos totals (Martín et al., 2013). Malgrat tot, les 
concentracions finals de nutrients en les sortides dels AAFSA encara no eren tan baixes com es desitjava, 
a causa de les grans quantitats de nutrients en les entrades al sistema del Tancat de la Pipa. D’aquesta 
manera, les llacunes Educatives i de Reserva proporcionen un escenari adequat per mesurar el paper 
cooperatiu d’aquestes petites llacunes en la retenció de nutrients, i la reducció simultània de la biomassa 
de fitoplàncton, en tot el sistema. A més, oferien l’oportunitat de crear petites superfícies d’aigua 
permanent dins del PNAV per recuperar i albergar comunitats de macròfits submergits.

4.1. Dinàmiques del fitoplàncton i del zooplàncton. Taxes 
d’eliminació i producció

La dinàmica de fitoplàncton va alternar períodes d’alta producció microalgal (corresponent a més de 
100 μg chl-a·L-1 i 100 mm3·L-1 de biovolum; Fig. 4A, B, D i E) i fases d’aigües transparents a les dues 
llacunes (1-3 μg chl-a·L-1 i 0.04-menys d’1 mm3·L-1). A l’estiu, les altes concentracions de nutrients i 
les temperatures càlides van estimular el creixement de fitoplàncton a les llacunes. A la primavera, la 
biomassa microalgal es va veure fortament reduïda per l’efecte de pasturatge exercit pel zooplàncton, 
particularment els cladòcers de grans dimensions. Després de la primera dessecació de les llacunes, la 
biomassa d’algues va augmentar considerablement. L’alliberament de nutrients (especialment PT) del 
sediment després de la inundació, tal com es va observar en altres zones humides durant períodes 
secs intermitents (Sánchez-Carrillo & Angeler, 2010), va generar l’augment de la biomassa d’algues. 
Els cianobacteris dominaven durant l’estiu de 2009, representant més del 50% del biovolum total, 
però van disminuir amb el temps. Es van detectar gèneres i espècies de cianobacteris potencialment 
tòxics (Anabaena sp., Aphanizomenon sp., Cylindrospermopsis raciborskii, Microcystis aeruginosa, M. 
wesenbergii, Oscil·lació sp., Planktothrix agardhii i Planktothrix sp.) a baixes concentracions (0.1-0.8 
mm3·L-1) a les dues llacunes. Més tard, dominaven principalment els Criptophyceae com Cryptomonas 
erosa i els  Euglenophyceae (Euglena spp.). L’índex de fitoplàncton autotròfic/mixotròfic va ser inferior a 1 
en la major part de l’estudi. Els valors es devien principalment al domini dels Euglenophyceae. Com s’ha 
descrit anteriorment, les aigües d’entrada ja eren riques en organismes mixotròfics, el creixement dels 
quals va ser propiciat en els AAFSA.
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Figura 4: Dinàmica de la clorofil·la a, biovolum de fitoplàncton i biomassa de zooplàncton a la llacuna Educativa (esquerra) i de 
Reserva (a la dreta) (dins de la llacuna i en l’entrada i sortida); el gràfic de la part superior esquerra de C i F mostra la densitat mitjana 
de cada grup zooplanctònic i el zooplàncton total per a l’entrada i sortida; es mostra el resultat (probabilitat) de la prova ANOVA 
per al zooplàncton total. Les barres verticals grises indiquen els períodes en què es van dessecar les dues llacunes. Adaptat de 
Rodrigo et al., 2013b.

En general va augmentar la riquesa de fitoplàncton en les sortides, especialment en la llacuna Educativa 
(les diatomees representaven el major increment, el 45%). La composició taxonòmica de les comunitats 
de fitoplàncton va canviar després de passar l’aigua per les llacunes només durant alguns períodes 
(Rodrigo et al., 2013b). Durant els primers anys, aquests períodes semblants i diferents es van alternar; 
malgrat tot, a partir de finals de 2011, les estructures de la comunitat de fitoplàncton es van transformar 
completament dins de les llacunes durant un 75% de les dates.

El biovolum total de fitoplàncton només es va reduir en les aigües de les sortides en relació a l’aigua 
de les entrades en aproximadament el 40% de les mostres, en les quals la disminució de la biomassa 
de fitoplàncton va ser de fins a 77% i 66% a les llacunes Educativa i de Reserva, respectivament. El 
biovolum de tots els grups taxonòmics es va reduir amb una magnitud similar. Hi va haver una alta 
eficiència d’eliminació de fitoplàncton (en termes de chl-a) del 50% en el primer any de funcionament a la 
llacuna Educativa; no obstant, hi va haver una eficàcia negativa en l’eliminació de fitoplàncton a la llacuna 
de Reserva. Aquestes eficiències es van invertir amb el temps, de manera que l’eficiència va ser més alta 
a la llacuna de Reserva (22-42%) que a la llacuna Educativa (1-8%). La taxa final d’eliminació mitjana va 
ser de 0.25-0.42 mg de chl-a m-2·d-1. Al final del període d’estudi, l’eliminació acumulada va ser de 45 i 21 
kg de chl-a per a les llacunes de Reserva i Educativa, respectivament (Fig. 5A). 
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Figura 5: Eliminació de massa acumulada de clorofil·la a (A) i la producció acumulada de biomassa de zooplàncton (B) a la llacuna 
Educativa (ER) i de Reserva (RL); les barres grises verticals indiquen períodes secs. Adaptat de Rodrigo et al., 2013b.

Com en els AAFSA, la dinàmica de la biomassa del zooplàncton reflectia la típica substitució estacional 
dels grups taxonòmics en aquest tipus de masses d’aigua mediterrànies. Els cladòcers dominants 
van ser Simocephalus vetulus i Daphnia magna; els rotífers dominants van ser Brachionus angularis 
i Synchaeta oblonga; i els copèpodes dominants van ser Acanthocyclops americanus i Microcyclops 
rubellus. Es va mesurar una biomassa de zooplàncton considerablement més alta a les llacunes que 
a les entrades (Fig. 4C, F). De vegades es van observar pics alts de biomassa de zooplàncton (més 
de 6000 μg PS·L-1), coincidint amb un baix biovolum de fitoplàncton (0.04-0.6 mm3·L-1). La riquesa del 
zooplàncton també va augmentar en les sortides, especialment de la llacuna Educativa. Els cladòcers 
eren el grup taxonòmic que s’exportava principalment (el 90-96% de la biomassa augmentava en 
la sortida) per al 50% de les mostres, especialment a la primavera. La taxa mitjana de producció 
de massa de zooplàncton, en la comparativa entre les aigües de les entrades i les sortides, durant 
el període d’estudi va ser d’aproximadament 2 mg PS·m-2·d-1 per a les dues llacunes. La producció 
màxima a la llacuna de Reserva es va produir a la tardor i l’hivern de 2010, amb 13 mg PS·m-2·d-1. Des 
de finals de 2011 fins a principis de 2012, es van observar petits canvis en la dinàmica de la producció 
acumulada de zooplàncton a la llacuna Educativa (Fig. 5B), on es van alliberar 36 kg PS de zooplàncton 
a la llacuna de l’AV. Des d’aquest període fins a finals de 2012, la producció acumulada de zooplàncton 
es va triplicar i es van alliberar fins a 120 kg a la llacuna de l’AV. En canvi, la producció acumulada de 
zooplàncton va mostrar diferents dinàmiques a la llacuna de Reserva (Fig. 5B). La producció s’ajustava 
a un patró unimodal: la producció de zooplàncton es va incrementar fins que es va alliberar una massa 
acumulada de més de 200 kg de zooplàncton al febrer de 2011; es va mantenir un equilibri estable a 
la biomassa del zooplàncton entre les entrades i les sortides fins a un any després, quan la producció 
acumulada de zooplàncton es va reduir a aproximadament 100 kg, el mateix valor que els valors finals 
de producció a la llacuna Educativa. En ambdues llacunes, la producció acumulada de zooplàncton 
estava correlacionada inversament amb la dinàmica d’eliminació acumulada de fitoplàncton. Durant 
el període en què les llacunes estaven parcialment cobertes per vegetació submergida (vegeu més 
endavant), hi havia una biomassa de zooplàncton molt més gran a les zones amb vegetació en ambdues 
llacunes. Això és típic dels llacs soms, on el zooplàncton de grans dimensions pot buscar refugi dels 
depredadors entre els macròfits (Lauridsen & Lodge, 1996). No obstant això, després de la desaparició 
de la vegetació, les llacunes van continuar produint i exportant zooplàncton. Els espècimens de Daphnia 
magna dels llacs mediterranis soms prefereixen ocultar-se prop del sediment quan s’exposen al risc de 
depredació (Tavsanoglu et al., 2012). Aquesta estratègia pot haver estat adoptada pels grans cladòcers 
en les llacunes Educativa i de Reserva en absència de vegetació, donant lloc a les grans poblacions 
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observades en 2011 i 2012. L’absència de vegetació deixava exposada tota la superfície del sediments; 
així, les grans carpes podien alterar el sediment (Rodrigo et al., 2013a), provocant grans taxes d’eclosió 
i, posteriorment, les denses poblacions de cladòcers observades.

4.2. Dinàmica dels macròfits submergits. Factors 
determinants per a una revegetació amb èxit

Hem intentat dilucidar els factors que van provocar la desaparició total i van impedir la regeneració de la 
cobertura de vegetació submergida a les dues llacunes. Per això, hem utilitzat diferents enfocaments: la 
caracterització del banc de llavors dels sediments, el seguiment de la dinàmica de macròfits submergits 
i un experiment de camp amb tancats (Rodrigo et al., 2013a).

4.2.1. El banc de llavors. El potencial del sediment abans de la plantació

La majoria de les llavors de plantes en els testimonis de sediment recollits de cada llacuna el 2008, 
abans de la plantació de macròfits per part dels gestors, corresponien a fructificacions de caròfits; 
no es van trobar llavors d’angiospermes en quantitats considerables. Es van identificar onze tàxons 
a partir de les oòspores de caròfits: Chara aspera, C. baltica, C. braunii, C. globularis, C. hispida, C. 
vulgaris, C. sp., Nitella hyalina, Lamprothamnium papulosum, Tolypella glomerata, i T. prolifera. Les 
fructificacions de C. hispida i T. glomerata van ser les més abundants a la llacuna Educativa, i les 
de L. papulosum i N. hyalina, a la llacuna de Reserva. El treball per transformar l’antic camp d’arròs 
en l’actual Àrea de la Reserva (construcció de les cubetes de les llacunes amb maquinària) va fer 
apujar els sediments profunds corresponents al període salí de la llacuna de l’AV (Rodrigo et al., 
2010). Aquest procés explica la troballa en els sediments superficials de fructificacions formades per 
espècies que són característiques de condicions salines elevades i fluctuants, com ara  L. papulosum  
(Soulié-Märsche, 1998; Alonso-Guillén, 2011; Rodrigo & Alonso-Guillén, 2013). La proporció més alta 
de fructificacions aparentment viables va ser la de T. glomerata. La viabilitat aparent de les oòspores 
es va verificar, donat que es va produir la germinació de diverses espècies en ambdues llacunes (4 de 
les 6 espècies —sense les espècies d’entorn salí— les fructificacions de les quals podrien germinar 
potencialment en les condicions ambientals de les actuals llacunes), tot i que els caròfits no van 
formar praderies grans.

4.2.2. Dinàmica dels macròfits submergits després de la plantació 

De les 7 espècies plantades pels gestors, Myriophyllum spicatum va ser el macròfit dominant (Figs. 
6-7), i va cobrir gairebé tota la superfície d’aigua lliure a les dues llacunes. Quan els nivells de nutrients 
són elevats en un ecosistema aquàtic, sol substituir-se una comunitat vegetal submergida diversa per 
un monocultiu d’una espècie de creixement ràpid (van Zuidam et al., 2012). El domini de M. spicatum 
sobre les altres espècies plantades no va sorprendre, perquè aquesta espècie creix bé en aigües 
eutròfiques somes com les que es troben a les llacunes (Madsen, 1998). M. spicatum va mostrar un 
patró de cicle anual; va arribar a la seva biomassa més alta i va florir durant la temporada càlida, es 
va tornar menys abundant durant l’hivern i va tornar a aparèixer a la primavera. La biomassa mitjana 
durant les estacions càlides va ser més alta per al 2009 (Fig. 7). A la llacuna Educativa, la biomassa total 
estimada va disminuir a l’estiu de 2010 com a conseqüència de la menor biomassa per unitat i la menor 
cobertura, que es devia fonamentalment a l’expansió helòfita. A la llacuna de Reserva, la biomassa total 
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va augmentar més d’1 ordre de magnitud des de l’estiu de 2009 fins a l’estiu de 2010, principalment a 
causa de l’augment de la cobertura. M. spicatum mai es va recuperar després de l’hivern de 2010-2011 
a la llacuna Educativa, i va romandre només fins a agost de 2011 a la llacuna de Reserva, amb baixa 
biomassa i cobertura. Fins i tot el període de dessecació imposat pels gestors durant l’agost de 2011 no 
va estimular el reclutament natural de la vegetació durant la primavera de 2012 a cap llacuna.

Figura 6: Mapes de coberta de vegetació a les llacunes Educativa (A) i de Reserva (B) durant els estius de 2009-2011. 
No es va trobar vegetació submergida a la llacuna Educativa a l’agost de 2011. Adaptat de Rodrigo et al., 2013a.

Es van detectar esporàdicament Zannichellia peltata, Potamogeton pectinatus, P. crispus, Ruppia 
maritima, C. hispida, i T. glomerata a la llacuna Educativa i Z. peltata, P. pectinatus, N. hyalina, i C. vulgaris 
a la llacuna de la Reserva. Cladophora sp. i Enteromorpha sp. van estar presents durant els períodes 
càlids a les dues llacunes.
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Figura 7: Esquerra: Dinàmica de la biomassa de macròfits a les llacunes Educativa (A) i de Reserva (B). Les barres verticals indiquen 
la desviació estàndard de les dades de 3 estacions de mostreig. Dreta: mitjana de la biomassa de M. spicatum durant els períodes 
càlids (d’abril a maig de 2009 a agost de 2011). Les barres verticals indiquen la desviació estàndard de les dades mensuals. Adaptat 
de Rodrigo et al., 2013a.

4.2.3. El banc de llavors. Potencial del sediment després de més de 2 anys 
de creixement vegetatiu  

Les llavors de la majoria de les espècies d’angiospermes plantades pels gestors es van trobar en els 
sediments de les dues llacunes recollits després de gairebé 3 anys de desenvolupament de la vegetació. 
No obstant això, la densitat mitjana de les llavors era baixa. Algunes llavors es van trobar en un nombre 
molt reduït de mostres, confirmant que els bancs de llavors presenten habitualment distribucions 
espacials agrupades. El percentatge de mostres de sediment que contenien llavors de M. spicatum 
va ser un 37% més alt a la llacuna Educativa que a la llacuna de Reserva, i la densitat mitjana també 
era estadísticament superior a la llacuna Educativa; aquesta troballa es pot explicar per la distribució 
espacial més àmplia d’aquest macròfit a la llacuna més petita. La densitat de les llavors de Potamogeton 
va ser lleugerament superior a la de M. spicatum. Les llavors de R. maritima eren escasses a les dues 
llacunes. També es van detectar llavors de Vallisneria spiralis (no observades prèviament a les llacunes). 
Durant els assajos de germinació al laboratori, es van observar els primers germinats 10 dies després 
d’inundar els sediments. Es va detectar la germinació de caròfits (principalment C. vulgaris), M. spicatum 
(números molt baixos), i V. spiralis. Les baixes taxes de germinació obtingudes durant els assajos van ser 
consistents amb el baix nombre de llavors trobades als sediments de les dues llacunes. Així, el potencial 
dels sediments que anteriorment havien suportat la vegetació per servir com a font de reclutament de 
vegetació semblava ser molt baix.
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4.2.4. Experiment de camp. Desxifrant els factors que afecten la revegetació

Els factors que afecten negativament la vegetació submergida poden incloure relacions biòtiques 
negatives, com ara les relacionades amb la presència de peixos i crancs, pasturatge d’aus aquàtiques, 
presència de fitoplàncton i desenvolupament epifític que produeixen ombrejat, i factors abiòtics com la 
concentració de nutrients en l’aigua. La combinació sinèrgica negativa de tots aquests factors determina 
la continuïtat de la vegetació submergida en els ecosistemes aquàtics sota restauració. D’aquesta 
manera, es va portar a terme un experiment de camp el març de 2012 per desxifrar els principals factors 
negatius que afecten la replantació de macròfits. Es van establir 3 tipus diferents (tractaments) de tancats 
d’1 m2 i es van plantar amb cultius de macròfits que van formar tres comunitats diferents: Chara hispida 
sol; una barreja de C. vulgaris, C. baltica, i Nitella hialina; i una barreja de plantes superiors (M. spicatum, 
C. demersum, i Potamogeton pectinatus). El tipus de tancat “Obert” permetia l’entrada de peixos, crancs 
i ocells. El tancat “Lateral” impedia l’entrada de peixos. El tancat “Tancat” també impedia el pasturatge 
d’ocells (Rodrigo et al., 2013a).

La majoria de plantes i caròfits havien desaparegut en els tancats “Oberts” i “Laterals” 9 setmanes 
després de la plantació. Tanmateix, als tancats “Tancats”, gairebé el 100% dels cultius vegetals 
eren presents i van créixer i desenvolupar una praderia densa per a les 3 comunitats 3 setmanes 
després de la plantació. El percentatge de supervivència individual de les plantes es va reduir en 
les comunitats de “caròfits barrejats”, principalment a causa de la desaparició dels espècimens 
de N. hyalina; només van romandre individus de C. vulgaris als tancats “Tancats” després de 6 i 9 
setmanes. El percentatge de cobertura de macròfits tant per a les comunitats de “caròfits barrejats” 
i “plantes superiors” va ser significativament major en els tancats “Tancats” que en els “Laterals” 
(Fig. 8). En els tancats “Tancats”, la xarxa superior es va treure a les 9 setmanes de creixement de 
les plantes en 2 de cada 3 repeticions per a cada comunitat per permetre que entressin els ocells 
(i presumiblement els crancs). Més tard, gairebé el 100% de la vegetació havia desaparegut en els 
tancats descoberts, amb poques restes de plantes trobades molt pròximes a les xarxes laterals. 
Les comunitats de macròfits van romandre intactes en els tancats en què no es va retirar la xarxa 
superior.

L’abundant creixement dels epífits sobre les plantes i els caròfits i el desenvolupament d’algues 
filamentoses va ser visualment evident a les dues llacunes, especialment als tancats “Laterals” 
i “Tancats”, ja que les xarxes van facilitar la retenció d’aquests organismes. Les reduccions en la 
disponibilitat de llum derivades del creixement del perífiton van pujar fins el 45%. El percentatge mitjà 
de reducció de llum va ser de 36 ± 6% per a les llacunes en conjunt, i les diferències entre elles no 
van ser estadísticament significatives. La reducció mesurada aquí (a través de la incubació de plaques 
d’acetat, vegeu Rodrigo et al., 2013a) no és exactament la mateixa que la de les plantes, perquè 
aquestes tenen mecanismes que perjudiquen els epífits a partir de les interaccions al·lelopàtiques 
(Berger & Schagerl, 2004; Rojo et al., 2013). Tanmateix, també hi ha proves d’una menor sensibilitat de 
les algues epífites cap als al·leloquímics (Hilt, 2006).

Els resultats dels tancats “Tancats” han demostrat que totes les espècies de plantes superiors 
assajades poden créixer sota les condicions químiques de l’aigua de la llacuna Educativa, fins i tot 
en competir amb les altres espècies (en tractaments de comunitats mixtes) i en estar cobertes per 
grans quantitats de perífiton. Els continguts de nutrients a les dues llacunes eren elevats i mostraren 
fortes fluctuacions; però, en la majoria d’ocasions, estaven per sota dels llindars que produeixen la 
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desaparició de la vegetació submergida en llacs temperats soms (1.2-2.0 mg TN·L-1 i 0.13-0.20 mg 
TP·L-1; González-Sagrario et al., 2005). Com era d’esperar, es va descobrir que els caròfits són més 
sensibles que les plantes a altes concentracions de nutrients a les llacunes, perquè s’ha descrit que 
els caròfits desapareixen primer amb l’augment del nivell tròfic (Blindow, 1992; van den Berg et al., 
1998). Aquesta propietat suposadament explica per què aquests (específicament C. hispida) es van 
perdre fins i tot en els tancats “Tancats” a la llacuna de Reserva i no van proliferar per formar grans 
praderies a les llacunes. Les aus utilitzaren principalment els tancats “Tancats” com a àrees de 
descans, posant-se a la xarxa superior; mentre els ocells descansaven, les seves defecacions queien 
dins dels tancats i, probablement, van provocar un augment local de concentracions de nutrients. 
Les altres variables limnològiques examinades durant la primavera, que és un període crucial per 
al desenvolupament de la vegetació, no van mostrar diferències importants, especialment durant 
els últims 3 anys de l’estudi. Les fluctuacions del nivell de l’aigua no eren prou diferents entre els 
anys per afectar negativament la vegetació submergida. Es va produir una fase d’aigües clares 
quan es van instal·lar els tancats, però, malgrat la gran transparència de l’aigua durant aquest 
període, els macròfits no proliferaren espontàniament, excepte els que nosaltres vam plantar. No 
hi va haver una germinació detectable del banc de llavors a les llacunes i no es va produir cap 
progrés dels cultius de macròfits que es van plantar sense protecció dels peixos o els crancs, les 
aus aquàtiques o tots.

Figura 8: Èxit de la revegetació indicada com a percentatge de la cobertura per part de les plantes en els tancats de les llacunes 
Educativa (esquerra) i de Reserva (dreta). Les barres verticals indiquen la desviació estàndard dels resultats de 3 tancats per trac-
tament. Adaptat de Rodrigo et al., 2013a.
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La vegetació submergida a les dues llacunes va poder suportar la pressió de pasturatge d’ocells 
durant 2 cicles anuals complets, però no un tercer cicle. La densitat d’aus aquàtiques era més alta 
a les dues llacunes a principis de primavera de 2010 que al 2011 (Rodrigo et al., 2013b). Se sap 
que els macròfits creixen de nou ràpidament després de la reducció parcial de la seua biomassa, 
compensant així la pèrdua causada pel consum que fan els ocells (Matuszak et al., 2012). Tanmateix, 
una intensa pressió de pasturatge a partir de densitats d’aus relativament altes pot portar a una 
completa eliminació de macròfits que no es pot compensar fàcilment (Torn et al., 2010). D’altra 
banda, un nombre reduït d’aus aquàtiques també pot reduir la vegetació submergida quan hi ha 
una densitat de vegetació relativament baixa (Marklund et al., 2002). A causa de la poca profunditat 
de les llacunes Educativa i de Reserva, els ànecs i les fotges poden alimentar-se fàcilment de la 
vegetació submergida, bussejant (amb poca despesa energètica) per trobar menjar o menjant a la 
superfície quan la vegetació arribi fàcilment a la superfície de l’aigua. El dany en la vegetació causat 
per les aus aquàtiques és superior al de l’activitat alimentària per se, perquè els ocells arrenquen 
més vegetació de la que en realitat consumeixen (Matuszak et al., 2012). Vam observar que els ocells 
podien agafar parts feixugues de plantes quan vam trobar diversos testos de torba (on s’havien 
plantat les plantes) fora dels tancats “Laterals” als quals només tenien accés els ocells. Malgrat 
l’absència de vegetació submergida a les dues llacunes des de l’any 2011, les fotges i especialment 
els ànecs van continuar visitant les llacunes. Per tant, la recerca dels aliments per part de les fotges 
en els sediments va contribuir a la pertorbació de sediments i també va tenir un efecte negatiu en la 
recuperació de la vegetació.

Altres factors, a part dels canvis en la pressió de consum d’aus aquàtiques que afecten la vegetació 
submergida, com ara les densitats de peixos, poden haver experimentat variacions interanuals. La 
relació entre la intensitat de la pertorbació dels peixos i la densitat vegetal no és simple. Els punts 
de ruptura o llindars crítics per a la densitat vegetal es produeixen probablement a determinades 
intensitats de la pertorbació de peixos (Dugdale et al., 2006). Una densitat vegetal més elevada 
pot ser sostenible en presència d’alteracions dels peixos, però per una menor densitat vegetal, la 
pertorbació equivalent dels peixos pot provocar una reducció substancial de la biomassa. A les dues 
llacunes, a causa del disseny de la circulació de l’aigua al Tancat de la Pipa, els peixos petits poden 
entrar fàcilment a les llacunes, però és gairebé impossible que els peixos més grans s’escapin a 
través de la bomba d’aigua que extreu aigua cap a la llacuna de l’AV. Per tant, les poblacions de 
peixos es componen d’individus molt grans (sobretot les carpes, que poden pesar més de 2 kg; 
Lasalle M., comunicació personal) que no poden ser consumits per depredadors naturals, com ara 
martinets, cabussets i corbs. A partir del nostre experiment de camp, és difícil concloure si els 
peixos contribuïen directament a l’eliminació de comunitats de macròfits a les llacunes (per exemple, 
pasturant) o indirectament (per exemple, alliberant excrements rics en nutrients o pertorbant els 
sediments). Malauradament, no tenim dades quantitatives anuals sobre biomassa de peixos per a 
la seva comparació. No obstant això, vam observar durant les nostres visites als tancats que les 
carpes grans neden tan ràpidament que poden travessar les llacunes en pocs segons, pertorbant 
grans quantitats de sediments. Aquesta activitat pot provocar el desarrelament de petites plantetes 
acabades de germinar dels sediments i el deteriorament de les plantes en els testos de cultiu. El 
cranc de riu americà és un altre agent biòtic que pot danyar macròfits. No va ser possible avaluar 
les poblacions de cranc durant l’estudi. Tanmateix, teníem proves que podien entrar en els tancats 
“Laterals” (possiblement escalant o perforant el sediment per sota de la xarxa lateral) perquè hi vam 
trobar diversos individus i mudes dins dels tancats durant les nostres visites.
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4.3. Consideracions finals
La qualitat de l’aigua també va millorar significativament per acció de les 2 llacunes petites tot i que les 
concentracions de contaminants a l’entrada no eren tan elevades com les rebudes pels AAFSA, la qual 
cosa va dificultar encara més la reducció. En general, les 2 llacunes van facilitar més del 30% d’elimina-
ció de chl-a per a tot el sistema del Tancat de la Pipa, amb les dues llacunes que actuen com a sistema 
productiu de zooplàncton, clarament implicat en la depuració de l’aigua. En el cas dels caròfits, el banc 
de fructificacions del sediment a les 2 llacunes abans de la plantació era bastant dens; malgrat tot, les 
condicions a les llacunes no permetien un creixement extensiu dels caròfits. La vegetació submergida 
natural, particularment en els ecosistemes aquàtics restaurats, sovint experimenta grans fluctuacions en 
biomassa i diversitat (Hilt et al., 2010), i les causes d’aquesta variació són difícils de determinar. A les 
llacunes Educativa i de Reserva, fins i tot quan les colònies inicials de les plantes fundadores no tenien 
protecció contra agents biòtics, es van establir, es van mantenir i es van estendre per la major part de les 
llacunes de 2008 a 2011. Tanmateix, sembla que l’augment de la pressió de pasturatge i la pertorbació 
de sediments per factors biòtics provocaven principalment la desaparició de la vegetació i evitaven una 
nova revegetació.

5. Què hem après d’aquest cas sobre la 
gestió, la restauració i la conservació de 
les llacunes mediterrànies?
• Un sistema com el Tancat de la Pipa és capaç de reduir l’eutrofització amb una eficiència raonablement 

satisfactòria en termes de nutrients. Els processos físics, químics i biològics, en particular pel que fa a 
la xarxa alimentària i la participació del plàncton, van ser importants per millorar la qualitat de l’aigua 
a tot el sistema.

• Els AAFSA i les llacunes Educativa i de Reserva van reduir la biomassa microalgal i van exportar 
fitoplàncton potencialment heterotròfic i zooplàncton herbívor, particularment cladòcers (un dels 
contribuents clau en les fases d’aigües clares de la llacuna de l’AV). Els AAFSA van exportar 200 
kg PS acumulats de zooplàncton per any a les llacunes petites, i aquestes llacunes exportaren 60 
kg PS de zooplàncton per any a la llacuna de l’AV. Durant el segon any de funcionament, la sortida 
del Tancat de la Pipa va afectar positivament l’àrea de l’AV sota la seva influència directa: es va 
determinar una reducció del 75% de la concentració de clorofil·la a a les aigües de la llacuna de l’AV 
en comparació amb el primer any; aquest fet va augmentar la transparència de l’aigua i va permetre 
que aparegués la vegetació submergida i creixés a l’entorn d’aquesta llacuna.

• Cada llacuna petita va desenvolupar característiques úniques, com ara propietats hidràuliques i coberta 
de vegetació submergida, i va exhibir diferents etapes d’eficiència d’eliminació de nutrients i fitoplàncton 
i diferents etapes de producció de zooplàncton. No obstant això, el resultat de la millora de la qualitat 
de l’aigua a les sortides i la millora de la biodiversitat planctònica va ser similar per ambdues llacunes.

• Els serveis de l’ecosistema proporcionats per les llacunes ens motiven a recomanar la configuració 
d’aquest tipus d’ecosistemes com una acció complementària per als AAFSA en la gestió d’aigües 
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eutrofitzades en llocs protegits com el PNAV. Algunes de les mesures que podrien millorar l’eficàcia del 
tractament per part de les llacunes inclouen la millora en les condicions hidrodinàmiques (prolongació 
del temps de residència mitjana de l’aigua, millorant així l’eficiència de retenció de nutrients), gestió 
de la vegetació emergent, i construcció d’estructures específiques a les llacunes (per exemple, illes 
més petites que les de la llacuna de Reserva).

• Desxifrem els factors sinèrgics que van desencadenar la desaparició de macròfits submergits i la 
seva manca de restabliment en les llacunes petites. Les altes concentracions de nutrients no van 
ser el factor clau que va impedir l’expansió i el restabliment de macròfits a les llacunes, sinó que 
més aviat ho van ser els efectes negatius sinèrgics dels peixos i/o els crancs amb els ocells aquàtics 
sobre les plantes. Es requereixen més zones amb vegetació submergida permanent al PNAV durant 
els períodes crítics dels camps assecats d’arròs (primavera) per a disminuir la pressió herbívora d’aus 
sobre els ecosistemes del Tancat de la Pipa. L’erradicació de poblacions de peixos exòtics a les 
llacunes va ser impossible a causa de l’alt grau de connexions amb la llacuna principal i els canals 
circumdants. Malgrat tot, les poblacions de peixos s’haurien de reduir a un nivell compatible amb la 
supervivència de macròfits a curt termini i no s’haurien de recuperar com per afectar la supervivència i 
l’expansió dels trasplantaments de macròfits (instal·lació de xarxes als llocs d’entrada de les llacunes, 
pesca contínua amb xarxa, etc.). És desitjable una reducció de les concentracions de nutrients en les 
entrades de les llacunes per prevenir l’ombrejat perifític de la vegetació submergida i el creixement 
del fitoplàncton. La plantació de macròfits per restaurar les llacunes també és necessària, a causa 
del baix potencial de recuperar una diversitat de vegetació en aquests sistemes a partir del banc 
de propàguls d’angiospermes del sediment. El desenvolupament futur de la vegetació submergida 
contribuirà al manteniment de fases més llargues d’aigües transparents i, en conseqüència, a 
l’augment de la diversitat global.

• Destaquem que els enfocaments experimentals, tant en el laboratori com en el camp, també són 
necessaris per entendre els processos interactius, sincronitzats i sinèrgics la major part del temps, 
que afecten la capacitat d’aquests petits ecosistemes aquàtics complexos i vulnerables com a fonts 
naturals de diversitat biològica.

• Finalment, suggerim la construcció de més sistemes com el Tancat de la Pipa en el PNAV per reduir 
la càrrega de nutrients a la llacuna principal. Més sistemes de remediació d’eutrofització similars 
milloraran la biodiversitat planctònica i macròfita, en particular, i promouran el desenvolupament 
biològic, en general.
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1. Impactes humans, condicions de 
referència i estat ecològic
Amb una longitud de 910 km i una zona de drenatge de 85 362 km2, el riu Ebre és un dels afl uents més 
importants del Mediterrani (Figura 1). El riu Ebre crea un dels deltes més grans (320 km2) a la conca 
del nord-oest de la Mediterrània. L’àrea més gran (el 65%) del delta està dedicada al cultiu d’arròs, i 
els espais naturals només cobreixen uns 80 km2. Aquestes àrees protegides, que es van declarar Parc 
Natural el 1983, inclouen diferents ecosistemes aquàtics, com ara llacunes costaneres, maresma i 
badies. Les llacunes costaneres es troben entre els hàbitats més importants a causa dels serveis dels 
ecosistemes que ofereixen (protecció de la línia de costa, millora de la qualitat de l’aigua, recursos 
pesquers, hàbitat i aliments per a animals migratoris i residents, zones recreatives) i la biodiversitat que 
tenen (Levin et al ., 2001).

Figura 1. Ubicació de les llacunes costaneres del Delta de l’Ebre (en negre). Els noms estan indicats per 
aquelles que han estat sotmeses a projectes de restauració.

Envoltades de grans extensions d’arrossars, les llacunes costaneres del Delta de l’Ebre han patit una 
intensa ingerència humana des del segle XIX (Ibáñez & Caiola, 2016). Fins a fi nals de la dècada de 
1980, la major part de les aigües d’origen agrícola, riques en matèria orgànica particulada, nutrients 
i alguns herbicides i pesticides (per exemple, contaminants organoclorats com PCB, DDT i HCB, ara 
prohibits per la llei), s’abocaven a les llacunes des de maig a octubre (Comín, 1984; Comín et al., 
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1991). Com a resultat, la vegetació emergida (majoritàriament canyís) es va expandir i la vegetació 
submergida va disminuir en més del 80% a la majoria de les llacunes. A més, el funcionament 
ecològic de les llacunes va canviar cap a una producció primària dominada per fitoplàncton amb alta 
terbolesa a causa d’una elevada concentració de clorofil·la i la resuspensió de sediments fins durant 
les ventades (Ferrer & Comín, 1982; Comín et al., 1990; 1991; Ibáñez et al., 2000). Les poblacions 
de peixos i l’abundància d’aus aquàtiques també van disminuir i es van veure afectades amb força 
les activitats locals de pesca i recreació (Forés, 1992; Ibáñez et al., 2000; Rodríguez-Climent et al., 
2012).

A finals dels anys 80, el govern regional i les autoritats del Parc Natural van implementar noves 
infraestructures hidrològiques (estacions de bombeig i canals de drenatge que envolten les llacunes) 
per establir un nou règim de gestió de l’aigua per reduir, no eliminar, les aigües de drenatge dels 
camps d’arròs cap a les llacunes. No obstant això, les entrades reduïdes amb millor qualitat de 
l’aigua, però encara significatives, han continuat de maig a novembre durant tots aquests anys. 
Aquest esquema de gestió actual implica portar aigua dolça del riu Ebre amb menor matèria 
orgànica, nutrients i pesticides d’origen agrícola per afavorir el desenvolupament de macròfits sobre 
fitoplàncton (Comín et al., 1991) i amb l’objectiu final de restaurar l’hàbitat per a espècies protegides 
i aus de caça.

L’estat ecològic, tal com defineix la Directiva Marc de l’Aigua o la DMA (Comissió Europea, 2000), és 
una expressió de la qualitat, l’estructura i el funcionament dels ecosistemes aquàtics. Això significa 
que una bona qualitat de l’aigua no és suficient per garantir un bon estat ecològic. Per mesurar l’estat 
ecològic, la DMA va establir un conjunt d’indicadors que han de ser avaluats de manera homogènia 
per tots els estats membres de la Unió Europea. El tret comú dels elements de qualitat ecològica 
(qualitat de l’aigua, hidromorfologia i comunitats biològiques) és que la seva mesura quantitativa hauria 
de representar la diferència entre l’estat actual i les condicions de referència (és a dir, condicions 
sense impactes humans). Abans de l’assentament humà intens dels dos darrers segles, les llacunes 
costaneres del Delta de l’Ebre solien ser sistemes d’aigua salada (Benito et al., 2014). Malauradament, 
manca informació científica sobre les comunitats biològiques en condicions de referència i això dificulta 
una bona valoració del seu estat ecològic. 

En les últimes dues dècades, la qualitat de l’aigua del baix riu Ebre, estuari i llacunes ha millorat a 
causa de la disminució de la càrrega de nutrients i dels contaminants químics (Ibáñez et al., 2012; 
Prado et al., 2014a). Tanmateix, malgrat la millora de la qualitat de l’aigua, no s’aconseguirà un bon 
estat ecològic amb l’actual sistema de gestió de l’aigua, ja que es basa en entrades artificials d’aigua 
dolça que afavoreixen determinades espècies, i es provoca una important desviació de les condicions 
de referència. L’avaluació actual de la qualitat ecològica de les llacunes costaneres del Delta de l’Ebre 
realitzada per l’Agència Catalana de l’Aigua, seguint el procediment de la DMA, demostra que el seu 
estat és, en la majoria dels casos, moderat o deficient (Boix et al., 2010). A més, diversos estudis 
van demostrar que les salinitats baixes han afavorit la presència d’espècies no autòctones (Caiola 
& Sostoa, 2002; Franch et al., 2008; Rodríguez-Climent et al., 2013) i que les espècies marines que 
proveeixen les pesqueries locals no s’han recuperat (Rodríguez-Climent et al., 2012). Per tant, els 
criteris de restauració haurien de tenir en compte no només la millora de la qualitat de l’aigua, sinó 
també la recuperació dels processos ecològics per a restablir les condicions de referència i, per tant, 
complir els criteris de la DMA UE de bon estat ecològic.
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2. Gestió actual i característiques ecològiques
Com a conseqüència de l’actual pla de gestió de l’aigua, les llacunes costaneres del Delta de l’Ebre estan 
sotmeses a règims de salinitat oposats de maig a novembre (3.6 a 11.6‰ a la llacuna del Clot, 12.5 a 
27.1‰ a la llacuna de l’Encanyissada, i 18.6 a 28.1‰ a la llacuna de la Tancada; Prado et al., 2013a), 
però tenen rangs més similars (de 13‰ al Clot a 28-31‰ a l’Encanyissada i la Tancada) durant la resta 
de l’any, amb fluxos mínims d’aigua dolça.

2.1. Vegetació submergida
En mostreigs de vegetació realitzats entre 1976 i 1977 (Curcó, 1994) Potamogeton pectinatus (creixement 
òptim a les salinitats d’aprox. 5; Van Wijk et al., 1988) i en menor mesura Najas marina (espècie d’aigua 
dolça;  Agami  & Waisel, 1985) van ser les espècies de macròfits dominants a les llacunes de l’Encanyissada 
i el Clot i la part més gran de la llacuna de la Tancada, cosa que indica entrades significatives d’aigua 
dolça d’origen agrícola i condicions eutròfiques (Grillas, 1990; Adams et al. 1992; Ibáñez et al. 2000). 
Durant els últims anys 80, es podien trobar tant Ruppia cirrhosa com P. pectinatus en praderies mixtes 
i monoespecífiques a la llacuna de la Tancada, en particular al sector oest (per exemple, Menéndez & 
Comín, 1989), però no hi ha informació disponible de les altres llacunes. Avui, després de la reducció 
de les entrades d’aigua dolça i la millora de la qualitat de l’aigua, R. cirrhosa (creixement òptim en les 
aigües meso- a polihalines de 12 a 30‰; Adams et al., 1992) és l’espècie dominant a la llacuna de 
l’Encanyissada (només es barreja en baixa abundància amb P. pectinatus al nord de la llacuna) i l’únic 
macròfit trobat a la llacuna de la Tancada (vegeu la Figura 2a). A la llacuna del Clot, les salinitats més 
baixes (aprox. 3.6‰) han permès la persistència de poblacions dominants de P. pectinatus intercalades 
amb R. cirrhosa (capaç de créixer de 0 a 75‰; Adams & Bate, 1994) i praderies mixtes de P. pectinatus i 
N. marina en algunes zones reduïdes (Figura 2b).

Figura 2. Variació estacional de (a) la biomassa de Ruppia cirrhosa i (b) la biomassa de Potamogeton pectinatus en 
relació amb la salinitat mitjana anual (valors mitjans d’estiu i d’hivern) a les 3 llacunes d’estudi. C-Clot, E-Encanyissada i 
T-Tancada. Els valors d’estiu (agost) s’indiquen en gris i els valors d’hivern (febrer) en negre. Figura de Prado et al. (2013) 
amb permís.

Els valors actuals de biomassa de R. cirrhosa estan subjectes a una considerable variabilitat estacional 
amb valors màxims de biomassa a l’estiu (0-308 g PS∙m-2 a la llacuna de l’Encanyissada i 4-153 g PS∙m-2 
a la llacuna de la Tancada) i mínims a l’hivern (0-45 g PS∙m-2 i 0 a 2.3 g PS∙m-2, respectivament), 
reflectit de prop per patrons de càlculs de la producció neta anual (Prado et al., 2013a). A la llacuna 
de l’Encanyissada, es registra una gran variabilitat en l’abundància de macrófits (aprox. 10 vegades), 
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possiblement derivada de les diferències en la salinitat hivernal (de 24 a 34‰), dels efectes d’ombrejat 
per les macroalgues marines a la deriva que entren des de les zones eutrofitzades de la badia dels 
Alfacs (Prado et al. 2013a), o d’ambdós processos. A la llacuna de la Tancada, també s’observen 
biomasses d’estiu oposades entre les conques occidental i oriental (9 i 107 g PS·m-2, respectivament; 
Prado et al., 2013a), i els estudis previs van aportar càlculs de biomassa notablement superiors en el 
període 1986-1989 (Menéndez & Comín, 1989: aprox. 25-687 g PS·m-2; Menéndez, 2002: 9-840 g PS·m-2). 
Aquestes diferències entre les conques poden associar-se a una major salinitat en comparació amb la 
registrada als anys 90 (Comín et al., 1991). La major salinitat va eliminar grans àrees cobertes amb P. 
pectinatus, desestabilitzant els sediments i potenciant la turbiditat; així es dificulta la recolonització i la 
supervivència de R. cirrhosa (vegeu també Charpentier et al., 2005). Per P. pectinatus (principalment en 
desenvolupament a la llacuna del Clot), l’estacionalitat és menys marcada que per a R. cirrhosa, amb 
majors valors de biomassa a l’estiu (0-331 g PS·m-2) que a l’hivern (0-168 g PS·m-2). Encara que no hi ha 
registres històrics disponibles per a la llacuna del Clot, aquests valors de la biomassa són molt inferiors 
als oferts per diversos hàbitats salobres a la Camarga en salinitats similars (376 a 668 g PS·m-2; Van Wijk, 
1988) i suggereixen condicions subòptimes de creixement d’aquesta espècie adaptades a condicions 
d’aigua més fresca. A l’estiu, N. marina (57 g PS·m-2) barrejat amb P. pectinatus (58.5 g PS∙m-2) també 
es desenvolupa a la zona més propera a la connexió amb la llacuna de l’Encanyissada. En general, les 
biomasses màximes analitzades per Prado et al. (2013a) van ser 88-95% inferiors als valors màxims 
trobats a la literatura en salinitats similars, i hi ha poca o cap recuperació en algunes àrees en comparació 
amb els últims informes des de fa més de 20 anys. A part dels patrons de distribució al llarg del 
gradient de salinitat, altres factors com la càrrega de nutrients, la terbolesa i les baixes concentracions 
d’oxigen (per exemple, 3-4 mg·L-1 a la llacuna del Clot i aprox. 6 mg·L-1 a la Tancada) poden explicar les 
condicions subòptimes per al creixement de les plantes en aquestes llacunes costaneres. Basant-nos 
en la informació existent, podem concloure que els esforços de restauració passats i la gestió actual 
de l’aigua han canviat l’hàbitat cap a condicions més salobres, substituint P. pectinatus per R. cirrhosa 
en molts casos, però encara lluny de les condicions de referència per aigua salobre. Tanmateix, l’actual 
règim de salinitat durant tot l’any potser no sigui òptim per a cap de les espècies de macròfits existents.

2.2. Comunitats planctòniques
Les comunitats de fitoplàncton i zooplàncton de les llacunes costaneres del Delta de l’Ebre també 
mostren patrons d’abundància oposats durant l’estiu, amb una major densitat de zooplàncton i una 
menor de fitoplàncton en salinitats superiors (Prado et al., 2017a). També s’observen diferències 
en l’estructura de la comunitat entre llacunes, en particular entre la llacuna del Clot i la Tancada 
durant l’estiu (Figura 3, Taula 2). Entre el fitoplàncton, les Bacillariophyceae bentòniques són un dels 
grups més freqüents, amb les abundàncies d’estiu més altes a les llacunes del Clot i l’Encanyissada, 
que són presumiblement el resultat de la millora de les condicions de llum i de la resuspensió de 
sediments (Prado et al., 2017a). Les Chlorophyceae i, en menor mesura, les Cyanophyceae i les 
Euglenophyceae (totes generalment menys del 1%) també són més abundants a la llacuna del Clot 
a l’estiu (com pot passar en els entorns d’aigua dolça, Nicholls, 1976) i disminueixen a les llacunes 
de l’Encanyissada i la Tancada. Per contra, les Dinophyceae, un grup que es troba freqüentment a 
les badies del Delta de l’Ebre (M. Fernandez, comunicació personal), mostren les abundàncies més 
altes a la llacuna de la Tancada i les més baixes a la llacuna del Clot (53% i 1%, respectivament); 
això indica que Dinophyceae entren a les llacunes a través de canals de connexió amb la badia 
dels Alfacs (absents al Clot). La comunitat de zooplàncton està dominada per estadis larvaris de 
copèpodes amb menor abundància d’altres tàxons, especialment durant l’època hivernal. El 



128 

calanoid osmoconformador Calanipeda aquadulcis (Svetlichny et al., 2012) és el taxó més estès de 
les llacunes (vegeu també Menéndez & Comín, 1986), amb més adults a l’estiu i copèpododits a 
l’hivern. El copèpode harpacticoid Canuella perplexa, àmpliament distribuït en llacunes costaneres 
en salinitats de 16 a 32 (Ceccherelli & Mistri, 1991), és en gran part responsable del major nombre 
total de zooplàncton amb major salinitat. Altres espècies de copèpodes estan presents en nombres 
inferiors i generalment presenten abundàncies més altes a l’estiu a les llacunes de l’Encanyissada 
i la Tancada. Els cladòcers, que són habituals en ambients oligohalins (Brucet et al., 2009), estan 
presents en baixa abundància, particularment a la llacuna de la Tancada durant l’hivern (major 
salinitat). Els ostracodes també estan presents en nombres baixos, coincidint amb patrons trobats 
en altres llacunes mediterrànies costaneres (per exemple, Brucet et al., 2009; 2010). Entre els 
altres grups de zooplàncton, s’ha descrit que els rotífers assoleixen altes biomasses a l’estiu a les 
llacunes catalanes (Badosa et al., 2007, Brucet et al., 2009), però són més abundants a l’hivern, 
especialment en salinitats més baixes (Prado et al., 2017a). En termes generals, la temperatura i 
la salinitat van ser els factors més importants per determinar l’estructura de les comunitats (aprox. 
60% i 72% de variància de fitoplàncton i zooplàncton, respectivament). Només la salinitat representa 
aproximadament el 44% de la variació en l’abundància de tàxons i la composició de fitoplàncton 
i aprox. el 20% de la variació del zooplàncton (vegeu Prado et al., 2017a). No obstant això, en 
comparació amb el període d’escorrentia agrícola alta fa aprox. 30 anys, les condicions actuals 
mostren una important disminució de l’abundància total de fitoplàncton (més del 50%), mentre que 
les abundàncies de zooplàncton són aprox. 6 vegades superiors (vegeu Comín 1984; Menéndez 
& Comín 1986). Les baixes abundàncies actuals de fitoplàncton es poden explicar per una forta 
reducció de la càrrega de nutrients dels camps d’arròs cap a les llacunes després de la construcció 
de canals de circumval·lació i la reaparició de comunitats de macròfits (Prado et al., 2013a).

Figura 3. Ordinació n-MDS en es mostren diferències en les comunitats de fitoplàncton i zooplàncton entre llacunes i estacions. 
Etiquetes de símbols com a la Figura 2. Figura de Prado et al. (2014a) amb permís.
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 Fitoplàncton   Zooplàncton

 R p (%) Sim./Diss (%)  R p (%) Sim./Diss (%)

Llacuna 0.784 0.1  Llacuna 0.848 0.1 
C-T 1 0.2 54.57 C-T 0.914 0.1 50.81
C-E 0.828 0.1 29.71 C-E 0.868 0.1 32.62
T-E 0.578 0.2 37.47 T-E 0.847 0.1 41.72
C   89.82 C   84.80
E   85.36 E   81.22
T   85.64 T   74.58

Estació 0.960 0.1 34.69 Estació 1 0.1 86.90
W   87.67 W   80.64
S   86.20 S   79.77

Taula 1. Resultats de l’anàlisi ANOSIM bidireccional (efectes globals i comparacions entre parelles) i SIMPER (similitud/dissimilitud) 
per a comunitats de fitoplàncton i zooplàncton a partir de matrius de dissimilitud derivades d’abundàncies de tàxons (transformades 
a logaritme (1 + x)). R – estadístics ANOSIM; p – nivell de significació dels estadístics de les mostres (%). A les anàlisis ANOSIM, 
els resultats significatius s’indiquen amb negreta. En els resultats SIMPER, les comparacions entre parelles indiquen dissimilituds 
i similituds d’un sol grup.

 Macroinvertebrats

 R p (%) Sim./Diss (%)
Llacuna 0.756 0.1 
C-T 0.899 0.1 57.57
C-E 0.676 0.1 44.16
T-E 0.752 0.1 49.90
C   69.79
E   71.46
T   65.8

Estació 0.559 0.1 46
W   76.72
S   61.32

Taula 2. Resultats d’anàlisis ANOSIM bidireccional (efectes globals i 
comparacions entre parelles) i SIMPER (similitud/dissimilitud) a partir 
de matrius de dissimilitud derivades d’abundàncies de tàxons de 
macroinvertebrats (transformades a logaritme (1 + x)). R – estadístics 
ANOSIM; p – nivell de significació dels estadístics de les mostres 
(%). A les anàlisis ANOSIM, els resultats significatius s’indiquen amb 
negreta. En els resultats SIMPER, les comparacions entre parelles 
indiquen dissimilituds i similituds d’un sol grup.

2.3. Comunitats de macroinvertebrats
Prado et al. (2014a) van demostrar que els patrons de les comunitats de macrofauna a les llacunes 
del Delta de l’Ebre estan molt influïdes pels efectes interactius dels fluxos d’aigua dolça i el patró 
estacional. Segons els seus treballs, la riquesa i la diversitat d’espècies es van relacionar positivament 
a la salinitat (és a dir, més alta a les llacunes de la Tancada i l’Encanyissada i més baixa a la llacuna 
del Clot), en particular a l’estiu, quan les condicions de salinitat son més diferents. Es van trobar 22 
tàxons, que incloïen crustacis, insectes, gastròpodes i bivalves, i van presentar patrons oposats en 
el gradient de salinitat i les estacions de estudi (Figura 4, Taula 2).
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Figura 4 (de Prado et al., 2017a). Ordinació n-MDS que mostra diferències 
en comunitats macrofaunals entre les 3 llacunes d’estudi. Els cercles 
assenyalen patrons d’agrupació en totes les zones i llacunes. Etiquetes 
de símbols com a la Figura 2. Les dades estan transformades a logaritme 
(1 + x). Figura de Prado et al. (2017a) amb permís.

Entre els crustacis, els anfípodes eurihalins Gammarus aequicauda i Corophium volutator (McLusky, 
1970; Prato & Biandolino, 2003) són abundants a totes les llacunes, en particular a la Tancada. Els 
isòpodes Idotea baltica i Cyathura carinata no es troben a la llacuna del Clot i són més abundants a la 
Tancada, a causa d’una capacitat osmoreguladora més eficient en salinitats superiors a 10 (Hørlyck, 
1973). Per contra, l’isòpode Lekanesphaera hookeri és molt abundant a la llacuna del Clot però és 
absent de la Tancada, també d’acord amb els rangs de tolerància a la salinitat (Jansen, 1970). Entre els 
insectes, Chironomus salinarius i Orthocladiinae són més abundants a les salinitats inferiors del Clot 
(vegeu també Cartier, 2011), i a l’estiu, les larves dels lepidòpters Acentria efemera semblen associades 
a P. pectinatus a la llacuna del Clot i a la zona septentrional de la llacuna de l’Encanyissada. Entre 
els mol·luscs, el gastròpode Hidrobia sp. és abundant a l’Encanyissada i menys a les altres llacunes, 
particularment en el Clot, a causa de la seva marcada preferència per a les aigües meso- a polihalines 
(Khlebovich & Kondratenkov, 1973). Els gastròpodes restants (Haminoea navicula , Gibbula sp. i 
Theodoxus fluviatilis) i les espècies de bivalvs observades (Cerastoderma sp. i Scrobicularia plana) són 
característiques de les aigües marines (López-Cotelo et al., 1982; Baden & Boström, 2001; Malaquias 
& Cervera, 2006) i es troben en nombres superiors a la llacuna de la Tancada. Fins a un 56-60% 
d’aquestes variacions en les comunitats de macroinvertebrats s’explica per factors ambientals, amb 
salinitat i temperatura que representaven les contribucions més grans (aproximadament el 14% i el 
10%, respectivament), mentre que la biomassa estava majoritàriament controlada per temperatura i 
nutrients (Prado et al., 2014a). En menor mesura, altres factors explicatius també van incloure diferents 
nivells d’oxigen i matèria orgànica a través de les llacunes, aparentment associats a l’entrada d’aigua 
dolça (Prado et al., 2014a).

2.4. Comunitats de vertebrats
Els macròfits d’aigua salobre, com ara P. pectinatus, N. marina i R. cirrhosa entre d’altres, es coneixen 
com un hàbitat i alimentació preferits per a espècies d’aus aquàtiques, com ara ànecs i fotxes (Perrow 
et al., 1997; Rodríguez-Pérez & Green, 2006) i semblen haver afavorit el desenvolupament de grans 
poblacions de certes aus aquàtiques (Mateo et al., 2000; Farré & Duro, 2010) després dels esforços de 
restauració (Ibáñez et al., 2000). De fet, durant la temporada de cria, grans poblacions d’aus aquàtiques 
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utilitzen els hàbitats d’aquests macròfits per a la cria. Aquestes aus aquàtiques inclouen ànecs (Anas 
platyrhynchos majoritàriament), cabussets (Tachybaptus ruficollis), fotxes vulgars (Fulica atra), colònies 
de diverses espècies d’ardeids (Ixobrychus minutus, Nycticorax nycticorax, Ardeola ralloides, Bubulcus 
ibis, Egretta garzetta i Ardea purpurea), i també un gran nombre de capons reials (Plegadis falcinellus) 
i polles blaves (Porphyrio porphyrio). Les llacunes costaneres també són importants territoris de 
reproducció per als xatracs menuts (Sterna albifrons, Gelochelidon nilotica, Chlidonias hybrida, Sterna 
sandvicensis i S. hirundo) i les gavines (Chroicocephalus genei, C. ridibundus i Larus audouinii). Durant 
les estacions de migració i l’hivern, els ànecs (Anas penelope, A. strepera, A. crecca, A. acuta, A. 
clypeata, Netta rufina i Aythya ferina) són molt comuns, com també ho són els cabussets (Podiceps 
cristatus i P. nigricollis), les limícoles (Limosa limosa, L. lapponica, Calidris ferruginea, C. alba, C. minuta, 
Tringa totanus i T. nebularia) i els ardeids (A. alba i A. cinerea). Finalment, durant l’hivern, milers de 
flamencs (Phoenicopterus roseus) utilitzen les llacunes com a hàbitat preferit.

En canvi, les poblacions de peixos d’aigua marina i salobre van disminuir durant els anys 70 i 80, amb 
les entrades d’aigua dolça de baixa qualitat, i els rendiments totals de captures mai s’han recuperat 
a la major part de les llacunes de la caiguda en biomassa del 70% aprox. durant la dècada de 1980 
(Ibáñez et al., 2000). A més, les salinitats més baixes també van afavorir la invasió d’espècies de peixos 
no autòctons amb un baix valor comercial, com l’alburn (Alburnus alburnus), el carpí daurat (Carassius 
auratus), la carpa comuna (Cyprinus carpio), el Pseudorasbora (Pseudorasbora parva), la sandra (Sander 
lucioperca), el silur (Silurus glanis), i el misgurn de Japó (Misgurnus anguillicaudatus) (Caiola & Sostoa, 
2002; Franch et al., 2008; Rodríguez-Climent et al., 2012). La gambúsia (Gambusia holbrooki) mereix 
una atenció especial a causa dels seus efectes negatius en la conservació del fartet (Aphanius iberus), 
en perill d’extinció (Caiola & Sostoa, 2005). Per tant, el mal estat de conservació d’aquestes espècies 
es podria deure en part a una alteració de l’estructura de la xarxa tròfica o a canvis en la disponibilitat 
de recursos tròfics com ara macroinvertebrats, zooplàncton i fitoplàncton; i s’intensifica per a patrons 
restringits de recerca d’aliments, en particular en residents permanents de les llacunes com els mugílids 
(Liza aurata, L. saliens, L. ramada, Mugil cephalus i Chelon labrosus), l’anguila (Anguilla anguilla), el joell 
(Atherina boyeri), el gobi comú (Pomatoschistus microps), i les agulletes de riu (Syngnathus abaster). 
Aquestes alteracions ecològiques també van afectar negativament a espècies no residents que solien 
ser més abundants, com el llobarro (Dicentrarchus labrax), l’orada (Sparus aurata), i el llenguado (Solea 
senegalensis).

S’ha demostrat que les alteracions en la qualitat i l’abundància d’hàbitats submergits i recursos tròfics 
provocats per diferències en la salinitat afecten la dieta de les principals espècies de peixos de les 
llacunes del Delta de l’Ebre (Prado et al., 2014b). La variabilitat en els signatures C δ13 a través de les 
llacunes és especialment gran en tota la xarxa tròfica, amb valors més baixos a la llacuna del Clot 
i més alts a la llacuna de la Tancada (Figura 5). Aquestes diferències coincideixen amb els patrons 
observats en altres sistemes amb aportacions variables de materials marins i continentals (per exemple, 
Deegan & Garritt, 1997; Vizzini et al., 2005; Garcia et al., 2007; Obrador & Pretus, 2012). Per N δ15, es 
detecta una relació negativa amb el gradient de salinitat en sediments, zooplàncton i comunitats de 
invertebrats (Prado et al., 2014b), possiblement a causa de les entrades passades d’aigua enriquida en 
N δ15 de fonts antropogèniques (per exemple, Vizzini & Mazzola, 2004; Vizzini et al., 2005). No obstant 
això, els processos prolongats d’eutrofització semblen produir pocs efectes en els signatures de N 
δ15 d’espècies de peixos (com a proxy de la seva posició tròfica; Figura 5). Els models utilitzats per a 
l’avaluació de la contribució a la dieta dels peixos mostren que les vies tròfiques de les espècies de 
peixos més abundants com les llisses (Liza spp.), el joell (Atherina Boyeri), el gobi comú (P. microps), el 
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fartet (A. iberus) i la gambúsia (G. holbrooki) estan dominats pel zooplàncton a l’Encanyissada, i pels 
macroinvertebrats a les llacunes del Clot i la Tancada (Prado et al., 2014b). Una hipòtesi plausible per 
a aquests resultats és que les opcions de consum al llarg del gradient de salinitat poden haver estat 
influenciades per les diferències en la disponibilitat de preses (Prado et al., 2014a). Per contra, tot i que 
les poblacions de peixos de les llacunes del Delta de l’Ebre han experimentat un important descens 
general des dels anys 80 (Ibáñez et al. 2000), la biomassa de les espècies de peixos no sembla tenir 
una associació clara amb la salinitat, excepte per la gambúsia (G. holbrookii) que era més abundant a 
la llacuna del Clot (Prado et al., 2014b).

Figura 5. Signatures C δ13 i N δ15 d’espècies de peixos (en negre) i fonts d’aliments (en gris) en les 3 llacunes investigades del 
Delta de l’Ebre al llarg del gradient de salinitat. Lsp-Liza spp.; AA-Anguilla anguilla; PM- Potamochistus microps; AB-Atherina 
boyeri; AI-Aphanius iberus; GH-Gambusia holbrooki; GM-Gammarus aequicauda; SH-Sphaeroma hookeri; M-Macròfits; 
S-Sediment; F-Fitoplàncton; Z-Zooplàncton. Les barres d’error són SE. Figura de Prado et al. (2014b) amb permís.
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2.5. Estructura de la xarxa tròfica
L’estudi del conjunt de la xarxa tròfica, des del fitoplàncton fins als ocells, mitjançant l’anàlisi de 
xarxes (Ecopath amb programari Ecosim), es va observar un funcionament tròfic oposat en les 3 
llacunes, però es devia principalment a processos bottom-up relacionats amb els efectes de la salinitat 
sobre el tipus d’hàbitat (vegeu Prado et al., 2013b). Com que les dues llacunes amb salinitat més 
alta, l’Encanyissada i la Tancada, estan dominades pel macròfit anual R. cirrhosa, les plantes i les 
biomasses epífites són suficients per a mantenir les comunitats de peixos i macroinvertebrats a l’estiu, 
però no a l’hivern, quan es perd gairebé tota la biomassa. Per tant, és necessari un canvi cap al 
consum de detritus per compensar els models tròfics d’aquestes llacunes. En canvi, a la llacuna del 
Clot, ja que les comunitats de macròfits estan dominades per l’espècie pseudoanual Potamogeton 
pectinatus, que persisteix durant tot l’any però registra un cert descens a l’hivern, els consumidors 
no experimenten cap limitació estacional. A més, les diferències estacionals en algunes mètriques 
d’ecosistemes utilitzades habitualment, com la relació NPP:biomassa, la producció total del sistema 
(PTS) i l’ascendència, són també les més baixes a la llacuna del Clot, la qual cosa suggereix un 
funcionament tròfic més estable, que no depèn tant de la variabilitat en l’abundància de fitoplàncton 
(Prado et al., 2013b). Aquesta influència de la salinitat, juntament amb la disponibilitat de nutrients, 
en el funcionament tròfic d’aquests sistemes es confirma a partir d’una relació positiva amb la ràtio 
entre les vies planctòniques i bentòniques, cosa que suggereix una major importància de les vies 
planctòniques quan els macròfits estan limitats. A més, la variació estacional de la disponibilitat 
d’hàbitat (els refugis proporcionats per la vegetació) pot afectar indirectament l’abundància dels nivells 
tròfics superiors (Green & Short, 2003). No obstant això, tot i que considerar els sistemes estudiats 
com un sistema tancat és un enfocament de modelització acceptat (Christian & Luczcovich, 1999; 
Prado et al., 2013b), també podria proporcionar una perspectiva massa simplista dels fluxos reals 
d’energia i matèria orgànica que entren a les llacunes de fonts marines i continentals. Per exemple, 
Prado et al. (2014b) van mostrar que els signatures de C δ13 de macròfits van reflectir amb força el 
gradient de salinitat (-14,31 ± 0,26‰, -16,26 ± 0,37‰, i -22,59 ± 0,41‰, respectivament, a la llacuna 
de la Tancada, l’Encanyissada i el Clot). Per tant, la POM procedent de plantes C3 més degradades 
(menys de 25 a 19‰) com l’arròs, que s’estén per aprox. el 70% de la superfície del delta, podria ser 
una important font de carboni a la llacuna del Clot, que presenta les majors entrades d’aigua dolça a 
través dels canals de reg. De la mateixa manera, els herbassars submergits de Cymodocea nodosa, 
que creix a la badia dels Alfacs i es troba entre les fonts més enriquides de carboni vegetal (aprox. 7.5‰; 
Vizzini & Mazzola, 2003) podria disminuir la POM a les llacunes de l’Encanyissada i la Tancada a través 
de la connexió dels canals marins.

3. Anàlisi dels esforços de restauració a les 
llacunes costaneres del Delta de l’Ebre
Els esforços de restauració ecològica del Delta de l’Ebre van començar a principis dels anys 90 a la 
llacuna de l’Encanyissada, la llacuna costanera més gran del Delta de l’Ebre, i es van centrar en la millora 
de la qualitat de l’aigua canviant les connexions hidrològiques existents per restablir la cobertura de 
macròfits de la llacuna. També als anys 90, es va realitzar una restauració experimental d’aiguamolls 
procedents d’arrossars abandonats prop de la llacuna de la Tancada per avaluar l’eficiència d’aquestes 
zones restaurades en la reducció del contingut de nutrients de les aigües residuals i per estudiar la 
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dinàmica de la vegetació i les aus aquàtiques en aquestes zones durant el procés de restauració. 
Ambdós esforços de restauració van rebre l’impuls del Parc Natural del Delta de l’Ebre i la Universitat 
de Barcelona.

Una tercera acció de restauració, impulsada pel Parc Natural, es va dur a terme a l’illa de Buda 
després que la Generalitat de Catalunya comprés la meitat de l’illa el 1992 per dur a terme accions 
de millora de la biodiversitat i preservar i millorar els hàbitats protegits. Aquesta intervenció es va 
incloure en un projecte LIFE Natura amb l’objectiu de potenciar la biodiversitat i contrarestar les 
amenaces existents com la mala qualitat de les llacunes costaneres, la pèrdua de boscos de ribera 
i d’hàbitats favorables per a la nidificació d’algunes espècies protegides com ara la perdiu de mar 
(Glareola pratincola) i el bitó (Botaurus stellaris), així com la disminució de les poblacions de fartet (A. 
iberus) en perill d’extinció.

Després d’aquests primers esforços per millorar l’estat ecològic d’algunes de les llacunes del Delta 
de l’Ebre, en la següent dècada la rehabilitació de l’hàbitat no era prioritària. La més notable va ser 
la restauració d’una petita llacuna i els seus aiguamolls (Riet Vell) arran d’un altre projecte de LIFE 
Natura realitzat per l’ONG SEO/BirdLife. Llavors, després de 2010 es van realitzar importants projectes 
de restauració, inclosa la creació de filtres verds i llacunes litorals en antics arrossars i instal·lacions 
abandonades de piscifactories, així com la restauració hidrològica d’altres llacunes existents.

A continuació, analitzem amb més detall els principals projectes de restauració realitzats a les llacunes 
costaneres del Delta de l’Ebre durant els últims 25 anys per millorar la qualitat ecològica d’aquests hàbitats 
prioritaris d’aiguamolls, afectats per les polítiques de gestió del territori que afavorien l’agricultura, la caça 
i la pesca i que varen la seva superfície de manera significativa.

3.1. La restauració funcional de la llacuna de 
l’Encanyissada (1991-1992)
L’objectiu d’aquesta primera acció de restauració en aquesta llacuna, amb una profunditat mitjana de 
80 cm, va ser millorar la seva qualitat de l’aigua (eutrofització i contaminació de pesticides) i recuperar 
la vegetació submergida, de gran importància per a les poblacions d’aus aquàtiques i peixos que havien 
disminuït en aquell moment (Forès, 1992).

Per revertir els problemes de contaminació, es va construir un canal de derivació al voltant de la llacuna 
per evitar l’entrada d’aigua de drenatge dels arrossars, desviant-la fins a la badia dels Alfacs. A més, es va 
crear una nova entrada més baixa d’aigua dolça de millor qualitat del riu Ebre mitjançant un canal de reg 
existent (Forès et al., 2002). Els intercanvis entre la llacuna i l’aigua de mar es van incrementar a mesura 
que disminuïen les entrades d’aigua dolça i això va contribuir a reduir la càrrega de nutrients a causa del 
contingut relativament baix de nutrients de l’aigua de mar (Comín et al., 1990).

Al mateix temps, durant la primavera de 1991, la llacuna del Clot es va assecar a propòsit. Aquesta petita 
llacuna (0.56 km2) forma part del sistema de llacunes de l’Encanyissada, de la qual n’està separada per 
una comporta. Aquesta comporta va permetre aïllar la llacuna petita de la llacuna principal, per permetre 
l’aeració del sediment i disminuir el flux de nutrients (especialment fòsfor) des del sediment cap a l’aigua 
durant posteriors entrades d’aigua.
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La llacuna del Clot va estar completament seca durant gairebé un any i, després, es va omplir amb 
aigua de reg amb menors aportacions de fòsfor i nitrogen en forma d’amoni generalment present a 
l’aigua de drenatge dels camps d’arròs. Es van fer abans alguns experiments de laboratori per trobar 
les característiques adequades de la futura aigua d’inundació i triar el millor procediment. Tenint en 
compte la disponibilitat d’aigua i la topografia, la millor opció va ser una primera inundació amb aigua 
marina seguida d’inundacions successives amb aigua dolça (Forès, 1992). Dos anys després de la 
restauració, la cobertura de macròfits va superar el 70%, la qual cosa va portar a la ràpida recuperació 
de poblacions de peixos i espècies d’aus de caça; aquests resultats van mostrar que l’entrada de 
l’aigua de drenatge és una de les principals causes de la desaparició de macròfits i la proliferació de 
fitoplàncton a les llacunes costaneres del Delta de l’Ebre (Forès, al., 2002). Per tant, la restauració va 
tenir èxit en termes de recuperació de l’estat ecològic dels ecosistemes (recuperació de la comunitat 
de macròfits, aus aquàtiques, etc.), però no en termes de la integritat dels ecosistemes (condicions de 
referència), ja que les llacunes encara tenen importants entrades d’aigua dolça, especialment en el cas 
del Clot.

3.2. Restauració d’aiguamolls a la llacuna de la Tancada 
(1993-1998)
Aquesta restauració experimental (Comín et al., 2001) va consistir en la conversió d’arrossars abandonats 
en aiguamolls al llarg de la riba de la llacuna de la Tancada (2.6 km2) per posar a prova la seva eficàcia 
en l’eliminació de nitrogen i fòsfor de les aigües d’origen agrícola que es van utilitzar per inundar els 
aiguamolls restaurats. Es va investigar la dinàmica de la vegetació de la zona restaurada, així com quina 
etapa de successió era la més adequada per a les aus d’aiguamolls. Finalment, l’estudi va determinar 
el potencial de recuperació de la diversitat paisatgística que es produiria si l’activitat de restauració 
realitzada s’aplicava a un àrea més gran que abasta tot el cinturó de vegetació que envolta una llacuna 
costanera.

Es van controlar i comparar les aigües d’entrada i sortida de la zona experimental, i es va demostrar que 
els arrossars convertits en aiguamolls, després d’una revegetació espontània, semblen ser molt eficients 
a l’hora de retenir el nitrogen de l’aigua superficial (50-95% del total de nitrogen entrant), però molt menys 
a l’hora de retenir el fòsfor (menys del 50% del fòsfor entrant). Per tant, si els aiguamolls restaurats dels 
camps d’arròs s’utilitzen com a filtres per eliminar els nutrients, és possible aconseguir una millora de 
la qualitat de l’aigua de drenatge provinent dels sistemes agrícoles que es descarrega als ecosistemes 
costaners (llacunes, badies i mar obert).

El procés de colonització de la vegetació després de la restauració d’aiguamolls d’aigua dolça va 
mostrar característiques típiques de la successió secundària: inundar la zona amb aigua dolça durant la 
temporada de creixement i mantenir un nivell baix d’aigua (fins a 30 cm) va afavorir el desenvolupament 
del canyís (Phragmites australis). El quart any, els aiguamolls restaurats estaven coberts densament per 
aquest canyissar. Les espècies de plantes dominants van variar durant els primers 4 anys després que els 
camps d’arròs van ser abandonats, canviant d’una dominància de Echinochloa sp. i Scirpus maritimus en 
el primer any a Typha latifolia al segon i a Scirpus lacustris en el tercer any, abans que s’establís el canyís 
en els anys següents. La biomassa seca aèria de la vegetació emergent va augmentar progressivament 
al llarg dels anys, la qual cosa significa que amb els anys es produeix una acumulació neta de detritus 
vegetals.
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Com en el cas de la vegetació emergent, el creixement estacional de macròfits en aquests aiguamolls 
va seguir un patró similar a aquelles d’altres poblacions de la mateixa espècie localitzades en zones 
pròximes al lloc experimental però sotmeses a fluxos d’aigua naturals i no a inundacions regulades 
(Comín et al., 1997).

Les aus aquàtiques prefereixen els aiguamolls en una etapa intermèdia de successió, seleccionant els 
hàbitats dominats per Thypha i Scirpus davant els arrossars i els aiguamolls oberts, que proporcionen poca 
protecció, i davant aiguamolls més antics amb vegetació densa, que dificulten els moviments dels ocells 
mentre s’alimenten o es reprodueixen. Per tant, per millorar l’hàbitat dels ocells, s’hauria de gestionar la 
vegetació en aiguamolls densos i antics a fi de maximitzar la diversitat. No obstant això, després de la 
restauració, els pagesos que cultivaven els arrossars veïns es van queixar de les aus aquàtiques que vivien 
als llocs restaurats i s’alimentaven dels seus camps d’arròs. Això va portar a la transformació dels llocs 
restaurats en prats secs per disminuir el nombre d’aus aquàtiques (Comín et al., 2005).

En general, l’estudi va demostrar que la restauració d’aiguamolls pot assolir simultàniament objectius 
diferents, com la reducció de nutrients i la conservació de la biodiversitat, entre d’altres. Una altra conclusió 
és que la restauració de l’hàbitat es pot aconseguir ràpidament un cop s’abandona el conreu intensiu, ja 
que la recuperació d’aiguamolls dels camps d’arròs es produeix en un període relativament curt de temps.

3.3. Restauració d’aiguamolls a les llacunes de l’illa de 
Buda (1996-2000)
L’illa de Buda (1280 ha) és una reserva natural del Parc Natural del Delta de l’Ebre que inclou dues llacunes 
costaneres, el Calaix Gran i el Calaix de Mar, a més d’arrossars, canyissars i maresma. La restauració 
realitzada a la illa forma part de les accions de conservació del projecte “Restauració i gestió integrada de 
l’illa de Buda” amb el suport del Programa LIFE Natura de la Unió Europea (LIFE 96/E/ 003180).

El 1996, les activitats que es realitzaven a l’illa incloïen la caça, la pesca i el cultiu de l’arròs, i aquest últim 
va tenir alguns efectes negatius en les llacunes costaneres a causa dels fertilitzants i productes agroquímics 
utilitzats que es van descarregar directament a les llacunes. Les accions de restauració més importants 
van ser la millora de la connectivitat hidrològica natural amb els aiguamolls circumdants i evitar l’entrada 
de nutrients i contaminants dels arrossars a les llacunes, a fi de reduir l’alt nivell d’eutrofització i hipòxia 
d’abans de la restauració. El projecte també va permetre la conversió dels camps d’arròs en maresma 
a través de l’adequació de més de 0.3 km2 d’arrossars per convertir-los a un filtre verd i una zona de 
pastures. Els camps d’arròs conreats anteriorment es van inundar d’aigua salobre i es van deixar sense 
intervenció per permetre la recuperació de la vegetació. Aquesta restauració de l’hàbitat i la gestió duta 
a terme posteriorment van tenir una resposta positiva gairebé immediata en termes d’espècies d’aus ja 
visibles abans del final del projecte. Destaca el fet que van criar entre 20 i 30 parells de perdiu de mar (G. 
pratincola) en antics camps d’arròs el 1997, i es va registrar l’agró blanc (Ardea alba) criant per primera 
vegada a la Península Ibèrica. Va tenir èxit la reintroducció de 2500 individus de fartet (A. iberus) i samaruc 
(Valencia hispanica), 2 espècies prioritàries de la Directiva d’Hàbitats, en 2 petites llacunes salobres (100 
m2) creades a propòsit. L’èxit de reproducció d’aquestes espècies es va confirmar mitjançant la captura de 
peixos joves durant el seguiment del cens. Amb la reducció de les entrades d’aigua rica en nutrients i amb 
la creació de filtres verds per a l’aigua provinent dels arrossars de la illa abans d’arribar a les llacunes es va 
aconseguir la millora de la qualitat de l’aigua i la recolonització de les llacunes amb macròfits.
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3.4. La creació de 2 aiguamolls construïts (2010)
En el marc del Pla Integral per a la Protecció del Delta de l’Ebre impulsat pels governs espanyol i català, 
es van crear 2 zones d’aiguamolls després de l’abandonament dels camps d’arròs, amb l’objectiu de 
millorar la qualitat de l’aigua que drena dels camps de cultiu dels voltants. Aquests dos aiguamolls 
recentment construïts, un al nord del Delta de l’Ebre (“Illa de Mar” —45.37 ha) i l’altre al del sud del 
Delta de l’Ebre (“L’Embut” —77.63 ha), es van dissenyar per actuar com a filtres verds a fi de millorar la 
qualitat de l’aigua reduint la quantitat de nutrients i contaminants que es lliuren a les llacunes costaneres 
i les badies, on l’aqüicultura i la pesca són importants activitats econòmiques. Els aiguamolls també 
actuen com a paranys de sediments i com a embornal de carboni, augmentant l’elevació de la terra, i es 
compensa així l’augment del nivell del mar i la subsidència. Tot i que es va construir el 2010, recentment 
(2014) van començar a funcionar aquests aiguamolls, a causa de la manca de fons i un pla de gestió 
adequat previs.

El projecte LIFE Natura 2014-2018 “Mesures d’adaptació i mitigació al canvi climàtic al Delta de l’Ebre” 
(LIFE13 ENV/ES/001182) inclou una acció de gestió centrada en l’optimització dels aiguamolls construïts. 
L’objectiu d’aquesta acció és optimitzar el funcionament dels aiguamolls per maximitzar la taxa de 
segrest de carboni i l’elevació del sòl, i la reducció de nutrients i contaminants. Per establir el millor pla 
de gestió per a ambdues àrees, és necessari dur a terme diverses proves pilot que consisteixen en la 
manipulació de la columna d’aigua i la taxa de renovació. El resultat de les proves pilot s’està analitzant 
actualment i les principals variables controlades són la concentració de nutrients orgànics i inorgànics 
en aigua i sòls, la fisicoquímica de l’aigua, els metalls pesants i els pesticides a l’aigua i sòls, el carboni i 
el nitrogen totals del sòl, la clorofil·la, la matèria en suspensió, la demanda biològica i química d’oxigen, 
etc. Per a l’estimació de l’elevació del sòl, s’utilitza la taula d’elevació de la superfície (SET; Cahoon et al., 
2002), així com horitzons marcadors. També es controla la biomassa de la vegetació aèria i subterrània. 
Es preveu que el pla d’optimització suposi la retenció del 70% del total del nitrogen dissolt, la reducció 
del 30% dels pesticides i dels metalls pesants, una taxa mitjana d’elevació del sòl de 0.5 cm·any-1 i una 
taxa de retenció de carboni de 80 g·m-2·any-1.

3.5. Restauració i gestió d’hàbitat de les llacunes de 
l’Alfacada i la Tancada (2011-2017)
L’última restauració important de l’hàbitat realitzada al Delta de l’Ebre va comptar amb el suport 
del Programa Natura LIFE de la Unió Europea (LIFE09 NAT/ES/000520) i va tenir lloc a les llacunes 
costaneres de l’Alfacada i la Tancada, ubicades al Parc Natural del Delta de l’Ebre. Encara que la 
llacuna de l’Alfacada és una àrea protegida, fins fa poc era una finca privada utilitzada per a la caça; 
això ha provocat l’aïllament del mar i el riu i la introducció d’aigua dolça a partir del sistema de reg 
dels camps d’arròs circumdants. La llacuna de l’Alfacada també és vulnerable als efectes del canvi 
climàtic i el dèficit de sediments, ja que l’àrea es troba a prop de la desembocadura del riu i es retira 
ràpidament. Per tant, les mesures específiques de gestió i restauració eren necessàries per a pal·liar 
aquests efectes negatius. L’altra àrea restaurada va ser la maresma de la llacuna de la Tancada, en 
particular les antigues salines de Sant Antoni (abandonades als anys 50), que es van transformar 
parcialment durant els anys 90 en activitats pesqueres intensives. Es va requerir molt treball per 
restablir aquest àrea recentment protegida al seu estat natural, recuperant la seva connectivitat amb 
el mar (Badia dels Alfacs) a través de l’eliminació dels dics de 60 basses d’aigües somes de l’antiga 
piscifactoria.
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L’objectiu principal del projecte era millorar l’estat ecològic de les dues llacunes costaneres a través de 
mesures de restauració i gestió de l’hàbitat, com ara la millora de la connectivitat hidrològica natural, 
l’eliminació d’infraestructures que interfereixen en aquesta connectivitat, la creació de nous hàbitats de 
llacuna costanera en els arrossars existents i la restauració dels hàbitats de maresma. En concret, els 
objectius de restauració van ser (a) millorar l’estat ecològic de la llacuna de l’Alfacada a través d’una 
millor connexió de la llacuna amb el mar i el riu; (b) implementar mesures de restauració destinades a 
pal·liar els efectes de l’erosió costanera i el canvi climàtic; (c) millorar l’estat de conservació dels hàbitats 
i espècies prioritàries, incloses 10 aus limícoles costaneres i migratòries que figuren en els annexos de 
la Directiva d’aus; (d) augmentar l’hàbitat de la llacuna de l’Alfacada, restaurant una part de les zones de 
llacunes originals que s’havien convertit en camps d’arròs; i (e) millorar l’estat ecològic i la connectivitat 
hidrològica amb el mar de les antigues salines de Sant Antoni, a través de la restauració d’àrees afectades 
per instal·lacions abandonades d’aqüicultura.

S’han implementat diverses mesures per fer front a les conseqüències de l’augment del nivell del mar i l’erosió 
de la costa. En el context del canvi climàtic, la principal mesura d’adaptació per augmentar la resiliència de 
la costa va ser tornar a connectar les llacunes i el mar (obrir connexions a través del dic costaner actual), per 
tal d’augmentar les aportacions de sediments a les llacunes durant els temporals de mar.

3.5.1. La llacuna de l’Alfacada

La restauració de l’hàbitat de la llacuna va començar amb una millora de la seva xarxa hidrològica, amb 
l’ampliació dels canals que voltaven la llacuna i construint un nou canal que uneix la llacuna amb el riu 
Ebre. A més, es va restaurar la connexió hidrològica d’unes maresmes que anteriorment havien estat 
dividits per dics, formant parcel·les aïllades. A més, es va millorar la connexió de la maresma amb la 
pròpia llacuna, ja que antigament havia estat aïllada amb un dic per evitar l’entrada de l’aigua marina 
durant els temporals de mar. Una vegada millorat el funcionament hidrològic de la llacuna, es va iniciar 
la reintroducció de la tortuga d’estany (Emys orbicularis). Es va establir una nova població d’uns 100 
individus d’aquesta espècie. El seguiment actual indica que aquestes tortugues estan aclimatant-se al 
seu nou hàbitat i podran establir una població reproductiva en 8-10 anys.

Recentment (2016-2017), el projecte ha convertit unes 50 ha de camps d’arròs en hàbitats de llacuna 
costanera, incloses 2 llacunes costaneres salobres envoltades de canyissos i zones de bosc de ribera.

3.5.2. La llacuna de la Tancada i la salina de Sant Antoni

La principal acció de restauració en aquesta àrea va ser la naturalització d’una antiga instal·lació 
d’aqüicultura en hàbitat de maresma. La piscifactoria intensa ha tingut un impacte negatiu a la part sud 
de la llacuna de la Tancada, i el tancament d’una instal·lació d’aqüicultura a la zona de les antigues salines 
de Sant Antoni va suposar l’oportunitat de restaurar 16 hectàrees de basses costaneres i maresma al 
seu hàbitat original. Les obres de restauració es van veure limitades pel fet que l’àrea acollia una de 
les principals poblacions del fartet en perill d’extinció (A. iberus). Per tant, es va realitzar un seguiment 
especial d’aquesta espècie de peix ciprinodòntid abans, durant i després de la restauració. Finalment, els 
esforços de restauració van crear condicions hidrològiques i una configuració paisatgística més similar 
a les que hi havia a la zona abans de la intervenció humana. Encara que la millora de la diversitat i 
l’abundància de peixos no es van aconseguir a curt termini, els canvis més subtils en la distribució de 
comunitats van indicar una millora gradual de l’estat ecològic després de la restauració. La població 
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de fartet de la zona va mostrar una disminució significativa de l’abundància d’individus després de les 
obres de restauració, però també es van detectar patrons similars a basses no restaurades, la qual 
cosa suggereix la influència dels processos naturals (com la temperatura) més que les pròpies obres de 
restauració (Prado et al., 2017b).

La creació d’illes artificials a les antigues salines ha permès que es reprodueixi una sèrie d’espècies d’ocells 
en perill d’extinció. Durant els primers 2 anys posteriors a la restauració, es va registrar l’establiment de 
colònies de la gavina de bec prim (Chroicocephalus genei), la gavina corsa (Larus audouinii), el xatrac 
menut (Sterna albifrons) i el curroc (Gelochelidon nilotica). En el cas de la gavina de bec prim, aquests van 
ser els primers parells reproductors observats en una dècada.

L’èxit de la restauració en termes de conservació de les aus també es va deure a l’eliminació dels accessos 
de terra a les zones restaurades i altres zones sensibles properes, així com a la protecció física d’una altra 
zona de maresma costanera amb una tanca de pals i cordes, que era necessari per a pal·liar els impactes 
dels depredadors i la freqüentació humana.

Finalment, per millorar la qualitat del paisatge i evitar col·lisions d’aus, es van enterrar totes les línies 
elèctriques que anteriorment travessaven la zona.

4. Recomanacions per a futurs objectius de 
restauració i gestió
Les llacunes costaneres mediterrànies, com les que aquí hem analitzat per al Delta de l’Ebre, eren, en la 
majoria dels casos, llacunes d’aigua salada en condicions de referència (salobres en uns pocs casos), 
i haurien de ser hiperhalines de manera permanent o temporal durant el període d’estiu a causa de 
l’augment de la taxa d’evaporació. Atès que el cicle anual de vegetació depèn del tipus d’espècie, els 
rangs de salinitat són un factor central que controla la dinàmica estacional dels ecosistemes i la seva 
estabilitat durant tot l’any. Probablement, espècies d’herbassars de macròfits submergits perennes, 
com ara Cymodocea nodosa (el macròfit dominant a la badia dels Alfacs) o Zostera noltii (present al llarg 
de la costa nord de la badia, associats a les zones de descàrrega d’aigua dolça agrícola) anteriorment 
estaven presents a les llacunes del Delta de l’Ebre, de la mateixa manera que es troben en altres llacunes 
mediterrànies similars (Laugier, al., 1999; Agostini et al., 2003). Per tant, les pràctiques de gestió haurien 
de tenir com a objectiu recuperar els herbassars mediterranis de macròfits submergits reduint de manera 
significativa les entrades d’aigua dolça (especialment a l’estiu) que impedeixen la colonització des de les 
badies. Encara que s’ha descrit que Z. noltii té una gran tolerància a les baixes salinitats (per exemple, 
al mar d’Azov creix en un gradient de salinitat de 2 a 26‰), es desenvolupa més freqüentment en les 
mateixes aigües d’eurihalines (35-37‰) com també ho fa C. nodosa (Green & Short, 2003). No obstant 
això, la germinació i el desenvolupament de les plàntules es veuen afavorits per salinitats més baixes: 2-6 
dies a 15-20‰ seguit de l’augment a aprox. 27‰ per a C. nodosa (Caye & Meinesz, 1986) i 10‰ per a Z. 
noltii (Loques et al., 1990), que es produeixen de forma natural durant les inundacions fluvials i de pluja.

Els projectes de restauració implementats mostren que hi ha hagut 2 tipus principals d’enfocaments de 
restauració a les llacunes costaneres i als aiguamolls del Delta de l’Ebre: la restauració funcional i la 
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restauració estructural. La restauració funcional es dirigeix a la recuperació dels fluxos d’aigua i sediments, 
i la connectivitat de les llacunes i els aiguamolls circumdants (com en el projecte de la llacuna de l’Alfacada). 
La restauració estructural està dirigida a recuperar els hàbitats o alguns components de les comunitats 
biològiques (és a dir, ocells, peixos, etc., com en el projecte de l’illa de Buda). En la majoria dels casos, 
les obres de restauració han tingut en compte els objectius tan funcionals com estructurals, però fins ara 
els projectes de restauració han tingut un caràcter individual, sense cap esquema global per adaptar els 
objectius de restauració a tot el sistema deltaic. Per tant, la principal recomanació per a futurs esforços 
de restauració i gestió és encadenar projectes individuals dins d’una estratègia global per a tot el Delta de 
l’Ebre, seguint els següents principis generals:

• Augmentar la superfície de les llacunes costaneres per a recuperar part de l’hàbitat perdut durant 
els segles XIX i XX. Benito et al. (2014) van calcular una pèrdua del 77% en la superfície de llacunes 
costaneres.

• Assegurar una restauració funcional i estructural coherent per tal d’apropar-se el màxim possible a 
assolir les condicions de referència i un bon estat ecològic. Això significa més connectivitat amb el 
mar (augmentant el nombre i l’amplada dels punts de sortida), una salinitat més alta i menys fluctuant 
i una major cobertura de macròfits com ara Z. noltii i C. nodosa.

• Reduir les entrades artificials d’aigua dolça tant com sigui possible, intentant imitar el cicle hidrològic 
natural de les llacunes. Els fluxos d’aigua dolça reduïts s’haurien de concentrar principalment entre 
la primavera i la tardor, els períodes de pluja en els quals es donaven les inundacions fluvials en 
el passat. A més, evitar salinitats per sota de 15 per prevenir la propagació d’espècies invasores 
d’aigua dolça, com ara la gambúsia (G. holbrooki) i afavorir espècies en perill d’extinció, com ara el 
fartet (A. iberus).

• Augmentar la superfície dels aiguamolls que envolten les llacunes (especialment la maresma), ja 
que són una part clau del funcionament ecològic de les llacunes costaneres, especialment per a la 
dinàmica de nutrients, la retenció de carboni, l’acreció i l’hàbitat per a la cria i l’alimentació de moltes 
espècies.

• Impulsar la reintroducció i la recuperació d’espècies amenaçades una vegada l’hàbitat estigui 
restaurat a unes condicions aptes per a la seva supervivència, com ara la salinitat adequada i la 
qualitat de l’aigua o l’estructura adequada d’hàbitat.

• Prioritzar els esquemes de gestió que segueixin els principis de la gestió adaptativa i permetin la 
recuperació del bon estat ecològic i les espècies d’interès per la conservació, evitant els esquemes 
dirigits a objectius com l’augment de la població d’ocells de caça.

• Promoure la recerca aplicada en la restauració de les llacunes costaneres per tal de millorar les bases 
tècniques de futures obres de restauració, així com un seguiment dirigit a quantificar els resultats i 
l’evolució dels projectes de restauració.
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Introducció
Les llacunes costaneres són zones de transició, a mig camí entre el continent i el mar, que reben 
simultàniament aportacions d’aigua dolça (de rius i rierols) i d’aigua de mar. Això significa un funcionament 
hidrològic complex, amb fluctuacions marcades de la salinitat i les concentracions de nutrients tant en 
l’espai com en el temps (Barnes, 1980; Kjerfve, 1986). Així doncs, els filtres ambientals als quals es veuen 
sotmesos els organismes són molt forts, i canvien significativament d’una llacuna a una altra en funció 
de les dinàmiques hidrològiques existents. És per això que la biodiversitat local (diversitat α) sol ser baixa 
(només uns pocs organismes són capaços d’adaptar-se a les condicions ambientals particulars d’una 
llacuna determinada), mentre que la diversitat regional (diversitat γ) sol ser elevada (Cognetti & Maltagliati, 
2000; Basset et al., 2006). L’elevada diversitat regional ve marcada tant per la suma d’ambients diferents 
(cada llacuna té unes condicions ambientals particulars ideals per a un tipus d’organismes) com per 
l’elevada productivitat d’aquests ecosistemes (Levin et al., 2001). Les seves aigües acumulen nutrients 
tant dels rius i rierols, que els arrosseguen al llarg de la seva llera, com de l’oceà, que els arrossega a través 
dels corrents i les onades. Aquesta gran acumulació de nutrients afavoreix la proliferació d’invertebrats 
(p. ex., crustacis i insectes aquàtics), que al seu torn serveixen d’aliment a peixos i aus aquàtiques. No 
és d’estranyar, per tant, que les llacunes costaneres siguin una de les parades preferides per les aus 
migratòries en els seus llargs pelegrinatges estacionals (McLusky & Elliott, 2004).

Així doncs, aquesta gran acumulació de nutrients situa les llacunes costaneres com un dels ecosistemes 
més preuats per a l’ésser humà en termes de bens i serveis proporcionats (Costanza et al., 1997). No 
obstant això, alhora, comporta la constant amenaça de l’eutrofització, especialment en sistemes afectats 
per les activitats humanes. Els rius i rierols que van a parar a les llacunes costaneres pateixen abocaments 
d’aigües residuals agrícoles, industrials i urbanes, que comporten elevades concentracions de nutrients 
(Newton et al., 2012). L’acumulació desmesurada de nutrients acaba per desembocar en situacions 
d’eutròfia. Les algues fitoplanctòniques proliferen de forma massiva i no deixen que la llum penetri fins 
al fons de la llacuna, cosa que implica una disminució (o desaparició) dels productors primaris i una 
reducció dràstica en l’oxigen dissolt. Les llacunes costaneres són especialment vulnerables a aquest 
fenomen, que comporta pèrdues importants de biodiversitat (Zaldívar et al., 2008), incloses les aus 
residents i migratòries (Fernández et al., 2005).

La capacitat de les llacunes costaneres per evitar la seva degradació ecològica a causa de l’eutrofització 
(és a dir, la seva capacitat d’autodepuració) depèn en gran mesura de la seva taxa de renovació d’aigua 
(Tett et al., 2003). L’entrada freqüent (o contínua) d’aigua de mar a la llacuna ajuda enormement a renovar 
les seves aigües i disminuir la concentració de nutrients (Roselli et al., 2013). Així, el balanç hidrològic i 
la renovació d’aigua són factors claus en la gestió de les llacunes costaneres si volem preservar la seva 
biodiversitat i els béns i serveis que ens proporcionen. Per desgràcia, actualment la gran majoria de les 
llacunes costaneres pateixen modificacions dràstiques d’hidrologia. Les múltiples entrades d’aigua dolça 
de rius i rierols s’han vist reduïdes a unes poques entrades, normalment en forma d’aigua residual o aigua 
de retorn de reg, i les entrades d’aigua de mar s’han vist reduïdes a causa de la incapacitat de les llacunes 
de trencar les barres de sorra que les separen del mar. En aquest capítol, exemplifiquem aquesta situació 
mitjançant dos estudis de cas al Delta del Llobregat (Barcelona, Espanya): les llacunes de Cal Tet i La 
Ricarda. En tots dos casos la hidrologia ha estat el factor clau que ha determinat la seva actual situació 
d’eutròfia. Presentem aquests casos com una oportunitat d’aprenentatge pel futur, per millorar la situació 
actual de degradació ecològica en la qual es troben la majoria de llacunes costaneres al voltant del món 
(Lotze et al., 2006).



149 

Cas d’estudi 1: la llacuna de Cal Tet
Introductció
El 1994 va començar un ambiciós projecte de 6 750 milions d’euros anomenat Pla Delta el principal objectiu 
del qual era convertir el delta del riu Llobregat en una de les majors plataformes logístiques d’Europa. El 
pla incloïa els següents projectes: 1) Ampliació de l’aeroport; 2) Ampliació del port de Barcelona i creació 
d’una gran zona d’activitats logístiques; 3) Desviament del tram final del riu; 4) Infraestructures hidràuliques 
(estació depuradora d’aigües residuals i planta dessalinitzadora); 5) infraestructures de mobilitat (carreteres 
i ferroviàries). La implantació del Pla Delta va provocar la desaparició d’aiguamolls i llacunes d’important 
valor natural, tant per a les poblacions migratòries d’aus com per a nombroses espècies de peixos, rèptils, 
amfibis, invertebrats aquàtics, macròfits i algues (Llorente, 2005). Una de les mesures compensatòries de 
l’impacte d’aquests projectes, en concret el desviament del riu, va ser la creació de la llacuna de Cal Tet, 
pensada per a ser un refugi de biodiversitat en l’amenaçat entorn del delta.

Figura 1: foto de la zona d’estudi en els anys 1996 (abans de la construcció de la llacuna de Cal Tet, a dalt a l’esquerra), 2003 
(quan es va acabar la construcció de la llacuna i abans que s’excavés la nova desembocadura del riu Llobregat, a dalt a la dreta) 
i en l’actualitat (a baix). A la fotografia actual s’han marcat l’estació d’aigües residuals del Baix Llobregat, la nova desembocadura 
del riu Llobregat i els canyissars de depuració que rebien l’efluent del tractament terciari de la depuradora. Font de les fotografies: 
Google Earth.
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La llacuna s’ubica en una superfície de 95 hectàrees a la plana d’inundació de la desembocadura del riu 
que abans estava ocupada per cultius i prats de pastura i pertany a la xarxa d’espais protegits del delta 
del Llobregat. Cal Tet es va crear abans que s’excavés la nova desembocadura del riu Llobregat (Figura 
1). El desbrossament del terreny va començar el 2002, i les obres van finalitzar el gener del 2003 (Seguí 
& Flor-Arnau, 2015). La llacuna té un quilòmetre de llarg i una amplada màxima de 150 metres, ocupant 
una superfície de 13 hectàrees. La seva profunditat màxima varia entre 1.80 i 2.40 metres, depenent de 
l’època de l’any (Seguí & Flor-Arnau, 2015).

El que crida més l’atenció de Cal Tet és el seu disseny hidromorfològic. La seva proximitat al mar ens portaria 
a qualificar-la de llacuna costanera, però l’absència de connexió directa amb el mar és completament 
impròpia d’aquest tipus d’ecosistemes (Kjerfve, 1986). Es tracta doncs d’un sistema d’origen artificial 
i atípic, alimentat exclusivament d’aigua de l’aqüífer superficial i de pluja. Com veurem més endavant, 
durant certs períodes la llacuna es va connectar a uns canyissars de depuració d’aigües residuals (Figura 
1), rebent aigua dolça amb concentracions relativament elevades de nutrients. Tot això ha donat com a 
resultat unes condicions hidrològiques peculiars, molt diferents a les que s’esperen en un sistema natural. 
En aquest capítol, examinarem en profunditat l’evolució de les característiques abiòtiques i biòtiques 
de la llacuna des de la seva creació el 2003 fins a l’any 2016, per tal d’exemplificar la importància de la 
hidrologia per al funcionament ecològic de les llacunes costaneres i la seva biodiversitat associada.

Materials i mètodes
La informació presentada en aquest article procedeix de la recopilació de dades generades per la 
Universitat de Barcelona dins el projecte Seguiment de paràmetres biològics i detecció de bioindicadors 
de l’estat del sistema al llarg del període de creació de noves infraestructures al Delta del Llobregat 
(2003-2005) finançat pel Departament de Medi Ambient i Habitatge de la Generalitat de Catalunya i de 
dades de l’estudi de seguiment de macròfits com a indicadors de l’estat ecològic de les masses d’aigua, 
desenvolupats per Josep Maria Seguí i Núria Flor Arnau, finançat pel Consorci per a la Protecció i Gestió 
dels Espais Naturals del Delta del Llobregat (Consorci del Delta des d’ara) i l’Ajuntament del Prat de 
Llobregat. A més, hem tingut accés a una sèrie històrica de dades de cabals i qualitat de l’aigua generats 
com a resultat de la gestió i seguiment de la llacuna per part del Consorci amb la col·laboració del 
laboratori municipal d’Aigües del Prat. Finalment, hem pogut consultar els censos d’aus nidificants a la 
llacuna, recopilats en un informe inèdit (Santaeufemia, 2009).

Macròfits

Durant els anys 2003-2005 i 2009-2016 es van realitzar mostrejos bianuals durant els mesos de maig i 
juliol (Seguí & Pérez, 2006; Seguí & Flor-Arnau, 2009, 2010, 2011, 2012, 2013, 2014, 2015, 2016). Es van 
marcar 8 punts de mostreig a la llacuna i en cada un es va realitzar una inspecció visual en un radi de 10 
metres. En aquelles zones amb presència de macròfits es va llançar un ganxo en tres direccions diferents, 
anotant les espècies recollides i avaluant el percentatge de recobriment de la zona.

Macroinvertebrats aquàtics

Des de juny del 2004 a juliol del 2005 es van recol·lectar mensualment mostres de macroinvertebrats 
aquàtics epifítics i bentònics, a més de mostres multihàbitat (Cañedo-Argüelles & Rieradevall, 2011). Els 
macroinvertebrats epifítics es van recol·lectar utilitzant el mètode de Kornijów & Kairesalo (1994), que 
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consisteix en aïllar diverses tiges de Phragmites australis (helòfit dominant a Cal Tet) mitjançant un tub 
de PVC de 6 cm d’ample i 50 cm d’alt, i tallar-los de manera que quedin surant dins del tub. Després 
les tiges s’abocaven en una safata amb aigua i es gratava suaument la seva superfície per retirar els 
invertebrats aquàtics. La superfície de les tiges tallades es va mesurar per poder calcular la densitat 
d’invertebrats (individus·m-2). Els macroinvertebrats bentònics es van mostrejar utilitzant una draga Van 
Veen (àrea total = 299 cm2) a la part més profunda de la llacuna. El sediment recol·lectat amb la draga 
va ser rentat i filtrat per una malla de 250 micres de llum, pensada per retenir els macroinvertebrats 
aquàtics. Finalment, les mostres multihàbitat es van recol·lectar trepitjant el fons de la llacuna a la zona 
litoral, remenant el sediment i les arrels dels helòfits durant un minut. Tot el material en suspensió va ser 
capturat usant una xarxa amb una llum de malla de 250 micres. Totes les mostres d’invertebrats es van 
preservar en etanol al 70 % i van ser portades al laboratori, on tots els espècimens es van identificar 
a la resolució taxonòmica més baixa que ens va ser possible (gènere o espècie per a la majoria dels 
grups, incloent quironòmids) seguint diferents guies d’identificació i publicacions (Cranston et al., 1983; 
Barnes, 1995; Puig, 1999; Tachet et al., 2000; Epler, 2001). La biomassa dels invertebrats es va estimar 
mitjançant la determinació del pes lliure de cendres (550 ºC durant 4 hores) d’almenys 10 individus 
representatius de cada taxó. 

Resultats
El nivell d’aigua a la llacuna, d’acord amb els registres del limnímetre situat en un dels seus braços (Figura 
2), ha passat per tres fases ben diferenciades. En una primera fase, que va des de la seva creació el 2003 
fins a 1500 dies després (any 2007), es van registrar variacions estacionals de nivell molt marcades. Els 
nivells de l’aigua van baixar dràsticament a l’estiu, especialment en els anys 2003 i 2005. Això es deu 
al fet que la llacuna rebia aportacions exclusivament de la pluja i del freàtic. Les dues fonts d’aigua es 
redueixen de manera notable a l’estiu (disminueixen les precipitacions i baixa el nivell de la capa freàtica 
per disminució de la recàrrega de l’aqüífer) i, al mateix temps, l’augment de les temperatures comporta 
una major evapotranspiració.

Figura 2: en blau, variacions en el nivell d’aigua de llacuna de Cal Tet (cm) d’acord amb la lectura d’un limnímetre situat en un 
dels seus braços. En marró, entrades d’aigua residual (m3 per mes) a la llacuna des dels canyissars de depuració. L’eix de les x 
marca els dies passats des de la creació de la llacuna el gener del 2003.

Conscients de la situació, els gestors de la llacuna (Consorci del Delta) van decidir connectar la llacuna 
als canyissars de depuració de les aigües del tractament terciari de l’EDAR. Això va desembocar en una 
segona fase que va des dels 1500 fins als 3000 dies (octubre del 2010) de creació de la llacuna (Figura 2). 



152 

L’entrada d’aigua del terciari va provocar una pujada considerable del nivell de llacuna (de 28 a 64 cm de 
mitjana) i la seva estabilització al llarg de l’any (la variabilitat estacional es va suavitzar ja que les entrades 
d’aigua residual van ser relativament constants). A partir de llavors les entrades d’aigua residual es van 
reduir (tercera fase), fins a aturar-se per complet al voltant dels 4000 dies de vida de la llacuna (març del 
2014). Això va portar a una tornada de l’estacionalitat en el nivell de la llacuna, encara que es va mantenir 
alt (mitjana de 50 cm) respecte a la primera fase (mitjana de 28 cm).

Aquests canvis hidrològics a la llacuna van ser acompanyats d’importants variacions en la qualitat de 
l’aigua (Figura 3). Les concentracions de nutrients van augmentar de manera molt significativa durant el 
període en què la llacuna es va connectar als canyissars de depuració de les aigües del tractament terciari 
de l’EDAR. La conductivitat va augmentar ràpidament durant la primera fase (mitjana = 6140 μS·cm-1; 
valor màxim = 9800 μS·cm-1), amb valors especialment alts a l’estiu. Això es va deure a la baixada del 
nivell d’aigua de la llacuna, que va comportar un augment en la concentració de sals dissoltes (provinents 
en la seva majoria de la intrusió d’aigua de mar a l’aqüífer superficial). En la segona fase, l’entrada 
d’aigua dolça des dels canyissars de depuració provoca una disminució significativa de la conductivitat 
(mitjana = 3565 μS·cm-1; valor màxim = 4733 μS·cm-1). Finalment, quan les entrades d’aigua residual 
van ser eliminades (març de 2014) la conductivitat no va augmentar de manera significativa (Figura 3), 
segurament gràcies a la recàrrega de l’aqüífer superficial amb aigua residual durant la segona fase i 
principis de la tercera. A més, la primavera de 2014 es van començar a inundar els prats que envolten la 
llacuna amb aigua pluvial i d’excedent agrícola, la qual al seu torn recarrega l’aqüífer amb aigua dolça.

Figura 3: variació de la conductivitat (en blau, µS·cm-1) i les concentracions (mg·L-1) d’amoni (en taronja) i 
fòsfor total (en lila) al llarg del temps (l’eix de les x marca els dies passats des de la creació de la llacuna 
el gener del 2003).

Els canvis hidrològics van produir també canvis en la producció primària (Figura 4), probablement com 
a conseqüència de canvis en la qualitat de l’aigua i d’una xarxa complexa d’interaccions biològiques 
(veure discussió). Durant la primera fase, la concentració de clorofil·la a fitoplanctònica es va mantenir 
baixa i relativament constant (mitjana = 3,56 ± 2.73 mg·L-1, valor màxim = 28 mg·L-1). No obstant això, 
en la segona i la tercera fase van començar a registrar-se valors molt més elevats (mitjana = 21 ± 25 
mg·L-1, valor màxim = 156 mg·L-1). Quant a l’oxigen dissolt (que està íntimament lligat a la producció 
primària), en la primera fase es va mantenir al voltant del punt de saturació (mitjana = 103 ± 7%, valor 
mínim = 73%), mentre que en la segona i tercera fase va oscil·lar de manera més marcada, registrant 
condicions de manca d’oxigen en alguns moments (mitjana = 87 ± 12%, valor mínim = 18.3%).



153 

Figura 4: variació de l’oxigen dissolt (en vermell, mesurat en %) i la concentració (µg·L-1) 
de clorofi l·la a fi toplanctònica (en verd) al llarg del temps (l’eix de les x marca els dies 
passats des de la creació de la llacuna el gener del 2003).

Les poblacions de macròfi ts també van registrar canvis signifi catius al llarg del temps (Taula 1). Durant els 
anys 2003 i 2004 la comunitat de macròfi ts era diversa (nombre total d’espècies = 11), i estava dominada 
per abundants poblacions de caròfi ts, acompanyades del briòfi t Riella cossoniana i l’angiosperma 
Potamogeton pectinatus. A partir de llavors, la biodiversitat va disminuir de manera dràstica (nombre total 
d’espècies = 4) i va passar a estar dominada exclusivament per Potamogeton pectinatus. En resposta 
a aquests canvis en la comunitat de macròfi ts, la comunitat de macroinvertebrats bentònics va registrar 
una disminució de l’abundància, biomassa i riquesa, passant a estar dominada de manera exclusiva 
pel quironòmid Chironomus riparius (Figura 5). Per contra, la comunitat epifítica i del litoral de la llacuna 
(mostres multihàbitat) va registrar canvis estacionals aliens als canvis en la comunitat de macròfi ts (Figura 
5). Finalment, d’acord amb les dades corresponents al període 2003-2009, les poblacions d’aus van 
augmentar de manera signifi cativa durant el primer any de vida de la llacuna (Taula 2) i van registrar el seu 
màxim l’any 2007 (67 parelles nidifi cants). Les espècies més abundants van ser la fotja (Fulica atra) i el 
cabusset (Tachybaptus rufi collis).

 2003 2004 2005 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016   Abundància (%)
BRIÒFITS             +++ > 40
Riella cossoniana ++ ++ - - - - - - - - -  ++ 15 - 40
CARÒFITS             + 1 - 15
Chara aspera + + + - + + + + - - -  - 0
Chara braunii + - - - - -  - - - -   
Chara globularis +++ +++ + - + -  - - - -   
Chara vulgaris var vulgaris ++ ++ - - - -  - - - -   
Chara vulgaris var longibracteata +++ +++ + - + - + - - - -   
Chara vulgaris var contraria - + - - - -  - - - -   
Nitella hyalina - - - - - - - - - - +   
Tolypella glomerata + + - - - -  - - - -   
ANGIOSPERMES              
Potamogeton pectinatus ++ +++ +++ - ++ +++ +++ +++ +++ +++ +++   
Ruppia maritima + - - - - -  - - - -   
Zannichellia palustris + + - - - -  - - - -   

Taula 1: abundància (per rangs de recobriment del fons de la llacuna) de les diferents espècies de macròfi ts a la llacuna de Cal 
Tet al llarg del temps (Seguí & Pérez, 2006; Seguí & Flor-Arnau, 2009, 2010, 2011, 2012, 2013, 2014, 2015, 2016).

++ ++ - - - - - - - - -  ++

+ + + - + + + + - - -  -+ + + - + + + + - - -  -
+ - - - - -  - - - -
+++ +++ + - + -  - - - -
++ ++ - - - -  - - - -
+++ +++ + - + - + - - - -
- + - - - -  - - - -

+ + - - - -  - - - -

++ +++ +++ - ++ +++ +++ +++ +++ +++ +++
+ - - - - -  - - - -
+ + - - - -  - - - -

++ +++ +++ - ++ +++ +++ +++ +++ +++ +++   

+++ +++ + - + -  - - - -

+++ +++ + - + - + - - - -

- - - - - - - - - - +   

+++ > 40
++ ++ - - - - - - - - -  ++ 15 - 40

+ 1 - 15
++ ++ - - - - - - - - -  ++

 > 40
 15 - 40

 1 - 15



154 

Figura 5: abundància de les diferents espècies de macroinvertebrats al Phragmites australis (a 
dalt), el sediment (centre) i les mostres multihàbitat (a baix) al llarg del temps. Es mostra també 
l’abundància (Total N), la biomassa (Total B) i la riquesa (S) total d’invertebrats.

  2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009

Anas strepera - - - - - 1 -
Fulica atra  2 22 12 11 40 11 10
Ixobrychus minutus - - 1 - 3 4 3
Netta rufi na - 1 2 3 2 - 2
Porphyrio porphyrio - - - 1 2 1 4
Tachybaptus rufi collis 1 12 3 7 20 7 6
Tadorna tadorna 1 2 - 2 - - 1

Total  4 37 18 24 67 24 26

Taula 2: nombre de parelles nidifi cants de les espècies d’aus dominants a la llacuna 
de Cal Tet durant els anys 2003-2009 (Santaeufemia, 2009).

Discussió
Els canvis registrats a la llacuna de Cal Tet des de la seva creació fi ns a l’any 2016 posen de manifest 
la gran importància que té el funcionament hidrològic per a la biodiversitat de les llacunes costaneres. 
Durant aquest període, Cal Tet va passar de ser un sistema mesotròfi c i oligohalí caracteritzat per aigües 
clares i dominància de macròfi ts a un sistema eutròfi c i mesohalí caracteritzat per aigua tèrbola dominada 
per fl oracions d’algues fi toplanctòniques i episodis de manca d’oxigen. 

 2 22 12 11 40 11 10
 - - 1 - 3 4 3

 - - - - - 1 -

 - 1 2 3 2 - 2
 - - - 1 2 1 4

1 12 3 7 20 7 6

 - - 1 - 3 4 3
 - 1 2 3 2 - 2

 1 2 - 2 - - 1 1 2 - 2 - - 1 1 2 - 2 - - 1
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Aquests canvis bruscos d’estat han estat prèviament descrits en llacs soms en tot el món i estan 
relacionats amb la competència entre els macròfits i les algues fitoplanctòniques per aconseguir llum i 
nutrients (Scheffer et al., 1993; Scheffer & Jeppesen, 2007). En el cas de Cal Tet l’augment de la salinitat es 
perfila com el factor principal que va motivar el canvi d’estat, però molts altres elements de l’ecosistema 
van jugar un paper rellevant (Figura 6). Al no tenir més entrada d’aigua que la de l’aqüífer superficial i la 
pluja, la llacuna es va anar assecant durant els primers anys de creació, provocant un augment dràstic 
en la concentració de sals (conductivitat inicial = 4110 μS·cm-1; conductivitat màxima abans de rebre 
aigua dels canyissars de depuració = 9800 μS·cm-1). Aquest augment de la conductivitat degué ser molt 
perjudicial per a les poblacions de caròfits, que solen tenen màxims de tolerància a la salinitat per sota 
dels 3000 μS·cm-1 (García, 1999), i probablement va beneficiar l’angiosperma Potamogeton pectinatus, 
que és un competidor superior en condicions de salinitat elevada (Lovvorn et al., 1999). 

Figura 6: esquema dels diferents elements de l’ecosistema relacionats amb el canvi d’estat de la llacuna de Cal Tet 
d’una fase clara, dominada per macròfits, a una fase tèrbola, dominada per algues fitoplanctòniques. En vermell es 
mostren els factors perjudicials per a la supervivència dels macròfits, i en verd aquells que els beneficien. Adaptat de 
Cañedo-Argüelles (2009).

Alhora, les poblacions de cladòcers (principalment Daphnia) presents a la llacuna (Cañedo-Argüelles, 
2009) es degueren reduir per l’augment de la conductivitat, ja que es tracta d’organismes poc tolerants 
a les sals (Cowgill & Milazzo, 1990; Mount et al., 1997; Bailey et al., 2004; Kefford et al., 2004, 2007). 
Tal com s’ha vist en estudis anteriors, això va poder ser clau per a la desaparició dels caròfits, ja que 
els cladòcers s’alimenten de les algues fitoplanctòniques, mantenint l’aigua clara i permetent que la 
llum penetri fins al sediment, on floreixen els macròfits (Bales et al., 1993; Jeppesen et al., 2007). Les 
poblacions de cladòcers es van veure també minvades per l’increment en la densitat de la gambúsia 
(Gambusia holbrooki) (Caiola et al., 2005), que s’alimenta voraçment de zooplàncton (Cardona, 2006). 
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Finalment, les poblacions de fotja (Fulica atra) segurament van promoure la desaparició dels caròfits, 
ja que aquests constitueixen una de les seves fonts preferides d’aliment (van den Berg et al., 1998; 
Noordhuis et al., 2002).

A partir del març del 2014 es va aturar l’entrada d’aigua regenerada de l’estació depuradora a aquesta 
zona humida en un intent per tornar la llacuna al seu estat inicial d’aigües clares i poblacions estables de 
macròfits. No obstant això, un cop es va produir el canvi d’estat (amb el reemplaçament dels caròfits per 
Potamogeton pectinatus i les floracions d’algues fitoplanctòniques), es van activar diferents mecanismes 
que van impedir la tornada a la fase d’aigües clares. Per exemple, la desaparició dels caròfits, juntament 
amb la pressió depredadora de la Gambusia holbrooki, va portar a un empobriment de la comunitat de 
macroinvertebrats bentònics, que va passar a estar dominada exclusivament per Chironomus riparius. 
Això és degut al fet que els caròfits són un hàbitat clau per als macroinvertebrats aquàtics bentònics 
ja que els proporciona refugi contra els depredadors i aliment en forma d’algues epifítiques (Hargeby, 
1990; Hargeby et al., 1994; van den Berg et al., 1997, 1998, 1999; Brodersen et al., 2001). Un cop 
establert Chironomus riparius com l’espècie bentònica dominant, probablement va ajudar a augmentar la 
terbolesa en remoure el sediment cercant refugi i aliment (Armitage et al., 1995). Alhora, en desaparèixer 
els macròfits va disminuir el refugi per al zooplàncton, que va quedar exposat a la depredació per part 
dels peixos (Jeppesen et al., 1997, 1998). Finalment, les floracions d’algues fitoplanctòniques prevenen 
el restabliment dels macròfits a l’impedir l’entrada de llum al fons de la llacuna. Alhora, l’absència de 
productors primaris a la llera de la llacuna juntament amb la gran demanda d’oxigen que es produeix 
a conseqüència de la descomposició microbiana de les algues que van morint provoca períodes de 
manca d’oxigen (Cañedo-Argüelles et al., 2012a). Això prevé el restabliment dels macròfits i limita la 
supervivència de macroinvertebrats bentònics a espècies tolerants a la manca d’oxigen, com Chironomus 
riparius (Penttinen & Holopainen, 1995; Stief et al., 2005), que alhora promou la terbolesa. Això és el que 
s’anomena una resposta histèrica, una vegada que es canvia de fase no n’hi ha prou amb restablir les 
condicions inicials de qualitat de l’aigua (nutrients i salinitat), per tornar a la fase d’aigües clares (Scheffer 
et al., 1993; Scheffer & Jeppesen, 2007).

Podem concloure que la llacuna de Cal Tet es troba estancada en un estat d’aigües tèrboles caracteritzades 
per la dominància de l’angiosperma Potamogeton pectinatus i les floracions d’algues fitoplanctòniques. 
Encara que això no sembla haver afectat significativament a certs organismes (per exemple les poblacions 
de macroinvertebrats al litoral o certes poblacions d’aus), és obvi que la llacuna no està assolint tot el seu 
potencial pel que fa al desenvolupament de la biodiversitat. Això es deu a l’artificialitat de la hidrologia 
de la llacuna, que fa difícil gestionar les entrades d’aigua. D’una banda, privar la llacuna de les entrades 
d’aigües des dels canyissars de depuració d’aigües del terciari de la depuradora porta a una progressiva 
baixada en el nivell de l’aigua de la llacuna, augmentant la conductivitat (cosa que és perjudicial per als 
caròfits i el zooplàncton i per tant promou la fase d’aigües tèrboles). De l’altra, l’entrada d’aigua dolça 
carregada en nutrients des dels canyissars de depuració també promou la fase d’aigües tèrboles, ja 
que els nutrients estimulen el creixement d’algues fitoplanctòniques. La recàrrega de l’aqüífer superficial 
que es porta a terme des del 2014 mitjançant la inundació amb aigua d’escorriment dels prats humits i 
jonqueres que envolten la llacuna permeten mantenir el nivell d’aigua i que la conductivitat es mantingui 
en uns rangs bastant estables. Per tant, la tornada de la llacuna a la fase d’aigües clares es planteja 
problemàtica, i podria passar per una “naturalització” de la hidrologia del sistema (bé connectant-la al 
mar o bé permetent l’entrada d’aigües oligohalines i oligotròfiques).
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Cas d’estudi 2: la llacuna de La Ricarda
Introducció
La llacuna de La Ricarda està situada a dos quilòmetres de l’actual desembocadura del riu Llobregat 
(Figura 7), al terme municipal del Prat de Llobregat. Té una superfície aproximada de 29 hectàrees, 
amb 1.3 quilòmetres de llarg i una amplada màxima de 150 metres. És una llacuna d’origen natural, 
que antigament havia estat una desembocadura del riu Llobregat i que s’alimentava d’aigua dolça 
procedent d’aquest. En èpoques humides, la llacuna podia rebre una important quantitat d’aigua dolça, 
que provocava una disminució de la salinitat, sobretot en la part alta de la llacuna; a més, el nivell 
d’aigua augmentava de manera brusca durant les crescudes del riu o els temporals, trencant-se la 
barra de sorra que la separa de la mar i produint-se una entrada d’aigua salada. Com a conseqüència, 
durant aquestes etapes, la llacuna presentava salinitats molt més altes prop de la desembocadura. A 
més, en èpoques estivals, amb falta d’aigua de pluja i temperatures elevades, l’entrada d’aigua dolça 
era normalment escassa i l’evapotranspiració augmentava significativament, provocant un augment de 
salinitat de la llacuna (Hernández & Vázquez-Suñé, 1995). D’aquesta manera, la llacuna mantenia una 
dinàmica hídrica que li permetia la renovació de l’aigua i variacions de salinitat que provocaven un 
gradient salí molt ampli.

Figura 7: localització (a dalt) i ampliació (a baix) de la zona d’estudi en l’any 2017. Sobre l’ampliació de la zona 
d’estudi s’han marcat els tres punts de mostreig (R1, R2 i R3) així com les entrades d’aigua dolça provinents 
de l’Aeroport de Barcelona. Font de les fotografies: Google Earth.
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L’ampliació de l’aeroport de Barcelona va suposar la desaparició de la zona agrícola que drenava a la 
llacuna, portant a la pèrdua del principal flux d’aigua dolça de la llacuna (Figura 8); més tard, quan es 
va realitzar el projecte d’ampliació de l’Aeroport de Barcelona, que va finalitzar el 2009, les aportacions 
d’aigua es van tornar pràcticament nul·les i el nivell de la llacuna va disminuir dràsticament. Així, durant 
aquest últim període, la barra de sorra no podia trencar-se a causa del mínim nivell amb què comptava la 
llacuna tot l’any, agreujat per la regressió litoral d’aquest tram de costa. En definitiva, la dinàmica hídrica 
d’aquesta llacuna s’ha vist afectada de manera evident en els últims anys.

Figura 8: fotografies de l’Aeroport de Barcelona en 2001 (a dalt) i 
2016 (a baix). En blanc s’ha marcat la zona agrícola que drenava a 
la llacuna abans de l’ampliació de l’aeroport. Font de les fotografies: 
Google Earth.

En un intent per restablir l’equilibri de la llacuna, l’Aeroport de Barcelona, obligat per la Declaració 
d’Impacte Ambiental de les obres d’ampliació de l’Aeroport, va començar a aportar un flux artificial 
d’aigua dolça a la llacuna de La Ricarda el 2003 (amb aigua de pous i de l’aqüífer profund). Durant 
2008 i 2014 aquestes aportacions van passar a ser d’aigua reutilitzada, i al juliol del 2014 va començar 
a arribar més cabal procedent d’aigües pluvials i bombament d’aigua del freàtic. Al desembre de 2014, 
es va procedir a obrir la barra de sorra, de manera artificial. La barra de sorra va tornar-se a tancar tres 
dies després. El juny del 2015, es va canviar la ubicació del tub que aportava els fluxos artificials d’aigua 
dolça, passant a situar-se a l’entrada per la capçalera de la llacuna (Figura 7). 
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Materials i mètodes
Les dades presentades aquí són un recull de dades generades per la Universitat de Barcelona i el 
Consorci per a la protecció i la gestió dels espais naturals del delta del Llobregat. A més s’han consultat 
dades de les comunitats de macroinvertebrats de la llacuna per al període 2004-2005 (Cañedo-Argüelles 
& Rieradevall, 2010).

Aquest estudi es basa en una campanya de mostreig d’un any de durada (juny 2014-juny 2015). El primer 
mostreig es va realitzar just abans de l’inici de l’aportació artificial d’aigua dolça, per part de l’Aeroport 
de Barcelona. Per tant, es disposen de dades prèvies a l’aportació. Després, es van recollir dades en 
mesos successius. Els mostrejos es prenen en tres punts de la llacuna: un primer punt molt a prop de 
l’embarcador (R1), un segon punt a la part central de la llacuna, on hi ha la confluència dels diferents 
braços de la llacuna (R2) i un tercer punt molt a prop de la desembocadura (R3) (Figura 7).

Anàlisi fisicoquímic de l’aigua

Es van recollir dades de temperatura (ºC), conductivitat (μS·cm-1), conductància específica (SPC, 
μS·cm-1), pH, percentatge de saturació d’oxigen (%), concentració d’oxigen (mg·L-1). Utilitzant una 
sonda multiparamètrica (WTW, multiparameter model 197i). A més es van recollir mostres d’aigua 
per a l’anàlisi d’amoni, nitrats, fosfats, fòsfor total i clorofil·la a al laboratori seguint metodologies 
estandarditzades (Greenberg et al., 2005). 

Identificació i quantificació del plàncton

Se recogieron dos tipos de muestras, las muestras recogidas con un salabre en superficie para proceder 
a la identificación cualitativa de los organismos presentes; y un volumen de 100 ml de agua para proceder 
al análisis cuantitativo de los individuos presentes. Las muestras fueron conservadas en etanol. Para 
proceder a la identificación cualitativa y cuantitativa de los organismos presentes, se utilizó el protocolo 
de sedimentación en cubetas, propuesto en la metodología del establecimiento del estado ecológico de 
las masas de agua, según la directiva Marco del Agua (Comisión Europea, Directiva 2000/60/EC). Una 
vez obtenidos los resultados, se realizó un análisis estadístico SIMPER para establecer qué especies 
contribuyeron en mayor grado en la diferenciación de los grupos. 

Identificació de macroinvertebrats

Es van recollir mostres de sediment del fons de la llacuna, utilitzant una draga; també es van recollir 
mostres superficials amb un salabre. Les mostres es van conservar en formol. A causa de la mínima 
presència de macroinvertebrats en les mostres recollides, es va observar la totalitat del volum de totes 
les mostres recollides. Es van examinar un total de 19 mostres. S’identifiquen els organismes a nivell de 
família, utilitzant la clau taxonòmica de Tachet et al. (2000). Degut al seu gran paper indicador i la seva 
riquesa d’espècies (Cañedo-Argüelles, et al. 2012b), els quironòmids es van identificar a nivell d’espècie 
sota el microscopi, seguint la clau d’Andersen et al. (2013).
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Resultats
El perfil de conductivitat (Figura 8) mostra diferències entre els punts de mostreig al llarg del temps. El 
punt R1, situat a prop de l’embarcador, va presentar durant tots els mostrejos una conductivitat menor 
que R2 i R3, però el rang de variació va ser relativament baix. El punt R1 va presentar valors entre 
6000-7000 (μS·cm-1), mentre que el punt més proper a la desembocadura, R3, va presentar un rang de 
conductivitat entre 7000-9000 (μS·cm-1). El mes de febrer, després de l’obertura de la barra de sorra 
que separa la llacuna del mar, la conductivitat va augmentar considerablement en els tres punts de 
mostreig (R1, R2, R3). Malgrat això, en el següent mostreig, realitzat a l’abril, la conductivitat va baixar 
fins a valors similars als registrats abans de l’obertura de la barra de sorra. Finalment, l’efecte del canvi 
de localització del tub que aporta el cabal d’aigua artificial de la llacuna va ser molt evident en els valors 
de conductivitat del punt R1, just on es produeix l’aportació d’aigua en l’actualitat. La conductivitat en 
aquest punt va disminuir dràsticament en el mostreig de juny de 2015 (quan es va canviar la localització 
del tub), però no es van observar efectes en R2 ni R3.

En general, els valors d’oxigen dissolt van ser baixos durant tots els mostrejos (4-10 mg·L-1, Figura 8), 
excepte en el mes de febrer, després de l’obertura de la barra de sorra (13-17 mg·L-1, figura 9). D’altra 
banda, cal destacar els fenòmens d’anòxia en les capes més profundes, durant el mes d’octubre. En 
l’últim mostreig, el juny de 2015, un cop ja s’havia fet el canvi de localització del tub que subministra el 
cabal d’aigua artificial a la llacuna, el punt R1 va presentar més oxigen dissolt que els punts R2 i R3, a 
diferència del mostreig previ, a l’abril, quan R1 era el punt on es podia observar una menor concentració 
d’oxigen dissolt. 

Figura 9: perfils en profunditat d’oxigen dissolt (a dalt) i conductivitat (a baix) per a cada punt de mostreig a la llacuna de La Ricarda 
al llarg del període d’estudi.
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Les concentracions de fòsfor van ser molt elevades, amb valors entre 0.09 i 0.67 mgP·L-1 (Taula 4). En 
canvi, les concentracions de fosfats van ser molt baixes. La profunditat del disc de Secchi va variar entre 
19 i 50 cm i les concentracions de clorofil·la a entre 1.19-33.5 mg/m3.

Data	 Nivell	 Punt	 Disc	de	 Fòsfor	 Fosfats	 Nitrats	 Amoni	 Clorofil·la	a Relació N/P 
	 embarcador	 de	 Secchi	 total	 (mg·L-1)	 (mg·L-1)	 (mg·L-1)	 (mg·m-3) 
	 (cm)	 mostreig	 (cm)	 (mg·L-1)      

  R1 19 0,67 0,0016 <2 0,06 5,37 3,1

ju-14 60 R2 25 0,29 0,0000 <2 <0,04 12,5 7,0

  R3 28 0,28 0,0006 <2 0,11 26,9 7,5

  R1 28 0,39 0,0003 <2 0,14 10,6 5,5

jul-14 60 R2 34 0,31 0,0005 <2 <0,04 15,8 6,6

  R3 48 0,3 0,0003 <2 <0,04 17,3 6,8

  R1 38 0,34 0,0008 1,5 <0,04 24,5 4,5

oct-14 92 R2 33 0,61 0,0013 0 <0,04 15,0 0,1

  R3 35 0,18 0,0005 0 <0,04 33,5 0,2

  R1 30 0,35 0,0003 0 <0,04 28,6 0,1

des-14 108 R2 38 0,34 0,0014 0 0,16 2,77 0,5

  R3 40 0,27 0,0003 0 <0,04 23,2 0,1

  R1 32 0,21 0,0004 1,1 <0,04 10,9 5,4

feb-15 82 R2 29 0,31 0,0009 1,2 <0,04 18,7 4,0

  R3 35 0,09 0,0003 1,1 <0,04 15,4 12,7

  R1 32 0,22 0,0003 0 0,05 6,81 0,2

abr-15 80 R2 33 0,27 0,0005 0,2 <0,04 1,19 0,9

  R3 42 0,22 0,0008 0,0 <0,04 2,68 0,2

  R1 50 0,30 0,0004 1,0 0,15 7,64 3,8

ju-15 65 R2 30 0,23 0,0002 0,2 <0,04 17,1 1,0

  R3 29 0,13 0,0002 0,2 <0,04 28,0 1,8

Taula 4: dades del nivell de la llacuna, disc de Secchi i concentracions de nutrients i clorofil·la a fitoplanctònica, registrats a la llacuna 
de La Ricarda.

Fitoplàncton

Es van identificar un total de 17 espècies de fitoplàncton, sent les més abundants: Chlamydomonas sp. 
pl (abundància relativa del 54.6%), Cryptomonas sp. pl (abundància relativa del 36.6%) i Peridinium sp. 
pl (abundància relativa del 2.5%) (Taula 5). Cal destacar la presència de dues espècies de cianobacteris 
potencialment tòxics: Aphanizomenon sp. pl i Anabaenopsis sp. pl.
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Mostra Aphanizomenon Euglena Euglena Scenedesmus Cyclotella Synechocystis Monoraphidium Katodinium 
 sp. pl sp. pl acus sp. pl sp. pl sp. pl sp. pl sp

R1_Ju14 43,69 8,74 48,06 4,37 26,21 - - -
R2_Jul14 - 17,48 - - 26,21 - - -
R3_Ju14 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74
R1_Oct14 30,58 4,37 - - 52,43 - - -
R2_Oct14 17,48 17,48 - - 13,11 - - -
R3_Oct14 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69
R1_Des14 21,85 - - - - - - -
R2_Des14 - - 136,94 - 109,55 - - -
R3_Des14 - - 82,17 - 82,17 - - -
R1_Feb15 4,37 - - - - - - -
R2_Feb15 - 8,74 78,64 - 13,11 - - -
R3_Feb15 - - - - - - - -
R1_Abr15 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - -
R2_Abr15 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
R3_Abr15 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
R1_Jun15 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
R2_Jun15 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
R3_Jun15 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74

Mostra Anabaenobsis Crucigenia Oscillatoria Phacus Spirulina Goniocloris Peridinium Chlamydomonas Cryptomonas 
 sp. pl tetrapedia sp. pl sp. pl  fallax sp. pl sp. pl sp. pl
R1_Ju14 - - - - - - - 415,07 109,23
R2_Jul14 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
R3_Ju14 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
R1_Oct14 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54
R2_Oct14 - - - - - - 166,03 174,77 43,69
R3_Oct14 - - - - - - - 436,91 3058,39
R1_Des14 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07
R2_Des14 - - - - - - - 7668,8 1095,54
R3_Des14 - - - - -  - 1369,43 5477,71
R1_Feb15 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46
R2_Feb15 - - - - - - - 3932,22 655,37
R3_Feb15 - - - - - - - 436,91 2403,02
R1_Abr15 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43
R2_Abr15 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77
R3_Abr15 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68
R1_Jun15 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
R2_Jun15 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
R3_Jun15 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28

Taula 5: abundància de cada espècie de fi toplàncton observada en un mil·lilitre d’aigua de la llacuna de La Ricarda.

D’acord amb l’anàlisi Simper, la comunitat del punt de mostreig situat a prop de la mar (R3) va ser signifi -
cativament diferent a la de la part mitjana (R2) i la capçalera (R1) de la llacuna. D’altra banda, les espècies 
majoritàries presents en l’època estival i hivernal van ser diferents a les de la resta d’èpoques de l’any i 
semblants entre elles. 

 - 17,48 - - 26,21 - - - - 17,48 - - 26,21 - - -
 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74

 43,69 8,74 48,06 4,37 26,21 - - - 43,69 8,74 48,06 4,37 26,21 - - -

 30,58 4,37 - - 52,43 - - - 30,58 4,37 - - 52,43 - - -
 17,48 17,48 - - 13,11 - - - 17,48 17,48 - - 13,11 - - -
 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69

 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74

 21,85 - - - - - - - 21,85 - - - - - - -
 - - 136,94 - 109,55 - - - - - 136,94 - 109,55 - - -
 - - 82,17 - 82,17 - - - - - 82,17 - 82,17 - - -
 4,37 - - - - - - - 4,37 - - - - - - -

 - 17,48 - - 26,21 - - - - 17,48 - - 26,21 - - -
 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74
 30,58 4,37 - - 52,43 - - - 30,58 4,37 - - 52,43 - - -
 17,48 17,48 - - 13,11 - - - 17,48 17,48 - - 13,11 - - -
 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69 8,74 4,37 74,28 - 4,37 - - 43,69

 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74 26,21 - 17,48 - 39,32 - - 8,74

 - - 136,94 - 109,55 - - - - - 136,94 - 109,55 - - -
 - - 82,17 - 82,17 - - - - - 82,17 - 82,17 - - -

 - 8,74 78,64 - 13,11 - - - - 8,74 78,64 - 13,11 - - - - 8,74 78,64 - 13,11 - - - - 8,74 78,64 - 13,11 - - -

 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - - 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - -
 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 - 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
 4,37 - - 4,37 21,85 - - - 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - - 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74

 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 - 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
 4,37 - - 4,37 21,85 - - - 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - - 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -

 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - - 34,95 21,85 4,37 - 8,74 - - -
 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 - 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
 4,37 - - 4,37 21,85 - - - 4,37 - - 4,37 21,85 - - -
 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - - 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74

 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -
 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 - 21,85 4,37 48,06 8,74 21,85 - 196,61 -
 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 - 17,48 - 43,69 13,11 8,74 - 524,3 -

 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - - 21,85 26,21 30,58 4,37 65,54 34,95 - -
 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74 56,8 8,74 100,49 - 30,58 52,43 - 8,74

 - - - - - - - 415,07 109,23 - - - - - - - 415,07 109,23
 13,11 - - - - - - 655,37 218,46 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54
 - - - - - - 166,03 174,77 43,69 - - - - - - 166,03 174,77 43,69
 - - - - - - - 436,91 3058,39 - - - - - - - 436,91 3058,39
 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07
 - - - - - - - 7668,8 1095,54 - - - - - - - 7668,8 1095,54
 - - - - -  - 1369,43 5477,71 - - - - -  - 1369,43 5477,71
 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46
 - - - - - - - 3932,22 655,37 - - - - - - - 3932,22 655,37
 - - - - - - - 436,91 2403,02 - - - - - - - 436,91 2403,02
 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43
 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77
 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68
 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28

 13,11 - - - - - - 655,37 218,46 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54 4,37 - - - - - 594,2 87,38 65,54
 - - - - - - 166,03 174,77 43,69 - - - - - - 166,03 174,77 43,69

 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43
 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77 - - - - - - 34,95 1223,36 174,77

 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69

 13,11 - - - - - - 655,37 218,46 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83
 13,11 - - - - - - 655,37 218,46 13,11 - - - - - - 655,37 218,46
 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83 26,21 - - 4,37 - 4,37 - 218,46 873,83

 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07 - - 4,37 - - - - 2621,48 131,07

 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46 - - 4,37 - - - - 3495,3 218,46

 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43 4,37 - - - - - 157,29 131,07 52,43

 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28
 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28
 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69 56,8 8,74 - - - 8,74 157,29 1135,97 43,69
 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28 113,6 13,11 - - - 4,37 - 218,46 1092,28

 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95 4,37 - - - 4,37 - - 87,38 34,95
 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68 - - - - - 4,37 - 87,38 611,68
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Tenint en compte el factor espacial, les espècies significativament associades a cada grup van 
ser:

R1: Chlamydomonas sp. pl. (47% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més va 
contribuir), Cryptomonas sp. pl, Aphanizomenon sp. pl, Cyclotella sp. pl. 

R2: Chlamydomonas sp. pl. (53% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més va 
contribuir), Cryptomonas sp. pl, Cyclotella sp. pl, Euglena sp. pl, Euglena acus.

R3: Cryptomonas sp. pl. (58% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més va 
contribuir), Chlamydomonas sp. pl., Euglena acus.

Tenint en compte el factor estacional, les espècies significativament associades a cada grup van 
ser:

Hivern: Chlamydomonas sp. pl. (63% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més 
va contribuir), Cryptomonas sp. pl.

Estiu: Chlamydomonas sp. pl. (38% de contribució a la diferenciació del grup, sent l’espècie que més 
va contribuir). La contribució en aquest grup està molt més repartida entre les diferents espècies, 
Cryptomonas sp. pl., Cyclotella sp. pl, Aphanizomenon sp. pl, Anabaenopsis sp. pl, Euglena acus.

Macroinvertebrats

En les mostres de sediment de la llacuna (incloent els 3 punts de mostreig i tots els mostrejos), només 
es van trobar 5 individus de macroinvertebrats: un individu pertanyent a la família (R3 30/06/2015) 
Gammaridae i 4 individus de la família (R3 10/12/2014) Planorbidae. En les mostres de litoral recollides el 
29/04/2015 es van registrar un total de 6 famílies: Chironomidae, Gammaridae, Mysidacea, Limonidae, 
Baetidae i Hydrophilidae. Així i tot, només es va trobar un individu de cada espècie, excepte en el cas de 
quironòmids i gammàrids, dels quals es van trobar 10 i 30 individus respectivament.

Les exúvies de quironòmids trobades es van identificar a nivell d’espècie, i es van identificar dues 
espècies: Chironomus nuditarsis, una espècie amb una àrea de distribució àmplia i que es pot trobar en 
masses d’aigua amb baixes concentracions d’oxigen dissolt; i una altra espècie del gènere Cricotopus 
sp., que no es va poder classificar, a causa de la manca del seu òrgan respiratori. 

Discussió 

En primer lloc, és important considerar que l’aportació d’aigua dolça a la llacuna de La Ricarda no va 
ser suficient per augmentar el seu nivell de forma considerable i, en conseqüència, només es va poder 
trencar la barra de sorra que la separa de la mar un cop durant tot el període estudiat. Per tant, el seu 
equilibri hidrològic no es va restablir, ja que dos dels factors que influeixen en aquest equilibri, l’entrada 
d’aigua dolça i de mar (Bird, 1994; Smith, 1994; Rosselli et al., 2013), es veien afectats. La disminució de 
les aportacions d’aigua dolça i el contacte mínim de la llacuna amb el mar afavoreixen el confinament de 
la llacuna (Tett et al., 2003). El desequilibri de la dinàmica hidrològica de la llacuna també afecta al cicle 
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dels nutrients i afavoreix els processos eutròfics (Zaldívar et al. 2008). En el cas de La Ricarda, el seu estat 
eutròfic queda reflectit de forma clara per diversos factors. D’una banda, la profunditat del disc de Secchi 
va ser molt baixa, indicant una elevada terbolesa de l’aigua. D’altra banda, es van registrar concentracions 
elevades de nutrients, especialment de fòsfor total, les concentracions del qual van ser entre deu i vint 
vegades superiors a 0.02 mg·m-3, la concentració a partir de la qual es considera que una massa d’aigua 
pot patir problemes d’eutròfia (Vollenweider & Kerekes, 1982). En molts casos, la concentració de fòsfor 
va superar el límit que separa l’eutròfia de la hipertròfia, 0.08 mg·m-3 (Vollenweider & Kerekes, 1982). En 
canvi, la raó fosfats/fòsfor total va ser molt baixa; això sembla indicar que el fòsfor no es trobava dissolt 
en forma de fosfats en l’aigua de la llacuna, sinó que podia estar en altres formes o es podia trobar a 
la matèria orgànica present. Això es podria relacionar amb l’abundància de cianobacteris a la llacuna 
(Aldasoro et al. 2004). 

Criden l’atenció els alts valors d’oxigen mesurats al juliol de 2014 (100-130 %), quan la llacuna es 
trobava en situació eutròfica. En aquell moment, la temperatura era elevada i la concentració de nutrients 
també, la biomassa algar havia crescut exponencialment, produint un període de superproducció 
primària. Això provoca el creixement desmesurat de les algues, comportant un augment de la matèria 
orgànica (Cloern, 2001; Smith, 2003). Més tard, al següent mostreig, a l’octubre, la temperatura havia 
disminuït i molta matèria orgànica morta havia començat la seva fase de descomposició, amb la 
consegüent necessitat d’oxigen. Aquests processos generen una demanda d’oxigen que el sistema 
no pot subministrar i, per tant, es produeixen fenòmens d’anòxia (Cloern, 2001; Smith, 2003) com els 
que s’observen en aquest estudi. La poca profunditat de la llacuna i el fet que el vent la pugui barrejar 
podrien estar afavorint la resuspensió dels sediments del fons de la llacuna i el fòsfor que conté, 
produint la retroalimentació de la fase fosca que pateix. Tot això indicaria un reciclatge intern dels 
nutrients i un grau elevat d’eutròfia de la massa d’aigua. En definitiva, s’ha alterat l’equilibri hidrològic 
de la llacuna i això ha provocat una situació crítica de confinament i un escenari típic d’un ambient 
hipertròfic.

Els nostres resultats mostren importants diferències espacials en les comunitats de fitoplàncton. 
D’una banda, l’elevada conductivitat del punt R3 va donar com a resultat la dominància d’espècies 
eurihalines (p. ex., Cryptomonas sp. pl.) mentre que els punts R1 i R2 van estar dominats per espècies 
més característiques d’aigües dolces (p. ex. Chlamydomonas sp. pl.). La temporalitat també va afectar 
la composició d’espècies i les seves abundàncies. Malgrat aquestes diferències, la gran majoria de les 
espècies presents a la llacuna són típiques d’ambients eutròfics (Aldasoro et al., 2004). És important 
destacar la presència de Aphanizomenon sp. pl i Anabaenopsis sp. pl, dues espècies amb potencial 
tòxic. La seva presència va ser més significativa en les mostres d’estiu i està totalment relacionada amb 
processos eutròfics. Caldria realitzar un estudi específic, per determinar si hi ha la presència de toxines a 
l’aigua de la llacuna o en la xarxa tròfica. 

Les comunitats d’invertebrats reflecteixen l’estat d’eutròfia en què es troba la llacuna. El sediment de la 
llacuna es va trobar pràcticament desproveït d’invertebrats durant tot l’estudi, indicant que les condicions 
d’anòxia en el fons impossibilitaven la supervivència de la fauna aquàtica. Les mostres de litoral també 
van reflectir una comunitat empobrida, dominada per espècies tolerants a la contaminació. És el cas 
del quironòmid Chironomus nuditarsis, capaç de viure en ambients eutròfics amb poca disponibilitat 
d’oxigen (Real et al. 2000). 

En termes generals es pot concloure que la llacuna de La Ricarda es troba en un estat pobre de conservació, 
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sumida en la eutròfia. Aquesta degradació ha estat relativament recent, ja que estudis realitzats durant els 
anys 2004 i 2005 mostraven una bona oxigenació de la columna de l’aigua durant la major part de l’any 
i concentracions molt més baixes de clorofil·la i nutrients (Cañedo-Argüelles et al., 2012a), a més d’una 
comunitat de macroinvertebrats significativament més abundant i rica en espècies (Cañedo-Argüelles 
& Rieradevall, 2010). Per tant, existeix una necessitat urgent de millorar la gestió per revertir el procés 
d’eutrofització. Fet que hauria de succeir, ja que és un espai natural protegit, catalogat en la Directiva 
Hàbitats d’Interès Comunitari europeu (HIC) i declarat Lloc d’Interès Prioritari amb l’objectiu principal de 
conservar-lo.

Conclusions generals
En aquest capítol hem pogut constatar la importància de la hidrologia en la capacitat autodepurativa de 
les llacunes costaneres. En el cas de Cal Tet, el confinament de les seves aigües va portar progressivament 
a una situació de salinització que va provocar un canvi d’estat no desitjat (d’una fase d’aigües clares 
a una fase d’aigües tèrboles). Davant l’absència d’entrades naturals d’aigua dolça de rius i rierols, es 
va optar per revertir la situació utilitzant aigües residuals passades per un filtre verd. Això va portar a 
un augment dràstic de la concentració de nutrients que va afermar la fase d’aigües tèrboles a causa 
del creixement exponencial de les algues fitoplanctòniques. Una fase que perdura fins avui, tot i que 
l’aportació d’aigües residuals es va aturar fa anys. En el cas de La Ricarda, la reducció d’entrades d’aigua 
dolça ha provocat el confinament de la llacuna (incapaç de trencar la barra de sorra que la separa de 
la mar a causa del seu baix nivell d’aigua). A més, el fet que les entrades d’aigua dolça es produeixin 
des d’un únic punt ha portat a la formació d’un marcat gradient salí (aigües dolces en capçalera, aigua 
marina a la desembocadura), impropi d’aquesta llacuna (que antany estava caracteritzada per aigües 
salobres, resultants de la contínua barreja d’aportacions d’aigua dolça i aigua de mar). Tot això ha 
desembocat en una situació d’eutròfia sense precedents, que ha comportat una reducció preocupant 
de la biodiversitat.

Tenint en compte les dades presentades en aquest capítol, sembla obvi que tots dos ecosistemes 
millorarien sensiblement si rebessin aportacions suficients d’aigua dolça de bona qualitat. Això no 
només ajudaria a diluir les actuals concentracions de nutrients i millorar la transparència de l’aigua, 
sinó que a més (en el cas de La Ricarda) dotaria a la llacuna amb l’empenta hidràulica suficient per 
trencar la barra de sorra que la separa del mar. La connexió de les llacunes amb el mar suposa una 
entrada d’aigua ben oxigenada i pobre en nutrients, ajudant enormement a la depuració de l’aigua de 
la llacuna. Tot i que la solució sembla relativament senzilla, és en realitat altament complicada. En un 
món en què l’aigua dels rius és un bé preuat, les aportacions d’aigua dolça que haurien de rebre les 
llacunes costaneres han estat segrestades per agricultors, indústries i ciutats, o reenviades al mar per 
evitar la inundació d’aeroports i zones urbanes. Reclamar aquestes aportacions per salvaguardar la 
salut i integritat d’aquests ecosistemes es fa per tant difícil, ja que això entra en conflicte directe amb 
el manteniment del benestar humà tal com l’entenem avui dia. Potser en un futur, tant de bo no molt 
llunyà, reflexionem sobre els grans beneficis que ens proporcionen aquests ecosistemes, vitals per 
a la biodiversitat d’invertebrats, amfibis, rèptils, peixos i aus. Trobar un balanç entre el manteniment 
d’aquesta extraordinària biodiversitat i la satisfacció de les nostres necessitats és complicat, però no 
impossible. La trobada entre totes les parts implicades en la gestió del territori es fa indispensable per 
millorar la gestió de l’aigua, de manera que les aportacions d’aigua reclamades a aquests ecosistemes 
tornin dins el que sigui possible una vegada que hagin satisfet els usos humans.
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1. Introducció
A la costa de Girona (NE de la Península Ibèrica) hi ha diversos aiguamolls associats a la progradació 
deltaica del riu Ter (Aiguamolls del Baix Ter) i dels rius la Muga i el Fluvià (Aiguamolls de lʼAlt Empordà). 
Entremig de masses d’aigua costaneres amb més o menys influència d’aigua dolça, hi ha algunes 
llacunes salobres o fins i tot hiperhalines, on les entrades continuades d’aigua dolça són inexistents o 
molt escasses. La hidrologia d’aquests ecosistemes salobres està determinada en gran mesura pel mar, 
tot i estar-ne separats durant la major part de l’any, ja que la baixa oscil·lació de la marea en aquesta zona 
afecta poc el nivell d’aigua de les llacunes. A causa del seu aïllament de les entrades superficials d’aigua 
dolça i marina, es defineixen com a llacunes costaneres confinades. La seva hidrologia està dominada 
per entrades sobtades durant els temporals de mar o les inundacions d’aigua dolça, seguides per llargs 
períodes de confinament, sense entrades d’aigua superficials, quan les llacunes tendeixen assecar-se i 
augmentar la seva salinitat (Quintana et al., 1998; Quintana, 2002; Badosa et al., 2006).

Actualment, les llacunes costaneres confinades a Girona són escasses, restringides als dos nuclis 
principals citats (aiguamolls de lʼAlt Empordà i del Baix Ter), ambdós inclosos a la xarxa Natura 2000. 
Tanmateix, és molt probable que aquest tipus dʼecosistemes fos molt més abundant en el passat, no 
només a Girona, sinó també en altres zones de les planes inundables al voltant de la costa mediterrània 
(Britton & Crivelli, 1993; Quintana & Marí, 2004; Quintana et al., 2009). La majoria dʼaquestes masses 
dʼaigua van ser dessecades i substituïdes per urbanitzacions amb fins turístics durant la segona meitat 
del segle XX (Figures 1 i 2). Els factors que probablement ho van facilitar van ser la seva ubicació, 
immediatament darrere de la barra de sorra costanera, i la forma relativament fàcil de dessecar-les (ja 
que són aigües poc profundes, que no són alimentades per entrades continuades dʼaigua). Dʼaquesta 
manera, les llacunes costaneres confinades són segurament un dels ecosistemes aquàtics costaners que 
han patit més reducció i degradació a causa del desenvolupament humà a la costa mediterrània.
 

Figura 1: Mapa que mostra les actuals (verd fosc) llacunes costaneres confinades properes a la costa de 
Girona (primers 100 m ) i i els probables ecosistemes costaners existents el .1950 (verd clar) i i desapareguts 
durant la segona meitat del segle XX.
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Figura 2: Comparació dʼuna vista general del poble de lʼEstartit (Baix Ter) al voltant de 1925 (a dalt) i 
el 2015 (a sota). A indica la posició dʼun edifici representatiu (Casa Salieti) com a referència; B és la 
posició dʼuna llacuna costanera confinada, avui substituïda per una rotonda; C és lʼantiga maresma 
que envoltava aquesta llacuna, també desapareguda i substituïda per edificis. Fotos: Museu de la 
Mediterrània i Josep Pascual.

Les llacunes confinades encara existents conserven les característiques hidrològiques naturals basades 
en un patró dʼinundació-confinament que, al seu torn, determina la dinàmica de nutrients i la composició 
de les espècies dʼaquests hàbitats. A causa de a irregularitat en la inundació, les fluctuacions del nivell 
de lʼaigua són considerables (Figura 3), com és característic dels ecosistemes aquàtics mediterranis 
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(Alvarez-Cobelas et al., 2005; Beklioglu et al., 2007). Les fluctuacions en la salinitat també són 
altes, depenent de la quantitat relativa dʼentrades dʼaigua marina i dolça (Taula 1). En la majoria 
dels ecosistemes costaners de la Mediterrània, la hidrologia pateix fortes modificacions antròpiques 
per les aportacions dʼaigua de regadiu o lʼevacuació dʼaigües residuals (Britton & Crivelli, 1993; 
Morillo & Gonzalez, 1996; Gönenç & Wolflin, 2005). Aquest no és el cas dels ecosistemes costaners 
confinats, ja que la seva hidrologia és menys afectada per les activitats humanes. En conseqüència, 
les llacunes costaneres confinades encara conserven diverses espècies ben adaptades a aquestes 
condicions hidrològiques característiques, espècies que estan en forta regressió a causa de la ràpida 
desaparició dʼaquests ambients durant les darreres dècades (Gosálbez et al., 1994; Quintana & Marí, 
2004; Gesti, 2006; Quintana et al., 2009). La importància dels hàbitats que apareixen en aquests 
ambients ha estat reconeguda per la Comissió Europea, amb la inclusió de la majoria dʼells a la 
Directiva dʼHàbitats (92/43/CEE). Alguns exemples dʼhàbitats que figuren en aquesta directiva amb 
una presència rellevant en ecosistemes costaners confinats són hàbitats de Salicornia i altres anuals 
que colonitzen el fang i la sorra (Hàbitat 1310); prats salins mediterranis de Juncetalia maritimi (Hàbitat 
1410); matollars halòfils mediterranis i termoatlàntics de Arthrocnemetalia fructicosae (Hàbitat 1420); 
i, finalment, les llacunes costaneres (Hàbitat 1150), que es defineixen com a tipus dʼhàbitat prioritari. 
Per tant, la conservació dʼaquests ambients és essencial en un context de conservació global de la 
biodiversitat a Europa.

Figura 3: Variacions del nivell de lʼaigua a la llacuna de Fra Ramon (Aiguamolls del Baix Ter) durant 
11 cicles hidrològics. El nivell de lʼaigua és la cota sobre el nivell del mar de la superfície de lʼaigua. 
El nivell dʼaigua zero correspon al nivell mitjà del mar a la zona entre 1990 i 1995. Les barres repre-
senten la precipitació (en mm). Els augments més pronunciats en el nivell dʼaigua coincideixen amb 
temporals de mar (fletxes).
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2. Característiques ecològiques de les 
llacunes costaneres confinades i la 
maresma associada
2.1. Hidrologia
La hidrologia basada en un patró dʼinundació-confinament és una de les característiques principals 
dʼaquests ecosistemes. En aquestes llacunes, les entrades principals es produeixen durant els temporals, 
quan no només es produeixen entrades superficials, sinó també subsuperficials i subterrànies. Aquests 
episodis es limiten a molts pocs dies, i coincideixen amb els temporals de mar o les grans inundacions. 
Després, les llacunes romanen desconnectades del mar i de qualsevol font dʼaigua dolça superficial. 
Com és típic del clima mediterrani, les inundacions succeeixen a lʼatzar al llarg de lʼany sense un patró 
estacional clar, excepte que són més freqüents a lʼhivern i especialment rares a lʼestiu. La freqüència 
anual dels temporals de mar també és variable i ha augmentat durant les últimes dècades, de 2-3 per 
any durant els anys 70 a 5-6 per any en la primera dècada del segle XXI (Pascual et al., 2012). No hi ha 
més entrades dʼaigua superficials significatives a part de les inundacions, però les aportacions dʼaigües 
subterrànies alimenten les llacunes per un període més llarg (1-2 mesos després de la inundació, depenent 
de la seva intensitat). Les entrades dʼaigua subterrània són molt importants en aquest sistema perquè 
permeten la persistència dʼaquestes llacunes durant períodes secs. Aquestes entrades consisteixen en 
una barreja dʼaigua continental i marina subterrània, que pot suposar, per exemple, entre un 20 i un 60% 
dʼaigua continental a la llacuna de Fra Ramon (Menció et al., 2017).

La major part de lʼany, aquestes llacunes romanen confinades, amb moltes menys entrades dʼaigües 
superficials i subterrànies, especialment a lʼestiu (Figura 4). Durant el confinament, el nivell de lʼaigua 
disminueix i la salinitat augmenta a causa de lʼevaporació. El grau de confinament, juntament amb la barreja 
dʼaigua de mar, aigua dolça i aigua subterrània, determina la salinitat de les llacunes. La salinitat sol variar 
des de salobre (conductivitat a prop de 20 mS·cm-1) fins a hiperhalina (més de 60 mS·cm-1), però també es 
registren valors extrems de <1 i >120 mS·cm-1 (Taula 1). Un alt grau dʼestratificació de salinitat pot aparèixer 
a poca profunditat durant les entrades dʼaigua subterrània que tendeix a desaparèixer amb el confinament 
(Figura 5). Així, són característiques dʼaquest tipus de llacunes no només una alta salinitat, sinó també la 
seva gran variabilitat temporal i espacial (Quintana et al., 1998; Brucet et al., 2005; Badosa et al,. 2006).

2.2. Dinàmica de nutrients
El patró dʼinundació-confinament condiciona molt la dinàmica de nutrients, que està més relacionada amb els 
processos endògens que amb les aportacions externes de nutrients, com és característic dels ecosistemes 
costaners tancats (Gilbert et al., 2010). Durant el confinament, les llacunes concentren matèria orgànica i 
nutrients totals, especialment elevats a lʼestiu (Taula 1). No obstant això, sʼobserven diferents patrons en 
nutrients inorgànics (Quintana et al., 1998; Badosa et al., 2006; López-Flores et al., 2006a; 2014): mentre que 
el fosfat sol acumular-se amb el confinament com la matèria orgànica, les formes inorgàniques de nitrogen 
augmenten amb les inundacions, però desapareixen ràpidament amb el confinament (Figura 6). López-
Flores et al. (2014) van trobar que les taxes de desnitrificació són sempre superiors a les de la nitrificació, 
resultant en una pèrdua neta de nitrogen inorgànic si les entrades externes de nitrogen no la compensen. 
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Figura 4: Vista aèria de les llacunes costaneres dels estanys dʼen 
Túries (aiguamolls de lʼAlt Empordà) en el període anterior a la 
dessecació, quan el confinament és màxim. Foto: Parc Natural 
dels Aiguamolls de lʼEmpordà.

Fi
gu

ra
 5

: I
so

lín
ie

s 
de

 s
al

in
ita

t (
‰

) a
 la

 ll
ac

un
a 

de
 F

ra
 R

am
on

 (A
ig

ua
m

ol
ls

 d
el

 B
ai

x 
Te

r) 
al

 ll
ar

g 
de

 d
iv

er
so

s 
ci

cl
es

 a
nu

al
s 

(2
01

4-
20

17
). 

Lʼ
ei

x 
ve

rti
ca

l r
ep

re
se

nt
a 

la
 c

ot
a 

de
 la

 s
up

er
fíc

ie
 

de
 lʼ

ai
gu

a 
de

 la
 ll

ac
un

a 
(m

et
re

s 
pe

r s
ob

re
 d

el
 n

iv
el

l m
itj

à 
de

l m
ar

 a
 la

 z
on

a 
en

tre
 1

99
0 

i 1
99

5)
. L

a 
fig

ur
a 

ta
m

bé
 m

os
tra

 lʼ
es

tra
tifi

ca
ci

ó 
a 

lʼh
iv

er
n 

a 
ca

us
a 

de
 le

s 
ap

or
ta

ci
on

s 
dʼ

ai
gü

es
 

su
bt

er
rà

ni
es

 i 
lʼa

ug
m

en
t u

ni
fo

rm
e 

de
 la

 s
al

in
ita

t d
ur

an
t l

ʼe
st

iu
 a

 c
au

sa
 d

el
 c

on
fin

am
en

t.



180 

Dʼaquesta manera, lʼequilibri entre els processos de nitrificació i desnitrificació pot explicar aquestes 
pèrdues de nitrogen. Aquest patró afecta totes les formes inorgàniques de nitrogen, ja que les 
formes nitrogenades reduïdes (com lʼamoni generat amb la mineralització de la matèria orgànica) 
sʼoxiden primer a nitrat a través de la nitrificació, però després es perden a lʼatmosfera mitjançant 
la desnitrificació. Per contra, el fosfat es dilueix durant les inundacions i sol concentrar-se durant el 
confinament. Lʼacumulació simultània de fosfat i la pèrdua de nitrogen inorgànic porten cap a ràtios 
especialment baixes de N/P, la qual cosa sʼha definit com a confinament diferencial de nutrients 
(Quintana et al., 1998). La seva conseqüència és la limitació del nitrogen per al creixement del 
fitoplàncton (López-Flores et al., 2006a; 2009; 2014). També sʼhan observat diferències semblants 
en lʼacumulació dʼaltres compostos conservatius i no conservatius: alguns pesticides persistents i 
metalls pesats tendeixen a concentrar-se durant el confinament, mentre que alguns pesticides més 
degradables només apareixen quan la renovació de lʼaigua és alta a causa de lʼescorrentia (López-
Flores et al., 2003; Salvadó et al., 2006).

Figura 6: Variacions de la concentració de nitrat i de fòsfor total a la llacuna de Fra Ramon (aiguamolls del 
Baix Ter) durant un cicle anual. Adaptat de Badosa et al. (2006).

2.3. Estructura de la comunitat
Les fluctuacions del nivell de lʼaigua, la variabilitat de salinitat i la dinàmica de nutrients resultants 
del patró dʼinundació-confinament condicionen la composició dʼespècies i lʼestructura de la 
comunitat a les llacunes costaneres confinades (Brucet et al., 2005; Gascón et al., 2006; López-
Flores et al., 2006b; Quintana et al., 2006). Encara que moltes espècies dʼaigua dolça o marina 
poden arribar durant els episodis dʼinundació, només assoleixen poblacions estables unes quantes 
espècies eurihalines que toleren les condicions adverses que es troben en aquests hàbitats. Així, 
alguns compartiments de lʼestructura tròfica sovint estan colonitzats per associacions gairebé 
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monoespecífiques. Aquest és el cas dels macròfits, dominats per una sola espècie del gènere 
Ruppia (Gesti, 2006), que adapta el seu comportament reproductiu segons creixi en àrees temporals 
o permanents de la llacuna (Gesti et al., 2005). La vegetació circumdant també està formada per 
poques espècies que toleren la inundació amb aigua salina, com ara Salicornia patula, Sarcocornia 
fruticosa, Juncus acutus, J. maritimus i Halimione portulacoides, organitzades en un gradient 
topogràfic, depenent de la seva tolerància a la durada de la inundació (Gesti, 2006). La manca de 
nitrogen inorgànic a lʼaigua condiciona les espècies de fitoplàncton. Així, dominen la composició 
dʼespècies dels productors primaris planctònics els cianobacteris unicel·lulars tipus Synechococcus, 
que poden fixar el nitrogen atmosfèric, o les espècies mixòtrofes, com ara dinoflagel·lats, haptòfits 
o criptòfits, que poden incorporar el nitrogen consumint bacteris. Els organismes més dependents 
del nitrogen inorgànic dissolt, com ara les diatomees o els cloròfits, són escassos (Quintana & 
Moreno-Amich, 2002; López-Flores et al., 2009, 2014). Lʼestructura de la comunitat microbiana 
tradicionalment sʼha estudiat poc en les llacunes costaneres mediterrànies. Tal com mostra un estudi 
recent (Frederic Gich, dades no publicades), el gen funcional bacterià nosZ implicat en lʼúltim pas 
enzimàtic de desnitrificació i el gen funcional nrfA implicat en la reducció directa de nitrat a amoni 
(DNRA) estan presents a diverses llacunes del Baix Ter en nombre similar de còpia gènica (de 104 a 
107 números de còpia gènica per mil·lilitre). Dʼaquesta manera, es demostra el potencial genètic de 
la comunitat per reduir el nitrat a nitrogen gasós o amoni. Atès que la DNRA es veu afavorida quan 
hi ha una alta disponibilitat de matèria orgànica relativa al nitrat (Fazzolari et al., 1998; Nizzoli et al., 
2010), podem preveure que lʼamonificació tindria importància durant els períodes de confinament. 
Aleshores, les restes de plantes circumdants que contenen macromolècules nitrogenades, tals com 
àcids nucleics, proteïnes i aminosucres, serien degradades a amoni en condicions anòxiques, mentre 
que la desnitrificació seria predominant després de lʼentrada dʼaigua dolça amb nitrat.  

Lʼabsència de peixos en llacunes temporànies o semipermanents fa que les dominàncies de diferents 
espècies dʼinvertebrats es succeeixin al llarg del temps després del gradient dʼinundació-confinament. 
Els rotífers (Synchaeta spp.) dominen en períodes dʼinundació, però són substituïts per copèpodes 
calanoides (principalment Eurytemora velox i Calanipeda aquaedulcis) durant condicions estables. 
Quan el nivell d’aigua s’acosta a la dessecació apareixen rotífers (Brachionus spp.), amfípodes 
(Gammarus aequicauda) o meduses (Odessia maeotica), segons lʼestat tròfic (Figura 7). Els cladòcers 
són absents o molt escassos. Les dominàncies de calanoides que superen el 90% del total dʼindividus 
romanen durant setmanes o fins i tot mesos si les condicions estables no es veuen interrompudes 
per cap pertorbació hídrica (Brucet et al., 2005). Durant les dominàncies de calanoides, la grandària 
corporal esdevé un factor important en lʼestructuració de la comunitat dʼinvertebrats aquàtics (Brucet 
et al., 2006): adults i estadis juvenils de la mateixa espècie tenen un rol tròfic diferent; per tant, 
la competència intraespecífica es redueix quan la disponibilitat de nutrients és escassa (Brucet 
et al., 2008; Quintana et al., 2015). Lʼestructura de la comunitat bentònica no és tan dependent 
del patró temporal dʼinundació-confinament (Gascón et al., 2005). Mentre que el zooplàncton és 
similar en diferents masses dʼaigua, però amb una gran variabilitat temporal, els macroinvertebrats 
bentònics depenen més de les variables relacionades amb lʼespai, com la permanència de lʼaigua o 
la granulometria del substrat (Gascón et al., 2007).

Una de les espècies de peixos més característics de les llacunes costaneres confinades permanents 
és el fartet (Aphanius iberus), un peix ciprinodòntid en perill dʼextinció, endèmic de la Península 
Ibèrica, inclòs en lʼannex I de la Directiva dʼHàbitats (Doadrio et al., 2011).
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Figura 7: Model conceptual de successió del plàncton en llacunes costaneres confinades sense peixos. Dibuix de 
J. Corbera reproduït de Boix et al. (2015) amb permís.

Les poblacions monoespecífiques denses de fartet són freqüents en les comunitats de peixos, 
especialment durant el confinament, quan el nivell de lʼaigua és el més baix i els peixos es 
concentren en refugis dʼaigua permanent  (Moreno-Amich et al., 1999). El fartet sʼadapta molt bé a 
les condicions fluctuants dʼaquestes aigües, atès que tolera un ampli rang de salinitat. També actua 
com a depredador clau, originant una cascada tròfica basada en la grandària corporal (Compte et 
al., 2012), que provoca un augment de la transparència de lʼaigua i de la densitat de macròfits. A més 
de la reducció de lʼhàbitat, un dels principals problemes de conservació del fartet és la presència 
de la gambúsia (Gambusia holbrooki), una espècie invasora nord-americana, introduïda a lʼàrea 
mediterrània a principis del segle XX per a controlar el mosquit i la malària (Doadrio et al., 2011). 
Avui en dia, a causa de la presència de la gambúsia, el fartet està relegat als hàbitats amb elevades 
fluctuacions de salinitat que limiten lʼèxit invasiu de la gambúsia (Alcaraz & Garcia-Berthou, 2007; 
Ruiz-Navarro et al., 2011).
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3. Gestió i restauració de les llacunes 
costaneres confinades
3.1. Regulació del flux a la maresma de l’Alt Empordà i les 
seves conseqüències ecològiques

Lʼany 1989, pocs anys després de la creació del Parc Natural dels Aiguamolls de lʼEmpordà als 
aiguamolls de lʼAlt Empordà, els responsables del nou parc van decidir augmentar la durada de la 
inundació a la maresma. Els arguments eren clars: a la dècada de 1950 es va construir un canal 
de drenatge per drenar la maresma i reduir la durada de la inundació; més tard, als anys 70, es 
va proposar un projecte urbanístic a la zona, que es va aturar gràcies a un gran rebuig popular 
contra la destrucció dʼaquests aiguamolls. Per tant, amb la creació del Parc Natural, arribava lʼhora 
de recuperar la superfície inundada. Amb aquest objectiu, els gestors del parc van instal·lar una 
comporta al canal de drenatge construït als anys 50, desviant així les entrades dʼaigua dolça cap a 
les llacunes costaneres confinades. A causa dʼaquesta regulació de flux, lʼaigua dolça en superfície 
circulava principalment a través de les llacunes costaneres en lloc de drenar directament a lʼestuari 
del riu Fluvià i al mar (Figura 8). Aquest canvi en el patró dʼinundació va causar diversos efectes en 
la dinàmica de nutrients i la composició dʼespècies dʼaquestes llacunes (Quintana et al., 1998, 1999; 
Brucet et al., 2005):

• Tal com sʼesperava i desitjava, el nivell de lʼaigua es va mantenir més alt que abans, ampliant 
lʼhidroperíode de la maresma.

• La salinitat mitjana tendia a disminuir amb lʼaugment de les entrades dʼaigua dolça, com també 
disminuïa la variabilitat en la salinitat.

• Juntament amb les entrades dʼaigua dolça, hi va haver un augment de les entrades de nitrat, que va 
provocar un canvi en la ràtio N/P. Una forta limitació de N abans de la regulació del flux (NO3

-/SRP<1) 
es va canviar per una elevada disponibilitat de N inorgànic durant la inundació dʼaigua dolça 
(NO3

-/SRP>100).

• La gran quantitat de nitrat entrant en un sistema limitat per N va provocar una forta eutrofització de 
les llacunes i una major freqüència dʼepisodis dʼhipertròfia durant els períodes de confinament.

• La composició dʼespècies va canviar dràsticament, amb una reducció de les espècies adaptades a 
les condicions de confinament i la seva substitució per espècies típiques de les aigües oligohalines 
eutròfiques.

Després de veure aquest efecte negatiu, els gestors del parc van decidir canviar la manera com funciona 
la comporta. Actualment, la comporta sʼutilitza per controlar el nivell de lʼaigua, de manera que evita el 
drenatge excessiu de la maresma, però assegura que lʼexcés dʼaigua dolça flueixi directament cap al mar 
i no es desviï cap a les llacunes confinades.
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Figura 8: Efectes de regulació de flux als aiguamolls de lʼAlt Empordà com a conseqüència de la instal·lació dʼuna comporta 
(SC) al canal de drenatge. La figura mostra la variació estacional de lʼentrada dʼaigua dolça a través del Rec Corredor (A) i les 
concentracions de nitrat i SRP en diferents masses dʼaigua. Aigües dʼalta ràtio N/P provinents del Rec Corredor inundaven aigües 
de baixa ràtio N/P de les llacunes costaneres (B, C i D) provocant eutrofització. El nitrat era màxim durant el període dʼinundació 
(desembre-març), mentre que el fosfat augmentava durant el confinament, coincidint amb episodis dʼhipertròfia. Adaptat de 
Quintana et al. (1999).

3.2. Esforços de conservació del fartet
El fartet és un exemple dʼespècie afectada negativament per la regulació del flux durant els anys 90 a la 
maresma de lʼAlt Empordà (Moreno-Amich et al., 1999). Lʼaugment de lʼeutrofització, així com la reducció 
de la salinitat mitjana i la seva variabilitat, van permetre lʼexpansió de la gambúsia, que sʼadapta millor 
a aquestes noves condicions dʼinundació dʼaigua dolça (Rincón, 2002; Alcaraz & Garcia-Berthou, 2007; 
Ruiz-Navarro et al., 2011). La gestió actual de la comporta i la consegüent reducció del flux dʼaigua dolça 
a les llacunes confinades han aconseguit la recuperació de les poblacions de fartet a la maresma de lʼAlt 
Empordà.

A la maresma de La Pletera, en els aiguamolls del Baix Ter, es van crear tres noves llacunes permanents 
el 2002, en el marc dʼun projecte Life Nature (Life Ter Vell-Pletera, LIFE99NAT/E/00 6386). Lʼobjectiu del 
projecte era augmentar la quantitat de refugis de població de fartet en aquesta zona (Quintana & Marí, 2004; 
Quintana et al., 2009). Les llacunes es van repoblar amb prop de 400 individus de fartet immediatament 
després de la seva creació. La repoblació a curt termini va tenir èxit, i la densitat del fartet va augmentar 
un ordre de magnitud per any (Badosa, 2007). Tanmateix, a llarg termini, la densitat del fartet es va reduir 



185 

a causa de lʼarribada de la gambúsia, afectant no només a les llacunes creades, sinó també a les naturals 
(Pou-Rovira, 2009). Una gran inundació dʼaigua dolça provocada per fortes precipitacions a lʼoctubre 
de 2005 (Pascual et al., 2006) podria ser la causa de lʼarribada de gambúsies a les llacunes costaneres 
confinades de La Pletera. Des de llavors, el fartet i la gambúsia coexisteixen a la zona, amb fortes 
oscil·lacions poblacionals en ambdues espècies, sent la gambúsia més abundant en aigües oligohalines i 
el fartet en condicions dʼelevades fluctuacions de salinitat. Dʼaquesta manera, una salinitat alta i variable 
és bàsica per a la conservació de les poblacions de fartet a les llacunes on també hi ha gambúsia.
 
Un aspecte rellevant que no es va considerar durant la construcció de les llacunes el 2002 és la importància 
del patró sedimentari i de les aportacions dʼaigües subterrànies. A la maresma de La Pletera, les aigües 
subterrànies poden representar fins al 80 % de la circulació total dʼaigua (Menció et al., 2017). Una 
capa prima de sediment amb molt baixa permeabilitat situada a poca profunditat (entre 30 i 90 cm de 
la superfície) dificulta lʼentrada dʼaigües subterrànies a les llacunes (Geoservei, 2016). La creació de les 
llacunes lʼany 2002 es va basar simplement en la construcció dʼun forat per sota del nivell del mar, per 
garantir la permanència de lʼaigua durant tot lʼany. Tanmateix, no es va contemplar la composició del 
substrat, de manera que la capa impermeable es va eliminar probablement durant les obres. Lʼelevada 
permeabilitat de les noves llacunes pot facilitar lʼentrada dʼaigües subterrànies, amb una salinitat propera 
a 20 mS·cm-1, la qual cosa permet la persistència de la gambúsia.

3.3. Criteris per a la restauració de les llacunes costaneres 
confinades als aiguamolls del Baix Ter

Als aiguamolls del Baix Ter s’ha desenvolupat un nou projecte de restauració a la maresma de La Pletera 
(Life Pletera, LIFE13NAT/ES/001001). Aquesta zona es va veure afectada per la construcció dʼuna 
urbanització a finals dels 80, que després es va aturar als anys 90. Lʼobjectiu del projecte era recuperar 
els valors ecològics dʼaquesta maresma, alterada per les obres. Amb aquest objectiu, s’han desmantellat 
les restes de la urbanització inacabada (passeig marítim, accessos, material de rebliment, escullera i 
materials acumulats) i s’han substituït per un ecosistema costaner. S’han creat diverses llacunes 
costaneres confinades envoltades de la corresponent vegetació de la maresma, separades del mar per 
una duna ben constituïda (Figura 9). Les excavacions s’han dissenyat seguint cinc criteris per a la creació 
de llacunes i lʼeliminació de les restes de la urbanització. El seu ordre era jeràrquic, de manera que no se 
nʼapliqués cap sense complir els criteris anteriors. Aquests criteris són:

1)	 La	 conservació	de	 la	 funcionalitat	 ecològica	de	 lʼecosistema	costaner.	La nova estructura de 
la maresma restaurada ha de garantir que els processos ecològics típics de les llacunes (descrits 
a la secció 2) funcionin correctament en el futur. Amb aquest objectiu, lʼecosistema restaurat es va 
organitzar seguint lʼestructura espacial habitual dels aiguamolls costaners confinats en condicions 
naturals, que consisteix en les següents bandes paral·leles a la línia de costa:

• una banda de dunes costaneres formades per dunes mòbils i el front dunar;
• una banda de gradient que consisteix en una zona de barreja de dunes i maresma;
• una banda de llacunes formada per diverses llacunes confinades permanents distribuïdes 

paral·lelament al mar; 
• una banda de maresma formada per vegetació halòfila que permet que les llacunes es desbordin 

durant les inundacions. 
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Figura 9: Vista aèria de la zona restaurada de La Pletera (aiguamolls del Baix Ter) abans (dalt) i després (baix) de la 
restauració.
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La hidrologia ha de seguir el patró dʼinundació-confinament sense entrades continuades dʼaigua dolça 
superficials. Això mantindrà la dinàmica de nutrients i lʼestructura de la comunitat característiques 
dʼaquests hàbitats, tal com es descriu a les seccions 2.2 i 2.3.

2) La millora de la colònia existent de fartet amb la creació de més nuclis de població. Aquí es van 
tenir en compte dos aspectes. En primer lloc, diverses masses dʼaigua permanents romanen aïllades 
durant els períodes de confinament, però es connecten durant els episodis dʼinundació. Aquesta 
estructura estimula la diversificació de lʼhàbitat i garanteix la disponibilitat permanent de refugis 
adequats per al fartet, ja sigui durant anys secs o humits. En segon lloc, es van construir masses 
dʼaigua permanents mitjançant lʼexcavació del sediment per sota del nivell del mar, però es va tenir 
en compte el patró sedimentari, i es va assegurar que la capa impermeable no sʼeliminés (Geoservei, 
2016). Això facilita una major salinitat durant el confinament, que és adequada per a la permanència del 
fartet (tal com es detalla a lʼapartat 3.2). 

3) La no intervenció en zones que encara conserven la vegetació de la maresma, ja que el rebliment 
fet durant el procés dʼurbanització no va omplir tota la zona de la maresma. Dʼaquesta manera, sʼhan de 
mantenir les zones que encara resten cobertes per hàbitats costaners inclosos en la Directiva dʼHàbitats 
(com els que figuren en la secció 1).

4)	La	recuperació	dels	nivells	topogràfics	existents	abans	del	procés	dʼurbanització. És important 
destacar que aquest no és el principal criteri de restauració, com de fet sí lʼés en la majoria de projectes 
de restauració. Significa que no utilitzem la morfologia de la maresma original com a referència per a 
la construcció de la nova morfologia i només lʼapliquem quan es compleixen els tres criteris anteriors. 
Intentar reproduir lʼantiga morfologia no té sentit quan està tan alterada per les obres de construcció de 
la urbanització. Dʼaltra banda, per crear noves masses dʼaigua, és millor aprofitar lʼexistència de llocs 
ja alterats que acumulen material extern que cal eliminar.

5)	El	disseny	dʼuna	nova	distribució	topogràfica	que	recordi	en	el	futur	lʼexistència	dʼun	procés	
dʼurbanització	inacabat	a	la	zona. No és lʼobjectiu reproduir una maresma primitiva com si mai no 
hagués estat alterada i destruïda, sinó recordar que va haver-hi un procés dʼurbanització fallit i que 
lʼecosistema de la maresma no és un sistema original, sinó restaurat i recuperat. Amb aquesta idea, 
els accessos i passeigs antics es van convertir en llacunes i depressions; les velles rotondes es van 
convertir en separacions entre les masses dʼaigua permanents i un dels antics transformadors elèctrics 
és ara un observatori d’ocells.

3.4. Restauració en un escenari de canvi global
En el context actual de canvi global, lʼàrea de La Pletera ha registrat un augment mitjà del nivell del mar 
de 5 mm·any-1, un augment de la freqüència mitjana dels temporals de mar i un retrocés de la línia de 
costa propera a 1 m·any-1 durant les últimes dècades (Pascual et al., 2012). Les riuades ocasionals, que 
poden regenerar les llacunes confinades, ja no són possibles a la zona, perquè el riu Ter està regulat 
actualment per preses i canalitzat en el seu últim tram amb motes en les dues ribes que impedeixen 
el seu vessament. Avui en dia, les dimensions relativament petites de la zona i la imprevisibilitat dels 
efectes dʼuna inundació del riu desaconsellen facilitar el desbordament ocasional del riu cap a la 
maresma.
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A curt termini (Figura 10), sʼha realitzat una modelització dels possibles efectes dʼun temporal de mar 
intens sobre la zona un cop restaurada, en comparació amb els efectes en presència dels elements de la 
urbanització inacabada. Els resultats dʼaquesta modelització mostren que lʼeliminació de les estructures 
de la urbanització augmenta la capacitat de la maresma de laminar lʼaigua durant els temporals de mar 
i redueix la intrusió dʼaigua de mar en els camps de conreu adjacents (Solà et al., 2016). A llarg termini, 
un dels principals problemes a la costa de Catalunya és la presència dʼinfraestructures properes al mar 
(vies de tren, autopistes, passeigs, esculleres) que no permeten un desplaçament gradual de la costa i 
dels ecosistemes costaners cap a lʼinterior (Sabater et al., 2017). La estructura tova dissenyada, basada 
en bandes paral·leles al mar i amb lʼabsència de qualsevol barrera dura, sembla ser la millor manera de 
mitigar els efectes del canvi climàtic en aquesta costa. 

Figura 10: Resultats del model hidràulic, desenvolupat en el marc dels projectes Life Pletera (LIFE13 NAT/ES/001001) i Life Medacc 
(LIFE12ENV/ES/000536), on es mostren els efectes esperats d’un temporal de mar intens sobre l’àmbit de la maresma de la Pletera 
abans i després de les accions de restauració. La presència de construccions i de material de rebliment  d’origen humà anteriors 
a la restauració (esquerra) evitava la inundació de la maresma i causaven intrusió marina cap als camps de conreu adjacents. En 
canvi, amb la retirada d’aquests elements (dreta) les entrades d’aigua de mar durant un temporal no superen la superfície de la 
maresma. Línia vermella discontínua, límit de la xarxa Natura 2000; línia verda discontínua, límit del domini públic marítim-terrestre. 
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1. Introducció
El Parc Natural de l’Albufera és una zona protegida, parcialment envoltada per la ciutat de València 
i la seva àrea metropolitana, que alberguen milió i mig d’habitants (Figura 1). A grans trets, al parc 
es distingeixen tres tipus d’ecosistemes: 1) un llac som i d’aigua dolça (aprox. 2800 ha), homònim al 
parc i que roman connectat puntualment amb el mar per uns canals artificials anomenats goles; 2) la 
marjal, que envolta el llac pel nord, sud i oest, i que actualment està ocupada gairebé íntegrament 
per arrossars que, al seu torn, funcionen com un aiguamoll en l’època d’inundació del cultiu (finals de 
primavera pel creixement de l’arròs i meitat de tardor fins a principis d’hivern per al seu ús cinegètic); i 
3) una barra sorrenca o restinga situada a l’est del llac separant-lo de la mar Mediterrània. La restinga, 
coneguda com La Devesa del Saler té aproximadament 1 km d’ample i uns 14 km de longitud. Està 
formada per diversos cordons dunars paral·lels a la costa amb les seves respectives depressions 
interdunars. Aquestes fondalades solen acumular aigua durant certs períodes de l’any formant un 
sistema de basses conegudes localment amb el nom de mallades. 

Figura 1. Esquerra: localització de l’àrea d’estudi a la Península Ibèrica (dalt) i al Parc Natural de l’Albufera (baix). Dreta: detall de 
l’àrea amb la localització i codi d’algunes de les mallades estudiades. Els colors indiquen la seva edat de restauració: groc, verd i 
taronja corresponen als projectes de restauració de 2007, 2003 i 1998, respectivament. (Modificat d’Olmo, 2016).
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La declaració de Parc Natural es va fer efectiva el 1986 (Decret 89/1986, de 8 de juliol), sent el primer 
a la Comunitat Valenciana, i el 1989 es va incloure en la Llista Ramsar d’Aiguamolls d’Importància 
Internacional. Tota l’àrea pertany a més a la Xarxa Natura 2000 per ser considerada Lloc d’Interès 
Comunitari (Council Directive 92/43/EEC) i Zona d’Especial Protecció per a les Aus (Council Directive 
2009/147/EC). La protecció del Parc Natural queda regulada per dues normatives autonòmiques, el Pla 
d’Ordenació dels Recursos Naturals (Decret 96/1995) i el Pla Rector d’Ús i Gestió (Decret 259/2004). 
Com moltes altres àrees costaneres mediterrànies i malgrat l’alt nivell de protecció, l’àrea ha estat 
històricament sotmesa a fortes pressions antròpiques per l’alta densitat de població assentada en els 
seus voltants. 

En concret, l’ecosistema de la restinga, La Devesa del Saler, ha sofert diverses transformacions, sent les 
més intenses les que es van donar durant el segle XX (Figura 2).

Figura 2. Fotografies de La Devesa del Saler i de la restauració d’algunes mallades: a) en els anys 60 durant 
el pla d’urbanització; b) vista aèria en 2002; c) treballs de restauració a la mallada R1; d) instal·lació de 
passarel·la a la mallada O4; e) mallada R1 just després de la seva restauració en l’estiu de 2007; i f) mallada 
R1 després del seu primer omplert a l’octubre de 2007. (De: Olmo, 2016).
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A principis d’aquell segle, en ser una àrea endèmica de malària, les mallades van ser considerades 
llocs insalubres on les poblacions de mosquits, vectors de la malaltia, havien de ser eradicades. Per a 
això, aquestes basses van ser perforades, trencant la seva impermeabilitat i afavorint així el drenatge 
cap a capes freàtiques (Llei Cambó de 1918). Més endavant, a la dècada dels 60 es va aprovar un 
projecte urbanístic anomenat: Projecte d’ordenació i d’urbanització de la Devesa, l’objectiu del qual era 
la urbanització intensiva de la restinga que incloïa la urbanització de la zona amb un passeig marítim, 
un sistema de sanejament, aparcaments, carreteres secundàries i un conjunt de complexos residencials 
amb diverses torres d’apartaments, cases unifamiliars, hotels i zones de esbarjo. 

Totes aquestes accions van implicar l’anivellament del terreny, que va donar com a resultat la completa 
desaparició dels cordons dunars propers al mar, juntament amb moltes de les basses associades. Les 
mallades van ser artificialment reblides amb la sorra de les dunes i amb restes (fangs, runes...) de la 
inundació que va patir el 1957 la ciutat de València arran de la crescuda del riu Túria.

A mitjans dels anys 70, el canvi polític a Espanya (de dictadura a democràcia) va propiciar l’aparició 
d’una sèrie de moviments socials i ambientals en contra del projecte d’urbanització, molts dels quals 
van ser promoguts per naturalistes destacats de l’època com el conegut Félix Rodríguez de la Fuente. 
Per això, el projecte d’urbanització de La Devesa del Saler tan sols va arribar a executar-se parcialment. 
La ciutadania valenciana, sota el lema “El Saler per al poble”, va aconseguir la paralització de la major 
part de les infraestructures inicialment plantejades, principalment el gruix de complexos residencials. No 
obstant això, no va ser fins a final dels anys 80 que les polítiques ambientals a nivell europeu, nacional i 
regional van desenvolupar marcs d’actuació per intentar recuperar el valor ecològic de l’àrea (Sanjaume 
1998; Rei Benayas et al. 2003). Des d’aquest moment, es van intentar portar les dunes costaneres i les 
basses soterrades als seus estats previs mitjançant successius projectes de restauració.

El primer d’aquests projectes, entre 1988 i 1998, es va dur a terme per part del govern local, i amb ell es 
va restaurar una part de l’àrea afectada. L’entrada de cofinançament europeu va venir a càrrec de dos 
projectes Life Natura: Life Duna (LIFE00 NAT/E/007339) realitzat entre 2003 i 2005, i Life Enebro (LIFE04 
NAT/E/000044) entre 2007 i 2009. Amb ells es va eliminar la part urbanitzada (vials i altres infraestructures), 
es va restaurar part del cordó dunar costaner i també algunes mallades. Les antigues cubetes estaven 
reblides, encara que en períodes de pluges intenses podien presentar una escassa làmina d’aigua, de 
manera que la vegetació estava dominada per canyís juntament amb altres plantes que toleren cert nivell 
d’inundació, com espècies dels gèneres Inula o Dittrichia. El primer pas per a la restauració de les mallades 
va consistir en demarcar els límits de les cubetes antigues sobre fotografies aèries i altres registres històrics. 
Posteriorment, amb maquinària pesada es van extreure els sediments (Figura 2c), arribant just al límit de la 
capa de llims que marcaria la zona impermeable (entre 50-100 cm des de la superfície). La majoria d’elles 
es van restaurar perquè tinguessin un caràcter temporani (Antón-Pardo & Armengol 2010; Olmo et al. 2016). 
No obstant això, algunes mallades van ser més profundament excavades amb l’objectiu de mantenir una 
columna d’aigua durant tot l’any i crear així reservoris per a les espècies de peixos ciprinodòntids endèmics 
i amenaçats (Benavent Olmos et al. 2004): fartet (Aphanius iberus) i samaruc (Valencia hispanica). En 
algunes d’aquestes mallades permanents es van introduir planters de macròfits submergits (principalment 
dels gèneres Chara i Potamogeton) i exemplars dels peixos citats. Per a la resta de mallades es va optar 
per una recolonització natural d’aquelles espècies vegetals locals adaptades a aquests ambients (Benavent 
Olmos et al. 2004). Les ribes de les basses es van perfilar amb un pendent suau facilitant l’accés de la fauna. 

Les mallades estan catalogades a la Directiva d’Hàbitats (92/43/EEC) com “Humid dune slacks (Code 2190)”. 
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Com a característiques generals, aquestes basses interdunars són endorreiques, somes, lleugerament 
salobres i de mida petita, difícilment superen l’hectàrea d’extensió. En el cas de les temporànies, la columna 
d’aigua es deu a l’aportació que deixen les pluges, mentre que les permanents poden tenir un component 
important d’aigües freàtiques. La temporalitat té una dinàmica anual marcada pel clima mediterrani de 
la regió, on les majors pluges es donen a la tardor i a la primavera, mentre que els estius són secs i molt 
càlids. D’acord amb això, l’any hidrològic començaria al setembre i finalitzaria a l’agost de l’any següent. 
Donada la impredictibilitat del clima mediterrani, les mallades temporànies poden tenir diferents períodes 
(hidroperíodes) alternats d’ompliment i de sequera dins d’un mateix any hidrològic i amb durades diferents. 

En tota La Devesa es poden arribar a localitzar més de 40 cossos d’aigua (Rueda-Sevilla et al. 2006; Rueda 
2015). Les principals mallades, seguint la toponímia establerta i de nord a sud, són: la mallada del Quarter, 
del Saler, de La Rambla, Redona, del Garrofer, Llarga, Mata del Fang, de l’Hospitalet, de la Torre, Malladeta i 
del Canyar. També hi ha una zona amb llacunes restaurades al denominat Racó de l’Olla, una àrea de reserva 
més propera a l’Albufera. La major part de les mallades es troben separades per antics tallafocs; malgrat tot, 
algunes adjacents poden connectar-se en èpoques d’inundació extraordinària (per exemple, l’hivern de 2017 
vam observar que es connectaven les mallades de La Rambla i la Redona i aquesta darrera també amb la del 
Garrofer). Aquestes antigues mallades en alguns casos estan molt fragmentades, i podem trobar-hi cossos 
d’aigua que es mantenen separats; per exemple, després de la restauració realitzada el 2003 (projecte Life Duna), 
on hi havia l’antiga mallada de la Mata del Fang es van configurar 4 mallades, tres d’elles (dues temporànies i una 
permanent) es connecten quan el nivell està molt alt, i una quarta temporània que queda separada d’aquestes 
per un camí. L’últim dels projectes realitzats va restaurar dues d’aquestes mallades temporànies, l’estiu de 
2016, i té previst noves actuacions en algunes que encara romanen soterrades. Actualment, La Devesa del 
Saler és una àrea d’esplai àmpliament freqüentada tant per la població local com per turistes.  

Els sistemes aquàtics del Parc Natural de l’Albufera han estat objecte de diverses investigacions en el 
camp de la limnologia. Des de principis del segle XX molts d’aquests estudis es van centrar en el propi 
llac de l’Albufera (Arévalo 1916, 1918; Blanco 1976). A partir dels anys 80, sota la direcció de la Doctora 
Rosa Miracle, els estudis limnològics es van intensificar (p. ex. Miracle et al. 1984; Oltra & Miracle 1984, 
1992; Oltra 1993; Romo & Miracle 1994) i es van ampliar a altres sistemes aquàtics del Parc Natural com 
els arrossars, les sèquies, les deus (localment conegudes com a ullals) i també es van estudiar algunes 
de les antigues mallades (Sòria & Alfonso 1993; Alfonso 1996; Soria 1997). Més recentment, després 
de les restauracions efectuades pel projecte Life Duna i Life Enebro es van estudiar diversos aspectes 
limnològics de les mallades (Rueda-Sevilla et al. 2006; Antón-Pardo & Armengol 2010; Olmo et al. 2015 
2016; Rueda 2015; Antón-Pardo et al. 2016;  Olmo 2016; Romo et al. 2016). 

En aquest capítol es documenten els efectes que els diferents projectes de restauració han tingut sobre 
les característiques ambientals i sobre les comunitats de zooplàncton de les mallades. Posem especial 
èmfasi en la colonització, establiment i configuració dels diferents grups del zooplàncton en aquests 
hàbitats aquàtics, comparant aquelles mallades restaurades més recentment amb algunes de les que es 
van restaurar en primera instància i que ens serviran com a sistemes de referència. D’acord amb això, hem 
utilitzat una nomenclatura relacionada amb les diferents edats de restauració (Figura 1): R (recentment 
restaurades, el 2007), I (edat de restauració intermèdia, el 2004) i O (de l’anglès old, mallades antigues 
restaurades el 1998). A més, la denominació P es refereix a aquelles mallades de caràcter permanent. 
El zooplàncton és un excel·lent model per a entendre l’ecologia de comunitats i la restauració ecològica 
(Louette et al. 2009; Badosa et al. 2010) i per això, els estudis presentats a continuació aporten una detallada 
informació de com el desenvolupament dels treballs de restauració pot afectar aquestes comunitats.
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2. Efecte de la restauració sobre les 
característiques ambientals de les mallades
Les successives restauracions dutes a terme en les mallades han tingut efectes sobre diverses 
característiques ambientals incloent les limnològiques. Per estudiar els efectes de la restauració sobre les 
característiques ambientals d’aquestes basses costaneres, es va realitzar un estudi exhaustiu durant un 
període de quatre anys hidrològics: des d’octubre de 2007, després del primer ompliment de les mallades 
recentment restaurades, fins a maig de 2011, després de l’assecatge estival de totes les temporànies. En 
el conjunt de 17 mallades estudiades queden ben representades les tres edats de restauració (7 noves, 4 
intermèdies i 6 antigues) i els diferents hidroperíodes: tretze eren temporànies i quatre permanents. 

En el període estudiat les temperatures de l’aire van ser semblants, amb valors mitjans propers als 18 ºC 
(Figura 3). Per contra, les pluges sí que van ser més variables entre els diferents anys hidrològics. En els 
tres primers, la precipitació anual acumulada va ser superior als 650 mm per any, mentre que l’últim any 
hidrològic no va arribar a acumular els 400 mm, any en el qual els hidroperíodes de les basses temporànies 
van ser més intermitents i efímers (Figura 4). En aquelles mallades de caràcter permanent, el nivell de la 
columna d’aigua durant l’últim cicle va arribar a fluctuar amb una variació de 90 cm, indicatiu de l’alta 
variabilitat pluviomètrica estacional i interanual. Des de la primavera de 2011, les mallades temporànies 
van romandre pràcticament seques a causa d’un prolongat període de sequera que va durar més de cinc 
anys. Després d’aquest episodi de xericitat, l’ompliment complet de totes les cubetes va tornar a produir-
se a finals de la tardor de 2016.

Figura 3. Precipitació acumulada (mensual i anual) i temperatura mitjana (mensual i anual) registrada durant els 
quatre anys hidrològics d’estudi (Setembre 2007-Juliol 2011) a l’estació meteorològica de Benifaió, situada a 12 km 
de l’àrea d’estudi. (Modificat d’Olmo, 2016).



199 

Figura 4. Representació de la durada de l’hidroperíode de les 17 mallades durant el període 2007-2009. En negre els períodes 
d’inundació, en gris els períodes secs i en blanc quan no hi ha disponibilitat de dades.

Durant aquest període de quatre anys hidrològics, es van visitar mensualment les mallades i durant els 
períodes d’inundació es van mesurar una sèrie de variables limnològiques: conductivitat, temperatura 
de l’aigua, pH, oxigen dissolt, profunditat, concentració de clorofil·la a, nitrats i fòsfor reactiu soluble. 
També es van registrar altres variables visualment com el percentatge de cobertura vegetal o la 
presència de macroinvertebrats i aus aquàtiques. 

En el cas de les basses temporànies, la cobertura vegetal va estar gairebé exclusivament constituïda 
per helòfits, mentre que les basses permanents també van desenvolupar macròfits en els llits de les 
seves cubetes. Les mallades temporànies restaurades el 2007 van passar de no tenir vegetació en 
el primer any d’estudi, a aconseguir cobertures del 10-20 % al final dels quatre anys. Les mallades 
temporànies restaurades el 1998 i el 2003 es van mantenir al voltant d’un 75-90 % i un 50-70 %, 
respectivament. D’altra banda, la mallada recent permanent (RP) va assolir fins a un 70 % mentre que 
les permanents de més antiguitat (IP, OP1 i OP2) van tenir al voltant d’un 40 % de cobertura total. 

En termes generals, i malgrat les característiques intrínseques de cada bassa, es va observar que 
les mallades de menor edat van presentar majors nivells de pH, oxigen, conductivitat i profunditat 
(Figura 5).Aquests resultats podrien estar relacionats amb l’increment de vegetació associat amb el 
temps des de la restauració.  L’augment de la cobertura vegetal aporta una major quantitat de matèria 
orgànica al sediment de les cubetes de major edat, i que pot produir dues conseqüències principals: 
1) l’augment de la rapidesa del rebliment, amb la consegüent reducció de profunditat i escurçament 
de l’hidroperíode; i 2) l’augment de la taxa de descomposició, cosa que podria implicar una reducció 
del pH i de l’oxigen dissolt.

En regions calcàries, com la que ens trobem, el pH és regulat pel sistema tamponador dels carbonats 
(Wetzel 2001). No obstant això, altres processos naturals com la respiració, la fotosíntesi, la 
descomposició o la presència de compostos húmics també tenen influència sobre aquesta variable. 
En general, el valor de pH canvia conforme ho fa el balanç entre producció primària i descomposició 
(per la captació o alliberament de CO2 dissolt en l’aigua) i això provoca que el pH pateixi fluctuacions 
diàries, estacionals o interanuals. Si la producció supera la descomposició, el pH serà més elevat; 
per contra, si domina la descomposició, el pH serà menor (Brönmark & Hansson 2010). En el nostre 
sistema de basses, el pH està generalment al voltant de valors de 8 a 9 (Alfonso 1996; Antón-Pardo & 
Armengol 2010). Els menors valors de pH en les mallades de més edat confirmarien la dominància dels 
processos de descomposició (Scheffer 2004) a causa de l’augment de la matèria orgànica provinent de 
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la vegetació. Per contra, en les mallades recents sembla dominar la producció, ja que amb prou feines 
tenen aportacions de matèria orgànica a causa de l’escassa cobertura vegetal. Aquests mateixos 
processos possiblement també siguin els causants de la disminució d’oxigen a mesura que augmenta 
l’edat des de la restauració.

Figura 5. Diagrames de caixes i bigotis de: conductivitat, temperatura, pH, oxigen, clorofil·la a, nitrats i fòsfor reactiu soluble 
per cada mallada durant el període d’estudi. Els límits de les caixes indiquen els percentils 25 i 75; la línia dins de cada caixa 
és la mediana. Les barres d’error indiquen els percentils 90 i 10, sent els punts negres els valors extrems.
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Quant a la conductivitat, les basses costaneres solen concentrar sals per influència de les aigües 
freàtiques, que solen ser salobres, i de l’esprai marí (Reyes et al. 2006). No obstant això, en les mallades 
recents s’observa una reducció de la salinitat des del primer any que van ser restaurades fins al final de 
l’estudi. Els treballs de restauració van deixar al descobert capes de sediment on existia una acumulació 
de sals, fet que possiblement va afavorir que presentessin una elevada conductivitat durant el primer 
hidroperíode, en comparació amb les basses de major edat. En el nostre sistema, la progressiva reducció 
de conductivitat podria ser deguda al rentat i lixiviat de les sals a zones més profundes del sediment. 
Dues de les llacunes més antigues (O4 i OP1) van presentar conductivitats més elevades que la resta. El 
llit de la mallada temporània O4 està sobre una zona antiga amb elevada salinitat. En el cas de OP1,  que 
està propera a la platja, l’elevada conductivitat podria ser deguda als temporals marítims que suposarien 
l’entrada puntual d’aigua marina.

Les variacions en el nivell de l’aigua, tant en aiguamolls permanents com temporanis, teòricament 
són el resultat de la interacció d’un conjunt de complexos processos com ara precipitació, infiltració, 
evaporació i transpiració vegetal (Mitsch & Gosselink, 1993). La morfologia de les cubetes, incloent la 
seva profunditat, té una gran influència en aquestes variacions en el nivell de la columna d’aigua. En 
el nostre sistema, la profunditat de manera general disminueix amb l’edat i això podria també estar 
relacionat amb l’increment de la cobertura de vegetació amb el temps, afavorint així un ompliment 
més accelerat de la cubeta. L’increment de cobertura podria estar contribuint més al dessecat de 
les basses per evapotranspiració i per filtració, ja que els sistemes radiculars alteren i trenquen 
els estrats llimosos impermeables facilitant la pèrdua d’aigua a capes més profundes (Mitsch & 
Gosselink, 1993). 

Per altres variables ambientals però, no es van trobar patrons clarament derivats de l’edat de restauració. 
En totes les mallades, els valors mitjans de clorofil·la a en l’aigua van estar al voltant dels 5 µg L-1, que 
és el límit entre oligotròfia i mesotròfia (OCDE 1982), encara que les llacunes permanents van presentar 
concentracions mitjanes lleugerament superiors (Figura 5). Pel que fa als nutrients dissolts, es van detectar 
nitrats i fosfats en totes les mostres, però amb concentracions molt baixes i sense un patró definit segons 
l’hidrorègim o l’edat de restauració de les basses. 

Per tal d’explorar els patrons generals que mostren les característiques ambientals en el conjunt de 
llacunes es va realitzar una anàlisi de components principals (PCA). El primer eix (CP1) extret en l’anàlisi 
va explicar un 57 % de la variància i va aparèixer relacionat positivament sobretot amb el pH. Va ordenar 
les basses respecte a l’edat de restauració (Figura 6), les llacunes més recents en la part positiva de l’eix i 
les de major antiguitat a la part negativa . El segon eix (CP2) va explicar el 17.8 % de la variància. Aquest 
eix ordena les llacunes segons el seu hidroperíode separant clarament les llacunes permanents (a la zona 
positiva de l’eix) de les temporànies (a la zona negativa). Aquest eix es correlaciona positivament amb la 
profunditat, pH i clorofil·la a i negativament amb la conductivitat.

Altres anàlisis d’ordenació realitzades amb les mostres de les llacunes temporànies i permanents per 
separat van posar de manifest patrons semblants. En primer lloc, en absència del factor hidrorègim 
(permanència vs temporalitat), van ressaltar també la importància del pH en relació amb l’edat de 
restauració, amb valors menors en les llacunes més antigues que es van separar clarament de les recents 
i intermèdies. D’altra banda, les mostres de les llacunes també es van relacionar amb la clorofil·la a 
i la profunditat, sent les més profundes les que menors valors de clorofil·la van presentar, cosa que 
probablement està relacionada amb les variacions estacionals i interanuals.
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Amb aquests resultats podem concloure que l’heterogeneïtat en el nostre sistema de basses ve molt 
marcada pels anys transcorreguts després dels treballs de restauració. El nostre objectiu era esbrinar i 
quantificar els principals factors que expliquen les diferències ambientals entre els grups d’edat, ja que el 
coneixement del context abiòtic ens ajudarà a tenir un millor coneixement sobre el marc biòtic en el qual 
ens centrarem la resta del capítol: la configuració de les comunitats de zooplàncton.

Figura 6. Diagrama d’ordenació de l´Anàlisi de Components Principals de les variables limnològiques a 
les 17 mallades. Cada símbol correspon a la posició mitjana de totes les mostres d’una bassa mesurades 
durant el període d’estudi. Els símbols grisos i els buits corresponen a les mallades permanents i temporals, 
respectivament. COND, conductivitat; TEMP, temperatura; CHLA, clorofil·la a i SRP fòsfor reactiu soluble.

3.- Efecte de la restauració sobre el 
zooplàncton de les mallades
Els resultats relatius al zooplàncton procedeixen sobretot de dos estudis: un preliminar que comprèn 8 
mallades restaurades el 1998 i el 2003, amb mostres en el cicle hidrològic 2006-2007, i un altre que va 
comprendre 17 mallades (incloent-hi les anteriors) que es van estudiar durant el període 2007-2011.

3.1 El zooplàncton de les mallades: Composició i grups 
dominants 
Durant el cicle hidrològic 2006-2007, es va estudiar un grup de mallades que incloïa algunes permanents 
i altres temporànies, tres anys després de la restauració d’algunes mallades amb el projecte Life Duna. En 
aquest treball es van realitzar mostrejos mensuals i es van identificar 100 espècies de zooplàncton entre 
les que van dominar els rotífers, amb 71 espècies, seguits dels cladòcers (15 espècies), els copèpodes 
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(13) i una espècie d’anostraci (Antón-Pardo & Armengol 2010; Antón-Pardo et al. 2016). La riquesa 
acumulada en l’any va tenir els seus valors més elevats en la llacuna permanent d’aigua dolça IP (Taula 
1). Els valors de densitat mitjans van estar al voltant de 200-300 ind L-1 en la majoria de llacunes, tot i que 
van presentar grans fluctuacions, sent  els valors més alts deguts als juvenils de copèpodes ciclòpids 
i als rotífers. Aquest resultat coincideix amb el patró de dominància que s’ha trobat en altres sistemes 
soms mediterranis (Ortega-Mayagoitia et al. 2000, Rodrigo et al. 2003; Brucet et al. 2010). Les espècies 
trobades durant aquest període són generalment cosmopolites, freqüents a la regió i en aquest tipus 
de sistemes litorals mediterranis amb influència salina (p. ex. Antón-Pardo i Armengol 2012 2014) i per 
tant, subjectes a les fluctuacions de salinitat que caracteritzen aquests ecosistemes (Badosa et al. 2005; 
Serrano & Fahd 2005).

 REFERÈNCIA Densitat Riquesa Riquesa
  (Ind L-1) mitjana acumulada
 IP 211.8 ± 121.4 16.8 ± 4.7 62
 OP1 334.8 ± 174.6 12.4 ± 5.4 40
 O3 117.6 ± 94.7 14.8 ± 3.8 39
 I2 249.0 ± 377.7 6.6 ± 2.4 26
 O2 212.6 ± 465.9 7.9 ± 3.3 21
 I1 231.9 ± 300.5 7.1 ± 2.2 19
 O4 938.6 ± 865.1 7.3 ± 2.2 18
 O1 280.5 ± 249.7 12.3 ± 1.2 28

Taula 1. Valors mitjans de densitat, riquesa mitjana i riquesa acumulada en 
el conjunt de mallades estudiades durant 2006-07 i que es van utilitzar com a 
sistemes de referència en altres treballs.

Pel que fa a la composició específica, els gèneres de rotífers Lecane i Brachionus van ser els de major 
riquesa i els de Hexarthra, Polyarthra i Keratella, van destacar per presentar les densitats més elevades. 
En els copèpodes van dominar els ciclòpids: l’espècie més abundant va ser Acanthocyclops americanus, 
que encara que havia estat citada amb un altre nom (A. robustus), és molt abundant a tota la zona (Sòria & 
Alfonso 1993; Alfonso 1996; Oltra & Miracle 1992) i tolera les aigües salobres i eutròfiques (Dussart 1969; 
Miracle et al. 2013). També van tenir abundàncies destacables Diacyclops bisetosus, D. bicuspidatus i 
Tropocyclops prasinus, que són també de caràcter eurihalí (Dussart 1969; Alonso 1998). Tan sols una 
mallada (O3) va registrar la presència d’una espècie de copèpode calanoide, el diaptòmid Mixodiaptomus 
kupelweseri, que ja va ser citat prèviament a la zona (Alfonso 1996). Quant als cladòcers, Daphnia magna 
va ser el que es va trobar en més altes densitats, ja que aquesta espècie sol tolerar majors rangs de 
salinitat (Boronat et al. 2001; Ortells et al. 2005). La conductivitat sol presentar una relació negativa amb la 
diversitat de cladòcers, atès que la majoria d’espècies d’aquest grup té escassa tolerància a aquest factor 
(Jeppesen et al. 1994; Moss 1994). També van aparèixer altres espècies de cladòcers menys tolerants 
a la mineralització, com Ceriodaphnia quadrangula, Simocephalus vetulus o Daphnia pulicaria (Alonso 
1998; Boronat et al. 2001). Els resultats d’aquest treball posen de manifest que les llacunes permanents i 
les de major hidroperíode van tenir una major riquesa per mostreig i acumulada en tot el període d’estudi; 
però també destaca la importància que va tenir l’edat de restauració sobre el zooplàncton, a més de la 
conductivitat i aspectes relacionats amb la productivitat del sistema (Antón-Pardo & Armengol 2010; 
Antón-Pardo 2011; Antón-Pardo et al. 2016).



204 

S’ha constatat en nombrosos estudis que la durada de l’hidroperíode (aquí correlacionat amb la profunditat) 
és el principal factor que determina l’estructura i composició de la comunitat en sistemes aquàtics (p. ex. 
Wellborn et al. 1996; Boix et al. 2001; Eitam et al. 2004). En general, la riquesa d’espècies és major en les 
basses permanents (per ex. Collison et al. 1995; Alonso 1998; Spencer et al. 1999) o en basses temporànies 
amb els hidroperíodes més llargs (per ex. Fahd et al. 2000; Boix et al. 2001). No obstant això, les comparacions 
entre sistemes amb diferent hidroperíode són complicades, ja que en el nombre d’espècies trobat pot 
influir el major nombre de mostrejos realitzats (l’esforç de mostreig) en aquells sistemes permanents 
o amb hidroperíodes més llargs. A més, l’hidroperíode moltes vegades va associat amb variables que 
augmenten l’heterogeneïtat ambiental (profunditat o vegetació aquàtica) o amb l’abundància d’anàtids, 
que poden actuar com a vectors de dispersió del zooplàncton (Figuerola & Green 2002).

La influència de la salinitat en l’estructura de la comunitat de basses també ha estat àmpliament estudiada 
(Williams 1999; Brock et al. 2005; Toumi et al. 2005; Waterkeyn et al. 2008), i de la mateixa manera que 
succeeix en les mallades, aquesta té gran influència en la comunitat zooplanctònica (per ex. Boronat 
et al. 2001; Frisch et al. 2006; Martinoy et al. 2006; Waterkeyn et al. 2008). A banda dels efectes sobre 
la riquesa, que es discutiran en la secció següent, aquesta variable va tenir un efecte positiu sobre 
l’abundància de zooplàncton: les tres basses més salades són les que major abundància mitjana de 
zooplàncton van tenir. La relació entre salinitat i productivitat es coneix des d’antic, ja que són sistemes 
on els nutrients no solen ser limitants i on unes poques espècies ben adaptades poden desenvolupar-se 
molt (Hammer 1986).

Finalment és destacable la presència de l’anostraci Tanymastix stagnalis, espècie rara a la Península 
Ibèrica (Boix 2002), que va ser trobat únicament en una mallada (O2) amb un dels hidroperíodes més 
intermitents. Rueda-Sevilla et al. (2006) troben tres poblacions d’aquesta espècie a la mateixa zona: una 
a O2 i les altres en dos mallades no estudiades en el present treball. Encara que aquesta espècie s’ha 
catalogat com a espècie d’aigües fredes, en aquesta zona apareix en rangs de temperatures majors. 
Els grans branquiòpodes com aquest poden ser competidors més eficients que altres filtradors de 
menor grandària com cladòcers o rotífers (Waterkeyn et al. 2011), però en ser més grans són també més 
susceptibles a la depredació per peixos i invertebrats (Bohonak & Whiteman 1999). Per això, les espècies 
de grans branquiòpodes apareixen habitualment en els sistemes temporanis, on els grans depredadors 
(principalment peixos) estan absents (Schneider & Frost 1996), i d’aquesta manera redueixen el risc de 
depredació. Experiments realitzats amb aquesta espècie van posar de manifest la importància de la 
conductivitat en el manteniment i desenvolupament de les seves poblacions cosa que, juntament al fet 
que potser la seva capacitat dispersiva no sigui tan gran com la d’altres branquiòpodes, ens explicaria el 
fet que presenti poblacions tan fragmentades (Olmo et al. 2015). 

3.2. Efecte de la restauració sobre el zooplàncton en 
llacunes permanents

Tal com hem comentat anteriorment, les mallades permanents van presentar una major riquesa d’espècies 
de zooplàncton, que en el nostre cas pot anar associat a diversos factors: (i) alta heterogeneïtat d’hàbitats 
i condicions ambientals, associats a una diversificació de nínxols, (ii) la permanència anual de l’aigua 
que facilita la successió de comunitats, (iii) la varietat temporal en les condicions que afavoreix diferents 
estímuls d’eclosió, (iv) la constància de columna d’aigua afavoreix l’assentament d’aus aquàtiques les 
quals són importants vectors de dispersió (p. ex., Figuerola & Green 2002) i (v) la presència de poblacions 
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de peixos i altres macroinvertebrats depredadors que imposen una forta pressió de depredació, impedint 
la dominància d’unes poques espècies (ex. Spencer et al. 1999) i dificultant l’exclusió competitiva. A 
més, l’ampliació de les antigues cubetes (en àrea i profunditat) i la introducció d’espècies de flora i fauna 
aquàtiques, dutes a terme durant la restauració, poden haver ajudat a incrementar l’efecte d’aquests 
factors. És possible que juntament amb els peixos i plantes introduïts es va poder produir l’entrada de 
diverses espècies de zooplàncton o de les seves formes de resistència , factor que va poder contribuir al 
ràpid augment de la riquesa d’espècies en aquestes llacunes permanents. 

Per comentar l’efecte de la restauració sobre el zooplàncton de sistemes permanents, comentarem dos 
exemples que hem estudiat amb detall: la Mata del Fang (IP), restaurada el 2003, i el cas d’una altra 
llacuna de nova creació, mallada del Canyar (RP).

1. Mallada de la Mata del Fang (IP): aquesta bassa no va ser totalment colgada durant la urbanització de 
la zona en els anys 60, quedant una petita llacuna amb forma de canal d’uns 300 m2 i 1 m de profunditat 
que es feia servir per proporcionar aigua a les obres d’urbanització. El 1987 es va realitzar un estudi durant 
un any d’aquesta bassa (Sòria & Alfonso 1993), que presentava una gran densitat de vegetació emergent 
i baixa qualitat de l’aigua. L’oxigen dissolt era escàs (4.7 ± 2.4 mg L-1) i la concentració de clorofil·la a 
(27.7 ± 10.7 mg L-1), qualificava la bassa com a mesotròfica (OCDE 1982). Com a part del projecte Life 
Duna (en 2003) es va augmentar la superfície de la cubeta (fins a 4000 m2), i es va excavar fins arribar a 
una profunditat aproximada de 2 m. A més, es va dur a terme una introducció de diferents espècies de 
macròfits (Chara hispida, Potamogeton pectinatus i Zannichellia peltata), a més d’exemplars dels peixos 
endèmics anteriorment citats. En els anys posteriors a la restauració (2006 a 2009), es van percebre 
notables canvis tant en les variables ambientals com en les comunitats aquàtiques (Antón-Pardo et al. 
2013). A més del desenvolupament de la vegetació submergida, hi va haver una important colonització 
d’helòfits, principalment dels gèneres Phragmites, Typha, Juncus i Scirpus. Com a conseqüència de 
la nova vegetació submergida i l’augment de la profunditat, es va produir un increment dels nivells 
d’oxigen dissolt. A més, entre tres i sis anys després de la restauració, la concentració de clorofil·la a 
va disminuir a valors mitjans per sota dels 5 μg L-1, passant a un estat d’oligotròfia (OCDE 1982). Pel 
que fa al zooplàncton, la riquesa de tots els grups va augmentar substancialment, cosa que va suposar 
importants canvis en l’estructura de la comunitat (Antón-Pardo 2011; Antón-Pardo et al. 2011). En el 
període comprès entre febrer de 1987 a gener de 1988 (Alfonso 1996), es van trobar un total de 14 
espècies de rotífers, amb una clara dominància de Keratella tropica i tan sols es van observar dues 
espècies de crustacis, el cladòcer Daphnia magna en densitats molt baixes i el copèpode Tropocyclops 
prasinus, els juvenils dels quals (principalment nauplis) van arribar a les màximes densitats. Els anys 
posteriors a la restauració, la mallada va acumular un total de 78 espècies de zooplàncton, amb un 
total de 60 espècies de rotífers, 5 de copèpodes i 13 espècies de cladòcers (Antón-Pardo et al. 2013). 
L’augment d’espècies d’aquest últim grup és particularment rellevant en el funcionament del sistema, 
ja que la seva major eficiència en la filtració de fitoplàncton (comparat amb els microfiltradors rotífers i 
nauplis) ajuda en els processos de clarificació de l’aigua i facilita l’existència de fases clares en hàbitats 
soms (Scheffer et al. 1993). 

2. Mallada del Canyar (RP): En aquest cas la llacuna es va excavar a l’estiu de 2007 en una zona 
on no existia una cubeta prèvia. La creació d’aquesta bassa va ser part del projecte Life Enebro, i 
les seves dimensions finals van ser d’aproximadament 5900 m2 de superfície i 1.5 m de profunditat 
màxima. En aquest cas, a diferència dels sistemes temporanis restaurats, l’excavació sí que va assolir 
el nivell freàtic, per la qual cosa la llacuna va tenir aigua abans de les pluges de la tardor (Figura 7). 
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També es van introduir exemplars de peixos endèmics i vegetació submergida, de composició similar 
a la detallada a la mallada IP. De mica en mica des del seu primer ompliment, la bassa va tenir una 
important colonització d’helòfits (de similar composició a IP) en la pròpia cubeta i en la seva orla 
(Antón-Garrido et al. 2013; Calero et al. 2015). Es va produir un ràpid desenvolupament de la vegetació 
submergida amb la colonització i establiment de noves espècies de macròfits pertanyents als gèneres 
Nitella i Utricularia, les quals van arribar a desenvolupar extenses praderies submergides (Calero et al. 
2015). Les principals variables limnológiques d’aquesta mallada es van mesurar mensualment durant 
quatre anys hidrològics, en els quals els valors de nutrients i de conductivitat van augmentar amb 
el temps, mentre que els d’oxigen es van reduir a partir del segon any i els de clorofil·la a van ser 
generalment baixos. 

Figura 7. (a) Detall dels treballs d’excavació a la mallada permanent RP, a l’estiu de 2007 (abans de les pluges de tardor), on 
s’observa com es supera en profunditat el nivell freàtic; (b) la mateixa mallada a la tardor de 2008.

Nombroses espècies de zooplàncton van colonitzar ràpidament aquesta mallada de nova creació. A la 
Figura 8 es mostra la riquesa acumulada en aquesta bassa durant els quatre anys d’estudi, observant-
se una alta riquesa ja des del primer mostreig (12 espècies de rotífers i una de cladòcer), i un augment 
progressiu de les espècies fins que el pendent se suavitza als dos anys de la seva creació. Després 
dels quatre anys d’estudi, la riquesa acumulada va arribar a les 80 espècies, majoritàriament rotífers 
(61 espècies), seguits dels cladòcers (13 espècies) i finalment, sis espècies de copèpodes. El grup més 
abundant va ser el dels rotífers, sobretot en els primers mesos amb abundàncies superiors als 1000 ind 
L-1. Les espècies més abundants d’aquest grup van ser Anuraeopsis fissa, Polyarthra dolichoptera, K. 
tropica, Hexarthra oxyuris i Trichocerca pusilla. Els cladòcers van presentar abundàncies menors i més 
constants durant tot el període (màxima de 29 ind L-1). En els anys posteriors, els copèpodes van tenir 
una major rellevància, deguda als estadis juvenils, les densitats mitjanes dels quals van passar de 103 
ind L-1 a 406 ind L-1 del primer a l’últim any d’estudi respectivament.
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Figura 8. Dalt: Riquesa acumulada de la mallada RP durant el període setembre 2007 a març 2011 a 
intervals bimensuals, de: rotífers, copèpodes i cladòcers; Baix: variació en la densitat de zooplàncton 
dels tres grups indicats durant el mateix període.

3.3. Efecte de la restauració sobre el zooplàncton en 
llacunes temporànies  
La majoria de llacunes que hem estudiat són temporànies, per  la qual cosa en aquest apartat comentarem 
alguns aspectes destacables en el zooplàncton d’aquest tipus de sistemes sotmesos a restauració, com 
són: la colonització primerenca, el banc d’ous i la successió ecològica. 

1.- Colonització primerenca: Les sis mallades temporànies recentment restaurades pel projecte Life 
Enebro (R1 a R6, Figura 1) es van mostrejar 15 dies després del seu primer ompliment amb les pluges 
de finals de setembre de 2007; precipitacions que en aquest mes es van produir de forma copiosa, 
possibilitant així un ompliment ràpid de les llacunes. Aquesta conjuntura ens va permetre documentar 
la colonització dels principals grups del zooplàncton des de l’inici. A més, vam tenir l’oportunitat de 
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comparar aquestes comunitats pioneres amb les d’un conjunt de 8 mallades restaurades el 1998 i 2003, 
que nosaltres hem considerat de referència i que s’han descrit amb més detall en l’apartat 3.1.

En el primer mostreig realitzat després de la restauració, a les sis mallades recentment restaurades, es 
van identificar 30 espècies: 24 rotífers, quatre copèpodes i dos cladòcers (Figura 9). El valor de riquesa 
en cada mallada va presentar gran variabilitat: des de cinc espècies en R6 a 19 en R1. A excepció de 
dues espècies de rotífers del gènere Cephalodella, la resta ja havia aparegut en les mallades de referència 
a l’hidroperiode anterior (2006-2007). Del total de 100 espècies prèviament aparegudes, un 28 % es 
van detectar en el primer ompliment de les mallades recents (per grups: un 31 % de les 71 espècies de 
rotífers, un 14 % de les 15 espècies de cladòcers, un 27 % de les 13 espècies de copèpodes i no es 
va registrar l’única espècie d’anostraci). En alguna de les mallades es van assolir altes densitats sent 
els rotífers els dominants amb algunes espècies, com H. fennica, P. dolichoptera i B. angularis, que 
presentaren densitats de més de 150 ind L-1. A destacar que les mallades amb baixes densitats van 
presentar també una baixa riquesa (R5 i R6). 

Figura 9. Proporció dels diferents grups de zooplàncton en el primer 
mostreig de les llacunes de recent creació (R1-R6) realitzat a l’octubre 
de 2007. La situació de les gràfiques mostra la posició relativa de 
cada mallada i la seva grandària és proporcional a la densitat de 
zooplàncton.

Aquestes sis mallades no estan connectades entre si ni amb d’altres, de manera que els vectors de 
dispersió més importants per a l’arribada del zooplàncton serien el vent i els animals (incloent humans). 
Des del primer ompliment de les basses es va detectar en algunes la presència d’un gran nombre d’ocells 
aquàtics (principalment ànecs). Com la dispersió sembla no ser un factor limitant per a l’arribada del 
zooplàncton (Antón-Pardo et al. 2016), aquestes mallades noves actuen com a embornals d’immigrants 
que arriben des de les mallades veïnes de major antiguitat, que al seu torn actuen com a font del conjunt 
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regional d’espècies, tal com suggereixen diversos estudis (Caley & Schluter 1997; Leibold et al. 2004; 
Vanschoenwinkel et al. 2007). Les dades d’aquest primer mostreig posen de manifest que la colonització 
del zooplàncton es dona de forma molt ràpida en basses restaurades indicant les bones habilitats 
dispersives d’aquests organismes, d’acord amb altres estudis sobre aquest tema (Louette & De Meester 
2004; Frisch & Green 2007; Badosa et al. 2010). Els resultats confirmarien també la capacitat colonitzadora 
dels organismes amb temps de desenvolupament més curts i una resposta ràpida a l’eclosió, com són 
els rotífers (Brendonck & De Meester 2003, Frisch et al. 2012; Lopes et al. 2014). Així mateix, aquests 
es podrien veure beneficiats de l’absència dels seus competidors directes, els cladòcers, que només 
van ser detectats en dues basses i en molt baixes densitats. Els cladòcers, tot i presentar una diversitat 
regional relativament alta (15 espècies en 2006-2007), tenen temps de generació més llargs, de manera 
que trigarien més temps a colonitzar nous cossos d’aigua (Jenkins & Buikema 1998). 

Tenint en compte que la recolonització natural de sistemes aquàtics restaurats està molt influenciada 
per la presència d’un banc de propàguls a la cubeta (Olmo et al. 2012), no és descartable tampoc el 
reclutament a partir d’un banc d’ous remanent previ a la restauració, tot i que el manteniment d’aquest 
banc no va ser un criteri a considerar als treballs del Life Duna ni Life Enebro. A més, l’aparició primerenca 
de copèpodes adults (fins i tot femelles ovígeres) a les comunitats actives podria estar indicant també 
que el banc d’ous previ a la restauració no va ser retirat per complet en algunes mallades. Segons Frisch 
& Green (2007), els ciclòpids són capaços de colonitzar i fer-se dominants en poques hores després de 
la rehidratació de les seves formes de resistència anhidrobiòtiques. Altre possible indicador d’aquest 
banc romanent serien els resultats obtinguts de l’anàlisi genètica de D. magna. Aquests van revelar que 
algunes mallades recents posseïen una alta riquesa clonal comparable a les mallades de referència i molt 
superior a l’esperable després de la reproducció entre els clons colonitzadors al cap d’una estació de 
creixement (Ortells et al. 2012). 

2.- Banc d’ous: Un curt període de temps després de la restauració hauria de ser suficient perquè una 
bassa acumulés un gran nombre d’espècies ajudada per l’alta taxa de dispersió i el reclutament des del 
banc d’ous (Louette et al. 2006; Badosa et al. 2010). L’inici de l’hidroperíode representa el moment de 
major reclutament d’espècies (Olmo et al. 2012) que configura posteriorment les comunitats (Boix et al. 
2004). En aquests primers estadis després de la inundació, els residents es recluten principalment de 
l’eclosió de les formes de resistència acumulades en el sediment de les cubetes. 

L’acumulació de les formes de resistència (en quantitat i diversitat) augmenta amb el temps, representant 
un arxiu de la biodiversitat local de cada bassa (Hairston 1996; Càceres 1998). L’abundància i diversitat 
del banc de propàguls té un considerable impacte en l’estructura i la dinàmica de les comunitats en aquest 
tipus de basses (Marcus et al. 1994; Hairston 1996; Càceres 1998). Per això, és d’esperar que l’edat de 
restauració (sobre tot en aquest cas on es retira el sediment de la llacuna) actuï com a factor limitant de 
la riquesa en les mallades recentment restaurades davant de les de més antiguitat, que possiblement 
tinguin un banc de formes de resistència més desenvolupat.

A més de l’estudi de les comunitats actives en la columna d’aigua, l’anàlisi dels bancs d’ous és una eina 
útil per a l’estudi de la diversitat de les comunitats de zooplàncton (Vandekerkhove et al. 2004) integrant 
les escales espacials i temporals (Brendonck & De Meester 2003). En aquest sentit, els experiments 
d’eclosió amb el banc d’ous viable són útils per comparar les comunitats de basses amb diferents 
característiques (Frisch et al. 2009). Amb aquesta intenció, el setembre de 2010 vam prendre mostres 
de sediment de tres mallades temporànies de diferent edat de restauració (R1, I1 i O2). Amb mostres de 
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sediment homogeneïtzat de cada bassa es va realitzar un experiment ex situ d’eclosió en aquaris durant 
un mes (octubre-novembre de 2010, al mateix temps que les basses es van inundar). El nombre d’espècies 
eclosionades va ser de 13, 15 i 18 en R1, I1 i O2, respectivament. Tots els aquaris van aconseguir una 
certa estabilització en la riquesa acumulada entre els dies 14 i 18 de l’experiment. No es va registrar 
eclosió de copèpodes, però els ostracodes van ser comuns a tots ells. Els rotífers, de ràpida resposta 
a l’eclosió, van ser el grup dominant en riquesa: set espècies van ser comuns a les tres basses davant 
d’una sola espècie comú de cladòcer, D. magna. Finalment, en tots els casos van dominar les espècies 
de caràcter litoral davant de les úniques quatre de caràcter planctònic (A. fissa, H. fennica, D. magna i T. 
stagnalis). Per contra, el nombre d’espècies exclusives va ser major amb l’edat de restauració: tres, cinc i 
vuit a R1, I1 i O2, respectivament. Entre aquestes espècies exclusives es troba l’anostraci T. stagnalis que 
tan sols va eclosionar en els aquaris amb sediment d’O2, l’única bassa que posseïa una població activa 
d’aquest branquiòpode. A més, es va detectar un retard en el temps d’eclosió (sensu Vandekerkhove et 
al. 2004) associat a l’edat de la mallada. Això concorda amb diversos estudis que suggereixen que l’edat 
del banc d’ous influeix en la taxa d’eclosió ja que els ous de resistència més antics no eclosionen amb 
la mateixa facilitat que els nous (Hairston et al. 1995; Weider et al. 1997). Això és possiblement degut a 
una progressiva degradació dels components fotosensibles que indueixen l’eclosió (De Meester et al. 
1998; Nielsen et al. 2015). Una raó addicional per al retard en l’eclosió de la mallada més vella podria 
recaure sobre un ajustament temporal a causa de la pressió competitiva exercida pel branquiòpode T. 
stagnalis. La presència d’aquest grup pot arribar fins i tot a excloure competitivament a cladòcers, rotífers 
i copèpodes que eclosionarien en fases posteriors de l’ompliment, quan els branquiòpodes desapareixen 
de la columna d’aigua (De Meester et al. 2016). 

3.-Successió ecològica: La successió ecològica es relaciona amb els canvis temporals que es donen en 
les comunitats. Per avaluar els efectes de la restauració sobre la successió en la comunitat de zooplàncton, 
vam seleccionar una mallada recentment restaurada (R1) i comparem la seva comunitat amb la d’altres 
dues mallades més antigues (I1 i O2), restaurades respectivament el 2004 i el 1998, i que hem considerat 
com a sistemes de referència. Les tres mallades van ser mostrejades mensualment durant quatre cicles 
hidrològics: des del primer ompliment de R1 a la tardor de 2007 a l’assecat a la primavera de 2011. A 
més, totes són temporànies i durant el període d’estudi van presentar un hidroperíode similar (Figura 4), 
amb fases de permanència de l’aigua més prolongades en els primers anys i més efímeres l’últim any. 
D’aquesta manera, les diferències en la comunitat de zooplàncton degudes a l’hidroperíode queden 
minimitzades. Com ja s’ha descrit anteriorment, les mallades noves van presentar unes condicions 
ambientals lleugerament diferents a aquelles de més edat. La mallada R1 va tenir majors valors de 
conductivitat, concentració d’oxigen i profunditat. Pel que fa a la riquesa d’espècies per mostreig, les 
diferències més grans es van trobar en la mallada de més edat (17.6 ± 3.7) comparat amb les més recents 
(I1: 10.9 ± 3.4; R1: 10.5 ± 4.2). Les corbes d’acumulació d’espècies (Figura 10), varen mostrar a R1 i a I1 
un increment rellevant en el primer any, mentre que el pendent es va suavitzar en els últims anys. D’altra 
banda, en O2 l’increment pronunciat en el nombre d’espècies es va produir tant en el primer com en 
el segon any. D’aquesta manera, O2 va ser la mallada amb un major nombre d’espècies acumulades 
(60 espècies), comparat amb les 43 d’I1 i les 52 de R1 (Figura 10). Pel que fa a la composició de la 
comunitat de zooplàncton en la mallada nova, el primer any hi havia una dominància de rotífers i juvenils 
de copèpodes, típics organismes pioners (Firsch & Green 2007; Badosa et al. 2010). En canvi, a partir 
del segon any, encara que seguien dominant els juvenils de copèpodes, va augmentar considerablement 
l’abundància de cladòcers, assemblant-se més en les proporcions a les llacunes de major antiguitat en la 
restauració (Figura 11). Aquests resultats van mostrar un augment de la complexitat de la comunitat de 
zooplàncton en R1, que a poc a poc s’anava assemblant a la de les mallades de més edat. Aquest augment 
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de la diversitat en R1 també va poder ser afavorit pel desenvolupament progressiu de la vegetació (que 
augmenta la disponibilitat de microhàbitats) i pel canvi en les variables ambientals (Olmo et al. 2016). 
Altres estudis assenyalen que la riquesa d’espècies és major en els hàbitats aquàtics de més edat, a 
causa d’una major acumulació d’ous de resistència al sediment (Badosa et al. 2010; Miguel-Chinchilla et 
al. 2014), com passa en O2. En canvi, la mallada més recent se situa en una posició intermèdia. Aquesta 
mallada va ser ràpidament colonitzada per diferents espècies immediatament després de l’ompliment, 
i segurament el major rang de variació en les condicions ambientals (principalment les variacions en 
conductivitat i clorofil·la) va permetre la presència d’un major nombre d’espècies (una major taxa de 
reemplaçament) que en I1, amb un ambient més estable. Per concloure, podem dir que la restauració a 
R1 va produir una immediata i ràpida transició cap a condicions similars a les trobades en les mallades de 
més edat. Mentre que en el primer any es van observar grans diferències en les comunitats de zooplàncton, 
a partir del segon any, la mallada R1 va mostrar més similituds amb les mallades de referència, amb una 
comunitat més complexa.

Figura 10. Riquesa acumulada de zooplàncton en tres mallades amb diferent edat de restauració: R1 
(recent), I1 (intermèdia) i O2 (antiga) durant quatre cicles hidrològics entre 2007 i 2011. 

Figura 11. Abundància relativa (barres) i densitat mitjana (cercles) dels grups principals de zooplàncton en 
tres mallades amb diferent edat de restauració: R1 (recent), I1 (intermèdia) i O2 (antiga), durant quatre cicles 
hidrològics (1-4) entre 2007 i 2011.
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4. Conclusions generals
Els hàbitats aquàtics restaurats constitueixen una oportunitat única per entendre la resiliència de les 
comunitats que hi habiten i la successió ecològica (De Meester et al. 2005). Els diferents projectes de 
restauració que es van dur a terme a La Devesa del Saler van produir un mosaic d’ecosistemes aquàtics 
que havien estat restaurats en diferents moments, i per tant, amb diferent edat. Aquesta oportunitat va 
permetre el seguiment de les condicions ambientals i del zooplàncton en aquestes basses, especialment 
en aquelles que van ser restaurades el 2007, ja que es va estudiar la colonització i la successió des 
del mateix moment de la restauració dels hàbitats. D’altra banda, els organismes zooplanctònics, amb 
cicles de vida curts i ràpides respostes a variacions ambientals, poden ser utilitzats com a indicadors per 
avaluar l’èxit de la restauració (Jenkins 2003; Williams et al. 2008; Antón-Pardo et al. 2013).

Pel que fa als factors ambientals, les successives restauracions han posat de manifest, d’una banda, 
la rapidesa dels canvis i, de l’altra, un patró clar que es relaciona amb reducció de la conductivitat i una 
ràpida colonització per helòfits, que podria produir una reducció de la profunditat per rebliment i un 
increment de la quantitat de matèria orgànica en el sediment, el que va acompanyat d’una disminució 
de l’oxigen dissolt i del pH. Els nivells de nutrients i de clorofil·la es van mantenir fluctuants però no molt 
elevats.

Pel que fa a les comunitats de zooplàncton, inicialment els nous hàbitats van ser colonitzats per 
espècies amb altes taxes de dispersió i de creixement (principalment rotífers), que a més en la seva 
major part ja estaven presents en el reservori regional d’espècies. Això podria indicar que la colonització 
i establiment de les espècies es va produir des dels hàbitats més antics, però donada la rapidesa amb 
què s’ha realitzat la colonització en alguns casos, no podem descartar la presència d’un banc de formes 
de resistència residual que va romandre viable en el sediment malgrat la colmatació i la restauració, i que 
en aquestes noves condicions ambientals va tornar a eclosionar i recolonitzar els cossos d’aigua. Els 
resultats també posen de manifest la importància que sobre la riquesa d’espècies té l’hidroperíode, ja 
que la riquesa va ser major en els sistemes permanents que en els temporanis i en aquests va ser major 
en els d’hidroperíode més llarg. En el cas dels sistemes permanents, aquesta elevada riquesa podria 
estar afectada per la introducció accidental d’espècies de zooplàncton associades a la repoblació 
amb peixos i macròfits. Altres factors com la conductivitat i aquells relacionats amb la productivitat del 
sistema també tenen importància en l’estructuració de les comunitats de zooplàncton. Finalment, l’edat 
de restauració té un important reflex en les comunitats de zooplàncton, ja que aquest factor va tenir 
gran importància en l’ordenació de les comunitats. A més, la riquesa total va estar molt influenciada 
per l’edat de restauració, però també la riquesa de microcrustacis i en particular de cladòcers. Per 
tant, aquests paràmetres podrien ser bons indicadors de l’èxit en la restauració. Tot i la poca diferència 
d’edat de restauració entre les llacunes, l’estudi de l’eclosió del banc d’ous de zooplàncton va permetre 
distingir l’edat de les mateixes sobre la base de la riquesa, nombre d’espècies exclusives i moment de 
l’eclosió. 

Un aspecte destacable del nostre estudi és la rapidesa amb què han canviat i s’han colonitzat els 
nous cossos d’aigua, tant permanents com temporanis. Això posa de manifest que en aquests 
sistemes, on hi ha bona dispersió del zooplàncton, en pocs anys (tot i que aquests pocs anys 
equivalen a diverses generacions de zooplàncton) les comunitats de les llacunes noves s’assemblen 
a les velles, que podrien ser considerades com a sistemes de referència en absència de llacunes 
naturals o no alterades. 
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Aquests estudis posen de manifest que l’eliminació del sediment (com a forma de restauració) de les llacunes 
colmatades, natural o artificialment, ha millorat les característiques dels sistemes i la seva funcionalitat, 
possibilitant una ràpida colonització pel zooplàncton (i pel conjunt de la comunitat aquàtica). Els canvis 
en les variables ambientals i en la vegetació es van donar de forma ràpida, però en aquests sistemes tan 
succints, donada l’abundància de vegetació emergent, els processos d’ompliment s’acceleren i en pocs 
anys (aproximadament 10-15) les llacunes perden profunditat i queden amb hidroperíodes molt curts. A 
hores d’ara, noves intervencions parcials que retiressin una part del sediment (deixant una altra com a 
font de propàguls) i dels helòfits en algunes zones de la llacuna, permetrien que aquestes mantinguessin 
una elevada heterogeneïtat, major biodiversitat i un millor funcionament limnològic.
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