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Efectos subletales de la exposición al 
vertido tóxico de Aznalcóllar en aves 
de larga vida
Raquel Baos1* & Fernando Hiraldo1

Sublethal effects of the exposure to the Aznalcóllar toxic spill in long-lived birds
In 1998, the rupture of the tailings dam at the Aznalcóllar pyrite mine (Sevilla, Southwestern 
Spain) caused a toxic spill in the surroundings of the Doñana National Park. Here, we review 
the potential impact of this mining spill on birds using the White Stork Ciconia ciconia and 
the Black Kite Milvus migrans as sentinel species. We employed a biomarker approach to study 
the relationships between blood levels of Pb, Cd, Zn, Cu and As (the most abundant metals in 
the spill), and molecular, biochemical, cellular, and physiological aspects of vital importance 
– including the immune system, DNA damage, the adrenocortical stress response, and bone 
development and metabolism – to organism functioning. We found that, although often be-
low threshold toxicity values, levels of some metals (e.g. Cu) could be related to an impaired 
cellular immune response (PHA-skin-test) and to DNA damage (comet assay) both in White 
Stork and Black Kite nestlings. The adrenocortical stress response in White Stork nestlings 
was positively related to low Pb levels. This association was stronger in individuals that had 
suffered additional stress from other environmental factors. The morphological deformities 
detected in White Stork nestlings after the spill were related to disrupted bone metabolism 
(P levels, Ca:P, bone alkaline phosphatase), especially in younger birds. Moreover, female 
storks developmentally exposed to the spill experienced an altered age-dependent pattern of 
breeding performance in comparison with their non-developmentally exposed counterparts 
(hatched before the spill), showing an unusually high productivity in their early reproductive 
life and premature breeding senescence. We propose that sublethal effects compromising White 
Storks’ health during the nestling period might play an important role in shaping this pattern 
of reproduction (terminal investment hypothesis). In summary, the biomarker approach used 
in the short- and medium-terms can serve as an early-warning signal of long-term contaminant 
effects in wild birds. This review shows that the exposure to pollutants in early life, even at 
low levels, may affect individual fitness (reproduction) and is evidence of the need for long-
term monitoring and evaluation when attempting to correctly assess the impact of pollutants 
on wildlife populations. We conclude that the Aznalcóllar mine spill is the most likely cause 
of the effects detected in storks and kites. However, we cannot completely rule out the idea 
that these effects may be the result of the combined exposure to spill-related metals and 
other contaminants associated with the industrial and agricultural activities practiced in the 
surroundings of the Doñana National Park.
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Los accidentes medioambientales se han conver-
tido en una triste realidad que a menudo ocupa 
la primera página de los periódicos y es cabecera 
de las noticias de radio y televisión. Explosiones 
o escapes químicos como los de Seveso (Italia, 
1976), o Bhopal (India, 1984), radioactivos como 
el de Chernobyl (Ucrania, 1986) o Fukushima 
(Japón, 2011), vertidos mineros como el de 
Aznalcóllar (España, 1998) o el de Baia Mare 
(Rumanía, 2000), o los más frecuentes vertidos 
de crudo como los del petrolero Exxon Valdez 
(Alaska, EEUU, 1989), del Prestige (España, 
2002) o de la plataforma petrolífera Deepwater 
Horizon-BP (Golfo de México, EEUU, 2010), son 
una de las consecuencias de la mala gestión de 
riesgos que caracteriza a la sociedad industrial y 
tecnológica en la que vivimos. El ser humano se 
halla detrás de la gran mayoría de estos desastres, 
que suelen recibir precisamente este nombre 
(desastres) por el impacto obvio e inmediato 
que ocasionan allí donde se producen. Así, es 
frecuente ver imágenes de paisajes devastados, de 
voluntarios y técnicos limpiando zonas cubiertas 
de petróleo o lodos tóxicos y leer noticias donde 
se detalla el número o cantidad de animales mu-
ertos o las dimensiones de la superficie afectada, 
por lo general, muy elevados. Sin embargo, des-
pués de algunas semanas, meses o, en el mejor de 
los casos, años, los medios de comunicación y con 
ellos la administración competente suelen olvi-
darse de esos accidentes/desastres y de los efectos 
directos o indirectos que, más allá del llamativo 
impacto inicial (p.ej. grandes mortandades de 
peces y aves), pueden tener a medio-largo plazo 
sobre la fauna en particular y el ecosistema en 
general, y que muchas veces son más importantes 
para la dinámica de las poblaciones y ecosistemas 
afectados que los efectos a corto plazo (Peterson 
et al. 2003, Guterman 2009).

Contaminación por metales 
pesados y metaloides

Los metales constituyen una gran familia de 
elementos caracterizados por una química com-
pleja. Algunos de ellos, los llamados “esenciales” 
[p.ej. cinc (Zn), cobre (Cu), hierro (Fe)], son 
necesarios para el normal funcionamiento de 
los seres vivos y forman parte de aminoácidos, 
ácidos nucleicos y otros componentes estructu-
rales del organismo. Todos los metales esenciales 

poseen un rango de variabilidad (“ventana de 
esencialidad”) dentro del cual sus concentraci-
ones han de mantenerse constantes para que el 
organismo crezca y se reproduzca normalmente. 
Para algunos de ellos ese rango es muy reducido 
[p.ej. selenio (Se)], de forma que fuera de esos 
márgenes, y superada la capacidad homeostática 
del organismo, esos mismos metales esenciales 
pueden dar lugar a efectos adversos. Otros me-
tales como el cadmio (Cd), el mercurio (Hg), 
el plomo (Pb) o el metaloide arsénico (As) se 
consideran no esenciales porque no desempeñan 
función alguna conocida en los organismos vivos. 
Además de ser tóxicos por encima de ciertos 
niveles o umbrales de toxicidad, los metales no 
esenciales como el Hg o el Cd, pueden también 
afectar negativamente a los organismos indu-
ciendo deficiencias de elementos esenciales al 
competir con ellos por los sitios activos en im-
portantes biomoléculas (Goyer 1997, Walker et 
al. 2001). En este sentido es importante señalar 
que, en su mayor parte, los metales no se hallan 
en el medio aisladamente, sino que coexisten 
en mezclas con otros metales/metaloides y/o 
sustancias de naturaleza orgánica con los que 
pueden interaccionar dando lugar a efectos 
distintos a los que ocasionarían de manera indi-
vidual o aislada (ATSDR 2004). Los efectos de 
los metales en las mezclas pueden ser aditivos, 
sinérgicos, antagónicos, o incluso potenciadores. 
Estas interacciones también pueden aparecer 
entre elementos esenciales y, en cualquier caso, 
dificultan el estudio de los efectos observados.

A diferencia de otros contaminantes que no 
existen en el medio de forma natural sino que 
han sido creados por el hombre con un deter-
minado fin (p.ej. los pesticidas organoclorados), 
o que resultan de la degradación de estos otros 
como by-products o productos secundarios, los 
metales son elementos naturales, liberados al 
medio tras la alteración de sus ciclos (bio)geoquí-
micos, por causa tanto de la actividad humana 
como de procesos naturales (p.ej. las erupciones 
volcánicas o la erosión del suelo). La actividad 
minera (extracción y procesamiento de mine-
rales), la combustión de carbón y petróleo, la 
incineración de residuos, y el uso agrícola de los 
fangos procedentes de las plantas de tratamiento 
de aguas residuales constituyen importantes 
fuentes de contaminación por metales, a las que 
hay que añadir el uso agrícola de determinados 
fertilizantes y pesticidas con una base metálica 
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(p.ej. arsenato de plomo), o en el caso de deter-
minados metales como el Pb, usos específicos 
como la actividad cinegética con munición de 
este metal (Pattee & Pain 2003). Debido a que, 
en general, la vida media de los metales en el 
ecosistema es larga, los metales son clasificados 
como contaminantes persistentes. Además, el 
hecho de que su uso esté muy extendido en la 
fabricación de una gran cantidad de productos 
hace que la contaminación por metales se con-
sidere ubicua (Walker et al. 2001).

La principal ruta de exposición de la fauna 
a la contaminación por metales/metaloides (de 
aquí en adelante metales), sobre todo en el medio 
terrestre, es la dieta que, en determinados casos, 
y normalmente vinculado a los hábitos tróficos 
o formas de alimentarse, puede ir acompañada 
de la ingestión accidental de suelo/sedimento y/o 
agua contaminada. En menor medida los metales 
se incorporan al organismo por inhalación. El 
grado de exposición depende de factores tales 
como la bioaccesibilidad y la biodisponibilidad 
(Fairbrother et al. 2007). A diferencia de otro 
tipo de contaminantes, los metales se bioacu-
mulan pero no se biomagnifican a través de 
la cadena trófica, excepto ciertos compuestos 
organometálicos como el metil-mercurio, que 
puede biomagnificarse varios órdenes de mag-
nitud dentro del medio acuático.

Una vez en el interior del organismo, la 
vida media de los metales varía en función del 
elemento y de la especie/taxón afectada. Por 
ejemplo, en mamíferos, la vida media del Cd es 
de entre 20 y 30 años mientras que la del As o 
el cromo (Cr) es sólo de algunas horas o días. 
Su toxicidad depende no sólo de la dosis y del 
tiempo de exposición, como ocurre en el caso de 
otros contaminantes, sino también de la forma 
(especie) química en que se encuentre y de su 
biodisponibilidad, además de la susceptibilidad/
sensibilidad del individuo (o especie/taxón) ex-
puesto, relacionada esta con una serie de factores 
(host-factors) tales como el tamaño, la edad, el 
sexo, el estado nutricional, la fase del ciclo vital 
o estatus (p.ej. reproductor o no reproductor) y 
sus características genéticas (p.ej. polimorfismos) 
(Burger et al. 2003, Peakall & Burger 2003). Así, 
se han detectado efectos adversos en individuos 
en desarrollo (p.ej. pollos) expuestos a niveles 
que resultan inocuos para los adultos de la misma 
especie y/o población (Gochfeld 1997, Burger et 
al. 2003, Scanes & McNabb 2003).

Efectos subletales

Los metales se han asociado tradicionalmente 
con una gran variedad de efectos adversos para 
la salud [EPA’s Integrated Risk Information 
System (IRIS), Agency for Toxic Substances 
and Disease Registry (ATSDR), World Health 
Organization’s Internacional Programme for 
Chemical Safety (WHO/IPCS)]. Algunos 
son conocidos mutagénicos, carcinogénicos, e 
incluso teratogénicos (Rojas et al. 1999), pero 
sus efectos también pueden ser neurológicos, 
cardiovasculares, hematológicos, gastrointes-
tinales, musculoesqueléticos, inmunológicos, 
etc. (Berglund et al. 2000, Florea & Buesselberg 
2006, Fairbrother et al. 2007). Esta diversidad en 
cuanto a toxicidad que, además, puede ser multi-
orgánica (i.e. afectar a varios órganos o sistemas 
simultáneamente), es probablemente un reflejo 
de la variedad de mecanismos a través de los 
cuales los metales pueden ejercer estos efectos.

La bibliografía sobre los efectos adversos 
de los metales en la fauna silvestre es extensa, 
sobre todo para algunos elementos como el Pb o 
el Hg (p.ej. Scheuhammer 1987, Pattee & Pain 
2003). Estos efectos abarcan desde la muerte del 
animal (efectos letales), generalmente asociada 
a una intoxicación aguda, hasta sutiles cambios 
bioquímicos, celulares, fisiológicos e incluso de 
comportamiento (efectos subletales). Los efec-
tos subletales son mucho más frecuentes en la 
naturaleza y también más preocupantes por su 
repercusión en la viabilidad de las poblaciones 
silvestres (Scheuhammer 1987, Banks & Stark 
1998), aunque faltan estudios detallados a 
este respecto. Suelen derivar de la exposición 
prolongada a niveles de contaminantes que 
se sitúan por debajo del umbral de toxicidad 
(niveles subletales). Aunque normalmente no 
conllevan la muerte del animal, sí son capaces 
de alterar su fisiología (y/o comportamiento), 
afectando a la salud del individuo y con ello a 
su eficacia biológica o fitness (i.e. reproducción 
y supervivencia).

Especial atención han recibido los efectos 
subletales que los contaminantes ejercen sobre 
la reproducción, tanto a corto como a medio y 
largo plazo (Fry 1995, Hose & Guillette 1995, 
Grasman et al. 1998, Spahn & Sherry 1999, Bust-
nes et al. 2003, 2007, Helberg et al. 2005, Evers 
et al. 2008). Sin embargo, son los efectos a largo 
plazo los que plantean mayores incógnitas, sobre 
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todo cuando la exposición a los contaminantes 
tiene lugar durante la fase de desarrollo, ya que 
pueden provocar efectos latentes no detectables 
hasta que los individuos afectados alcanzan la 
madurez reproductora (Colborn & Clement 
1992, di Giulio & Tillit 1999, Fernie et al. 2001, 
2003, Iwaniuk et al. 2006, Dickerson & Gore 
2007, Quinn et al. 2008). Entender cómo afectan 
estos efectos subletales a la salud/dinámica de las 
poblaciones es de suma importancia para valorar 
el impacto de los contaminantes sobre el medio, y 
poder utilizarlos como señal de alerta temprana.

Biomarcadores

Una herramienta de uso extendido en el estudio 
de los efectos subletales son los llamados bio-
marcadores (Fox 1993, Fossi & Leonzio 1994). 
Se puede definir biomarcador como cualquier 
cambio o respuesta a nivel bioquímico, celular, 
fisiológico o de comportamiento susceptible de 
ser medido en un organismo vivo (respuesta 
biológica) que evidencie la exposición y/o efecto 

tóxico de uno o más contaminantes (McCarthy 
& Shugart 1990, Fossi & Leonzio 1994, Peakall 
1994). Estas respuestas pueden producirse a 
diferentes niveles de organización biológica o 
complejidad estructural, desde el genético o mo-
lecular, hasta el nivel de organismo. No obstante, 
hay autores que consideran también algunas 
respuestas a nivel de población, comunidad, 
e incluso de ecosistema como biomarcadores 
(p.ej. riqueza y diversidad de especies) (Peakall 
& Walker 1994, Clements 2000) (Figura 2).

A nivel de individuo, y junto con el análisis de 
residuos en tejidos biológicos, los biomarcadores 
proporcionan un sistema de evaluación integrado 
sobre la biodisponibilidad, bioacumulación y 
efectos de los contaminantes en la fauna silvestre 
(Depledge 1994, Fossi & Leonzio 1994, Peakall 
& Walker 1994). Además, la rapidez con que se 
producen algunas de estas respuestas (p.ej. las 
que tienen lugar a nivel bioquímico o molecular) 
permite utilizarlas como una señal de alerta tem-
prana que puede anticipar efectos a largo plazo 
sobre la reproducción y la supervivencia (Peakall 
& Walker 1994, Vasseur & Cossu-Leguille 
2006). Estos efectos son difíciles de evaluar en 
ausencia de seguimientos de campo prolongados 
que resultan muy costosos desde un punto de 
vista logístico y económico. Sin embargo, su 
impacto potencial sobre la eficacia biológica de 
los individuos puede tener consecuencias a nivel 
poblacional, e incluso a nivel de comunidad o 
ecosistema, de ahí la importancia del uso de los 
biomarcadores como señal de alerta temprana 
(Fox 1993, Depledge et al. 1995).

Otra de las ventajas del empleo de biomar-
cadores para evaluar el impacto de los contami-
nantes sobre los seres vivos es que muchos de 
ellos permiten utilizar técnicas de muestreo no 
destructivas (sangre, huevos, plumas, etc.) (Fossi 
& Leonzio 1994, Melancon 2003). Este aspecto 
resulta de especial interés cuando se trabaja con 
especies catalogadas como raras o amenazadas 
(Fossi et al. 1999), o en espacios protegidos o de 
interés desde el punto de vista de la conserva-
ción. Además de las consideraciones éticas, las 
técnicas no destructivas permiten obtener mues-
tras del mismo individuo a lo largo del tiempo 
(medidas repetidas), y por tanto estudiar con 
precisión el efecto del tóxico a medio-largo plazo 
utilizando al animal como su propio control.

El uso de biomarcadores plantea, sin embar-
go, algunos inconvenientes, sobre todo cuando el 

Figura 1. Mapa detallado del área de estudio. El área 
afectada por el vertido de la mina de Aznalcóllar en 
1998 aparece señalada en gris.
Detailed map of the study area. The area affected by 
the Aznalcóllar mine spill in 1998 is shown in grey.
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estudio se lleva a cabo fuera del laboratorio (Fossi 
1994, Segner 2007). En condiciones naturales, 
el individuo se halla expuesto a multitud de 
factores de estrés o perturbaciones ambientales 
que pueden modificar su respuesta frente a la 
exposición al tóxico. Las condiciones meteoroló-
gicas, la disponibilidad de alimento, la presencia 
de predadores o competidores y varios factores 
bióticos relacionados con el propio individuo 
(host factors: tamaño, edad, sexo, condición física 
o estado reproductor, entre otros) pueden influir 
en la respuesta (Handy et al. 2003, Burger et al. 
2007, Segner 2007). A efectos prácticos, estas 
limitaciones pueden ser evitadas o atenuadas 
utilizando un diseño experimental adecuado 

que tenga en cuenta estos y otros factores en 
el análisis e interpretación de los resultados 
(Depledge 2009).

Por lo general, una adecuada evaluación de 
la exposición y efectos de los contaminantes 
ambientales requiere de la utilización de un 
conjunto o batería de biomarcadores, cuyas 
respuestas constituyen evidencias en las que 
apoyar dicha evaluación o valoración (Rowe et 
al. 2001, Hagger et al. 2006). La selección de 
los biomarcadores a estudiar y las pruebas diag-
nósticas (tests) empleadas dependerá en gran 
medida de la naturaleza del problema a tratar 
y de posibles condicionamientos locales (p.ej. 
limitaciones de tipo logístico, características del 
hábitat, etc.). El objetivo último de esta aproxi-
mación basada en el peso de las evidencias (en 
inglés, weight of evidence approach), o conjunto 
de biomarcadores, es demostrar o proporcionar 
evidencias claras de que los organismos objeto 
de estudio han estado expuestos a una o varias 
sustancias tóxicas y/o que esa exposición está 
relacionada con el deterioro de su salud, pudien-
do afectar a su crecimiento, éxito reproductor 
y supervivencia, parámetros cruciales desde un 
punto de vista ecológico.

Las aves como bioindicadores 
ambientales

La necesidad de identificar especies y pobla-
ciones susceptibles de ser utilizadas como bi-
oindicadores ambientales o “centinelas” surge 
ante la imposibilidad de llevar a cabo un amplio 
estudio de biomarcadores sobre todos y cada 
uno de los componentes de un ecosistema. La 
función de estas especies/poblaciones es la de 
alertar de los posibles riesgos que la exposición 
a los contaminantes podría suponer tanto para 
la salud humana como para la del resto de seres 
vivos del ecosistema (LeBlanc 1995, Stahl 1997, 
Sheffield et al. 1998, Fox 2001) (a pesar de las 
limitaciones relacionadas con la extrapolación 
de efectos entre especies, entre localidades, etc., 
ver Frame & Dickerson 2006). Para que una 
especie pueda ser considerada como centinela 
es necesario que cumpla una serie de requisitos 
relacionados, entre otros, con su sensibilidad al 
tóxico, distribución geográfica, estatus migrato-
rio, nivel trófico o grado de amenaza (este último 
relacionado con el tipo de muestreo que requiera 

Figura 2. Relación entre la relevancia ecológica, la 
escala espaciotemporal, el conocimiento de los me-
canismos y la especificidad a través de los niveles de 
organización biológica. Modificado a partir de Clements 
(2000).
Relationship between ecological relevance, the spa-
tiotemporal scale, mechanistic understanding, and 
specificity across levels of biological organization. 
Modified from Clements (2000).
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el biomarcador objeto de estudio: destructivo o 
no, invasivo o no, etc.) (Becker 2003). Estos re-
quisitos varían según la naturaleza del problema 
a tratar y del área de estudio, pero son muchas 
las especies de aves que los reúnen con facilidad 
(para más detalles, ver Baos & Blas 2008 y refe-
rencias allí citadas) y por ello han sido utilizadas 
como indicadores de la salud de los ecosistemas 
o bioindicadores (Furness 1993, Kushlan 1993).

El uso de las aves como especies centinelas 
no es reciente. Por ejemplo, los canarios Serinus 
canaria fueron utilizados durante siglos en las 
minas de carbón para detectar las fugas de 
gases procedentes de las excavaciones (Burrell 
& Seibert 1916, Schwabe 1984). Durante los 
años sesenta y setenta del pasado siglo, las aves 
recibieron especial atención como centinelas 
de los efectos ocasionados por contaminantes 
persistentes como los compuestos organoclora-
dos (DDTs, PCBs, etc.), tras descubrirse que la 
exposición a este tipo de sustancias provocaba 
el adelgazamiento de la cáscara de los huevos 
(Hickey & Anderson 1968, Ratcliffe 1970), 
y que este efecto era una de las principales 
causas de los grandes declives de población que 
sufrieron rapaces como el pigargo americano Ha-
liaeetus leucocephalus o el halcón peregrino Falco 
peregrinus en EEUU, Canadá o Reino Unido, así 
como varias especies de gaviotas, cormoranes, 
charranes o pelícanos en la zona de los Grandes 
Lagos de Norteamérica (Grasman et al. 1998). 
Desde entonces, una gran variedad de especies 
de aves han sido utilizadas como centinelas o 
bioindicadores de contaminación ambiental 
(p.ej. Romijn et al. 1995, McCarty 2002, Mallory 
et al. 2010, Verreault et al. 2010). Además, en 
comparación con otros vertebrados, las aves son 
organismos conspicuos, relativamente fáciles de 
observar. Su biología, comportamiento y ecología 
están bastante bien descritos, lo que potencia 
su utilidad como bioindicadores reduciendo el 
riesgo de interpretaciones erróneas.

El caso del vertido tóxico de 
Aznalcóllar

El vertido de la mina de pirita de Aznalcóllar (Se-
villa), propiedad de la empresa sueco-canadiense 
Boliden-Apirsa S.L., se produjo en la madrugada 
del 25 de abril de 1998, cuando en el muro de 
la balsa de residuos tóxicos procedentes de la 

flotación de este mineral de hierro se abrió una 
brecha de 50 m de altura y 14 m de profundidad. 
Tras la rotura del muro, seis millones de metros 
cúbicos de lodos y aguas ácidas con una alta 
concentración de metales pesados provocaron 
una excepcional riada, desbordando los ríos 
Agrio y Guadiamar a lo largo de 63 km de cauce 
y afectando una superficie de 4.634 ha (Grimalt 
et al. 1999). La riada alcanzó más de 3 m de 
altura en algunos puntos, llegando casi hasta el 
límite del Parque Nacional de Doñana (Figura 
1). La magnitud del vertido y el hecho de que 
se produjera en una zona tan importante para 
la conservación del patrimonio natural como el 
entorno de este Parque Nacional lo convirtieron 
en el desastre medioambiental más importante 
ocurrido en España hasta esa fecha y uno de 
los más graves acaecidos en Europa (Pain et al. 
1998, Grimalt & Macpherson 1999, del Valls & 
Blasco 2005).

La composición química del vertido era 
mayoritariamente de metales pesados, con la 
presencia de casi un tercio de los elementos 
químicos conocidos. Las cantidades estimadas en 
los lodos tóxicos para algunos de los elementos 
vertidos fueron del orden de las 16,000 toneladas 
de Zn y Pb, 10,000 toneladas de As, 4,000 tone-
ladas de Cu, 1,000 toneladas de antimonio (Sb), 
120 toneladas de cobalto (Co), 100 toneladas de 
talio (Tl) y bismuto (Bi), 50 toneladas de Cd y 
plata (Ag), 30 toneladas de Hg, y 20 toneladas 
de Se y otros metales. Entre un 5 y un 15% de 
estos elementos se infiltraron en el suelo, y los 
procesos de oxidación aumentaron su movilidad 
y biodisponibilidad para las cadenas tróficas (Gri-
malt et al. 1999). Aunque las tareas de limpieza se 
iniciaron sólo ocho días después de que ocurriera 
el vertido, dándose finalmente por concluidas en 
el año 2000, los estudios llevados a cabo en los 
meses siguientes al accidente mostraron que los 
metales habían entrado en las cadenas tróficas de 
Doñana (Grimalt & Macpherson 1999), llegan-
do a sus eslabones más altos representados por 
algunas especies de aves como la cigüeña blanca 
Ciconia ciconia o el milano negro Milvus migrans 
(Benito et al. 1999, Hernández et al. 1999). Por 
ello, y por la importancia de la conservación de 
la avifauna en Doñana, se consideró pertinente la 
elección de las aves como modelo de estudio. En 
concreto, fueron las dos especies anteriormente 
mencionadas, milano negro y cigüeña blanca, 
las que se escogieron como bioindicadores 
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ambientales de los efectos del vertido tóxico de 
Aznalcóllar, ya que, además de haberse com-
probado en ellas la acumulación de importantes 
cantidades de metales inmediatamente después 
del vertido (Benito et al. 1999, Hernández et al. 
1999), cumplían una serie de requisitos. Por un 
lado, ambas son especies de vida larga, lo que 
permite examinar los efectos subletales de los 
contaminantes a corto, medio y largo plazo. En 
segundo lugar, las dos especies se sitúan en los 
eslabones más altos de las cadenas tróficas de las 
marismas del Guadalquivir, alimentándose de 
fauna vertebrada e invertebrada, tanto acuática 
como terrestre. Tercero, aunque se trata de espe-
cies migradoras, nacen y se desarrollan durante 
los primeros estadios de su vida en Doñana, 
por lo que es muy probable que la exposición a 
metales y los posibles efectos relacionados con 
ella durante su permanencia en el nido tengan 
su origen en el vertido (Meharg et al. 2002). Esto 
permite, además, evaluar los posibles efectos a 
largo plazo de la exposición temprana (durante 
la ontogenia) a contaminantes. Por último, en el 
caso de la cigüeña blanca, el núcleo reproductor 
de la Dehesa de Abajo (DdA) (Puebla del Río, 
Sevilla) está situado a pocos kilómetros de la 
zona directamente afectada por el vertido, y 
había sido objeto de un seguimiento científico 
pormenorizado desde su formación a comienzos 
de los años ochenta. Este hecho permite llevar 
a cabo comparaciones longitudinales, y con ello 
entender las posibles repercusiones de la con-
taminación ocasionada por el vertido a medio 
y largo plazo.

En este artículo, se hace una revisión de los 
estudios llevados a cabo para evaluar los efectos 
del vertido tóxico de la mina de Aznalcóllar en 
las aves de Doñana y su entorno, tanto a corto, 
como a medio y largo plazo. En dichos estudios 
investigamos la exposición (determinación de 
residuos en sangre) y potenciales efectos bio-
lógicos ocasionados por cinco metales, dos de 
ellos esenciales, Cu y Zn, y tres no esenciales, Pb, 
Cd y As en la cigüeña blanca y el milano negro 
(especies centinelas), centrándonos en sus pollos 
por representar estos, dentro del ciclo vital de 
las aves, el estadio más vulnerable a los efectos 
de los contaminantes (Gochfeld 1997, Peakall 
& Burger 2003, Scanes & McNabb 2003). Estos 
cinco metales, además de ser los más abundantes 
en el vertido (Grimalt et al. 1999), son los que 
se detectaron mayoritariamente en las cadenas 

tróficas de Doñana en los estudios de exposición 
a corto plazo realizados dentro del programa de 
seguimiento de seres vivos establecido a los po-
cos días del accidente (Grimalt & Macpherson 
1999). Para evaluar el estado de salud general 
de las aves y los posibles efectos de los metales 
a corto y medio plazo se emplearon una serie 
de biomarcadores a nivel molecular, celular, 
bioquímico y fisiológico. El daño en el ADN 
(ensayo del cometa), la respuesta inmune celular 
(CMI-PHA skin test), la respuesta adrenocortical 
al estrés (niveles de corticosterona plasmática), 
los niveles de hormonas tiroideas (T3 y T4), y 
varias medidas relacionadas con el metabolismo 
óseo [niveles plasmáticos de calcio (Ca), fósforo 
(P) y de la enzima fosfatasa alcalina ósea o BALP 
por sus siglas en inglés, Bone Alkaline Phospha-
tase] constituyen la batería de biomarcadores 
utilizados para tal fin.

Por último, se evalúan también los posibles 
efectos a largo plazo de la exposición al vertido 
durante el desarrollo sobre la reproducción de 
la cigüeña blanca; el marcaje de los pollos de 
cigüeña en el núcleo reproductor de la DdA 
permitió un seguimiento detallado en el tiempo. 
Así, el estudio continuado del éxito reproductor 
después del accidente minero, unido al hecho 
de que se estuviera realizando un seguimiento 
de esta población antes de la catástrofe, ofreció 
la oportunidad de examinar a largo plazo, y en 
condiciones naturales, los efectos de la exposi-
ción a contaminantes durante el desarrollo sobre 
la eficacia biológica de los individuos afectados.

Niveles de metales y 
biomarcadores

Los niveles de metales en sangre de cigüeñas y 
milanos entre 1998 y 2003 (período de estudio 
para el análisis de residuos) se encontraron 
en la mayoría de los casos por debajo de los 
umbrales de toxicidad citados en la literatura 
como susceptibles de causar efectos subletales 
(Franson 1996). Comparando esos niveles con 
los de individuos de las mismas u otras especies 
muestreadas en zonas afectadas por este tipo 
de contaminación, los pollos muestreados en 
Doñana mostraron concentraciones por lo 
general más bajas (Baos et al. 2006a, 2006b, 
2006c y referencias allí citadas). Además, para 
aquellos metales para los que se pudo estudiar su 
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evolución en el tiempo (ver Baos et al. 2006a), 
la tendencia general fue a la disminución en 
sus niveles desde que ocurriera el vertido, con 
alguna excepción, como el caso del Cd en el 
milano negro (Baos et al. 2006b).

Daño en el ADN

Los biomarcadores a nivel molecular constituyen 
una de las primeras respuestas del organismo 
frente a la exposición a contaminantes (De-
pledge et al. 1995). Entre ellos, el daño en el 
ADN destaca por su creciente relevancia en el 
estudio del estrés ambiental, tanto en el medio 
acuático como en el terrestre (Anderson et 
al.1994, Mitchelmore & Chipman 1998, Shugart 
2000, Bonisoli-Alquati et al. 2010). La genotoxi-
cidad de los contaminantes ambientales, entre 
los que se incluyen algunos metales (Kakkar 
& Jaffery 2005, García-Lestón et al. 2010), 
incluye efectos mutagénicos, carcinogénicos y 
teratogénicos que pueden tener consecuencias 
a medio-largo plazo sobre la eficacia biológica 
de los individuos (Anderson & Wild 1994, 
Ellegren et al. 1997), de ahí su importancia para 
la dinámica de las poblaciones y su interés para 
la biología de la conservación.

En nuestro caso, la técnica empleada para 
estimar el daño genotóxico fue el denominado 
ensayo del cometa (Pastor et al. 2001). Esta téc-
nica se ha demostrado extremadamente sensible 
y útil en el área de la ecotoxicología genética 
y el seguimiento medioambiental (Cotelle & 
Férard 1999). Su versión alcalina, introducida 
por Singh et al. (1988), permite la evaluación 
de distintos tipos de daño en el ADN de células 
individuales. Además, muestra claras relaciones 
dosis-respuesta incluso a concentraciones relati-
vamente bajas de sustancias consideradas como 
genotóxicas (Mitchelmore & Chipman 1998)

Estudios previos llevados a cabo en aves de 
Doñana tras el vertido tóxico de Aznalcóllar 
habían detectado niveles elevados de daño 
genotóxico en comparación con los de cones-
pecíficos muestreados en zonas de referencia 
(Pastor et al. 2001), habiéndose además incre-
mentado con el paso del tiempo (Pastor et al. 
2004). Aunque el origen de este daño podría ser 
diverso, la naturaleza genotóxica, mutagénica e 
incluso carcinogénica de algunos de los metales 
vertidos en el accidente minero, apuntaba a 
estos contaminantes como la causa más pro-

bable. Para testar esta hipótesis, medimos las 
concentraciones en sangre de Pb, Zn, As, Cu y 
Cd en pollos de cigüeña blanca y milano negro 
muestreados en la DdA y el Espacio Natural 
Doñana, respectivamente, a lo largo de 4 años 
(1999–2002), y estudiamos su posible relación 
con el daño en el ADN previamente estimado 
en ambas especies mediante el ensayo del cometa 
(ver detalles en Baos et al. 2006b).

Se observaron variaciones en las respuestas 
entre especies y entre años dentro de especies 
(Baos et al. 2006b). Algunos elementos no 
mostraron ningún tipo de relación con el daño 
en el ADN (p.ej. Pb), mientras que para otros 
elementos, como el As (cigüeñas), el Cu y el Cd 
(milanos) se encontraron efectos significativos 
en algunos de los años de estudio, pero no en 
otros (Baos et al. 2006b). La condición física de 
los pollos (milanos) modificó el efecto geno-
tóxico de algunos metales, como el Cd, siendo 
los individuos más débiles los que acusaron en 
mayor medida el daño en el ADN asociado a 
este metal.

Estos resultados sugieren que los pollos de 
ambas especies se vieron afectados en parte por 
los metales estudiados, pero estos, por sí solos, 
no explicarían completamente el daño observado 
en el ADN. De hecho, mientras los niveles de 
metales disminuyeron con el tiempo (Baos et al. 
2006b), el daño en el ADN aumentó (Pastor et 
al. 2004). La presencia de otros contaminantes 
(pesticidas organoclorados, PCBs, etc.) y/o agen-
tes genotóxicos en el medio (p.ej. microcistinas 
producidas por el crecimiento masivo o blooms de 
cianobacterias), junto con la existencia de otros 
factores ambientales o ecológicos variables entre 
años o períodos reproductores (p.ej. disponibi-
lidad de alimento, factores densodependientes, 
etc.) podrían haber afectado o modulado la 
posible relación, impidiendo identificar inequí-
vocamente la exposición al vertido como origen 
del daño observado (Baos et al. 2006b).

Respuesta inmune celular

El sistema inmune es una pieza clave en el estu-
dio de los efectos de los contaminantes sobre los 
organismos vivos y de su posible impacto sobre 
niveles superiores de organización biológica 
(Melancon 2003, Eeva et al. 2005, Letcher et 
al. 2010). Numerosos trabajos publicados en las 
últimas décadas destacan el papel de distintos 
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parámetros inmunológicos como biomarca-
dores o indicadores del estado de salud de los 
individuos, así como su sensibilidad frente a 
la exposición a tóxicos en comparación con 
otras medidas o indicadores de salud (Grasman 
2002, Galloway & Handy 2003, Fairbrother et 
al. 2004). Algunos de los efectos adversos de los 
contaminantes sobre el sistema inmune apare-
cen a concentraciones mucho más bajas de las 
necesarias para apreciar signos manifiestos de 
toxicidad en el organismo (Wong et al. 1992), 
y pueden persistir tiempo después de que otras 
respuestas hayan desaparecido. Por ello, las pru-
ebas de función inmune constituyen indicadores 
sensibles, de alerta temprana y a largo plazo de 
efectos subletales sobre la salud de los individuos 
y las poblaciones. Una de las más utilizadas (in 
vivo) por su sencillez y facilidad de aplicación 
en campo, es el denominado test de la fitohe-
maglutinina (PHA skin test). Este test estima la 
respuesta inmune celular mediada por linfocitos 
T tras la inoculación de un agente mitógeno de 
origen vegetal (fitohemaglutinina) (Smits et al. 
1999). En nuestro caso, la respuesta inmune 
celular y su posible relación con el vertido se 
estudió en pollos de cigüeña blanca a lo largo 
de cuatro años de muestreo (1999, 2001–2003) 
y de milano negro en 1999 (Baos et al. 2006a). 
De los metales analizados, sólo el Cu mostró un 
efecto negativo en la respuesta inmune celular 
en ambas especies, aunque la relación sólo 
resultó significativa para las cigüeñas en 2002. 
Como elemento esencial, el Cu se halla presente 
en todos los organismos vivos, desempeñando 
un papel fundamental en muchas funciones fi-
siológicas, incluyendo la función inmune (Beisel 
1982), pero también puede ser tóxico (Mason 
1979). En mamíferos, el exceso de este elemento 
afecta al sistema inmune (Pocino et al. 1991), sin 
embargo, efectos similares no se habían detecta-
do hasta la fecha en aves.

No encontramos evidencias de que la expo-
sición al Pb, Zn, As, y Cd tuviera efecto alguno 
sobre la respuesta inmune celular de los pollos de 
ambas especies (Baos et al. 2006a). En Baos et al. 
(2006a) se discute ampliamente cuáles podrían 
ser los motivos para la ausencia de tales efectos, 
entre los que se incluye la posible naturaleza 
dosis-dependiente y/o tiempo-dependiente de 
esta respuesta (Redig et al. 1991, Fair & Myers 
2002), o la interacción entre los contaminantes 
presentes en el vertido (metales u otros) y otro 

tipo de contaminantes relacionados con la 
actividad agrícola de la zona (p.ej. pesticidas).

La consistencia en las respuestas (p.ej. a lo 
largo del tiempo) es un aspecto/criterio impor-
tante para aproximarse al origen o causa última 
de un determinado efecto (Fox 1991). Sin 
embargo, en el campo no es frecuente que el 
estudio de la relación entre el efecto o respuesta 
biológica (biomarcador) y la exposición a los 
contaminantes (a nivel individual o poblacional) 
supuestamente relacionados con ella se prolon-
gue en el tiempo más allá de un año o estación 
reproductora. Tanto en el caso de la respuesta 
inmune como en el del daño en el ADN, la re-
petición en el tiempo de los estudios realizados 
permitió valorar en profundidad el posible papel 
del vertido como origen de estos efectos. Los 
resultados de ambos biomarcadores apoyarían 
el hecho de que las conclusiones basadas en un 
solo año de estudio, aunque valiosas de cara a 
establecer una alerta temprana y, en consecuen-
cia, promover investigaciones más detalladas en 
la misma línea, deben también ser acogidas con 
cautela (Gordo & Avilés 2017), sobre todo en 
lo que se refiere a la toma de decisiones encami-
nadas a la gestión del medio y de las poblaciones 
que lo habitan.

Metabolismo óseo

Otro claro ejemplo de la importancia de realizar 
estudios a lo largo de varios años lo encontramos 
en el caso del que quizá sea el más conspicuo de 
los efectos detectados en las aves de Doñana tras 
el vertido tóxico de Aznalcóllar: las deformaci-
ones en pollos de cigüeña blanca, y las investi-
gaciones sobre el metabolismo óseo realizadas 
a raíz de su aparición (Smits et al. 2005, 2007, 
Baos 2016).

Los primeros pollos de cigüeña blanca con 
deformaciones en picos y patas (Figura 3) apa-
recieron durante los años inmediatamente pos-
teriores al accidente minero (a partir de 1999) 
en el núcleo reproductor de la DdA, localizado 
a pocos kilómetros de la zona afectada por la 
riada tóxica. Rápidamente se pusieron en mar-
cha varios estudios para determinar el origen de 
estas deformaciones y su posible relación con la 
exposición a los metales vertidos. Es necesario 
destacar que el seguimiento estandarizado de 
los parámetros reproductivos de las cigüeñas en 
la DdA se venía realizando desde que aparecie-
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ron los primeros nidos a principios de los años 
ochenta, y que nunca antes se habían detectado 
este tipo de deformaciones o anomalías en el 
crecimiento de los pollos (Baos 2016).

Las deformaciones o malformaciones mor-
fológicas han sido descritas con anterioridad en 
aves expuestas a contaminantes ambientales 
(Hoffman et al. 1988, Gilbertson et al. 1991, 
Bowerman 1994). Aunque los mecanismos a 
través de los cuales se producen estas deforma-

ciones suelen ser bastante complejos, ciertos 
parámetros bioquímicos como la enzima fosfatasa 
alcalina, cuya isoforma ósea está directamente 
asociada con el crecimiento del hueso (Tilgar et 
al. 2004), o los niveles relativos (proporción o 
razón, ratio) de dos minerales: Ca y P, desempe-
ñan un papel destacado en el metabolismo óseo 
(Fowler 1986). Un desequilibrio en los niveles 
de cualquiera de estos parámetros, que a su vez 
interaccionan con vitaminas y hormonas (p.ej. 
vitamina D o la hormona paratiroidea), puede 
dar lugar a anomalías esqueléticas, especialmen-
te en individuos en desarrollo.

En una investigación previa con juveniles de 
esta especie procedentes de la DdA que presen-
taban deformaciones en sus picos y extremidades 
inferiores, Smits et al. (2005) encontraron que el 
conjunto de metales (incluyendo Pb, Zn, Sr, Sn, 
As, Cu, Cr, V, Ti y Al) contenidos en hueso esta-
ba relacionado en cierto grado con los cambios 
histopatológicos detectados en el tarsometatarso 
(TMT) de las cigüeñas, el hueso más afectado 
por estas deformaciones (Figura 3). Además de 
las diferencias observadas al microscopio (ver 
Smits et al. 2005), estos individuos presentaban 
una mayor asimetría en sus patas, y los niveles 
plasmáticos de la enzima fosfatasa alcalina ósea 
(BALP) eran más bajos que los de las cigüeñas 
de la misma edad que no presentaban deforma-
ciones. La relación entre las deformaciones y la 
contaminación por metales resultó compleja, y 
aunque no fue posible establecer una relación 
directa con ningún elemento en particular, 
parecía claro que la carga contaminante estaba 
afectando en cierto grado al desarrollo óseo 
de estas aves (Smits et al. 2005). No obstante, 
en este mismo trabajo también se apuntaba la 
existencia de otros factores desconocidos que 
estarían exacerbando los costes fisiológicos de 
la exposición al vertido, y la necesidad de pro-
fundizar en su estudio para intentar determinar 
la causa última de estas deformaciones y los 
potenciales mecanismos implicados.

Con este objetivo, Smits et al. (2007) inves-
tigaron a lo largo de varios años (2001–2003) 
posibles anomalías fisiológicas que pudieran ex-
plicar el anormal desarrollo esquelético de estas 
cigüeñas. En este nuevo trabajo, esta vez con 
individuos muestreados en nido (pollos), sólo se 
consideraron las cigüeñas con deformaciones en 
las patas (siendo nuevamente el TMT el hueso 
consistentemente más afectado). Para poder 

Figura 3. (A) Comparación de tarsometatarsos de 
pollos de cigüeña normales (derecha) y deformes 
(izquierda). (B) Radiografías de una cigüeña con patas 
normales procedente de una zona alejada (izquierda) 
comparada con una cigüeña de la Dehesa de Abajo (de-
recha) con tarsometatarsos típicamente deformados. 
Modificado a partir de Smits et al. (2007).
(A) Comparison of tarsometatarsi of nestling storks: 
normal (right) and deformed (left). (B) X-rays of a 
stork with normal legs from a distant area (left) compa-
red with a fledgling stork from Dehesa de Abajo (right) 
with typically deformed tarsometatarsi. Modified from 
Smits et al. (2007).

A

B
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establecer desviaciones respecto a los niveles 
normales de los parámetros bioquímicos objeto 
de estudio (Ca, P, Ca:P, BALP) se seleccionó 
como referencia el núcleo reproductor de esta 
especie asentado en Matasgordas, dentro del 
Parque Nacional de Doñana y lejos de la zona 
afectada por el vertido (Smits et al. 2007).

A lo largo de los dos primeros años de estudio 
(2001–2002), se observó cómo los pollos con pa-
tas deformes presentaron niveles de P en plasma 
más bajos y tasas Ca:P más elevadas que los po-
llos no deformes (ver Figura 4 para el año 2001). 
En 2003, con un mayor número de individuos 
muestreados, sobre todo de edades inferiores a 
las de los estudiados en años anteriores, se hizo 
evidente que los pollos de la DdA, independien-
temente de que presentaran o no deformaciones, 
tenían los niveles de P alterados, y que la edad 
jugaba un papel importante en esa alteración 
(Smits et al. 2007). Así, mientras en los pollos de 
la DdA los niveles de P disminuían con la edad, 
en los pollos de Matasgordas (referencia) este 
mineral se incrementaba ligeramente (Figura 
5). Y lo que es más importante, mientras que los 
pollos de Matasgordas mostraban unos niveles de 

P sin variaciones significativas y estrechamente 
regulados a lo largo del período de estancia en el 
nido (coeficiente de variación, CV = 19%), el 
coeficiente de variación para este elemento en 
la zona afectada alcanzaba el 60%, con niveles 
que superaban hasta cinco veces los de la zona 
de referencia, Matasgordas (Smits et al. 2007, 
Figura 5). Es decir, las cigüeñas de la DdA eran 
incapaces de controlar los niveles de P y las tasas 
Ca:P dentro de los estrechos límites necesarios 
para un normal desarrollo óseo. Por otro lado, 
este rango tan amplio en los niveles de P plas-
mático indicaba que una dieta deficitaria en este 
mineral no era la explicación más plausible para 
el desequilibrio encontrado.

En cuanto a la BALP, en condiciones nor-
males lo esperable es que los niveles de esta 
enzima se incrementen a lo largo del proceso de 
crecimiento y remodelación ósea del esqueleto 
que tiene lugar durante el período de estancia en 
el nido (Tilgar et al. 2004). En las cigüeñas de la 
DdA, los niveles de BALP variaron con la edad y 
con la presencia de deformaciones: en los pollos 
de menor edad, los niveles de esta enzima fueron 
inferiores en aves deformes, mientras que en los 

Figura 4. Comparación de las tasas Ca:P plasmático 
en 2001 entre pollos de cigüeña no deformes de Ma-
tasgordas y pollos tanto no deformes como deformes 
procedentes del núcleo reproductor de la Dehesa de 
Abajo afectado por el vertido. Se indica el tamaño de 
muestra en cada caso. Modificado a partir de Smits 
et al. (2007).
Comparison of plasma Ca:P ratios in 2001 in normal 
nestling storks from the reference population in Ma-
tasgordas, and both normal and deformed nestlings 
from the Dehesa de Abajo population affected by the 
spill. The sample size is shown. Modified from Smits 
et al. (2007).

Figura 5. En 2003, las grandes diferencias en los ni-
veles de fósforo plasmático entre los pollos de cigüeña 
de Matasgordas y de la Dehesa de Abajo son especial-
mente evidentes en las aves menores de 30 días de 
edad. Los pollos deformes tienen más probabilidades 
de tener niveles muy bajos de fósforo. Modificado a 
partir de Smits et al. (2007).
In 2003, the very different plasma phosphorus levels 
in stork nestlings from Matasgordas and Dehesa de 
Abajo are especially evident in birds under 30 days 
old. Deformed nestlings are more likely to have very 
low phosphorus levels. Modified from Smits et al. 
(2007).
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pollos de mayor edad (próximos a volar del nido), 
los niveles de BALP fueron más elevados en los 
individuos con deformaciones (Figura 6). Estas 
diferencias podrían estar relacionadas con el 
proceso de mineralización y remodelación ósea, 
más retrasado en el caso de los pollos deformes 
(Smits et al. 2007).

Debido a la complejidad subyacente a la 
homeostasis de Ca y P, dependiente del correcto 
funcionamiento e interacción entre diversos 
tejidos y órganos (intestino, hígado, riñón, 
glándula tiroidea y paratiroidea, hueso, etc.), es 
posible que cualquier alteración producida en 
ellos tuviera efectos adversos en el metabolismo 
óseo. Serían necesarios estudios específicos para 
poder determinar el papel de estos órganos en 
las anomalías detectadas. Por otro lado, aunque 
el problema de las deformaciones en las patas 
parece quedar resuelto para cuando estas aves 
abandonan el nido (Smits et al. 2007), se desco-
noce el impacto que estos problemas fisiológicos 
y esqueléticos podrían tener sobre su capacidad 
reproductiva y su supervivencia, especialmente 
durante la etapa juvenil, caracterizada por 
unas tasas de supervivencia normalmente bajas 
(Ringsby et al. 1998, Naef-Daenzer et al. 2001).

El vertido minero es el problema toxicológi-
co más obvio relacionado tanto temporal como 
espacialmente con las deformaciones observa-
das en las cigüeñas de la DdA. Sin embargo, 
parece claro, en función de los resultados aquí 
expuestos y de trabajos anteriores (Smits et al. 
2005), que la relación entre este desastre eco-
lógico y los problemas esqueléticos de los pollos 
de cigüeña es compleja, y que existen otros 
factores ambientales que podrían desempeñar 
un papel importante en la etiología de estas 
deformaciones. Las cigüeñas se alimentan en 
vertederos (Tortosa & Caballero 2002), y en el 
caso de la DdA también es probable que, en su 
búsqueda de alimento, se hallen expuestas a ni-
veles moderadamente elevados de agroquímicos 
debido al uso de estos productos en los cultivos 
de arroz próximos al núcleo reproductor (< 3 
km). Es posible que la exposición a una mezcla 
compleja de metales (vertido), añadida a una 
exposición crónica a niveles bajos de pesticidas, 
estimule diversos mecanismos de biotransfor-
mación y detoxificación que contribuirían a 
alterar los procesos de regulación del fósforo 
(Smits et al. 2007).

Sistema endocrino

Al igual que en el caso del sistema inmune, la 
respuesta endocrina frente a la exposición a 
contaminantes suele ser rápida, sensible a ni-
veles bajos, y anticipar problemas de salud más 
significativos (Kendall et al. 1998). Aunque la 
mayor parte de los estudios sobre disrupción 
o modulación endocrina en fauna silvestre se 
han centrado en aspectos relacionados con 
la reproducción (eje endocrino Hipotálamo-
Pituitaria-Gónadas, HPG), los contaminantes 
ambientales pueden afectar, y de hecho hacerlo 
más frecuentemente, a otros ejes no relacionados 
directamente con los esteroides gonadales (ver 
p.ej. Guillette 2006, Baos & Blas 2008 y referen-
cias allí citadas). El eje endocrino Hipotálamo-
Pituitaria-Glándulas adrenales (HPA) regula e 
integra muchos de los cambios fisiológicos que 
se producen en respuesta al estrés ambiental 
(Wingfield & Kitaysky 2002). La exposición a 
una perturbación (química o de otra naturaleza) 
da lugar a la secreción de glucocorticoides desde 
las glándulas adrenales (principalmente corti-
costerona en el caso de las aves) que pueden 
alterar la fisiología del organismo, afectando al 

Figura 6. En 2002, considerando sólo las cigüeñas 
procedentes de la Dehesa de Abajo, los niveles de la 
fosfatasa alcalina ósea (U/L) difieren entre los pollos 
con patas deformes y no deformes; esta diferencia se 
ve afectada por la edad de las aves. Modificado a partir 
de Smits et al. (2007).
In 2002, considering only the storks from Dehesa de 
Abajo, bone alkaline phosphatase (U/L) levels are di-
fferent in nestlings with deformed and normal legs; this 
difference is affected by the age of the birds. Modified 
from Smits et al. (2007).
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metabolismo intermediario, al crecimiento, o a 
la función inmune (Sapolsky et al. 2000, Kitaysky 
et al. 2003).

Otro de los ejes endocrinos que puede verse 
afectado por la exposición a sustancias tóxicas 
es el eje Hipotálamo-Pituitaria-Glándula tiroides 
(HPT). Las hormonas tiroideas [Tiroxina (T4) 
y Triyodotironina (T3)] desempeñan un papel 
muy importante en el metabolismo, con profun-
dos efectos en el desarrollo de los organismos 
(tanto en la fase de diferenciación como en la 
de crecimiento) (McNabb 2000). De hecho, las 
alteraciones tanto de la función adrenal como 
de la tiroidea pueden tener graves consecuen-
cias para los individuos en desarrollo, como por 
ejemplo, reducción del crecimiento, merma de 
las capacidades cognitivas o alteración de la 
función inmune (Vos et al. 2000, Schantz & 
Widholm 2001, Smits et al. 2002). A largo plazo 
estos efectos pueden impactar negativamente 
en el éxito reproductor y supervivencia de los 
organismos y, por tanto, en su eficacia biológica 
(McArthur et al. 1983, Blas et al. 2007).

Para este biomarcador, el estudio se llevó a 
cabo en pollos de cigüeña blanca nacidos en el 
área afectada por el vertido tóxico de Aznalcó-
llar (DdA) en el año 2000, comparándolos con 
los de una zona de referencia (Aldea del Cano, 
Cáceres) elegida por sus similares caracterís-
ticas al núcleo reproductor objeto de estudio 
pero situada a unos 230 km al norte de la DdA 
y, por tanto, no afectada por este episodio de 
contaminación (Baos et al. 2006c). Se utilizó un 
protocolo estandarizado de captura-manejo-res-
tricción para determinar tanto los niveles basales 
de corticosterona plasmática (tras la captura) 
como la respuesta inducida al estrés (niveles 
máximos de esta hormona tras 45 minutos de 
aplicación del protocolo). También se midieron 
los niveles circulantes de T3 y T4, y se estudiaron 
las posibles relaciones entre estos parámetros y 
las concentraciones de Pb, Cu, Zn, Cd y As en 
sangre (ver detalles en Baos et al. 2006c).

No se encontraron efectos significativos 
de los metales en los niveles de corticosterona 
basal (Baos et al. 2006c), en cambio, la respuesta 
inducida al estrés estuvo positivamente relacio-
nada con la concentración de Pb (Figura 7), 
tanto en la DdA como en la zona de referencia. 
Esta relación fue mucho más intensa para los 
pollos únicos que para los pollos de nidadas 
múltiples (Baos et al. 2006c, Figura 7), lo que 

sugiere un mayor impacto de este metal en los 
individuos que habían experimentado adicio-
nalmente otro tipo de estrés ambiental; se pudo 
comprobar que los pollos únicos procedían de 
nidos con reducción de pollada, probablemente 
como consecuencia de unas condiciones am-
bientales adversas, falta de cuidado parental, 
etc. Los metales no afectaron a los niveles de 
T3 y T4, aunque se encontraron diferencias 
significativas entre las dos zonas estudiadas 
(Baos et al. 2006c).

En trabajos previos llevados a cabo con 
paseriformes, tanto en campo como en labora-
torio, no se había encontrado relación entre la 
exposición al Pb y la respuesta al estrés (Eeva 
et al. 2003, 2005, Snoeijs et al. 2005). No obs-
tante, el parámetro analizado en esos estudios 
fue la corticosterona basal, para la que tampoco 
nosotros encontramos efecto alguno. Nuestros 
resultados indican que la utilización de un 
protocolo estandarizado de captura-manejo-
restricción puede ser una aproximación más 
acertada para evaluar la respuesta al estrés que 

Figura 7. Relación entre los niveles de Pb en sangre 
y la respuesta inducida al estrés (i.e. concentración 
máxima de corticosterona) en pollos de cigüeña blan-
ca en nidos con pollos únicos (n=10) y en nidadas 
múltiples (n=48) después de 45 minutos de manejo 
y restricción (procedentes de ambas zonas: Dehesa 
de Abajo y Cáceres). Modificado a partir de Baos et 
al. (2006c).
Relationships between Pb levels in blood and the 
stress-induced response (i.e. maximum corticosterone 
concentration) in white stork nestlings from single 
chick broods (n=10) and multiple-chick broods (n=48) 
after 45 minutes of handling and restraint (from both 
areas: Dehesa de Abajo and Cáceres). Modified from 
Baos et al. (2006c).
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los niveles de corticosterona plasmática medidos 
de manera puntual y aislada tras la captura de 
los individuos (i.e. corticosterona basal); ésta 
es en sí misma una medida estática que no pro-
porciona información acerca de la naturaleza 
dinámica del sistema (Norris 2000, Hinson & 
Raven 2006).

En mamíferos, estudios experimentales han 
mostrado que la exposición al Pb, tanto en la 
etapa adulta como durante el desarrollo, eleva 
los niveles de corticosterona basal (Der et al. 
1977, Vyskocil et al. 1990, Cory-Slechta et al. 
2004). Sin embargo, no se han encontrado efec-
tos similares en relación a la respuesta inducida 
al estrés. Por ello, no podemos descartar que 
otros factores potencialmente correlacionados 
con el Pb (p.ej. la exposición a pesticidas) ha-
yan contribuido en cierta medida al resultado 
encontrado en las cigüeñas. Serían necesarios 
estudios experimentales para poder establecer 
una relación causa-efecto.

En un estudio con ratas de laboratorio, 
Cory-Slechta et al. (2004) mostraron eviden-
cias de la interacción entre la exposición al Pb 
y otros factores de estrés. Además, el hecho de 
que tanto el estrés como el Pb actúen sobre los 
sistemas dopaminérgicos mesocorticolímbicos 
del cerebro (Cory-Slechta et al. 1997, Barrot et 
al. 2000) proporciona una base biológica para 
dicha interacción. En este sentido, aunque de-
ben ser interpretados con precaución debido al 
pequeño tamaño muestral, nuestros resultados 
apoyarían el argumento de que los contaminan-
tes que actúan junto con otros factores de estrés 
ambiental podrían tener un mayor impacto en 
los individuos o en sus poblaciones que el que 
desencadenarían tanto los contaminantes como 
esos otros estresores ambientales de manera 
aislada (Baos et al. 2006c).

Aunque se cree que los aumentos puntuales/
temporales en los niveles de corticosterona resul-
tan beneficiosos para el individuo, ya que le per-
miten reorientar su comportamiento y fisiología 
hacia la búsqueda de alimento y supervivencia 
(potenciando la asimilación de energía durante 
el período de estrés), la activación crónica o 
de manera repetida de la respuesta al estrés 
puede tener efectos deletéreos, dando lugar a la 
interrupción del crecimiento, alteraciones en la 
reproducción e inmunosupresión (Wingfield & 
Kitaysky 2002). También la función cognitiva 
puede verse afectada por una elevación prolon-

gada de glucocorticosteroides (Kitaysky et al. 
2003). Por todo ello, un HPA comprometido 
en su función por la exposición al Pb, aislada 
o conjuntamente con otros factores de estrés 
ambientales, podría tener importantes conse-
cuencias en términos de alteraciones compor-
tamentales y procesos metabólicos/fisiológicos 
necesarios para la supervivencia. De hecho, 
estudios posteriores encontraron una menor 
probabilidad de reclutamiento y supervivencia 
entre los pollos de cigüeña blanca con una mayor 
respuesta inducida al estrés (Blas et al. 2007). La 
medición de esta respuesta destaca, por tanto, 
como un biomarcador útil de la exposición y 
potenciales efectos adversos de los metales en 
la fauna silvestre.

Efectos de la exposición al 
vertido durante el desarrollo 
en la reproducción de la 
cigüeña blanca

La susceptibilidad de los organismos en desar-
rollo a diversos factores de estrés ambiental o 
la inducción temprana de los llamados efectos 
latentes son hechos ampliamente aceptados 
en la literatura científica (Bateson et al. 2004, 
Hotchkiss 2008), en la que también aumenta el 
reconocimiento de la importancia que tienen las 
condiciones vividas durante el desarrollo (p.ej. 
déficit de nutrientes) en la eficacia biológica 
de los individuos (Lindström 1999, Metcalfe 
& Monaghan 2001). Asimismo, estudios lleva-
dos a cabo en laboratorio sugieren que ciertas 
etapas del ciclo vital de los vertebrados, como 
el desarrollo, son especialmente vulnerables a 
la exposición y efectos de los contaminantes 
(Damstra et al. 2002, Gore 2008, Ottinger et 
al. 2008, Quinn et al. 2008). Aunque estos 
estudios (en condiciones controladas) son 
esenciales para poder establecer posibles rela-
ciones causa-efecto, normalmente no reflejan la 
realidad ambiental de la exposición a mezclas 
complejas de productos químicos. Además, la 
diversidad de estrategias vitales y de estresores 
ambientales a los que los individuos tienen 
que enfrentarse en la naturaleza introduce 
la posibilidad de respuestas específicas a los 
contaminantes en condiciones de campo que 
podrían no ser evidentes en los experimentos 
controlados en laboratorio con especies modelo 
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(Sih et al. 2004, Rowe 2008). Se desconocen, 
por tanto, las consecuencias que podría tener 
la exposición a contaminantes durante esta 
etapa del ciclo vital sobre la eficacia biológica 
de los vertebrados en condiciones ambientales, 
especialmente en especies de larga vida, cuya 
complejidad estructural y funcional, además de 
sus largos tiempos de generación, contribuyen a 
que en ellas permanezcan bastante inexploradas. 
El vertido tóxico de Aznalcóllar y el seguimiento 
a largo plazo del núcleo reproductor de cigüeña 
blanca en la DdA, antes y después de que se 
produjera el accidente minero, proporcionaron 
un marco de trabajo para investigar en esta 
dirección. Así, nuestro objetivo al llevar a cabo 
este estudio fue, por un lado, evaluar el impacto 
a largo plazo de este desastre ambiental en la 
población de cigüeñas asentada en la DdA y, 
por otro, proporcionar lo que sería la primera 
evidencia en aves silvestres de larga vida de que 
la exposición a niveles bajos de contaminantes 
durante el desarrollo tiene efectos a largo plazo 
sobre le eficacia biológica de los individuos.

Para ello comparamos los cambios asociados 
a la edad en el éxito reproductor (tamaño de 
puesta y número de pollos que vuelan del nido) 
entre individuos que habían estado expuestos 
al vertido durante su desarrollo (nacidos en la 
DdA a partir de 1998) e individuos nacidos antes 
del accidente minero y, por tanto, no expuestos 
al vertido durante esta etapa de su ciclo vital. 
El seguimiento a largo plazo de este núcleo 
reproductor (control de nidos y anillamiento 
de los pollos) permitió conocer la identidad 
y determinar la edad de la mayor parte de los 
individuos reproductores en la DdA durante los 
siete años en los que se llevó a cabo el estudio 
(1999–2005), analizándose por separado machos 
y hembras (Baos et al. 2012). A diferencia de las 
aproximaciones clásicas, en las que se comparan 
los parámetros reproductores de individuos o 
poblaciones antes y después de un vertido o 
perturbación ambiental, en este estudio sólo 
consideramos el período posterior al accidente 
minero. De esta forma, todos los individuos se 
estarían reproduciendo bajo las mismas condi-
ciones ambientales (ver detalles en Baos et al. 
2012). Aun así, aspectos como la disponibilidad 
de alimento, meteorología (Jovani & Tella 2004), 
etc., podrían variar entre años (después del ver-
tido) y afectar a la respuesta, por lo que también 
se consideró el año de reproducción, junto con la 

identidad del individuo y el año de nacimiento 
como efectos aleatorios (Baos et al. 2012).

En aves de larga vida, es habitual que la pro-
ductividad se incremente con la edad durante 
las primeras etapas del período reproductor 
(Forslund & Pärt 1995). En las cigüeñas, este 
patrón se observó en las hembras nacidas antes 
del vertido (no expuestas durante el desarrollo) 
(Figura 8). Sin embargo, las hembras nacidas 
después del vertido y, por tanto, expuestas a éste 
durante su desarrollo, mostraron un prematuro 
descenso en su éxito reproductor (número de 
pollos que vuelan del nido) con la edad (se-
nescencia reproductiva), tras haber iniciado su 
etapa reproductiva con una mayor productividad 
que las hembras nacidas antes del vertido (Figura 
8). No se encontró este mismo efecto en el caso 
de los machos (Baos et al. 2012).

Aunque algunos trabajos llevados a cabo 
después de que se produjeran vertidos de crudo 
habían encontrado efectos a corto plazo sobre la 
supervivencia y reproducción en vertebrados sil-
vestres (Wikelski et al. 2002, Peterson et al. 2003, 
Velando et al. 2005, Zuberogoitia et al. 2006), 
ningún otro estudio previo había vinculado la 

Figura 8. Número de pollos promedio que vuelan 
del nido en hembras de cigüeña nacidas antes (no 
expuestas durante el desarrollo) y después (expuestas 
durante el desarrollo) del vertido minero en función de 
la edad. Las barras representan el error estándar. Los 
números corresponden a los intentos reproductores. 
Modificado a partir de Baos et al. (2012).
Average number of fledglings raised by female storks 
hatched before (non-developmentally exposed) and 
after (developmentally exposed) the mine spill as a 
function of age. Bars represent the standard error. 
Numbers correspond to individual breeding attempts. 
Modified from Baos et al. (2012).
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exposición a un vertido durante las primeras 
etapas del desarrollo con efectos a largo plazo 
sobre la reproducción en aves. El seguimiento de 
individuos y poblaciones en el tiempo es impres-
cindible para poder detectar los impactos a largo 
plazo de accidentes o desastres ambientales, pero 
estos estudios son escasos, especialmente cuando 
la investigación requiere información previa a 
esos desastres, que no suele existir. En este caso, 
la combinación tanto de esa información previa, 
como del seguimiento individualizado posterior, 
permitió detectar que las hembras de cigüeña 
expuestas al vertido durante su desarrollo mos-
traban un patrón alterado de la reproducción 
dependiente de la edad en comparación con sus 
conespecíficas nacidas antes del vertido, con una 
productividad inusualmente elevada durante 
sus primeros episodios de reproducción seguida 
de una aparentemente prematura senescencia 
reproductiva.

La teoría evolutiva proporciona una posible 
explicación a este patrón al predecir que los 
individuos podrían incrementar su inversión 
reproductiva cuando el valor reproductivo 
residual es bajo (hipótesis de la inversión ter-
minal; Clutton-Brock 1984, Hanssen 2006, 
Velando et al. 2006). En el caso de las cigüeñas, 
como se ha señalado anteriormente, los pollos 
expuestos al vertido de Aznalcóllar en la DdA 
sufrían diversos efectos subletales relacionados 
con la respuesta inmune (Baos et al. 2006a), la 
respuesta adrenocortical al estrés (Baos et al. 
2006c), alteraciones en el metabolismo óseo 
(Smits et al. 2005, 2007), y daños en el ADN 
(Pastor et al. 2001, 2004, Baos et al. 2006b). 
Estos efectos subletales, que comprometen la 
salud de los individuos, podrían actuar como 
señales fisiológicas, alertando al organismo de 
una menor supervivencia y reproducción futuras, 
lo que disminuiría el valor reproductivo residual 
y, en consecuencia, llevaría a las cigüeñas a 
invertir comparativamente más recursos en su 
reproducción temprana. Esto explicaría tanto 
la elevada productividad inicial de las hembras 
expuestas al vertido durante su desarrollo como 
su prematura senescencia reproductiva, debido 
a la combinación de, por un lado, los efectos ad-
versos de los contaminantes y, por otro, la mayor 
inversión en la reproducción temprana en detri-
mento de la reproducción futura (Harshman & 
Zera 2007, Reed et al. 2008), evidenciando con 
ello que la exposición a contaminantes ambien-

tales durante el desarrollo podría afectar a los 
compromisos (trade-offs) establecidos entre los 
distintos caracteres que definen las estrategias 
vitales seleccionadas por individuos/especies 
para maximizar su eficacia biológica de manera 
análoga a cómo lo hacen otros factores de estrés 
ambiental.

Aunque la naturaleza observacional de este 
estudio no nos permite identificar las bases bioló-
gicas que podrían estar detrás de este patrón alte-
rado de la reproducción dependiente de la edad, 
estudios previos apuntan a varios mecanismos 
no excluyentes por los que los efectos subletales 
derivados de la exposición al vertido podrían 
afectar a la fitness reproductiva de las hembras de 
cigüeña y a su tasa de senescencia (ver detalles 
en Baos et al. 2012). Entre ellos se encuentra el 
estrés oxidativo causado por las denominadas 
especies reactivas de oxígeno (Reactive Oxygen 
Species, ROS), que según la teoría evolutiva 
desempeña un papel determinante en el proce-
so de senescencia (Monaghan et al. 2008). En 
estudios llevados a cabo con otras especies de 
aves se ha podido establecer una relación entre 
una mayor resistencia al estrés oxidativo y: i) 
un mayor número de eventos reproductivos, y 
ii) una senescencia retardada (Kim et al. 2009). 
Además, en algunos de ellos, al igual que en 
nuestro caso, se han registrado variaciones en 
este tipo de respuestas en función del sexo, 
siendo las hembras las que se muestran más afec-
tadas (Bize et al. 2008). De hecho, son varios los 
estudios que han encontrado diferencias entre 
sexos en respuesta a distintos factores de estrés 
durante las primeras etapas de la vida, siendo las 
hembras las que parecen mostrarse más sensibles 
ante unas condiciones adversas durante el desa-
rrollo que se traducen en efectos fenotípicos a 
más largo plazo (Spencer et al. 2010 y referencias 
allí citadas). Por otro lado, parece claro que las 
hembras son más vulnerables al daño ocasionado 
en las funciones neuronales por el Pb y otros 
factores de estrés (White et al. 2007). Dado el 
papel fundamental que desempeña el sistema 
endocrino en el control del neurodesarrollo, la 
fisiología y el comportamiento (Norris & Carr 
2006, Wingfield & Mukai 2009), la disrupción 
endocrina podría también constituirse como un 
posible mecanismo subyacente a los efectos aquí 
descritos. De hecho, la senescencia reproductiva 
prematura se ha demostrado experimentalmente 
en hembras de roedores expuestas durante el 
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desarrollo a disruptores endocrinos (Dickerson 
& Gore 2007).

Este estudio se añade a la cada vez más nu-
merosa literatura que sugiere que los vertidos 
tóxicos pueden afectar a la vida silvestre durante 
mucho más tiempo del que se creía hasta ahora 
(ver p.ej. Peterson et al. 2003) a través, por ejem-
plo, de los denominados efectos latentes (De-
pledge 1994), es decir, de efectos que no se ob-
servan inmediatamente después de la exposición, 
sino tiempo después, siendo por tanto más difícil 
establecer una relación causal entre ellos (Gordo 
& Avilés 2017). En este contexto, la exposición 
transitoria a un contaminante, especialmente en 
etapas del desarrollo cruciales para determinadas 
funciones cognitivas, reproductoras, etc., puede 
comprometer la salud y/o eficacia biológica de 
los individuos a largo plazo (p.ej. alterando la 
capacidad de los organismos para adaptarse o 
responder ante futuros retos ambientales), in-
dependientemente de que a corto-medio plazo 
no haya signos evidentes de esa merma en la ca-
pacidad funcional de los individuos (Colborn & 
Clement 1992, di Giulio & Tillit 1999, Iwaniuk 
et al. 2006). Por otro lado, el hecho de que sea 
necesario dejar transcurrir el tiempo para poder 
estudiar y detectar los posibles efectos (latentes) 
de esa exposición sobre la eficacia biológica de 
los individuos también puede, paradójicamente, 
afectar negativamente a la detección de esos 
efectos, ya que cuanto mayor sea ese tiempo, 
mayor es también la probabilidad de que dichos 
efectos se diluyan o queden enmascarados por el 
“ruido” ambiental (variabilidad natural de fondo, 
mortalidad selectiva, etc.), siendo por ello más 
difícil su detección (Peterson et al. 2003, Wiens 
et al. 2004). Esto, sumado a las dificultades 
logísticas y de financiación que conllevan este 
tipo de investigaciones (Gordo & Avilés 2017) 
ha supuesto un importante obstáculo para la 
evaluación a largo plazo de los posibles impac-
tos causados por la contaminación ambiental 
sobre la eficacia biológica de los individuos y la 
dinámica de sus poblaciones, especialmente en 
condiciones naturales. Precisamente por esta 
razón, el uso de biomarcadores a corto y medio 
plazo se ha convertido en una herramienta al-
ternativa útil para evaluar o valorar la salud de 
la vida silvestre en relación con la exposición a 
contaminantes, especialmente como señal de 
alerta temprana de potenciales efectos a más 
largo plazo (Depledge 1994).

Consideraciones finales y 
conclusiones

Aunque el interés o preocupación última por 
los cambios inducidos por estrés ambiental 
(contaminantes u otros) se centre en los niveles 
más altos de organización biológica (población/
comunidad/ecosistema), estos niveles son dema-
siado complejos en su estructura y función para 
resultar útiles en el desarrollo de herramientas de 
alerta temprana que permitan evaluar los efectos 
de los contaminantes en los organismos vivos. 
La alternativa radica, por tanto, en la detección 
de las denominadas “señales de alerta” en los 
niveles inferiores de organización biológica; 
señales, ecológicamente relevantes, que más 
tarde puedan ser relacionadas con efectos a 
niveles más elevados (Moore et al. 2004). Estas 
señales (moleculares, bioquímicas, fisiológicas) 
proporcionan biomarcadores de alerta temprana 
y, según los casos, pronóstico de un menor rendi-
miento (p.ej. reducción de la eficacia biológica), 
o cuando menos de una determinada patología o 
merma en la salud de los individuos de manera 
análoga a como lo hacen los tests clínicos en 
medicina y veterinaria. No obstante, son muy 
pocos los biomarcadores para los que la relación 
entre su respuesta y la eficacia biológica de los 
individuos se ha determinado inequívocamente 
(Ellegren et al. 1997, Matthiessen & Gibbs 1998, 
Cheek 2006). La literatura contiene numerosos 
ejemplos en los que las respuestas de los bio-
marcadores (bioquímicas, fisiológicas, etc.) se 
detectan a niveles de exposición para los cuales 
la disminución de crecimiento, supervivencia, 
y reproducción son evidentes (McCarthy & 
Shugart 1990, Hugget et al. 2002). En esos 
casos, los biomarcadores proporcionan poco 
valor añadido como alerta temprana del im-
pacto de la exposición a contaminantes sobre 
la eficacia biológica de los individuos, así como 
de los potenciales efectos subsiguientes sobre 
poblaciones y ecosistemas. No obstante, siguen 
constituyendo una información muy valiosa, ya 
que en numerosas ocasiones resulta más fácil 
tomar una muestra para evaluar la respuesta de 
un determinado biomarcador que realizar un 
seguimiento pormenorizado de la reproducción 
y supervivencia del individuo o de la población.

En esta revisión se ha mostrado que las 
respuestas de los biomarcadores estudiados se 
relacionan, en mayor o menor medida, con 
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niveles bajos de metales, es decir, con niveles a 
los que probablemente no se detectarían efectos 
a corto plazo sobre la reproducción y/o supervi-
vencia pero que, sin embargo, se demuestran 
posteriormente, a más largo plazo, relacionados 
con la reproducción (alterada) de los individuos 
expuestos al vertido durante el desarrollo. Por 
tanto, en este caso particular, sí podríamos afir-
mar que los biomarcadores utilizados actuaron 
como señal de alerta temprana de ulteriores 
efectos sobre la fitness o eficacia biológica de los 
individuos expuestos al vertido de Aznalcóllar, 
o al menos de aquellos que lo estuvieron en las 
etapas más tempranas de su desarrollo. Se podría 
concluir así que la obtención de respuestas a 
corto-medio plazo mediante el uso de biomar-
cadores sirve para avalar la necesidad de llevar 
a cabo, o en su caso continuar, un seguimiento 
y estudio a largo plazo de esas mismas respuestas 
y de sus posibles consecuencias sobre la repro-
ducción y supervivencia de los individuos y, por 
tanto, de su potencial impacto sobre la dinámica 
de las poblaciones afectadas.

Los resultados aquí mostrados, junto con 
los de cada vez más investigadores en el campo 
de la ecotoxicología, pueden contribuir a que 
se produzcan cambios en el modo en que se 
entiende la toxicidad y los potenciales efectos de 
los contaminantes sobre la salud de individuos y 
poblaciones. Un producto químico no tiene que 
ser necesariamente letal para considerarse per-
judicial o dañino para la salud; puede serlo por 
medio de efectos más sutiles dentro del organis-
mo, por ejemplo, alterando el sistema hormonal 
o las defensas (sistema inmune) frente a parásitos 
o enfermedades y/o provocando efectos a más 
largo plazo sobre la reproducción. Gracias a los 
estudios realizados a lo largo de las últimas déca-
das sobre los efectos de los llamados disruptores 
endocrinos (p.ej. pesticidas organoclorados, 
PCBs, algunos metales, etc.), ahora sabemos que 
pequeños cambios, a veces sutiles, combinados 
entre sí y/o bajo condiciones diferentes y/o en ge-
neraciones posteriores, pueden reducir o limitar 
la capacidad de los organismos para adaptarse a 
nuevas situaciones o factores de estrés ambiental 
(Depledge 1994, Damstra et al. 2002, Goodhead 
& Tyler 2009). En este mismo sentido, cabe la 
posibilidad de que un determinado efecto sólo 
se haga evidente en presencia de un factor de 
estrés adicional (Norris 2000). La resiliencia de 
las poblaciones silvestres frente a la exposición 

crónica a una determinada fuente de estrés 
(p.ej. la exposición a contaminantes u otras 
perturbaciones antropogénicas o ambientales) 
puede reducirse o desaparecer con la exposición 
a un nuevo factor de estrés dando lugar a efectos 
inesperados (Woodward et al. 2011). Este podría 
ser el caso del vertido de Aznalcóllar, sobre todo 
en relación con el más conspicuo de los efectos 
detectados: las deformaciones en los pollos de 
cigüeña blanca. El hecho de que estas deforma-
ciones se detectaran sólo después del accidente 
minero, y que los resultados encontrados en 
relación con el metabolismo óseo mostraran que, 
independientemente de que las deformaciones 
fueran o no evidentes, todos los pollos muestrea-
dos en la DdA presentaban alteraciones de los 
parámetros bioquímicos estudiados (Baos 2016), 
hace pensar que el problema, siendo complejo 
en cuanto a sus causas, e involucrando a varios 
factores (Smits et al. 2005), tiene en el vertido un 
probable detonante o catalizador de esos efectos 
tras superarse la resiliencia de los individuos 
afectados (Gangoso et al. 2009). La informa-
ción de la que se dispone es insuficiente para 
demostrar de forma inequívoca esta hipótesis, 
pero las evidencias acumuladas apuntan en esa 
dirección (Baos 2016).

Aunque los niveles de metales encontrados 
en cigüeñas y milanos se hallaron, en la mayoría 
de los casos, por debajo de los umbrales de toxi-
cidad citados en la literatura como susceptibles 
de causar efectos subletales, la mezcla de todos 
ellos en el vertido, junto a contaminantes de dis-
tinta naturaleza como pesticidas organoclorados, 
PCBs, dioxinas y derivados, aminas aromáticas, 
etc., también presentes en el medio (Alzaga et 
al. 1999, Jiménez et al. 2000, Gómara et al. 2008, 
Muñoz-Arnanz et al. 2011a, 2011b), podría haber 
jugado un papel importante en los resultados ob-
tenidos para los distintos biomarcadores. El verti-
do de la mina de Aznalcóllar constituye el origen 
más probable de las alteraciones detectadas en 
cigüeñas y milanos. No obstante, no podemos 
descartar que estas anomalías pudieran resultar 
de la exposición conjunta a los tóxicos del vertido 
minero y otros contaminantes vinculados a la 
actividad industrial y agrícola en los alrededores 
del Espacio Natural Doñana. La naturaleza 
observacional de las investigaciones realizadas 
junto con la ausencia de estudios experimentales 
diseñados al efecto en condiciones controladas 
(laboratorio) que apoyen los resultados obtenidos 
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en campo, impiden que se puedan establecer 
inequívocamente relaciones causales, así como 
determinar los mecanismos próximos asociados 
a tales efectos (p.ej. Rauschenberger et al. 2007). 
Aun así, las implicaciones que pueden derivarse 
de estos resultados son importantes, fundamen-
talmente porque la exposición a niveles bajos de 
una mezcla de metales (y/u otros contaminantes) 
reproduce el ambiente en el que se mueve la 
mayor parte de la fauna silvestre, por lo que los 
efectos detectados y sus consecuencias a largo 
plazo podrían estar mucho más generalizados de 
lo imaginable a priori. Esto podría llevar a plan-
tearnos si muchas de las respuestas fisiológicas y 
ecológicas que observamos en la naturaleza no 
están contaminadas, en el más amplio sentido 
de la palabra, por los efectos de este tipo de ex-
posiciones que, como se ha visto, son difíciles de 
detectar mediante estudios a corto o medio plazo, 
que, por otra parte, son los que habitualmente se 
vienen realizando (Gordo & Avilés 2017).

Los seguimientos a largo plazo de individuos 
y/o poblaciones expuestas a niveles relativamente 
bajos de contaminantes son indispensables para 
estudiar sus posibles efectos sobre la eficacia bio-
lógica de esos individuos y, por extensión, sobre 
la dinámica de sus poblaciones. No obstante, a 
pesar del seguimiento y del trabajo realizado, 
tras años de investigación y con la información 
disponible hasta el momento, no podemos afirmar 
con rotundidad que se hayan producido cambios 
en la abundancia, estructura y/o función de las 
poblaciones de aves de Doñana debido a la ex-
posición al vertido. Los datos sobre abundancia 
de las especies que invernan o se reproducen en 
el Espacio Natural Doñana no parecen haber 
sufrido cambios (Rendón et al. 2008, Ramo et al. 
2013), y ello pese a que la presencia de algunas 
de estas especies (incluso en gran número, como 
p.ej. gansos Anser anser, calamones Porphyrio 
porphyrio o fochas Fulica atra) en las zonas di-
rectamente cubiertas o afectadas por los lodos y 
aguas tóxicas conllevara un elevado riesgo de ex-
posición y potenciales efectos (Baos et al. 2003). 
No obstante, tampoco se puede descartar que 
se haya producido un incremento de las tasas de 
mortalidad ligado a los efectos del vertido, y que 
ese incremento no haya sido detectado mediante 
los censos periódicos de poblaciones (Román & 
Vilà 2014) al no basarse estos en individuos mar-
cados. De hecho, la zona afectada podría haberse 
mantenido atractiva para la fauna y comportarse 

temporalmente como un sumidero (Delibes et al. 
2009). Tal y como se señala en Baos et al. (2012), 
hay efectos que pueden permanecer ocultos y 
conducir incluso a conclusiones erróneas desde 
el punto de vista de la conservación, si no se 
realizan estudios a nivel individual y a largo plazo. 
Además, las estrategias demográficas de algunas 
especies han podido contribuir a contrarrestar 
esos posibles efectos, y quizá, enmascararlos. Por 
ejemplo, la mortalidad causada por los contami-
nantes puede ser compensada en mayor o menor 
medida mediante una reducción en las pérdidas 
naturales dependientes de la densidad (Newton 
1998). En el caso del milano negro, la probabi-
lidad de supervivencia fue analizada en relación 
con el vertido (comparación antes-después), 
encontrándose un descenso de este parámetro 
tras el accidente minero, especialmente acusado 
en el año 2001, último de la serie analizada (Baos 
et al. 2003). De no estar sujeta a seguimiento 
científico con marcaje y seguimiento individual, 
este efecto hubiese pasado desapercibido al no 
repercutir en cambios apreciables en el tamaño 
de la población reproductora.

Por último, y partiendo de la cautela que 
requiere realizar este tipo de afirmaciones, 
atendiendo, por un lado al papel de centinelas 
o bioindicadores ambientales que otorgamos al 
principio de esta revisión a las dos especies de 
aves objeto de estudio y, por otro, a los resulta-
dos obtenidos en relación con los efectos aquí 
investigados, es razonable pensar que otras es-
pecies con estrategias vitales próximas a las de 
cigüeñas y milanos podrían haber experimentado 
efectos similares. No obstante, dada la variabi-
lidad interespecífica en cuanto a sensibilidad o 
susceptibilidad a determinados contaminantes, 
y la escasez de información experimental sobre 
sus posibles efectos, sobre todo en los niveles 
más elevados de organización biológica, es difícil 
valorar cuáles podrían ser los efectos a largo plazo 
que la exposición a contaminantes en general, 
y al vertido de Aznalcóllar en particular, podría 
llegar a tener en la fauna silvestre de Doñana. 
Aun así, los resultados de Baos et al. (2012) aler-
tan de un potencial efecto en la dinámica pobla-
cional de la cigüeña blanca, difícil de constatar 
en una especie como ésta debido a los propios 
mecanismos buffer o amortiguadores que puede 
ejercer, por ejemplo, la incorporación de indivi-
duos procedentes de otros núcleos reproductores 
(Barbraud et al. 1999). El mismo efecto en otras 



R. Baos & F. Hiraldo

74

Revista Catalana d’Ornitologia 34:55-81, 2018

especies cuyo número de individuos sea más 
reducido (p.ej. milano real Milvus milvus) o que 
sufran limitaciones en cuanto a la incorporación 
de individuos foráneos (p.ej. barreras geográficas, 
genéticas, etc.), podría tener consecuencias mu-
cho más rápidas y evidentes, y de carácter más 
grave de cara a la subsistencia de la población. El 
seguimiento de las poblaciones de aves en Doña-
na durante los últimos años no ofrece datos que 
apoyen esta hipótesis (Ramo et al. 2013), pero 
conviene tenerla en cuenta en futuras investi-
gaciones como posible mecanismo subyacente 
dentro de la dinámica de poblaciones y de cara 
a la conservación de especies, sobre todo de 
aquellas que presentan cierto grado de amenaza 
y/o sufren otras perturbaciones ambientales, de 
carácter antropogénico o no. Además, a escala 
global, sin duda existen problemas similares 
relacionados con la exposición a contaminantes 
en otros lugares que, sin embargo, carecen de 
una vigilancia o seguimiento adecuados. Este 
seguimiento se hace especialmente necesario 
allí donde la diversidad de especies y procesos 
necesiten ser conservados o protegidos.
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Resum

Efectes subletals de l’exposició a 
l’abocament tòxic d’Aznalcóllar 
en aus de vida llarga

El 1998, la ruptura de la bassa de residus de la mina 
d’Aznalcóllar (Sevilla) va provocar un abocament 
tòxic a les rodalies del Parc Nacional de Doñana. En 
aquesta revisió s’estudia el potencial impacte d’aquest 
abocament en les aus de Doñana, fent servir la cigonya 
blanca Ciconia ciconia i el milà negre Milvus migrans 
com a espècies bioindicadores. Utilitzant un conjunt 
de biomarcadors, es van avaluar les relacions entre 
els nivells en sang de Pb, Cd, Zn, Cd i As (els metalls 
més abundants en l’abocament) i aspectes moleculars, 
bioquímics, cel·lulars i fisiològics de vital importància 
per al funcionament del organisme com el sistema 
immune, el dany en l’ADN, la resposta adrenocor-
tical a l’estrès, i el metabolisme i desenvolupament 
ossi. Trobem que, tot i per estar sota dels llindars de 
toxicitat, els nivells d’alguns metalls (p. ex. Cu) van 
estar relacionats amb l’alteració de la resposta immune 
cel·lular (test de la fitohemaglutinina) i amb el dany 
en l’ADN (assaig de l’estel) en els pollets de les dues 
espècies; la resposta adrenocortical a l’estrès en pollets 
de cigonya blanca va estar positivament relacionada 
amb nivells baixos de Pb. Aquesta associació va ser 
més intensa en els individus que havien experimentat 
un estrès addicional a causa d’altres factors ambien-
tals. Les deformacions morfològiques detectades en els 
pollets de cigonya blanca després de l’abocament van 
estar relacionades amb un metabolisme ossi alterat 
(nivells de P, Ca: P, fosfatasa alcalina òssia), especial-
ment en les aus de menor edat. A més, les femelles 
de cigonya blanca exposades a l’abocament durant 
el seu desenvolupament van mostrar, en comparació 
amb les no exposades (nascudes abans de l’aboca-
ment), un patró alterat de la reproducció depenent 
de l’edat, caracteritzat per una major productivitat 
inicial i una prematura senescència reproductiva; el 
cost dels efectes subletals experimentats durant el 
desenvolupament podria determinar aquest patró, 
consistent amb mecanismes d’inversió terminal. En 
resum, els biomarcadors estudiats a curt i mitjà termini 
constitueixen, en conjunt, un sistema d’alerta prime-
renca útil per detectar efectes a més llarg termini dels 
contaminants sobre la biologia de les aus silvestres. 
Aquesta revisió mostra que l’exposició a contaminants 
durant les primeres etapes del desenvolupament, fins 
i tot a nivells baixos, pot afectar l’eficàcia biològica 
dels individus (reproducció), posant de manifest la 
necessitat de seguiments llargs en el temps per a una 
correcta valoració de l’impacte real de l’exposició a 
contaminants en les poblacions de fauna silvestre. 
L’abocament d’Aznalcóllar constitueix l’origen més 
probable de les alteracions detectades en cigonyes i 
milans. No obstant això, no es descarta que aquestes 
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anomalies puguin resultar de l’exposició conjunta als 
tòxics de l’abocament i d’altres contaminants vincu-
lats a l’activitat industrial i agrícola a les rodalies de 
l’Espai Natural Doñana.

Resumen

Efectos subletales de la exposición al 
vertido tóxico de Aznalcóllar en aves 
de larga vida

En 1998, la rotura de la balsa de residuos de la mina 
de Aznalcóllar (Sevilla) provocó un vertido tóxico en 
los alrededores del Parque Nacional de Doñana. En 
esta revisión se estudia el potencial impacto de este 
vertido en las aves de Doñana y su entorno, usando 
la cigüeña blanca Ciconia ciconia y el milano negro 
Milvus migrans como especies centinela. Utilizando 
un conjunto de biomarcadores, se evaluaron las 
relaciones entre los niveles en sangre de Pb, Cd, Zn, 
Cd y As (los metales más abundantes en el vertido) 
y aspectos moleculares, bioquímicos, celulares y fisi-
ológicos de vital importancia para el funcionamiento 
del organismo como el sistema inmune, el daño en 
el ADN, la respuesta adrenocortical al estrés, y el 
metabolismo y desarrollo óseo. Encontramos que, aun 
por debajo de los umbrales de toxicidad, los niveles 
de algunos metales (p.ej. Cu) estuvieron relacionados 
con la alteración de la respuesta inmune celular (test 
de la fitohemaglutinina) y con el daño en el ADN 
(ensayo del cometa) en los pollos de ambas especies; 
la respuesta adrenocortical al estrés en pollos de ci-
güeña blanca estuvo positivamente relacionada con 
niveles bajos de Pb. Esta asociación fue más intensa 
en los individuos que habían experimentado un estrés 
adicional debido a otros factores ambientales. Las 
deformaciones morfológicas detectadas en los pollos 
de cigüeña tras el vertido estuvieron relacionadas 
con un metabolismo óseo alterado (niveles de P, Ca:P, 
fosfatasa alcalina ósea), especialmente en las aves de 
menor edad. Además, las hembras de cigüeña blanca 
expuestas al vertido durante su desarrollo mostraron, 
en comparación con las no expuestas (nacidas antes 
del vertido) un patrón alterado de la reproducción 
dependiente de la edad, caracterizado por una mayor 
productividad inicial y una prematura senescencia 
reproductiva; el coste de los efectos subletales expe-
rimentados durante el desarrollo podría determinar 
este patrón, consistente con mecanismos de inversión 
terminal. En resumen, los biomarcadores estudiados a 
corto y medio plazo constituyen, en su conjunto, un 
sistema de alerta temprana útil para detectar efectos a 
más largo plazo de los contaminantes sobre la biología 
de las aves silvestres. Esta revisión muestra que la ex-
posición a contaminantes durante las primeras etapas 
del desarrollo, incluso a niveles bajos, puede afectar a 
la eficacia biológica de los individuos (reproducción), 

poniendo de manifiesto la necesidad de seguimientos 
prolongados en el tiempo para una correcta valoración 
del impacto real de la exposición a contaminantes 
en las poblaciones de fauna silvestre. El vertido de 
Aznalcóllar constituye el origen más probable de las 
alteraciones detectadas en cigüeñas y milanos. No 
obstante, no se descarta que estas anomalías pudie-
ran resultar de la exposición conjunta a los tóxicos 
del vertido y de otros contaminantes vinculados a la 
actividad industrial y agrícola en los alrededores del 
Espacio Natural Doñana.
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